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 INTRODUCTION GENERALE 

 

L’augmentation constante des rejets aqueux industriels, agricoles et domestiques 

présente un risque sanitaire et environnemental majeur. En France, selon l’Agence de l’eau 

Loire-Bretagne, le nombre de substances chimiques mises sur le marché est estimé à plus de 

de 110 000. Elles entrent dans la composition de nombreuses formulations industrielles et 

interviennent dans les pratiques agricoles et les activités ménagères. Certaines de ces 

substances, lorsqu’elles se retrouvent dans l’eau, sont qualifiées de micropolluants. Ce terme 

désigne un polluant présent en faible concentration dans un milieu donné (de l’ordre du 

microgramme au milligramme par litre) et qui est susceptible d’avoir une action toxique et un 

impact notable sur le fonctionnement des écosystèmes. En contaminant la chaîne trophique, 

ces micropolluants ont des effets potentiels directs et indirects sur la santé humaine et les 

écosystèmes. Le développement des techniques analytiques et leur application à l’eau a mis 

en évidence la présence d’un nombre important de ces micropolluants dans les eaux de 

surface, les eaux souterraines et les sédiments, où ils peuvent s’accumuler. 

Dans les pays de l’union européenne, et notamment en France, la préservation de la 

qualité de l’eau et des milieux aquatiques est devenu un enjeu majeur, qui a fait l’objet d’une 

évolution réglementaire. La première étape fut la loi sur l’eau de 1964, qui avait pour mission 

de préserver les ressources en eau et de lutter contre la pollution. Les agences de l’eau ont été 

fondées à cette époque. Le deuxième pas a été effectué avec la directive n° 76/464/CEE du 4 

mai 1976 visant à réglementer les rejets de substances toxiques dans les milieux aquatiques. 

Plus récemment, la Directive Cadre sur l’Eau (DCE) 2000/60/CE du 23 octobre 2000 du 

Parlement européen, établit un cadre communautaire pour la protection et la gestion des eaux. 

L'objectif général est d'atteindre d'ici à 2021 le bon état des différents milieux aquatiques sur 

tout le territoire européen. La circulaire du Ministère de l’aménagement du territoire et de 

l’environnement (MATE) du 4 février 2002 prévoit une action nationale de recherche et de 

réduction des rejets de substances dangereuses dans l’eau. La Circulaire du 07 mai 2007 

définit les normes de qualité environnementale (NQEp) des substances prioritaires et des 

substances dangereuses prioritaires de la DCE. Enfin, un plan national d’action 2010-2013 a 

été mis en place et prévoit d’agir à la source sur les secteurs d’activité les plus contributeurs et 

d’intervenir sur les milieux les plus dégradés.  
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Parmi ces micropolluants, les phtalates sont des composés chimiques peu 

biodégradables, destinés à un usage industriel. Ils sont de remarquables plastifiants du 

chlorure de polyvinyle (PVC), auquel ils confèrent toute sa flexibilité. Les phtalates sont 

présents dans plusieurs produits de consommation courante, tels que les adhésifs, la vaisselle 

plastique, les emballages alimentaires et les produits cosmétiques. De récentes études ont mis 

en évidence la toxicité des phtalates : ces composés font partie des perturbateurs endocriniens 

et/ou peuvent avoir un caractère cancérogène. Ceci a conduit à considérer les phtalates 

(notamment le DEHP) comme substances prioritaires au sein de la DCE. Des objectifs 

concernant la diminution de leur concentration dans les eaux de surface ont été imposés à 

court terme : d’ici 2021, une réduction de 30 % des rejets de phtalates dans les effluents 

aqueux industriels doit être obtenue. Aujourd’hui, la norme de qualité environnementale fixe 

une valeur moyenne pour les phtalates de 1,3 μg L
-1

, (le di-éthylhexyl phtalate (DEHP) étant 

la substance de référence) pour les eaux de surface intérieures. Or, ces substances sont très 

difficilement éliminées par les procédés classiques, et il semble nécessaire de mettre en place 

de nouvelles techniques spécifiques positionnées à la source d’émission de ces composés 

(pour limiter les flux à traiter). 

 

L’objectif de cette thèse est ainsi l’étude d’un procédé de couplage 

 ozone (O3) /charbon actif (CA) pour éliminer les phtalates en phase aqueuse. 

 

Avant de pouvoir considérer un procédé comme efficace, une étude approfondie de ses 

performances (cinétique de dégradation des polluants cibles, minéralisation), ses mécanismes 

(schéma réactionnel, sous-produits, toxicité) et de ses limites de fonctionnement (paramètres 

opératoires, effets de matrice) doit être réalisée. En outre, ses principaux avantages et 

inconvénients doivent être évalués par comparaison avec les méthodes classiques. L’étude de 

ce procédé a été réalisée au sein de l’équipe Procédé de l’Institut de Chimie Organique et 

Analytique (ICOA, CNRS-UMR 6005) à l’IUT d’Orléans. Elle fait suite à des travaux menés 

au Laboratoire de Génie des Procédés pour l’Energie, l’Environnement et la Santé (GP2ES) 

du Conservatoire National des Arts et Métiers (Paris) concernant l’élimination de composés 

phénoliques par le couplage O3/CA. Le présent rapport est structuré en 4 parties. 

Dans le premier chapitre, les données nécessaires à la compréhension des différents 

phénomènes ainsi qu’à la mise en œuvre expérimentale sont présentées. Après une partie 

traitant des phtalates et de leurs propriétés, le couplage O3/CA est abordé. Des données issues 

de la littérature concernant l’élimination de ces polluants par d’autres techniques sont aussi 
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mentionnées afin d’avoir des éléments de comparaison et de pouvoir juger de l’efficacité du 

procédé. 

Le Chapitre 2 concerne la détermination des propriétés chimiques et texturales de 

charbons actifs, ainsi que leurs performances en tant qu’adsorbants. Il s’agit dans ce chapitre 

de bien connaître les charbons actifs utilisés lors du couplage O3/CA grâce à différentes 

techniques, puis de les tester dans un procédé d’adsorption seul. En outre, les performances 

d’adsorption des CA vis-à-vis des phtalates sont évaluées grâce à la réalisation de cinétiques 

et d’isothermes d’adsorption du diéthyl phtalate (DEP), choisi comme composé modèle. 

Dans le Chapitre 3, l’étude des performances du couplage O3/CA pour l’élimination 

du DEP est abordée. Ces performances sont évaluées au travers de la cinétique de dégradation 

du polluant, de sa minéralisation ainsi que par l’évolution de la toxicité de l’effluent au cours 

du traitement. Il s’agit ici de comprendre et maîtriser les différents phénomènes se produisant 

dans ce couplage. Il est notamment nécessaire de déterminer la nature et le lieu des réactions 

et de déterminer les propriétés du CA et les conditions opératoires favorisant le procédé. Une 

attention particulière est portée au rôle du CA dans le couplage, et à son évolution au cours du 

temps. 

Enfin, dans le quatrième chapitre, l’étude est élargie à des matrices plus complexes. 

L’objectif est ainsi d’étudier les performances de ce procédé appliqué à des matrices 

naturelles dopées en phtalates. Il s’agit notamment de voir si ses performances sont affectées 

par la présence d’autres polluants ou d’inhibiteurs de radicaux libres. Pour cette étude, 

différentes matrices (eau du robinet, eau de la Loire, eau du Loiret et eau de sortie de station 

d’épuration) sont utilisées.  
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I. Introduction  

 

L’impact des micropolluants sur l’ensemble de l’environnement et sur la santé en 

particulier est devenu une préoccupation majeure dans les régions industrialisées pour 

l’ensemble de la population et une préoccupation pour les autorités publiques. La préservation 

de la qualité de l’eau et des milieux aquatiques est un enjeu capital pour notre société et 

notamment pour les générations futures. Dans ce contexte, la Directive Cadre sur l’Eau a 

classé les différentes substances polluantes en deux catégories : les substances prioritaires et 

les substances dangereuses prioritaires. Les phtalates, molécules suspectées d’être des 

perturbateurs endocriniens et/ou des agents cancérigènes, ont été classés dans les substances 

prioritaires. Des objectifs concernant la diminution de leur concentration dans les eaux de 

surface ont été imposés à court terme : d’ici 2021, une réduction de 30 % des rejets de 

phtalates dans les effluents aqueux industriels doit être obtenue.  

La présente étude concerne la mise en place d’une méthode innovante d’élimination 

des phtalates dans l’eau par le couplage O3/CA. Ceci nécessite préalablement d’acquérir des 

connaissances sur cette famille de polluants (toxicité, méthode d’analyse,…), sur l’interaction 

entre l’O3 et le CA ainsi que sur les différents effets susceptibles de se produire au cours du 

traitement (mécanismes et localisation des réactions). 

Ce chapitre a pour objectif de présenter, dans un premier temps, les phtalates 

(propriétés physico-chimiques, toxicité, sources de rejet) ainsi que les différentes méthodes 

d’élimination testées. Dans un second temps, le couplage O3/CA est abordé, en présentant 

séparément les procédés d’adsorption et d’ozonation puis le procédé d’oxydation avancée 

O3/CA. 

 

II. Les phtalates  

 

II.1. Généralités  

 

Les phtalates sont des diesters dérivés de l’acide phtalique (Figure 1a) comprenant des 

substituants qui ne sont pas nécessairement identiques. Ces substituants peuvent être 

aliphatiques ou aromatiques et le nombre d’atomes de carbone de ces groupements peut varier 

de 1 à 13. La structure générale des phtalates est présentée dans la Figure 1b. Les formules 
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développée de quelques phtalates utilisés dans le cadre de cette étude (le diméthyl phtalate, le 

diéthyl phtalate et le diéthylhexyl phtalate) sont présentées sur la Figure 2. Le Tableau 1 

rassemble les principaux phtalates commercialisés. 
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Figure 1 - L’acide phtalique (a) et la structure générale des phtalates (b) 

 

 

                                     

 

             

 

Figure 2 - Formules développées des phtalates étudiés   

 

Les phtalates se présentent généralement sous forme de liquides organiques visqueux 

et transparents. Leur volatilité est très faible et ils n’émettent dans l’atmosphère que très peu 

de vapeurs dans les conditions normales usuelles. La pression de vapeur saturante de ces 

composés, généralement faible (2,7 10
-5

 mm Hg pour le dibutyl phtalate (DBP) et 1,0 10
-7

 mm 

Hg pour le DEHP (Wezel A.P. et al., 2000)), diminue avec la longueur des chaînes 

hydrocarbonées. Le nombre d’atomes de carbone et la structure (linéaire ou ramifiée) des 

substituants ont une influence sur les principales propriétés des phtalates ; par exemple, la 

viscosité augmente lorsque le nombre de carbone augmente contrairement à la densité et la 

volatilité qui diminuent (Zalmanski A., 1985). En outre, les phtalates sont très peu solubles 

dans l’eau et ont une forte affinité pour les graisses ou les alcools supérieurs (INRS, 2004), 

ainsi que pour certains solvants usuels (éther, chloroforme, acétone, benzène, esters) 

(Dargnant C. et al., 2004). Le Tableau 2 présente la masse molaire et la solubilité de 

quelques phtalates dans les conditions normales de température et de pression. L’ordre de 

grandeur de la solubilité des phtalates dans l’eau s’étend du microgramme par litre jusqu'à 

quelques grammes par litre. Il apparaît sur le tableau 2 que la solubilité est fortement liée à la 

Diméthyl phtalate 

(DMP) 

Diéthylhexyl phtalate 

(DEHP) 

Diéthyl phtalate 

(DEP) 
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longueur des chaînes carbonées. Plus ces dernières sont longues et moins les phtalates sont 

solubles dans l’eau. Dans le cadre de la présente étude, il est donc nécessaire de porter une 

attention particulière à la technique d’analyse à employer. Il semble judicieux de mettre au 

point la méthode de traitement en utilisant un composé modèle permettant de travailler à des 

concentrations plus facilement quantifiables : le DEP ou le DMP semblent pouvoir ainsi 

servir de composés modèles.  

 

Tableau 1 - Principaux phtalates commercialisés (Zalmanski A., 1985) 

 

Nom chimique  Abréviation courante  Structure chimique  

Diméthyl phtalate DMP 3' :Ret R CH  

Diéthyl phtalate DEP 2 5R ':et R C H  

Di-n-butyl phtalate DBP 4 9' :Ret R C H  

Di-n-tridécyl phtalate DTDP 13 26' :Ret R C H  

n-butylbenzyl phtalate BBP 
4 9

2 6 5

:

' :

R C H

R CH C H



 
 

n-octyldécyl phtalate ODP 
8 17

10 21

:

' :

R C H

R C H




 

Di(éthyl-2-hexyl) phtalate DEHP 2 4 9 2 5' : CH ( H )Ret R CH C C H   

Di(isooctyl) phtalate DIOP 6 11 3 2

                           

R e ' : (CH )

                         

t R C H  

Di(isononyl) phtalate DINP 7 13 3 2

                        

' : ( )

                       

R et R C H CH  

Di(isodécyl) phtalate DIDP 8 15 3 2

                        

' : ( )

                       

R et R C H CH  
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Tableau 2 – Principales propriétés physico-chimiques de quelques phtalates à 25°C (Staples 

C.A. et al., 1997) 

 

Dénomination  Abréviation  Masse 

molaire 

(g mol
-1

) 

Solubilité dans 

l’eau  

(μg L
-1

)  

Masse 

volumique 

(g cm
-3

) 

Diméthyl phtalate DMP 194,2 4,2 10
6

 1,19 

Diéthyl phtalate DEP 222,2 11,0 10
5

 1,12 

Dipropyl phtalate DPP 250,3 1,0 10
5

 - 

Di-n-butyl phtalate DBP 278,4 1,1 10
4

 1,04 

Diisobutyl phtalate DIBP 278,4 2,0 10
4

 1,05 

Butylbenzyl 

phtalate 

BBP 312,4 2,7 10
3

 1,11 

Diéthylhexyl 

phtalate 

DEHP 390,6 3,0 10
3
 0,99 

Diisononyl phtalate DINP 418,6 <1 0,97 

Diundécyl phtalate DUP 447,7 <1 0,96 

Ditridécyl phtalate DTDP 530,8 <1 0,95 

 

II.2. Analyse des phtalates  

 

L’analyse des phtalates peut être réalisée par des techniques telles que la 

Chromatographie en Phase Liquide à Haute Performance (CLHP) ou la Chromatographie en 

phase Gazeuse (CG). La CG est une méthode fiable de séparation des composés gazeux 

susceptibles d’être vaporisés par chauffage sans décomposition. 

Dans toute méthode chromatographique, les séparations sont fondées sur la 

distribution des solutés entre deux phases non miscibles, l’une fixe dite phase stationnaire, et 

l’autre en mouvement dite phase mobile. La phase stationnaire peut être disposée soit dans 

une colonne et la phase mobile percole celle-ci à débit constant (chromatographie sur 

colonne), soit en couche mince sur un support plan (plaque de verre, film plastique) et la 

phase mobile est constituée d’un solvant pur ou le plus souvent d’un mélange de solvants de 

grande pureté introduite sur la colonne à débit constant par un système de pompage (Claude 
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M. et al., 1996). Les objectifs analytiques de la méthode chromatographique sont la 

séparation, l’identification et/ou la quantification.  

Pour l’analyse des phtalates par CLHP, les phases mobiles les plus souvent utilisées 

sont un mélange eau/acétronitrille ou eau/méthanol, et les phases stationnaires sont des 

colonnes de type apolaire (C18). Pour l’analyse CG, les colonnes sont de type capillaire, le 

gaz vecteur utilisé étant de l’hélium ou de l’azote.  

L’association des méthodes analytiques (CLHP, CG) avec une technique de détection 

très sensible comme la spectrométrie de masse (SM) permet une identification moléculaire 

avec des seuils de détection très faibles (de l’ordre de quelques nanogrammes par litre) pour 

chacun des constituants à identifier. La SM brise les molécules ou associe des ions à des 

molécules neutres pour former des assemblages électriquement chargés qui peuvent être 

séparés et identifiés en fonction de leur rapport masse/charge (m/z) dans un analyseur.  

Selon le type de phtalate à analyser et la limite de quantification souhaitée, différents 

détecteurs pourront être utilisés, tels qu’un détecteur UV pour les phtalates les plus solubles 

(DMP, DEP) ou la spectrométrie de masse pour les phtalates les moins solubles (DEHP). 

Différentes conditions d’analyse de phtalates par CG et par CLHP trouvées dans la littérature 

sont présentées dans le Tableau 3.   

Selon la littérature, plusieurs méthodes analytiques peuvent être choisies pour 

l’analyse de phtalates. Généralement, la CG présente une meilleure sensibilité que la méthode 

CLHP, mais cela dépend de plusieurs facteurs comme le prétraitement et les conditions 

expérimentales. La CLHP peut être utilisée comme une technique particulièrement utile pour 

les analyses des phtalates et des produits de dégradation non volatiles (Silva M.J. et al., 

2004). Le problème principal pendant l’analyse des phtalates est le risque de contamination, 

puisque les phtalates peuvent être présents dans l’eau, les solvants organiques et dans le 

matériau plastique. Ce risque est présent dès le prélèvement et la préparation des échantillons, 

jusqu'à l’analyse chromatographique. Une attention particulière doit donc être apportée sur le 

choix de la nature des matériaux.  
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Tableau 3 - Les différentes méthodes utilisées pour l’analyse des phtalates  

 

Phtalate 

analysé 

Méthode 

Analytique 

Phase mobile ou 

Gaz vecteur 

Débit 

(mL min
-1

) 

Type de  

Colonne 

Détecteur 

 

Références 

DBP CLHP acétonitrile/eau  

(90/10) 

1,0 C 18 UV  

 

Li H.Y. et al., 

2006 

DEP CLHP acétonitrile/eau 

(90/10) 

0,5 C 18 UV Mohan S.V 

 et al., 2006 

DMP, DEP, 

BBP, DBP 

CLHP acétonitrile/eau 

(95/5) 

0,2 C 8 SM Pérez Feas C. 

et al., 2008 

DMP, DBP, 

et DEHP 

CLHP méthanol/eau 

(80/20) 

1,0 C 18 UV Salim J.C.  

et al., 2010 

DBP CLHP acétonitrile/eau 

(5/95) 

1,0 C 18 SM Basaran P.  

et al., 2010 

DMP, DBP, 

BBP et 

DEHP 

CG Azote 1,5 Colonne 

Capillaire 

(HP Ultra 2) 

SM Roslev P.  

et al., 2007 

Sous produits 

du DEP 

CG Hélium 1,5 Colonne 

Capillaire 

(HP-5) 

SM Xu B. et al., 

2007 

DMP, DEP, 

DBP, BBP, 

et DEHP 

CG Hélium 1,0 Colonne 

Capillaire 

(RTX-5 MS) 

SM Del Carlo et al., 

2008 

 

II.3. Utilisation et sources potentielles d’émission des phtalates  

 

La production des phtalates a commencé dans les années 1920 puis s’est intensifiée à 

partir de 1950 lorsque ces composés ont été ajoutés au chlorure de polyvinyle (PVC) 

(Kimber I. et al., 2010). Actuellement, les phtalates sont largement utilisés dans le domaine 

industriel (95% dans l’industrie des polymères et dans la fabrication de produits 

intermédiaires ou finis en PVC souple). Leur importance est illustrée par la production 

mondiale, estimée à environ 3 millions de tonnes par an. Les phtalates les plus couramment 

utilisés sont le DEHP (di-2-éthylhexyle phtalate), le BBP (benzylbutyle phtalate), le DBP 

(dibutyle phtalate), le DEP (diéthyle phtalate) et le DINP (di-isononyle phtalate). Ces 

composés sont présents dans plusieurs produits de consommation courante tels que les 

adhésifs, la vaisselle plastique, les sacs plastiques, les emballages alimentaires, les 

revêtements de sol, les huiles, les condensateurs électriques, les détergents, les solvants, les 
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produits pharmaceutiques, les fils, les câbles électriques et les produits cosmétiques (parfums, 

déodorants, lotions après rasage, shampooings, vernis à ongles) (Goméz-Hens A. et al., 

2003). 

Les phtalates de faible masse moléculaire, tels que le DMP, le DEP et le DBP sont plutôt 

utilisés dans l’industrie cosmétique. Ainsi, le DEP entre dans la composition de nombreux 

parfums et de produits d’hygiène personnelle (Sekizava J. et al., 2003). Ce composé est aussi 

employé dans la confection de tubulures médicales. Les composés de masse moléculaire plus 

importante, tels que le DEHP, le DINP et le BBP, sont largement utilisés comme plastifiants 

dans la fabrication du PVC (polychlorure de vinyle) et de résines comme l’acétate de 

polyvinyle et les polyuréthanes (Goméz-Hens A. et al., 2003). Approximativement 80 % de 

tous les plastifiants sont des phtalates. Ce sont de remarquables plastifiants du PVC, auquel ils 

confèrent toute sa flexibilité. La majorité des objets plastiques contiennent ainsi des phtalates, 

dans lesquels ils atteignent une concentration massique comprise entre 10 % et 60 %. Entre 

1990 et 1995, la consommation totale de plastifiants en Europe de l’Ouest était d’environ 

970 000 tonnes dont 894 000 tonnes de phtalates. En France, la consommation annuelle de 

DEHP s’élève à environ 35 000 tonnes et la production annuelle est d’environ de 60 000 

tonnes (10 % de la production européenne) (INERIS, 2005).  

En général, les phtalates ne sont pas chimiquement liés aux polymères mais dispersés dans 

leur masse afin de modifier les propriétés physiques de la matière plastique. Ceci explique 

qu’ils puissent être facilement relargués dans l’environnement : la dispersion de ces composés 

peut se produire à tous les stades de leur utilisation et de leur fabrication. Certaines études 

montrent que les phtalates sont ainsi présents, en quantités parfois importantes, dans les eaux 

de surface et les sédiments dans lesquels ils s’accumulent et d’où ils peuvent être 

progressivement relargués (Staples C.A. et al., 1997).  

Lors de cette étude concernant l’élimination des phtalates, une attention particulière doit 

être apportée au choix des matériaux, afin de ne pas fausser les résultats par un apport « non 

prévu » ni quantifiable de phtalates due à l’utilisation de matériau en matière plastique. 

L’utilisation de produits de substitution reste toujours très difficile, malgré l’existence 

d’autres familles de plastifiants (les adipates, les benzoates, les polyesters, etc…). Par 

exemple, la substitution du DEHP est délicate, dans la mesure où ce composé couvre un grand 

nombre d’usages spécifiques : le substituant doit être compatible avec le PVC, peu volatile et 

peu susceptible d’être extrait par l’eau tout en conservant les propriétés de plastifiant du 

DEHP. La substitution du DEHP peut s’effectuer en faveur de certains autres phtalates (Bagel 

F.J. et al., 2011 ; INERIS, 2005 ; Agence de l'Eau Seine-Normandie, 2008).  
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II.4. Toxicité des phtalates  

 

Les phtalates ont longtemps été considérés comme inoffensifs pour la santé humaine et 

n’ont fait l’objet que récemment de campagnes de mesure d’exposition et de conseils de 

prévention. L’exposition à ces composés est souvent difficile à évaluer en raison de la 

multiplicité des sources potentielles et des situations. Selon l’Institut National de Recherche et 

de Sécurité, l’exposition et la contamination peuvent se produire par inhalation, par contact 

cutané ou par ingestion (INRS, 2007). En raison de leurs faibles tensions de vapeur, les 

phtalates ne présentent pas de risque immédiat pour la santé par inhalation, dans les 

conditions usuelles. Cependant, des aérosols à forte teneur peuvent être émis au voisinage de 

postes de travail dans lesquels les phtalates sont utilisés à chaud et sous pression. L’inhalation 

des phtalates peut résulter aussi d’usages par pulvérisation (peintures, vernis, encres). Le 

contact cutané avec des phtalates purs peut se produire chez les ouvriers exposés à la 

fabrication de ces composés. En outre, la contamination alimentaire via l’ingestion a été 

estimée à environ 0,25 mg par jour. Elle s’applique aussi aux bébés et aux jeunes enfants 

(INRS, 2007). 

Les principales préoccupations liées à l’exposition des phtalates chez les humains sont 

les effets sur la reproduction, notamment les problèmes de fertilité (effet de perturbation 

endocrinienne), le développement des nouveaux nés et le caractère cancérogènes de ces 

composés (Latini G., 2003 ; Wezel A.P. et al., 2000). Le niveau de toxicité des phtalates 

varie selon le type de composé. La longueur de la chaîne ester principale semble jouer un rôle 

déterminant : les phtalates intermédiaires (ester de dialkyles en C4-C7) ayant le potentiel 

toxique le plus important. Selon l’Union Européenne (UE), le DBP et le DEHP sont dans la 

liste des principales substances suspectées de provoquer des perturbations endocriniennes 

(Commission of the European Communities, 2007). Ainsi, des mesures ont été prises 

concernant l’exposition à ces produits. A titre d’exemple, la valeur limite d’exposition 

professionnelle au DEHP (8 heures par jour, 40 heures par semaine) est de 5 mg m
-3 

dans l’air 

en France et aux Etats-Unis.  

Plusieurs études ont été réalisées vis-à-vis de la toxicité des phtalates chez les 

animaux. Les principaux effets de ces molécules chez les rats sont l’atrophie testiculaire, une 

atteinte hépatique, une baisse de la fertilité, une diminution du poids fœtal, une augmentation 

de la masse des reins et une activité anti-androgène. Selon ces études, la dose létale (DL50) 

chez le rat pour le DEHP est estimée à 40 g kg
-1 

et pour le DEP à 9,4 g kg
-1

 (Agence de l'Eau 

Seine Normandie, 2008 ; Benson R., 2009). En particulier, l’effet du DEHP et de ses 

métabolites est particulièrement important sur les jeunes animaux (lait maternel) et par 
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exposition prénatale durant la gestation. Le DEHP altèrerait également la fertilité chez la 

femelle. Une exposition orale au DEHP induit chez les rongeurs une mortalité fœtale et des 

malformations. Ces éléments ont amené la classification du DEHP par l’UE comme substance 

causant des effets toxiques sur la fertilité et le développement chez l’homme. Aucune donnée 

humaine sur les effets cancérogènes n’est disponible actuellement (INRS, 2004 et 2007 ; 

Brignon J.M et al., 2005). 

Ces différentes données concernant la toxicité de ces polluants montrent que les 

phtalates présentent un risque sanitaire majeur. Il est primordial de mettre en place des 

techniques de traitement permettant leur élimination de l’eau. En outre, étant donné la toxicité 

de ces produits, une attention particulière est portée, durant la présente étude, au respect des 

consignes de sécurité et à celles des bonnes pratiques de laboratoire. 

 

II.5. Réglementation sur les phtalates  

 

Du fait de la toxicité et du risque sanitaire et environnemental posés par les phtalates, 

les institutions compétentes ont récemment mis en place des normes plus strictes concernant 

la présence de ces composés dans les eaux de consommation. L’Organisation Mondiale de la 

Santé (OMS) a édicté une recommandation dans les eaux potables à 8 μg L
-1

 pour le DEHP 

(World Health Organization, 2003), tandis que l’agence de protection de l’environnement 

aux États Unis a fixé une valeur de 6 μg L
-1

 pour ce même composé (US Environnemental 

Protection Agency, 1999). En outre, au Canada, aux Etats-Unis et en Europe, l’utilisation des 

phtalates est interdite dans les jouets ou objets susceptibles d’être portés à la bouche des 

enfants et leur utilisation est maintenant soumise à un contrôle plus strict. A titre d’exemple, 

l’Union Européenne a mis en place certaines directives limitant l’utilisation de ces composés 

dans les cosmétiques et dans les emballages alimentaires (directives 2007/19/CE et 

2003/36/CE). 

Afin de limiter la présence de ces micro-polluants dans les eaux de consommation, il 

est nécessaire de limiter leur rejet dans l’environnement. Ainsi, certaines normes ont été 

imposées sur les rejets aqueux industriels. Par exemple, en Europe, le DEHP figure sur la liste 

des 41 substances prioritaires incluses dans la liste II de la Directive Cadre sur l’Eau (DCE 

2000/60/CE du 23 octobre 2000 du Parlement européen) qui établit un cadre communautaire 

pour la protection et la gestion des eaux. L’enjeu de cette directive est d’atteindre le bon état 

chimique des masses d’eau en 2015 accompagné de la suppression des émissions des 

substances dangereuses prioritaires et d’une réduction des substances prioritaires dans le 
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milieu naturel pour 2021. Suite à cette directive, l’objectif fixé par le Schéma Directeur 

d’Aménagement et de Gestion des Eaux (Sdage) concernant les phtalates, est une diminution 

d’au moins 30 % de leur concentration dans les rejets aqueux industriels et collectifs d’ici 

2021. En outre, La Circulaire du 07 mai 2007, définissant les normes de qualité 

environnementale des substances dangereuses prioritaires et des substances prioritaires fixe 

une valeur moyenne de 1,3 μg L
-1

 de phtalates dans les eaux de surface intérieures (le DEHP 

étant la substance de référence) (Annexe 1). 

L’évolution récente de la législation a conduit à des normes beaucoup plus strictes sur 

le rejet de ces composés. Ceci contraint les industriels à mettre en place un contrôle plus 

efficace de leurs rejets aqueux. Les objectifs étant fixés à courts et moyens termes (2015 et 

2021), des solutions devront rapidement être apportées. 

 

III. Le couplage ozone/charbon actif 

 

Le couplage O3/CA est basé sur l’interaction entre l’ozone (espèce oxydante) et le CA 

(matériau adsorbant). L’utilisation d’un tel couplage nécessite la compréhension et la maîtrise 

des deux procédés séparément ainsi que celles des différentes interactions. Dans un premier 

temps, l’ozonation et l’adsorption sont présentées. Dans un second temps, le couplage entre 

ces deux procédés est abordé.  

 

III.1. Adsorption sur charbon actif  

 

L’adsorption constitue aujourd’hui une des techniques de séparation les plus 

employées dans l’industrie. Elle est largement utilisée, entre autres, dans les industries 

pétrochimiques et chimiques ou dans les applications environnementales et pharmaceutiques. 

L’objectif de cette partie est de présenter le phénomène d’adsorption et les informations 

nécessaires à la conception et l’optimisation du procédé O3/CA. Dans un premier temps, le 

charbon actif sera présenté (préparation, propriétés physico-chimiques). Dans un second 

temps, le procédé d’adsorption (interaction adsorbant/adsorbat) sera décrit en mettant en 

évidence l’influence des propriétés du CA sur ce procédé. 
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III.1.1. Les charbons actifs  

 

Les CA sont des matériaux poreux couramment utilisés depuis des siècles dans de 

nombreuses applications domestiques et industrielles (purification de l’air, dépollution des 

effluents domestiques et industriels, purification ou décoloration de produits 

agroalimentaires). Ces applications ont considérablement évolué, et aujourd’hui, les CA 

peuvent même être utilisés comme support de catalyse. En 2005, la production mondiale était 

estimée à 300 000 tonnes par an (Société chimique de France, 2011). 

Les CA sont produits à partir de précurseurs hydrogénocarbonés, comme par exemple 

le bois et la noix de coco (tout matériau contenant un fort pourcentage de carbone). Il existe 

d’autres exemples de précurseurs, utilisés dans la fabrication des CA dans une démarche de 

développement durable et de valorisation des déchets, tels que certains noyaux de fruits (Foo 

K.Y. et al., 2009), des résidus de la fabrication du café (cosse et grains de café défectueux 

(Luiz Oliveira C.A. et al., 2009 ; Nunes A. A. et al., 2009)). Les CA existent sous plusieurs 

formes : en grain, en poudre ou en bâtonnets. 55 % de la production totale des charbons actifs 

commerciaux est sous forme pulvérulente, 35 % sous forme granulaire et 10 % sous forme de 

bâtonnets (Figure 3).  

 

 

        CA en grain                              CA en poudre                                  CA bâtonnets           

 

Figure 3 - Photographie des différents types de CA (Source : Pica France) 

 

III.1.2. Préparation des charbons actifs  

 

Les précurseurs utilisés dans la fabrication des CA, telle que les coques de noix de 

coco, sont d’abord poncés et broyés afin d’obtenir une poudre qui constituera la matière 

première. Les CA sont produits à partir de deux méthodes d’élaboration différentes : 

l’activation physique (deux traitements thermiques successifs : la carbonisation et 

l’activation) et l’activation chimique (un seul traitement thermique suivi de la mise en contact 

avec un agent activant) (Bansal R.C. et al., 1988). 
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Les propriétés d’un CA vont dépendre de son mode d’élaboration, en particulier des 

conditions de carbonisation et du mode d’activation utilisé.  

 

III.1.2.1. L’activation physique   

 

L’activation physique se déroule en deux étapes : la carbonisation de la matière 

première et l’activation du carbonisat obtenu lors du premier traitement thermique. 

L’étape de carbonisation permet l’élimination des atomes autres que le carbone (N, H, 

O, S) contenus dans la matière première pour donner un matériau carboné avec une structure 

poreuse rudimentaire appelée carbonisat. Cette étape du procédé est réalisée dans une 

atmosphère inerte à des températures inférieures à 1 000°C (comprises entre 600°C et 900°C 

en fonction de la matière-première). Elle fournit des matériaux ayant une structure poreuse 

limitée (surface spécifique comprise entre 10 m
2
 g

-1
 et 100 m

2
 g

-1
), qui est ensuite développée 

durant le processus d’activation (Ayral C., 2009).  

L’étape d’activation est le deuxième traitement thermique oxydant dans le procédé 

d’activation physique. L’activation physique est une oxydation ménagée du carbonisat 

réalisée à haute température (entre 700°C et 1 000°C) par un gaz oxydant pendant un temps 

donné en fonction de la porosité désirée. Les plus utilisés sont la vapeur d’eau et le dioxyde 

de carbone (Cagnon B., 2002).  

 

III.1.2.2. L’activation chimique  

 

L’activation chimique est généralement réalisée en plusieurs étapes mais elle ne 

comporte qu’un seul traitement thermique. Dans un premier temps, il s’agit de mettre en 

contact l’agent activant et la matière première. Les agents oxydants les plus utilisés sont 

l’acide phosphorique (H3PO4), la potasse (KOH) et le chlorure de zinc (ZnCl2). Les mélanges 

solides obtenus subissent un traitement thermique, sous un flux de gaz inerte (généralement 

l’azote), de la température ambiante à des températures comprises entre 500°C et 900 °C. Les 

conditions du traitement thermique dépendent du précurseur et de l’agent activant utilisé. Le 

CA est ensuite lavé (par exemple à l’acide nitrique, HNO3) puis rincé à l’eau distillée jusqu’à 

l’obtention d’un filtrat neutre (Cagnon B., 2002). La porosité du CA dépend du temps 

d’activation, du pourcentage massique de l’agent activant, de la température et de la nature de 

l’agent activant. Dans la présente étude, les CA ont été fournis par la société Pica (Vierzon, 

France). Ces CA ont tous été activés chimiquement. 
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III.1.3. Propriétés des charbons actifs  

 

Quel que soit le système considéré, la compréhension des mécanismes d’adsorption 

nécessite la caractérisation la plus fine possible de l’interface solide/liquide. Il est primordial 

de connaître la texture du solide par adsorption en phase gazeuse afin notamment de 

déterminer ses surfaces spécifiques internes et externes, son volume microporeux, sa largeur 

moyenne des pores ainsi que sa chimie de surface en évaluant la charge superficielle du solide 

et les groupements oxygénés de surface. En outre, Il est important de connaître les propriétés 

physico-chimiques des molécules adsorbées (solubilité de l’adsorbat), les éventuelles 

interactions entre les molécules dans le cas d’un mélange et également l’optimisation des 

paramètres expérimentaux (la cinétique d’adsorption, les conditions opératoires (Température, 

pH)).  

 

III.1.3.1. Les propriétés texturales  

 

Les CA sont des matériaux très poreux pouvant posséder 3 types de pores selon leurs 

dimensions (Figure 4). La gamme de porosité est usuellement décrite selon les définitions de 

l’IUPAC (International Union of Pure and Applied Chemistry) par trois domaines 

distincts selon la largeur de pores (Tableau 4) (Sing K.S.W. et al., 1985) 

 

Tableau 4 - Classification des pores d’un charbon actif (Sing K.S.W. et al., 1985) 

 

Classification Largeur de pores (L) Classification 

Macropores L > 50 nm Macropores 

Mésopores 2 < L < 50 nm Mésopores 

Micropores L < 2 nm Micropores 

 

Les micropores composent la plus grande partie de la surface interne d’un CA (90 % à 

95 % de la surface totale du matériau). L’adsorption s’effectue essentiellement dans ces 

micropores. Les mésopores et les macropores permettent l’accès à ces micropores. Ils 

constituent les espaces de transport dans lesquels les molécules se déplacent pour accéder aux 

micropores. La Figures 4 présente schématiquement la structure des pores d’un CA. 
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Figure 4 - Structure de pores d’un charbon actif (Manocha S. M., 2003) 

 

La caractérisation texturale des CA est normalement effectuée à partir des isothermes 

d’adsorption et de désorption de l’azote à 77 K. Le matériau subit préalablement un dégazage 

à la température de 250°C sous vide secondaire pendant 24 heures (le temps et la température 

pouvant varier en fonction des matériaux). La diffusion de l’azote étant un phénomène activé 

thermiquement, le fait d’opérer à 77 K introduit des limitations cinétiques. L’adsorption de 

l’azote à 77 K ne donne pas toujours accès aux micropores les plus étroits, et pour certains 

CA il est nécessaire d’effectuer des isothermes d’adsorption au dioxyde de carbone à 273 K 

(Cagnon B., 2002).  

A partir de ces isothermes d’adsorption et par application de différentes expressions 

mathématiques (théorie de Dubinin-Radushkevich (Stoeckli H.F., 1995), méthode alpha 

(Sing K.S.W., 1989)) les propriétés suivantes des charbons actifs peuvent être déterminées :  

- le volume total de porosité spécifique (Wt) (cm
3
 g

-1
)  

- le volume microporeux spécifique (Wo) (cm
3
 g

-1
)  

- la largeur moyenne des micropores (Lo) ( nm) 

- l’énergie caractéristique d’adsorption (E0) (kJ mol
-1

),   

- la surface externe (Sext), (m
2
 g

-1
)  

 

La Figure 5 représente la surface externe et la surface interne d’un adsorbant. La 

surface interne est la surface microporeuse représentée par les parois des micropores 

(rouge). La surface externe (bleu) est la surface non-microporeuse qui comprend les parois 

des mésopores et des macropores, ainsi que la surface non poreuse de l’adsorbat.  
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Figure 5 - Représentation schématique de la surface interne et externe d’un charbon actif  

(Slasli M.A., 2002) 

 

 Théorie de Dubinin : Calcul du volume microporeux  

 

 La théorie de Dubinin est fondée sur la théorie du potentiel d’adsorption de Polanyi 

(Polanyi M., 1914), qui a démontré que les volumes de la phase adsorbée à différentes 

températures sont uniquement dépendants d’un potentiel d’adsorption A (J mol
-1

). Par 

application de l’équation de Dubinin, il est possible d’estimer le volume microporeux ainsi 

que la largeur moyenne des micropores, selon les équations suivantes :  

 

0

. .
p

A R T Ln
p

 
  

 
                                                                                                                           Équation 1 

 

Avec : R, constante de gaz parfaits, (8,314 J mol
-1

 K
-1

),  

T, température (K), 

po, pression de vapeur saturante du gaz à la température T (Pa), 

p, pression d’équilibre du gaz adsorbable (Pa). 

