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RÉSUMÉ

Les pesticides sont des substances chimiques et naturelles 
destinées à détruire, combattre ou repousser les organismes 
indésirables ou nuisibles qui causent des dommages aux 
cultures et produits agricoles. Leur utilisation permet aussi 
d’entretenir les espaces publics et les voies ferrées. Ces 
utilisations multiples des pesticides expliquent leur présence 
dans divers compartiments environnementaux comme l’eau, 
les sols et l’air. Cette présence dans l’environnement a des 
conséquences néfastes sur les êtres vivants, en particulier 
chez l’Homme où l’exposition aux pesticides peut causer des 
maladies neurodégénératives, congénitales et divers types 
de cancer. Il est donc nécessaire de contrôler les sources 
d’émission, réduire leurs transferts dans l’environnement et 
traiter les milieux d’exposition contaminés à l’aide de procédés 
d’épuration efficaces comme les procédés d’oxydation avancée 
(POA). Dans cette revue de synthèse bibliographique, l’accent 
est mis sur les différents paramètres opératoires qui influencent 
l’efficacité des procédés électrochimiques, photochimiques 
et électro-photochimiques dans le traitement des eaux 

contaminées par les pesticides. De manière globale, l’efficacité 
des POA est influencée par la nature de l’effluent à traiter 
(synthétique ou réel), le pH, et le temps de traitement. Les 
procédés électrochimiques sont influencés par la nature des 
électrodes et la densité du courant appliquée. Les procédés 
photochimiques comme la photocatalyse sont influencés 
par la nature et la concentration du photocatalyseur et par 
la longueur d’onde de la source lumineuse. Les procédés 
électro-photochimiques comme l’électro-photocatalyse sont 
influencés par la nature de la photo-anode. Cette revue de 
littérature a permis de montrer l’efficacité de POA pour la 
dégradation totale et la minéralisation partielle de l’atrazine en 
concentration initiale identique (C0 = 0,1 mM).

Mots-clés  : Électro-photochimique, pesticides, procédés 
d’oxydation avancée, toxicité.



Dégradation des pesticides par oxydation avancée
232

ABSTRACT

Pesticides are chemical substances intended to eliminate 
undesirable and harmful organisms that cause damage to 
crops and agricultural products. They also help maintain roads 
and public areas. These uses and emission sources, associated 
with transfer pathways such as erosion and runoff, explain the 
presence of pesticides in various environmental compartments. 
The presence of pesticides in the environment is a source of 
toxicity to many organisms, particularly to humans who 
may undergo neurodegenerative and congenital diseases and 
various forms of cancer. Therefore, it is necessary to control the 
emission sources, to reduce the transfer of pesticides into the 
environment and to treat contaminated media using efficient 
processes such as advanced oxidation processes (AOPs). This 
review focuses on the various operating parameters that 
influence the effectiveness of electrochemical, photochemical 
and electro-photochemical processes during the treatment of 
water contaminated by pesticides. Generally, the effectiveness 
of AOPs is influenced by the nature of influent (synthetic 
or real), the pH and the treatment time. Electrochemical 
processes are influenced by the nature of the electrodes and 
current density applied. Photochemical processes such as 
photocatalytic processes are influenced by the light source, the 
nature and concentration of the photocatalyst. The electro-
photochemical processes such as electro-photocatalysis are 
influenced by the nature of the photo-anode. This review has 
shown the effectiveness of AOPs for the total degradation and 
the partial mineralization of atrazine when considering an 
identical initial concentration (C0 = 0.1 mM).

Key Words: Advanced oxidation processes, electro-
photochemical, pesticides, toxicity.

1. INTRODUCTION

La population mondiale est estimée aujourd’hui à 
7,2  milliards de personnes et d’ici 2050 à 9,6 milliards 
(GERLAND et al., 2014), ce qui entraînera une hausse très 
importante des besoins alimentaires. Pour satisfaire cette 
hausse, l’utilisation des pesticides présente une solution efficace 
(COOPER et DOBSON, 2007), car ils protègent les cultures 
contre les insectes ravageurs, les agents pathogènes et les 
adventices qui sont à l’origine de pertes de production agricole 
(PIMENTEL, 2009).

Ainsi, le marché de la vente et de la consommation 
mondiale des pesticides ne cesse d’augmenter (DROGUI 
et LAFRANCE, 2012). En 2011, le marché mondial des 
importations de pesticides représentait 300 milliards $ US et 
celui des exportations 280 milliards $ US (FAO, 2014). Les 

pays comme la Chine, les États-Unis, la France, le Japon, 
l’Inde et le Brésil figurent parmi les plus grands producteurs 
et consommateurs de pesticides dans le monde. Les herbicides 
sont les composés les plus utilisés en agriculture, mais aussi pour 
l’entretien des jardins, des terrains de golf (BLANCHOUD 
et al., 2007) et des voies ferrées (BÖRJESSON et al., 2004; 
RAMWELL et al., 2004; SCHWEINSBERG et al., 1999). 
Parmi les herbicides les plus utilisés, on peut citer le glyphosate, 
le S-métolachlore, l’atrazine, le diuron et le 2,4-D (acide 
2,4-Dichlorophénoxyacétique) qui, dans leurs modes d’action, 
inhibent la photosynthèse des plantes (DUKE, 1990).

Cependant, l’utilisation abusive des pesticides peut être à 
l’origine du développement de formes de résistance chez les 
adventices (DÉLYE et al., 2013; DEVINE, 1997; POWLES et 
MATTHEWS, 1992) et chez les insectes (HARRIS et al., 2010; 
TIRELLO et al., 2012). À la suite de cette utilisation abusive, 
le lessivage des terres agricoles entraîne les résidus de pesticides 
et leurs sous-produits de dégradation dans diverses matrices 
environnementales comme les eaux de surface (ENSMINGER 
et al., 2013), les eaux souterraines (LAMERS et al., 2011) et les 
sédiments de rivière (KURANCHIE et al., 2012).

Cette présence de pesticides dans l’environnement a des 
impacts sur la santé publique. D’après EDDLESTON et al. 
(2002) l’Organisation mondiale pour la santé (OMS) estime 
qu’il y a chaque année trois millions de cas d'empoisonnement 
et 220 000 morts causés par les pesticides. Les pesticides 
peuvent également être la source de maladies dégénératives 
(GAUTHIER et al., 2001; HANCOCK et al., 2008) et 
provoquer la naissance de prématurés (RINSKY et al., 2012). 
Par ailleurs, l’utilisation des pesticides constitue une source 
de toxicité chez les organismes aquatiques (ANNETT et al., 
2014).

Au regard des conséquences environnementales et sanitaires 
liées à l’utilisation des pesticides, la mise en œuvre de techniques 
efficaces de dépollution pour le traitement des eaux et autres 
matrices environnementales contaminées par les pesticides 
s’avère nécessaire. Dans le traitement des eaux, on peut citer des 
exemples comme la dégradation du chlorpyrifos (GHANEM 
et al., 2007b) et de l’atrazine par boues activées; l’adsorption 
du glyphosate (HU et al., 2011), du S-métolachlore (OTERO 
et  l., 2014), du 2,4-D et du carbofuran (GUPTA et al., 2006) 
sur charbon actif; la chloration et l’ozonation du S-métolachlore 
(HLADIK et al., 2008; HLADIK et al., 2005), du glyphosate 
(BROSILLON et al., 2006) et du diuron (ACERO et al., 
2007). Cependant, le procédé sur charbon actif ne permet pas 
la dégradation des pesticides car les molécules sont adsorbées 
à la surface. Le rendement de la dégradation des pesticides par 
boues activées est faible, et ce malgré un temps de traitement 
de plusieurs jours (GHANEM et al., 2007b). Par ailleurs, 
la dégradation des polluants organiques par des oxydants 
chimiques comme le chlore et l’ozone implique des risques 
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lors du transport et du stockage de ces réactifs chimiques, des 
risques de formation de sous-produits toxiques et cancérigènes 
en présence de la matière organique dans l’eau comme les 
trihalomethanes avec le chlore (FLORENTIN et   al., 2011) 
ou les bromates avec l’ozone (VON GUNTEN et HOIGNE, 
1994). Pour toutes ces raisons, depuis quelques années, les 
procédés d’oxydation avancée (POA) sont développés et 
appliqués pour la dégradation et la minéralisation des pesticides 
en dioxyde de carbone et molécules d’eau.

Le but de cette revue de littérature est de réaliser une synthèse 
des récentes publications sur les procédés électrochimiques, 
photochimiques et électro-photochimiques utilisés pour 
dégrader les pesticides dans l’eau. Spécifiquement, les objectifs 
sont de : i) montrer la présence des pesticides dans les eaux 
de surface destinées à la production d’eau potable, et dans les 
eaux usées; ii) énumérer les conséquences des pesticides sur les 
êtres vivants; iii) décrire les principes et applications de divers 
POA utilisés pour dégrader les pesticides dans l’eau; iv) faire 
une étude comparative de l’efficacité des POA sur un pesticide 
(cas de l’atrazine).

2. PRÉSENCE DES PESTICIDES DANS 
L’EAU : CAS DU CANADA 

De nombreuses études menées dans divers pays dans 
le monde révèlent la présence des pesticides dans l’air 
(AULAGNIER et al., 2008); l’eau de surface (WILLIAMS 
et al., 2014), l’eau souterraine (VAN STEMPVOORT et al., 
2014), l’eau potable (SEGURA et al., 2011) et les eaux usées 
(GHANEM et al., 2007a). Le tableau 1 donne un résumé des 
concentrations dans l’eau en atrazine, en métolachlore et en 
glyphosate dans certains pays. Bien que l’atrazine soit interdit 
au sein de l’Union Européenne, il figure toujours parmi les 
pesticides les plus souvent détectés dans l’eau en France (SOES, 
2013), en Espagne (HILDEBRANDT et al., 2008) et en Suisse 
(MORASCH, 2013) comme le montre le tableau 1. Cette 
section de la revue aborde la présence de pesticides dans les 
eaux de surface (en Ontario et au Québec) et dans les eaux 
souterraines au Québec.

2.1 Eaux de surface

En Ontario, un programme de surveillance de la 
contamination des eaux de surface par des pesticides très 
utilisés dans cette province (insecticides du groupe des 
carbamates et le fongicide métalaxyl), a été mené entre 2007 
et 2010 (STRUGER et al., 2016). La région étudiée (environ 
7 500 km2) est située dans le sud de l’Ontario, au sud du Grand 

Lac Ontario, incluant plusieurs de ses tributaires ainsi que la 
rivière Niagara. Les échantillonnages ont pris en compte à la 
fois des périodes de basses eaux et des périodes d’importants 
événements pluvieux. Les résultats ont montré que les composés 
les plus fréquemment détectés dans les eaux ont été le carbaryl, 
le métalaxyl et le pirimicarbe : en 2008, ces trois pesticides ont 
été détectés dans plus de 50 % des échantillons d’eau prélevés. 
Des concentrations notables en carbaryl (jusqu’à 1 µg∙L-1) ont 
été associées à des conditions de forte pluviométrie, alors que 
les concentrations les plus élevées en métalaxyl (1,3 µg∙L-1) 
ont été corrélées avec les conditions de basses eaux. Ceci a 
été attribué au fait que les pertes en carbaryl proviendraient 
du ruissellement de surface des champs cultivés lors des 
événements pluvieux, alors que celles en métalaxyl étaient 
probablement attribuables à la dérive éolienne notamment lors 
des applications aux champs.

Au Québec, les herbicides comme l’atrazine, le glyphosate, 
le S-métolachlore, et leurs produits de dégradation, figurent 
parmi les pesticides les plus souvent détectés dans les eaux des 
rivières. D’après GIROUX (2010), la fréquence de détection de 
ces herbicides est généralement supérieure à 80 % dans quatre 
rivières situées en zones agricoles. Il s’agit de la rivière des Hurons 
(bassin versant de 338 km2), la rivière Chibouet (bassin versant 
de 166 km2), la rivière Saint-Régis (bassin versant de 92 km2) 
et la rivière Saint-Zéphirin (bassin versant de 77 km2). En se 
référant aux résultats des échantillons d’eau prélevés et analysés 
(GIROUX, 2010; GIROUX et PELLETIER, 2012), les 
figures 1a, 1b et 1c représentent les concentrations maximales 
annuelles en atrazine, en métolachlore et en glyphosate. Des 
pics de concentration sont enregistrés habituellement en juin 
ou en début juillet suite aux applications dans les champs et 
aux événements pluvieux (GIROUX, 2010). 