 

Les points expérimentaux se répartissent sur une courbe caractéristique W = f(A), et 

l’équation suivante permettra de calculer le volume des micropores, d’après Dubinin-

Radushkevich :  

2

.exp
.

o

o

A
W W

E

  
   
   

                                                                                            Équation 2 

Avec,  

W, volume adsorbé à la température T sous une pression relative p/po (cm
3
 g

-1
), 

Wo, volume spécifique microporeux (cm
3
 g

-1
), 
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E0 , énergie caractéristique de l’adsorption (kJ mol
-1

),   

β, coefficient d’affinité du gaz (pour l’azote β = 0,35)  

A, le potentiel d’adsorption (kJ mol
-1

).  

 

La largeur moyenne des micropores Lo (nm) peut être calculée par l’Equation 3, 

d’après Dubinin-Stoeckli (Stoeckli H.F. et al., 2001a) : 

 

 4,11

8,10




o

o
E

L                                                                                                           Équation 3 

 

 Méthode alpha : Calcul de la surface externe  

 

Pour calculer la surface externe (Sext) et le volume spécifique microporeux (Wo) des 

solides microporeux, comme le CA, la méthode αs peut être appliquée selon l’Equation 4. 

L’avantage de la méthode αs (Stoeckli H.F. et al., 1984, Sing K.S.W., 1989), est qu’elle ne 

comporte aucune hypothèse sur le mode d’adsorption. Elle repose seulement sur la 

comparaison entre l’isotherme d’adsorption de l’azote de l’échantillon et l’isotherme d’un 

échantillon de référence non-microporeux de surface connue. La variable αs est déterminée à 

partir de l’isotherme de référence, à l’aide de la relation suivante :  

 

0,4

( )s

n
f p

n
                                                                                                            Équation 4 

Où :  

n, quantité d’azote adsorbée par gramme d’adsorbant à la pression relative p/po, 

n0,4 , quantité d’azote adsorbée par gramme d’adsorbant, à la pression relative 

p/po = 0,4  

 

La courbe αs de l’échantillon de référence est une droite passant par l’origine, de pente 

proportionnelle à sa surface. Dans le cas d’un échantillon microporeux, la surface externe 

diffère de celle de l’échantillon de référence. Par conséquent, sa courbe αs est également une 

droite passant par l’origine mais de pente différente. La surface externe de l’échantillon non 

microporeux correspond au rapport des deux pentes.  
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 Calcul de la surface microporeuse et surface totale 

 

Pour calculer la surface microporeuse (Smicro), l’équation suivante a été appliquée 

(Stoeckli H.F., 1995) :  

 

0

0

2000.
micro

W
S

L
                                                                                                           Équation 5 

 

La surface totale (Stotal) est la somme de la surface externe (Sext) et de la surface 

microporeuse (Smicro) :  

total micro extS S S                                                                                                          Équation 6 

Ces différentes propriétés des charbons actifs peuvent êtres améliorées soit au cours de 

leur élaboration soit après leur élaboration, en modifiant leur texture par des techniques 

d’oxydation (Cagnon B., 2002). 

 

III.1.3.2. Les propriétés chimiques   

  

Un CA peut présenter à sa surface différents groupements fonctionnels qui peuvent lui 

conférer un caractère acide, basique ou neutre. La chimie de surface peut jouer un rôle 

fondamental dans la sélectivité du CA dans un processus d’adsorption (Cagnon et al., 2011). 

Selon la nature des groupements et le pH de la solution, la surface du CA peut développer soit 

des charges positives soit des charges négatives, qui sont responsables de la présence des 

forces électrostatiques d’attraction ou de répulsion entre le CA et le soluté. Ces propriétés de 

surface influent donc sur la sélectivité du CA vis-à-vis des espèces en solution et en fonction 

des conditions opératoires.  

Pour réaliser l’identification et la quantification des fonctions de surface d’un CA, la 

méthode de Boehm est couramment utilisée. Selon Boehm (Boehm H.P., 2002), les fonctions 

acides de surface (Figure 6) sont l’acide carboxylique (a), l’anhydride carboxylique (b), et les 

fonctions lactone (c), phénol (d), carbonyle (e), quinone (f) et éther (xanthène) (g). Les 

groupements de surface basiques identifiés dans la littérature jusqu’a présent sont le chromène 

(a), les pyrones et les graphèmes (b) (Figure 7).  
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Figure 6 - Structure des fonctions de surface acides sur le CA (Boehm H.P., 2002) 
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Figure 7 - Structure des fonctions de surface basiques sur le charbon actif (Boehm H.P., 

2002) 

     

 Méthode de Boehm : détermination des fonctions de surface  

 

L’identification et la quantification des fonctions de surface d’un charbon actif 

peuvent être réalisées par la méthode de Boehm (Boehm H.P. et al., 1964). Cette dernière est 

basée sur une titration acidimétrique. Les groupements oxygénés acides se différencient par 

leur force d’acidité. Leur détermination s’effectue par neutralisation avec des solutions 

d’hydrogénocarbonate de sodium (NaHCO3), carbonate de disodium (Na2CO3) et hydroxyde 

de sodium (NaOH) de forces basiques croissantes. L’hydroxyde de sodium (NaOH) neutralise 

les groupements acides (carboxyliques, lactoniques et phénoliques), le carbonate de disodium 

a) d) 

e) 

b) 

f) g) 

c) 

a) b) 
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(Na2CO3) neutralise les groupements carboxyliques et lactoniques et l’hydrogénocarbonate de 

sodium (NaHCO3) neutralise uniquement les groupements carboxyliques. Le dosage des 

fonctions basiques s’effectue par neutralisation avec une solution de HCl.  

 

 Le pH à charge nulle (pHPZC)  

 

Le pHpzc correspond à la valeur de pH pour lequel la charge nette de la surface du 

charbon actif est nulle. Ce paramètre est très important dans les phénomènes d’adsorption, 

notamment lorsque les forces électrostatiques sont impliquées dans les mécanismes (ce qui est 

souvent le cas avec les CA en adsorption en phase liquide). Le pHpzc permet de déterminer le 

caractère acide ou basique d’un charbon et de connaître, selon le pH de la solution, la charge 

de surface nette du matériau. Ainsi, lorsque le pHpzc > pH, la surface du CA est chargée 

positivement, et lorsque pHpzc < pH la surface du CA est chargée négativement (Faria P.C.C. 

et al., 2004 ; Pereira M.F.R. et al., 2007).  

 

III.1.4. L’adsorption 

 

L’adsorption est un phénomène de surface par lequel une substance (soluté ou adsorbat) 

présente dans une solution est extraite de la phase liquide ou gazeuse et concentrée sur la 

surface d’un matériau solide (adsorbant). Cette séparation peut se faire selon deux types de 

mécanisme : l’adsorption physique (physisorption) et l’adsorption chimique (chimisorption). 

Dans le cas de l’adsorption physique, la fixation des molécules d’adsorbat sur la surface 

d’adsorbant se fait essentiellement par les forces de type de Van der Waals. Il n’y a aucune 

interaction chimique des molécules adsorbées et l’adsorption peut se faire en plusieurs 

couches (les molécules de la première couche sont les sites d’adsorption pour celles de la 

deuxième couche). Selon Sun (Sun L.M et al., 2003), l’adsorption physique se produit sans 

modification de la structure du matériau et est parfaitement réversible. Les molécules 

adsorbées peuvent être facilement désorbées en diminuant la pression (dans le cas de 

l’adsorption en phase gaz) ou en augmentant la température.  

Au contraire, l’adsorption chimique se réalise avec formation de liaisons de valence 

entre les molécules d’adsorbat et les groupements chimiques présents à la surface de 

l’adsorbant. L’énergie de liaison est beaucoup plus forte que dans le cas de la physisorption, 

le phénomène pouvant être irréversible. L’adsorption chimique qui met en jeu un échange 

d’électrons entre la surface du solide et les molécules adsorbées – comme dans le cas d’une 
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réaction chimique - modifie les propriétés du solide et de la molécule (Rouquerol F. et al., 

2003).  

Le phénomène d’adsorption peut aussi être défini comme un processus de partage du 

polluant entre la solution et le matériau. Plusieurs études ont montré que l’efficacité de 

l’adsorption dépend non seulement des caractéristiques du charbon actif utilisé, mais aussi de 

celles du polluant et de la solution (Dabrowski A. et al., 2005). Cette efficacité d’adsorption 

peut être évaluée en réalisant les cinétiques et les isothermes d’adsorption . 

 

III.1.4.1. Cinétique d’adsorption 

 

 L’étude cinétique permet d’obtenir des informations sur les mécanismes d’adsorption, 

en particulier sur les mécanismes de transfert et de diffusion pendant le processus 

d’adsorption. Elle permet aussi d’établir les conditions d’équilibre avant de réaliser les 

isothermes d’adsorption. La cinétique d’adsorption décrit la diminution de la concentration de 

l’adsorbat dans la solution en fonction du temps de contact avec le matériau. L’adsorption de 

molécules de soluté initialement présentes en solution sur des adsorbants solides poreux en 

fonction du temps peut comprendre quatre étapes (Noll K.E. et al., 1992) : 

1- La première étape correspond au transport des solutés de la solution jusqu’à la couche 

limite ou film superficiel qui entoure la particule de l’adsorbant (CA). 

2- La deuxième étape comprend le transport des solutés à travers la couche limite jusqu’à 

l’extérieur de la particule de l’adsorbant. 

3- La troisième étape est la diffusion des solutés à l’intérieur des pores. 

4-  La quatrième étape correspond à l’arrivée des solutés sur la surface interne de 

l’adsorbant.  

 

Ces étapes peuvent être comparées à un ensemble de phénomènes de résistance en 

série au transfert de masse de l’adsorbat du milieu de la solution jusqu’aux sites 

d’adsorption de l’adsorbant. La Figure 8 suivante représente les quatre étapes du 

processus d’adsorption des molécules de solutés présentes en solution en présence de 

charbon actif. 
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Figure 8 - Les étapes de l’adsorption (Weber W.J. et al., 1987 ; Noll K.E. et al., 1992)  

 

La cinétique d’adsorption est représentée par la courbe donnant la capacité 

d’adsorption qt (mol g
-1

) en fonction du temps. La capacité d’adsorption au temps t est 

calculée selon l’équation suivante :  

( ).o t
t

C C V
q

m


  (mol g

-1
)                                                                                          Équation 7 

Où :   

Co et Ct (mol L
-1

) représentent les concentrations de l’adsorbat, respectivement à l’état 

initial et à l’instant t (min)  

V est le volume de la solution (L),  

m représente la masse de CA (g).  

 

III.1.4.2. Isothermes d’adsorption 

 

La capacité d’adsorption des CA pour un soluté ou différents composants d’un 

mélange constitue le facteur le plus déterminant pour les performances de la majorité des 

procédés d’adsorption. Il est essentiel de bien connaître les propriétés d’équilibre adsorbat-

adsorbant afin de concevoir et dimensionner correctement les procédés d’adsorption. L’étude 

expérimentale des variations de concentration d’un polluant ou composé permet de 

déterminer des isothermes d’adsorption (Pereira M.F.R. et al., 2007). Les isothermes 

d’adsorption peuvent être également définies comme l’ensemble des états d’équilibre 

d’adsorption, à une température donnée. Lorsque l’adsorption a lieu, il s’établit un équilibre 

entre les molécules adsorbées et les molécules en solution en présence du solide, soit un 

équilibre adsorbat-adsorbant. L’isotherme d’adsorption est représentée par la courbe donnant 

la capacité d’adsorption à l’équilibre qe (mol g
-1

) en fonction de la concentration à l’équilibre 

Ce (mol L
-1

).  

Liquide 

CA 
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 Les isothermes d’adsorption en phase liquide (Figure 9) peuvent être classées en 

quatre types (classification de GILES) : S, L, H et C. Les sous-groupes de chaque type 

concernent le comportement aux concentrations élevées, la liste n’étant pas exhaustive (Giles 

C.H. et al., 1974). La forme obtenue peut dépendre du système matériau adsorbant/soluté et 

des conditions expérimentales. L’isotherme de type S décrit la plupart du temps une 

adsorption coopérative, dans laquelle l’interaction adsorbat-adsorbat est plus forte que celle 

entre adsorbant et adsorbat. Cette isotherme est toujours la conséquence de la compétition 

entre deux mécanismes opposés. Les polluants organiques apolaires présentent ce type 

d’isotherme lors de leur adsorption sur les surfaces minérales chargées.  

L’isotherme de type L (isotherme de Langmuir) suggère une saturation progressive du 

solide. Les isothermes de Langmuir permettent d’expliquer les interactions chimiques et/ou 

physiques (ou les deux) entre les molécules de solutés et l’adsorbant. 

L’isotherme de type H décrit une interaction forte entre adsorbat et adsorbant et 

représente un cas extrême du type L, pour lequel la pente est très élevée. Ce cas a été 

distingué pour représenter les nombreuses situations où le composé a une grande affinité pour 

la phase solide.  

Enfin, l’isotherme de type C, décrit une affinité relativement constante des adsorbats 

pour l’adsorbant. Cela signifie que le rapport entre la concentration de composé retenu sur la 

phase solide et celle en solution est constante, quelle que soit la concentration.  

 

Figure 9 - Classification des isothermes d’adsorption en phase liquide  

(Giles C.H. et al., 1974) 
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III.2. Le procédé d’ozonation  

 

Cette partie a pour objectif de décrire le procédé d’ozonation en présentant les 

principales propriétés de l’ozone et ses modes d’actions pour le traitement de l’eau. 

 

III.2.1. Généralités sur l’ozone 

 

L’ozone a été découvert en 1781 par Martin Von Marum mais n’a été isolé qu’en 

1839. La découverte des propriétés bactéricides de l'ozone par Ohlmüller en 1890 a été à 

l'origine de son utilisation industrielle. Ainsi, à la suite des expériences de De Méritens 

réalisées à l'usine de Saint-Maur, la première centrale d'ozonation a été construite en 1907 sur 

le site de Bon Voyage (alimentation en eau potable de la ville de Nice). L’intérêt de l’ozone 

est de présenter un très fort pouvoir oxydant (Tableau 5), qui permet la dégradation de 

certains polluants, mais aussi l’inhibition de certaines bactéries et la destruction de certains 

virus. 

 

Tableau 5 - Potentiel d’oxydation (Rodrigues A. et al., 2008) 

 

Oxydant Potentiel d’oxydation E° (V, 25°C) 

Fluor 3,06 

Radical hydroxyle 2,80 

Ozone 2,07 

Peroxyde d’oxygène 1,78 

Chlore 1,36 

Oxygène 1,23 

 

 

Actuellement, l’ozone est utilisé dans plusieurs domaines tels que l’industrie 

agroalimentaire (ozonation du blé, dégradation de microtoxines présents dans les grains), 

l’industrie chimique, le traitement médical, le blanchiment de la pâte à papier, et surtout dans 

le domaine du traitement des eaux. Les applications de l’ozone sont multiples : désinfection, 

(utilisé comme agent bactéricide), oxydation de certains composés métalliques (élimination 

de Fe et Mg), oxydation des macropolluants et micropolluants organiques (dégradation des 
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pesticides et des composés odorants, augmentation de la biodégradabilité, amélioration de la 

floculation). (Tiwari B. K. et al., 2010 ; Cullen P. J. et al., 2009, Cleder A. S. et al., 2010).  

III.2.2. Structure et caractéristiques de l’ozone  

 

Les trois atomes d’oxygène de l'ozone se présentent sous la forme d'un triangle isocèle 

et la molécule peut être considérée comme un hybride de résonance de quatre formes 

mésomères (Figure 10). La molécule d'ozone possède un moment dipolaire faible de 0,53 

Debye.  

 

 

Figure 10 - Structure de l’ozone (Manley T. C. et al., 1967) 

 

Les principales caractéristiques physico-chimiques, thermodynamiques, et 

toxicologiques sont présentées dans le Tableau 6. A température ambiante et pression 

atmosphérique, l’ozone est un gaz incolore (couleur bleue lorsqu’il est observé sous une 

épaisseur suffisante), d’odeur caractéristique piquante et pénétrante détectable à de basses 

concentrations : 5 ppm en air atmosphérique. A des concentrations plus élevées, l’ozone 

devient extrêmement dangereux pour la santé. L'ozone étant un gaz instable, il présente des 

risques d'explosion à des températures élevées en présence de composés chimiques tels que 

l'hydrogène, le fer, le cuivre et le chrome. Enfin, il peut y avoir des risques d'incendie ou 

d'explosion en cas de réaction avec des matières combustibles. Dans le milieu professionnel, 

l’ozone est considéré comme un polluant et un composé toxique. En cas d’inhalation, 

l’appareil respiratoire est le plus touché. La toxicité dépend de la concentration à laquelle 

l’individu a été exposé. Les effets d’une exposition à l’ozone peuvent aller de la simple 

anesthésie olfactive réversible à des lésions pulmonaires sévères. En France, le ministère du 

travail a fixé, pour ce produit, la valeur limite d’exposition (VLE) à 0,4 mg m
-3,

 et la valeur 

moyenne d’exposition (VME) à 0,2 mg m
-3 

(Tableau 6) (INRS, 1997). Les résultats des 

études épidémiologiques ne permettent pas de conclure à un effet cancérogène de l’ozone 

chez l’homme. 

Ces données montrent que, lors de la présente étude, il est primordial d’apporter une 

attention particulière à la sécurité. Ainsi, un protocole opératoire a été mis en place et suivi 

rigoureusement. En outre, les matériaux choisis doivent être parfaitement compatibles avec 
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l’ozone et des éléments de sécurité (détecteur d’ozone, système d’aspiration des gaz,…) 

doivent être installés. 

 

Tableau 6 - Propriétés physiques de l’ozone (INRS, 1997 ; Masschelein W.J., 1991) 

 

Propriété Valeur 

Masse molaire 48 g mol
-1

 

Densité (1 atm, 25°C) 1,66 

Solubilité dans l’eau (20°C) 0,22 g m
-3

 

Energie de dissociation -144,8 kJ mol
-1

 

Masse volumique (gaz) (0°C, 1 atm) 2,5 g L
-1

 

VLE 0,4 mg m
-3 

 

VME 0,2 mg m 
-
 

 

III.2.3. Production et destruction d’ozone  

 

Du fait de son instabilité, l’ozone doit être fabriqué sur place avant utilisation 

(Masschelein W.J., 1991). L'ozone peut être fabriqué à partir de l'oxygène de l'air ou 

d'oxygène pur (industriel ou fabriqué sur place pour les gros débits).  

La réaction globale de formation de l’ozone est endothermique :  

2 33 2O O  ΔH° = +142,2 kJ mol
-1                 

                                                    Équation 8 

 

Elle implique la dissociation de l’oxygène moléculaire O2 en radicaux monoatomiques 

O
•
 capables de réagir avec l’oxygène. L’énergie nécessaire à la production des radicaux à 

partir d’oxygène peut être fournie par :  

- une décharge électrique à haute tension dans un flux d’oxygène,  

- l’électrolyse de l’eau,  

- la photolyse de l’oxygène par irradiation UV à longueur d’onde inférieure à 220 nm. 

 

La décharge électrique de type couronne dans un gaz contenant de l’oxygène reste la seule 

technique permettant la production d’ozone en quantité industrielle (> 2 kg h
-1

). Cette 

technique a pour principe d’appliquer une différence de potentiel (valeur comprise entre 3 et 

20 kV) avec une fréquence suffisamment importante (de 600 à 1 200 Hz) entre deux 

électrodes où circule le gaz (Figure 11) (Kogelschtz U. et al., 1988 ; Baig S. et al., 2010).  
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Dans la présente étude, l’ozone est généré in situ par décharge électrique dans un flux 

d’oxygène (O2).  

 

Figure 11 - Principe de production d’ozone par décharge électrique (Baig S. et al., 2010) 

 

L’ozone est un gaz considéré polluant dans les basses couches de l’atmosphère (il peut 

être à l’origine de pluies acides). En sortie de procédé, l’ozone restant dans le flux gazeux doit 

ainsi être éliminé (transformé en O2). Selon Masschelein (Masschelein W.J., 1991), il existe 

deux méthodes de destruction de l’ozone : la destruction thermique, dans laquelle l’ozone va 

se dégrader en oxygène sous effet de la température (les températures doivent être de l’ordre 

de 300 à 350 °C pour un temps de réaction compris entre 2 et 4 secondes), et la destruction 

catalytique, qui va permettre de détruire l’ozone sous l’effet de températures moins élevées 

(environ 50°C). Le catalyseur est constitué en général de support d’alumine sur lesquels ont 

été greffés des métaux précieux qui vont adsorber l’ozone et permettre sa décomposition. Lors 

de la présente étude, un destructeur catalytique d’O3 est utilisé.  

 

III.2.4. Analyse de l’ozone  

 

III.2.4.1. Analyse de l’ozone en phase liquide   

 

Il existe deux méthodes principales de dosage de l’ozone dissous : la méthode 

photométrique et la méthode iodométrique.  

La méthode iodométrique présente l’avantage d’être relativement simple d’utilisation 

mais elle n’est pas sélective vis-à-vis de l’ozone : tous les composés suffisamment oxydants 
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peuvent réagir avec l’ion I
-
 et donner une valeur erronée de la mesure. Cette méthode est 

basée sur l’oxydation des ions iodures en iode : 

 

3 2 2 22 2O I H O O I HO                                                                               Équation 9 

 

L’iode formé est ensuite dosé par une solution de thiosulfate de sodium. Dans la 

littérature, plusieurs auteurs ont utilisé cette méthode pour le dosage de l’ozone (Shinyun Z. 

et al., 2002 ; Tong S. et al., 2010).  

La méthode photométrique ou la méthode au carmin indigo trisulfonate (Bader H. et 

al., 1981) est adaptée pour le dosage de l’ozone dissous dans diverses eaux et permet 

d’atteindre des limites de détection de 0,01 mg L
-1

. Elle est basée sur la réaction rapide en 

milieu acide entre l’O3 et le carmin indigo. Cette réaction conduit à la dégradation du carmin 

indigo et donc à une décoloration de la solution. Cette décoloration est suivie par 

spectrophotométrie UV. Plusieurs auteurs ont utilisé cette méthode pour le dosage de l’ozone 

dissous (Pi Y. et al., 2005 ; Chedeville O. et al., 2009, Tong S. et al., 2010).  

 

III.2.4.2. Analyse de l’ozone en phase gaz   

 

Le dosage de l’ozone en phase gaz peut être réalisé par la méthode 

spectrophotométrique à 254 nm. Le gaz circule dans une cellule traversée par un rayonnement 

dont la longueur d’onde correspond à un maximum d’absorption d’O3. Cette méthode est 

précise et rapide (temps de réponse de l’ordre de la seconde).  

III.2.5. Modes d’action de l’ozone  

 

L’ozone peut avoir deux façons de réagir sur les molécules. Il peut réagir directement 

avec les composés à oxyder (action directe ou moléculaire) ou indirectement (action indirecte 

ou radicalaire). Dans la réaction radicalaire, l’ozone se décompose en radicaux (notamment en 

radicaux hydroxyles OH
•
) avant de réagir avec les composés à oxyder. La Figure 12 illustre 

les deux modes d’action de l’ozone. 
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Figure 12 - Différents modes d'action de l'ozone en solution aqueuse (Hoigné J., 1976) 

 

 

III.2.5.1. L’action directe  

 

L’ozone moléculaire peut réagir directement avec les composés à oxyder, selon trois 

grands types de réaction :  

 

- la cycloaddition, qui est une réaction d’addition, dans laquelle l’ozone peut intervenir au 

niveau de liaisons insaturées, ou d’une liaison carbone-hydrogène activée ou non. Une 

liaison est dite activée si l'état de transition au cours de l'ozonation est fortement stabilisée 

par un groupe donneur d'électrons. Les molécules concernées sont donc les alcools, les 

éthers, les aldéhydes et les amines (Bailey P. S., 1978 ; Rodrigues A. et al., 2008).  

 

- l’attaque électrophile, qui peut avoir lieu sur des molécules à forte densité électronique 

tels que les composés aromatiques possédant un substituant électrodonneur et conduisant 

à la formation de quinone (Dècoret C. et al., 1984).  

 

- l’attaque nucléophile, qui est prévue par la théorie mais peu observée dans la pratique. 

L'attaque de l'ozone sous la forme d'un diradical a été observée lors de l'oxydation de 

composés possédant un déficit électronique.  
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Cette action directe est sélective et conduit généralement à une oxydation incomplète 

des composés, les sous-produits d’ozonation pouvant être réfractaires à l’ozone (Chedeville 

O., 2006). 
 

 

III.2.5.2. L’action indirecte  

 

L’action indirecte est due à la décomposition radicalaire de l’ozone dans l’eau 

conduisant à la formation de radicaux hydroxyles (OH
•
). Ces radicaux sont nettement plus 

réactifs que l’ozone, leur potentiel d’oxydation étant estimé à 2,8 V (contre 2,07 V pour 

l’ozone). Cette action indirecte est ainsi moins sélective (de nombreux composés peuvent être 

éliminés par cette action) et peut conduire à une minéralisation complète (Chedeville O., 

2006).  

La décomposition de l’ozone dissous dans l’eau dépend de plusieurs facteurs : le pH, 

la concentration d’O3, la présence d’inhibiteurs, de propagateurs ou d’initiateurs de radicaux 

libres en solution. En revanche, la température ne semble jouer qu’un rôle mineur entre 15°C 

et 35 °C (Chedeville O., 2006 ; Dehouli H. et al., 2010). 
 

Les initiateurs de radicaux libres sont des composés capables d’induire un mécanisme 

radicalaire en chaîne ; à titre d’exemple les ions OH
-
, les substances fulviques et humiques 

(Ma J. et al., 1999, Li H. Y. et al., 2006). Les promoteurs de radicaux libres sont des 

composés qui, en consommant un radical, génèrent un nouveau radical actif. Ces promoteurs 

peuvent être l’ozone lui-même, le polluant, ou les alcools primaires (Karpel Vel Leitner N. 

et al., 1997 ; Staehelin J. et al., 1982). Les inhibiteurs sont des composés capables de réagir 

avec le radical hydroxyle sans génération de nouvelles espèces radicalaires, et donc, sans 

formation d’espèce susceptible de promouvoir la réaction de décomposition de l’ozone. Les 

principaux inhibiteurs rencontrés dans les eaux naturelles sont les ions carbonates (CO3
2-

) et 

bicarbonates (HCO3
-
) (Niang-Gaye P. et al., 2005 ; Reckhow D. A. et al., 1986 ).  

Les réactions de décomposition de l’ozone dans l’eau sont une succession de réactions 

radicalaires initiées notamment par l’interaction entre l’ozone et les ions hydroxydes 

(Rodrigues A. et al., 2008). Ces mécanismes de décomposition de l’ozone, présentés sur la 

Figure 13, ont été formalisés par différents auteurs (Hoigné J. et al., 1983a ; Hoigné J. et al., 

1983b et Staehelin J. et al., 1985).  
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Figure 13 - Réactions de décomposition de l’ozone dans l’eau en présence de solutés 

(Staehelin J. et al., 1985) 

 

Il est possible de favoriser la génération des radicaux hydroxyles par ajout d’un autre 

composé chimique ou par rayonnement. Les procédés basés sur ce concept (et décrits ci-

après) sont appelés procédés d’oxydation avancée (POA).  

 

III.2.6. Influence des paramètres opératoires et de la nature de 

l’effluent sur le mécanisme d’ozonation   

 

Les mécanismes réactionnels de l’ozone dépendent fortement des caractéristiques 

physico-chimiques des eaux traitées. Le pH semble être un des paramètres les plus influents 

sur le mécanisme d’ozonation. La voie directe a lieu principalement en milieu acide tandis 

que la voie indirecte est favorisée à des pH plus élevés par interaction entre l’ozone et les ions 

hydroxydes OH
-
 (Zdravka D. Q. et al., 2003 ; Garoma T. et al., 2009). En outre, quelques 

études montrent que l’ozonation d’effluents réels est généralement moins efficace que celles 

réalisées en laboratoire sur des effluents de synthèse. Cet effet est attribué à la présence dans 

les effluents réels d’inhibiteurs naturels de radicaux libres tels que les ions carbonates et 

bicarbonates (Isik M., 2004). Quelques études montrent aussi que les mécanismes 

d’ozonation peuvent être influencés par la matière à oxyder ; cette dernière (ou ses sous-
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produits d’ozonation) pouvant se comporter comme un promoteur de radicaux libres (Karpel 

Vel Leitner N. et al., 1997). 

 

III.2.7. Cinétique d’ozonation  

 

Selon Hoigné (Hoigné J. et al., 1983a ; Hoigné J. et al., 1983b), la vitesse de 

décomposition des composées organiques par réaction avec l’ozone (action directe) ou avec le 

radical hydroxyle (action indirecte) peut être modélisée par une réaction d’ordre global 2 :  

 

 Action directe   

 
  

3 3o

d polluant
k polluant O

dt
                                                                             Équation 10 

 

 Action indirecte  

 
 

OH

d polluant
k polluant OH

dt


                                                                         Équation 11 

avec :  

[polluant] concentration du polluant (mol L
-1

), 

[OH
•
] concentration du radical hydroxyle (mol L

-1
), 

[O3] concentration en ozone dissous (mol L
-1

), 

kO3 constante de vitesse de réaction directe entre le composé et l’ozone (L mol
-1

s
-1

), 

kOH• constante de vitesse de réaction indirecte entre le composé et les radicaux hydroxyles (L 

mol
-1

s
-1

). 

 

 Les constantes de vitesse d’ozonation varient selon le composé et selon l’action 

(directe ou indirecte). Ces constantes de vitesse d’ozonation par voie directe (kO3) sont 

beaucoup plus lentes que celles correspondant à l’action par voie indirecte (kOH• ) (Tableau 7).  
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Tableau 7 - Constantes cinétiques de réaction directe et indirecte à température ambiante, 

 pH = 7,0 (Von Gunten U.; 2003 ; Chelme-Ayala P. et al., 2010) 

 

Composé kO3 (L mol
-1

s
-1

) kOH• (L mol
-1

s
-1

) 

Atrazine 6 3,0 10
9
 

Diclofenac 1 10
6
 7,5 10

9
 

Nitrite 3,7 10
6
 6,0 10

9
 

Bromoxynil 2,3 10
2
 8,5 10

9
 

Trifluralin 1,4 10
2
 7,5 10

9
 

 

III.2.8. Les procédés d’oxydation avancée (POA)  

 

Les procédés d’oxydation avancée (POA) ont été proposés ces dernières années 

comme technique alternative aux méthodes d’oxydation chimique classiques. Ils sont basés 

sur l’utilisation des radicaux hydroxyles pour éliminer les matières polluantes. Leur utilisation 

est justifiée par un certain nombre d’avantages : ils ne sont pas toxiques, très réactifs et 

peuvent conduire à une minéralisation des polluants (Mehmet A. O., 2007). 

Certains POA sont basés sur la décomposition de l’ozone par voie chimique (ajout 

d’un autre réactif) ou par photo-décomposition (irradiation U.V.). Les différents couplages 

possibles avec l’ozone sont (Chedeville O., 2006) :  

 

 Le couplage O3/H2O2  

 

 Le peroxyde d’hydrogène (H2O2), permet de décomposer l’ozone dans l’eau pour 

former les radicaux hydroxyles. Le péroxyde d’hydrogène se comporte comme un acide faible 

et se décompose partiellement dans l’eau selon la réaction suivante (Lucas M. S. et al., 

2010) :  


 OHHOOHOH 32222                                                                             Équation 12 

3 2 22O HO O HO                                                                                               Équation 13 

Dans ce couplage, l’O3 réagit préférentiellement avec la forme déprotonée de l’H2O2. 

Les meilleurs résultats sont obtenus pour pH ˃ pKa H2O2/H2O, c'est-à-dire à pH basique.  
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 Le couplage O3/UV  

 

 L’irradiation des molécules d’ozone par un rayonnement U.V. peut conduire à la 

formation de radicaux hydroxyles selon deux voies :  

- la formation d’un atome d’oxygène dans un état excité (
1
D), qui interagit avec une 

molécule d’eau pour conduire à un radical hydroxyle (OH
•
). La réaction est ensuite propagée 

par l’ozone :  

Initiation :   2

1

3 ODOUVO                                                                 Équation 14 

                     HOOHDO 22

1                                                                Équation 15 

Propagation : 223 OHOOHO 
                                                         Équation 16 

        232 2OHOOHO  
                                                        Équation 17 

- la formation de péroxyde d’hydrogène H2O2 au sein du liquide (Benitz F.J et al., 

2000), qui conduit ensuite à la génération de radicaux.  

22223 OHOOHO UV                                                                          Équation 18 

 

Ce procédé nécessite que l’effluent traité ne comporte pas trop de particules ou de 

composés absorbant le rayonnement UV, ce qui limite souvent sont utilisation.  

 

 Le couplage O3/catalyseur métallique (ozonation catalytique)  

 

L’ozonation catalytique consiste à accélérer le mécanisme de décomposition de 

l’ozone dans l’eau au moyen d’un catalyseur métallique. Ces derniers peuvent se présenter 

sous plusieurs formes : 

- oxydes métalliques (TiO2, Fe2O3, Al2O3,...) (Tong S. et al., 2010) 

- ions (Fe (II), Mn (II), Ni (II),….) (Ma J. et al., 2000 ; Chandra Shekar S. et al., 

2009)  

Ces procédés présentent généralement une bonne efficacité, mais nécessitent 

l’introduction (et donc la récupération) du catalyseur introduit.  

III.3. Le procédé de couplage ozone/charbon actif  

 

Le couplage O3/CA n’est pas la simple addition des effets des procédés d’ozonation et 

d’adsorption sur CA pris séparément. Des études menées sur différents composés ont montré 

que la présence de CA permet d’augmenter la vitesse de dégradation des molécules et 
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également d’améliorer l’élimination des produits réfractaires aux méthodes de traitements 

classiques (Reungoat J. et al., 2006). L’élimination des composés organiques ainsi que de 

leurs sous-produits par le couplage O3/CA résulte d’une combinaison complexe de réactions 

homogènes (au sein du liquide) et hétérogènes (à la surface du CA). Cinq effets ont été 

identifiés (Sanchez-Polo M. et al., 2005a ; Faria P. P. C. et al., 2006 ; Sanchez-Polo M. et 

al., 2006 ; Valdés H. et al., 2006a) :  

 

 En phase homogène (au sein du liquide): 

1. L’ozonation directe due à une réaction de type moléculaire entre l’O3 et le polluant. 

2. L’ozonation indirecte, due à une réaction de type radicalaire, (les radicaux résultant de 

la décomposition de l’O3 dans l’eau et de la dégradation de l’O3 à la surface du CA).  

 

 En phase hétérogène (à la surface du CA): 

3. L’adsorption de molécules polluantes sur le CA. 

4. L’ozonation directe des produits adsorbés sur le CA. 

5. L’ozonation indirecte des produits adsorbés sur le CA. 

 

En outre, certaines études ont montré que l’interaction entre O3 et les groupements de 

surface du CA pouvait conduire à la génération de radicaux hydroxyles. Par exemple, une 

augmentation significative du taux de décomposition de l’ozone en radicaux hydroxyles 

(OH
•
) en présence de CA a été mise en évidence (Khan M. H. et al., 2008 ; Faria P. P. C. et 

al., 2008a ; Dehouli et al., 2010).  

Ainsi, dans ce procédé, le CA semble pouvoir jouer un rôle d’adsorbant, d’initiateur et 

de promoteur de radicaux libres et de support réactionnel. Afin de maîtriser puis d’optimiser 

ce procédé, il semble ainsi préalablement nécessaire de bien comprendre le rôle de ce 

matériau ainsi que l’influence de ses propriétés chimiques et texturales en fonction du 

système étudié. 

 

III.3.1. Influence des propriétés chimiques et texturales du charbon 

actif      

 

Un CA peut avoir des groupements fonctionnels de surface à caractère acide ou 

basique. L’influence de la nature de ces groupements sur l’interaction O3/CA est sujette à 

controverses. Selon certains auteurs (Valdés H. et al., 2006b ; Dehouli H. et al., 2010), la 
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génération de radicaux hydroxyles est favorisée par la présence de groupements acides 

(notamment lorsque ceux-ci sont déprotonées). Selon d’autres études (Sanchez-Polo M. et 

al., 2008 ; Faria P. P. C. et al., 2008a ; Faria P. P. C. et al., 2008b) les CA présentant des 

groupements de surface basiques (chromènes et pyronne) sont plus efficaces dans la 

décomposition de l’ozone. D’après ces auteurs la réduction de l’ozone sur la surface du CA 

conduit à la formation de radicaux hydroxyles (OH
•
).

 
Dans toutes ces études, il a été mis en 

évidence que plus un CA possède des fonctions de surface, plus l’efficacité du couplage est 

élevée. 

Les propriétés texturales semblent aussi avoir une influence forte sur l’efficacité du 

procédé. Par exemple, dans une étude portant sur la cinétique de décomposition de l’ozone en 

présence de CA, Faria (Faria P. P. C. et al., 2006), ont montré que la cinétique de 

décomposition était favorisée par une surface mésoporeuse (Sméso) et un volume microporeux 

(Smicro) élevés. Selon ces auteurs la décomposition de l’ozone sur le CA est un phénomène de 

surface et donc plus la surface du CA est grande, plus l’interaction entre l’ozone et le CA sera 

importante. Guiza (Guiza M. et al., 2002) a également montré que le taux de décomposition 

de l’ozone est proportionnel à la surface du CA.  

 

III.3.2. Influence du pH      

 

 Selon le pH de la solution et le pHpzc du CA, la surface du matériau adsorbant peut être 

chargée positivement ou négativement (voir III.1.3.2). Différents effets peuvent ainsi se 

produire :  

 

- un effet de répulsion ou d’attraction électrostatique entre l’adsorbant et l’adsorbat pouvant 

favoriser ou défavoriser le phénomène d’adsorption. Lorsque pH < pHpzc, le CA est chargé 

positivement et l’interaction avec le noyau aromatique riche en électron permet de favoriser 

l’adsorption de composés présentant un noyau aromatique. A titre d’exemple, Venkata 

(Venkata M. S. et al,. 2007) ont montré que le taux d’adsorption du DEP sur un CA est 

d’environ 83 % à pH = 2,5 alors qu’il n’est que d’environ 54 % à pH = 10,5. 

 

- la génération des radicaux hydroxyles (OH
•
) (Staehelin J. et al., 1982) par interaction entre 

O3 et les ions hydroxyles OH
-
. Un pH basique pourrait donc favoriser la dégradation des 

composés par voie radicalaire ; 

 



 
53 

- la génération de radicaux hydroxyles (OH
•
) par interaction entre les groupements acides de 

surface du CA et l’O3 : cette interaction semble être favorisée lorsque ces groupements sont 

déprotonés (Jans U. et al., 1998 ; Faria P. P. C. et al., 2006).   

 

Il semble donc que le pH de la solution puisse jouer un rôle très important vis-à-vis du 

mécanisme du couplage O3/CA et de son efficacité. Une attention particulière doit être 

apportée à ce paramètre lors de cette étude.  

 

III.3.3. Influence de la température       

 

La température est un paramètre qui peut également avoir des effets sur la cinétique de 

réaction du procédé O3/CA. Comme pour le pH, l’influence de la température peut conduire à 

différents effets antagonistes :  

 

- L’augmentation de la température favorise la cinétique réactionnelle, les valeurs des 

constantes cinétiques de réaction augmentent avec la température, selon la Loi d’Arrhenius :  

( )

.exp
aE

RTk A


                                                                                                            Équation 19 

Avec, 

Ea, l’énergie d’activation (J mol
-1

), 

R, la constante des gaz parfaits (8,314 J mol
-1

 K
-1

),  

T, la température (K), 

A, le facteur préexponentiel (L mol
-1

 min
-1

), 

k, la constante de vitesse (L mol
-1

 min
-1

). 