De manière générale, les pics de concentration en 
glyphosate et S-métolachlore dans les quatre rivières sont 
inférieurs aux critères sur la qualité de l’eau, alors que les pics 
de concentration en atrazine dépassent occasionnellement le 
critère sur la qualité de l’eau servant à évaluer le risque d’effet sur 
les organismes aquatiques. D’après GIROUX (2010), le critère 
de la vie aquatique chronique (CVAC) fixe les concentrations en 
atrazine, métolachlore et glyphosate respectivement à 1,8, 8,0 
et 65 µg∙L-1. Dans la rivière Saint-Zéphirin, la concentration 
en atrazine est croissante dans le temps. On observe une hausse 
de 86 % entre 2005 et 2010. Dans la rivière Chibouet la 
concentration en atrazine augmente de 2006 à 2008 : cette 
concentration est supérieure à 6 µg∙L-1. Par la suite et entre 
2008 et 2010 on observe une baisse jusqu’à 2,1 µg∙L-1. Dans la 
rivière des Hurons, on constate une hausse de la concentration 
d’atrazine (77 %) de 2006 à 2007, puis une baisse progressive 
de cette concentration de 2008 à 2010.

Les observations faites dans les rivières Saint-Zéphirin et 
Chibouet sont attribuées au fait que celles-ci sont situées dans 
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Tableau 1. Présence et quantification des pesticides dans l’eau de certains pays. 
Table 1.  Presence and quantification of pesticides in water of some countries.

Pesticide Matrice Localisation Pays 
Concentrations (µg∙L-1) 

Référence 
Minimum Maximum Moyenne 

Atrazine Eau de 
surface 

Ontario Canada NDa 3,91 0,27 BYER et al. (2011) 
Montréal, Québec Canada –b 0,225 0,024 DANESHVAR et al. (2012) 
Yamaska, Québec Canada 0,045 0,24 – AULAGNIER et al. (2008) 
Idaho, Wisconsin États-Unis – 0,132 0,015 REILLY et al. (2012) 
Bassin du Duero Espagne 0,01 0,63 0,11 HILDEBRANDT et al. (2008) 
Réservoir des Trois 
Gorges 

Chine 0,020 0,060 0,030 WOLF et al. (2013) 

Eau 
souterraine 

Colombie-Britannique Canada 0,007 0,011 – WOUDNEH et al. (2009) 
Idaho, Wisconsin États-Unis – 0,035 0,008 REILLY et al. (2012) 
Brévilles France – 0,97 0,19 BARAN et al. (2007) 
Moulinet Suisse 0,004 0,03 – MORASCH (2013) 
Bassin du Duero Espagne 0,01 2,46 0,28 HILDEBRANDT et al. (2008) 
Qian’an Chine 0,0014 0,82 0,11 GENG et al. (2013) 

Eau potable Montréal, Québec Canada – 0,053 – SEGURA et al. (2011) 
Kentucky États-Unis – 8,9 0,11 RINSKY et al. (2012a) 
– Luxembourg ND 0,057 0,009 BOHN et al. (2011) 
Caire Égypte ND 0,006 0,005 POTTER et al. (2006) 

Eau usée Montréal, Québec Canada – 0,033 0,014 DANESHVAR et al. (2012) 
Réservoir des Trois 
Gorges 

Chine 0,020 0,030 0,025 WOLF et al. (2013) 

Californie États-Unis ND 0,02 0,003 VIDAL-DORSCH et al. (2012) 

Barcelone Espagne – 0,732 0,124 
KÖCK-SCHULMEYER et al. 
(2013) 

Métolachlore Eau de 
surface 

Ontario Canada 0,024 5,29 0,37 KURT-KARAKUS et al. (2008) 
Yamaska, Québec Canada 0,003 0,644 – AULAGNIER et al. (2008) 
Idaho, Wisconsin États-Unis – 1,75 0,04 REILLY et al. (2012) 

Eau 
souterraine 

Idaho, Wisconsin États-Unis – 0,12 0,068 REILLY et al. (2012) 
Lodi Italie 0,02 1,02 – GUZZELLA et al. (2006) 
Région centrale Brésil 0,01 0,85 – DORES et al. (2009) 
Aa Mönchaltorf Suisse 0,002 0,2 – HUNTSCHA et al. (2008) 

Eau potable – Brésil 0,02 10,0 – SABIN et al. (2009) 
Eau usée 25 États États-Unis – 0,67 0,5 FOCAZIO et al. (2008) 

Glyphosate Eau de 
suface 

Ontario Canada 17,0 40,8 – STRUGER et al. (2008) 
38 États États-Unis – 301,0 0,38 BATTAGLIN et al. (2014) 
10 États États-Unis 0,02 427,0 – SCRIBNER et al. (2007) 
Rouffach, Haut-Rhin France 0,2 150,0 – IMFELD et al. (2013) 
Orge, Île de France France – 6,8 0,6 BOTTA et al. (2012) 
Viçosa Brésil 440,0 540,0 500,0 TEÓFILO et al. (2008) 
Burdekin Australie – 54,0 – DAVIS et al. (2013) 

Eau 
souterraine 

Georgian Bay, Ontario Canada 0,060 12,5 – CROWE et al. (2011) 

Jasper, Alberta Canada – 0,042 – 
VAN STEMPVOORT et al. 
(2014) 

38 États États-Unis – 2,03 – BATTAGLIN et al. (2014) 
Barcelone Espagne – 2,5 0,2 SANCHÍS et al. (2012) 
Valence Espagne 0,055 0,484 – IBÁÑEZ et al. (2005) 
État du Chiapas Mexique 0,32 36,71 5,69 RUIZ-TOLEDO et al. (2014) 

Eau usée – Angleterre – – 0,9 GARDNER et al. (2013) 
a ND : non déterminée 
b Donnée non précisée par les auteurs 
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Figure 1. Variations des concentrations maximales annuelles des herbicides dans quatre rivières du Québec (Canada) : a) atrazine, b) glyphosate et 
 c) métolachlore.
 Variation of maximum annual concentrations of herbicides in four rivers in Quebec (Canada): a) atrazine, b) glyphosate, and c) metolachlor..
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des zones de forte production de maïs et soya (GIROUX et 
PELLETIER, 2012). Les diminutions des concentrations en 
atrazine et métolachlore observées dans les rivières Chibouet et 
des Hurons peuvent être liées à la baisse de la surface agricole 
par rapport à 2005. Par exemple, la superficie cultivée du 
bassin versant de la rivière des Hurons est passée de 75 % en 
2005 à 65 % en 2010 de la superficie totale du bassin versant 
(GIROUX, 2010; GIROUX et PELLETIER, 2012).

L’application au Québec, comme dans plusieurs autres 
pays, de mesures de mitigation visant la diminution de la 
contamination des eaux de surface par les pesticides agricoles 
s’avère être essentielle. Parmi ces mesures, l’implantation de 
pratiques de gestion bénéfiques d’ordre structurel, telle que la 
présence de bandes riveraines végétalisées, permet de réduire 
jusqu’à 90-95 % la charge ou des concentrations en atrazine et 
métolachlore exportées par ruissellement de surface (CARON 
et al., 2012; CARON et al., 2010; LAFRANCE et al., 2013). 
De telles mesures diminuent ainsi les concentrations retrouvées 
dans les cours d’eau.

2.2 Eaux souterraines

Les eaux souterraines ont un potentiel de valorisation 
important pour des utilisations municipales et industrielles 
(mise en bouteille). Cependant, cette ressource peut être 
impactée par les pesticides. Le transfert des pesticides vers les 
eaux souterraines dépend de nombreuses propriétés chimiques 
et physiques du sol, incluant la composition du sol, sa texture, sa 
structure, sa porosité et sa conductivité hydraulique (NOVAK 
et al., 2003).

Au Canada, les travaux de WOUDNEH et al. (2009) 
menés en Colombie Britanique entre 2003 et 2005, révèlent 
la présence de 78 pesticides dans les eaux souterraines, avec 
une prédominance des triazines comme la simazine avec 
une concentration maximale de 0,09 µg∙L-1 et l’atrazine de 
concentration maximale 0,01 µg∙L-1. De même, GIROUX et al. 
(2010) ont analysé en 2005 l’eau de 57 puits du bassin versant 
de la rivière Châteauguay (Sud-Ouest de Montréal, Québec) 
durant la période de recharge des nappes d’eau souterraine 
(23 août au 7 octobre). Cette analyse permet de déceler dans 
15 puits, des concentrations maximales de 1,1  µg∙L-1 pour 
le linuron, 0,47 µg∙L-1 pour le diuron, 0,13 µg∙L-1 pour le 
métolachlore, 0,03 µg∙L-1 pour l’atrazine et 0,09 µg∙L-1 pour 
le chlorpyrifos.

La présence de pesticides dans l’eau constitue un risque 
pour les organismes terrestres et aquatiques. Par exemple, selon 
le MINISTÈRE DU DÉVELOPPEMENT DURABLE, DE 
L'ENVIRONNEMENT ET DE LA LUTTE CONTRE LES 
CHANGEMENTS CLIMATIQUES (2014), l’atrazine est le 

pesticide qui contribue le plus au risque pour l’environnement 
(15,9 %) et le plus au risque pour la santé humaine (12,3 %).

3. TOXICITÉ DES PESTICIDES

La manipulation, l’exposition et la hausse des 
concentrations des pesticides dans les écosystèmes aquatiques 
ont des conséquences néfastes pour l’Homme et pour les 
espèces terrestres et aquatiques (BOITHIAS et al., 2011).

3.1 Impacts sur l’Homme 

KHAN et al. (2009) constatent des symptômes 
comme fatigue musculaire, étourdissements, maux de 
tête, vomissements et sensations de brûlure au niveau des 
voies urinaires chez des agriculteurs ayant manipulé des 
pesticides. L’exposition aux pesticides peut causer diverses 
maladies cardiovasculaires (ABDULLAH et al., 2011), 
neurodégénératives (PARRÓN et al., 2011) comme Alzheimer 
(GAUTHIER et al., 2001), Parkinson (DHILLON et al., 
2008), des maladies congénitales (SHAW et al., 1999) et 
des insuffisances rénales chroniques (WANIGASURIYA 
et al., 2007). Les travaux de WEICHENTHAL et al. 
(2012) montrent que l’exposition à 12 pesticides (alachlore, 
aldicarbe, carbaryl, chlorpyrifos, diazinon, dicamba, S-éthyl-
N,N-dipropylthiocarbamate, imazéthapyr, métolachlore, 
pendiméthaline, perméthrine, trifluraline) peut être source de 
divers types de cancer. Le tableau 2 énumère certaines maladies 
pouvant être dues à l’exposition aux pesticides. D’après la 
United States Environmental Protection Agency (Agence de 
protection de l'environnement des États-Unis; US EPA, 2006) 
une courte durée d'exposition à l’atrazine au-dessus de la valeur 
maximum de concentration permise pour l’eau potable (MCL) 
peut causer congestion rénale, hypotension artérielle, perte de 
poids et dommages aux glandes surrénales. Une exposition à 
long terme peut engendrer des maladies cardiovasculaires, 
divers types de cancer, la dégénérescence musculaire et de la 
rétine (GRAZIANO et al., 2006). De surcroît, l’atrazine est 
considérée comme un perturbateur endocrinien (CRAGIN 
et al., 2011; HASS et al., 2012; HAYES et al., 2010).

3.2 Espèces aquatiques

Les herbicides comme l’atrazine sont plus toxiques pour les 
micro-organismes phototrophes (DELORENZO et al., 2001). 
Les travaux de TANG et al. (1997) sur l’exposition à l’atrazine 
de quatre algues vertes (Chlamydomonas sp., Chlorella sp., 
Pediastrum sp., et Scenedesmus quadricauda) et quatre diatomées 
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(Cyclotella gamma, C. meneghiniana, Synedra acus, et S. radians) 
donnent des valeurs de la concentration efficace médiane 
(EC50) allant de 27,6 à 110,6 µg∙L-1 pour les algues vertes 
et de 88,7 à 429,7 µg∙L-1 pour les diatomées. La disparition 
des macrophytes et du phytoplancton est observée après une 
exposition de quatre jours à 20 µg∙L-1 d’atrazine (SOLOMON 
et al., 1996). L’étude de la toxicité de l’atrazine (15 µg∙L-1) sur les 
crustacés Daphnia magna montre une diminution significative 
de la population après 48 h d’exposition à la lumière du soleil 
(DETENBECK et al., 1996). Chez les amphibiens, l’exposition 
des grenouilles léopard à 3 µg∙L-1 d’atrazine influence leur survie, 
leur masse corporelle et retarde le développement des têtards 

(KOPRIVNIKAR, 2010). Les travaux de NEUMAN-LEE et 
JANZEN (2011) montrent l’impact de l’atrazine (anormalies 
morphologiques externes) sur les œufs de deux espèces de 
tortues (Graptemys ouachitensis et G. pseudogeographica), et le 
fait qu’une exposition des embryons à une faible concentration 
d’atrazine (0,1 µg∙L-1) réduit leur taux de survie postéclosion.

Au regard de la toxicité des pesticides, il est nécessaire de 
contrôler les sources d’émission, réduire leurs transferts dans 
l’environnement et traiter les milieux d’exposition contaminés 
à l’aide de procédés efficaces comme les procédés d’oxydation 
avancée (POA).