 

- L’augmentation de la température entraîne l’instabilité et la diminution de la solubilité de 

l’ozone dans l’eau (Caprio V. et al., 1982). Cet effet pourrait défavoriser l’efficacité du 

procédé de couplage O3/CA, en limitant la concentration de l’O3 dissous et donc l’interaction 

entre l’O3 et le CA.  

 

- L’augmentation de la température peut défavoriser le phénomène d’adsorption qui est 

généralement un processus exothermique. 
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III.3.4. Modification du charbon actif après ozonation  

 

Certains travaux montrent que l’ozone peut modifier les propriétés des CA, 

notamment la surface spécifique, le volume de pores et la nature des fonctions de surface. Des 

études portant sur l’ozonation de CA (Lei L. et al., 2007 ; Rivera-Utrilla J. et al., 2006), il a 

été montré que l’interaction entre l’O3 et le matériau adsorbant peut entraîner une grande 

modification chimique des groupements de surface du CA. A titre d’exemple, la Figure 14 

montre les modifications chimiques d’un CA soumis à l’O3 dissous en phase liquide (10 

minutes d’ozonation à pH = 7,0, T = 25 °C, masse du CA : 100 mg L
-1

, concentration en 

ozone dissous : 2,0.10
-5

 M). Pendant le processus d’ozonation, les groupements basiques du 

CA diminuent, alors que les groupements acides carboxyliques et phénoliques augmentent 

(Rivera-Utrilla J. et al., 2006).  

 

Figure 14 - Influence de l’ozonation dans les groupements de surface des CA (Rivera-Utrilla 

J. et al., 2006) 

 

D’autres études ont montré que l’ozonation pouvait aussi avoir des conséquences sur 

les propriétés texturales du CA. A titre d’exemple, Valdés (Valdés H. et al., 2006b) a montré 

que le CA soumis à l’O3 présente une diminution de la surface spécifique et du volume 

microporeux due à l’attaque de l’ozone.  

Ainsi, l’ozone peut entraîner une modification significative des propriétés du CA qui 

pourrait diminuer ses performances au cours du temps. Toutefois, les résultats précédemment 

cités doivent être relativisés, dans la mesure où les études ont été réalisées en absence de 

composés polluants. Or, en présence de polluant, certains phénomènes pourraient intervenir : 

d’une part une fraction de l’ozone sera consommée par le polluant, et d’autre part, la 

dégradation des composés adsorbés pourrait libérer des sites actifs assurant une régénération 
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in situ du matériau adsorbant. Il est probable qu’un ratio optimal dose d’O3/masse de CA 

doive être défini en fonction de la concentration en polluant. 

 

IV. Elimination des phtalates  

 

 Plusieurs travaux ont été trouvés dans la littérature concernant l’élimination des 

phtalates par différentes techniques. Afin de juger de l’efficacité du couplage O3/CA, les 

résultats obtenus pourront être comparés à ceux de ces travaux. Avant de décrire les différents 

procédés testés dans la littérature pour l’élimination des phtalates, un rappel des différents 

procédés de traitement des eaux industrielles est effectué. 

 

IV.1. Le procédé de traitement classique des eaux usées 

 

La finalité de l’assainissement des eaux usées est d’obtenir une eau non polluée (dite 

eau épurée) qui satisfait aux normes de rejets fixées par la législation. Le choix d’un procédé 

de traitement des eaux industrielles est très complexe. Initialement, il est nécessaire de 

connaître la nature de la pollution (origine, toxicité, concentration, variabilité, composition) 

ainsi que le volume d’eau à traiter. En tenant compte de ces caractéristiques, plusieurs 

méthodes (mécaniques, biologiques, physiques ou chimiques) peuvent être envisagées afin 

d’épurer un effluent et satisfaire aux normes.  

Le procédé classique d’épuration des eaux se compose ainsi de 3 étapes principales : le 

prétraitement, le traitement primaire et le traitement secondaire. Dans certains cas, une 

dernière étape d’affinage peut être utilisée (Figure 15). 

 

 

Figure 15 - Schéma du traitement classique des eaux usées 
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IV.1.1. Le prétraitement et le traitement primaire  

 

Les eaux brutes subissent à l’arrivée dans une station d’épuration un certain nombre 

d’opérations mécaniques ou physiques destinées à extraire le maximum d’éléments dont la 

nature et la dimension constitueraient une gêne pour le traitement ultérieur. Ces opérations de 

prétraitement sont le dégrillage, le dessablage, de déshuilage et le dégraissage.  

Le traitement primaire consiste en une décantation de l’effluent à traiter (pouvant être 

précédée d’une coagulation et d’une floculation) permettant d’éliminer plus de 50 % des 

matières en suspension, alors que le dessablage par exemple ne vise que l’élimination du 

sable et des autres particules relativement denses (plus lourdes que les matières organiques).  

 

IV.1.2. Le traitement secondaire  

 

Le traitement secondaire est réalisé par voie biologique, et/ou par voie physico-

chimique. La voie biologique utilise les capacités oxydantes de micro-organismes à dégrader 

tout polluant organique et surtout non toxique. L’épuration biologique aérobie (dite à boues 

activées) est très utilisée à l’échelle industrielle. Elle consiste à développer une culture 

bactérienne en suspension dans un bassin d’aération, alimenté en continu par l’effluent à 

traiter (Gaid A., 2008).  

Ces procédés classiques d’épuration ne permettent pas une élimination efficace des 

phtalates. Plusieurs études ont ainsi révélé des quantités élevées de ces micropolluants dans 

les eaux de sortie des stations d’épuration (Roslev P. et al., 2007 ; Alatriste-Mondragon F. 

et al., 2003). Pour atteindre les objectifs fixés par les récentes normes environnementales, il 

est ainsi nécessaire d’étudier et de développer de nouvelles techniques de traitement. Un 

traitement le plus en amont possible (proche de la source d’émission des polluants) semble le 

plus indiqué afin d’utiliser une technique spécifique sur des flux limités.  

 

IV.2. L’oxydation par voie chimique   

 

Les techniques d’oxydation chimique consistent à utiliser le pouvoir oxydant de 

substances chimiques pour transformer ou détruire les polluants. Les substances oxydantes 

utilisables sont multiples (l’ozone, les halogènes, l’eau oxygénée). Ces procédés de 

traitements, contrairement aux procédés physiques, sont capables d’éliminer les polluants 
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jusqu’à une éventuelle minéralisation. Les inconvénients de ces techniques sont la formation 

de composés intermédiaires d’oxydation pouvant présenter une toxicité aussi élevée que leur 

précurseur.   

L’ozonation de certains phtalates a déjà été étudiée (Li H.Y. et al., 2006). D’une part, 

il apparaît que ces composés sont éliminés par les voies directe et indirecte et que les 

paramètres opératoires (température, pH, concentration en ozone) influent fortement sur 

l’efficacité du procédé. D’autre part, ce type de procédé conduit à la formation de sous-

produits d’oxydation, mais peu de données sont disponibles sur leur nature et leur toxicité.  

 

IV.3. Les procédés d’oxydation avancée   

 

Les études réalisées avec les POA montrent que ce type de technique peut être une 

solution intéressante pour éliminer les phtalates. Généralement, une élimination totale de ces 

micropolluants est obtenue (Chen Y.H et al., 2007 ; Xu B. et al., 2007 ; Xu B. et al., 2009). 

Certains auteurs mentionnent même l’obtention d’une minéralisation très avancée (par 

exemple une minéralisation de 70 % du BBP a été obtenue par le couplage TiO2/UV (Xiang-

Rong X. et al., 2009).  

Lors de ces études, les auteurs ont souligné l’importance des paramètres opératoires et 

notamment du pH. Même si les résultats semblent positifs, de nombreux POA peuvent poser 

problème lors de leur utilisation. Par exemple, les techniques utilisant le rayonnement UV : 

TiO2/UV (Xiang-Rong X. et al., 2009), UV/H2O2 (Xu B. et al., 2007 ; Xu B. et al., 2009), 

photo-Fenton (Chiew L.Y. et al., 2011), ne fonctionnent pas si les effluents sont très chargés 

en particules ou en composés absorbant les UV. De même, les procédés basés sur l’ajout de 

différents produits chimiques (O3/TiO2 ,  Fenton,…) nécessitent la récupération parfois 

délicate de ces produits en fin de traitement.   

 

IV.4. Le procédé membranaire   

 

La filtration membranaire (ou le procédé membranaire) est une séparation physique 

utilisant des membranes tubulaires ou creuses, constituées de milliers de fibres très fines. Ce 

procédé présente l’avantage de ne pas utiliser de produits chimiques, mais présente 

l’inconvénient du colmatage des membranes dans le traitement de certains effluents 

(Rabiller-Baudry M., 2009). Le procédé membranaire a été étudié par Bodzek (Bodzek M. 
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et al., 2004) dans la purification de l’eau et l’élimination des phtalates (DEP, DBP et DEHP). 

Selon leurs résultats, une élimination quasi-totale des phtalates est possible, mais cette 

technique pose le problème du colmatage des membranes et ne peut convenir à des effluents 

chargés en particules.   

 

IV.5. Elimination des phtalates par adsorption   

 

Les procédés d’adsorption présentent l’avantage de ne pas générer de sous-produits. 

Choi (Choi K.J. et al., 2006) ont étudié l’élimination de plusieurs substances suspectées 

d’être des perturbateurs endocriniens (bisphenol A, nonylphenol DEHP, DBP et DEP), par le 

procédé d’adsorption. Selon les résultats obtenus, l’élimination de ces polluants a été 

incomplète, puisque des taux d’abattement pour le DEHP, DBP et DEP de respectivement de 

53 %, 49 % et 46 % ont été obtenus. Comme il a été vu précédemment, l’efficacité de ce 

procédé est liée aux propriétés du CA (pHPZC) et de la solution à traiter. Des effets d’attraction 

ou de répulsion électrostatique, dépendant de la nature de l’adsorbat et du pH de la solution, 

peuvent intervenir (Mohan S.V. et al., 2006). 

 

Les différents travaux réalisés sur l’élimination des phtalates en phase aqueuse ont 

montré que ces micropolluants ne sont pas facilement éliminés. Seuls les procédés 

d’oxydation avancée semblent présenter des résultats intéressants avec un taux de 

minéralisation avancé. Cependant, très peu de résultats concernant les sous-produits 

d’oxydation et leur toxicité sont disponibles. 
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V. Conclusion   

 

 Les phtalates sont des esters dérivés de l’acide phtalique, très peu solubles dans l’eau. 

Ils sont très utilisés dans l’industrie, en particulier comme plastifiants. En général, les 

phtalates ne sont pas chimiquement liés aux polymères et peuvent être facilement rélargués 

dans l’environnement et notamment dans les eaux de surface et dans les sédiments où ils sont 

retrouvés en quantité importante. Ces polluants sont des molécules suspectées d’être des 

perturbateurs endocriniens et/ou des agents cancérigènes. Ils ont été classés sur l’Union 

Européenne en tant que substances prioritaires et des normes de plus en plus strictes imposent 

une réduction d’au moins 30 % de ces composés dans les rejets industriels d’ici 2021. Dans ce 

contexte, le développement de procédés innovants est primordial pour atteindre les objectifs 

fixés par les directives européennes, puisque les techniques conventionnelles de traitement 

semblent inefficaces pour éliminer ces micropolluants (des quantités très élevées de phtalates 

ont été retrouvées dans les sorties de station d’épuration).   

Le couplage ozone/charbon actif est un procédé d’oxydation avancée (POA) basé sur 

l’interaction entre cet oxydant et ce matériau adsorbant. Des études menées sur différents 

composés et dans différentes conditions expérimentales ont montré que la présence de CA 

permet d’augmenter la vitesse de dégradation des molécules et également d’améliorer 

l’élimination des produits réfractaires aux méthodes de traitements classiques. L’élimination 

des composés organiques et de leurs sous-produits par ce couplage, résulte d’une combinaison 

complexe de réactions homogènes (au sein du liquide) et hétérogènes (à la surface du CA).  

Les recherches bibliographiques ont permis de mettre en évidence plusieurs aspects 

expérimentaux importants pour cette étude. Tout d’abord, la faible solubilité des phtalates, et 

notamment du DEHP, entraîne des difficultés d’analyse : il peut-être nécessaire d’utiliser une 

technique chromatographique couplée à un spectromètre de masse. Afin de mettre en place le 

procédé et de l’étudier, il semble judicieux d’utiliser dans un premier temps des composés 

modèles tels que le DEP ou le DMP pouvant être analysés plus facilement (CLHP, détecteur 

UV). Dans un deuxième temps, l’étude pourra être élargie à d’autres composés tel que le 

DEHP.  

Ensuite, dans l’optique de concevoir et dimensionner un pilote de traitement basé sur 

le couplage O3/CA, il est nécessaire de connaître les cinétiques réactionnelles. Peu de données 

étant disponibles dans la littérature, l’étude de la cinétique de dégradation des composés 

cibles semble nécessaire. De plus, selon différents travaux réalisés sur des procédés 
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d’oxydation, ce type de procédé peut conduire à la formation de nombreux sous-produits 

pouvant être aussi toxiques que leur précurseur. L’efficacité de ce procédé ne peut donc être 

jugée sur la simple cinétique de dégradation des composés cibles, et une étude de la 

minéralisation et de l’évolution de la toxicité de l’effluent traité semble indispensable.  

Les différentes données issues de la littérature montrent aussi qu’une optimisation de 

cette méthode de traitement sera nécessaire. De fait, un nombre élevé de paramètres 

opératoires (et notamment le pH) pourraient avoir une influence significative sur ce procédé. 

Par ailleurs, il apparaît que ce procédé permet de combiner différents effets, avec des 

réactions de nature radicalaire ou moléculaire pouvant se dérouler en phase liquide ou à la 

surface du CA. La mise en place et la maîtrise du procédé nécessite préalablement d’en 

connaître le mécanisme, et notamment de déterminer le rôle du CA qui peut agir en tant 

qu’adsorbant, initiateur ou promoteur de radicaux libres et support réactionnel. En outre, il 

apparaît que les propriétés chimiques (nature et quantité des fonctions de surface) et texturales 

du CA semblent avoir aussi une influence importante sur la performance de ce procédé. Ces 

propriétés devront donc être précisément déterminées avant toute étude. 

Un autre paramètre semble extrêmement important pour juger des performances du 

couplage : la durée de vie du CA. Le procédé ne peut être jugé intéressant si un 

renouvellement très fréquent du CA est nécessaire. Or, certaines études montrent que les 

propriétés chimiques et texturales du CA soumis à l’ozone sont susceptibles d’évoluer, ce qui 

pourrait modifier considérablement son efficacité. Toutefois, il pourrait être très intéressant 

d’utiliser l’O3 pour régénérer le CA pendant le traitement afin d’augmenter la durée de vie du 

matériau.  

Enfin, ces différentes données sur les phtalates et sur le couplage O3/CA montrent 

qu’une attention particulière doit être apportée à la partie expérimentale. D’autre part, les 

phtalates et l’ozone présentent tous deux des risques importants et nécessitent la mise en place 

d’un protocole opératoire bien défini pour la sécurité. D’autre part, une attention particulière 

sera également portée aux matériaux utilisés qui devront être compatibles avec l’O3 et ne pas 

comporter des phtalates.  
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 CHAPITRE 2 : DETERMINATION DES 

PROPRIETES DES CHARBONS ACTIFS ET DE LEURS 

PERFORMANCES DANS LE PROCEDE 

D’ADSORPTION  
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I. Introduction 

 

Avant d’intégrer les charbons actifs dans le couplage O3/CA, il est nécessaire de 

connaître leurs propriétés chimiques et texturales, ainsi que leurs performances en tant 

qu’adsorbant. L’objectif de cette partie est de caractériser les 4 CA commerciaux fournis par 

la société PICA puis de les tester dans un procédé d’adsorption du DEP. Ce composé a été 

choisi comme composé modèle du fait de sa présence significative dans certains rejets aqueux 

industriels et de sa solubilité dans l’eau (1,1 g L
-1

) facilitant les analyses. 

Dans une première partie, les résultats des propriétés chimiques (méthode de Boehm, 

mesure du pHPZC et spectres IRTF) et texturales (isothermes d’adsorption à l’azote à 77 K, 

distribution de la taille des pores et granulométrie) sont discutés. Dans une seconde partie, 

l’étude des cinétiques et des isothermes d’adsorption du DEP est présentée. Différents 

modèles permettant de représenter et de comprendre ces phénomènes sont utilisés. En outre, 

l’influence de la température sur le processus d’adsorption est étudiée. Enfin, dans le but de 

comprendre ultérieurement le rôle du CA dans le couplage O3/CA, des analyses 

thermogravimétriques (permettant de suivre l’évolution de la perte de masse d’un CA 

initialement saturé en DEP) sont présentées. 

 

II. Caractérisation des charbons actifs 

 

II.1.  Objectifs  

 

Les charbons actifs sont des matériaux adsorbants carbonés qui présentent diverses 

caractéristiques texturales et chimiques. Les caractéristiques du CA vont dépendre de la 

matière première utilisée et également de son mode d’élaboration, en particulier des 

conditions de carbonisation et du mode d’activation utilisé.   

Quatre CA granulaires (L 27, S 21, X 17 et F 22), utilisés dans les procédés 

d’adsorption industriels en phase liquide, ont été fournis par la société PICA. L’objectif de 

cette partie est de déterminer les propriétés chimiques et texturales grâce à différentes 

techniques analytiques. Ceci doit ensuite permettre de comprendre l’influence et le rôle du 

CA dans le couplage, et donc de choisir un CA dont les caractéristiques permettent d’avoir 

une efficacité maximale de traitement.  
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II.2. Détermination des propriétés chimiques 

 

II.2.1.Lavage des charbons actifs  

 

 Principe 

 

Les CA peuvent posséder une acidité ou une basicité résiduelle résultant de leur 

procédé d’activation. Cette acidité ou basicité doit être éliminée avant la détermination des 

fonctions de surface des CA. 

 

 Méthode 

 

Afin de révéler une acidité ou une basicité résiduelle, une masse de 4,0 grammes de 

CA est introduite dans deux litres d’eau désionisée pendant 1 heure sous agitation. Après 

filtration, le pH de la solution est mesuré à l’aide d’un pH mètre (WTW pH 330). Cette 

procédure est répétée jusqu’à l’obtention d’un pH constant. Après le lavage, le CA est séché à 

l’étuve pendant 24 heures avant d’être utilisé. 

 

 Résultats  

 

Le Tableau 8 présente le nombre de lavage et la quantité d’eau désionisée nécessaire 

pour laver 4,0 g de CA. Il apparaît que les CA nécessitent des traitements différents : la 

quantité d’eau utilisée varie entre 4 L (F 22) et 14 L (X 17) afin d’éliminer toute acidité ou 

basicité résiduelle. Pour la suite de l’étude, cette procédure de lavage sera appliquée 

systématiquement. 

 

Tableau 8 – Lavage des CA 

 

CA   Nombre de lavages  Volume total H2O utilisé 

(L) 

L 27 3 6 

S 21 4 8 

X 17 7 14 

F 22 2 4 
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Des analyses chimiques complémentaires ont été réalisées par le Service Central 

d’Analyse du CNRS afin de déterminer le pourcentage de C, H, N, S, H2O, Ca et P (résidus) 

de chaque CA avant et après lavage (Annexe 2). Il apparaît que le lavage diminue le taux de 

résidus et la quantité de certains minéraux, notamment le phosphore pour les matériaux 

activés à l’acide phosphorique. 

 

II.2.2.Détermination des fonctions de surface : méthode de Boehm  

 

L’identification et la quantification des fonctions de surface d’un CA ont été réalisées 

par la méthode de Boehm dont le principe est décrit dans le chapitre 1 (III.1.3.2).  

 

 Méthode 

 

Un volume de 25 mL de solution NaHCO3, Na2CO3, NaOH et HCl (0,02 mol L
-1

) est 

introduit dans différents réacteurs et mélangé avec une masse de 200 mg de CA. L’agitation 

est maintenue pendant 48 heures à l’aide d’un système multi-agitation (multiagitateur IKA 

(Figure 16), à une température de 25°C. Après un temps d’agitation de 48 heures, le contenu 

de ces réacteurs est filtré à l’aide de membranes filtrantes d’un diamètre de pores de 0,45μm. 

Pour la détermination des fonctions acides, les solutions de NaHCO3, Na2CO3 et NaOH (0,02 

mol L
-1

) en excès sont titrées par dosage en retour, par une solution HCl (0,02 mol L
-1

). Pour 

le dosage des fonctions basiques, la solution d’HCl en excès est titrée en retour par une 

solution de NaOH (0,02 mol L
-1

). 

 

 

 

Figure 16 - Système multi-agitation 

 

Multi agitateur  

Thermocryostat Thermomètre  
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 Résultats  

 

Le Tableau 9 montre les résultats de la quantification des fonctions de surface acides 

et basiques des quatre CA étudiés. Le dosage de Boehm a été réalisé trois fois pour chaque 

CA afin de valider les résultats obtenus (Annexe 3).  

 

Tableau 9 - Quantification des groupements oxygénés de surface par la méthode de Boehm 

 

CA   Carboxyliques 

(meq g
-1

) 

Phénoliques 

(meq g
-1

) 

Lactoniques 

(meq g
-1

) 

Total 

Acide 

(meq g
-1

) 

Total 

Basique 

(meq g
-1

) 

Caractère 

L 27 0,81 0,30 0,46 1,57 0,18 Acide 

S 21 0,05 0,30 0,03 0,38 0,33 Neutre 

F 22 0,13 0,14 0,05 0,32 0,26 Neutre 

X 17 0,15 0,00 0,02 0,17 0,85 Basique 

 

 Les résultats du Tableau 9 montrent que les quatre CA ont des propriétés chimiques 

différentes. Deux CA (L 27 et X 17) présentent un nombre de fonctions de surface élevé. Le 

L 27 présente une surface de groupements fonctionnels à caractère acide (total acide = 1,57 

meq g
-1

) et le X 17 présente une surface de groupements fonctionnels à caractère basique 

(total basique = 0,85 meq g
-1

). Les CA F 22 et S 21 présentent une quantité équivalente de 

groupements oxygénés de surface acides et basiques. Néanmoins, la nature de leurs 

groupements acides diffère : le F 22 présente 44 % de groupements phénoliques, 41 % de 

groupements carboxyliques et 15 % de groupements lactoniques, tandis que le S 21 possède 

80 % de groupements phénoliques, 14 % groupements de carboxyliques et 8,6 % de 

groupements lactoniques (Tableau 10).  

 

Tableau 10 – Répartition des groupements oxygénés de surface acides 

 

CA   Carboxyliques 

(%) 

Phénoliques 

(%) 

Lactoniques 

(%) 

L 27 51 19 30 

S 21 14 80 6 

X 17 75 0 25 

F 22 41 44 15 
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II.2.3.Détermination du pH à charge nulle (pHPZC)  

 

 Méthode 

 

La méthode de détermination du pHpzc, décrite dans le chapitre 1, a été effectuée selon 

le protocole opératoire suivant (Lopes-Ramon M.V. et al., 1999 ; Faria P.C.C. et al., 2004 ; 

Pereira M.F.R. et al., 2007 ).  

Un volume de 50 mL de solution de NaCl (0,01 M) est introduit dans les réacteurs 

contenant 0,15 g de CA à analyser. Le pH de chaque réacteur est ajusté (variation des valeurs 

comprises entre 2 et 12, par pas de 1) par addition de solution de NaOH ou HCl 0,1 M. 

L’agitation est maintenue pendant 48 heures à l’aide d’un système multi-agitation, à une 

température de 25°C. Le contenu de ces réacteurs est ensuite filtré à l’aide de membranes 

filtrantes de diamètre de pores 0,45μm. Le pH final de chaque mélange est alors mesuré. Le 

pHpzc est déterminé par le point d’intersection de la courbe pH (final) = pH (initial) et de la 

première bissectrice.  

 

 Résultats 

 

Les résultats obtenus pour chaque CA sont représentés sur la Figure 17. 
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Figure 17 - Courbes de détermination du pHpzc des différents CA étudiés 

         

Le pHpzc obtenu pour chaque CA (Tableau 11) est cohérent avec la quantification des 

groupements fonctionnels de surface obtenue par la méthode de Boehm. Les valeurs des pHpzc 

obtenues permettent de déterminer le caractère acide ou basique d’un CA et de connaître, 

selon le pH de la solution, sa charge nette de surface. Ainsi, pour les manipulations à pH = 

5,0, les CA S 21, F 22 et X 17 auront leur surface chargée positivement (pHpzc > pH) tandis 

que le L 27 (pHpzc < pH) aura une surface chargée négativement. Cela peut avoir une grande 

importance dans les interactions molécules/matériau adsorbant en phase liquide.  

 

Tableau 11 - Valeurs du pHpzc 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

CA   pHpzc Caractère (Boehm) 

L 27 3,0 Acide 

S 21 7,4 Neutre 

F 22 7,5 Neutre 

X 17 8,2 Basique 

S 21 L 27 

X 17 F 22 
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II.2.4.Analyse IRTF 

 

 Principe 

 

Afin de confirmer les résultats obtenus avec la méthode de Boehm et la mesure du 

pHPZC, l’analyse IRTF (Infra Rouge à Transformée de Fourier) a été utilisée. L’IRTF est 

également une technique très utilisée dans l’étude des fonctions de surface des CA car elle 

permet une estimation qualitative des groupements oxygénés.  

 

 Méthode 

 

Les analyses IRTF des quatre CA ont été réalisées à l’aide d’un spectromètre IR-TF 

Nicolet iS10. L’analyse des spectres IRTF peut être réalisée grâce au Tableau 12 montrant la 

correspondance entre les bandes d’adsorption et les fonctions chimiques à la surface du 

matériau (Ishizaki C. et al., 1981, Cagnon B. et al., 2005).  

 

Tableau 12 - Longueurs d’ondes caractéristiques des groupements à la surface CA 

 

Longueur d’onde (cm
-1

) Groupement oxygéné caractéristique 

1100 - 1250 Liaison C-O (1125 : anhydride carboxylique, 1175 : 

Phénol) 

1710 - 1750 Liaison C=O (acides carboxyliques, anhydride 

carboxylique et lactones) 

1500 - 1800 Fonctions carbonyle et quinone  

 

 Résultats.  

La Figure 18 présente les spectres IRTF des quatre CA. 
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Figure 18 - Spectres IRTF des 4 CA utilisés (L 27 (■), F 22 (●), X 17(Δ),  

S 21(●)  

 

Ces résultats sont cohérents avec les résultats obtenus par la méthode de Boehm et par 

la détermination du pHPZC. Les CA L 27 et X 17 présentent des quantités importantes de 

groupements oxygénés de surface en comparaison avec les CA S 21 et F 22 dont les intensités 

des pics sont moins importantes. A titre d’exemple, le L 27 présente une quantité importante 

de groupements oxygénés entre 1040 cm
-1 

 et 1220 cm
-1

, domaine qui correspond à liaison C-

O dans les groupements anhydrides carboxyliques (1125 cm
-1

) et les phénols (1175 cm
-1

). 

Une autre bande d’adsorption est observée à 1590 cm
-1 

; elle est attribuée à liaison C=O dans 

les acides carboxyliques.  

 

II.3. Détermination des propriétés texturales 

 

 Objectif 

 
Les CA sont des matériaux adsorbants pouvant présenter une surface et une distribution de 

taille de pore plus ou moins développées. L’objectif est ici de déterminer pour chaque CA ses 

caractéristiques texturales, ainsi que sa distribution granulométrique. 

 

 Méthode 

 

La caractérisation texturale des quatre CA a été réalisée à partir des isothermes  

d’adsorption à l’azote à 77 K à l’aide d’un banc volumétrique (ASAP 2020, Micromeritics). A 

A
b
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ce
 (

u
.a

) 
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partir de ces isothermes d’adsorption et par application de différentes expressions 

mathématiques décrites dans le chapitre 1 (théorie de Dubinin-Radushkevich, méthode alpha), 

les propriétés texturales des charbons actifs ont été déterminées.  

La distribution de la taille de micropores a été réalisée à l’aide du logiciel 

Micromeritics, par le modèle DFT (Density Functional Theory). 

La distribution de taille de mésopores et macropores des quatre CA utilisés a été 

réalisée à l’aide d’un porosimètre au mercure (Autopore IV 9500, Micromeritics). Ces 

expériences ont été effectuées au Laboratoire des Composites Thermomatériaux (LCTS, 

Bordeaux) par Christine Picard. Le principe consiste à injecter, sous pression, un liquide non 

mouillant, le mercure (Hg), dans le réseau poreux de l’échantillon (CA) sous vide. Le mercure 

pénètre dans des pores de diamètre d’entrée d’autant plus petits que la pression exercée est 

élevée. La taille de pores accessible varie de 2 nm à 1000 μm. 

La distribution de la taille des particules a été réalisée par granulométrie laser à l’aide 

d’un granulomètre Beckman Coulter LS 230. Cet appareil est composé d’une pompe qui fait 

circuler les CA dans une boucle d’analyse en présence d’eau. Les particules en suspension 

dans l’eau sont détectées par un faisceau laser. Ces données sont modélisées à l’aide du 

logiciel LS 230 et les résultats, présentés sous la forme d’un graphique, donnent le volume de 

la population (%) en fonction du diamètre des particules (μm).  

 

 Résultats 

 

Les isothermes d’adsorption à l’azote à 77 K sont présentées sur la Figure 19 et les 

propriétés poreuses sont données dans le Tableau 13.  
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Figure 19 - Isothermes à l’azote 77 K des 4 CA utilisés 
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Tableau 13 - Propriétés poreuses des CA étudiés (N2, 77 K) 

 

CA Wo 

(cm
3
 g

-1
) 

Lo 

(Å) 

Sext 

(m
2
 g

-1
) 

Smicro 

(m
2
 g

-1
) 

Stot 

(m
2
 g

-1
) 

L 27 0,57 18,5 444 616 1060 

S 21 0,47 9,7 18 969 987 

F 22 0,39 12,7 256 614 870 

X 17 0,29 15,1 130 384 514 

 

La Figure 19 montre que les isothermes à l’azote des CA L 27, F 22 et X 17 présentent 

une boucle d’hystérésis, indiquant la présence de mésopores, contrairement au S 21 qui est 

exclusivement microporeux. Cela est confirmé par les résultats présentés dans le Tableau 13 

qui montrent que les quatre CA ont des propriétés texturales très différentes. Le S 21 est un 

CA essentiellement microporeux : sa surface microporeuse est très importante (969 m
2
 g

-1
) et 

la surface externe est relativement faible (Sext = 18 m
2
 g

-1
). La largeur moyenne des pores du 

S 21 est de 9,7 Å, alors qu’elle est de 18,5 Å, 15,1 Å  et 12,7 Å respectivement pour les CA L 

27, X 17 et F 22. Les CA L 27 et F 22 présentent une surface externe importante 

(respectivement 444 et 256 m
2
 g

-1
) et un volume microporeux spécifique (Wo) élevé (0,57 cm

3
 

g
-1

 pour le L 27 et 
 
0,39

 
cm

3
 g

-1
 pour le F 22). Le X 17 présente le plus faible Wo et des 

surfaces totales et microporeuse plus faibles que les autres CA.  

La distribution de la taille des micropores obtenue par la méthode DFT est présentée 

sur la Figure 20. 
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Figure 20 - Distribution de la taille de pores par la méthode DFT des 4 CA utilisés (L 27 (■), 

F 22 (●), X 17(Δ), S 21(●) 
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Ces résultats sont en accord avec ceux présentés précédemment. Le L 27 présente un 

volume microporeux très important, le X 17 possède volume microporeux peu développé et le 

S 21 est essentiellement microporeux. Tous les CA présentent une distribution bimodale 

centrée sur 8 Å et 12 Å. Selon les résultats de cette distribution, les CA S 21, X 17, et F 22 ont 

le premier pic plus important que le second, contrairement au L 27.  

 

La distribution des volumes mésoporeux et macroporeux obtenues par analyse au 

porosimètre à mercure est présentée Figure 21.  
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Figure 21 - Distribution de la taille de pores par porosimétrie au Hg des 4 CA utilisés (L 27 

(■), F 22 (●), X 17(Δ), S 21 (●) 

 

Les distributions obtenues sont cohérentes avec les résultats précédents (Figure 20) : le L 

27 présente des domaines mésoporeux et macroporeux plus importants que les autres CA. En 

revanche, les CA X 17 et S 21 ne possèdent pas de distribution significative au niveau des 

mésopores.  

Le diamètre moyen des particules, obtenues par granulométrie laser, est présenté dans 

le Tableau 14. Les valeurs obtenues correspondent bien à des CA de type granulaire. 

 

Tableau 14 – diamètre moyen des CA étudiés 

 

CA dmoyen (μm) 

L 27 718 

S 21 1283 

F 22 1351 

X 17 1316 
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III. Détermination des performances 

d’adsorption des CA 

 

III.1. Introduction 

 

Les performances d’adsorption des CA peuvent être estimées au travers des cinétiques 

et des isothermes d’adsorption. Pour cette étude le DEP, a été choisi comme polluant cible. 

Les résultats seront modélisés puis discutés au regard des propriétés chimiques et texturales 

précédemment déterminées. 

 

III.2. Cinétique d’adsorption 

 

III.2.1. Théorie 

 

L’étude de la cinétique d’adsorption permet de déterminer le temps d’équilibre 

d’adsorption en fonction du CA utilisé et des conditions opératoires. Dans la littérature, 

plusieurs modèles cinétiques sont utilisés afin de décrire les cinétiques d’adsorption sur les 

CA. Ils permettent de modéliser les cinétiques de nombreux systèmes et de déterminer 

certains paramètres cinétiques comme la constante de vitesse et la quantité adsorbée à 

l’équilibre. Ils permettent également de comprendre les phénomènes à l’interface entre le CA 

et les molécules de polluants en termes de diffusion et de mécanisme d’adsorption.  

Trois modèles cinétiques sont étudiés afin de décrire le phénomène d’adsorption du 

DEP sur les quatre CA utilisés : le modèle de pseudo-premier ordre, le modèle de pseudo-

second ordre et le modèle de diffusion intraparticulaire.  

 

III.2.1.1. Modèle du pseudo-premier ordre  

 

Le modèle de pseudo-premier ordre ou modèle de Lagergren (Lagergren S., 1898) a 

été établi pour l’adsorption en phase liquide et n’est applicable que dans les premières 

minutes du phénomène d’adsorption. Il nécessite de connaître au préalable la quantité 

adsorbée à l’équilibre. Ce modèle a été appliqué dans plusieurs systèmes liquide-solide, et 

A
b
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ce
 (

u
.a

) 
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notamment dans l’adsorption de composés organiques (Onganer Y. et al., 1998), de 

pesticides (Hameed B.H. et al., 2009) ou de colorants (Tseng R.L. et al., 2010) sur CA. 

Le modèle de Lagergren s’exprime selon la forme différentielle suivante :  

  1
t

e t

dq
k q q

dt
                                                                                                          Équation 20 

 

Où k1 est la constante de vitesse du modèle de pseudo premier ordre (min
-1

), qe est la capacité 

d’adsorption à l’équilibre (mol g
-1

), qt  la capacité d’adsorption au temps t (mol g
-1

) et t le 

temps (min). En intégrant l’équation 2 entre les instants initiaux (à t = 0, qt = 0)  et finaux, la 

relation suivante est obtenue :   

1ln .e

e t

q
k t

q q

 
 

 
                                                                                                                           Équation 21  

 

Si ce modèle décrit correctement la cinétique d’adsorption, les paramètres cinétiques 

de ce modèle peuvent être obtenus en traçant la droite ln( ) ( )e tq q f t  , k1 est la pente de 

cette droite et ln(qe) en est l’ordonnée à l’origine. 

 

III.2.1.2. Modèle du pseudo-second ordre 

 

Le modèle de pseudo-second ordre (Ho Y.S. et al., 1996 , Ho Y.S. et al., 2000), est 

fréquemment utilisé en adsorption. Ce modèle a été appliqué dans l’adsorption de divers 

composés organiques sur CA, notamment dans l’adsorption du DEP (Venkata M. S. et al., 

2007) ou de composés phénoliques (Wu F.C. et al., 2009). Contrairement au modèle du 

premier ordre, il est valable sur toute la durée du phénomène d’adsorption et suppose un 

mécanisme de chimisorption (Crini G. et al.,  2007a). Les hypothèses de ce modèle sont (Ho 

Y.S. et al., 2000) :  

 L’adsorption se déroule sur des sites localisés et il n’y a pas d’interaction entre les 

molécules adsorbées, 

 La vitesse de désorption est négligeable devant celle d’adsorption, 

 Le maximum d’adsorption correspond à la formation d’une monocouche d’adsorbats 

sur la surface du CA (adsorbant).  

Le modèle du pseudo-second ordre est représenté par l’équation suivante :  

 2

2 te
t qqk

dt

dq
      

 
22
.t

e t

dq
k dt

q q



                                                               Équation 22 
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Où k2 est la constante cinétique du pseudo second ordre (g mol
-1

 min
-1

). 

En intégrant l’équation 22 entre les instants initiaux (à t =0, qt = 0) et finaux, la 

relation suivante est obtenue : 

2

2

1 1

.t e e

t
t

q k q q
                                                                                                         Équation 23 

 

Les paramètres cinétiques de ce modèle, notamment la constante cinétique k2 et la 

capacité d’adsorption à l’équilibre qe (mol g
-1

), peuvent être obtenues grâce à la 

représentation : / ( )tt q f t  , où 1/qe est la pente et 
2

2

1

. ek q
 est l’ordonnée à l’origine. 

 

III.2.1.3. Modèle de diffusion intraparticulaire 

 

Le modèle de diffusion intraparticulaire ou modèle de Weber et Morris (Weber W.J. 

et al., 1963), a été étudié afin de mettre en évidence le type de mécanisme de diffusion qui 

intervient dans le phénomène d’adsorption. Ce modèle a été utilisé avec succès dans quelques 

études sur l’adsorption sur CA de colorants (Ho Y.S. et al., 1998), de phtalates (Venkata M. 

S. et al., 2007) et de composés phénoliques (Tan I.A.W. et al., 2009). Il est représenté par 

l’équation suivante :  

1/ 2.t iq k t                                                                                                                  Équation 24 

 

Où  ki est la constante de diffusion intraparticulaire (mol g
-1

min
-1/2

) 

 

La modélisation des résultats expérimentaux selon ce modèle peut présenter une 

multilinéarité correspondant à l’existence de plusieurs étapes successives dans le phénomène 

d’adsorption (Noll K.E. et al., 1992). La première étape correspond à une limitation de 

l’adsorption par la diffusion externe. La deuxième correspond à l’adsorption progressive du 

soluté, le phénomène étant alors limité par la diffusion intraparticulaire. La troisième étape 

correspond à un état d’équilibre où il n’y a plus d’évolution de la capacité d’adsorption. En 

outre, si seule la diffusion intraparticulaire est impliquée dans le processus, la droite passe par 

l’origine (Badot P.M. et al., 2007). Plus l’ordonnée à l’origine est élevée, plus le phénomène 

de diffusion externe joue aussi un rôle dans le contrôle du processus d’adsorption. 
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III.2.2. Méthode 

 

Une masse de 200 grammes de solution de DEP à une concentration de 0,2 g L
-1

 est 

introduite dans le réacteur. Le pH de la solution est ajusté à 5,0 par addition d’une solution de 

NaOH ou HCl 0,1 M. L’expérience débute lorsqu’une masse de 200 mg de CA est introduite 

dans les réacteurs. Les réacteurs sont maintenus sous agitation à l’aide d’un système multi-

agitation (multiagitateur IKA), à une température de 20°C. Le contenu de ces réacteurs est 

filtré à l’aide de membranes filtrantes de diamètre de pores 0,45 μm afin d’arrêter l’adsorption 

par séparation des phases solide et liquide après différentes durées de traitement (5, 10, 15, 

20, 25, 30, 40, 50, 60, 80, 100, 120,150, 180, 210, 240 minutes et jusqu’à 24 heures). 