Maladie Type Pesticide et groupe Référence 
Épigénétique Méthylation de l’ADN Chlordane RUSIECKI et al. (2008) 

Modification d’histone Paraquat SONG et al. (2011) 
MicroRNA expression Fipronil WANG et al. (2010) 

Triazophos WANG et al. (2010) 
Atrazine SCHLOTMAN (2014)  

Cancer Pancréas Pendiméthaline ANDREOTTI et al. (2009) 
Poumons Chlorpyrifos LEE et al. (2004a) 

Terbufos BONNER et al. (2010) 
Diazinon PURDUE et al. (2007) 
Dicamba SAMANIC et al. (2006) 
Métolachlore ALAVANJA et al. (2004) 

Prostate Clordécone MULTIGNER et al. (2010) 
2,4-D BAND et al. (2011) 

Leucémie Terbufos BONNER et al. (2010) 
Diazinon WADDELL et al. (2001) 
Chlordane PURDUE et al. (2007) 
Chlorpyrifos LEE et al. (2004b) 

Rectum Chlordane PURDUE et al. (2007) 
Chlorpyrifos LEE et al. (2007) 

Colon Chlorpyrifos LEE et al. (2007) 
Lymphohématopoïétique Alachlore LEE et al. (2004b) 

Neuro- 
dégénérative 

Parkinson Organochloré FLEMING et al. (1994) 
Organophosphates HANCOCK et al. (2008) 
Carbamates MECO et al. (1994) 
Paraquat BERRY et al. (2010) 

Alzheimer Organophosphates CHAUDHRY et al. (2013) 
Organochloré STEENLAND et al. (2014) 
Carbamates MILLARD et BROOMFIELD (1995) 

Malformations 
congénitales 

Tube neural Pesticides MAKELARSKI et al. (2014) 
Fentes faciales Pesticides ROMITTI et al. (2007) 

Perturbateurs 
endocriniens et 
reproduction 
 

Azoospermie 1,2-Dibromo-3-
chloropropane 

WHORTON et al. (1977) 

Infertilité Chlordécone OLIVA et al. (2001) 
Caractères sexuels Atrazine GAMMON et al. (2005) 

Endosulfan MREMA et al. (2013) 
Organophosphates MIRANDA-CONTRERAS et al. (2013) 

Synthèse d’œstrogènes Glyphosate RICHARD et al. (2005) 

 

Tableau 2. Effets de l’exposition aux pesticides sur la santé humaine. 
Table 2.  Effects of pesticide exposure on human health
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4. ÉLIMINATION DES PESTICIDES 
PAR LES PROCÉDÉS D’OXYDATION 
AVANCÉE 

Les procédés d’oxydation avancée génèrent des espèces 
radicalaires très réactives comme les radicaux hydroxyles 
(GLAZE et al., 1987). Dans le traitement des eaux, le radical 
hydroxyle (HO•) est l’oxydant le plus puissant que l’on 
puisse utiliser (KRAFT et al., 2003). Il dégrade les polluants 
organiques persistants (POP) ainsi que leurs sous-produits 
de dégradation (GUINEA et al., 2008; SIEVERS, 2011). 
Le tableau 3 décrit les conditions opératoires et les résultats 
obtenus par diverses équipes de recherche à travers le monde 
lors de l’expérimentation des procédés d’oxydation avancée, 
mais aussi des procédés chimiques et membranaires qui sont 
utilisés pour l’élimination des pesticides dans l’eau. Dans la 
présente revue de littérature, les rendements d’élimination 
des pesticides dans l’eau, lors de l’application des différents 
procédés, peuvent se présenter de différentes façons. Le terme 
« abattement » désignera la diminution ou élimination (en % 
comparativement à la concentration initiale) de la concentration 
en composé traité par le procédé. Le terme «  dégradation  » 
désignera la dégradation primaire du composé. Il s’agit alors 
dans ce cas de la disparition de l’identité chimique du composé-
parent (dégradation partielle) avec formation de sous-produits 
de nature organique. En ce sens, l’abattement correspond bien 
souvent (par défaut) à une telle dégradation primaire. Enfin, 
la « minéralisation » désignera la dégradation ultime (totale et 
complète) du composé en constituants inorganiques tels que le 
CO2 et l’eau.

Dans les sections suivantes (4.1 à 4.3), les différents POA 
décrits sont classés en trois classes de procédés : procédés 
électrochimiques, photochimiques et électro-photochimiques. 
Cette revue de littérature identifiera, pour chacun de ces 
procédés (selon les informations disponibles) : le principe 
d’action et de fonctionnement; les applications ciblées et les 
nuisances traitées; les conditions d’opération optimales pour le 
traitement de pesticide(s); l’efficacité et rendement; les limites 
et les lacunes, ainsi que les possibles améliorations pouvant 
être apportées, le cas échéant. Ceci constituera une partie de la 
synthèse de la littérature.

4.1 Élimination des pesticides par procédés électrochimiques 

La dégradation des pesticides a lieu à la surface des 
électrodes par application d’un courant électrique, et par action 
des espèces oxygénées réactives (OH•, O2

•-, HO2
•-, H2O2, etc.) 

générées dans la solution.

4.1.1 Procédé d’électro-oxydation 

Le procédé se déroule par oxydation directe à la surface des 
électrodes (COMNINELLIS, 1994) ou indirecte grâce à la 
production in situ d’oxydant comme le peroxyde d’hydrogène 
(DROGUI et al., 2001). D’après PANIZZA et CERISOLA 
(2009), le mécanisme d’action de l’oxydation directe se déroule 
en deux étapes, à savoir : la décomposition de l’eau en radicaux 
hydroxyles sur les sites actifs de l’électrode (M) (équation 1), 
et l’oxydation du polluant « R » par les radicaux hydroxyles 
adsorbés à la surface de l’électrode (équation 2). L’action des 
radicaux hydroxyles peut conduire à la minéralisation partielle 
ou totale du polluant en CO2 et H2O (équation 3).

     H O� �M� �M� OH � �H � �e2 + → ( ) + +⋅ + −               (1)

        R� �M OH � �M� �RO �e+ ( ) → + +⋅ ⋅ −                    (2)

     R� �M OH � �M� � CO � � H O� �H � �e+ ( ) → + + + +⋅ + −m� n2 2     (3)

L’efficacité du procédé dépend de nombreux paramètres 
comme la nature des électrodes (PANIZZA et CERISOLA, 
2009) et leur surtension en oxygène (COMNINELLIS et al., 
2008). De nombreux auteurs comme FRONTISTIS et al. 
(2011) soutiennent que le BDD (diamant dopé au bore) est 
l’anode la plus efficace pour la dégradation des pesticides. 
Pour la dégradation du méthamidophos (C0 = 50 mg∙L-1), 
MARTÍNEZ-HUITLE et al. (2008) obtiennent des taux 
d’abattement décroissants avec les électrodes dans l’ordre 
suivant : Si/BDD > Pb/PbO2 > Ti/SnO2. Par la suite, ces 
auteurs constatent que l’efficacité des électrodes Pb/PbO2 et 
Ti/SnO2 décroit lorsque la densité du courant passe de 10 à 
20 puis à 30 mA∙cm-2. Ce phénomène s’explique par l’activité 
électrochimique de ces électrodes (Pb/PbO2 et Ti/SnO2) à 
produire de l’oxygène à de fortes densités de courant. Ce sont 
des électrodes à faible surtension en oxygène ayant un potentiel 
d’oxydation autour de 1,9 V (ANGLADA et al., 2009); par 
rapport au BDD qui est une électrode à forte surtension en 
oxygène. RABAAOUI et al. (2013), lors de la minéralisation du 
O-nitrophénol ayant une valeur en carbone organique dissous 
([COD]0) de 320 mg∙L-1, obtiennent 96 % avec le BDD contre 
52 % avec le PbO2 après 8 h de traitement à pH = 3 avec un 
courant de densité 60 mA∙cm-2. Ce résultat confirme l’efficacité 
du BDD.

La densité du courant appliquée est une variable importante 
qui affecte l’efficacité de l’électro-oxydation. L’augmentation 
de la densité du courant permet d’accroître la production 
des radicaux hydroxyles adsorbés à la surface des électrodes 
(BRILLAS et al., 2007). Ainsi, les travaux de BOYE et al. (2003) 
sur la minéralisation de l'acide 2,4,5-Trichlorophénoxyacétique 
(2,4,5-T) donc la concentration en carbone organique total 
est [COT]0 = 100 mg∙L-1, et avec une anode en platine, 
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Pesticide Procédé Conditions opératoires optimales Résultats et commentaires Référence 

Atrazine 
(ATZ) 

Chloration [ATZ]0 = 0,55 µg∙L-1, [NaClO] = 18 mg∙L-1 Cl2 20 % de dégradation et 30 % de COT ORMAD et al. (2008) 

Adsorption T = 25 °C, pH = 7,0 - 8,0, [NaNO3] = 10 mM, [ATZ]0 = 10 mg∙L-1, [NaN3] = 200 mg∙L-1, 
biochar de type fumier laitier (200 °C) 

Adsorption de 77 % après 4 h  
de traitement 

CAO et HARRIS 

(2010) 

Nanofiltration T = 20 °C, pH = 3 - 9, [ATZ]0 = 2,5 mg∙L-1, NF 70 (PWPa = 11 L∙m-2∙h-1∙bar-1,  
MWCOb = 200 Da) 

92 % retenu avec une pression de 15 
bars 

VAN DER BRUGGEN 
et al. (1998) 

Électro-
oxidation 

T = 25 °C, pH = 5, [NaCl] = 1 g∙L-1, I = 2 000 mA, [ATZ]0 = 100 µg∙L-1,  
anode (Ti/IrO2) = 45 cm2, cathode (Ti) = 45 cm2 

Dégradation de 95 % avec l’anode 
Ti/IrO2 après 40 min 

ZAVISKA et al. (2011) 

BRMc T = 21 °C, [COD] = 600 mg∙L-1, [ATZ]0 = 14,5 mg∙L-1, [GEMd] = 300 mg∙L-1, [boues 
activées] = 3 000-4 000 mg∙L-1 

Dégradation de 94,7 % et 93 % de 
COD après 6 jours 

LIU et HUANG (2008) 

Fenton T = 16 ± 2 °C, pH = 3,0, [Na2SO4] = 10 mM, [H2SO4] = 0,1 M, [NaOH] = 0,1 M, 
[5Fe2O3.9H2O] = 200 mg∙L-1, [H2O2] = 2 mM, [ATZ]0 = 4,6 µM 

Dégradation totale et 21 % de COT 
après 5 jours 

BARREIRO et al. 
(2007) 

Électro-Fenton T = 23 ± 2 °C, pH = 3,0, [Fe2+] = 0,1 mM, [Na2SO4] = 100 mM, [O2] = 1 L∙min-1 pour 10 
min, [ATZ]0 = 0,2 mM, I = 1 000 mA, anode (Pt = 4,5 cm-2,  
BDDe = 25 cm-2), cathode - feutre de carbone (60 cm-2) 

Après 8 h, 81 % de COT avec Pt et 97 
% avec BDDh 

OTURAN et al. (2012) 

Photo-Fenton T = 25 ± 0,2 °C, pH = 2,8, [Fe3+] = 0,05 mM, [H2O2] = 10 mM, [ATZ]0= 0,23 mM, lampe 
noire fluorescente (14 W, λ = 300-400 nm, 1,2 x 10-19 photons L-1∙s-1) 

100 % dégradation après 30 min et 
46,5 % de COT après 120 min 

HUSTON et 
PIGNATELLO (1999) 

Photolyse T = 25 °C, pH = 6,0, [ATZ]0 = 5 mg∙L-1, lampe à vapeur de mercure (36 W, λ = 254 nm, 3,6 
× 1018 photons L−1∙s−1) 

Dégradation supérieure à 65 %  après 
30 min 

SILVA et al. (2014) 

Photocatalyse T = 25 °C, pH = 5,5, [HNO3] ou [NaOH] = 0,1 M, [ATZ]0 = 10 mg∙L-1, [TiO2-BEW] = 
1 500 mg∙L-1, lampe UV (400 W, λ = 250-570 nm) 

94 % de dégradation après 70 min YOLA et al. (2014) 

Photocatalyse 
solaire 

T= 25 °C, pH = 2,2, [HClO4] = [TiO2] = 200 mg∙L-1, catalyseur [Na4W10O32] = 1,5 mM, 
[ATZ]0 = 0,65 mM, énergie incidence (6,0 x 105 J∙m-2) 

100 % dégradation avec TiO2 et 98 % 
avec Na4W10O32 après 30 h 

TEXIER et al. (1999) 

Électro-
photocatalyse 

[Na2SO4] = 33 mM, [ATZ]0 = 20 mg∙L-1, anode (Ti/Ru0.3Ti0.7O2) = 14 cm2,  
cathode (Ti) = 14 cm2, densité du courant (10 mA∙cm-2),  
lampe à vapeur de mercure (250 W, λ = 254 nm, 0,417 W∙cm-2) 