Les échantillons obtenus sont analysés, à l’aide d’un Spectrophotomètre UV (Jasco V-

530). Les mesures de l’absorbance de ces solutions à 228 nm ont été effectuées. Cette 

longueur d’onde a été déterminée en réalisant le spectre d’absorption U.V. du DEP (Annexe 

4). La courbe d’étalonnage a été obtenue en traçant les valeurs de différentes concentrations 

du DEP en fonction de l’absorbance mesurée à 228 nm (Annexe 4).  

 

III.2.3. Résultats  

 

Les courbes de cinétique d’adsorption du DEP de chaque CA ont été obtenues en traçant 

la capacité d’adsorption qt (mol g
-1

) au temps t en fonction du temps (min). La capacité 

d’adsorption a été calculée à l’aide de l’Équation 7 présentée dans le chapitre 1. L’évolution 

de la capacité d’adsorption en fonction du temps pour les quatre CA (L 27, S 21, X 17 et F 

22) est présentée Figure 22.  
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Figure 22 - Évolution de la capacité d’adsorption en fonction du temps pour les quatre CA 

étudiés (F 22 (●), L 27 (■), X 17(Δ), S 21(♦)), à T = 20°C et pH = 5,0 
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 Les capacités d’adsorption ont été également obtenues à des temps supérieurs à 600 

minutes (Figure 23) afin d’obtenir le plateau, notamment pour le S 21. Ces manipulations ont 

été effectuées 3 fois afin d’en vérifier la répétabilité (des résultats identiques ont bien été 

obtenus pour les 3 expériences).  
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Figure 23 - Évolution de la capacité d’adsorption en fonction du temps sur un domaine de 

temps plus important pour les quatre CA étudiés (F 22 (●), L 27 (■), S 21(♦), X 17(Δ), à T = 

20°C et pH = 5,0 

 

 L’évolution de la capacité d’adsorption en fonction du temps (figure 23) présente, 

pour tous les CA, une évolution rapide dans les premières minutes. Puis, cette évolution se 

ralentit jusqu’à obtenir un régime stationnaire (équilibre atteint). 

 Les résultats présentés sur les Figures 22 et 23 montrent que le temps d’équilibre (te) 

diffère considérablement selon le CA utilisé. Ce temps est atteint après 60 minutes pour le L 
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27 et après 80 minutes pour le F 22. Au contraire, pour les CA S 21 et X 17 l’équilibre est 

obtenu après respectivement 500 et 250 minutes. Ces différences peuvent être expliquées par 

les propriétés texturales des CA. Les CA S 21 et X 17 présentent peu de surface externe et 

peu de mésopores. Or, ces paramètres texturaux permettent l’accès aux micropores, siège de 

l’adsorption. Ceci entraîne des temps d’équilibre beaucoup plus longs. Ces résultats sont en 

accord avec ceux trouvés dans la littérature (Venkata M. S. et al., 2007 ; Zhang W. et al., 

2008). 

La capacité d’adsorption expérimentale à l’équilibre (qe) (mol g
-1

) a été calculée par la 

moyenne des points expérimentaux à l’équilibre sur le plateau (Tableau 15).  

 

Tableau 15 - Temps d’équilibre et capacité d’adsorption (qe) pour les quatre CA étudiés 

 

CA   te (min)  qe (mol g
-1

) 

L 27 60 9,0 10
-4

 

S 21 500 8,7 10
-4

 

X 17 250 7,3 10
-4

 

F 22 80 9,0 10
-4

 

 

La capacité d’adsorption à l’équilibre varie de 9,0. 10
-4

 mol g
-1

 pour les CA L 27, et F 

22 à 7,3 10
-4

 mol g
-
1 pour le X 17. Ce dernier présente la plus faible capacité d’adsorption à 

l’équilibre avec un temps d’équilibre d’adsorption plus long que les autres matériaux 

adsorbants. Dans les conditions opératoires étudiées (T = 20°C et pH = 5,0), les CA les plus 

efficaces en termes de temps d’équilibre et de capacité d’adsorption à l’équilibre sont le F 22 

et le L 27. Ces deux CA présentent un volume microporeux (Wo) et des surfaces externes 

(Sext) élevés. Ces derniers peuvent favoriser l’accès aux micropores et donc permettre une 

meilleure capacité d’adsorption 

 

III.2.4. Modélisation des cinétiques d’adsorption  

 

III.2.4.1. Modèle de pseudo-premier ordre et du pseudo–second ordre  

 

             Le modèle de pseudo-premier ordre et le modèle cinétique de pseudo-second ordre 

ont été appliqués aux résultats expérimentaux. Les résultats sont présentés dans Tableau 16 et 

dans l’Annexe 5.  
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Les coefficients de corrélation obtenus pour le modèle de pseudo-second ordre, 

montrent que ce modèle décrit correctement la cinétique d’adsorption du DEP (R
2 

> 0,99). Ils 

sont supérieurs à ceux obtenus avec le modèle de pseudo-premier ordre. En outre, les écarts 

relatifs entre les valeurs expérimentales des capacités d’adsorption à l’équilibre et celles 

calculées par le modèle du pseudo-second ordre sont faibles (< 9 %) tandis que pour le 

modèle pseudo-premier ordre ces écarts peuvent atteindre les 39 %. Compte-tenu des résultats 

présentés dans le Tableau 16, les constantes cinétiques k2 (g mol
-1

 min
-1

) des CA peuvent être 

classées ainsi : F 22 > L 27 > X 17 > S 21. 

 

Tableau 16 - Paramètres cinétiques des modèles du pseudo-premier ordre et pseudo-second 

ordre 

 

  Modèle pseudo-premier ordre Modèle pseudo-second ordre 

CA qe exp 

(mol g 
-1

) 

qe calcul 

(mol g 
-1

) 

Ecart  

relatif 

( %) 

k1  

(min
-1

) 

R1
2
 qe calcul 

(mol g 
-1

) 

Ecart 

relatif 

( %) 

k2  

(g mol
-1

 

min
-1

) 

R2
2
 

L 27 8,7 10
-4

 8,1 10
-4

 7,9 0,0233 0,995 8,9 10
-4

 3,4 65,46 0,992 

F 22 9,0 10
-4

 6,5 10
-4

 39,1 0,0299 0,934 9,2 10
-4

 2,2 110,48 0,992 

X 17 7,3 10
-4

 8,3 10
-4

 16,0 0,0234 0,920 7,9 10
-4

 7,5 39,55 0,993 

S 21 8,7 10
-4

 8,0 10
-4

 7,8 0,0083 0,956 9,5 10
-4

 8,9 14,09 0,992 

 

Ces résultats sont en accord avec les courbes de la capacité d’adsorption en fonction 

du temps présentées précédemment et montrent que les propriétés texturales des CA influent 

aussi sur les valeurs des constantes cinétiques. Le F 22 et le L 27, qui présentent la porosité la 

plus développée, ont les constantes de vitesse plus élevées que le X 17 et le S 21. En outre, il 

apparaît que les propriétés chimiques peuvent influencer la cinétique d’adsorption des CA. Le 

L 27 présente des propriétés texturales plus avantageuses que le F 22, mais ce dernier permet 

d’obtenir les meilleures performances d’adsorption en termes de cinétique. Ceci pourrait être 

expliqué par les fonctions de surface acides présentes sur le L 27. De fait, selon les résultats 

présentés précédemment (Tableau 11), ce CA présente un caractère acide (pHPZC = 3) et a 

donc une surface chargée négativement dans les conditions opératoires utilisées. Ceci pourrait 

conduire à des effets de répulsions électrostatiques avec le noyau du DEP riche en électron et 

expliquer ainsi une diminution des performances d’adsorption du L 27 (Faria P.C.C. et al., 

2004 ; Pereira M.F.R. et al., 2007, Venkata M. S. et al. 2007).  
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III.2.4.2. Modèle de diffusion intraparticulaire    

 

Le modèle de diffusion intraparticulaire a été également appliqué aux résultats 

expérimentaux. Les résultats obtenus sont présentés sur la Figure 24 et le Tableau 17.  

 

Tableau 17 - Paramètres du modèle de diffusion intraparticulaire 

 

CA ki  

(mol g
-1

 min
-1/2

) 

R
2
 

L 27 1,0 10
-4

 0,901 

F 22 1,0 10
-4

  0,984 

X 17 7,0 10
-5

  0,961 

S 21 5,0 10
-5 

 0,980 
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Figure 24 - Modélisation de la cinétique d’adsorption par le modèle de diffusion 

intraparticulaire 

F 22 L 27 

X 17 S 21 
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Selon les résultats présentés sur la Figure 24, il est possible de distinguer deux étapes 

successives dans le phénomène d’adsorption du DEP : une étape d’adsorption progressive du 

DEP et l’état d’équilibre (plateau). Selon le modèle de diffusion intraparticulaire, si seule la 

diffusion intraparticulaire est impliquée dans le processus, la droite passe par l’origine, ce qui 

n’est pas le cas dans le système pour les 4 CA étudiés (l’ordonnée à l’origine est toutefois 

relativement faible pour les CA X 17 et S 21). Ces résultats montrent ainsi que la diffusion 

externe joue aussi un rôle dans le processus d’adsorption. 

 

III.3. Isotherme d’adsorption  

 

III.3.1. Objectif 

 

Les isothermes d’adsorption peuvent être définies comme l’ensemble des états 

d’équilibre d’adsorption, à une température donnée. La réalisation de ces isothermes permet 

d’obtenir la capacité d’adsorption maximale (utile afin de comparer le procédé d’adsorption 

au couplage O3/CA étudié par la suite). La modélisation de ces données permet de mieux 

comprendre le phénomène d’adsorption. Trois modèles très utilisés dans la littérature ont été 

choisis : le modèle de Freundlich (qui est une loi en puissance), le modèle de Langmuir (basé 

entre autre sur l’hypothèse d’une monocouche en surface) et le modèle de Dubinin-

Radushkevich-Kaganer (qui repose sur le remplissage des micropores en prenant en compte la 

concentration à saturation).  

 

III.3.2. Modélisation des isothermes d’adsorption 

 

III.3.2.1. Modèle de Freundlich 

 

Le modèle de Freundlich (Freundlich H.M.F., 1906) est basé sur la distribution des 

polluants entre la surface de l’adsorbant et la phase liquide à l’équilibre. Ce modèle repose sur 

les hypothèses suivantes :  

 Existence de multicouches adsorbées, 

 Pas de phénomène de saturation, 
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 Possibilité d’interactions entre les espèces adsorbées, 

 Distribution hétérogène des énergies d’adsorption.  

Ce modèle a été utilisé par différents auteurs pour représenter l’adsorption de 

composés organiques sur CA (Mourão P.A.M. et al., 2006 ; Zhang W. et al., 2008).   

L’équation de Freundlich est la suivante :  

1/
. Fn

e F eq k C                                                                                                              Équation 25 

 

Où : qe est la capacité à l’équilibre (mol g
-1

), kF  est la constante de Freundlich (L g
-1

), 

nF est une constante et Ce est la concentration du soluté à l’équilibre (mol L
-1

). 

Les constantes de Freundlich (kF et 1/nF) dépendent du couple soluté-adsorbant. Quand 

la valeur de 1/nF inférieure à 1, l’adsorption est favorable ; au contraire quand la valeur 1/nF 

est supérieure à 1, cela indique une adsorption défavorable (Badot P.M. et al., 2007). La 

constante kF représente l’affinité du solide pour les composés (Limousin G., 2007). A titre 

d’exemple, les valeurs trouvées pour 1/ nF  et kF lors d’une étude portant sur l’adsorption du 

DEP sur CA étaient respectivement de 0,12 et 1,58 pour le couple CA (granulaire, volume 

microporeux de 0,22 cm
3
 g

-1
) –DEP (Zhang W. et al., 2008).  

 

III.3.2.2. Modèle de Langmuir  

 

Le modèle de Langmuir (Langmuir I., 1916a ; Langmuir I., 1916b) est un des 

modèles les plus utilisés dans la littérature pour les phénomènes d’adsorption en phase liquide 

(Ho Y.S. et al., 1998 ; Caqueret V. et al.,  2008 ; Hameed B.H. et al., 2009). Ce modèle 

repose sur des interactions chimiques entre les molécules de solutés et l’adsorbant. D’après 

les hypothèses de ce modèle, l’adsorption des molécules se produit en une seule couche 

(formation d’une monocouche moléculaire). Il s’agit d’une adsorption localisée sur des sites 

spécifiques, ne pouvant contenir qu’une seule molécule par site. Le modèle de Langmuir est 

basé sur d’autres hypothèses : 

 tous les sites sont d’énergie équivalente et la surface est supposée uniforme, 

 la réaction est instantanée et réversible, 

 il n’y a pas d’interaction entre les espèces adsorbées, 

 la chaleur d’adsorption est indépendante de la surface et donc indépendante du nombre 

de molécules déjà adsorbées. 

Le modèle de Langmuir est défini par l’équation 26 :  
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.

1 .

e
e mL

e

b C
q q

b C



                                                                                                        Équation 26 

Cette expression peut aussi se mettre sous la forme linéarisée :  

 
1

.

e e

e mL mL

C C

q q b q
                                                                                                       Équation 27 

Où  qe et qmL sont respectivement les capacités d’adsorption à l’équilibre et la capacité 

maximale d’adsorption en monocouche (mol g 
-1

), b est la constante de Langmuir (L mol
-1

) et 

Ce est la concentration du soluté à l’équilibre (mol L
-1

).  

La constante de Langmuir b (L mol
-1

) permet de déterminer l’énergie libre molaire de 

la réaction (qui représente la quantité maximale d’énergie libérée lors d’une réaction 

spontanée) :  

0 exp
G

b b
RT


                                                                                                            Équation 28 

Avec, R constante des gaz parfaits (8, 314 J mol
-1

 K
-1

) et T la température (K). 

 

 Les paramètres du modèle sont obtenus grâce à la représentation graphique de :  

( )e
e

e

C
f C

q
 . Si le coefficient de corrélation est satisfaisant, les paramètres qmL et b sont 

déduits (1/qmL est la pente et 1/b.qmL est l’ordonnée à l’origine). Les capacités d’adsorption 

sont recalculées avec ces paramètres et comparées aux valeurs expérimentales. 

 

 En considérant que qmL représente la capacité maximale d’adsorption en monocouche 

(selon de modèle de Langmuir), la surface occupée du CA (surface couverte par la molécule 

polluante) peut être calculée selon l’équation suivante :  

 

. .occ mL A moléculeS q N S                                                                                           Équation 29 

 

Où qmL est la capacité maximale d’adsorption (mol g
-1

), NA est constante d’Avogadro 

(6,022.10
23 mol

-1
), Smolécule est la surface de la molécule adsorbée (m

2
).  

 

Le pourcentage de la surface occupée peut être également calculé par l’équation suivante.  

% occ
occ

total

S
S

S
                                                                                                              Équation 30 

Où Socc est la surface couverte par la molécule polluante calculée (Équation 29) (m
2
), et 

Stotal est la surface totale du CA (m
2 

g 
-1

).  
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III.3.2.3. Modèle de Dubinin-Radushkevich-Kaganer (DRK) 

 

Le modèle de Dubinin-Radushkevich-Kaganer (DRK) permet de calculer la quantité 

maximale de remplissage des micropores et l’énergie caractéristique d’adsorption (Stoeckli 

H.F. et al., 2001 b ; Mourão P.A.M. et al., 2006). Le modèle de DRK est défini par 

l’équation suivante (Kaganer M.G., 1957 ; Hugi-Cleary D. et al., 2000 ; Stoeckli H.F. et 

al., 2001 b) :   

exp ln

n

sat
e mDRK

s eq

CRT
q q

E C

    
      

     

                                                                          Équation 31 

Où  qmDRK est la capacité d’adsorption maximale remplissage des micropores (mol g
-1

), 

Es est l’énergie caractéristique d’adsorption (J mol
-1

), Csat est la concentration à saturation de 

la molécule étudiée (mol L
-1

) et Ceq est la concentration à l’équilibre (mol L
-1

). La valeur de n 

est de 2 pour les faibles concentrations et de 4 pour des concentrations plus importantes.  

 Les paramètres du modèle (qmDRK , Es) sont obtenus grâce à la représentation 

graphique de : 

ln( ) ln

n

sat
e

eq

C
q f RT

C

   
    

  

                                                                                        Équation 32 

 

Il est possible de calculer le volume microporeux occupé (Wo) par l’équation suivante 

(Stoeckli H.F. et al., 2001 b) :  

0 .occ mDRK molaireW q V                                                                                                    Équation 33 

 

Où W0occ est le volume microporeux occupé (cm
3
 g

-1
) et Vmolaire le volume molaire du 

composé (cm
3
 mol

-1
).  

 

Ainsi, une fois le volume microporeux occupé calculé, il est possible de calculer le 

pourcentage de volume microporeux occupé (%Wocc) par la molécule de DEP et la surface 

microporeuse occupée (Smicro occ) selon les équations 34 et 35 (Stoeckli H.F., 1995). 
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0% .100DRK

o

W
W

W
                                                                                                       Équation 34 

 

.2000oDRK

micro occu
o

W
S

L
                                                                                              Équation 35 

 

Le facteur 2000 est dû aux hypothèses de calcul de ce modèle (il est notamment 

supposé que les pores sont de type cylindrique). Ce modèle étant basé sur un remplissage des 

micropores, il peut être validé en comparant les résultats obtenus avec ceux provenant du 

modèle de Langmuir (si ce dernier représente correctement l’isotherme d’adsorption) avec un 

CA uniquement microporeux (S 21). 

 

III.3.3. Méthode 

 

Les isothermes d’adsorption du DEP en présence de CA ont été réalisées selon le mode 

opératoire suivant :  

Une masse de 200 grammes de solution de DEP à différentes concentrations (domaine de 

concentration initiale compris entre 0,037 g L
-1

 et 0,200 g L
-1

) est introduit dans le réacteur. 

Le pH de la solution est ajusté à 5,0 par addition de solution de NaOH ou HCl 0,1 M. 

L’expérience débute lorsqu’une masse de 100 mg de CA est introduite dans les réacteurs. Ces 

derniers sont maintenus sous agitation à l’aide d’un système multi-agitation (multiagitateur 

IKA), à une température de 20°C, pendant 16 heures, afin que l’état d’équilibre soit obtenu 

pour tous les CA. Le contenu de ces réacteurs est ensuite filtré à l’aide de membranes 

filtrantes de diamètres de pores 0,45 μm afin d’arrêter l’adsorption par séparation des phases 

solides et liquides. Les échantillons obtenus sont analysés par spectrométrie U.V. (228 nm) à 

l’aide d’un spectrophotomètre UV (Jasco V-530).  

 

III.3.4. Résultats  

 

L’isotherme d’adsorption est représentée par la courbe donnant la capacité d’adsorption à 

l’équilibre qe (mol g
-1

) en fonction de la concentration à l’équilibre Ce (mol L
-1

).  

Les résultats des isothermes d’adsorption du DEP sur les quatre CA (L 27, S 21, X 17 et 

F 22) pour le même temps d’adsorption (16 heures) sont présentés sur la Figure 25.  
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Figure 25 - Isothermes d’adsorption du DEP (L 27 (■), F 22 (●), S 21(♦), X 17(Δ)), à T = 

20°C et pH = 5,0 

 

Selon la classification des isothermes d’adsorption de GILES, les isothermes sont du 

type L, isotherme de Langmuir (caractéristiques d’une adsorption en monocouche), avec une 

saturation progressive du CA. 

Les capacités maximales d’adsorption (qm exp) des différents CA sont présentées dans le 

Tableau 18. Cette capacité d’adsorption maximale (qm exp) a été calculée à partir du dernier 

point du plateau.  Le taux d’abattement du polluant, tat (%), a été également calculé (Équation 

36) : 

 

   

 
0

0

.100t
t

DEP DEP
ta

DEP


                                                                                       Équation 36 

 

Tableau 18 - Capacité d’adsorption à l’équilibre pour les 4 CA étudiés, à T = 20 °C et  

pH = 5,0 

 

CA Caractère qm exp (mol g
-1

) ta eq (%) 

L 27 acide 0,0015 79,4 

F 22 neutre 0,0015 80,8 

X 17 basique 0,0012 70,9 

S 21 neutre 0,0011 58,5 

 

Ces résultats montrent que le F 22 (neutre) et le L 27 (acide) permettent d’obtenir une 

concentration l’équilibre (Ce) plus faible et possèdent donc la meilleure capacité d’adsorption 
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(0,0015 mol g
-1

). Le S 21 (neutre) et le X 17 (basique) présentent les capacités d’adsorption 

les plus faibles, avec des taux d’abattement de 58,5% (S 21) et 70,9% (X 17) contre 80,8 % (F 

22) et 79,4 % (L 27). Ces résultats sont en accord avec ceux obtenus lors de l’étude cinétique. 

Ils mettent en évidence l’importance des propriétés texturales : les CA L 27 et F 22, 

présentant la Sext la plus développée, présentent les meilleures performances d’adsorption. En 

outre, les effets de répulsion électrostatique entre le L 27 (dont la surface est chargée 

négativement à pH = 5) et le polluant pourraient expliquer ces performances moins élevées.  

 

III.3.5. Modélisation des isothermes d’adsorption  

 

III.3.5.1. Modèle de Freundlich   

 

La Figure 26 montre la représentation des isothermes d’adsorption par le modèle de 

Freundlich ainsi que les points expérimentaux. 
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Figure 26 - Isothermes expérimentales (points) et de Freundlich (trait plein) en présence des 

CA, à T = 20°C et pH = 5,0  

 

Les résultats du Tableau 19 et de la Figure 26 montrent que les coefficients de 

corrélation sont tous inférieurs à 0,928 et l’écart relatif entre qm exp et qe calc peut atteindre 60 % 

(X 17) : le modèle de Freundlich ne permet pas de représenter correctement les isothermes 

d’adsorption du DEP sur le CA utilisés.  

 

F 22 L 27 

S 21 X 17 



 
89 

Tableau 19 - Résultats du modèle de Freundlich 

CA kF 

(L g
-1

) 

1/nF  R
2
 qm exp  

(mol g 
-1

) 

qe calc 

(mol g 
-1

) 

écart relatif 

( %) 

L 27 0,050 0,41 0,888 1,53 10
-3

 1,72 10
-3

 11,0 

F 22 0,010 0,22 0,928 1,52 10
-3

 1,55 10
-3

 2,0 

X 17 0,022 0,34 0,878 1,24 10
-3

 3,2 10
-3

 60,0 

S 21 0,003 0,11 0,871 1,15 10
-3

 1,35 10
-3

 14,8 

  

III.3.5.2. Modèle de Langmuir 
 

La Figure 27 représente, pour chacun des CA utilisés dans l’étude, les points 

expérimentaux et la modélisation de l’isotherme par le modèle de Langmuir.  
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Figure 27 - Isothermes expérimentales (points) et de Langmuir (trait plein), à T = 20°C et 

pH = 5,0  
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Tableau 20 - Résultats du modèle de Langmuir 

 

CA qm exp  

(mol g 
-1

) 

qmL  

(mol g 
-1

) 

écart relatif 

( %) 

b  

(L mol
-1

) 

R
2
 

L 27 1,53 10
-3

 1,70 10
-3

 10,0 40085 0,995 

F 22 1,52 10
-3

 1,60 10
-3

 5,0 80926 0,991 

X 17 1,24 10
-3

 1,20 10
-3

 3,3 75443 0,996 

S 21 1,15 10
-3

 1,26 10
-3

 8,7 240039 0,999 

 

 Le tableau 20 montre que les coefficients de corrélation de chaque modélisation sont 

supérieurs à 0,991 ce qui indique une bonne correspondance entre les isothermes 

expérimentales et celles théoriques de Langmuir. En outre, les valeurs de la capacité 

d’adsorption expérimentales (qm exp) et la capacité d’adsorption calculée par le modèle (qmL) 

ont un écart acceptable qui varie entre 3,3 % (X 17) et 10 % (L 27).  

   

Les capacités maximales d’adsorption selon le modèle de Langmuir (basé sur l’adsorption 

en monocouche) ont été étudiées par rapport à chaque surface des CA (Tableau 21).  

 

Tableau 21 - Corrélation entre la capacité maximale d’adsorption en monocouche et les 

différentes surfaces des CA 

 

CA qm L 

(mol g 
-1

) 

Smicro/Sext 

F 22 1,60 10
-3

 2,40 

L 27 1,70 10
-3

 1,38 

S 21 1,26 10
-3

 54,4 

X 17 1,20 10
-3

 2,95 

 

 

 Les résultats du Tableau 21 montrent que la Smicro joue un rôle important en corrélation 

avec la Sext, puisque la présence de mésopores favorise l’accès aux micropores. Le CA qui 

présente une grande Smicro (S 21), n’a pas la meilleure capacité d’adsorption. Cela est expliqué 

par le rapport Smicro/Sext : plus le ratio Smicro/Sext  est faible, plus le CA sera performant dans le 

processus d’adsorption du DEP. Ces résultats sont en accord avec ceux trouvés dans la 

littérature (Qi J. et al., 2004). Ils confirment l’importance des mésopores, qui permettent 

l’accès au système microporeux. 
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La surface occupée (surface couverte par la molécule de DEP) et le pourcentage de la 

surface occupée ont été également calculés (Équations 29 et 30). Pour ces calculs, la 

configuration d’une adsorption plane (cycle aromatique sur surface du CA) a été retenue. La 

surface d’adsorption calculée est ainsi (Figure 28) : 

SDEP : A
2 
=

 
(8,23)

2 
= 67,73 Å

2
 ou 6,77 10

-19
 m

2
. 

Il est à noter que d’autres hypothèses de calcul ont été testées et sont présentées dans 

l’Annexe 6. Les résultats sont présentés dans le Tableau 22.  

 

 

 

 

 

Figure 28 – Représentation spatiale de la molécule de DEP 

 

Tableau 22 – Calcul de la surface occupée  

 

CA qm exp 

(mol g 
-1

) 

qm L 

(mol g 
-1

) 

Socc. 

 (m
2
 g

-1
) 

% Socc. 

 

F 22 1,52 10
-3

 1,60 10
-3

 654 75 

L 27 1,53 10
-3

 1,70 10
-3

 698 66 

S 21 1,15 10
-3

 1,26 10
-3

 475 48 

X 17 1,24 10
-3

 1,20 10
-3

 515 100 

 

Ces résultats montrent que le S 21, qui possède une importante surface microporeuse 

(Smicro = 968 m
2
 g

-1
), a un remplissage de seulement 48 % de sa surface. Ceci peut être 

expliqué par la valeur de largeur moyenne des pores de ce CA par rapport à la taille de la 

2,49 Å 

8,23 Å 

8,23 Å 

1,91 Å 
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molécule (Lo = 9,7 Å) et par l’absence de mésopores qui limite l’accès au système 

microporeux. Ensuite, il apparaît que la surface du X 17 est totalement remplie et donc que ce 

CA possède une grande affinité pour le DEP. Ceci pourrait être expliqué par des interactions 

électrostatiques entre la surface du X 17 (chargée positivement à pH = 5) et le DEP. Ainsi, la 

présence de fonctions de surfaces basiques semble favoriser le phénomène d’adsorption du 

DEP. Toutefois, ce CA ne présente pas la plus grande capacité d’adsorption car il est limité 

par sa faible surface microporeuse (Smicro= 384 m
2
 g

-1
). 

Enfin, les résultats obtenus pour le L 27 confirment l’importance des propriétés 

chimiques. De fait, ce CA présente les meilleures propriétés texturales mais sa surface n’est 

remplie qu’à 66 %. Des répulsions électrostatiques entre la surface de ce CA (chargée 

négativement) et le DEP pourraient expliquer ces résultats. 

Selon ces résultats le F 22 est alors le CA plus performant avec 75 % de sa surface 

occupée, ce CA présente également des propriétés texturales intéressantes et un faible ratio 

Smicro/Sext. Ces résultats sont en accord avec les cinétiques d’adsorption et montrent 

l’importance de la largeur des pores, des propriétés texturales et chimiques dans le 

phénomène d’adsorption du DEP.  

 

III.3.5.3. Modèle de Dubinin-Radushkevich-Kaganer (DRK)  

 

Le modèle de DRK a été appliqué aux résultats expérimentaux (Figure 29 et Tableau 

23).  

Le volume microporeux occupé (Wo occ) a été calculé selon l’Équation 33 avec un 

volume molaire du DEP (Vmolaire) de 198,2 cm
3
 mol

-1 
obtenu par le logiciel Chemsketck.  
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Figure 29 - Isothermes expérimentales (points) et de DRK (trait plein),  à T= 20°C et  

pH = 5,0 

 

Tableau 23 - Résultats du modèle de Dubinin-Radushkevich- Kaganer 

 

CA qmDRK 

(mol g 
-1

) 

qm exp  

(mol g
-1

) 

écart relatif 

( %) 

E 

(kJ mol
-1

) 

Wo occ  

(cm
3 

g
-1

) 

R
2
 

F 22 1,70 10
-3

 1,52 10
-3

 10,5 14,5 0,33 0,929 

L 27 1,65 10
-3

 1,53 10
-3

 7,2 15,1 0,33 0,931 

S 21 1,12 10
-3

 1,15 10
-3

 7,2 14,9 0,22 0,933 

X 17 1,24 10
-3

 1,24 10
-3

 0,0 17,2 0,24 0,944 

 

F 22 
L 27 

S 21 X 17 



 
94 

Les résultats présentés sur la Figure 29 et le Tableau 23 montrent que le modèle de DRK, 

même si il présente de moins bons résultats que le modèle de Langmuir, permet une 

représentation correcte des résultats obtenus, avec de coefficient de corrélation supérieurs à 

0,929 et un écart relatif maximal entre qm exp et qmDRK de 10,5 %.  

Les valeurs des énergies d’adsorption calculées par le modèle de DRK sont très proches 

(comprises entre 14,5 kJ mol
-1

 (F 22) et 17,1 kJ mol
-1

 (X 17) et correspondent à celles 

trouvées dans la littérature pour ce type de système (Stoeckli H.F. et al., 2001b).  

Après avoir calculé le volume microporeux occupé de chaque CA (Tableau 23), le 

pourcentage du volume microporeux occupé et la surface microporeuse occupée ont pu être 

déterminés (Équation 34 et 35). Les résultats sont présentés dans le Tableau 24.  

 

Tableau 24 - Détermination  du volume microporeux occupé et de la surface microporeuse 

occupée 

 

   DRK Langmuir 

CA qm exp 

(mol g 
-1

) 

qmDRK 

(mol g 
-1

) 

Wocc 

 (cm
3 

g
-1

) 

% W0 

occupé 

Smicro occ 

(m
2
 g

-1
) 

% Smicro occ 

 

% Socc. 

 

F 22 1,52 10
-3

 1,70 10
-3

 0,33 85 520 85 75 

L 27 1,53 10
-3

 1,65 10
-3

 0,33 58 357 58 66 

S 21 1,15 10
-3

 1,12 10
-3

 0,22 47 454 47 48 

X 17 1,24 10
-3

 1,24 10
-3

 0,24 83 318 83 100 

 

Les résultats du tableau 24 montrent que le volume microporeux occupé varie entre 47 

% (S 21) et 85 % (F 22). Le modèle DRK repose sur le remplissage des micropores. Le calcul 

du pourcentage de la surface microporeuse occupée (% Smicro occ) montre que le S 21 

(essentiellement microporeux), n’est rempli qu’à 47 %. Les autres CA ont une surface 

microporeuse occupée de 83 %, 58 % et 85 % respectivement pour le X 17, L 27 et F 22. Ces 

résultats sont en accord avec les résultats obtenus par Langmuir (% Socc). Les 2 modèles, 

reposant sur deux théories différentes sont complémentaires pour les systèmes CA/DEP.  

Les résultats obtenus avec les modèles DRK et Langmuir et les résultats expérimentaux 

des cinétiques et des isothermes d’adsorption permettent de conclure que les CA X 17 et S 21 

sont les moins performants. Le X 17 est limité par ses propriétés texturales avec des surfaces 

peu développées. Le S 21, avec une importante surface microporeuse (Smicro = 968 m
2
 g

-1
) est 

limité par sa largeur de pores (Lo = 9,7 Å) et sa porosité ne facilitant pas l’accès aux 

micropores.  
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Les CA L 27 et F 22 sont les plus performants. Le L 27 possède des propriétés texturales 

plus appropriées que celles F 22, mais pourraient être limité par des interactions 

électrostatiques (répulsion) entre sa surface et le polluant. Ces expériences ont mis en 

évidence l’importance des propriétés chimiques et texturales dans le processus d’adsorption.  

 

III.4.  Influence de la température   

 

Dans le cadre de cette étude d’adsorption du DEP, les cinétiques et les isothermes 

d’adsorption ont été également réalisées à différentes températures (5°C, 10°C, 20°C et 40°C) 

avec le CA F 22 (ce CA étant le plus performant selon les résultats précédents). Ces 

expériences ont été réalisées selon les conditions expérimentales décrites en III.2.2 pour les 

cinétiques et III.3.3 pour les isothermes.   

Les courbes représentant les cinétiques et isothermes d’adsorption du CA F 22 à 

différentes températures sont présentées Annexe 7. Les cinétiques ont été modélisées par le 

modèle du pseudo-second ordre (Tableau 25) et les isothermes par le modèle de Langmuir 

(Tableau 26).  

 

Tableau 25 - Paramètres du modèle pseudo-second ordre (cinétique) : valeurs des capacités 

d’adsorption expérimentales (qe exp) et calculées (qe calc) 

 

Température qe exp 

(mol g 
-1

) 

qe calc 

(mol g 
-1

) 

Ecart  

(%) 

te (min) k2 

 (g mol
-1

 min
-1

) 

R
2
 

5°C 9,4 10
-4

 1,1 10
-3

 14,5 300 18,54 0,994 

10°C 9,2 10
-4

 9,7 10
-4

 5,2 300 42,51 0,999 

20°C 9,0 10
-4

 9,7 10
-4

 8,2 100 127,38 0,997 

40°C 9,4 10
-4

 9,8 10
-4

 4,1 80 150,44 0,994 
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Tableau 26 - Résultats du modèle de Langmuir (isothermes) pour le CA F 22 à différentes 

températures 

 

Température qm exp 

(mol g 
-1

) 

qmL 

 (mol g 
-1

) 

Ecart  

(%) 

R
2
 

5°C 1,50 10
-3

 1,50 10
-3

 0 0,989 

10°C 1,50 10
-3

 1,60 10
-3

 6,3 0,989 

20°C 1,55 10
-3

 1,60 10
-3

 3,1 0,995 

40°C 1,60 10
-3

 1,70 10
-3

 5,8 0,996 

 

Selon les résultats cinétiques (Tableau 25), la température ne semble pas avoir une 

influence importante sur la capacité d’adsorption du DEP à différentes températures (la 

capacité d’adsorption à l’équilibre est d’environ 0,0009 mol g
-1 

pour toutes les températures). 

En revanche, les constantes cinétiques d’adsorption modélisées par le modèle pseudo-second 

ordre sont influencées par la température. Le temps d’équilibre diminue de  300 minutes 

(5°C) à 80 minutes (40°C) à et la constante de vitesse k2 augmente lorsque la température 

augmente : k2 évolue de 18,54 g mol
-1

 min
-1

 (5°C) à 150,44 g mol
-1

 min
-1

 (40°C). Ces résultats 

indiquent que la cinétique d’adsorption du DEP augmente avec la température.  

Les isothermes d’adsorption sont correctement modélisées par le modèle de Langmuir, les 

écarts entre qm exp et qmL étant compris entre 0 et 6%, avec un R
2
 > 0,989 (Tableau 26). Les 

résultats confirment que la température ne semble pas être un paramètre influant sur la 

capacité d’adsorption à l’équilibre du DEP, cette dernière étant relativement constante 

(comprise entre 1,50.10
-3

 mol g
-1 

(5°C) et 1,60.10
-3 

mol g
-1 

 (40°C)). 

 

III.5. Analyses thermogravimétriques (ATG)  

 

 Principe  

 

Les analyses thermogravimétriques (ATG) consistent à mesurer la variation de masse 

d’un échantillon en fonction de la température par une thermobalance. Cet appareil mesure 

également le flux de chaleur absorbé ou dégagé ainsi que les pertes ou gains de masse 

associés à des événements thermiques pour un échantillon soumis à un traitement thermique. 

Cette technique peut permettre d’évaluer, dans les CA, la quantité de produits déposés dans 

les pores. La température de désorption dépend de la nature de cette molécule adsorbée.  
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 Méthode  

 

Les analyses ATG ont été réalisées à l’aide d’une thermobalance (Setsys 2400 

Setaram) et le flux thermique et la température de décomposition du DEP ont été déterminés 

par un calorimètre (DSC Multi HTC, Setaram). Afin d’éliminer l’eau résiduelle présente dans 

le CA, les échantillons ont été mis à l’étuve à 80°C avant chaque ATG pendant 24 heures. 

Une masse de 0,2 grammes de CA est introduite dans des creusets en platine avec un débit de 

gaz de 10 L min
-1

 jusqu’à obtention d’une température de 800°C avec une rampe de 

température de 10°C min
-1

. Ces échantillons sont ensuite refroidis à une vitesse de 10°C min
-

1
. Cette procédure a été réalisée pour les CA bruts lavés et les CA saturés en DEP.  

Les ATG ont été réalisées par Marina Licheron du CNRS d’Orléans (Laboratoire des 

Conditions Extrêmes et Matériaux : Haute Température et Irradiation, CEMHTI, CNRS-UPR 

3079). 

 

 Résultats  

 

Les résultats sont présentés sur les Figures 30 et 31.  
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Figure 30 - Analyse ATG des quatre CA utilisés : CA lavé bruts (pointillé bleu) CA saturés 

en DEP (trait plein) 

 

Les ATG montrent que la désorption thermique du DEP est faite en plusieurs étapes et 

à différentes températures. Pour chaque CA analysé, il est observé une perte de masse entre 

93°C et 168°C, valeur correspondant à la désorption de l’eau (phénomène de physisorption) 

dans les CA bruts, ce qui signifie qu’il reste de l’eau physisorbée même après passage en 

étuve. Pour les CA lavés, ce taux représente entre 5 % (F 22) et 30 % (L 27) de la masse 

initiale.  

Ces résultats montrent également que les CA L 27 et X 17 bruts possèdent des pics 

entre 500°C et 800°C, caractéristiques de la décomposition de groupements oxygénés de 

surface du CA (Cagnon B. et al., 2005). Ces résultats sont cohérents avec ceux obtenus par la 

F 22  L 27  

S 21  X 17  
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méthode de Boehm et les spectres IRTF (Tableau 9) : les CA L 27 et X 17 possèdent une 

quantité supérieure de groupements de surface par rapport aux CA S 21 et F 22.  

En outre, les résultats obtenus avec le CA saturé en DEP, montrent que la désorption 

du DEP se fait entre 300°C et 500°C, valeurs en accord avec la littérature (Tatavarti A.S. et 

al., 2002). Cette perte de masse représente respectivement 10,5% ; 13,5% ; 15% et 21% de la 

masse initiale pour le X 17, S 21, F 22, et L 27. Ces résultats sont cohérents avec les 

isothermes d’adsorption présentées précédemment : l’ordre des pertes de masse correspond à 

l’ordre des capacités d’adsorption des CA. Une deuxième ATG a été réalisée pour chaque CA 

après désorption et aucune perte de masse n’a été observée dans le domaine de température, 

ce qui montre qu’un seul traitement thermique est suffisant pour désorber complètement le 

DEP.  

Afin d’évaluer le flux thermique de désorption de ces molécules et obtenir l’enthalpie 

de désorption du DEP, des analyses supplémentaires (DSC) ont été réalisées et sont 

présentées Figure 31. Ces analyses ont été faites entre 200 et 800 °C, domaine de température 

de désorption du DEP.  
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Figure 31 - Analyse ATG (pointillé) et DSC (trait plein) des quatre CA saturés en DEP 

 

F 22  L 27  

S 21  X 17  
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Les résultats des analyses DSC montrent que les CA F 22 et L 27 présentent des pics 

thermiques similaires de désorption (pics compris entre 300°C et 450°C) correspondant aux 

pertes de masses. Les valeurs d’énergie de désorption calculées sont très proches pour le L 27 

et F 22 (respectivement de 191 J g
-1

 et 170 J g
-1

) et de seulement 95,1 J g
-1

 pour le S 21. Cette 

valeur reste difficile à calculer pour le X 17 étant donné le profil de la courbe obtenue. 

 

IV. Conclusion 

 

L’objectif de ce chapitre était de déterminer les caractéristiques chimiques et 

texturales ainsi que les propriétés en tant qu’adsorbant des quatre CA utilisés dans le couplage 

O3/CA.  

Dans un premier temps, la détermination des propriétés des CA ont été réalisées par 

différents techniques d’analyse (méthode de Boehm, analyse IRTF, isothermes à l’azote, 

etc..). Des différences significatives ont été mises en évidence, tant au niveau textural qu’au 

niveau de la chimie de surface. Ceci permettra par la suite de bien comprendre l’importance 

de ces propriétés sur l’efficacité du CA dans le couplage, pour, à terme, définir les 

caractéristiques les plus adaptées. 

 Dans un second temps, les performances de ces matériaux en tant qu’adsorbant ont 

été mesurées à travers des cinétiques et des isothermes d’adsorption du DEP, choisi comme 

polluant modèle. Selon les résultats obtenus, il a été possible de classer les CA selon leurs 

performances en tant qu’adsorbant : L 27, F 22 ˃ X 17 ˃ S 21. Plusieurs modèles ont été 

utilisés pour décrire et comprendre les isothermes d’adsorption du DEP. La cinétique est 

correctement représentée par le modèle du pseudo-second ordre et les isothermes par ceux de 

Langmuir et DRK. Les différences de performance entre les CA peuvent être expliquées au 

regard de leurs propriétés. D’une part, les résultats ont mis en évidence l’importance des 

propriétés texturales, le volume microporeux n’étant pas le seul paramètre important. Il a été 

montré que l’adsorption est favorisée lorsque l’accès au système microporeux est facilité 

(taille des micropores élevée et surface externe développée). D’autre part, les propriétés 

chimiques semblent aussi jouer un rôle vis-à-vis de l’adsorption de ce polluant. Des 

interactions électrostatiques entre les fonctions de surface (pouvant porter une charge selon le 

pH) et le polluant pourraient être à l’origine de cette influence.  

Cette étude a permis de montrer que, dans les conditions testées, un taux d’abattement 

maximum d’environ 80 % a pu être obtenu. Il est maintenant intéressant de comparer ces 

performances à celles de l’ozonation seule et surtout du couplage O3/CA. Il sera en outre 
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important de voir si un CA présentant les meilleures performances en tant qu’adsorbant est 

aussi le plus indiqué pour l’utilisation dans le couplage. Ceci permettra une meilleure 

compréhension du rôle du CA dans ce procédé. 
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 CHAPITRE 3 : ÉLIMINATION DU DIETHYL 

PHTALATE PAR LE COUPLAGE OZONE/CHARBON 

ACTIF   
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I. Introduction 

 

Ce chapitre concerne la mise en place du procédé de couplage O3/CA pour 

l’élimination des phtalates. L’objectif de ces travaux est ici de comprendre, maîtriser puis 

optimiser le procédé, tout en évaluant ses performances afin d’éliminer un composé modèle 

de la famille des phtalates, le diéthyl phtalate (DEP). 

Dans un premier temps, le suivi de la cinétique de dégradation du DEP a été réalisé. 

Cette étude cinétique concerne d’abord l’ozonation simple du DEP en absence et en présence 

d’un inhibiteur de radicaux hydroxyles, afin d’estimer les constantes de vitesse de l’ozonation 

simple (actions directe et indirecte). Ensuite, l’ozonation du DEP a été réalisée en présence de 

CA. Les quatre CA commerciaux (L 27, S 21, X 17 et F 22) présentés précédemment ont été 

utilisés afin d’estimer leur rôle dans le procédé et l’influence de leurs propriétés texturales et 

chimiques sur le mécanisme et l’efficacité du couplage. Il s’agit ici notamment de savoir si 

l’élimination du DEP se déroule en phase homogène (au sein du liquide) ou hétérogène (à la 

surface du CA). En outre, un inhibiteur de radicaux hydroxyles a été ajouté afin d’estimer la 

contribution des mécanismes moléculaires et radicalaires dans la dégradation du DEP. Le pH 

pouvant être un des paramètres influant sur ce type de procédé, toutes les expériences ont été 

réalisées à 5 pH différents (2,5 < pH < 7,2). 

Dans un second temps, l’étude de la minéralisation du DEP et de la toxicité au cours 

du traitement a été réalisée. Pour cela, la minéralisation du polluant au cours du temps a été 

suivie par mesure du Carbone Organique Total (COT) et l’évolution de la toxicité de 

l’effluent a été évaluée grâce à un test d’inhibition de la bioluminescence de bactéries (vibrio 

fischeri). En outre, afin de mieux comprendre le rôle du CA dans ce procédé de traitement, 

des analyses thermogravimétriques du CA ont été réalisées.  
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II. Etude de la cinétique de dégradation du DEP 

par le couplage O3/CA 

 

II.1.  Objectif  

 

L’objectif de ces travaux est d’évaluer la cinétique de décomposition du DEP par le 

couplage O3/CA. Les résultats comparés à ceux de l’ozonation seule, doivent permettre de 

déterminer la nature des réactions et de juger de l’intérêt du couplage. En outre, il s’agit ainsi 

d’étudier l’influence du pH (expériences réalisées entre pH = 2,5 et pH = 7,2) ainsi que celles 

des propriétés du CA.  

II.2. Aspect théorique : étude de la cinétique de dégradation du DEP par le 

couplage O3/CA  

 

L’élimination des composés organiques par le couplage O3/CA, résulte d’une 

combinaison complexe de réactions homogènes (en phase liquide) et hétérogènes (à la surface 

du CA). Cinq actions possibles du couplage O3/CA ont été identifiées (III.3,  chapitre 1) 

(Sanchez-Polo M. et al., 2005a ; Faria P.P.C. et al., 2006 ; Sanchez-Polo M. et al., 2006 ; 

Valdés H. et al., 2006a). Ces différentes actions sont présentées sur la Figure 32.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Couplage O3/CA 

Phase hétérogène (surface CA) Phase homogène (dans le liquide) 

3. Adsorption de molécules polluantes sur 

CA 

4. Ozonation directe des produits adsorbés 

sur le CA 

5. Ozonation indirecte des produits 

adsorbés 

5 actions possibles 

2. Ozonation indirecte : 

dégradation des molécules 

polluantes par OH
•
 

1. Ozonation directe : 

dégradation des molécules 

polluantes par O3 

Figure 32 – Schéma des cinq actions possibles du couplage O3/CA 
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La diversité des actions du couplage O3/CA rend délicate la modélisation de la 

cinétique de dégradation du polluant. Un modèle prenant en compte les contributions de ces 

différents effets a été utilisé dans le cadre de cette étude (Sanchez-Polo M. et al., 2005a ; 

Faria P.P.C. et al., 2006 ; Sanchez-Polo M. et al., 2006 ; Valdés H. et al., 2006). Dans ce 

modèle, une loi de vitesse est attribuée à chacune des actions du couplage et la loi de vitesse 

globale est alors obtenue par la somme des lois de vitesse des cinq actions. Afin de mettre en 

équation ces différentes lois de vitesse, plusieurs hypothèses ont été utilisées :  

La concentration en O3 dissous en solution est supposée constante au cours des 

différentes expériences. Ceci revient à supposer que la vitesse des réactions est contrôlée par 

la cinétique chimique et non par la diffusion de l’O3 dans l’eau (régime réactionnel de type 

chimique Ha < 0,3, voir Annexe 11) (Chedeville O. et al., 2007). En outre, selon Von 

Gunten (Von Gunten U., 2003), si la concentration en O3 est constante alors la concentration 

en radicaux hydroxyles OH
•
 peut également être supposée constante. Cette hypothèse 

concernant la concentration en O3 dissous a été vérifiée au cours de chaque expérience par 

dosages au carmin indigo.   

Il est de plus supposé que la cinétique d’adsorption peut être représentée par un 

modèle du pseudo-premier ordre par rapport au polluant (DEP). Cette approche de la 

cinétique d’adsorption sur CA est bien sûr une approche simplifiée au sein du couplage, 

puisqu’il a été montré précédemment que cette cinétique est correctement modélisée par le 

modèle de Ho et Mac Kay. Ceci pourrait être à l’origine d’écarts à la réalité si l’adsorption 

joue un rôle important dans le procédé. 

 

Selon ces hypothèses, les lois de vitesse de chacune des actions du couplage sont :  

 

1 : Pour l’ozonation directe en phase liquide :  

1 3

[ ]
.[ ].[ ]

d DEP
k DEP O

dt
                                                                                          Équation 37 

La concentration en ozone [O3] étant supposée constante, l’équation 37 devient :            

1obs

[ ]
.[ ]

d DEP
k DEP

dt
                                                                                              Équation 38 

Avec  

1obs 1 3.[ ]k k O                                                                                                              Équation 39 
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2 : Pour l’Ozonation indirecte en phase liquide : 

 
2

[ ]
.[ ].[ ]

d DEP
k DEP OH

dt

                                                                                     Équation 40 

La concentration en radicaux hydroxyle [OH
•
] étant supposée constante : 

2obs

[ ]
.[ ]

d DEP
k DEP

dt
                                                                                              Équation 41 

Avec  

2obs 2.[ ]k k OH                                                                                                           Équation 42 

 

3 : Pour l’adsorption de molécules polluantes sur le CA, la cinétique est supposée s’écrire :  

3

[ ]
.[ ]

d DEP
k DEP

dt
                                                                                                 Équation 43 

 

4 : L’ozonation directe des produits adsorbés sur le CA s’exprime selon l’équation suivante : 

4 3

[ ]
.[ ].[ ]

d DEP
k DEP O

dt
                                                                                         Équation 44 

La concentration en ozone [O3] étant supposée constante :            

4

[ ]
.[ ]obs

d DEP
k DEP

dt
                                                                                              Équation 45 

Avec  

4 4 3.[ ]obsk k O                                                                                                             Équation 46 

 

5 : L’ozonation indirecte du DEP due à l’interaction entre O3 et le CA peut être modélisée 

selon l’équation suivante:  

5

[ ]
.[ ].[ ]

d DEP
k DEP OH

dt

                                                                                      Équation 47 

 

La concentration en radicaux hydroxyles [OH
•
] étant supposée constante :            

5

[ ]
.[ ]obs

d DEP
k DEP

dt
                                                                                              Équation 48 

Avec  

5 5.[ ]obsk k OH                                                                                                           Équation 49 
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Il est à noter que cette action comprend l’élimination du DEP à la surface du CA par 

des mécanismes radicalaires mais aussi en phase liquide par les radicaux ayant été initiés ou 

promus par l’interaction entre l’ozone et les groupements de surface du CA. 

 

II.2.1.Ozonation simple  

 

D’après le modèle présenté, lors d’une ozonation simple, la cinétique de dégradation du 

DEP peut être modélisée par :  

 

 Ozonation simple : ozonation directe (moléculaire) + indirecte (radicalaire) 

 
   1 2. .obs obs

d DEP
k DEP k DEP

dt
                                                                        Équation 50 

Cette dernière expression peut être simplifiée ainsi :  

 

[ ]
.[ ]homogène

d DEP
k DEP

dt
                                                                                         Équation 51 

Avec 1 2homogène obs obsk k k                                                                                          Équation 52 

 

Ainsi, en intégrant cette équation entre l’instant initial t=0 ([DEP] = [DEP]0) et 

l’instant t ([DEP] =[DEP]t ), l’expression suivante est obtenue:  

[ ]

[ ]0 0

[ ]

[ ]

DEP

DEP

t t

homogène

d DEP
k dt

DEP
                                                                                         Équation 53 

 

D’où 

0

[ ]
ln .

[ ]

t
homogène

DEP
k t

DEP
                                                                                                Équation 54 

Selon ce modèle, khomogène est la pente de la droite ln [DEP]t= f(t).  
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II.2.2.Ozonation simple du DEP en présence d’un inhibiteur de radicaux 

libres  

 

L’ozonation simple, en présence d’un inhibiteur de radicaux libres, permet d’observer 

simplement l’effet de l’action directe de l’ozone. La loi de vitesse est donnée par l’équation 

38. En intégrant entre le temps t0 et t, l’expression suivante est obtenue:   

[ ]

[ ]0

1

0

[ ]

[ ]

DEP

DEP

t t

obs

d DEP
k dt

DEP
                                                                                              Équation 55 

D’où,  

1

0

[ ]
ln

[ ]

t
obs

DEP
k t

DEP
                                                                                                      Équation 56 

Selon ce modèle, k1obs  est la pente de la droite ln [DEP]t = f(t) obtenue lors de l’ozonation 

simple du DEP en présence d’un inhibiteur de radicaux libres. 

Lors de cette étude, le tertio-butanol (t-BuOH, Figure 33) a été choisi en tant qu’inhibiteur 

de radicaux libres. Il réagit très rapidement avec les radicaux hydroxyles (OH
•
) (kOH,tBuOH = 5,0 

10
8
 L mol

-1
 s

-1
) et très lentement avec l’O3 (kO3, tBuOH = 3,0 10

-2
 L mol

-1
 s

-1
) (Hoigné J. et al., 

1983a). 

Les inhibiteurs sont des composés capables de réagir avec les radicaux hydroxyles sans 

génération de nouvelles espèces radicalaires, et donc sans formation d’espèces susceptibles de 

promouvoir la réaction de décomposition de l’O3. Dans ce cas, seule la réaction de type 

moléculaire sera utilisée pour dégrader le polluant. 

 

CH3

CH3

CH3

OH

 

Figure 33 –Formule semi-développée du tertio-butanol  

 

 

Les contributions cinétiques des actions moléculaires (
moléculaire

homogène ) et radicalaires 

(
radicalaire

homogène ) dans la décomposition du DEP en phase homogène (ozonation simple) peuvent être 

estimées selon les équations suivantes :  



 
109 

moléculaire 1obs
homogène

homogène

.100
k

k
                                                                                               Équation 57 

 

radicalaire 2obs
homogène

homogène

.100
k

k
                                                                                                Équation 58 

 

II.2.3.Elimination du DEP par le couplage O3/CA  

 

Selon le modèle utilisé, la cinétique de décomposition du DEP en présence d’O3 et de CA 

peut se mettre sous la forme suivante :  

 

1 2 3 4 5

[ ]
.[ ] .[ ] .[ ] .[ ] .[ ]obs obs obs obs

d DEP
k DEP k DEP k DEP k DEP k DEP

dt
              Équation 59 

 

Cette équation peut être simplifiée en définissant une constante globale de réaction, 

kglobal, somme des constantes de vitesse correspondant aux cinq différents effets :  

[ ]
.[ ]global

d DEP
k DEP

dt
                                                                                            Équation 60 

Avec :  

global homogène hétérogènek k k                                                                                            Équation 61 

 

1 2homogène obs obsk k k                                                                                                    Équation 62 

 

3 4 5hétérogène obs obsk k k k                                                                                             Équation 63 

 

En intégrant l’expression précédente entre l’instant initial t=0 ([DEP] = [DEP]0) et 

l’instant t ([DEP] =[DEP]t), l’expression suivante est obtenue : 

[ ]

[ ]0 0

[ ]

[ ]

DEP t

DEP

t

global

d DEP
k dt

DEP
                                                                                            Équation 64 

 

0

[ ]
ln .

[ ]

t
global

DEP
k t

DEP
                                                                                                   Équation 65 
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Ainsi, kglobal  représente la pente de la droite ln [DEP]t = f(t) obtenue lors de l’ozonation  

du DEP en présence du CA.  

La détermination de kglobal permet de déduire la constante de vitesse des réactions 

hétérogènes, la constante de vitesse des réactions homogènes ayant été calculée grâce aux 

expériences réalisées en ozonation seule. En outre, les contributions cinétiques des 

mécanismes homogènes (δhomogène) et hétérogènes (δhétérogène) dans l’élimination du DEP par le  

couplage O3 / CA seront calculées par l’équation suivante :  

.100
homogène

homogène

global

k

k
                                                                                                Équation 66 

.100
global homogène

hétérogène

global

k k

k



                                                                                   Équation 67 

 

II.2.4.Elimination du DEP par le couplage O3/CA en présence d’un 

inhibiteur de radicaux libres  

 

Selon les hypothèses du modèle cinétique, pour les expériences réalisées en présence 

d’O3, de CA et de tBuOH, la loi de vitesse peut se mettre selon la forme :   

 

1 3 4

[ ]
.[ ] .[ ] .[ ]obs obs

d DEP
k DEP k DEP k DEP

dt
                                                        Équation 68 

[ ]
.[ ]global  mol

d DEP
k DEP

dt
                                                                                        Équation 69 

 

Avec 

1 3 4global  mol obs obsk k k k                                                                                             Équation 70 

 

Ainsi,  

[ ]

[ ]0 0

[ ]

[ ]

DEP t

DEP

t

global mol

d DEP
k dt

DEP
                                                                                        Équation 71 

 

En intégrant cette expression, il vient :  

0

[ ]
ln .

[ ]

t
global mol

DEP
k t

DEP
                                                                                               Équation 72 
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Selon ce modèle, kglobal mol est la pente de la droite ln [DEP]t= f(t) obtenue lors de 

l’élimination du DEP par le couplage O3/CA en présence d’un inhibiteur de radicaux libres. 

Les contributions des mécanismes moléculaires (δmoléculaire) et radicalaires (δradicalaire) dans 

l’élimination du DEP par le couplage O3 / CA seront données par :  

global mol

moléculaire

global

.100
k

k
                                                                                               Équation 73 

global global mol

radicalaire

global

.100
k k

k



                                                                                   Équation 74 

 

En outre, la contribution cinétique des réactions radicalaires dues à une interaction 

avec le CA (décomposition du DEP adsorbé ou du DEP en phase liquide), radicalaire

CA  (%), est 

définie par : 

global globalmoléculaire 2radicalaire

CA

global

.100
obsk k k

k


 
                                                                  Équation 75 

 

II.3. Méthode 

 

II.3.1.Le pilote d’ozonation  

 

Cette partie présente l’installation, le mode de fonctionnement et le protocole 

opératoire mis en place afin d’assurer le bon fonctionnement du pilote d’ozonation. Le 

schéma de l’installation et une photographie du montage sont présentés Figures 34 et 35. 
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Figure 34 – Schéma de l’installation  

 

 

 

 

Figure 35 – Photographie du montage  

 

Le procédé de couplage O3/CA suppose l’utilisation d’un réacteur triphasique semi-

continu, le gaz circulant de façon continue dans le réacteur. Les trois phases en présence sont : 
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la phase gazeuse (l’ozone), la phase liquide (l’effluent industriel à traiter) et la phase solide (le 

charbon actif). 

L’ozone est produit à partir d’oxygène pur provenant d’une bouteille. Cette bouteille 

est munie d’un double détendeur HBS (D1) afin de réguler la pression de sortie d’O2. En 

sortie du détendeur, l’O2 circule à travers un filtre à particules (F1) permettant d’éliminer les 

éventuelles impuretés solides dans le gaz entrant dans l’ozoneur. 

Le débit de gaz est contrôlé par un débitmètre à bille (FI) (0-400 NL h
-1

) et la pression 

est mesurée grâce à un manomètre à tube de Bourdon (PI) (0-1,0 bar). Le débit gazeux peut 

être réglé par la vanne V1 et la pression dans le circuit est réglée par un double détendeur. Le 

gaz est ensuite conduit dans l’ozoneur, dont la puissance peut être contrôlée par un 

potentiomètre. La tension de réglage (0-5 V) est mesurée par un voltmètre. L’ozone est 

produit par un générateur d’ozone BMT 803 N (avec une capacité de production maximale de 

250 g Nm
-3

 et une pression absolue maximale de 2 bar). Le protocole d’utilisation de 

l’ozoneur est décrit en Annexe 8. L’O3 est généré in situ par décharge électrique dans le flux 

d’oxygène pur. En sortie d’ozoneur, le gaz est dirigé vers le réacteur, dans lequel il est 

introduit grâce à un diffuseur poreux. Il est à noter qu’une fraction du flux entrant peut être 

dirigée vers l’analyseur d’O3 afin de déterminer la concentration en O3 dans le courant entrant. 

Cette mesure de la concentration en O3  dans le gaz est réalisée par spectrophotométrie UV à 

254 nm (analyseur d’ozone BMT 964), le débit du gaz à analyser pouvant varier de 0,1 à 1,0 

L min
-1

.  

En sortie de réacteur, le gaz est conduit vers un destructeur catalytique ITT (DT) 

permettant d’éliminer l’ozone restant éventuellement dans le gaz avant d’être rejeté dans 

l’atmosphère. Le catalyseur est constitué d’un support d’alumine sur lequel ont été greffés du 

dioxyde de manganèse, de l’oxyde de cuivre et d’aluminium qui vont adsorber l’ozone et 

permettre sa décomposition. Une fraction du flux sortant peut être dirigée vers l’analyseur 

d’ozone afin de déterminer la concentration en O3 en sortie de procédé. Afin de protéger 

l’analyseur d’ozone, un flacon laveur a été installé afin de récupérer d’éventuelles gouttes 

d’eau sortantes (les composés minéraux peuvent encrasser la cellule de l’analyseur et l’eau 

détruit le destructeur catalytique de l’analyseur d’O3). 

Il est à noter que dans l’étude de l’élimination des phtalates, le circuit gaz est composé 

de canalisation en PTFE (polytétrafluoroéthylène) et les différentes vannes sont en PFA 

(perfluoroalkoxy). Ces matériaux n’ont aucune interaction chimique avec l’ozone. Les tubes 

ont un diamètre interne de 3 mm et un diamètre externe de 5 mm.  

Le réacteur (1 L) est muni d’une ampoule à brome par laquelle est introduite la 

solution à traiter, d’une seringue plongeant dans le réacteur pour la prise d’échantillon, d’un 
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mobile d’agitation (IKA-Weske, longueur = 30 cm) et d’une pâle d’agitation (hélice marine, 

diamètre = 70 mm). Tous ces éléments sont en verre. Afin de contrôler la température (20°C), 

un fluide provenant d’un thermocryostat (ministat Huber, Avantec) circule dans la double 

enveloppe du réacteur.  

 

II.3.2.Protocole opératoire 

 

Un volume de 250 mL de solution de DEP à une concentration de 0,2 g L
-1

 est introduit 

dans l’ampoule à addition. La solution de DEP est préparée par dilution du composé pur dans 

une solution tampon phosphate (la préparation de la solution tampon phosphate est présentée 

Annexe 12). Un volume de 500 mL de solution tampon phosphate est introduit dans le 

réacteur de 1 L. Pour les expériences réalisées en présence de CA, une masse de 2,0 g de CA 

est introduite dans le réacteur avec la solution tampon. De même, pour les expériences 

réalisées en présence de tert-butanol (tBuOH), une masse de 0,5 g de cet inhibiteur est ajoutée 

dans la solution de DEP initiale. Pour assurer sa fonction d’inhibiteur, une quantité molaire 30 

fois supérieure à  celle du DEP a été utilisée.   

L’ozoneur est mis en fonctionnement (selon le protocole décrit Annexe 8) et les 

paramètres opératoires suivants sont appliqués pour toutes les manipulations (Tableau 27) :  

 

Tableau 27 - Paramètres opératoires de l’étude cinétique du procédé O3/CA 

 

Température (°C) 20 

Vitesse d’agitation (tr min
-1

) 300 

Débit O2 (NL h 
-1

) 40 

Concentration en ozone (g Nm
-3

) 50 

 

La vitesse d’agitation a été choisie afin de garantir une bonne homogénéisation du 

système triphasique tout en évitant le phénomène d’attrition du CA. Les échantillons sont 

prélevés à l’aide d’une seringue en verre, à des intervalles de temps choisis en fonction de la 

vitesse d’évolution du système (certaines manipulations préliminaires, non présentées ici, ont 

permis de définir des temps d’échantillonnage adaptés). Ces échantillons sont immédiatement 

transférés dans des récipients en verre contenant 100 μL de solution sulfite (0,1 mol L
-1

) afin 

d’arrêter le processus d’oxydation par l’ozone (le sulfite est un réducteur puissant réagissant 

instantanément avec l’O3, ksulfite = 1,10
9
 M

-1
 s

-1
 (Hoigné J., 1991)). Le contenu des échantillons 

est ensuite filtré à l’aide de membranes filtrantes de diamètres de pores 0,45 μm afin de 
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séparer la phase liquide du CA. Les échantillons obtenus sont analysés par chromatographie 

en phase liquide.  

Il est à noter que certaines expériences (non montrées ici) ont été réalisées trois fois 

afin d’estimer l’écart type sur les valeurs des constantes de vitesse. Cet écart type a été estimé 

à 0,001 min
-1

. 

 

II.3.3. Analyses  

 

II.3.3.1. Détermination de l’ozone dissous : méthode au carmin indigo trisulfonate  

 

La détermination de l’ozone dissous a été réalisée par la méthode au carmin indigo 

trisulfonate (analyse de l’ozone III.2.4, chapitre 1). Le détail de cette méthode et un exemple 

de calcul sont présentés dans l’Annexe 9. 

 

II.3.3.2. Chromatographie en phase liquide à haute performance (CLHP)   

 

L’analyse des phtalates a été réalisée par CLHP. La phase mobile étant constituée d’un 

mélange acétonitrile (99,9 %) /eau (70/30) est introduite à un débit de 1,0 mL min
-1

. La 

séparation se fait sur une colonne apolaire C18 (250 mm de longueur, 4,6 mm de diamètre 

intérieur), à une température de 20°C. La détection est réalisée grâce à un détecteur UV à 228 

nm. Dans les conditions utilisées (Tableau 28), le temps de rétention du DEP est de 5,0 

minutes. 

Une courbe d’étalonnage (Annexe 10) a été obtenue en traçant l’aire du pic mesurée 

en fonction de la concentration en DEP. Chaque solution est analysée cinq fois. La courbe 

d’étalonnage met en évidence la linéarité de la courbe avec un coefficient de corrélation 

R
2
=0,999.  

Les limites de détection (LOD) et de quantification (LOQ) ont été calculées (méthode 

décrite en Annexe 10). Pour le DEP, concernant le système utilisé la LOD est de 1 ppm et la 

LOQ de 3,3 ppm. 

 

 Les concentrations déterminées par CLHP ont permis de calculer le taux d’abattement 

du DEP, tat (%), défini par :  
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   

 
0

0

.100t
t

DEP DEP
ta

DEP


                                                                                       Équation 76 

 

Où [DEP]0 et [DEP]t (mol L
-1

) sont les concentrations en DEP respectivement à l’instant 

initial et à l’instant t. 

 

Tableau 28 - Conditions d’analyse en CLHP 

 

Colonne C 18 (250 mm x 4,6 mm) 

Température colonne (°C) 20 

Pompe Spectra-Physics System 2000 

Dégazeur Vacuum SP Thermo-Separation Products 

Passeur d’échantillon Thermo-Separation Spectra System AS 1000 

Détecteur UV Spectra-Physics 200 

Phase mobile Acétonitrile/eau (70/30) 

Débit (mL min
-1

) 1,0 

Pression (bar) 56 

Volume d’injection (μL) 50 

Longueur onde UV (nm) 228 

 

II.4. Résultats et discussion  

 

II.4.1.Ozonation simple  

 

II.4.1.1. Ozonation du DEP (DEP +O3)  

 

La Figure 36 présente l’évolution de la concentration en DEP au cours du temps. Les 

résultats montrent que l’efficacité du traitement dépend fortement du pH. 
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Figure 36 - Cinétique d’ozonation du DEP à différents pH (▲ pH = 2,5, ○ pH = 3,5 ; ● pH =  

5,6, □ pH = 6,2, ♦ pH = 7,2) 

 

En effet, après 10 minutes de traitement, le DEP est totalement éliminé aux valeurs de 

pH les plus élevées (6,2 et 7,2), alors que le taux d’abattement n’est que de 4,3 % à pH = 2,5 

(Tableau 29).  

 

 

Tableau 29 - Taux d’abattement du DEP après 10 minutes de traitement 

 

pH ta10 (%) 

2,5 4 

3,5 24 

5,6 88 

6,2 100 

7,2 100 

 

La modélisation de la cinétique de dégradation du DEP (équation 54), présentée Figure 

37, permet d’estimer la constante de vitesse khomogène (Tableau 30). La valeur des coefficients 

de corrélation indiquent que le modèle décrit correctement la cinétique d’ozonation du DEP.  
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Tableau 30 - Évolution de la constante de vitesse d’ozonation du DEP en fonction du pH 

 

pH khomogène 

(min
-1

) 

R
2
 

2,5 0,004 0,987 

3,5 0,009 0,992 

5,6 0,206 0,990 

6,2 0,476 0,994 

7,2 0,613 0,993 

 

Ces résultats montrent une forte influence du pH sur la cinétique d’ozonation du 

polluant. Plus le pH est élevé, plus la cinétique d’ozonation est rapide, khomogène augmentant de  

0,004 min
-1 

(pH = 2,5) à 0,613 min
-1

 (pH = 7,2). 

Ceci pourrait être expliqué par l’augmentation de la concentration des radicaux 

hydroxyles en phase liquide générés par l’interaction entre O3 et OH
-
 (Hoigné J. et al., 

1983b ; Béltran F.J. et al., 2009a). Ces radicaux, beaucoup plus réactifs que l’ozone, 

permettent ainsi d’augmenter la vitesse de dégradation du polluant. 

 Afin de vérifier cette hypothèse et d’estimer la contribution cinétique des mécanismes 

radicalaires intervenant lors de l’ozonation du DEP ( radicalaire

homogène ) (Équation 58), des expériences 

ont été réalisées en présence d’un inhibiteur de radicaux libres, le tBuOH.  
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Figure 37 - Modélisation pseudo-premier ordre de la cinétique de dégradation du DEP par 

ozonation 

 

 

II.4.1.2. Ozonation du DEP en présence d’un inhibiteur de radicaux libres  

 

Les expériences d’ozonation ont été réalisées en présence de t-BuOH dans les même 

conditions opératoires que précédemment. La comparaison de l’évolution de la concentration 

en DEP avec et sans inhibiteur de radicaux libres aux différents pH est présentée Figure 38.   
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Figure 38 - Évolution de la concentration en DEP au cours du temps lors de l’ozonation  

en absence (○) et en présence (■) de t-BuOH 
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Les résultats montrent que, dans toutes les conditions de pH, la dégradation du DEP est 

plus lente avec le t-BuOH. Cela signifie qu’une partie non négligeable des réactions sont de 

type radicalaire même à des valeurs de pH très acides (2,5). 

Les constantes de vitesse en présence de t-BuOH (k1obs) ont été obtenues par la 

modélisation de pseudo-premier ordre en traçant la courbe ln ([DEP]t/[DEP]0) en fonction du 

temps (Figure 39). Les résultats sont présentés sur le Tableau 31. En utilisant les résultats 

précédents (khomogène), la constante de vitesse k2obs (radicalaire) a également été estimée 

(Équation 17). 
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Figure 39 – Modélisation du pseudo-premier ordre de la cinétique de dégradation du DEP en 

présence de t-BuOH à différents pH 

 

 

Tableau 31- Valeurs de k1 obs et k2 obs à différentes valeurs de pH 

 

pH k1 obs 

(min
-1

) 

R
2
 khomogène 

(min
-1

) 

k2 obs 

(min
-1

) 

2,5 0,001 0,987 0,004 0,003 

3,5 0,001 0,991 0,009 0,008 

5,6 0,001 0,994 0,201 0,200 

6,2 0,002 0,985 0,476 0,474 

7,2 0,010 0,988 0,613 0,603 

 

Ces résultats montrent que le modèle choisi décrit correctement la cinétique 

d’ozonation du DEP (R
2 

> 0,985). Comme précédemment (ozonation seule en absence de t-

BuOH), la cinétique d’ozonation évolue en fonction du pH, k1obs évoluant entre 0,001 min
-1

 

(pH = 2,5) et 0,010 min
-1

 (pH = 7,2). En outre, il apparaît que la voie d’action directe n’est 

pas majoritaire, la constante cinétique d’ozonation par voie indirecte k2 obs étant toujours 

nettement supérieure. Cette dernière dépend aussi du pH,  k2 obs  évoluant entre 0,003 min
-1

 

(pH = 2,5) et 0,603 min
-1

 (pH = 7,2).  

L’estimation de la contribution cinétique des mécanismes radicalaires (
radicalaire

homogène ) 

(Équation 58) dans la décomposition du DEP en phase homogène est présentée Tableau 32. 
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Tableau 32 - Estimation des paramètres cinétiques de l’ozonation simple du DEP 

 

pH radicalaire

homogène (%) 

2,5 86,1 

3,5 96,8 

5,6 96,5 

6,2 99,5 

7,2 98,4 

 

 Les résultats présentés sur le Tableau 32 montrent que la dégradation du DEP par voie 

radicalaire est majoritaire même à pH acide ; radicalaire

homogène  évoluant de 86,1 % à pH = 2,5 à 98,4 % 

à pH = 7,2. Ceci peut être expliqué par l’interaction entre l’O3 et les ions hydroxyles OH
-
. Il 

se pourrait aussi que le DEP agisse comme un initiateur de radicaux libres. Ceci a déjà été 

observé dans une précédente étude concernant la décomposition par l’ozone de solutés 

contenant des noyaux aromatiques, dans laquelle le rôle de promoteur de radicaux libres du 

noyau aromatique a été mis en évidence (Pi Y. et al., 2005). La réaction entre les radicaux 

hydroxyles OH
•
 (initiés par interaction entre l’O3 et les ions hydroxyles OH

-
) et le noyau 

aromatique entraîne la formation de molécules de H2O2, espèce capable de générer des 

radicaux par interaction avec l’O3.  

 Cette étude montre qu’il est possible d’éliminer le DEP par ozonation simple. 

Cependant, en fonction des conditions opératoires, et notamment du pH, l’efficacité du 

procédé sera différente : l’élimination est ainsi très lente à pH très acide.  

Il est maintenant important de savoir si l’utilisation du couplage O3/CA permet 

d’obtenir un traitement plus efficace et si les conditions opératoires (nature du CA, pH) 

influent sur ce procédé. 

 

II.4.2.Couplage O3/CA  

 

II.4.2.1. Elimination du DEP par le couplage O3/CA  

 

 L’ozonation du DEP a été réalisée en testant les 4 CA fournis par la société PICA (L 

27, X 17, F 22 et S 21). Les expériences ont été réalisées à 20°C et aux différentes valeurs de 

pH étudiées précédemment. L’évolution de la concentration en DEP au cours du temps avec 
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les 4 CA aux différents pH est présentée sur la Figure 40. Les résultats obtenus lors de 

l’ozonation simple ont été ajoutés pour faciliter la comparaison des procédés.  
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Figure 40 - Évolution de la concentration en DEP lors du traitement par le couplage O3/CA à 

différentes valeurs de pH (S 21 (●), F 22(◊), L 27 (■), X 17 (∆), ozonation seule (□)) 
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 Les courbes d’élimination du DEP par le couplage O3/CA montrent que ce couplage 

permet une dégradation plus rapide du polluant par rapport à celle obtenue par ozonation 

seule : pour tous les CA et dans toutes les conditions opératoires, l’élimination du DEP en 

présence de CA est plus rapide qu’en ozonation seule.  

Les résultats montrent également que le couplage est surtout intéressant à pH acide. Ainsi, 

à pH = 2,5 le taux d’abattement après 10 minutes de traitement est de 94 % pour le couplage 

O3/L 27, alors que le taux d’abattement n’est que de 4,3 % en ozonation seule (Tableau 29 et 

33). En outre, les résultats montrent une forte influence de la nature du CA utilisé, le L 27 

présentant les meilleurs résultats et le S 21 les moins bons. 

 Comme pour l’ozonation seule, il apparaît que la cinétique de dégradation du DEP 

dépend fortement du pH. Ainsi pour tous les CA à pH = 6,2 et pH = 7,2, une élimination 

totale du DEP est obtenue en moins de 8 minutes, alors qu’à une valeur de pH = 2,5 il faut 

entre 10 minutes (X 17) et plus de 100 minutes (S 21) pour obtenir ce résultat. 

 

Tableau 33 - Taux d’abattement après 10 minutes de traitement par le couplage O3/CA 

 

pH 2,5 3,5 5,5 6,2 7,2 

 ta10 (%) ta10 (%) ta10 (%) ta10 (%) ta10 (%) 

O3 seul 4,3 24,3 88,6 100 100 

O3/L 27 94,0 100 100 100 100 

O3/F 22 68,0 80,0 100 100 100 

O3/X 17 100 54,0 100 100 100 

O3/S 21 30,0 31,0 100 100 100 

 

Plusieurs effets peuvent être à l’origine de ce phénomène. D’une part, il a été vu 

précédemment qu’une augmentation du pH favorise l’action indirecte (plus rapide) de l’ozone 

en phase liquide. D’autre part, il se pourrait que la nature et l’intensité des interactions entre le 

CA et l’O3 évoluent en fonction du pH en favorisant les mécanismes de type radicalaire. Cette 

hypothèse pourra être ultérieurement vérifiée grâce aux expériences réalisées en présence 

d’un inhibiteur de radicaux libres. 

Les constantes de vitesse globales (kglobal) ont été obtenues par une modélisation de 

pseudo-premier ordre en traçant la courbe ln ([DEP]t) en fonction du temps. Les résultats sont 

présentés dans le Tableau 34. 
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Tableau 34 – Modélisation, par le modèle du pseudo-premier ordre, de la cinétique 

d’élimination du DEP à différents valeurs de pH (couplage O3/CA) 

 

Ces résultats montrent que le modèle choisi décrit correctement la cinétique 

d’ozonation du DEP (R
2 

> 0,987) quelles que soient les conditions expérimentales.  

Les constantes de vitesse globales (kglobal) obtenues sont différentes selon le CA utilisé et 

le pH de la solution. La détermination de kglobal a permis de calculer la contribution des 

mécanismes heterogènes (δhétérogène) dans le couplage O3/CA selon les Équations 66 et 67. Les 

résultats sont présentés dans le Tableau 35.  

 

Tableau 35 - Contribution cinétique des mécanismes hétérogènes, δhétérogène, dans le couplage 

O3 / CA pour le traitement d’une solution de DEP 

 

 pH 

CA 2,5 3,5 5,5 6,2 7,2 

F 22 97,0 88,9 34,3 25,6 18,8 

L 27 98,7 94,2 61,8 48,3 29,2 

S 21 86,7 74,8 23,4 38,1 11,7 

X 17 99,3 89,2 39,5 36,8 14,9 

 

Cette modélisation confirme une influence très forte du pH sur la cinétique de 

décomposition du DEP par le couplage O3/CA. La tendance générale est une augmentation de 

kglobal lorsque le pH augmente. Ainsi, lorsque le pH évolue de 2,5 à 7,2, kglobal évolue de 0,122 

min
-1

 à 0,755 min
-1 

avec le F 22 ; de 0,161 min
-1

 à 0,921 min
-1 

avec le L 27 ; de 0,027 min
-1

 à 

0,770 min
-1 

avec le S 21 et de 0,087 min
-1

 à 0,754 min
-1 

avec le X 17.  

pH 2,5 3,5 5,5 6,2 7,2 

 kglobal  

 (min
-1

) 

R
2
 kglobal  

(min
-1

) 

R
2
 kglobal  

(min
-1

) 

R
2
 kglobal 

(min
-1

) 

R
2
 kglobal 

(min
-1

) 

R
2
 

F 22 0,122 0,989 0,085 0,994 0,301 0,998 0,640 0,979 0,755 0,994 

L 27 0,290 0,992 0,161 0,992 0,518 0,987 0,921 0,987 0,866 0,990 

S 21 0,027 0,998 0,037 0,997 0,258 0,998 0,770 0,998 0,697 0,993 

X 17 0,489 0,995 0,087 0,990 0,327 0,992 0,754 0,995 0,721 0,996 
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Cependant, cette évolution n’est pas linéaire. Ainsi, il apparaît une diminution de la 

constante de vitesse pour tous les CA (sauf pour le S 21) lorsque le pH évolue de 2,5 à 3,5 et 

une stagnation lorsque le pH passe de 5,6 à 7,2. 