100 % dégradation et 79 % de COD  
après 2 h 

MALPASS et al. (2007) 

Métolachlore 
(MET) 

Ozonation T = 21 ± 1 °C, pH = 7, [O3] = 3 mg∙L-1, temps de contact = 30 min, [MET]0 = 50 µg∙L-1 60 ± 2 % de dégradation HLADIK et al. (2005) 

Adsorption pH = 6,7, surfaces spécifiques des cendres (285 m2∙g-1), [MET]0 = 200 µg∙mL-1 Plus de 80 % adsorbés après 10 min SINGH (2009) 

Photo-Fenton T = 25 ± 0,2 °C, pH = 2,8, [H2O2] = 10 mM, [Fe3+] = 0,05 mM, [MET]0 = 0,13 mM, lampe 
noire fluorescente (14W, λ = 300-400 nm, 1,2 x 1019 photons L-1∙s-1) 

99,8 % après 30 min et 72,4 % de 
COT après 120 min 

HUSTON et 
PIGNATELLO (1999) 

pH = 2,8, [H2O2] = 10 mM, [Fe(ClO4)3] = 1 mM, [MET]0 = 0,1 mM, lampe noire 
fluorescente (λ = 300-400 nm, 1 x 1018 photons L-1∙s-1) 

100 % dégradation après 8 min et 100 
% de COT après 150 min 

PIGNATELLO et SUN 

(1995) 

Nanofiltration 
(NF) et 
osmose inverse 
(OI) 

T = 21 ± 1 °C, pH = 7 - 8,1, [NaCl] = 3 mM, [NaHCO3] = 1 mM,  
[TDSf] = 194 – 320 mg∙L-1, [COT] = 0,3 - 2,5 mg∙L-1, [COD] = 0,3 - 2,5 mg∙L-1, [MET]0 = 1 
µg∙L-1, NF membrane (PWP = 4,5 ± 0,3 L∙m-2∙h-1∙bar-1, MWCO < 200 Da), RO membrane 
(PWP = 2,5 ± 0,5 L∙m-2∙h-1∙bar-1, MWCO < 200 Da) 

Eau brute du lac Ontario donne 99 % 
avec OI et 91% avec NF; eau de 
laboratoire donne 97,2 % avec OI et 
57 % avec NF 

COMERTON et al. 
(2008) 

  

Tableau 3. Procédés utilisés pour le traitement de l’eau contaminée par les pesticides. 
Table 3  Processes used for treating water contaminated with pesticides.
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Métolachlore 
(suite) 

Photocatalyse T = 25 °C, [AgNO3] = 1 - 100 mM, [MET]0 = 5 mg∙L-1, [TiO2-P25] = 90 mg∙L-1, lampe arc 
en xénon (1 500 W, λ = 290 nm, 750 W∙m-2) 

88 % de dégradation après 45 min SAKKAS et al. (2004) 

Photolyse 
solaire 

T = 25 °C, pH = 7,6, eau de mer ([TDS] = 165 mg∙L-1, [COT] = 2,10 mg∙L-1, [NO3-] =  
3,31 mg∙L-1), lampe arc en xénon (1 500 W, λ = 290 nm, 750 W∙m-2), [MET]0 = 5 mg∙L-1 

85 % dégradation avec l’eau distillée et  
40 % avec l’eau de mer après 100 h 

DIMOU et al. (2005) 

Glyphosate Chloration pH = 7 - 8, [glyphosate]0 = 0,1 mM, [NaOCl] = 1 M, HOCl/glyphosate = 4 mol∙mol−1 100 % dégradation après 10 min BROSILLON et al. 
(2006) 

Adsorption T = 22 °C, pH = 4,3, [H2SO4] = 0,1 M, [NaOH] = 0,1 M, boues d’alun (DASg ou LASh = 5 
g∙L-1), [glyphosate]0 = 50 mg∙L-1 

91,6 % avec DAS et 97,4 % avec LAS 

après 52 h 
HU et al. (2011) 

Nanofiltration T = 20 ± 2 °C, pH = 8,5, [COD] = 29 mg∙L-1, [CaCO3] = 40 mg∙L-1, NF-300 (PWP = 5,5 
L∙m-2∙h-1∙bar-1, MWCO = 180 Da), [glyphosate]0 = 36 mg∙L-1 

92,5 % de rejet observé durant le test 
de toxicité qui dure 96 h 

SAITÚA et al. (2012) 

Électro-
oxydation 

T = 25 ± 1 °C, pH = 2, densité de courant = 50 mA∙cm−2, [glyphosate]0 = 1 000 mg∙L-1, anode 
(Ti/(RuO2)0.70(Ta2O5)0.30, Ti/Ru0.30Pb0.70O2, Ti/Ru0.30Sn0.70O2, Ti/Ir0.3Sn0.7 O2, Ti/Ru0.3Ti0.7 

O2) 

32 % de dégradation et 24 % de COT 
après 4 h, avec l’anode Ti/Ir0.30Sn0.70O2 

AQUINO et DE 

ANDRADE (2009) 

Électro-Fenton T = 23 ± 2 °C, pH = 3, [Na2SO4] = 5 mM, [Mn2+] = 0,1 mM, I = 100 mA,  
[glyphosate]0 = 0,1 mM, anode - Pt (4,5 cm2), cathode - feutre de carbone (60 cm2) 

92 % de dégradation après 40 min et 
82 % de COT après 300 min 

BALCI et al. (2009) 

Photo-Fenton pH = 2,8 ± 0,2, [Fe2+ / Fe3+] = 1,13 mM, [H2O2] = 10,3 mM, [glyphosate]0 = 100 mg∙L-1, 
[COT] = 42 mgC∙L-1, lampe à vapeur de mercure (400 W, λ = 295-815 nm,  
1 100 W∙m-2) 

100 % de dégradation et 57 % de 
COT après 60 min 

SOUZA et al. (2013) 

Photocatalyse T = 22 ± 2 °C, pH = 5-7, [TiO2] = 14 g∙L-1, lampe noire fluorescente (6 W, λ = 365 nm, 1,4 
mW∙cm-2), [glyphosate]0 = 0,1 mM 

100 % de dégradation après 60 min et  
74 % de COT après 120 min 

ECHAVIA et al. (2009) 

2,4-D Adsorption T = 25 ± 1 °C, pH = 7,5, [HCL] = 1 M, [2,4-D]0 = 10 mg∙L-1 80 % adsorption après 90 min GUPTA et al. (2006) 
BRM T = 24 ± 2 °C, pH = 1,2, [H2SO4] = 3 M, [COD] = 745 mg∙L-1, [2,4-D]0 = 3,58 mg∙L-1 99 % de dégradation et 98,3 % de 

COD après 12 jours 
GHOSHDASTIDAR et 
TONG (2013) 

Électro-Fenton pH = 3, [O2] = 20 mL∙min-1, [FeSO4] = 1 mM, [Na2SO4] = 5 mM, [2,4-D]0 =  
230 mg∙L-1, anode : Pt (10 cm2), cathode : carbon-PTFE (3 cm2), I = 100 mA 

100 % de dégradation après 20 min 
avec I = 100 mA et 73 % de COT 
après 2 h avec I = 450 mA 

BRILLAS et al. (2000) 

Photo-Fenton T = 20 °C, pH = 2,9, [Fe2+] = 20 mg∙L-1, [H2O2] = 3 - 5 mM, [2,4-D]0 = 50 mg∙L-1, [COT] = 
80 mg∙L-1, lampe solaire ( 3 m2, 30 W∙m-2) 

100 % de dégradation après 8 min et  
60 % de COT après 300 min 

JIMÉNEZ et al. (2011) 

Photocatalyse pH = 5, [H2O2] = 20 mM, [2,4-D]0 = 1 mM, lampe UV (15 W, λmax = 365 nm,  
9 mW∙cm-2), TiO2 = 1 g∙L-1 

100 % de dégradation après 1 h et 95,4 
% de COT après 2 h 

SECK et al. (2012) 

Photocatalyse 
solaire 

[TiO2] = 200 mg∙L-1, réacteur solaire (1,5 m2, λ = 300-400 nm), [O2] = 6-7 mg∙L-1 100 % de dégradation après 50 min et 
100 % de COT après 75 min 

HERRMANN et al. 
(1998) 

Électro-
photocatalyse 

pH = 3, [Na2SO4] = 5 mM, [2,4-D]0 = 10 mg∙L−1, lampe à xénon (500 W,  
λ = 280-2 000 nm, 100 mW∙cm-2), photo-anode (CuInS2-TiO2 NT) 

100 % de dégradation après 160 min LIU et al. (2011) 

a PWP : pure water permeability (perméabilité à l’eau pure); b MWCO : molecular weight cut-off (seuil de coupure de la masse molaire); c BRM : bioréacteur à membrane; d GEM : genetically engineered microorganism 
(microorganisme génétiquement modifié); e BDD : bore dopé au diamant; f  TDS : total dissolved solids (matière dissoute totale); g DAS : dewatered alum sludge (boues d’alun déshydratées); h LAS : liquid alum sludge (boues d’alun 
liquides) 

Tableau 3 (suite). Procédés utilisés pour le traitement de l’eau contaminée par les pesticides. 
Table 3 (continued). Processes used for treating water contaminated with pesticides.
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montrent un taux de minéralisation allant de 12 % à 28 % 
après 4 h de traitement, lorsque la densité de courant 
appliquée augmente de 100 à 450 mA∙cm-2. De même, les 
travaux de BRILLAS et al. (2007) pour la minéralisation de 
150 mL du 2,4-Dichlorophénoxy-propionique acide (2,4-
DP) ([COT]0 = 100 mg∙L-1) avec l’anode en BDD indiquent, 
après 4 h de traitement, un taux de minéralisation de 63 %, 
82 % et 97 % respectivement avec un courant de densité de 
100, 300 et 450 mA∙cm-2. Également, pour la minéralisation 
du chlorpyrifos ([COD]0 = 450 mg∙L-1) avec l’anode BDD, le 
taux d’abattement croît de 16 % à 57 % lorsque la densité du 
courant appliquée évolue de 10 à 50 mA∙cm-2 après 10 h de 
traitement (SAMET et al., 2010).

La nature de l’électrolyte support est aussi un paramètre 
à prendre en considération comme le montre ZAVISKA 
et al. (2011) qui étudient l’effet du NaCl et du Na2SO4 sur 
la dégradation de 100 µg∙L-1 d’atrazine : le meilleur taux de 
dégradation de l’atrazine (95 %) est obtenu avec NaCl (1 g∙L-1) 
en appliquant une intensité de courant de 2 A durant 40 min 
de traitement avec l’anode Ti/IrO2. ERRAMI et al. (2013) 
ont expérimenté les effets isolés et combinés des électrolytes 
NaCl, Na2CO3 et Na2SO4 sur la dégradation du buprofézine 
(250 mg∙L-1) avec l’anode BDD et une densité de courant 
de 60 mA∙cm-2, et ont obtenu 80  % de minéralisation avec 
l’électrolyte NaCl (1 g∙L-1) contre 92 % de minéralisation avec 
un mélange équimolaire (NaCl + Na2CO3) après 120 min de 
traitement.

Le pH initial est une variable pouvant affecter l’efficacité 
de l’électro-oxydation. AQUINO et DE ANDRADE (2009), 
lors de la dégradation du glyphosate (C0 = 1 000 mg∙L-1), 
obtiennent 15 % à pH = 11, 26 % à pH = 5 et 32 % à pH = 2 
après 4  h de traitement. D’après ces auteurs, à des faibles 
valeurs de pH, il y a diminution des réactions de dégagement 
d’oxygène en faveur de l’oxydation du composé organique. 
Cela peut justifier l’efficacité du procédé d’électro-oxydation à 
des faibles valeurs de pH.

D’une manière générale, l’électro-oxydation est efficace 
pour la dégradation des pesticides. Cependant, la formation 
d’oxygène (équation 4) qui est une réaction parasite du procédé 
à de fortes densités de courant, peut limiter l’efficacité du 
procédé d’électro-oxydation (DROGUI et al., 2007). De plus, 
la forte consommation d’énergie afin d’atteindre une efficacité 
optimale est un inconvénient pour l’application de ce procédé à 
l’échelle industrielle. Par exemple, la dégradation d’un mélange 
d’organophosphorés ayant une demande chimique en oxygène 
([DCO]0) de 1 810 mg∙L-1 nécessite 70,6 kWh∙g-1 de DCO 
durant 6 h à pH = 6, pour une dégradation optimale de 76,2 % 
(BABU et al., 2011). De même, YATMAZ et UZMAN (2009) 
ont estimé l’énergie consommée à 6  000 kWh∙kg-1 pour la 
dégradation du monocrotophos (300 mg∙L-1) pendant 90 min. 
SIRÉS et al. (2008), pour la minéralisation totale du mécoprop 

([COD]0 = 270 mg∙L-1) avec l’anode PbO2, estiment la 
consommation énergétique à 95, 180 et 246 kWh∙m-3, si l’on 
applique respectivement des courants d’intensité de 1, 2 et 3 A.