En outre, les résultats montrent que, même si le couplage permet d’améliorer la 

cinétique de dégradation du DEP dans toutes les conditions, c’est principalement à pH acide 

que l’apport du couplage est le plus intéressant : les constantes de vitesse obtenues aux pH 

plus élevés (pH > 6,2) étant proches de celles obtenues en ozonation seule. Ainsi, l’ozonation 

simple du DEP pour un pH > 6,2 est déjà relativement rapide (l’élimination totale du DEP par 

ozonation simple est obtenue en 7 minutes à pH = 6,2 et 6 minutes à pH = 7,2) et l’ajout de 

CA semble moins nécessaire (du point de vue cinétique de dégradation du DEP). Ceci est 

confirmé par les valeurs de δhétérogène qui montrent que la majorité de la dégradation du DEP 

est due aux actions directe et indirecte de l’O3 (25,6 < δhétérogène (%) < 48,3 à pH = 6,2 et 11,7 

< δhétérogène (%) < 29,2 à pH = 7,2). 

Aux valeurs de pH plus acides (< 5,6), la contribution du CA est très élevée, δhétérogène 

variant entre 86,7% (S 21) et 99,3 % (X 17) à pH = 2,5 et entre 74,8% (S 21) et 94,2% (L 27) 

à pH = 3,5. Dans ces conditions, le couplage permet une amélioration très significative de la 

cinétique de dégradation du polluant par rapport à l’ozonation seule. Ainsi, ce couplage 

présente un fort intérêt lorsque la cinétique d’ozonation en phase liquide est lente.  

Enfin, ces résultats montrent que l’efficacité du couplage O3/CA dépend fortement des 

propriétés du CA. Des résultats très différents ont été observés selon le CA utilisé, même si 

tous permettent une amélioration significative de la cinétique de dégradation du DEP. 

L’analyse des résultats permet d’obtenir le classement suivant : kL27 > kX17 > kF22 > kS21. 

Plusieurs effets pourraient expliquer cette influence de la nature du CA. 

Ce type de procédé fait intervenir des réactions triphasiques (CA/O3/composé en phase 

liquide). Le transfert de matière joue donc un rôle important dans ce type de couplage. Or, le 

transfert de matière à l’intérieur du CA dépend notamment des macropores et mésopores 

(constituant la surface externe) facilitant l’accès aux micropores, dans lesquels se déroulent 

les phénomènes d’adsorption. A titre d’exemple, Faria (Faria P.C.C. et al., 2006) dans une 

étude concernant la cinétique de décomposition de l’O3 en phase liquide par le CA, a montré 

que la cinétique de décomposition était favorisée par des surfaces mésoporeuses (Sméso) et 

microporeuses (Smicro) élevées. Ceci pourrait expliquer les résultats du S 21 : ce CA est 

essentiellement microporeux (Sext = 18 m
2
 g

-1
 et Smicro = 969 m

2
 g

-1
), ce qui ne favorise pas la 

diffusion des espèces (O3 et DEP) au sein de ce CA et limite donc son efficacité. Ceci montre 

que les propriétés texturales du CA influent sur l’efficacité du couplage et que le volume 
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microporeux n’est pas le seul paramètre important, le CA doit aussi présenter une surface 

externe élevée. 

 Cependant, les propriétés poreuses ne peuvent pas à elles seules expliquer l’ensemble 

des résultats : le X 17 (Sext =130 m
2
 g

-1
 et Smicro = 384 m

2
 g

-1
) présente des résultats aussi bons 

que le F 22 (Sext = 256 m
2
 g

-1
 et Smicro = 614 m

2
 g

-1
) alors que ses propriétés texturales sont 

moins favorables. Ceci indique que les propriétés chimiques jouent aussi un rôle important et 

montre l’influence des fonctions basiques : le X 17, qui ne présente pas de propriétés 

texturales avantageuses, permet d’obtenir des constantes de vitesse de dégradation du DEP 

relativement élevées. Ceci pourrait être expliqué par la présence importante de fonctions 

basiques à la surface du CA (total basique = 0,85 meq g
-1

) qui pourrait favoriser l’effet du 

couplage. Selon quelques études (Sanchez-Polo M. et al., 2005a ; Sanchez-Polo M. et al., 

2005b ; Faria P.C.C. et al., 2005) les fonctions basiques de surface du CA permettent 

d’obtenir de meilleurs résultats dans le couplage O3/CA grâce à l’interaction entre l’O3 et les 

groupements basiques de type pyronne et chromène présents à la surface du CA. D’après ces 

auteurs, la réduction de l’ozone sur la surface du charbon résulte de la formation d’ions OH
- 
et 

de molécules d’H2O2, espèces capables d’initier la décomposition de l’ozone en phase aqueuse 

et permettant également l’augmentation de la transformation de l’O3 en radicaux hydroxyles 

(OH
•
).  

 L’importance des propriétés chimiques est également montrée par les résultats du L 27 

qui permet d’obtenir la cinétique de dégradation du DEP la plus rapide. Ce CA présente des 

propriétés texturales importantes (Sext = 444 m
2
 g

-1
 et Smicro = 616 m

2
 g

-1
) mais également une 

quantité élevée de groupements acides (total acide =1,57 meq g
-1

). En outre, ce CA présente 

un caractère acide (pHPZC = 3,0). Or, certaines études ont montré que les fonctions acides 

déprotonées peuvent jouer un rôle d’initiateur de radicaux libres (Hoigné J. et al., 1983a ; 

Hoigné J. et al., 1983b ; Valdés H. et al., 2006a ; Dehouli H. et al., 2010). Ainsi, lorsque le 

pH  > pHPZC, ces fonctions acides sont déprotonées et l’efficacité du couplage semble alors 

être augmentée (l’interaction entre l’O3 et les fonctions acides déprotonées conduit à la 

formation d’ions O2
-
 and O3

-
 augmentant les radicaux hydroxyles (OH

•
) dans le système). 

Ainsi, les résultats obtenus avec le L 27 pourraient être expliqués par le nombre important de 

groupements carboxyliques déprotonés (total acide =1,57 meq g
-1

, dont 0,81 meq g
-1

 de 

carboxyliques) à la surface du CA qui favoriseraient la génération des radicaux libres, même à 

des pH relativement acides. Cette hypothèse pourra être vérifiée ultérieurement en réalisant 

des expériences en présence de t-BuOH. 

Ainsi, cette étude montre l’importance des propriétés texturales du CA (notamment les 

surfaces externe et microporeuse) mais également celles de ses propriétés chimiques : la 
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présence de groupements acides ou basiques permet de favoriser l’efficacité du procédé. 

Néanmoins, il est à noter qu’un effet antagoniste concernant l’influence des fonctions acides 

est mentionné dans la littérature : selon Jans (Jans U. et al., 1998), la décomposition de l’O3 

en présence de CA peut être due à une interaction entre les ions hydroxyles OH
-
 et O3 à la 

surface du CA. Or, lorsque le pH > pHpzc, il peut se produire une répulsion électrostatique 

entre les ions OH
-
 et la surface du CA chargée négativement, limitant alors l’interaction. Dans 

la présente étude, cet effet ne semble pas avoir limité l’efficacité du L 27.  

 L’influence des propriétés chimiques et structurales ont été démontrées. Afin de bien 

maîtriser cette interaction et donc le couplage O3/CA, il est important de comprendre 

comment ces différentes propriétés influent sur le couplage, et notamment la nature 

(moléculaire ou radicalaire) des interactions. Pour cela, des expériences en présence d’un 

inhibiteur de radicaux libres, le t-BuOH, ont été réalisées. 

 

II.4.2.2. Elimination du DEP par le couplage O3/CA en présence d’un inhibiteur de 

radicaux libres  

 

La détermination de la nature des réactions a été réalisée par ajout de t-BuOH à la solution 

de DEP initiale. Il a été préalablement vérifié que la présence de cet inhibiteur de radicaux 

libres n’influe pas sur l’adsorption du DEP sur le CA : les cinétiques (Figure 41) et isothermes 

(Figure 42) d’adsorption du DEP en absence et en présence de t-BuOH ont été réalisées.  
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Figure 41 - Cinétique d’adsorption du DEP sur le CA L 27 à pH = 5 et T = 20°C en absence 

(□) et en présence (■) de t-BuOH 
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Figure 42 - Isotherme d’adsorption du DEP sur le CA L 27 à pH = 5 et T = 20°C en absence 

(□) et en présence (■) de t-BuOH 

 

L’évolution de la concentration en DEP au cours du temps lors du couplage O3/CA en 

présence de t-BuOH aux différents pH est présentée sur la Figure 43. 
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Figure 43 - Évolution de la concentration du DEP lors du traitement par le couplage O3/CA 

en présence de t-BuOH à différents pH (S 21 (●), F 22(◊), L 27 (■), X 17 (∆),  

ozonation seule (□)) 

 

Les courbes d’élimination du DEP en présence d’un inhibiteur de radicaux libres (Figure 

44) montrent que l’ajout du tBuOH ralentit considérablement l’élimination du DEP dans 

toutes les conditions de pH étudiées. A pH = 7,2, l’élimination complète du DEP n’est 

observée qu’après 60 minutes de traitement. Sans l’inhibiteur, cette élimination est obtenue au 

bout de 6 minutes (Figure 40). Les résultats montrent également que le taux d’abattement 

après 10 minutes de traitement à pH = 2,5 est de 94 % pour le couplage O3/L 27, alors que le 

taux d’abattement n’est que de 45 % en présence du t-BuOH (Tableau 36). Ces résultats 

mettent en évidence une contribution significative des mécanismes radicalaires dans 

l’élimination du DEP par le couplage O3/CA. 
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Tableau 36 - Taux d’abattement après 10 minutes de traitement d’une solution de DEP par le 

couplage O3/CA en présence de t-BuOH 

 

pH 2,5 3,5 5,5 6,2 7,2 

 ta10 (%) ta10 (%) ta10 (%) ta10 (%) ta10 (%) 

O3/ L 27 45 46 65 55 69 

O3/ F 22 67 47 65 55 69 

O3/ X 17 42 32 39 44 53 

O3/ S 21 32 32 45 47 51 

 

Les constantes de vitesse globale moléculaire (kglobal mol) ont été obtenues par une 

modélisation de pseudo-premier ordre en traçant la courbe ln ([DEP]t) en fonction du temps 

(Équation 72). Les résultats sont présentés dans le Tableau 37. 

 

Tableau 37 - Modélisation de la cinétique d’élimination du DEP par voie moléculaire dans le 

couplage O3/CA à différents pH par le modèle de pseudo-premier ordre 

 

 pH 

 2,5 3,5 5,5 6,2 7,2 

CA kglobal mol 

(min
-1

) 

R
2
 kglobal mol 

 (min
-1

) 

R
2
 kglobal mol 

(min
-1

) 

R
2
 kglobal mol 

 (min
-1

) 

R
2
 kglobal mol 

 (min
-1

) 

R
2
 

F 22 0,038 0,986 0,031 0,983 0,067 0,987 0,059 0,997 0,099 0,999 

L 27 0,035 0,978 0,035 0,992 0,074 0,993 0,073 0,986 0,091 0,995 

S 21 0,013 0,980 0,011 0,995 0,027 0,991 0,030 0,996 0,054 0,997 

X 17 0,028 0,991 0,024 0,995 0,029 0,994 0,034 0,996 0,060 0,997 

 

Ces résultats montrent que le modèle choisi décrit correctement la cinétique de 

dégradation du DEP (R
2 

> 0,978). Les constantes de vitesse obtenues sont différentes selon le 

CA utilisé et selon le pH de la solution. D’après le tableau 36, ces constantes ont tendance à 

augmenter avec le pH. En outre, les résultats diffèrent selon le CA utilisé, le couplage O3/S 21 

étant le moins performant. Ceci peut être expliqué par les propriétés poreuses de ce CA 

défavorisant le couplage, comme montré précédemment. Une fois la constante cinétique 

globale moléculaire calculée, il a été possible d’estimer la contribution cinétique des 

mécanismes radicalaires (δradicalaire) (Tableau 38). 
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Tableau 38 - Contribution cinétique des mécanismes radicalaires δradicalaire  dans le couplage 

O3 / CA pour le traitement d’une solution de DEP 

 

pH 2,5 3,5 5,6 6,2 7,2 

F 22 68,7 63,3 80,9 89,5 86,9 

L 27 87,9 78,5 85,8 92,0 89,4 

S 21 52,6 69,9 89,9 96,1 92,2 

X 17 94,3 72,5 90,9 95,5 91,7 

 

Les résultats présentés dans le Tableau 38 montrent que la contribution cinétique des 

mécanismes radicalaires est supérieure à 50 % à tous les pH et pour tous les CA utilisés. 

L’élimination du DEP par le couplage O3/CA est donc majoritairement réalisée par des 

mécanismes de type radicalaire. 

Aux valeurs de pH les plus élevées, l’élimination du DEP semble pouvoir être 

attribuée au mécanisme d’ozonation indirecte (δradicalaire ˃ 86,9 à pH = 7,2), le CA n’ayant 

qu’une influence moyenne (δhomogène variant entre 70,8 % et 88,3 %, à pH = 7,2). A des valeurs 

de pH plus acides, il apparaît que la dégradation du DEP est aussi majoritairement de nature 

radicalaire, ces dernières semblant initiées et promues par la présence du CA (δhétérogène variant 

entre 86,7 % (S 21) et 99,3 % (X 17) à pH = 2,5). Le procédé présente donc l’avantage de 

permettre la génération de radicaux libres OH
● 

 même à des valeurs de pH acides.  

Ces résultats montrent également l’importance des fonctions chimiques de surface 

dans la contribution cinétique des mécanismes radicalaires lors du couplage O3/CA : Le L 27 

(acide) et le X 17 (basique) favorisent ces mécanismes radicalaires (pour le L 27 δradicalaire 

varie entre 87,9 % (pH = 2,5) et 89,4 % (pH = 7,2) et pour le X 17 δradicalaire varie entre 72,5 % 

(pH = 3,5) et 81,7 % (pH = 7,2). 

La contribution cinétique de la décomposition du DEP due à des mécanismes 

radicalaires promus ou initiés par interaction entre l’O3 et le CA ( radicalaire

CA ), est déterminée 

grâce à l’Équation 75 et présentée par le Tableau 39 : 
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Tableau 39 - Contribution des mécanismes radicalaires ( radicalaire

CA ) à la surface du CA, dus à 

l’interaction O3/CA à différents pH  pour le traitement d’une solution de DEP 

 

% (
radicalaire

CA ) 2,5 3,5 5,6 6,2 7,2 

F 22 66,2 52,7 15,4 15,5 6,9 

L 27 86,9 72,8 47,8 40,5 19,8 

S 21 41,1 45,6 13,6 34,5 5,3 

X 17 93,6 62,1 30,6 32,6 7,9 

 

 Les résultats présentés dans le tableau 39 confirment les affirmations précédentes et 

précisent le rôle du CA dans le procédé : à pH acide, la principale voie d’élimination du DEP 

est réalisée par des réactions radicalaires dues à l’interaction entre l’O3 et les groupements de 

surface du CA. A titre d’exemple radicalaire

CA varie de 41,1 % à 93,6 % à pH = 2,5, en fonction du 

matériau utilisé. Le CA joue donc clairement le rôle de promoteur et d’initiateur de radicaux 

hydroxyles OH
● 

ainsi que de support réactionnel. Ces résultats confirment aussi que plus les 

CA comportant des fonctions chimiques, favorisent les mécanismes radicalaires et donc 

l’efficacité du procédé (Tableaux 38 et 39) : les CA L 27 (acide) et X 17 (basique) favorisent 

la génération de radicaux. Aux valeurs de pH élevés, lorsque les réactions en phase liquide 

sont plus rapides la proportion des réactions se déroulant en phase liquide augmente et le CA 

a moins d’influence sur l’efficacité du traitement, d’où une diminution de radicalaire

CA .  

 

II.4.3. Conclusion   

 

 L’étude de la cinétique de dégradation du DEP par le couplage O3/CA a permis 

d’évaluer l’efficacité de ce procédé O3/CA pour l’élimination de ce composé modèle de la 

famille des phtalates. 

Dans un premier temps, l’ozonation simple (phase homogène) a été réalisée et la constante 

de vitesse de décomposition du DEP dans le liquide, (khomogène) a été estimée par un modèle 

cinétique du pseudo-premier ordre. Les résultats ont montré une influence forte du pH sur la 

cinétique d’ozonation du polluant. Plus le pH est élevé, plus la cinétique d’ozonation est 

rapide, khomogéne variant entre 0,004 min
-1 

(pH = 2,5) et 0,613 min
-1

 (pH = 7,2). Ceci peut être 

expliqué par la présence de radicaux hydroxyles générés par l’interaction entre O3 et OH
-
, la 

concentration de ces ions augmentant avec le pH. Ensuite, l’ozonation réalisée en présence 
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d’un inhibiteur de radicaux libres (t-BuOH), a montré que dans toutes les conditions 

opératoires, la dégradation du DEP est plus lente. En outre, même à des pH acides, une partie 

non négligeable des réactions est de type radicalaire. Ceci pourrait être aussi attribué au rôle 

de promoteur de radicaux libres du DEP. Les résultats ont montré qu’à pH acides, la cinétique 

de dégradation est relativement lente et nécessite un temps de traitement très long. 

Dans un second temps, la dégradation du DEP par le couplage O3/CA a également été 

étudiée avec 4 CA différents. Les courbes d’élimination du DEP obtenues montrent une 

dégradation plus rapide que dans le cas de l’ozonation seule. En outre, les résultats montrent 

que, même si le couplage permet d’améliorer la cinétique de dégradation du DEP dans toutes 

les conditions, c’est surtout à pH acide que l’apport du couplage est le plus intéressant, les 

constantes de vitesse obtenues (kglobal) aux valeurs de pH les plus élevées étant proches de 

celles obtenues en ozonation seule. Les résultats montrent également que l’efficacité du 

couplage O3/CA dépend fortement des propriétés chimiques et texturales du CA. Un CA 

présentant des surfaces externe et microporeuse élevées sera plus efficace dans ce type de 

couplage. La présence de fonctions de surface, qu’elles soient basiques ou acides, semble 

également favoriser ce couplage.  

Enfin, la dégradation du DEP par le couplage O3/CA en présence du t-BuOH a été 

réalisée afin de déterminer la nature des réactions.  Les courbes d’élimination du DEP ont 

montré que l’ajout du t-BuOH ralentit considérablement l’élimination du DEP dans toutes les 

conditions de pH et avec tous les CA utilisés. Les constantes de vitesse obtenues (kglobal mol) 

sont également différentes selon le CA utilisé et ont tendance à augmenter avec le pH. La 

contribution cinétique des mécanismes radicalaires (δradicalaire) dans le couplage O3/CA a été 

estimée. Les résultats ont montré que cette contribution est toujours très élevée (supérieure à 

50%) à tous les pH et pour tous les CA utilisés. L’élimination du DEP par le couplage O3/CA 

est donc majoritairement réalisée par des mécanismes de type radicalaire. A pH acide, la 

principale voie d’élimination du DEP est réalisée par des réactions radicalaires se déroulant à 

la surface du CA ou dues à l’interaction O3/CA. Le CA joue donc clairement un rôle de 

promoteur et d’initiateur de radicaux hydroxyles OH
● 

ainsi que de support réactionnel. A des 

pH plus élevés, l’ozonation par voie indirecte en phase homogène devient prépondérante. 

Les résultats ont ainsi permis de mieux comprendre le mécanisme du couplage O3/CA. 

L’importance des conditions opératoires et du choix du CA ont été mis en évidence, 

Cependant, dans cette partie, seule la cinétique de dégradation du DEP a été étudiée. Or 

l’oxydation suppose la dégradation des molécules en sous-produits pouvant eux présenter une 

certaine toxicité. Afin de juger de l’efficacité du procédé, il faut alors connaître l’évolution de 

ces sous-produits et leur toxicité. La dégradation du DEP par le couplage O3/CA se déroulant 
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majoritairement par des mécanismes radicalaires, le traitement pourrait éventuellement 

conduire à une minéralisation complète. Cela pourrait s’avérer nécessaire et extrêmement 

intéressant selon la toxicité des sous-produits. La suite de l’étude consiste ainsi à étudier la 

minéralisation du DEP par le couplage O3/CA. Il sera notamment intéressant de voir si à pH 

élevé, le couplage, dont l’intérêt semble mineur vis-à-vis de la cinétique d’élimination du 

DEP, ne permet pas une amélioration significative dans la minéralisation du polluant. En 

outre, le CA semble jouer un rôle de support réactionnel. Ceci signifie que l’ozonation 

pourrait régénérer in situ le CA et prolonger ainsi sa durée de vie, ce qui pourrait être 

économiquement très intéressant. Il serait ainsi nécessaire de suivre l’état du CA et 

notamment d’évaluer la quantité de composés adsorbés par des analyses 

thermogravimétriques. 

 

III. Etude de la minéralisation et de la toxicité du 

DEP par le couplage O3/CA 

III.1. Objectif  

 

 L’étude cinétique a montré l’intérêt du couplage vis-à-vis de la dégradation du 

polluant cible, notamment à pH acide. Afin de juger de l’efficacité du traitement, il est 

maintenant nécessaire de s’interroger sur le devenir de ce produit cible, en suivant l’évolution 

de la minéralisation (transformation de ces polluants en eau et dioxyde de carbone (CO2)) et 

de la toxicité de l’effluent au cours du traitement. En fait, l’oxydation suppose la génération 

de sous-produits d’oxydation pouvant être aussi toxiques (voire plus toxiques) que leur 

précurseur. A titre d’exemple, certains auteurs ont montré que les sous-produits d’ozonation 

formés à partir de différents polluants (composés pharmaceutiques comme le bezafibrate ou 

l’estradiol (Dantas F.R. et al., 2007 ; Salter D. et al., 2010), colorants industriels (Gamal 

El-Din M. et al., 2006)) sont plus toxiques que le polluant initial.  

Le suivi de la minéralisation a été réalisé par mesure du carbone organique total 

(COT) et celui de la toxicité par mesure de l’inhibition de la bioluminescence de bactéries 

vibrio fischeri. Les expériences ont été réalisées entre pH = 2,5 (pour lequel le couplage est 

plus intéressant que les procédés classiques) et pH = 7,2 (afin de vérifier si à défaut d’être 

avantageux sur la cinétique de dégradation du polluant cible, ce couplage présente un intérêt 

en termes de toxicité pour l’élimination des sous-produits de dégradation). Les deux CA (L 27 

et X 17) présentant les propriétés chimiques et texturales les plus adaptées au couplage O3/CA 



 
137 

et ayant conduit aux meilleurs résultats cinétiques ont été utilisés. En outre, afin de 

comprendre le rôle du CA et d’obtenir des informations sur sa durée de vie au sein du 

couplage, certaines analyses (thermogravimétriques, IRTF, isothermes à l’azote à 77 K) ont 

été réalisées à différentes étapes au cours du traitement.  

 

III.2. Méthode   

 

III.2.1. Protocole opératoire  

 

Le pilote d’ozonation utilisé pour l’étude de la minéralisation et de la toxicité est celui 

décrit précédemment pour l’étude cinétique (II.3.1). Initialement, le réacteur est chargé avec 

750 mL d’une solution de DEP (0,617 g L
-1

) dont la teneur en COT est de 400 mg L
-1

. Cette 

solution est préparée avec une solution tampon phosphate (pH = 2,5, 5,6 ou 7,2). Pour les 

expériences réalisées en présence de CA, une masse de 2,0 g de CA est ensuite introduite. 

L’ozone, fabriqué à partir d’oxygène pur dans un ozoneur (BMT 903 N), est alors introduit en 

fond de réacteur par un diffuseur poreux à la concentration de 140 g Nm
-3

 et à un débit gazeux 

de 50 NL h
-1

 afin de maintenir une concentration constante en O3 dissous dans la solution 

(concentration mesurée par la méthode au carmin indigo). Les paramètres opératoires suivants 

ont été appliqués pour toutes les manipulations (Tableau 40) :  

 

Tableau 40 - Paramètres opératoires de l’étude de la minéralisation du DEP 

 

Température (°C) 20 

Vitesse d’agitation (tr min
-1

) 300 

Débit gaz (NL h 
-1

) 50 

Concentration en ozone (g Nm
-3

) 140 

Temps (min) 400 

 

Pour le suivi du COT, un volume de 10 mL d’échantillon est prélevé après différents 

temps de réaction. Immédiatement après le prélèvement, un volume de 200 µL d’une solution 

de sulfite de sodium 0,1 M est introduit dans l’échantillon afin d’éliminer l’ozone dissous. Les 

échantillons sont ensuite filtrés (0,45 µm) afin de séparer le liquide du CA. Pour le suivi de la 

toxicité, 250 mL d’échantillon étant nécessaires pour l’analyse, une expérience a du être 
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réalisée pour chaque point (60, 200 et 400 min). Lors de ces expériences de mesure de la 

toxicité, l’ozone dissous est éliminé par stripping à l’oxygène. 

 

III.2.2. Analyses 

 

III.2.2.1. Analyse du carbone organique total (COT) 

 

Dans l’eau, le carbone total (CT) se répartit en carbone organique total (COT) et carbone 

inorganique (CI). Ce dernier correspond à la présence d’ions carbonates (CO3
2-

), 

hydrogénocarbonates (HCO3
-
) et de dioxyde de carbone dissous.  

Les mesures en CT et CI de la solution ont été réalisées à l’aide d’un COT-mètre TOC-

VCSH Shimadzu. Le protocole opératoire des analyses CT et CI ainsi que le schéma 

représentant le fonctionnement du COT-mètre sont présentés en Annexe 13. Les courbes 

d’étalonnages CT et CI sont présentées dans l’Annexe 13.  

La teneur en COT est déduite des deux mesures précédentes :  

COT CT ICC C C                                                                                                    Équation 77 

Où, CCOT est la concentration en carbone organique total (mg L
-1

), CCT est la concentration 

en carbone total (mg L
-1

), CIC est la concentration en carbone inorganique (mg L
-1

). 

La mesure du COT de la solution initiale, COT0, et du COT à l’instant t, COTt, permet de 

calculer le taux de minéralisation du DEP, tmt (%), selon l’Équation suivante :  

.1000 t
t

0

COT COT
tm

COT


                                                                                             Équation 78 

 

III.2.2.2. Analyse de la concentration en DEP  

 

La concentration en DEP a été suivie par CLHP selon les paramètres définis 

précédemment lors de l’étude cinétique (II.3.3.2).  

 

III.2.2.3. Analyse de la toxicité  

 

 La toxicité des effluents a été déterminée par des tests d’inhibition de la 

bioluminescence de bactéries vibrio fischeri. Ces analyses ont été réalisées par un laboratoire 

spécialisé SGS, selon la norme ISO 11348-2.  
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Ces tests ont été réalisés à 15°C en ajoutant du NaCl jusqu’à obtenir une salinité de 20 %. 

Pour chaque échantillon testé, plusieurs mesures sont réalisées à différentes dilutions. Les 

résultats obtenus permettent de déterminer la fraction de la concentration initiale de 

l’échantillon entraînant 50 % d’inhibition de la bioluminescence des bactéries en 30 minutes 

(CE50-30min). Une faible valeur de CE50-30min traduit donc d'une toxicité élevée de l'effluent.  

La valeur de CE50-30min permet d’estimer la toxicité de la solution exprimée en unité de 

toxicité (TU). Cette unité, définie par l’Équation 79, est utilisée pour classifier la toxicité de la 

solution (Tableau 41) (Gamal El-Din M. et al., 2006 ; Urtiaga A. et al., 2006 ; Günesf E.H. 

et al., 2008).  

100

50-30min

TU
CE

                                                                                                          Équation 79 

 

Tableau 41 – Echelle de toxicité des test d’inhibition de la bioluminescence de vibrio fischeri 

 

TU 0 < 1 1 -10  ˃ 10 ˃ 100 

Toxicité  Non  

toxique 

Peu  

toxique 

Toxique très 

toxique 

Extrêmement 

toxique 

 

III.2.2.4. Analyse thermogravimétrique des charbons actifs 

 

Les analyses thermogravimétrique des CA ont été réalisées selon les paramètres 

définis précédemment (III.5, chapitre 2) afin d’estimer la quantité de produits déposés dans 

les pores du CA après différents temps de traitement.  
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III.3. Résultats et discussion 

 

III.3.1. Manipulations préliminaires   

 

 Préalablement à l’étude de la minéralisation du DEP, il est nécessaire de s’assurer que 

la teneur du COT mesurée correspond à la présence du DEP et de ses sous-produits et non à 

d’autres sources. D’une part, il est possible que le CA (qui est un matériau par définition 

carboné) puisse relarguer du carbone organique lors de son introduction en phase aqueuse. 

D’autre part, certaines études mentionnent une modification progressive des propriétés 

chimiques lorsque ce dernier est en contact avec l’ozone (oxydation des fonctions de surface) 

(Alvarez P.M. et al., 2005 ; Rivera-Utrilla J. et al., 2006 ; Cagnon B. et al., 2011). Il est 

donc préalablement nécessaire d’analyser et éventuellement de quantifier l’évolution du COT 

d’une solution contenant du CA et soumise aux conditions d’ozonation définies 

précédemment (Tableau 40).  

 Pour cela, certaines manipulations préliminaires ont été réalisées avec chaque CA :  

 

1. Le CA a été introduit dans une solution tampon, afin d’évaluer la quantité de 

carbone relarguée au cours du temps.  

2. Le CA a été introduit dans une solution tampon en présence d’O3.  

 

III.3.1.1. Evolution du COT dans une solution contenant du CA  

 

L’évolution du COT d’une solution tampon phosphate, dans laquelle a été introduite une 

masse de 2,0 g de CA, a été suivie (L 27, pH = 5,6). Les résultats sont présentés sur la Figure 

44.  
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Figure 44 - Évolution du COT dans une solution contenant du L 27  

 

Aucun rejet significatif de carbone n’a été observé. Ainsi, au bout de 250 minutes une 

quantité maximale de 0,2 mg L
-1

 a été observée, valeur inférieure à la limite de quantification 

de l’appareil (5 ppm). Le procédé d’adsorption seul ne relargue pas une quantité de composé 

carboné dans la solution qui pourrait interférer dans les résultats des expériences ultérieures. 

 

III.3.1.2. Evolution du COT dans une solution contenant du CA et soumise à l’O3  

 

Afin d’estimer la quantité de carbone relargué par les CA en présence d’’ozone, 

plusieurs expériences (pH = 2,5 ; 5,6 et 7,2) ont été réalisées avec les 2 CA choisis pour cette 

étude. Pour chaque expérience, le CA a été mis en phase aqueuse puis l’ozone a été introduit 

en continu, selon les paramètres opératoires décrits dans le Tableau 39. 

L’évolution de la concentration du COT au cours du temps avec les CA L 27 et X 17 

aux différents pH est présentée sur les Figures 45 et 46. Un test de répétabilité (même 

expérience réalisée 3 fois) a été réalisé avec le CA L 27  à pH = 2,5 (des résultats identiques 

ont bien été obtenus pour les 3 expériences (les valeurs sont représentées par la moyenne des 

trois).  
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Figure 45 - Évolution du COT dans une solution contenant du L 27 et soumise à l’O3 
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Figure 46 - Évolution du COT dans une solution contenant du X 17 et soumise à l’O3 

 

Les résultats présentés sur les Figures 46 et 47 montrent qu’il existe une quantité 

significative de carbone rejetée dans la solution quand les CA sont en présence d’O3. Cette 

quantité relarguée est différente selon le CA étudié et le pH de la solution : plus le pH est 

élevé plus cette quantité est importante. Ainsi le L 27 relargue une quantité d’environ 100 mg 

L
-1

 de COT à pH = 7,2, tandis qu’à pH acide (2,5 et 5,6) environ 20 mg L
-1

 de COT sont 

rélargués dans la solution. Cette quantité supérieure du L 27 est due au nombre de fonctions 

de surface très élevé (Tableau 9). Cette influence du pH est aussi vérifiée pour le X 17. Il est à 

noter que les valeurs obtenues sont tout à fait répétables (résultats identiques obtenus sur les 3 

expériences réalisées avec le L 27 à pH = 7,2).  

Selon différents auteurs, la présence de matière carbonée en solution suite à 

l’ozonation provient de réactions entre l’O3 et les groupements de surface du CA, pouvant 

conduire au relarguage de composés tels que l’acide acétique ou l’acide formique (Rivera-

Utrilla J. et al., 2002b ; Rivera-Utrilla J. et al., 2003). 

Selon les résultats de ces expériences préliminaires, il est nécessaire de tenir compte de cet 

effet de relarguage du CA soumis à l’O3 pour pouvoir analyser la minéralisation du DEP. Pour 

la suite de l’étude, il sera tenu compte de ce phénomène en soustrayant à chaque analyse de 

COT la valeur du blanc obtenue dans les mêmes conditions opératoires (mais en absence de 

DEP) et après le même temps de traitement. Il est important de noter que cette hypothèse de 

travail a déjà été utilisée précédemment (Beltrán F.J. et al., 2009b). 

 

III.3.2. Ozonation simple   

 

L’ozonation simple du DEP a été réalisée afin d’estimer l’efficacité de ce type de 

procédé pour minéraliser ce polluant. Ces expériences ont été réalisées à différents pH (2,5,  
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5,6, et 7,2) afin de voir l’influence de ce paramètre sur l’efficacité du traitement. La Figure 47 

présente l’évolution de la concentration en COT et en DEP au cours du temps. 
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Figure 47 - Évolution de la concentration en DEP (traits pleins) et du COT (traits pointillés) 

lors du traitement par ozonation à pH = 2,5 (▲), pH = 5,6 (x) et pH = 7,2 (●) 

 

Les résultats concernant l’évolution du DEP présentés sur la Figure 47 confirment les 

observations réalisées lors de l’étude cinétique : ils montrent que l’élimination totale du DEP 

est possible par ozonation et que la vitesse d’élimination dépend fortement du pH. Ainsi cette 

élimination totale a été obtenue en moins de 25 minutes à pH = 7,2 alors que plus de 200 

minutes ont été nécessaires à pH = 2,5. Ces résultats montrent également que l’ozonation du 

DEP conduit à une minéralisation lente, incomplète et dépendant du pH : après 400 min de 

traitement, le taux de minéralisation est de 28,6 % à pH = 2,5 alors qu’il est de 53,0 % à pH = 

7,2 (Tableau 41). Cette différence de vitesse de minéralisation en fonction du pH est due à 

une décroissance plus rapide dans les premières minutes (tant qu’il reste du DEP en solution), 

l’évolution du COT étant ensuite relativement similaire à tous les pH (l’évolution des courbes 

est quasi-parallèle). Ceci montre que les sous-produits sont nettement moins réactifs vis-à-vis 

de l’ozone. 

Selon différents auteurs, la réaction de décomposition des phtalates par ozonation est 

réalisée par cycloaddition et par attaque électrophile. Les principaux sous-produits identifiés 

lors de l’ozonation de phtalates (non réalisé lors de cette étude) sont par exemple l’acide 

oxalique, l’acide formique, le peroxyde de d’hydrogène, le d-tartrate de diméthyle (Annexe 

14) (Mallevialle J. et al., 1991 ; Chen Y.H et al., 2007). 
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Les valeurs de toxicité, mesurées après différents temps de traitement (60 min, 200 

min et 400 min) sont présentées dans le Tableau 42.  

 

Tableau 42 - Évolution de la minéralisation et de la toxicité de la solution de DEP traitée par 

ozonation simple 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Les résultats d’analyse de la toxicité montrent que certains sous-produits d’oxydation 

peuvent présenter une toxicité plus élevée que leurs précurseurs. A titre d’exemple, à pH = 2,5 

et pH = 5,6, une toxicité supérieure à celle de la solution de départ a été obtenue après 400 

minutes de traitement (respectivement 11,1 TU – très toxique- et 6,6 TU - toxique). Ce n’est 

qu’à pH = 7,2, où la minéralisation est plus avancée (tm400 = 53,0 %), qu’une diminution 

significative de la toxicité a été observée, avec une toxicité finale inférieure à 1,25 TU (peu 

toxique).  

 

L’ensemble de ces résultats confirme que le procédé d’ozonation simple ne semble pas 

adapté au traitement de ce type de composé en conditions acides : même si une élimination du 

DEP est possible (toutefois lente lorsque la valeur du pH diminue), les sous-produits 

d’ozonation représentent un problème majeur du fait de leur toxicité. A titre d’exemple, la 

solution à traiter (initialement classée toxique) a été classée très toxique après 400 min de 

traitement à pH = 2,5. Ainsi, ces sous-produits moins réactifs vis-à-vis de l’ozone (d’où une 

minéralisation incomplète montrée précédemment), induisent une toxicité plus importante de 

l’effluent traité. Il n’y a qu’à pH = 7,2 (où la minéralisation est la plus avancée) qu’une 

diminution significative de la toxicité a pu être observée (TU < 1,25, peu toxique). Ces 

résultats indiquent que l’efficacité d’un procédé d’élimination du DEP par oxydation est 

strictement liée à une minéralisation avancée. A cette valeur de pH, la voie radicalaire est 

favorisée et pourrait conduire à un autre schéma réactionnel avec des sous-produits moins 

toxiques que ceux obtenus par ozonation directe. 

 pH = 2,5 pH = 5,6 pH = 7,2 

Temps 

(min)  

tm t 

(%) 

TU tm t 

(%) 

TU tm t 

(%) 

TU 

0 0 4,5 0 5,2 0 3,1 

60 0,7 9,1 23,0 9,1 28,8 < 1,25 

200 18,8 7,1 30,1 5,9 38,9 < 1,25 

400 28,6 11,1 38,8 6,6 53,0 < 1,25 
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Il est maintenant important de savoir si l’utilisation du couplage O3/CA permet 

d’obtenir un traitement plus efficace. En outre, il sera également important de déterminer les 

conditions opératoires (nature du CA, pH) favorisant ce procédé. 

 

III.3.3. Couplage O3/CA   

 

L’étude de la minéralisation du DEP par le couplage O3/CA a été réalisée en utilisant 

les CA L 27 et X 17 aux 3 pH précédemment cités et selon les paramètres opératoires décrits 

dans le Tableau 40. L’évolution de la teneur en COT et de la concentration en DEP au cours 

du temps est présentée Figure 48 (L 27) et Figure 49 (X 17).  
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Figure 48 - Évolution de la concentration en DEP (traits pleins) et du COT (traits pointillés) 

lors du traitement par le couplage O3/L 27 pH = 2,5 (▲), pH = 5,6 (x) et pH = 7,2 (●) 
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Figure 49 - Évolution de la concentration en DEP (traits pleins) et du COT (traits pointillés) 

lors du traitement par le couplage O3/X 17 à pH = 2,5 (▲), pH = 5,6 (x) et pH = 7,2 (●)  

 

L’évolution de la concentration en DEP au cours du temps, présentée sur les Figures 

48 et 49, montre que le couplage O3/CA permet une élimination totale et rapide du DEP, 

même à pH acide : le DEP est totalement et très rapidement éliminé avec les deux CA utilisés. 