 H O� �M OH � �M� �O � � H � � e2 2 3 3+ ( ) → + + +⋅ + −          (4)

Au regard des limites du procédé d’électro-oxydation, 
d’autres procédés à faible consommation d’énergie ont été mis 
au point pour le traitement de polluants organiques comme les 
pesticides.

4.1.2 Procédé Fenton et électro-Fenton 

Le procédé Fenton classique consiste à initier la réaction de 
décomposition du peroxyde d’hydrogène (H2O2) par les ions 
ferreux (Fe2+) à pH acide (2,8 à 3) d’après l’équation 5, en vue 
de générer le radical hydroxyle (OH•) qui est très réactif vis-à-
vis des polluants organiques (LIN et LO, 1997). De nos jours, 
ce procédé est peu utilisé à cause de la forte consommation 
des réactifs de Fenton (H2O2 et Fe2+) comme l’a montré 
BARREIRO et al. (2007) pour la dégradation d’une solution 
aqueuse (150 mL) d’atrazine (37 µM) en utilisant 200 mg∙L-1 
de Fe2+ et 10 mM de H2O2. Dans ces conditions, ils obtiennent 
un taux de dégradation de 21 % après huit jours de traitement. 
Ce faible taux de dégradation peut être dû à la prédominance 
des réactions parasites qui consomment les radicaux hydroxyles 
(équations 6-7). De même, cette forte consommation des 
réactifs de Fenton génère des boues ferriques qui doivent être 
enlevées à la fin des essais. De plus avec le procédé Fenton, le 
taux de minéralisation reste faible, car les acides carboxyliques 
générés lors de la dégradation des composés organiques 
interagissent avec les complexes Fe(III), ce qui rend difficile 
l’action des radicaux hydroxyles (BRILLAS et al., 2009).

     H O � �Fe � �Fe � �HO � �OH �2 2
2 3+ → + ++ + −⋅            (5)

             Fe � �HO � �Fe �OH2 3+ + −+ → +⋅                    (6)

            H O � �HO � �H O �HO2 2 2 2+ → +⋅ ⋅                   (7)

Pour accroître la dégradation et la minéralisation des 
pesticides tout en réduisant la consommation des réactifs de 
Fenton, un procédé couplant l’électrolyse et la réaction de 
Fenton a été mis au point : il s’agit de l’électro-Fenton qui 
permet la régénération in situ (équations 8-9) des réactifs de 
Fenton (SIRÉS et al., 2014). Ainsi, l’électro-Fenton est très 
utilisé pour éliminer des composés de groupes chimiques de 
pesticides comme les acides aryloxycarboxyliques (OTURAN, 
2000), les organophosphorés (GUIVARCH et al., 2003) et 
les carbamates (ABDESSALEM et al., 2010). Ce procédé est 
également employé pour éliminer l’urée (EDELAHI et al., 
2003) ainsi que certains mélanges de pesticides (IKEHATA et 
EL-DIN, 2006).
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            O � g � � H e � �H O2 2 22 2( ) + + →+ −                    (8)

                     Fe � �e � �Fe3 2+ − ++ →                            (9)

L’efficacité de l’électro-Fenton dépend de nombreuses 
variables et paramètres comme le pH, l’intensité du courant, la 
nature des électrodes, la concentration du pesticide, la nature 
de l’électrolyte, le rapport Fe2+/H2O2, la température du milieu 
et la distance inter-électrodes (OTURAN et al., 2009).

Le pH est le facteur clé du procédé électro-Fenton car 
la réduction de l’oxygène en peroxyde d’hydrogène se fait 
en milieu acide, d’où l’efficacité du procédé aux faibles 
valeurs de pH (QIANG et al., 2002). Pour la dégradation de 
400 mg∙L-1 de l’acide 4-Chlorophénoxyacétique (4-CPA) avec 
une concentration en Fe2+ de 1 mM et un courant d’intensité 
100 mA, BOYE et al. (2002) ont obtenu des taux d’abattements 
décroissants dans l’ordre suivant : pH = 3 > pH =4 > pH = 6 > 
pH = 2. Ces résultats peuvent s’expliquer par l’activité catalytique 
du Fe2+. À pH > 5, le Fe(III) commence à précipiter sous la forme 
de Fe(OH)3, ce qui diminue la quantité du catalyseur (Fe2+) 
dans le milieu réactionnel (BRILLAS et al., 2009). De plus, à 
pH > 5 on a la décomposition rapide du H2O2 en oxygène et 
molécules d’eau (DENG et ENGLEHARDT, 2006). Aussi à 
des valeurs de pH élevées, la réduction de l’oxygène conduit 
à la formation des ions hydroxydes et non à du peroxyde 
d’hydrogène (équation 10), ce qui réduit l’efficacité du procédé 
électro-Fenton (VENTURA et al., 2002). Par contre en milieux 
très acides (pH < 2), le Fe2+ réagit avec le H2O2 pour former des 
complexes stables, limitant ainsi la réaction (NIDHEESH et 
GANDHIMATHI, 2012). Les travaux de TANG et HUANG 
(1996) sur la dégradation du 2,4-Dichlorophénol (2,4-DCP) 
montrent qu’en milieux très acides (pH ≤ 2), le piégeage des 
radicaux hydroxyles (HO•) par les protons H+ est accéléré.

     O � g H e � �OH HO2 22 2( ) + + → ++ − − −             (10)

L’intensité du courant est un paramètre important 
pour l’efficacité du procédé électro-Fenton car il contrôle la 
vitesse de production du peroxyde d’hydrogène et le taux de 
régénération du Fe2+ (SIRÉS et al., 2014). Ainsi, l’augmentation 
de l’intensité du courant permet d’accroître la formation du 
peroxyde d’hydrogène et l’électro-régénération du fer ferrique 
(Fe3+) en fer ferreux (Fe2+), augmentant ainsi la production des 
radicaux hydroxyles qui dégradent et minéralisent les composés 
organiques (NIDHEESH et GANDHIMATHI, 2012). 
Ainsi, SALAZAR et URETA-ZAÑARTU (2012), pour la 
minéralisation du triadiméfon (50 mg∙L-1) à pH = 3, avec [Fe2+] 
= 0,1 mM et en présence d’une cathode en carbone vitreux, 
obtiennent un taux de minéralisation croissant dans l’ordre 
suivant de densités du courant 4 < 10 < 20 <  28  mA∙cm-2. 
De même OTURAN et al. (2012) réalisent une dégradation 
totale de l’atrazine (0,1 mM) après 40 min de traitement 

avec un courant d’intensité 50 mA, alors qu’avec 500 mA 
cette dégradation totale est obtenue après seulement 10 min 
de traitement. Cependant, des courants de fortes intensités 
peuvent réduire l’efficacité du procédé électro-Fenton 
(ZHANG et al., 2006). Pour la dégradation de 0,125  mM 
du piclorame, ÖZCAN et al. (2008) constatent qu’au-dessus 
de la valeur optimale de l’intensité du courant (300 mA), la 
réduction de l’oxygène peut conduire à la formation d’eau et 
cette réaction (équation 11) augmente progressivement avec les 
fortes intensités. De même, pour la dégradation de 200 mg∙L-1 
du 4-Nitrophénol (4-NP) à pH = 5, une étude a montré un taux 
d’abattement du COD décroissant en fonction de l’intensité du 
courant dans l’ordre suivant : 1,0 > 0,5 > 1,5 > 2 A et ce, après 
60 min de traitement (ZHANG et al., 2007). Ce résultat peut 
s’expliquer par la réduction et le dégagement de l’hydrogène à 
la cathode (équation 12), ce qui limite l’électro-régénération 
du fer ferrique (Fe3+) en fer ferreux (Fe2+), d’où la chute de 
l’efficacité du procédé électro-Fenton à des fortes intensités de 
courant.

            O � g � H e � �H O�2 24 4( ) + + →+ −             (11)

                     2 2 2H � � e � �H+ + →_                          (12)

L’efficacité du procédé électro-Fenton dépend aussi 
de la nature des électrodes, soit à l’anode et à la cathode 
(COMNINELLIS et al., 2008). En général, les électrodes à la 
cathode sont des matériaux à base de carbone qui en raison 
de leur électronégativité attirent des électrons présents dans la 
solution, pour assurer l’électro-régénération du fer ferrique (Fe3+) 
en fer ferreux (Fe2+) et la production du H2O2 par réduction 
de l’oxygène (équation 8). Les électrodes les plus utilisées à 
la cathode sont le feutre de carbone, le graphite et le carbone 
vitreux (NIDHEESH et GANDHIMATHI, 2012). S’agissant 
des électrodes utilisées à l’anode, elles ont une surtension en 
oxygène élevée, ce qui permet la production des radicaux 
hydroxyles adsorbés à la surface de l’électrode (NIDHEESH 
et GANDHIMATHI, 2012). Les anodes les plus utilisées 
sont le platine (Pt) en raison de sa bonne conductivité et de sa 
stabilité chimique même dans les milieux corrosifs (PANIZZA 
et CERISOLA, 2009) et le BDD (diamant dopé au bore) 
qui a un potentiel d’oxydation estimé à 2,5 V (BRILLAS et 
MARTÍNEZ-HUITLE, 2011). La faible capacité d’adsorption 
des radicaux hydroxyles (HO•) générés à la surface du BDD 
permet la migration de ces hydroxyles HO• dans la solution à 
traiter, ce qui accroît la dégradation des polluants organiques 
comme les pesticides (SIRÉS et al., 2014).

C’est ainsi que lors de la dégradation de 0,2 mM d’atrazine, 
OTURAN et al. (2012) ont obtenu après 10 h de traitement, 
une minéralisation de 90 % avec l’anode BDD contre 4,1 % 
avec l’anode Pt. PIPI et al. (2014), pour dégrader 0,6 mM 
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d’alachlore, confirment la performance du BDD avec une 
dégradation totale après 120 min contre 320 min avec le Pt.

Le rapport molaire entre les ions ferreux et le peroxyde 
d’hydrogène (Fe2+/H2O2) influence également l’efficacité 
pratique du procédé électro-Fenton. Des faibles ou des fortes 
concentrations en peroxyde d’hydrogène et en Fe2+ peuvent 
limiter la production des radicaux hydroxyles (POZZA et al., 
2005), à cause de la prédominance des réactions parasites 
(équations 13-14).

              Fe � �HO � �Fe � �OH2 3+ + −+ → +⋅                 (13)

             H O � �HO � �H O� �H O2 2 2 2+ → +⋅ ⋅                (14)

L’optimum du rapport Fe2+/H2O2 est spécifique à chaque 
pesticide, et est fonction des autres paramètres opératoires. 
Ainsi, pour la dégradation de l’atrazine (139 µM) et du 
métolachlore (127 µM), PRATAP et LEMLEY (1998) ont 
testé plusieurs rapports Fe2+/H2O2 (0,04; 0,14; 0,15 et 0,6) 
pour le métolachlore, et les rapports Fe2+/H2O2 (0,1, 0,2 et 
1) pour l’atrazine. La dégradation optimale du métolachlore 
(99 %) est obtenue avec le rapport Fe2+/H2O2 = 0,14 après 
15 min de traitement et celle de l’atrazine (99 %) est obtenue 
avec le rapport Fe2+/H2O2 = 0,2 après 40 min de traitement. 
De même ZHANG et al. (2007), utilisant un rapport optimal 
Fe2+/H2O2 de 0,1, ont obtenu 93,1 % de dégradation du 4-NP 
(200 mg∙L-1) après 60 min de traitement.

La température du milieu réactionnel est aussi importante, 
car elle affecte le transfert d’électrons et le transport de la 
matière, et par conséquent influe sur la régénération du Fe2+ 

(QIANG et al., 2003). Ainsi, AGLADZE et al. (2007), pour 
dégrader des polluants organiques dans l’eau ([COD]0 = 
148 mg∙L-1), montrent un taux de minéralisation croissant de 
31,2 %, 39,2 % et 48 % respectivement avec 20  °C, 30  °C 
et 40  °C. Toutefois, il est à noter que de fortes températures 
abaissent la solubilité de l’oxygène (VESILIND, 1996) et 
accélèrent la décomposition du peroxyde d’hydrogène en 
dioxygène et molécule d’eau (équation 15), ce qui réduit 
également l’efficacité du procédé électro-Fenton.

            �2H O � �O � g �2H O�2 2 2 2→ ( ) +                    (15)

Le procédé électro-Fenton est efficace pour la dégradation 
des pesticides, mais reste limité par les réactions parasites 
comme la précipitation du Fe3+ à des valeurs élevées de pH. 
D’où le traitement de l’eau en milieu acide (pH ≈ 3).

Au final, les procédés électrochimiques sont efficaces pour 
la dégradation des pesticides et ne nécessitent pas un grand 
investissement financier (KESRAOUI-ABDESSALEM, 2008). 
De plus, ils peuvent être couplés aux procédés biologiques 

(KASTANEK et al., 2007) et même membranaires pour 
augmenter leurs efficacités.

4.2 Élimination des pesticides par procédés photochimiques

La dégradation des pesticides par procédés photochimiques 
peut se faire par action directe du rayonnement lumineux (UV 
ou solaire) sur les pesticides, par action indirecte à travers la 
photolyse du complexe Fe3+ dans la réaction de Fenton, ou par 
photoexcitation d’un semi-conducteur dans le procédé de la 
photocatalyse.

4.2.1 Photolyse de l’ozone

L’ozone est un oxydant chimique ayant un potentiel 
d’oxydation estimé à 2,07 V (OTURAN et AARON, 2014). 
En solution aqueuse, l’ozone absorbe les radiations UV avec 
un maximum d’absorption à 253,7 nm pour la production des 
radicaux hydroxyles (ZAVISKA et al., 2009) comme le montre 
l’équation 16.

           2 300 2 33 2 2O �H O� � nm HO O+ + < → +⋅hv �( � )� �λ      (16)

Cependant, pour de nombreux auteurs, le mécanisme de 
la photolyse de l’ozone est similaire à celui de la photolyse 
du peroxyde d’hydrogène car la décomposition de l’ozone 
sous irradiation UV produit d’abord du H2O2 (PEYTON et 
GLAZE, 1988) qui subit par la suite une scission homolytique 
de sa liaison O-O pour produire les radicaux hydroxyles 
(équations 17-19).

          O � �H O� � nm � �H O � �O3 2 2 2 2300+ + <( ) → +hv � �λ       (17)

                            H O � � �HO2 2 + → ⋅hv �                                   (18)

       HO �pesticides� �sous-produits�⋅ + →           (19)

Par ailleurs, à des valeurs de pH ≥ 8, les ions hydroxydes 
assurent la décomposition de l’ozone en radicaux hydroxyles 
(VON GUNTEN, 2003). Cette réaction directe de l’ozone 
avec les ions hydroxydes (équations 20-23) est très lente, 
comparée à la réaction indirecte de la photolyse de l’ozone qui 
est rapide.

   O �OH � �HO � �O3 2 2+ → +− ⋅ ⋅−              (20)

         �HO � �H � �O2 2
⋅ + ⋅−→ +                         (21)

      O �O � �O � �O3 2 3 2+ → +⋅− ⋅−                      (22)

        O �H O� �HO � �OH �O-�
3 2 2
⋅− + → + +⋅             (23)
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Les travaux de PRADO et ESPLUGAS (1999) montrent 
une dégradation totale de l’atrazine (0,07 mM) dans un réacteur 
de 2,5 L en présence d’une lampe UV (15 W, λ = 254 nm, I = 
3,32 µE[Einstein]∙s-1). Dans cette étude, la durée du traitement 
nécessaire pour cette dégradation totale de l’atrazine varie en 
fonction de la valeur du pH dans l’ordre suivant : 40 min (pH = 
11,2) et 75 min (pH = 4,6). Le résultat obtenu à pH = 11,2 
montre les actions cumulées de la réaction directe et indirecte 
de l’ozone, alors qu’à pH plus faible on a uniquement l’action 
indirecte de la photolyse de l’ozone.

Le débit ou la dose de l’ozone introduit peut influencer 
l’efficacité du procédé, car avec des doses élevées par rapport à 
la concentration du pesticide, le temps de contact devient long, 
on a la photodissociation de l’ozone en molécule d’oxygène 
(équation 24). RAJESWARI et KANMANI (2010), lors de 
la minéralisation du carbendazime (40 mg∙L-1) à pH = 9 avec 
une lampe UV (125 W, λ = 245 nm), obtiennent un taux de 
minéralisation croissant pour des doses d’ozone allant de 0,12 à 
0,44 g∙h-1 (63 % de minéralisation), mais ce taux minéralisation 
décroît lorsque la dose d’ozone passe à 0,57 g∙h-1.

           2 3103 2O � �nm � �O O+ ≤( ) → +hv λ               (24)

La photolyse de l’ozone est efficace pour la dégradation des 
pesticides. De plus, ce POA peut assurer la désinfection primaire 
dans une station de production d’eau potable. Cependant, ce 
procédé est énergivore, il y a risque de formation de bromates 
en présence de bromures et l’ozone est plus soluble dans l’eau 
à basses températures (1 370 mg∙L-1 à 0 °C, contre 570 mg∙L-1 
à 20 °C).

4.2.2 Procédé photo-Fenton

Il s’agit du procédé de Fenton assisté par la photochimie 
qui permet de dégrader les composés organiques comme les 
pesticides (FDIL et al., 2003). Les travaux de PIGNATELLO 
(1992) montrent qu’à la valeur optimale de pH du 
procédé (2,8), le fer ferreux se trouve sous forme Fe(OH)2+ 
(équation  25). Ce complexe [Fe(OH)(H2O)5]2+ absorbe la 
lumière, ce qui permet son excitation photochimique et la 
production des radicaux hydroxyles, mais aussi la régénération 
in situ du Fe2+ (PIGNATELLO et SUN, 1995) comme le 
montre l’équation 26.

     H O � �Fe � �Fe OH �OH2 2
2 2+ → ( ) ++ + ⋅             (25)

         Fe OH � � �Fe � �OH( ) + → ++ + ⋅2 2hv                    (26)

Lorsqu’on applique une lumière de longueur d’onde 
inférieure à 360 nm (UVC), les hauts photons énergétiques 
peuvent également réaliser la photolyse du peroxyde 
d’hydrogène en radicaux hydroxyles, d’après l’équation 27, ce 

qui accélère l’élimination du pesticide (PIGNATELLO et al., 
1999). 

                H O � � �2OH2 2 2+ → ⋅hv              (27)

En plus du pH, l’efficacité du procédé photo-Fenton 
dépend de nombreux paramètres opératoires comme la 
longueur d’onde de la lumière, la concentration du pesticide et 
le rapport molaire [Fe2+]/[H2O2]. HUSTON et PIGNATELLO 
(1999) ont dégradé un mélange équimolaire (C0 = 0,2 mM) de 
pesticides avec une lampe fluorescente noire (14 W, λ = 300-
400 nm, 1,2 × 1019 photons∙L-1∙s-1), un rapport [Fe2+]/[H2O2] = 
0,005. Après 30 min de traitement, ils obtiennent 100 % de 
dégradation pour l’atrazine, le métolachlore, le piclorame, 
le dicamba, le carbofuran, l’alachlore et 94,3  % pour le 
malathion. Pour la minéralisation d’un mélange équimolaire 
(C0 = 0,05  mM) de pesticides (chlortoluron, carbofurane et 
bentazone) avec une lampe à faible pression vapeur de mercure 
(12 W, λ = 253,7 nm) et un rapport [Fe2+]/[H2O2] = 0,01, 
ABDESSALEM et al. (2010) obtiennent un taux de 93  % 
après 420 min de traitement.

Le procédé photo-Fenton peut aussi être réalisé par 
rayonnement solaire, ce qui permet de réduire le coût de 
l’énergie lors du traitement. À l’aide de capteurs solaires de type 
concentrateurs à segments paraboliques ayant une puissance de 
30 W∙m-2 et d’un rapport [Fe2+]/[H2O2] = 0,02, JIMÉNEZ 
et al. (2011) obtiennent 100 % de dégradation d’atrazine 
(C0 = 90 mg∙L-1) et de 2,4-D (C0 = 50 mg∙L-1) après 33 min 
de traitement. ZAPATA et al. (2009), avec un pilote solaire 
(30 W∙m-2) et un rapport [Fe2+]/[H2O2] = 0,02 ont effectué 
la minéralisation d’un mélange de pesticides de concentration 
totale 200 mg∙L-1 et ont obtenu un taux de minéralisation 
globale de 75 % après 125 min.

Le procédé photo-Fenton est efficace pour la dégradation 
des pesticides car il y a apport supplémentaire de radicaux 
hydroxyles par la photo-réduction du Fe(III). Cependant, ce 
procédé reste limité par l’ajustement du pH de l’eau avant et 
après traitement, l’utilisation des quantités importantes de 
H2O2 et la durée de vie des lampes.

4.2.3 Procédé photocatalytique hétérogène

Le procédé photocatalytique hétérogène utilise des oxydes ou 
semi-conducteurs stables, peu coûteux, et surtout réutilisables. 
Les résidus issus (CO2 et H2O) de la dégradation complète des 
composés organiques par photocalyse sont sans danger pour 
l’environnement (CHEN et al., 2000; HERRMANN et al., 
2007). Le mécanisme d’action de la photocatalyse implique la 
photo-excitation d’un semi-conducteur (SC) par absorption de 
la lumière, avec passage des électrons de la bande de valence 
(BV) vers la bande de conduction (BC) et formation d’une 
paire électron/trou dans la BV (hBV

+ ) permettant la réaction 
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avec le polluant en phase adsorbée (HERRMANN, 1999). Au 
cours de cette réaction, on assiste également à la recombinaison 
des électrons/trous qui libère de la chaleur. D’une manière 
générale, les équations 28 à 31 présentent les réactions ayant 
lieu au cours de ce procédé (HERRMANN, 2010).

   hv + ( ) → +− +SC �� ��e �h�BC �BV             (28)

        A � �e � �Aads �BC �ads+ →− −                          (29)

        D h � �Dads� �BV �ads�+ →+ +                          (30)

      e � �h � �Chaleur��BC
�− ++ →                          (31)

L’efficacité de la photocatalyse dépend de nombreux 
paramètres comme la nature et la concentration du 
photocatalyseur, l’intensité de la lumière et sa longueur d’onde, 
le pH et la température du milieu réactionnel (AHMED 
et al., 2011). Plusieurs semi-conducteurs comme le ZnO, 
Fe2O3, WO3, CdS, ZnS, et autres ont été testés comme 
photocatalyseurs, mais le TiO2 reste le photocatayseur le plus 
utilisé, car il est peu coûteux, photostable, biologiquement 
et chimiquement inerte (FUJISHIMA et al., 2000; 
HOFFMANN et al., 1995). De plus, le dioxyde de titane est 
un minerai d’oxyde naturel dont les trois principales phases 
utilisées en photocalyse sont l’anatase, le rutile et la brookite. 
Le TiO2 possède un rendement quantique élevé sous sa forme 
anatase qui est le semi-conducteur le plus performant en 
photocalyse hétérogène. Cependant, la forme anatase du TiO2 
ne peut être active que pour des longueurs d’ondes inférieures à 
380 nm : c’est pourquoi le mélange de cristaux d’anatase et de 
rutile permet d’avoir une meilleure photoactivité par rapport 
à l’anatase pur. De nombreuses expériences attestent que le 
matériau Degussa (Evonik Industries AG) P-25 TiO2 (80 % 
d’anatase et 20 % de rutile) est le photocatalyseur TiO2 le plus 
efficace (AHMED et al., 2011; WONG et CHU, 2003). Cela 
s’explique par le couplage intime entre les particules d’anatase 
et de rutile qui permettent le transfert d’électrons du rutile vers 
l’anatase, limitant ainsi la recombinaison des charges pour une 
excellente efficacité photocatalytique (HURUM et al., 2004). 

Le dioxyde de titane peut être dopé avec des particules 
métalliques comme le platine (Pt) : ainsi, KATSUMATA et al. 
(2009) pour dégrader le diuron (10 mg∙L-1) à l’aide d’une 
lampe à xénon (990 W), obtiennent 80 % de dégradation 
avec le Pt-TiO2 contre 20 % avec du P-25 TiO2 après 120 min 
de traitement. Ce résultat avec le Pt-TiO2 s’explique par le 
transfert des électrons vers le Pt, ce qui augmente les lacunes à 
l’interface Pt-TiO2, réduisant ainsi la recombinaison des paires 
électrons/trous, d’où la bonne dégradation obtenue avec Pt-
TiO2. On peut aussi réaliser le dopage chimique du dioxyde 
de titane avec des éléments comme l’azote (YANG et GAO, 

2004), le carbone (NOWORYTA et AUGUSTYNSKI, 2004) 
ou le soufre (OHNO et al., 2004). Cela permet de promouvoir 
la photoréponse du TiO2 dans le visible. JIAN et al. (2013), 
pour dégrader 20 mg∙L-1 du 2,4-Dichlorophénol (2,4-DCP) 
avec une lampe à vapeur de mercure (40 W, λmax = 365 nm), 
obtiennent après 50 min de traitement une dégradation de 
99,4 % avec le Na2Ti6O13/TiO2 produit à 600 °C, contre 77 % 
avec le TiO2-P25.