Le procédé O3/CA apparaît donc efficace dans toutes les conditions opératoires utilisées vis-à-

vis de la dégradation du DEP. 

 

Pour l’évolution de la minéralisation, les résultats présentés sur les Figures 48 et 49 

montrent l’intérêt et l’efficacité du couplage : dans toutes les conditions opératoires, une 

minéralisation totale a été obtenue pour le couplage O3/L 27. Pour le couplage O3/X 17, les 

résultats obtenus sont moins intéressants mais restent significativement meilleurs que ceux 

obtenus avec l’ozonation seule, puis qu’une élimination totale est aussi obtenue à pH = 7,2, 

tandis qu’à pH = 2,5 le taux de minéralisation est de 68,1 %. Comme pour l’ozonation seule, 

il apparaît que la vitesse de la minéralisation dépend fortement du pH. Ainsi, après 200 min 

de traitement par le couplage O3/L 27 le taux de minéralisation à pH = 2,5 et pH = 7,2 sont 

respectivement de 16,3 % et 89,2 %. 

 Ainsi à pH = 7,2 pour les deux CA utilisés, une élimination totale du COT est obtenue 

(ta 400  > 97 % pour les deux CA utilisés), alors qu’à pH = 2,5 cette élimination est plus lente 

(ta 400  de 68,1 % pour le CA X 17).  

Ces résultats montrent également que le CA utilisé et le pH influent sur les 

mécanismes du couplage. Avec les deux CA, une évolution de la minéralisation très différente 

est observée. Pour le couplage O3/L 27, aux valeurs de pH plus acides (pH = 2,5 et pH = 5,6), 

la minéralisation se fait en trois phases, avec initialement une décroissance rapide du COT, 
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puis une augmentation progressive, et enfin une diminution rapide jusqu’à minéralisation 

totale (Figure 48). Ces phénomènes peuvent être expliqués de la façon suivante : 

 

Phase 1 : Diminution du COT : la décroissance rapide du COT est attribuée à 

l’élimination du DEP et à l’adsorption du DEP et de ses ces sous-produits d’oxydation. Ceci 

est confirmé par les ATG (présentées ultérieurement).  

 

Phase 2 : Augmentation du COT : ce phénomène ne peut être attribué qu’à la désorption 

(relarguage) des composés adsorbés oxydés in situ par l’ozone (les analyses HPLC 

démontrant qu’il ne s’agit pas de DEP). Cette oxydation conduit à la formation de sous-

produits d’ozonation plus polaires que leurs précurseurs et présentant moins d’affinité avec le 

CA. Les propriétés texturales de ce dernier (Lo = 18,5 Å, Tableau 13, chapitre 2) favorisent ce 

phénomène de désorption qui conduit alors à une augmentation du COT en solution.  

 

Phase 3: Diminution du COT : Ces sous-produits sont ensuite progressivement éliminés, 

jusqu’à une minéralisation totale de l’effluent. La dégradation relativement rapide de ces 

sous-produits (qui semblaient peu réactifs vis-à-vis de l’ozone seul) montre que la présence de 

CA favorise les mécanismes de type radicalaire. Les réactions entre l’ozone et les 

groupements de surface du CA accélèrent la production des radicaux hydroxyles (OH
•
) et 

favorisent la minéralisation. 

 

La diminution du COT lors de cette phase pourrait aussi être attribuée à un effet 

d’adsorption du CA. Or, les ATG, présentées Figure 50, et discutées ultérieurement, montrent 

que le CA ne semble pas avoir de composés adsorbés à sa surface en fin de traitement. Cette 

étape de diminution du taux en COT n’est donc pas attribuée à une ré-adsorption des sous-

produits formés dans le CA, mais bien à leur élimination. 

 

La toxicité mesurée après différentes durées de traitement (60 min, 200 min et 400 

min) est présentée dans les Tableaux 43 et 44.  

 

Tableau 43 - Évolution du taux de minéralisation et de la toxicité au cours du traitement 

d’une solution de DEP par le couplage O3/L 27 

 pH = 2,5 pH = 5,6 pH = 7,2 



 
148 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tableau 44 - Évolution du taux de minéralisation et de la toxicité au cours du traitement 

d’une solution de DEP par le couplage O3/X 17 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Les résultats présentés sur les Tableaux 43 et 44 montrent que le couplage O3/CA 

permet une diminution de la toxicité de l’effluent. Celle-ci est bien plus élevée que celle 

obtenue par ozonation simple. Il apparaît même qu’une détoxification totale de l’effluent est 

possible. Une toxicité nulle avec le L 27 à pH = 5,6 (après 400 min) et à pH = 7,2 (après 200 

min) a été obtenue. En outre, ces résultats montrent qu’une minéralisation avancée est 

nécessaire pour obtenir une diminution significative de la toxicité. Tant que les sous-produits 

de dégradation du DEP sont présents en solution, la toxicité reste élevée (par exemple, à pH = 

2,5 et avec le L 27, la toxicité est estimée à = 9,1 TU (toxique) au bout de 200 minutes de 

traitement alors que la minéralisation est de 16,3 %). Ces différents résultats montrent 

également que le CA utilisé influe sur l’évolution de la toxicité au cours du traitement. A titre 

d’exemple, le L 27 semble plus efficace que le X 17, puisqu’en fin de traitement, il conduit à 

pH = 5,6 et pH = 7,2 à une détoxification totale de l’effluent, et à pH = 2,5, la solution traitée 

Temps 

(min)  

tm t 

(%) 

TU tm t 

(%) 

TU tm t 

(%) 

TU 

0 0 4,5 0 5,3 0 3,1 

60 53,2 4,8 47,7 8,3 60,3 < 1,25 

200 16,3 9,1 14,7 11,1 89,2 0 

400 > 97 < 1,25 > 97 0 > 97 0 

 pH = 2,5 pH = 5,6 pH = 7,2 

Temps 

(min)  

tm t 

(%) 

TU tm t 

(%) 

TU tm t 

(%) 

TU 

0 0 4,5 0 5,3 0 3,1 

60 78,0 4,2 50,0 5,0 51 < 1,25 

200 69,6 3,7 68,1 2,3 77,6 < 1,25 

400 68,1 4,2 82,8 < 1,25 > 97 < 1,25 
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n’est que « peu toxique » (TU < 1,25). Le X 17 permet d’obtenir de moins bons résultats, ce 

dernier restant néanmoins bien supérieurs à ceux de l’ozonation simple. 

 

Les résultats de toxicité ont mis en évidence que le couplage O3/CA génère la présence de 

sous-produits d’oxydation du DEP. Ces sous-produits formés semblent même être plus 

toxiques que ce micropolluant vis-à-vis des bactéries vibrio fischeri. Toutefois, cette méthode 

peut, à l’inverse d’une méthode classique, permettre d’obtenir une minéralisation avancée 

s’accompagnant d’une détoxification de l’effluent. 

Lors de cette étude, les sous-produits formés par oxydation du DEP n’ont pas été 

identifiés. Certaines études portant sur la décomposition du DEP par d’autres procédés 

d’oxydation avancée (notamment le couplage UV/H2O2), mentionnent la présence de sous-

produits tels que l’acide benzoïque et le benzoate d’éthyle. Un schéma de dégradation du DEP 

est présenté Annexe 15 (Mallevialle J. et al., 1991 ; Xu B. et al., 2007 ; Chen Y.H et al., 

2007). 

 

III.3.4. Détermination du rôle du CA 

 

Les résultats précédents ont montré que le couplage peut permettre une détoxification 

totale de l’effluent. Au cours du traitement, différents phénomènes ont pu être observés, 

notamment celui de la désorption lors de l’utilisation du L 27. Ceci pourrait indiquer que le 

CA joue, dans ce couplage, un rôle de support réactionnel prépondérant (favorisant les 

interactions DEP/O3 ou DEP/OH●) et ne semble pas intervenir en tant qu’adsorbant, avec 

rétention « définitive » des composés à la surface. Cette caractéristique du couplage O3/CA 

pourrait se révéler économiquement très intéressante car l’ozone assurerait ainsi la 

régénération in situ du CA, entraînant une diminution de la fréquence de renouvellement du 

CA. Pour vérifier cette hypothèse, des ATG ont été réalisées à différents instants du 

traitement (Figure 50). Ces analyses, présentées précédemment (III .5, chapitre 2), permettent 

de détecter la présence de composés adsorbés à la surface du CA. En plus de l’analyse des 

composés adsorbés, il est important de savoir si le CA évolue au cours du temps suite à son 

utilisation dans le couplage. Ainsi, le suivi des propriétés chimiques (IRTF) et texturales 

(isotherme d’adsorption à l’azote à 77K) a été réalisé pour les CA après différents temps de 

traitement. 

Les résultats des ATG (réalisées après 60, 200 et 400 min de traitement lors du 

couplage O3/L 27, à pH = 2,5 et pH = 7,2) sont présentés sur la Figure 50. Ils peuvent être 
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comparés à ceux obtenus avec ce CA brut lavé (blanc) et ce CA saturé en DEP. Ces analyses 

montrent qu’à pH = 2,5 une diminution significative de la quantité du DEP au sein du CA est 

observée, même si ce composé n’est pas totalement éliminé de la surface du CA au bout de 

400 minutes de traitement. En revanche à pH= 7,2 il est remarqué une nette diminution de la 

quantité du DEP au cours du temps. En fin de traitement (400 minutes), les courbes sont 

superposées avec le L 27 brut lavé : dans ces conditions opératoires, le CA ne comporte pas 

de DEP. Ceci confirme que le CA joue un rôle de support réactionnel et qu’il est régénéré in 

situ par l’O3. En outre, ces résultats confirment une évolution du système plus lente lorsque le 

pH diminue : dans les conditions acides, les produits retenus à la surface de CA mettent plus 

de temps à être éliminés. 
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Figure 50 - Analyse thermogravimétrique du L 27 après 60 min(■), 200 min (●), 400 min 

(▲) de traitement, du L 27 brut lavé (■) et du L 27 saturé en DEP (▲) 

 

L’analyse IRTF du CA L27 (utilisé à pH = 7,2) est présentée sur la figure 51. Les 

résultats montrent qu’il existe une évolution progressive des propriétés chimiques du CA : les 

bandes caractéristiques des groupements oxygénés présentent une intensité plus forte lorsque 

le temps de traitement augmente. Ceci démontre que le contact entre l’ozone et le CA conduit 

à une augmentation des groupements oxygénés. En revanche, les isothermes d’adsorption à 

l’azote à 77 K (Annexe 16) ne font apparaître aucune différence significative au niveau des 

propriétés texturales entre le CA brut et le CA utilisé dans le couplage. Ces résultats sont en 

accord avec ceux de Cagnon (Cagnon et al., 2011), montrant qu’une ozonation en phase 

liquide du CA (même en l’absence de polluant) ne conduit pas à des modifications 

significatives de ses propriétés texturales.  

pH = 2,5 pH = 7,2 
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Figure 51 : spectres IRTF du L 27 après 60 min (   ), 200 min (   ), 400 min (   ) de traitement 

et du L 27 brut lavé (   ) 

 

En conclusion, ces résultats mettent en évidence un autre point fort de ce couplage : 

agissant principalement en tant que support réactionnel dans ce procédé, le CA pourrait être 

régénéré in situ, ce qui conduirait à une diminution de sa fréquence de régénération et de 

renouvellement (donc à une diminution importante des coûts de fonctionnement). Cependant, 

une évolution des propriétés chimiques du CA a été observée, avec une augmentation des 

groupements oxygénés de surface qui pourrait rendre le matériau plus performant pour les 

cycles de traitement suivant. Il est important de noter que cet effet a été enregistré alors 

qu’aucune optimisation de la quantité d’ozone fournie n’a été effectuée. Cette optimisation, 

pouvant permettre une diminution de ces modifications, devra être effectuée. En parallèle, il 

serait intéressant d’analyser l’impact de l’augmentation de ces groupements sur l’efficacité du 

procédé.  

 

IV. Conclusion  

 

Ce chapitre concerne l’élimination du DEP par le couplage O3/CA. Dans un premier 

temps, la cinétique de dégradation du DEP a été étudiée et a permis d’évaluer l’efficacité de 

ce procédé pour l’élimination de ce composé. Les résultats ont montré une forte influence du 

pH sur la cinétique d’ozonation du polluant. Plus la valeur de pH est élevée, plus la cinétique 

d’ozonation est rapide ; la constante de vitesse d’ozonation simple variant entre 0,004 min
-1 
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(pH = 2,5) et 0,613 min
-1

 (pH = 7,2). Dans un second temps, la dégradation du DEP par le 

couplage O3/CA a également été étudiée avec 4 CA différents. Les résultats ont montré que, 

même si le couplage permet d’améliorer la cinétique de dégradation du DEP dans toutes les 

conditions, c’est surtout à des valeurs de pH acides que l’apport du couplage est le plus 

intéressant, les constantes de vitesse (kglobal) obtenues aux pH plus élevés étant proches de 

celles obtenues en ozonation seule. Ainsi ce procédé semble présenter un intérêt majeur vis-à-

vis des composés réfractaires à un traitement d’oxydation classique. Les résultats montrent 

également que l’efficacité du couplage O3/CA dépend fortement des propriétés chimiques et 

texturales du CA. Un CA présentant des surfaces externe et microporeuse élevées sera plus 

efficace dans ce type de couplage. La présence de fonctions de surface, qu’elles soient 

basiques ou acides, semble aussi favoriser ce procédé. La contribution cinétique des 

mécanismes radicalaires (δradicalaire) dans le couplage O3/CA a également été estimée. Les 

résultats ont montré que cette contribution est toujours très élevée (supérieure à 50%) à toutes 

les valeurs de pH et pour tous les CA utilisés. L’élimination du DEP par le couplage O3/CA 

est donc majoritairement réalisée par des mécanismes de type radicalaire : à pH acide, la 

principale voie d’élimination du DEP est réalisée par des réactions radicalaires se déroulent à 

la surface du CA ou dues à l’interaction O3/CA. Le CA joue donc clairement un rôle de 

promoteur et d’initiateur de radicaux hydroxyles OH
● 

ainsi que de support réactionnel.  

Ensuite, l’étude de la minéralisation du DEP et de la toxicité au cours du traitement a 

été réalisée. D’une part, les résultats obtenus avec le procédé d’ozonation seul ont montré que 

l’ozonation du DEP conduit à une diminution du COT relativement lente et incomplète à tous 

les pH. Ceci montre que les sous-produits sont nettement moins réactifs vis-à-vis de l’ozone. 

Les analyses de la toxicité montrent que le procédé d’ozonation simple ne semble pas adapté 

au traitement de ce type de composé, surtout à des valeurs de pH acides : certains sous-

produits d’oxydation peuvent présenter une toxicité plus élevée que leurs précurseurs.  

Les résultats obtenus avec le couplage O3/CA ont démontré la grande efficacité de ce 

procédé, tant au niveau de sa capacité de minéralisation du polluant (pouvant être réfractaire à 

l’ozonation simple) qu’au niveau de la diminution significative de la toxicité. Il a en outre été 

montré que, dans ce procédé, le CA joue un rôle d’initiateur et de promoteur de radicaux 

libres (favorisé par un nombre élevé de groupements de surface) et de support réactionnel 

(favorisé par une surface externe et une surface microporeuse élevées). A la fin du traitement, 

le polluant cible n’est pas adsorbé sur le CA. La régénération in situ du CA par l’ozone est un 

avantage pour ce procédé puisqu’il conduit à une diminution des coûts de régénération des 

matériaux adsorbants. Cependant, il sera préalablement nécessaire de réaliser une 
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optimisation de la dose d’O3 afin de ne pas avoir une évolution trop rapide des propriétés du 

CA.  

Une dernière étape est nécessaire avant de valider cette méthode de traitement. Le 

couplage O3/CA n’a ici été testé qu’avec des effluents de synthèse (eau désionisée dopée en 

DEP). Afin de valider cette méthode, il est maintenant nécessaire d’étudier les performances 

de ce couplage sur des matrices plus complexes, c'est-à-dire des eaux de différentes origines 

dopées avec plusieurs composés de la famille des phtalates.  
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I. Introduction 

 

Les résultats précédents ont montré l’efficacité du couplage O3/CA tant au niveau de 

la cinétique de dégradation qu’au niveau de la minéralisation du polluant et de la 

détoxification de la solution pour l’élimination du DEP présent en phase aqueuse. Ces 

résultats ont aussi montré que l’élimination du DEP par ce procédé est majoritairement 

réalisée par des mécanismes de type radicalaire dus aux interactions entre l’ozone et les 

groupements de surface du CA. Des résultats positifs ayant été obtenus sur ce composé 

modèle introduit dans de l’eau désionisée, l’étude et la validation du procédé peuvent être 

poursuivis en utilisant des effluents réels. Aussi, il semble nécessaire de tester ce procédé sur 

d’autres composés de la famille des phtalates afin d’évaluer une éventuelle relation entre la 

structure du composé et l’efficacité du procédé. Ainsi, l’efficacité de ce procédé doit être 

éprouvée sur des effluents d’origine naturelle pouvant contenir des inhibiteurs naturels de 

radicaux libres tels que les ions carbonates ou bicarbonates et des molécules organiques. 

L’objectif de ce chapitre est ainsi d’étudier les performances du couplage O3/CA pour 

le traitement d’un mélange de composés de la famille des phtalates (DEP, DMP, DEHP) dans 

diverses matrices telles que les eaux de la Loire, du Loiret et une eau de sortie de station 

d’épuration. 

Cette étude sera réalisée par un suivi de la cinétique de dégradation des polluants. Les 

deux CA (L 27 et X 17) les plus efficaces pour l’élimination du DEP seront utilisés. Dans un 

premier temps, la dégradation du mélange de phtalates (introduits dans de l’eau désionisée) 

sera réalisée à trois pH différents. Dans un second temps, différentes matrices seront dopées 

par un mélange de phtalates (DEP, DMP, DEHP). Les résultats seront comparés à ceux 

obtenus par les techniques d’ozonation et d’adsorption utilisées séparément. 



 
156 

 

II. Etude de la cinétique de dégradation d’un 

mélange de phtalates par le couplage O3/CA  

 

II.1. Méthode 

 

II.1.1.Modèle théorique  

 

Le modèle théorique est identique à celui utilisé dans l’étude de la cinétique de 

dégradation du DEP par le couplage O3/CA (II. 2, chapitre 3). Ce modèle cinétique est basé 

sur la somme des contributions des différents effets (en phase homogène ou hétérogène) se 

produisant lors du couplage O3/CA. Dans le cas présent, aucune expérience ne sera réalisée en 

présence de t-BuOH. Selon les hypothèses de ce modèle, les expériences réalisées en présence 

d’ozone seul permettront de déterminer la constante de vitesse de dégradation des polluants 

en phase homogène (Équation 51). Celles réalisées en présence du couplage O3/CA 

permettront de déterminer la constante de vitesse globale (Équation 65) et celles réalisées 

uniquement en présence de CA permettront de déterminer la constante cinétique d’adsorption, 

k3 (Équation 43).  

 

II.1.2. Protocole opératoire  

 

Le pilote d’ozonation utilisé pour cette étude est celui décrit précédemment pour 

l’étude cinétique (III.3.1, chapitre 3). 

Un volume de 750 mL de la solution de phtalates est introduit dans l’ampoule à 

addition. La concentration en DMP et DEP est de 0,08 g L
-1

 et la concentration en DEHP est 

de l’ordre de la limite de solubilité de ce composé (0,003 g L
-1

). La solution de phtalates est 

préparée par dilution de ces trois composés purs dans la matrice à étudier (eau désionisée, eau 

du robinet, eau de la Loire, eau du Loiret et eau de sortie de station d’épuration). Pour les 

expériences réalisées en présence de CA, une masse de 2,0 g de CA est initialement introduite 

dans le réacteur et est recouverte de 50 mL de la matrice utilisée dans l’expérience (afin de ne 

pas mettre en contact direct le CA et l’O3 avant le début de l’expérience). L’ozone est ensuite 

introduit par un diffuseur poreux à la concentration de 50 g Nm
-3

 et à un débit gazeux de 40 
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NL h
-1

 afin de maintenir une concentration constante en ozone dissous dans la solution tout au 

long de l’expérience. Dès que la production d’ozone se stabilise (après environ 10 minutes), 

l’expérience débute en introduisant la solution à traiter dans le réacteur grâce à l’ampoule à 

addition. Les paramètres opératoires présentés dans le Tableau 45 ont été appliqués pour 

toutes les manipulations. 

  

Tableau 45 - Paramètres opératoires de l’étude de la complexification de matrices 

 

Température (°C) 20 

Vitesse d’agitation (tr min
-1

) 300 

Débit gaz (NL h 
-1

) 40 

Concentration en ozone (g Nm
-3

) 50 

 

Les échantillons sont prélevés à l’aide d’une seringue en verre, à des intervalles de 

temps choisis en fonction de la vitesse d’évolution du système. Immédiatement après le 

prélèvement, un volume de 100 µL d’une solution de sulfite de sodium 0,1 M est introduit 

dans l’échantillon afin d’éliminer l’ozone dissous. Les échantillons sont ensuite filtrés (0,45 

µm) afin de séparer le liquide des éventuels grains de CA ayant pu être prélevés. 

 

II.1.3. Analyses  

 

II.1.3.1. Analyse du carbone organique total (COT)  

 

Les mesures en CT et CI des différentes matrices ont été réalisées à l’aide d’un COT 

mètre TOC-VCSH Shimadzu, selon les paramètres définis précédemment lors de l’étude de la 

minéralisation (III.2.2.1, chapitre 3).  

 

II.1.3.2. Analyse de la concentration en phtalates  

 

Les concentrations en DMP et DEP ont été suivies par CLHP selon les paramètres définis 

lors de l’étude cinétique (II.3.3.2, chapitre 3). Les pics des 2 produits sont bien résolus, avec 

un temps de rétention de l’ordre de 3,9 min pour le DMP et de 5,0 min pour le DEP. 

Les analyses du DEHP ont été réalisées par le Service Central d’Analyse du CNRS par 

CLHP couplée avec un spectromètre de masse (le fragment recherché (M+H) a un rapport m/z 

= 391). La courbe d’étalonnage a été réalisée par dilutions successives du DEHP dans 
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l’acétonitrile. Dans les conditions opératoires utilisées (Tableau 46), la limite de 

quantification du DEHP est de 0,01 μg L
-1

.  

 

Tableau 46 - Conditions d’analyse en CLHP-SM 

 

Colonne MN Nucleodur C 18  

Température colonne (°C) 30 

Phase mobile Acétonitrile/eau (93/7) 

Débit (mL min
-1

) 0,30 

Détecteur UV Agilent G1315A, 220 nm 

Détecteur SM 1100 MSD (Agilent), Electrospray positif 

 

 

II.1.3.3. Analyse de la demande chimique en oxygène  

 

 Principe 

 

La demande chimique en oxygène (DCO), exprimée en mg d’O2 par litre, correspond 

à la quantité d’oxygène qui a été consommée par voie chimique pour oxyder l’ensemble des 

matières oxydables présentes en solution. La DCO est un indicateur global de pollution 

fréquemment utilisé dans le domaine du traitement de l’eau. Il permet une estimation de la 

charge polluante de l’effluent à traiter. 

Cette mesure est réalisée par une oxydation à chaud, en milieu acide et en présence 

d’un oxydant puissant, le dichromate de potassium (K2CrO7). Les composés organiques 

oxydables réduisent l’ion dichromate (Cr2O7
2-

) en ion chrome (Cr
3+

), de couleur verte. La 

quantité de Cr
3+

 produite est mesurée en utilisant un spectrophotomètre UV à une longueur 

d’onde de 620 nm.  

 

 Protocole opératoire  

 

Les mesures de DCO ont été réalisées par méthode colorimétrique à l’aide d’un DCO-

mètre PhotoLab 56. Un volume de 2 mL d’échantillon à analyser est ajouté à chaque tube de 

DCO (ces tubes contiennent les réactifs nécessaires à l’oxydation, la gamme 25-1500 mg L
-1

 

d’O2 a été utilisée). Le tube est alors fermé, le mélange homogénéisé puis placé dans le 

réacteur à 148 °C pendant 2 heures. Le tube est ensuite refroidi à température ambiante puis 

est placé dans le spectrophotomètre UV, permettant la lecture directe de la DCO. 



 
159 

 

II.2. Résultats et discussion 

 

II.2.1. Mélange de phtalates avec l’eau désionisée  

 

Lors de cette première série d’expériences, la cinétique de dégradation des trois 

phtalates (DEP, DMP, DEHP) a été étudiée. Ce mélange a été préparé dans de l’eau 

désionisée à 3 pH différents (pH = 2,5 ; 5,6 et 7,2). L’évolution de la concentration en DMP et 

DEP lors des différents traitements (ozonation, adsorption et couplages O3 /L 27 et O3 /X 17) 

est présentée Figure 52.  
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Figure 52 - Évolution de la concentration en DMP et DEP dans l’eau désionisée lors du 

traitement par le couplage O3/L 27 (DMP (●), DEP (○)), O3/X 17 (DMP (▲) DEP (Δ), 

ozonation seule (DMP (■), DEP (□)), Adsorption sur L 27 (DMP (♦), DEP (◊)), Adsorption 

sur X 17 (DMP (-), DEP (x)) 

 

 

Les courbes d’élimination du DMP et DEP montrent que pour les trois pH étudiés et 

avec les deux CA utilisés, le couplage O3/CA permet une élimination plus rapide des 

polluants que les autres techniques (selon les courbes, l’élimination est nettement plus lente 

avec les procédés d’adsorption et ozonation seule). Il faut également noter que ces résultats 

confirment que le L 27 est un meilleur adsorbant (pour les phtalates) que le X 17 (chapitre 2). 

 La comparaison des différentes courbes met en évidence un autre avantage du 

couplage : alors que l’efficacité du procédé d’ozonation est fortement influencée par le pH 

(évolution lente à pH = 2,5 et plus rapide à pH = 7,2), le couplage est nettement moins affecté 

par ces variations de pH et permet de garantir une efficacité élevée dans toutes les conditions. 

Cela indique que le couplage O3/CA permet d’initier et de promouvoir des radicaux libres 

quelle que soit la valeur du pH et donc même à pH acide.  

 

Les différentes constantes de vitesse de dégradation sont présentées dans le Tableau 47.  

 

 

 

 

 

 

 

pH = 7,2 
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Tableau 47 – Constante de vitesse de dégradation du DMP et DEP dans l’eau désionisée à 

différents pH 

 

 kDMP 

(min
-1

) 

R
2
 kDEP  

(min
-1

) 

R
2
 

pH = 2,5 

Ozonation seule  0,010 0,99 0,013 0,980 

Adsorption X 17 0,039 0,956 0,031 0,984 

Adsorption L 27 0,059 0,908 0,075 0,902 

O3/ X 17 0,087 0,986 0,103 0,989 

O3/ L 27 0,157 0,982 0,173 0,978 

pH = 5,6 

Ozonation seule  0,130 0,992 0,146 0,989 

Adsorption X 17 0,024 0,984 0,033 0,982 

Adsorption L 27 0,049 0,952 0,134 0,962 

O3/ X 17  0,202 0,996 0,238 0,986 

O3/ L 27  0,235 0,970 0,266 0,950 

pH = 7,2 

Ozonation seule 0,165 0,988 0,182 0,988 

Adsorption X 17 0,029 0,974 0,104 0,969 

Adsorption L 27 0,079 0,974 0,104 0,969 

O3/ X 17  0,296 0,998 0,341 0,995 

O3/ L 27  0,397 0,981 0,501 0,986 

 

Les coefficients de corrélation montrent que le modèle décrit correctement la cinétique 

de dégradation des deux phtalates. Il faut toutefois noter que la modélisation de la cinétique 

d’adsorption est moins bonne, comme pouvaient le laisser prévoir les hypothèses utilisées et 

les résultats obtenus précédemment (chapitre 2). De fait, la cinétique d’adsorption a ici été 

modélisée par un modèle de cinétique chimique du premier ordre, alors qu’il a été montré 

précédemment que ce phénomène est correctement représenté par un modèle de cinétique 

d’adsorption du pseudo-second ordre. En outre, la modélisation de la cinétique de dégradation 

du DEHP n’a pu être réalisée car ce composé, introduit en quantités faibles (limite de 

solubilité) est éliminé trop rapidement. Des traces de DEHP ont été détectées dans les 



 
162 

premières minutes de traitement uniquement avec les procédés d’adsorption. Pour l’ozonation 

et le couplage, ce composé est éliminé de manière quasi-immédiate. 

L’évolution des concentrations en polluants et les constantes cinétiques obtenues 

montrent que la sélectivité du traitement vis-à-vis des polluants dépend de la technique 

utilisée. Ainsi, l’ozonation ne semble pas présenter de sélectivité vis-à-vis des phtalates. Dans 

toutes les conditions de pH, l’évolution de la concentration est similaire pour les deux 

composés et les constantes de vitesse correspondantes sont très proches. A titre d’exemple, à 

pH = 5,6 avec ce procédé d’ozonation, kDEP = 0,146 min
-1

 et kDMP = 0,130 min
-1

. Avec le 

procédé d’adsorption, la vitesse d’élimination des phtalates semble dépendre des propriétés 

physico-chimiques du polluant, le DEP étant plus facilement éliminé que le DMP. Ceci 

pourrait être expliqué par la différence de solubilité des deux molécules : plus une espèce est 

soluble (dans ce cas, le DMP) moins elle s’adsorbe sur un même adsorbant (Yaacoubi A. et 

al,. 1991 ; Singh S. et al.,, 2006).  

Pour le couplage O3/CA, les résultats montrent que, quel que soit le CA utilisé, ce 

procédé ne présente pas de sélectivité significative vis-à-vis des deux molécules. A titre 

d’exemple, pour le couplage O3/ L 27 à pH = 5,6, kDEP = 0,266 min
-1

 et kDMP = 0,235 min
-1

. 

Ceci pourrait être attribué à la nature radicalaire (et donc peu sélective) des réactions. Ces 

résultats indiquent ainsi que l’effet du couplage n’est pas lié à la nature des substituants des 

phtalates et que cette technique pourrait être appliquée avec succès aux autres composés de la 

famille de micropolluants. En outre, les constantes de vitesse montrent une accélération des 

réactions lorsque le pH augmente, comme montré précédemment (Chapitre 3). 

Les résultats confirment que l’adsorption n’est pas une action prépondérante du 

couplage : alors que le X 17 présente des performances relativement faibles en tant 

qu’adsorbant, il permet une élimination très rapide des polluants lorsqu’il est utilisé dans le 

couplage. Ceci pourrait être attribué aux nombreux groupements de surface basiques présents 

sur ce CA et favorisant la génération de radicaux. 

 

II.2.2. Traitement d’un mélange de phtalates dans différents matrices  

 

L’objectif de cette partie est de tester les performances du procédé de couplage  O3/CA 

sur des matrices plus complexes. Pour cela quatre matrices ont été étudiées : l’eau du robinet, 

l’eau de la Loire, l’eau du Loiret et l’eau de sortie de station d’épuration (STEP) de l'Ile 

Arrault à Orléans (traitement des eaux usées de 100.000 équivalents habitants). Les analyses 
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de cette dernière matrice sont présentées dans l’Annexe 17. Ces matrices ont été dopées avec 

le mélange de trois phtalates (DMP, DEP et DEHP).  

Les mesures de DCO, du carbone inorganique (représentatif de la teneur des ions 

carbonates et bicarbonates, inhibiteurs de radicaux libres) et du pH de ces différentes matrices 

sont présentées dans le Tableau 48.  

 

Tableau 48 - Analyses chimiques des matrices étudiées 

 

 DCO (mg L
-1

) CI (mg L
-1

) pH 

Eau du Robinet 32 5 6,9 

Eau de la Loire < 26 21,63 8,6 

Eau du Loiret < 26 19,44 7,5 

Eau de STEP  42 49,65 7,2 

 

L’eau de sortie de la STEP (DCO = 42 mg L
-1

) présente la charge polluante la plus 

élevée. En outre, elle contient aussi une teneur en carbone inorganique élevée (49,65 mg L
-1

), 

alors que pour les eaux de Loire et du Loiret ces valeurs sont plus basses (environ 20 mg L
-1

). 

Les valeurs de pH de ces différentes eaux varient entre 6,9 (robinet) et 8,6 (eau de la Loire). Il 

est à noter que la valeur de la DCO de l’eau du robinet (mesurée plusieurs fois) semble 

anormalement haute.  

L’évolution de la concentration en DMP et DEP au cours du temps dans les différentes 

matrices lors du traitement par les procédés d’adsorption, d’ozonation et de couplage O3/ L 27 

et O3/ X 17 est présentée Figure 53.  
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Figure 53 - Évolution de la concentration en DMP et DEP dans différentes matrices lors du 

traitement par le couplage O3/L 27 (DMP (●), DEP (○)), O3/X 17 (DMP (▲) DEP (Δ), 

ozonation seule (DMP (■), DEP  (□)), adsorption sur L 27 (DMP (♦), DEP (◊)), adsorption 

sur X 17 (DMP (-), DEP (x)) 

 

Les courbes d’élimination des phtalates (DMP et DEP) montrent que pour les quatre 

matrices étudiées, l’élimination est plus lente avec les procédés d’adsorption et ozonation 

seule et beaucoup plus rapide avec le couplage O3/CA. Ces résultats montrent également que 

le couplage O3/L 27 est plus performant que le couplage O3/X 17.  

 

Les différentes constantes de vitesse de dégradation sont présentées dans le Tableau 49.  

 

Eau du Robinet Eau de la Loire 

Eau du Loiret Eau de STEP 
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Tableau 49 – Constantes de vitesse de dégradation du DMP et DEP dans différentes matrices 

 

 kDMP 

(min
-1

) 

R
2
 kDEP  

(min
-1

) 

R
2
 

Eau du Robinet (pH = 6,9) 

Ozonation seule  0,177 0,998 0,194 0,997 

Adsorption X 17 0,036 0,988 0,045 0,976 

Adsorption L 27 0,079 0,958 0,102 0,954 

O3/ X 17  0,235 0,998 0,256 0,997 

O3/ L 27  0,262 0,970 0,292 0,970 

Eau de la Loire (pH = 8,6) 

Ozonation seule 0,118 0,999 0,126 0,998 

Adsorption X 17 0,023 0,979 0,029 0,983 

Adsorption L 27 0,056 0,940 0,090 0,968 

O3/ X 17  0,120 0,997 0,187 0,997 

O3/ L 27  0,190 0,978 0,208 0,990 

Eau du Loiret (pH = 7,5) 

Ozonation seule 0,094 0,996 0,100 0,992 

Adsorption X 17 0,023 0,982 0,029 0,981 

Adsorption L 27 0,086 0,950 0,101 0,966 

O3/ X 17  0,131 0,953 0,138 0,998 

O3/ L 27  0,135 0,977 0,159 0,980 

Eau de sortie de STEP (pH = 7,2) 

Ozonation seule 0,083 0,995 0,089 0,998 

Adsorption X 17  0,026 0,973 0,028 0,963 

Adsorption L 27  0,071 0,976 0,091 0,953 

O3/ X 17 0,131 0,996 0,133 0,998 

O3/ L 27 0,148 0,990 0,179 0,991 

 

La valeur des constantes cinétique de dégradation des phtalates diffère selon la matrice 

utilisée. En dépit de son pH (le plus bas des quatre matrices utilisées), c’est avec l’eau du 

robinet que les cinétiques de dégradation des micropolluants sont plus rapides. Des évolutions 

plus lentes ont été observées avec les eaux de surface ou l’eau de sortie de STEP. A titre 

d’exemple, pour le DMP, pour le couplage O3/ L 27, kDMP varie entre 0,135 min
-1

 (eau du 

Loiret) et 0,190 min
-1

 (eau de la Loire). Ceci pourrait être attribué à l’effet inhibiteur des ions 
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carbonates et bicarbonates présents en solution. De fait, l’eau du robinet, dont la teneur en CI 

est la moins élevée, présente les cinétiques de dégradation les plus rapides. A l’inverse, avec 

l’eau de sortie de STEP (dont la teneur en CI est la plus forte), les cinétiques sont plus lentes 

pour le DMP, kglobal variant de 0,131 min
-1

 (X 17) et 0,148 min
-1

 (L 27). Ceci a été observé 

dans d’autres études portant sur l’oxydation avancée. Il est apparu la présence dans les 

effluents réels d’inhibiteurs naturels de radicaux libres ralentit les cinétiques par rapport à 

celles obtenues en laboratoire sur des effluents de synthèse (Isik M., 2004). 

 

Toutefois, même s’il existe un ralentissement dans les cinétiques d’élimination des 

phtalates, le couplage O3/CA permet une dégradation totale et rapide de ces micropolluants, 

en comparaison aux procédés classiques. Ce procédé reste alors très avantageux, même avec 

des matrices complexes. À titre d’exemple, les constantes de vitesse du DMP en eau de STEP 

sont de 0,148 min
-1 

(couplage O3/ L 27) contre 0,083 min
-1

 (ozonation seule) et 0,071 min
-1

 

(adsorption sur L 27). Ces résultats démontrent que le couplage O3/CA s’avère très efficace 

même lorsqu’il est utilisé sur des matrices plus complexes. Ceci pourrait être dû aux 

nombreux effets du couplage qui lui permettent de conserver une efficacité élevée dans 

différentes conditions, contrairement aux procédés classiques.  

En outre, selon les résultats obtenus par le Service Central d’Analyse du CNRS, le DEHP 

a été totalement éliminé dans toutes les conditions opératoires (limite de quantification de 

0,01 μg L
-1

), ce qui confirme l’intérêt majeur de ce procédé vis-à-vis de l’élimination de cette 

famille de polluants.  

 

III. Conclusion  

 

Les résultats obtenus au cours de ces travaux ont démontré l’intérêt de ce couplage 

pour l’élimination des phtalates dans les effluents aqueux. D’une part, cette méthode semble 

être efficace vis-à-vis des composés de cette famille de polluants : des différentes expériences 

réalisées avec le couplage, le DEHP a été totalement éliminé et les évolutions du DMP et du 

DEP ont été relativement proches. D’autre part, quelles que soient les conditions de traitement 

(mélange de phtalates, matrices plus ou moins complexes), le couplage permet d’obtenir les 

résultats les plus intéressants en termes de cinétique de dégradation des polluants. Il est 

toutefois important de noter que, même s’il permet d’obtenir les meilleurs résultats, 

l’efficacité du procédé peut être affectée par la présence d’inhibiteurs de radicaux libres 
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(certains étant naturellement présents dans les eaux). Il ne pourra pas être appliqué dans le cas 

d’effluents trop chargés en ces composés. 

Au niveau du choix du CA, ces résultats ont confirmé que les performances en tant 

qu’adsorbant ne sont pas les plus importantes. Ici, le X 17 dont les performances d’adsorption 

sont relativement modestes, présente une très bonne efficacité dans le couplage. Ceci peut être 

attribué au fait que le CA joue un rôle de support réactionnel et d’initiateur et de promoteur de 

radicaux hydroxyles OH
●
. 

La validation de ce procédé à l’échelle laboratoire (cinétique rapide, détoxification 

totale possible, minéralisation totale et application réussie à des matrices plus complexes) 

permet maintenant d’envisager son application au traitement en continu d’effluents réels 

pollués. 
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 CONCLUSION GENERALE  

 

 

L’objectif de cette thèse est l’étude du procédé de couplage O3/CA pour l’élimination 

des phtalates, micropolluants dont la présence dans les eaux de surface et les sédiments est 

actuellement une préoccupation majeure. L’enjeu de l’étude est de proposer une méthode 

innovante permettant d’éliminer ces micropolluants en phase aqueuse. Il s’agit notamment de 

proposer une solution permettant le respect des objectifs de qualité des eaux, fixés par l’Union 

Européenne (échéance en 2021).  

Les travaux ont été réalisés en trois phases successives : la détermination des 

propriétés chimiques et texturales de charbons actifs, ainsi que leurs performances en tant 

qu’adsorbant, l’étude de l’efficacité du couplage O3/CA pour éliminer ces polluants 

(cinétique, minéralisation et toxicité) et l’application du procédé de couplage O3/CA à des 

matrices plus complexes.  

Dans un premier temps, les caractéristiques des CA, tant au niveau chimique qu’au 

niveau textural, ont été déterminées grâce à diverses analyses. L’étude des performances 

d’adsorption du CA vis-à-vis du DEP, choisi comme polluant modèle, a été réalisée au moyen 

de cinétiques et isothermes d’adsorption. Les résultats ont permis de relier ces performances 

aux propriétés chimiques et texturales du CA. Ainsi, l’adsorption de ce type de composé est 

favorisée lorsqu’un CA présente un volume microporeux développé, avec une surface externe 

favorisant l’accès à ce volume microporeux. En outre, les propriétés chimiques, et notamment 

la charge superficielle de surface (dépendant du pH), peuvent induire des forces 

électrostatiques d’attraction ou de répulsion. Dans les conditions opératoires choisies, un 

abattement maximal en polluant de seulement 80 % a pu être obtenu avec le procédé 

d’adsorption. Cette efficacité moyenne, associée au problème de saturation et de régénération 

des CA, rend ce type de technique (dite classique) peu adaptée à l’élimination des phtalates. 

Dans un second temps, l’étude du couplage O3/CA a été réalisée. Une étude cinétique 

a permis de mettre en évidence l’intérêt de cette méthode par rapport aux méthodes 

classiques. Dans toutes les conditions utilisées, le couplage, basé sur différentes actions se 

déroulant en phase homogène ou à la surface du CA, a permis une élimination plus rapide du 

polluant. Un modèle global du premier ordre basé sur la somme des contributions des 

différentes actions du couplage a permis d’une part, de représenter correctement la cinétique 

de dégradation du DEP, et d’autre part d’estimer la contribution cinétique des réactions 
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hétérogènes (dues à la présence du CA) et des réactions radicalaires à l’élimination du 

polluant. Il a ainsi pu être montré que le couplage prend tout son intérêt lorsque les conditions 

opératoires rendent difficile l’élimination du polluant. A titre d’exemple, dans des conditions 

acides, cette méthode permet de garantir de très bons résultats (du point de vue de la cinétique 

de dégradation des polluants), alors qu’un procédé d’ozonation simple présente des résultats 

médiocres. Ceci pourrait être attribué aux nombreux effets du couplage, et notamment à 

l’initiation et à la promotion de réactions radicalaires. Il a aussi été mis en évidence que dans 

toutes les conditions, la dégradation des polluants par le couplage est très majoritairement de 

nature radicalaire. Ces mécanismes sont notamment dus aux interactions entre l’oxydant et les 

groupements de surface du CA. L’efficacité du couplage est ainsi étroitement liée aux 

propriétés chimiques (nombre élevé de fonctions de surface) et texturales (volume 

microporeux et surface externe développés) du CA. En outre, il a été montré qu’un CA n’a 

pas besoin d’être un bon adsorbant vis-à-vis du polluant cible pour se montrer efficace lors du 

couplage O3/CA. Ceci est dû au fait que l’adsorption n’est pas une des principales actions lors 

du couplage et que le CA joue principalement le rôle de support réactionnel et d’initiateur et 

de promoteur de radicaux. 

Ensuite, le suivi de la minéralisation a été réalisé par mesure du carbone organique 

total et celui de la toxicité par mesure de l’inhibition de la bioluminescence de bactéries vibrio 

fisheri. La grande efficacité de ce procédé, tant au niveau de sa capacité de minéralisation du 

polluant (une minéralisation complète peut être obtenue) qu’au niveau de la diminution 

significative de la toxicité a été démontrée. En revanche, dans le procédé d’ozonation seul, la 

minéralisation est relativement lente et incomplète. En outre, ces procédés d’oxydation 

conduisent à des sous-produits présentant une certaine toxicité (parfois plus élevée que le 

polluant cible). Ces résultats soulignent la nécessité d’atteindre un certain niveau de 

minéralisation avant d’arrêter le traitement. Cette minéralisation avancée, possible avec le 

couplage O3/CA, ne peut être obtenue avec une ozonation simple.  

Les résultats obtenus lors de cette étape ont mis évidence un autre point fort du 

couplage : selon les analyses de l’état du CA (ATG, IRTF), une régénération in situ de ce 

matériau adsorbant par l’ozone peut être possible. Il a ainsi été montré qu’il n’y avait pas de 

DEP à la surface du CA en fin de traitement. Parallèlement, une absence d’évolution des 

propriétés texturales mais une légère évolution des propriétés chimiques ont pu être 

observées. Ainsi, ce procédé pourrait assurer une régénération du CA sans une modification 

importante de ses propriétés, sous réserve d’une phase préalable d’optimisation de la quantité 

d’ozone fournie au système. Ceci pourrait conduire à une importante diminution des coûts de 

fonctionnement liés à la régénération ou au renouvellement du CA.  
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Dans un troisième temps, les performances de ce procédé ont été étudiées avec 

l’utilisation de matrices plus complexes (eaux naturelles de surface et eau de sortie de STEP) 

dopées en phtalates (DEP, DMP et DEHP). Avec les différentes matrices étudiées, 

l’élimination est beaucoup plus rapide avec le couplage O3/CA qu’avec les procédés 

classiques. De plus, il a été montré que, même si les performances du procédé sont restées très 

satisfaisantes, un ralentissement dans les cinétiques d’élimination des phtalates a été observé. 

Cet effet est dû à la présence d’inhibiteurs de radicaux libres, tels que les ions carbonates et 

bicarbonates. Ce procédé, dont l’action se fait principalement par voie radicalaire, ne pourra 

pas être utilisé avec des effluents trop chargés en ce type de composés.  

En conclusion, ce procédé a permis une élimination totale et rapide des composés 

cibles, même présents dans des matrices complexes. En outre, il conduit à une diminution 

significative de la toxicité, liée à la minéralisation avancée du polluant. Cette technique 

semble donc présenter de très nombreux avantages pour le traitement des phtalates en phase 

aqueuse. Cependant, certaines améliorations ou études complémentaires doivent être 

réalisées. 

D’une part, les travaux présentés ont été réalisés en mode discontinu. Il s’agit 

maintenant d’envisager un traitement en continu. La réalisation d’un pilote d’ozonation 

pourra être envisagée en utilisant les données précédemment obtenues. Ce pilote devra être 

dimensionné en fonction des contraintes industrielles (notamment le temps de contact) et des 

cinétiques réactionnelles. Une étude de son fonctionnement, des conditions opératoires 

(débits, concentration d’ozone, hauteur du lit de CA) devra être réalisée. En outre, l’évolution 

du CA au cours du temps (régénération, vieillissement au cours du temps) devra être suivie 

afin de confirmer le potentiel de cette méthode vis-à-vis de la régénération in situ de 

l’adsorbant. Une étude complémentaire concernant l’effet de l’ozone sur les propriétés et les 

performances du CA en tant qu’adsorbant ou pour son utilisation dans le couplage pourrait 

être réalisée.  

D’autre part, cette étude a mise en évidence la génération de sous-produits toxiques. Il 

sera important d’identifier et d’éventuellement quantifier ces sous-produits. En outre, 

l’analyse de toxicité de ces sous-produits, mesurée dans un premier temps par l’inhibition de 

la bioluminescence de bactéries vibrio fisheri, devra être complétée par d’autres tests de 

toxicité (test poisson, algue, crustacé ou encore test sur des cellules humaines). 

Enfin, il serait également intéressant de poursuivre cette étude avec d’autres composés 

classés comme substances prioritaires et dangereuses prioritaires dans le cadre de la DCE. 

Actuellement, les stations d’épuration sont confrontées au problème du traitement de 

polluants dits émergents, tels que les composés pharmaceutiques. Ces composés sont au 
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centre des préoccupations, comme en témoigne le plan national interministériel sur les résidus 

de médicaments dans les eaux (2010 – 2013). A l’inverse des techniques conventionnelles peu 

efficaces, le couplage O3/CA semble présenter les caractéristiques nécessaires au traitement 

de ces polluants. Avec ce type de composé, la mise en place de techniques analytiques 

spécifiques permettant notamment de déterminer les mécanismes de dégradation sera 

primordiale. 
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 ANNEXES 

 

 

I. Annexe 1 : Normes de qualité 

environnementale provisoires (NQEp) 

"Normes de qualité environnementale provisoires (NQEp)" à retenir pour les 

substances prioritaires figurant à l'annexe X de la DCE 
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 L’Intégralité du document se trouve dans la circulaire du 07 mai 2007 publiée au 

Journal Officiel de la République française.  
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II. Annexe 2 : Analyses chimiques globales des 

CA   

 

Les analyses chimiques globales des charbons actifs sont le taux de cendres (ou 

pourcentage de résidu) et les analyses C, H, N, S, Ca et H2O. Les analyses élémentaires des 

quatre CA ont été réalisées par le Service Central d’Analyse du CNRS (Tableau 1).  

 

CA   C (%) H (%) N (%) S (%) Ca  P  Résidu (%) H2O (%) 

L 27 brut 67,48 1,93 0,25 <0,10 0,22% 4,32 % 4,04 4,96 

L 27 lavé 57,96 1,62 0,19 <0,10 600 ppm 1,53% 1,04 26,87 

 F 22 brut 80,26 <0,30 0,33 0,72 600 ppm 236 ppm 13,75 1,59 

F 22 lavé 80,60 0,82 0,29 0,39 207 ppm 238 ppm 11,26 4,36 

S 21 brut 93,02 0,74 0,21 0,11 <600 ppm 256 ppm 2,24 2,35 

S 21 lavé 82,28 0,85 0,24 <0,10 <600 ppm <1000 ppm 0,10 16,16 

X 17 brut 80,83 1,05 0,74 0,53 1,78% 147 ppm 11,69 1,47 

X 17 lavé 76,34 0,97 0,60 0,46 1,01% <1000 ppm 10,80 12,08 

 

Tableau 1- Analyses élémentaires des CA utilisés  

 

Les résultats du tableau 1 montrent que les CA F 22, X 17 et S 21 ne présentent pas 

une grande différence en pourcentage de carbone (environ 80 %), excepté le L 27 qui présente 

un taux de carbone de 67,48 %. Ces résultats sont cohérents avec les valeurs trouvées dans la 

littérature (Altenor S. et al., 2009 ; Cagnon B. et al., 2009).  

Les teneurs en résidus de ces charbons commerciaux sont relativement faibles pour les 

CA L 27 et S 21 (< 4 %), tandis que pour le CA F 22 et X 17 ces valeurs ne sont pas 

négligeables (˃ 11 %). Le résidu ou taux de cendres peut parfois perturber l’adsorption. Ces 

valeurs de résidus sont plus faibles avec le CA lavé. Il est observé aussi que les CA lavés ont 

globalement un taux de H2O supérieur aux CA bruts malgré leur passage à l’étuve à 80°C. En 

outre, le lavage entraîne une diminution du taux en Ca et P (phosphore qui est dû à leur 

activation chimique par H3PO4).  
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III. Annexe 3 : Dosages de Boehm 

 

La quantification de groupements acides et basiques a été effectuée à travers les 

calculs suivants :  

Exemple : Dosage NaOH par HCl  

 

 Quantité de matière avant dosage : 48.i NaOH i NaOH Hn C V  

 Quantité de matière restant (après dosage): tan .ires te eq HCLn V C  

 Quantité de matière qui réagit (acides) : tanréagit i NaOH res ten n n   

 Fonctions acides (meq g
-1

): .100
réagit

CA

n

m
 

 

Chaque dosage a été réalisé trois fois et le calcul de l’écart type et du coefficient de 

corrélation ont été réalisé.  

 

Tableau 1- Résultats dosages Boehm pour le CA L 27 

 

Tableau 2- Résultats dosages Boehm pour le CA F 22 

L 27 HCl par NaOH NaOH par HCl NaHCO3 par HCl Na2CO3 par HCl 

N1 (meq g
-1

) 0,20 1,59 0,79 1,33 

N2 (meq g
-1

) 0,18 1,53 0,86 1,22 

N3 (meq g
-1

) 0,16 1,57 0,77 1,25 

Moyenne (meq g
-1

) 0,180 1,56 0,807 1,267 

écart type 0,020 0,027 0,053 0,063 

CV  0,12 0,02 0,06 0,04 

F 22 HCl par NaOH NaOH par HCl NaHCO3 par HCl Na2CO3 par HCl 

N1 (meq g
-1

) 0,24 0,31 0,16 0,03 

N2 (meq g
-1

) 0,28 0,31 0,11 0,0009 

N3 (meq g
-1

) 0,25 0,34 0,12 0 

Moyenne (meq g
-1

) 0,257 0,320 0,130 0,013 

écart type 0,021 0,017 0,026 0,017 

CV  0,08 0,05 0,204 1,32 
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Tableau 3- Résultats dosages Boehm pour le CA X 17 

 

 

Tableau 4- Résultats dosages Boehm pour le CA S 21 

 

X 17 HCl par NaOH NaOH par HCl NaHCO3 par HCl Na2CO3 par HCl 

N1 (meq g
-1

) 0,76 0,17 0,22 0,12 

N2 (meq g
-1

) 0,84 0,21 0,16 0,17 

N3 (meq g
-1

) 0,94 0,11 0,17 0,31 

Moyenne (meq g
-1

) 0,847 0,163 0,183 0,202 

écart type 0,090 0,050 0,030 0,100 

CV  0,11 0,31 0,18 0,48 

S 21 HCl par NaOH NaOH par HCl NaHCO3 par HCl Na2CO3 par HCl 

N1 (meq g
-1

) 0,34 0,40 0,06 0,07 

N2 (meq g
-1

) 0,35 0,32 0,06 0,08 

N3 (meq g
-1

) 0,31 0,33 0,04 0,04 

Moyenne (meq g
-1

) 0,333 0,350 0,051 0,063 

écart type 0,021 0,044 0,010 0,021 

CV  0,06 0,13 0,19 0,33 
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IV. Annexe 4 : Courbe d’étalonnage UV  

 

 

 

Figure 1– Spectre UV du DEP 

 

 

La courbe d’étalonnage suivante a été obtenue en traçant les valeurs de différentes 

concentrations du DEP en fonction de l’absorbance mesurée à 228 nm.  
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Figure 2– Courbe d’étalonnage du DEP à λ = 228 nm.  
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V. Annexe 5 : Modélisation des cinétiques 

d’adsorption du DEP  

 

 Modèle du pseudo-premier ordre 
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Figure 1 – Modélisation de la cinétique d’adsorption (modèle du pseudo-premier ordre)  
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 Modèle du pseudo-second ordre  
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Figure 2 – Modélisation de la cinétique d’adsorption (modèle du pseudo-second ordre) 
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VI. Annexe 6 : Les hypothèses d’adsorption du 

DEP 

 

La représentation de la molécule de DEP est présentée Figure 1. Les différentes côtes 

mentionnées ont été obtenues grâce au logiciel Chemsketch. Ces côtes ont été utilisées pour 

calculer la surface de la molécule et en déduire le taux de surface occupée (Tableau 1).  

 

 

 

 

 

Figure 1 - Molécule de DEP selon hypothèse 1 (bleu) configuration plane, hypothèse 2 

(rouge) position verticale et hypothèse 3 (verte) disque 

 

Hypothèse 1 : la surface occupée a été calculée selon l’hypothèse d’adsorption en 

position horizontale (carré) de la molécule de DEP dans le CA. La surface du DEP est alors :  

SDEP : A
2 
=

 
(8,23)

2 
= 67,73 Å

2
 ou 6,77 10

-19
 m

2
. 

 

Hypothèse 2 : la surface occupée a été calculée selon l’hypothèse d’adsorption en 

position verticale de la molécule de DEP dans le CA. La surface du DEP est alors :  

SDEP : A
2 
=

 
(1,91). (8,23)

 
=15,70 Å

2
 ou 1,57 10

-19
 m

2 

 

2,49 Å 

8,23 Å 

8,23 Å 

1,91 Å 
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Hypothèse 3 : la surface occupée a été calculée selon l’hypothèse d’adsorption 

correspondant à la surface du disque:  

SDEP  : A
2 

=
 
п r

2
 : п (4,98)

2
 
 
=77,87 Å

2
 ou 7,79 E

-19
 m

2
 

 

Tableau 1 - Surface occupée selon les trois hypothèses 

 

CA qm exp 

(mol g 
-1

) 

qm L 

(mol g 
-1

) 

Socc. 

Hypothèse 1 

(m
2
 g

-1
) 

% Socc. 

Hypothèse 1 

 

Socc. 

Hypothèse 2 

 (m
2
 g

-1
) 

% Socc. 

Hypothèse 2 

 

Socc. 

Hypothèse 3 

 (m
2
 g

-1
) 

% Socc. 

Hypothèse 3 

 

F 22 1,52 10
-3

 1,60 10
-3

 654 75 152 17 752 86 

L 27 1,53 10
-3

 1,70 10
-3

 698 66 162 15 802 76 

S 21 1,14 10
-3

 1,14 10
-3

 475 48 110 11 547 55 

X 17 1,24 10
-3

 1,24 10
-3

 515 100 119 23 593 115 

 

Les résultats montrent que la configuration la plus crédible par rapport aux valeurs 

calculées est en position horizontale (hypothèse 1). L’hypothèse 2 (verticale) n’est pas 

adaptée pour représenter l’adsorption du DEP puisque très peu de surface du CA est occupée. 

L’hypothèse 3 (disque) ne peut être utilisée car elle conduit à une sursaturation de la surface 

occupée (par exemple 115% de la surface totale du CA X 17 est occupée).  
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VII. Annexe 7 : Cinétiques et Isothermes 

d’adsorption du DEP à différentes températures 
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Figure 1 – Cinétique d’adsorption du DEP avec le CA F 22, à pH = 5,0 et à différentes 

températures ((○) 5°C, (■) 10°C, (●) 20°C, (◊) 40°C) 
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Figure 2 – Isothermes d’adsorption du DEP avec le CA F 22, à pH = 5,0 et à différentes 

températures ((○) 5°C, (■) 10°C, (●) 20°C, (◊) 40°C) 
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VIII. Annexe 8 : Protocole d’utilisation de 

l’ozoneur 

 

Ce protocole a été mis en place pour toutes les expériences d’ozonation afin d’éviter toute 

mauvaise manipulation pouvant entraîner la dégradation du matériel ou la mise en danger de 

l’opérateur. 

 

Mise en route : Les étapes suivantes devront être successivement réalisées : 

 1° : Mettre en marche l’extraction d’air de l’atelier demi-grand. 

 2° : Vérifier que la vanne de régulation du débit d’O2 (V1) dans le montage est fermée.  

 3° : Ouvrir la bouteille d’oxygène (située hors de l’atelier) et vérifier la pression d’O2 

dans la bouteille (P > 10 bar), ainsi que la pression dans le circuit gaz (P < 1 bar). 

 4°: Vérifier que la pression dans le circuit d’ozone est conforme à la pression réglée au 

niveau de la bouteille. 

 5°: Ouvrir la vanne de régulation du flux d’O2 (V1). 

 6°: Vérifier le débit en O2 sur le débitmètre (ne jamais dépasser 180 L min
-1

). 

 7°: Réaliser le test d’étanchéité afin de vérifier qu’il n’y a pas de fuite : utiliser le 

détecteur de fuites en le dispersant autour du réacteur et au niveau des différents 

raccords (la fuite sera caractérisée par la présence de bulles). Vérifier que la prise 

d’échantillon est fermée. 

 8°: Vérifier que l’ozoneur est sur OFF et le potentiomètre de réglage de la puissance 

de l’ozoneur à 0 %. 

 9°: Mettre toute l’installation sous tension. Faire un balayage à l’O2 pendant 15 

minutes. Régler le zéro de l’analyseur avant d’allumer l’ozoneur.  

 10°: Mettre en marche le détecteur d’ozone dans l’air ambiant.  

 11°: Mettre l’ozoneur sous tension. Attention : lorsque l’ozoneur est sous tension, l’O3 

est produit même si le potentiomètre est à 0 %. Allumer le voltmètre mesurant la 

tension en sortie du potentiomètre permettant de régler la production d’O3. 

 12°: Régler la production en O3  en utilisant le potentiomètre (‘puissance ozoneur’ 

entre 0 % et 100 %). 

 13 : Vérifier la production de l’ozoneur en O3  qui sera affichée par l’analyseur 

d’ozone (g Nm
-3

). Si besoin régler le débitmètre situé à gauche de l’analyseur d’ozone 

(ne jamais dépasser 0,2 L min
-1

). 
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Arrêt du système :  

 1° : Couper la production de l’ozoneur en ramenant le potentiomètre à 0 %, puis en 

mettant l’ozoneur hors tension. 

 2° : Attendre environ 15 minutes (la concentration en O3 dans le flux de sortie sera 

nulle). 

 3° : Couper l’interrupteur électrique de l’installation/Eteindre le voltmètre. 

 4° : Fermer la vanne de régulation d’O2 et fermer la bouteille d’O2. 

 5° : Vidanger le réacteur. 

 6° : Eteindre le détecteur d’ozone dans l’air ambiant. 

 7° : Eteindre l’extraction d’air du local. 

 Arrêt d’urgence: dans le cas d’un problème avec l’utilisation de l’ozone (odeur, 

fuites), couper l’alimentation électrique de l’ozoneur et s’éloigner de l’installation. Prévenir le 

responsable de la sécurité au sein de l’atelier demi-grand. 
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IX. Annexe 9 : Dosage de l’ozone dissous dans 

l’eau : méthode au carmin indigo trisulfonate  

 

 

Cette méthode est adaptée pour le dosage de l’ozone dissous dans diverses eaux et permet 

d’atteindre des limites de détection de 0,01 mg L
-1

. Elle est basée sur la réaction, rapide en 

milieu acide, entre l’O3  et le carmin indigo. Cette réaction conduit la dégradation du carmin 

indigo et donc à une décoloration de la solution. L’attaque moléculaire de l’ozone est réalisée 

sur la liaison insaturée de la molécule de carmin indigo :  

 

O

SO
3
-

NH

NH

O

SO
3
-
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3
-
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3
-

NH

O
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3
-     

O
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3
-

NH

O

 

 

Figure 1- Réaction entre O3 et le carmin indigo trisulfonate   

 

Cette décoloration est suivie par spectrophotométrie UV, le pic d’absorption de l’indigo-

trisulfonate se situant à 600 nm. La concentration en ozone est déduite à partir de la loi de 

Beer Lambert. 

Cette méthode est particulièrement intéressante car elle peut être adaptée facilement à des 

gammes de concentrations très variées sans nécessité d’effectuer plusieurs étalonnages. En 

outre, les produits formés pendant le traitement avec l’ozone n’ont qu’un effet négligeable et 

lent, aucune formation de produits secondaires colorés n’est observée à 600 nm et les produits 

ne consomment plus d’ozone par la suite (Bader H. et al., 1991).  

IX.1. Réactifs et préparation des solutions  

 

Pour la réalisation de cette méthode, les réactifs nécessaires sont :  

a. le sel de potassium d’acide indigo trisulfonate, 

b. l’acide ortho phosphorique, 

c. le dihydrogénophosphate. 

 

La solution de dosage est préparée à partir d’une solution mère :  

+ O3 
+  
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Solution mère : 0,77 g de carmin indigo trisulfonate et 1 mL de l’acide ortho phosphorique 

sont introduits dans une fiole de 1 L complétée à l’eau distillée. 

Solution de dosage : 100 mL de solution mère, 10 g de dihydrogénophosphate de sodium et 7 

mL de l’acide ortho phosphorique sont introduits dans une fiole jaugée de 1 litre complétée à 

l’eau distillée. 

  

IX.2. Mode opératoire et prélèvement des échantillons   

 

Pour la réalisation du dosage, selon la concentration en O3 dissous, un volume plus ou 

moins important de solution de dosage est nécessaire. Pour toutes les analyses, l’absorbance 

de la solution est comparée à l’absorbance d’une solution témoin, dans laquelle la solution à 

analyser est remplacée par de l’eau distillée. A titre d’exemple :  

 Solution témoin : dans une fiole de 25 mL, introduire 20 mL de la solution de 

dosage et compléter avec l’eau distillée. 

 Echantillon : dans une fiole de 25 mL, introduire 20 mL de la solution de dosage et 

compléter à la solution à analyser. 

Le prélèvement des échantillons à analyser doit être réalisé avec quelques précautions, 

puisque l’ozone n’est pas stable dans l’eau et peut être facilement dégazé. Il est conseillé de 

laisser couler l’eau ozonée pendant quelques instants afin de vidanger le dispositif de prise 

d’échantillon, faire attention au débit de sortie, couvrir les fioles avec un bouchon et faire les 

analyses le plus rapidement possible. 

 

IX.3. Expression des résultats  

 

La détermination de la concentration en O3 est réalisée de la manière suivante :  

La loi de Beer Lambert relie l’absorbance de la solution à sa concentration :  

 

. .A l C                                                                                                                    (Équation 1) 

 

Où: A est l’absorbance de la solution à une longueur d’onde donnée, ε est le coefficient 

d’absorption moléculaire (L mol
-1

 cm
-1

), l est le chemin optique (cm) et C est la concentration 

(mol L
-1

),  

En suivant la stœchiométrie de la réaction de dosage, le bilan matière s’écrit :  
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3 , , ,O éch i témoin i échC C C                                                                                                 (Équation 

2) 

Avec : CO3,éch est la concentration en ozone dissous dans l’échantillon (mol L
-1

), 

Ci,témoin est la concentration en carmin indigo de la solution témoin (mol L
-1

), et Ci,éch est la 

concentration en carmin indigo restant dans l’échantillon (mol L
-1

). 

D’après la loi de Beer Lambert :  

30 ,
.

témoin ech
éch

A A
C

l


                                                                                                  (Équation 3) 

 Lors de la préparation de l’échantillon les solutions ont été diluées. Ainsi, pour 

calculer la concentration en ozone dans la solution, il faut effectuer une correction de volume 

par l’équation suivante :  

30 , .
.

témoin ech total
éch

éch

A A V
C

l V


                                                                                         (Équation 4) 

 Avec : Vtotal le volume de l’échantillon (mL) et Véch le volume de la solution à analyser 

dans l’échantillon (mL).  

 Le coefficient d’absorption du carmin indigo trisulfonate étant de 2000 L mol
-1

 cm
-1

, 

le poids moléculaire de l’ozone étant de 48 g mol
-1

 et le chemin optique étant de 1 cm, 

l’expression simplifiée pour le calcul de la concentration en ozone dissous sera :  

3

3

0 ,

( )
( ) .

0,42 ( )

témoin ech total
éch

éch

A A V mL
C gm

V mL

 
                                                                      (Équation 5) 

 

 Exemple de résultats  

 

Les résultats obtenus pour les manipulations de l’étude cinétique de dégradation du 

DEP par ozonation simple à pH = 2,5 sont présentés dans le tableau suivant :  

- Solution témoin : 18 mL de la solution de dosage + 7 mL de l’eau distillée  

- Echantillon à analyser : 18 mL de la solution de dosage + 7 mL de l’échantillon à analyser  
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Tableau 1- Résultats dosage de l’ozone dissous dans l’eau 

 

 

Les résultats obtenus sont cohérents avec la solubilité de l’ozone dans l’eau (0,22 g 

m 
–3

), puis que pour une concentration en ozone de 55 g N
-3

, la concentration en ozone 

dissous devrait être de 12 g m
-3

.  

Echantillon/ 

temps (min) 

[O3]  

(g Nm
-3

) 

Volume total (Solution 

de dosage + eau ozoné) 

(mL) 

Absorbance   [O3] dans 

l’échantillon  

(g m
3
) 

40 55 25,11 0,140 11,85 

61 55 25,98 0,068 11,62 

97 55 25,60 0,217 10,82 

120 55 24,84 0,338 11,07 

140 55 25,05 0,623 10,39 

Témoin  25,25 1,480 0 
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X. Annexe 10: Courbe d’étalonnage CLHP 

y = 4E-08x + 0,0011

R
2
 = 0,9998

0
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Figure 1- Courbe d’étalonnage du DEP pour la chromatographie CLHP 

 

 

 Limite de détection  

  

 La limite de détection (LOD) est la plus petite concentration ou teneur de l’analyte 

pouvant être détectée, avec une incertitude acceptable, mais non quantifiée dans les conditions 

expérimentales. 

LOD : S / N=3 

Où: S est la hauteur du pic (mm) et N est l’amplitude du signal (mm) qui correspond au 

bruit de fond. 

 

 Limite de quantification :  

  

 La limite de quantification (LOQ) est la plus petite concentration ou teneur de 

l’analyte pouvant être quantifiée, avec une incertitude acceptable dans les conditions 

expérimentales. 

LOD : S / N=10 
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XI. Annexe 11 : Caractéristiques des différents 

régimes réactionnels 

 

Le transfert de matière peut se faire avec ou sans réaction chimique. Le nombre de 

Hatta (Ha) est un critère très important dans le cas d’un transfert avec réaction chimique. Il 

donne une information sur la compétition entre la vitesse de la réaction et la vitesse de 

diffusion à l’intérieur du film liquide et indique le lieu de la réaction chimique.  L’expression 

du nombre de Hatta dans le cas où un gaz A est adsorbé dans le liquide pour réagir avec un 

soluté B selon la réaction (Roustan M., 2003):  

2k
A vB C  , k2 étant la constante cinétique de la réaction, et donnée par la réaction :  

3 / 3

0

1

. .
polluantO polluant Ok C D

Ha
k

 ,  

Où,  kO3/polluant : constante de vitesse (L mol
-1

 s
-1

), Cpolluant
0 
: concentration du polluant au sein 

du liquide (mol L
-1

), DO3 : coefficient de diffusion de l’ozone dans la phase liquide (m
2
 s

-1
),  

kl : coefficient de transfert (m s
-1

) 

 Ce rapport entre la vitesse de diffusion et la vitesse de réaction au sein du film du 

liquide définit donc le critère de Hatta. Il permet de connaître le phénomène contrôlant le 

transfert de matière et de choisir les caractéristiques que doit posséder les réacteur/contacteur 

gaz/liquide pour être adaptés au problème. Le nombre de Hatta va fixer les différentes 

situations possibles des régimes réactionnels. Chaque régime est caractérisé par des propriétés 

particulières, indiquant le lieu de la réaction chimique (Tableau 1). 

 

Tableau 1 - Caractéristiques des différents régimes réactionnels (Roustan M., 2003) 

Ha Caractéristique du régime 

Ha < 0,3  Réaction très lente qui a lieu exclusivement au sein du liquide  

Ha < 0,3   Réaction lente qui a lieu au sein du liquide  

0,3 < Ha <3  Réaction modérément rapide qui a lieu en partie dans le film et en 

partie au sein du liquide 

Ha > 3  Réaction rapide qui a lieu exclusivement dans le film liquide.  

Ha très grand  Réaction instantanée dans le film 
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XII. Annexe 12 : Préparation de la solution 

tampon phosphate  

 

 

 Les différentes solutions tampons sont réalisées par mélange en proportions précises 

(Tableau suivant) de solution de dihydrogénophosphate de potassium à M/15 (9,08 g de 

KH2PO4 par litre) et une solution de di-sodium hydrogénophosphate (9,47 g de Na2HPO4 par 

litre). 

  

   

pH Na2HPO4  

à M/15  

KH2PO4 

à M/15  

5,6  10,0 ml  190,0 ml  

6,2  36,0 ml  164,0 ml  

7,2  143,0 ml  57,0 ml  
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XIII. Annexe 13: Protocole opératoire pour les 

analyses COT 

 

 

Mesure du carbone total (CT)  

 

Un volume précis d’échantillon à analyser est injecté dans le four en quartz à 720°C 

contenant un catalyseur permettant de transformer des atomes de carbone organique en 

dioxyde de carbone, CO2. Le CO2 formé est détecté par une cellule infrarouge avec un signal 

proportionnel à la quantité de carbone (le carbone est oxydé et libéré sous forme de CO2). Le 

gaz vecteur entraîne le flux gazeux de CO2 le long d’un circuit éliminant la vapeur d’eau par 

refroidissement et les halogènes (qui peuvent attaquer la cellule infrarouge), puis entre dans 

un détecteur infrarouge, qui mesure la concentration en CO2 permettant via la courbe 

d’étalonnage de déduire la concentration en carbone de l’échantillon.  

 

Mesure du carbone inorganique (CI)  

 

 Le carbone inorganique correspond au carbone contenu dans le dioxyde de carbone 

dissous dans l’eau et le carbone que l’on trouve dans les carbonates. Les échantillons sont 

acidifiés à l’aide d’acide chlorhydrique afin d’obtenir un pH inférieur à 3. Le CO2 et le 

carbone dissous dans l’échantillon sont évaporés par barbotage de l’air ou du gaz ne contenant 

pas d’azote ou de dioxyde de carbone à travers l’échantillon.  

Le schéma représentatif du fonctionnement du COT-mètre pour l’analyse en CI et CT est 

présenté Figures 1 et 2.  

Les courbes d’étalonnage pour la mesure en CT et en CI ont été réalisées en traçant les 

valeurs du l’aire du pic mesurée en fonction des concentrations (Figure 3 et 4). Les courbes 

d’étalonnage en CT ont été obtenues à partir d’une solution mère de bétaïne 1000 mg L
-1

. Les 

courbes en IC ont été obtenues à partir d’une solution d’hydrogénocarbonate de sodium 

(NaHCO3) à 250 mg L
-1

 et à 50 mg L
-1

 en IC. 

Chaque échantillon est analysé 3 fois. Une  quatrième analyse a été réalisée dans le cas 

où le coefficient de variation (CV) est supérieur à 2%. Les courbes d’étalonnage mettent en 

évidence la relation linéaire existant entre l’aire des pics et la concentration des produits avec 

des coefficients de corrélation R
2
 =0,997.  
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Figure 1- Schéma de fonctionnement du COT-mètre pour l’analyse CT 

 

 

Figure 2- Schéma de fonctionnement du COT-mètre pour l’analyse CI 
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y = 4,37x + 7,8253
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Figure 3- Courbe d’étalonnage en CT à 50 mg L
-1
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Figure 4- Courbe d’étalonnage en CI à 50 mg L
-1 
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XIV. Annexe 14: Mécanisme de dégradation du 

DMP par ozonation 

Figure  

Figure 1- Mécanisme de dégradation du DMP par ozonation simple (Chen Y.H et al., 2007) 

 

a) d-tartrate de diméthyle 

b) hydroxy peroxide d’éthanal  

c) oxalate de methyle  

d) glyoxalate de methyle  

e) acide oxalique 

f) acide glyoxylic 

g) acide formique 

h) glyoxal 

i) peroxyde d’hydrogène 

j) 2-carboxyl-3-formyl succinate de 

dimethyle  
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XV. Annexe 15: Mécanisme de dégradation du 

DEP par les radicaux hydroxyles 

 

 

 

 

 

Figure 1- Mécanisme de dégradation du DEP par les radicaux hydroxyles (Xu B. et al., 2007) 
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XVI. Annexe 16 : Evolution des propriétés 

texturales du CA au cours du traitement 

 

La Figure 1 présente la distribution de taille des micropores et mésopores du L27 brut 

et du L 27 après 200 min d’utilisation dans le coupage O3/CA. Aucune différence 

significative n’est observée.  
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Figure 1- Distribution de la taille des pores par la méthode DFT pour le L27 brut (■) et après 

200 min d’utilisation dans le couplage O3/CA (x) 

 

Les isothermes d’adsorption à l’azote à 77 K ont permis de déterminer les propriétés 

texturales du CA. Les résultats, présentés ici pour le 27 après 200 minutes de traitement, ne 

font pas apparaître de différence significative. 

 

Tableau 1- Evolution des propriétés texturales du L27 au cours de son utilisation dans le 

procédé de couplage O3/CA 

CA 
W0 

(cm
3
 g

-1
) 

Lo  

(A) 

Sext 

(m
2
 g

-1
) 

Smicro 

(m
2
 g

-1
) 

Stotal 

(m
2
 g

-1
) 

L 27 brut 0,57 18,5 444 616 1060 

L 27 (200 min) 0,60 18,7 464 642 1106 
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XVII. Annexe 17 : Analyses de l’eau de sortie 

de station d’épuration de l’Ile Arrault 

 

Le Tableau suivant présente les résultats des analyses des eaux épurées du dimanche 

29 mai 2011 prélevées et analysées le lundi 30 mai 2011.  

 

 

Tableau 1 – Analyse des eaux épurées de la station d’épuration de l’Ile Arrault 

 

 

DCO (mg L
-1

) 42 

Phosphore total (mg L
-1

) 0,25 

Matières en suspension (mg L
-1

)  10 

pH   7,2 
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 RESUME 

 

Le respect des normes de rejets aqueux industriels imposées par la directive cadre sur 

l’eau (échéances en 2021) concernant les micropolluants, et notamment les phtalates, 

nécessite la mise au point de procédés de traitement innovants. L’étude du procédé basé sur le 

couplage ozone/charbon actif a ainsi été effectuée. Après la détermination des propriétés 

chimiques et texturales des charbons actifs testés, l’efficacité de ce couplage pour 

l’élimination des phtalates a été éprouvée selon plusieurs critères : cinétique d’élimination des 

polluants cibles, évolution de la minéralisation et de la toxicité au cours du traitement. La 

comparaison des résultats obtenus avec ceux de méthodes classiques (ozonation et adsorption 

seules) a mis en évidence le fort potentiel du couplage ozone/charbon actif, qui permet 

d’obtenir une élimination rapide des polluants ainsi qu’une minéralisation et une 

détoxification avancées dans toutes les conditions expérimentales testées. Ce couplage c’est 

aussi révélé efficace lors du traitement de matrices plus complexes, telle qu’une eau de sortie 

de station d’épuration. En outre, cette étude a permis de déterminer les propriétés chimiques 

et texturales du charbon actif favorisant ce procédé. Il a aussi été montré que ce matériau joue 

un rôle d’initiateur et de promoteur de radicaux libres (les réactions sont très majoritairement 

de nature radicalaire) ainsi que de support réactionnel. Enfin, cette étude a montré qu’une 

régénération in situ du matériau, économiquement très intéressante, pourrait être obtenue au 

cours du traitement. 

 

Mots-clés : ozone, charbon actif, phtalate, micropolluant.   

 

 ABSTRACT 

 

In order to comply with the standards governing the discharge of industrial effluents 

(Water Framework Directive, target date 2021) concerning micropollutants, in particular 

phthalates, innovative wastewater treatment processes have to be used. The present research 

addresses this issue through a study of ozone/activated carbon coupling. After determining the 

textural and chemical properties of several activated carbons, the efficiency of this coupling 

for the removal of phthalates was tested according to the following criteria: degradation 

kinetics of the target pollutants and evolution of both toxicity and mineralization during the 

process. Compared to the classical methods (ozonation or adsorption used separately), 

coupling proved to be highly efficient. It enables the fast removal of pollutants with a 

significant decrease in mineralization and toxicity. Coupling also proved to be efficient for the 

treatment of more complex matrices such as municipal wastewater treatment outflow. 

Moreover, the activated carbon properties which favour the process have also been 

determined. It is shown that, in this coupling, the material acts as a radical initiator and 

promoter (the reactions are mainly radical in nature) and as a reaction support. Lastly, the 

study also shows that in situ regeneration of the activated carbon, which would be 

economically attractive, could be achieved during the process. 

 

Keywords : ozone, activated carbon, phthalate, micropollutant.  
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