La valeur du pH influence l’efficacité du procédé 
photocatalyse car il a un effet sur les propriétés d’adsorption et de 
désorption à la surface du photocalyseur. CHEN et RAY (1998) 
obtiennent une dégradation maximale du 4-Nitrophénol (C0 = 
0,14 mM) à pH = 4,3 avec TiO2-P25. SECK et al. (2012), 
pour la minéralisation du 2,4-D (C0 = 0,53 mM) avec le TiO2 
ECT-1023t (89-94 % anatase et 11-6 % rutile), obtiennent un 
taux de minéralisation de 60 % à pH = 3 et 75 % à pH = 5. 
Les travaux de CHU et WONG (2004), pour la dégradation 
du dicamba (C0 = 0,02 mM) avec TiO2-P25 (70  % anatase 
et 30 % rutile), montrent un taux d’abattement du COT de 
76 % à pH = 3,3 contre 87 % à pH = 8,5.

Ces résultats obtenus à différentes valeurs de pH 
s’expliquent par la surface de la charge du TiO2 : à des valeurs 
de pH inférieures au point de charge zéro (PZC ≈ 6,25), la 
surface du TiO2 est chargée positivement, et on assiste à la 
désorption ou à la répulsion des composés de charges positives 
(équation 32). Par contre à des valeurs de pH supérieures au 
PZC, la surface du TiO2 est chargée négativement, et on assiste 
à la répulsion des composés de charges négatives (équation 33).

           pH� �P TiOH� �H �TiOHZC< + →+ +� 2               (32)

     pH �P TiOH� �OH � �TiO �H O�ZC> + → +− −� 2        (33)

Par contre, WONG et CHU (2003) obtiennent avec 
TiO2-P25 une dégradation optimale d’alachlore (C0 = 22 µM) 
à pH = 12 : d’après ces auteurs, la présence en concentration 
élevée des ions hydroxydes favorisent la formation des radicaux 
hydroxyles (équation 34), d’où l’efficacité du procédé à pH 
basique. Cette efficacité à pH basique est soutenue par de 
nombreux auteurs comme CHU et WONG (2004).

       h � �OH �OH�+ −+ → ⋅� �                          (34)

Le procédé photocatalytique est efficace pour la dégradation 
des pesticides, mais reste limité par la durée de vie des lampes : 
celles-ci peuvent être remplacées par le rayonnement solaire 
réduisant ainsi le coût de la consommation énergétique 
(JANIN et al., 2013). On parle ainsi de la photocatalyse solaire 
pouvant être appliquée pour l’élimination des pesticides et 
la désinfection de l’eau (RIZZO et al., 2014). PLANTARD 
et al. (2012) ont dégradé du pyriméthanile (15 mg∙L-1) par 
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photocatalyse solaire (P25-TiO2 = 2 g∙L-1, λ = 315-400 nm, 
1  000 W∙m-2) et ont réalisé 100 % de dégradation après 
100  h. OLLER et al. (2006) ont montré l’efficacité de la 
photocatalyse solaire (TiO2 = 0,2 g∙L-1) pour la minéralisation 
d’un mélange de pesticides et ont obtenu 99,5 % en 401 min 
pour le méthomyl, 99,3 % en 306 min pour le pyriméthanile 
et 98,5 % en 208 min pour le diméthoate.

La nature de la source lumineuse doit également être prise 
en compte. Ainsi YU et al. (2013) ont comparé l’efficacité 
d’une lampe LED avec une lampe à vapeur de mercure pour la 
dégradation du 2,4-D et ont constaté que 99 % de l’énergie de 
la lampe LED est impliqué dans la dégradation contre 95,8 % 
pour la lampe de mercure, d’où l’intérêt de travailler avec les 
lampes LED. De même, l’intensité de la lumière joue un rôle 
clé dans l’efficacité du procédé. YU et al. (2013) constatent une 
dégradation décroissante du 2,4-D (10 mg∙L-1) en fonction des 
intensités : 8,55 × 1016 > 3,95 × 1016 > 1,28 × 1016 > 4,9 × 1015 

photon∙s-1.

D’une manière générale, les procédés photochimiques 
sont efficaces pour l’élimination des pesticides. De plus, le 
rayonnement solaire peut se substituer à la source lumineuse 
nécessaire à la photolyse directe, à la photolyse des complexes 
Fe3+, à l’excitation des photocatalyseurs comme le TiO2, ce 
qui permet de réduire le coût du traitement. Cependant, le 
procédé photocatalytique reste limité par la recombinaison 
des paires électrons/trous, le colmatage des filtres lors de la 
récupération du photocatalyseur après le traitement de l’eau. 
Pour ces raisons, les photocatalyseurs peuvent être fixés à des 
supports, et le procédé photocatalytique peut être couplé à 
l’électrochimie.

4.3 Élimination des pesticides par procédés électro-photochimiques 

L’utilisation de ces procédés pour le traitement des eaux 
usées est sans cesse croissante au sein de nombreuses équipes 
de recherche, car elle combine les réactions électrochimiques et 
photochimiques grâce à l’irradiation de la solution à traiter et à 
la présence d’une photoanode sensible aux UV ou à la lumière 
solaire (SIRÉS et al., 2014).

4.3.1 Procédé électro-photo-Fenton 

Au cours du procédé électro-photo-Fenton, la production 
des radicaux hydroxyles est faite par voies électrochimiques et 
par photolyse du complexe [Fe(OH)(H2O)5]

2+, de même que 
la régénération in situ des réactifs de Fenton (équations 5, 8-9, 
26). Cela accélère la dégradation des pesticides (BRILLAS et 
al., 2000). De plus, le procédé électro-photo-Fenton permet la 
photodécarboxylation des complexes stables de Fe(III) générés 
avec les acides carboxyliques (BRILLAS, 2014), permettant 
ainsi la régénération du Fe2+, mais surtout la formation du 

CO2 (équation 35). L’exemple de la photodécarboxylation 
est illustré par ZUO et HOIGNE (1992) qui ont montré la 
photodécarboxylation des complexes Fe(III)-oxalate (équation 
36).

               Fe OOCR � �Fe � �CO �R�( ) + → + ++ + ⋅2 2
2hv �           (35)

(36)

MASOMBOON et al. (2010) ont testé divers paramètres 
comme le pH, l’intensité du courant, la longueur d’onde de 
la lampe, la concentration du peroxyde d’hydrogène lors de la 
dégradation du 2,6-Diméthylaniline (1 mM), dans un volume 
de 5 L. Ils utilisent une anode Ti-IrO2/RuO2, 12 lampes UV 
(λmax = 360 nm, 140 µW∙cm-2), 1 mM de Fe2+ et 20 mM de 
H2O2 à pH = 2, avec un courant d’intensité de 2 A. Après 
60 min de traitement, la dégradation est de 100 % et après 5 h 
de traitement alors que la minéralisation est de 56 %. IRMAK 
et  al. (2006) utilisent une lampe UV (15  W, λ = 254  nm, 
0,4  µE∙L-1) pour éliminer du 4-Chloro-2-méthylphénol 
(0,6   M) avec les électrodes en feutre de carbone et Pt, une 
charge électrique de 150 Coulomb et Fe2+ = 2,4 mM : ils ont 
obtenu 100  % de dégradation et 42 % de minéralisation 
après 300 min de traitement. SIRÉS et al. (2007) ont 
minéralisé 96 % d’acide clofibrique (179 mg∙L-1) durant 6 h 
de traitement, avec une électrode Pt, en présence d’une lampe 
noire fluorescente (6  W, λ = 300-420  nm, 140 µW∙cm-2), 
d’un courant d’intensité de 100 mA et du Fe2+ (1,0 mM). 
La nature des électrodes influence également l’efficacité du 
procédé électro-photo-Fenton. BRILLAS et al. (2007) ont testé 
l’efficacité des électrodes BDD et Pt lors de la minéralisation 
du 2,4-DP ([COT]0 = 100 mg∙L-1) avec un courant d’intensité 
400 mA en présence d’une lampe noire fluorescente (6 W, λ = 
300-420 nm, 140 µW∙cm-2) et Fe2+ = 1,0 mM : ils ont obtenu 
après 4h de traitement 98  % d’abattement avec le BDD et 
91 % avec l’électrode Pt.

Pour réduire le coût énergétique du procédé, le 
rayonnement solaire peut être utilisé comme source lumineuse 
(ALMEIDA et al., 2011; BRILLAS, 2014). Ainsi, FLOX et al. 
(2007) ont appliqué l’électro-photo-Fenton par voie solaire 
pendant 9 h pour la dégradation du mécoprop ([COT]0 = 
640 mg∙L-1) à pH = 3, Fe2+ = 0,5 mM, une anode BDD, une 
densité de courant de 50 mA∙cm-2 et ils obtiennent plus de 
96 % de minéralisation avec une consommation énergétique 
de 46 kWh∙m-3. De même à l’aide de capteurs solaires de type 
concentrateur à segments paraboliques et dans les conditions 
optimales (anode BDD, pH = 3,0, I = 5,0 A, Fe2+ = 1,0 mM), 
GARCIA-SEGURA et al. (2011) ont obtenu après 2 h de 
traitement 75 % de minéralisation de l’acide 2-Méthyl-4-
chlorophénoxyacétique (MCPA) avec [COT]0 = 186 mg∙L-1. 
Pour l’élimination de l’atrazine (20 mg∙L-1) sous un courant 
de 100 mA, avec 0,1 mM de Fe2+, pH = 3 et des électrodes en 

2Fe C O � �2Fe (2 -1)C O � �2CO2 4
3 2 2

2 4
2

2( ) + → + +−( ) + −
n

n hv n�
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BDD (anode et cathode), GARZA-CAMPOS et al. (2014) ont 
utilisé un rayonnement solaire moyen de 1150 W∙m-2, pour 
obtenir 70 % de minéralisation après 300 min et ont estimé le 
coût énergétique du traitement à 2,31 kWh∙g-1 de COT. Dans 
cette étude utilisant deux électrodes en BDD, la production du 
peroxyde d’hydrogène est faite d’après l’équation 37, décrite 
par (SKOUMAL et al., 2008) lors de la minéralisation du 
chloroxylénol.

        2BDD OH � �2BDD �H O⋅( ) → + 2 2             (37)

PIPI et al. (2014) ont comparé le coût énergétique de la 
minéralisation du diuron (0,185 mM) dans un volume de 5 L 
avec un courant optimal de 150 mA par électro-oxydation 
(32 % de minéralisation pour 15,3 kWh∙g-1 DOC), par électro-
Fenton (59 % de minéralisation pour 8,3 kWh∙g-1 C) et solaire 
électro-photo-Fenton (70 % de minéralisation pour 7 kWh∙g-1 
DOC) après 4 h de traitement.

Le procédé électro-photo-Fenton est très efficace pour 
la dégradation et la minéralisation des pesticides et présente 
un faible coût de consommation énergétique. Cependant, ce 
procédé reste limité par l’ajustement du pH de l’eau avant et 
après traitement et la durée de vie des lampes.

4.3.2 Procédé électro-photocatalyse

XU et WANG (2001) ont décrit ce procédé comme étant le 
procédé photocatalytique assisté par l’électrochimie. L’efficacité 
de ce procédé pour l’élimination des composés organiques a 
été expérimentée par de nombreux auteurs (AN et ZHOU, 
2012; DAGHRIR et al., 2013a; DAGHRIR et al., 2013b; 
OJANI et al., 2012). Cette efficacité dépend de nombreuses 
variables et paramètres comme la nature du semi-conducteur 
photocatalytique ou photo-anode (ZHANG et  al., 2009), la 
densité du courant, l’intensité de la lumière et sa longueur 
d’onde, le pH et la nature des électrolytes. WANG et al. (2009) 
ont utilisé un potentiel de 0,6 V, une lampe à vapeur de mercure 
haute pression (200 W, λmax = 365 nm, 2,5  mW∙cm-2), une 
anode (nanotube TiO2) et une cathode (Pt), et ils ont obtenu 
plus de 95 % de dégradation du 4-CP ([15 mg∙L-1]0) après 
90 min et une minéralisation de 40 % après 3 h. Les travaux 
de LIU et al. (2011) comparent l’efficacité de deux photo-
anodes (CuInS2-TiO2 NT et TiO2 NT) pour la dégradation du 
2,4-D (10 mg∙L-1) avec un potentiel de 0,5 V, une lampe xénon 
(500 W, λ = 280-2 000 nm, 100 mW∙cm-2) : ils ont observé 
100 % dégradation avec le CuInS2-TiO2 NT et 65,2 % avec le 
TiO2 NT après 160 min de traitement. Le taux de dégradation 
obtenu avec la photo-anode CuInS2-TiO2 NT s’explique par 
la réduction de l’énergie de sa bande interdite (band gap) lui 
permettant d’être photoactive dans le visible par rapport à la 
photo-anode TiO2 NT.

L’électro-photocatalyse (EPC) est efficace pour la 
dégradation des pesticides, car le potentiel externe appliqué 
permet d’éviter la recombinaison des électrons/trous. Ceci 
amplifie, au niveau de la bande de valence (BV), les réactions 
d’oxydation directe des pesticides adsorbés à la surface de la 
photo-anode et la production de OH• par l’oxydation des 
molécules d’eau et des ions hydroxydes. De plus, les réactions 
cathodiques sur une électrode comme le graphite ou le carbone 
vitreux peuvent être mises à profit pour générer des accepteurs 
d’électrons tels que H2O2 par réduction cathodique de l'oxygène 
dissous. Ceci permet d'éviter la recombinaison des électrons/
trous et, sous irradiation UV (λ ≤ 300 nm), le H2O2 donne des 
OH• (équation 27), ce qui contribue à améliorer l'efficacité du 
procédé EPC. Cependant, les limites d’application du procédé 
EPC sont : la durée de vie des photo-anodes et des lampes, ainsi 
que la saturation des sites actifs de la photo-anode en présence 
de forte concentration en polluant.

En somme, l’application des POA dans le traitement de 
l’eau permet de dégrader et minéraliser les pesticides même 
en présence de la matière organique. Néanmoins, lors de 
l’application des procédés d’oxydation avancée, il y a formation 
dans le milieu réactionnel des réactions parasites très diversifiées 
qui réduisent l’action des radicaux hydroxyles sur les pesticides 
comme le piégeage des radicaux hydroxyles par les ions  
(CO3

2− , PO4
2− , �SO4

2− ). Le tableau 4 indique une synthèse des 
principaux avantages et inconvénients des différents procédés 
POA présentés dans cette revue. D’après ce tableau, on 
constate que la consommation énergétique, le coût et la durée 
de vie des électrodes et/ou des lampes sont des paramètres à 
prendre en compte pour l’estimation économique de chaque 
technologie de POA. Dans le cas des électrodes, il est difficile 
de pouvoir donner avec exactitude le prix de fabrication du fait 
des fluctuations des prix de matières premières (titane, platine, 
tungstène, etc.), et des appareils utilisés pour la synthèse des 
électrodes. Il en est de même du coût de la consommation 
énergétique qui peut varier en fonction des saisons et des pays.

5. COMPARAISON CHIFFRÉE DES 
PERFORMANCES DES POA  : CAS DE 
L’ATRAZINE

Les applications à l’échelle de banc d’essai au laboratoire 
des procédés d’oxydation avancée pour la dégradation des 
pesticides sont nombreuses. Il est important de préciser 
qu’une synthèse comparative des performances de différents 
procédés décrits précédemment dans les trois grandes classes 
des POA n’est pas aisée. En effet, et tel que démontré lors cette 
revue synthèse, le principe d’action et de fonctionnement, 
les conditions opératoires et les facteurs déterminant le 
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Technologies Avantages Inconvénients 

Électro-
oxydation 

Action directe et indirecte du courant électrique 
Pas d’ajouts de réactifs chimiques, sauf l’électrolyte 
Faible restriction du pH 

Coût élevé des électrodes à fortes surtensions en oxygène  
Encrassement des électrodes 
Formation de l’oxygène à de forts courants (réaction parasite) 

Fenton classique Pas de consommation énergétique  Forte consommation des réactifs chimiques 

Électro-Fenton Faible consommation énergétique  
Production in situ H2O2 et régénération du Fe2+ 
Contrôle de la production des radicaux hydroxyles 

Gestion des boues d’hydroxydes ferriques 
pH optimal en milieu acide (2,8 à 3) 
Ajustement du pH avant et après traitement de l’eau 

Photo-Fenton Apport supplémentaire des radicaux hydroxyles par photo-
réduction du complexe [Fe(OH)(H2O)5]2+  

Régénération du Fe2+ 

Ajustement du pH avant et après traitement de l’eau 
Durée de vie des lampes UV 
Consommation de réactifs chimiques 

Électro-photo-
Fenton 

Photodécarboxylation des complexes stables de Fe(III) générés 
avec les acides carboxyliques 
Enlèvement rapide de la matière organique 

Ajustement du pH avant et après traitement de l’eau 
Coût et durée de vie des lampes UV 
Coût des électrodes 

O3/UV Plus efficace à générer les radicaux hydroxyles que le procédé 
H2O2/UV 
Production du H2O2 pouvant assurer un effet rémanent lors 
de la désinfection de l’eau 

Traitement onéreux et énergivore  
Risque de formation de bromates en présence de bromure 
Coût et durée de vie des lampes UV 
Bonne solubilité de l’ozone dans l’eau à basses températures 

TiO2/UV Catalyseurs utilisés non toxiques et peu coûteux 
Mise en œuvre en phase gazeuse, aqueuse  
Faible consommation d’énergie 

Recombinaison des paires électrons/trous 
Récupération du photocatalyseur après traitement de l’eau 
Coût et durée de vie des lampes UV 

Électro-
photocatalyse 

Nécessite de faibles potentiels 
Dopage chimique pour absorption dans le visible 
Pas d’ajouts de réactifs chimiques 
Photocatalyseur immobilisé, pas de filtration après traitement 

Coût des techniques de préparation des photoanodes  
Configuration du réacteur généralement en quartz 
Encrassement de la photoanode pour de fortes concentrations  
Usage de nanoparticules 

 

Tableau 4. Synthèse des principaux avantages et inconvénients des POA examinés. 
Table 4.  Synthesis of main advantages and drawbacks of the AOPs reviewed.

rendement, les applications ciblées et les nuisances traitées, 
l’efficacité et le rendement de chacun de ces procédés peuvent 
demeurer spécifiques selon leur conception. Toutefois et 
d’après le tableau 3, on constate qu’une dégradation totale des 
pesticides peut être obtenue dépendamment du POA appliqué, 
de la nature du pesticide contenu dans l’effluent à traiter et des 
conditions opératoires imposées lors du traitement. 

La comparaison des performances pour cinq procédés 
(issus des trois classes de POA) a été réalisée ici en utilisant 
l’atrazine en concentration initiale identique (ou très similaire) 
comparable pour chacun de ces procédés, soit 0,1 mM. Pour 
comparer l’efficacité des POA sur la dégradation de l’atrazine 
(C0 = 0,1 mM) en fonction des paramètres opératoires imposés, 
on peut citer les travaux de MALPASS et al. (2006) qui ont 
appliqué l’électro-oxydation (EO) de l’atrazine (C0 = 0,1 mM) 
avec une densité de courant de 40 mA∙cm-2. Ils obtiennent une 
minéralisation de 33,2 % après 2 h de traitement. Par contre 
GRČIĆ et al. (2008), à l’aide d’une lampe à vapeur de mercure 
(125 W, λ = 254 nm), appliquent la photolyse de l’ozone 
(4,3 mg∙min-1) pour une dégradation totale de l’atrazine en 
concentration similaire (C0 = 0,14 mM) et une minéralisation 
de 52 % après 2 h de traitement. Avec le procédé photo-Fenton 

(PF), KASSINOS et al. (2009) grâce à un rapport Fe2+/H2O2 = 
0,01 et une lampe noire fluorescente (125 W, λ = 315-400 nm, 
7 × 10−8 mol photons∙s-1), obtiennent une dégradation totale 
de l’atrazine en concentration identique (C0 = 0,1 mM) et une 
minéralisation de 57 % après 2 h de traitement. OTURAN 
et al. (2012) appliquent le procédé électro-Fenton (EF) avec 
génération in situ du H2O2 pour dégrader l’atrazine, également 
en même concentration (C0 = 0,1 mM). Ils obtiennent avec un 
courant d’intensité 1 000 mA, une minéralisation de 97 % avec 
l’anode en BDD après 8 h de traitement (soit environ 75 % 
après 2 h). Ces résultats peuvent être comparés à ceux obtenus 
par GARZA-CAMPOS et al. (2014) qui appliquent le procédé 
électro-photo-Fenton par voie solaire (SEPF) pour éliminer 
l’atrazine en même concentration (C0 = 0,1 mM) à l’aide d’un 
rayonnement solaire de 1150 W∙m-2, un courant de 100 mA 
et des électrodes en BDD (anode et cathode). Ils obtiennent 
70 % de minéralisation après 5 h de traitement (soit environ 
50 % après 2 h).

L’étude comparative du rendement de ces cinq procédés 
d’oxydation avancée montre une dégradation totale de l’atrazine 
en concentration initiale identique (C0 = 0,1 mM). Cependant, 
on constate que le taux de minéralisation (dégradation ultime 
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et complète) varie d’un procédé à l’autre. Ainsi, et après 2 h de 
traitement, le taux de minéralisation est croissant dans l’ordre 
suivant : EO (33,2 %) < O3/UV (52 %) < SEPF (≈ 50 %) < 
PF (57 %) < EF (≈ 75 %). Toutefois, cet ordre de classement 
de l’efficacité des POA pour la minéralisation de l’atrazine 
(C0 = 0,1 mM) n’est présentée qu’à titre indicatif (à cause des 
conditions opératoires différentes entre les POA), et on ne 
saurait généraliser l’efficacité de POA pour la dégradation des 
autres pesticides dans cet ordre. Néanmoins, on remarque par 
ailleurs d’une part que le photo-Fenton requiert davantage 
de H2O2 par rapport aux procédés électro-Fenton et électro-
photo-Fenton. Et, d’autre part, que les procédés électro-Fenton 
et électro-photo-Fenton requièrent moins de Fe2+ par rapport 
au procédé photo-Fenton.

6. PERSPECTIVES DES PROCÉDÉS 
D’OXYDATION AVANCÉE POUR LE 
TRAITEMENT DES PESTICIDES DANS 
L’EAU

Les procédés d’oxydation avancée présentent de nombreux 
atouts, à savoir la faible emprise au sol, les réactifs simples à 
manipuler, l’absence apparente de pollution secondaire, car la 
minéralisation des pesticides produit du CO2 et de l’eau. Pour ces 
raisons, les POA peuvent être couplés au traitement biologique 
dans une station d’épuration ou intégrés dans une filière de 
production d’eau potable : cas dans la station de production 
d’eau potable d’Andijk en Hollande où le procédé H2O2/UV 
a été installé après l’étape de filtration sur sable et avant l’étape 
de filtration sur charbon actif granulaire, pour le traitement de 
4 000 m3∙h-1. Cela a permis la dégradation d’une large gamme 
de pesticides et de pertubarteurs endocriens, mais surtout 
d’assurer une désinfection primaire de l’eau (KRUITHOF 
et al., 2007). Au niveau du traitement des eaux usées, il est 
préférable de placer le procédé biologique en amont afin d’éviter 
une carence en nutriments (cas du phosphore) nécessaires 
aux bactéries pour éliminer les composés biodégradables, et 
installer les ouvrages du procédé d’oxydation avancée en aval, 
après le clarificateur, pour une action efficace des radicaux 
hydroxyles sur les composés toxiques et réfractaires comme les 
pesticides. Cependant, la configuration et la durée de vie des 
électrodes, la production optimale des radicaux hydroxyles à 
des valeurs de pH en milieu acide (H2O2/Fe2+) ou basique (O3/
UV), la récupération de photocatalyseurs après traitement et le 
rayon d’action des photons émis constituent des problèmes à 
résoudre lors du traitement de grands volumes d’eau. 

Afin de résoudre ces problèmes techniques liés à la mise 
en œuvre des procédés d’oxydation avancée au sein d’une 

station d’épuration, des études d’optimisation plus détaillées 
des paramètres opératoires doivent être réalisées. Par ailleurs, 
l’utilisation de l’énergie solaire pourrait aussi réduire davantage 
le coût de la mise en œuvre des procédés d’oxydation avancée 
pour l’élimination des composés organiques comme les 
pesticides.

7. CONCLUSION

Les pesticides sont utilisés pour combattre ou repousser les 
organismes indésirables qui causent des dommages aux produits 
agricoles. Cependant, le lessivage et le ruissellement des terres 
cultivées entraînent les pesticides dans les eaux de surface et 
souterraines. De nombreuses études ont mis en évidence les 
effets nocifs des pesticides sur les écosystèmes et leur toxicité 
chez l’Homme. Dans cette revue de littérature, l’accent a été 
mis sur les procédés d’oxydation avancée utilisés pour dégrader 
et minéraliser les pesticides dans l’eau à savoir : les procédés 
électrochimiques, photochimiques et électro-photochimiques. 
Pour chacune de ces trois classes de procédés, les différents 
paramètres opératoires qui influencent leur efficacité ont été 
précisés. Au-delà des conditions intrinsèques aux procédés, il 
sera également requis de vérifier la variabilité des rendements 
de traitement en présence de la variabilité d’autres conditions 
comme la composition des solutions aqueuses à traiter : nature 
et concentration en composés organiques naturels ou de 
synthèse (dont les divers contaminants ciblés par le traitement) 
et inorganiques ; présence de diverses matières organiques 
naturelles dissoutes et particulaires, etc. Ainsi, la mise en œuvre 
des procédés d’oxydation avancée dans une station d’épuration 
nécessite des études d’optimisation plus détaillées des différents 
paramètres opératoires à prendre en compte afin d’améliorer 
les performances épuratoires ceci en fonction de la nature des 
eaux à traiter.
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