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Résumé 

Dans ce travail, un photo-catalyseur TiO2 co-dopé par Bi et Zn a été préparé par une 

voie de synthèse d‘hydroxydes double lamellaire (HDL) suivi par un traitement thermique à 

670°C. Après la caractérisation du photo-catalyseur, l‘efficacité photo-catalytique a été 

évaluée dans la dégradation d‘un polluant organique, le carmin indigo (un colorant anionique) 

et dans la réduction d‘un polluant minéral, le chrome hexavalent (Cr(VI)) sous la lumière 

visible et comparée à un matériau de référence le TiO2-P25. Dans ce nouveau photo-

catalyseur, l‘anatase, wurtzite de ZnO sont les seules phases cristallines identifiées, le Bi2O3 

et le rutile n‘ont pas été détectées. De plus, l‘énergie de liaison de Bi déterminée (analyse 

XPS) est différente à celle de Bi dans Bi2O3. En comparaison à TiO2-P25 l‘absorption de Bi-

Zn-TiO2 est déplacée dans le domaine visible (UV-Vis DRS) et la capacité d‘adsorption de 

Bi-Zn-TiO2 vis-à-vis les deux polluants est plus élevée que celle de TiO2-P25. Les cinétiques 

de la photo-décoloration et la photo-réduction est plus rapide avec Bi-Zn-TiO2 qu‘avec TiO2 

P25. En effet, une décoloration complète a été obtenue après 70 min et 120 min en présence 

de Bi-Zn-TiO2 et TiO2 P25 respectivement, et une réduction complète de Cr(VI) en présence 

d‘un composé organique (acide oxalique) a été obtenue après 120 min et 240 min en présence 

de Bi-Zn-TiO2 et TiO2-P25. L‘identification des espèces responsables de la photo-

décoloration a été menée en présence de différents inhibiteurs (scavengers). L‘étude a montré 

que le premier responsable de la photo-décoloration est l‘espèce h
+
 avec une contribution 

modérée de l‘anion superoxyde radicalaire et une contribution mineure du radical hydroxyle. 

Le matériau a montré une stabilité élevée après 5 utilisations en gardant la même efficacité.  

Mots Clés: Photo-catalyseur; HDL; Bi-Zn-TiO2; lumière visible; Carmin Indigo; Chrome 

hexavalent. 

Abstract 

In this work, a co-doped Bi-Zn-TiO2 photocatalist is synthesized by an original 

synthesis route of layered double hydroxide followed by heat treatment at 670°C. After 

characterization the photocatalyst efficiency is estimated by the photocatalytic test on two 

different pollutants, an organic pollutant (anionic dye (indigo carmine)) and an inorganic 

pollutant (hexavalent chromium) under visible light and compare to TiO2-P25 as reference 

material. In this new photocatalyst, anatase and ZnO wurtzite are the only identified 

crystalline phase, rutile and Bi2O3 being undetected. Moreover, the binding energy of Bi 

determined (XPS analysis) is different from the one of Bi in Bi2O3 .Compared to TiO2-P25, 



 

the absorption is red shifted (UV-Vis DRS) and the Bi-Zn-TiO2 photo-catalyst showed 

sorption capacity towards two pollutants higher than that TiO2-P25. The kinetics of the photo-

discoloration and photo-reduction is faster with Bi-Zn-TiO2 than with TiO2-P25. Indeed, a 

complete discoloration is obtained after 70 min and 120 min in the presence of Bi-Zn-TiO2 

and TiO2-P25 respectively, and the reduction of Cr (VI) in the presence of an organic acid 

(oxalic acid) was obtained after 120 min and 240 min in the presence of Bi -Zn- TiO2 and 

TiO2-P25. The identification of the responsible species on photo-discoloration of indigo 

carmine was carried out in the presence of different scavengers. The study showed that the 

first responsible is h
+
 specie with a moderate contribution of superoxide anion radical and a 

minor contribution of the hydroxyl radical. The material showed high stability after five uses 

with the same rate of photo-discoloration. 

Keywords: Photo-catalyst; LDH; Bi-Zn-TiO2; visible Light; Indigo Carmine, hexavalent 

chromium. 

 الملخص

في ٌزي انذساست قمىا بخىشيظ راوي أكسيذ انخيخاويُو بانزوك َ انبزمُد َ رنك باسخعمال طشيقت جذيذة نخحضيش 

 و.°076انٍيذسَكسيذ انزىائي انُسقي حهيٍا انمعانجت ححج دسجت حشاسة 

اسب انخىشيظ انضُئي انغيش انمجاوس نمعانجت قمىا باسخعمال انمادة انمصىعت في حج ,بعذ انخحانيم انفيزيُكميائيت

 Cr(( َ مهُد عضُي )معذن انكشَو )carmin indigoمهُد عضُي )مهُن أويُوي ) ,مياي مهُرت بمهُريه مخخهفيه

VI)), دانك باسخعمال انضُء انمشئي َ مقاسوخً مع راوي أَكسيذ انخيخاويُو انخجاسي َ. 

دقيقت فيما  76بعذ  %066طشيقت َ رنك بخسجيم مشدَد معانجت يقذس ب انىخائج انمخحصم عهيٍا أربخج انىجاعت ان

( بُجُد حمض عضُي )حمض الأَكسانيك( َ نكه Cr VIبانىسبت نهكشَو ) %066يخص انمهُن الاصطىاعي َ أيضا 

ضُئي نهمهُن دقيقت مقاسوت بزىائي أكسيذ انخيخاويُو انغيش مشبع. ابخذ انذساست ان انعىصش انمسؤَل عه انخبيض ان 026بعذ 

h.َ دنك باسخعمال مزبطاث مخخهفت ٌُ 
+

 

 نقذ أشاسث انذساست آن انمادة انمصىعت مسخقشة انىجاعت بعذ اسخعمانٍا نعذة دَساث. 

انكشَو  Bi-Zn-TiO2,: انخىشيظ انضُئي، انٍيذسَكسيذ انزىائي انُسقي، انضُء انمشئي، كلمات المفتاح

 .انسذاسي
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Introduction Générale  

La protection de l'environnement est devenue une priorité comme d‘autres dans les 

programmes et les décisions économiques et politiques. Parmi les priorités, figure la 

sauvegarde des ressources en eau. Tous les pays du monde sont concernés, soit parce qu'ils 

manquent d'eau, soit parce qu'ils la polluent. L‘eau est nécessaire à la vie et à l‘activité 

humaine mais la demande en eau n‘est pas uniforme d‘une région du globe à l‘autre et la 

disponibilité des ressources encore moins. L‘utilisation annuelle par individu, tous besoins 

confondus, varie entre 100 et 1500 m
3
 et ces besoins ne cesseront de croitre et de se 

diversifier. L‘urbanisation et la concentration des populations viennent amplifier le 

phénomène, il faut fournir de plus en plus d‘eau sur des surfaces habitées de plus en plus 

réduites. Nous sommes à présent plus de sept milliards d‘habitants sur notre planète et la 

croissance démographique actuelle ne laisse entrevoir aucun fléchissement durant les 

cinquante prochaines années. A cause de la sécheresse et sa rareté, l‘eau est devenue la cause 

des conflits géopolitiques dans des régions arides et semiarides. La disparité entre les besoins 

et la disponibilité de l'eau demande d'imaginer de nouveaux moyens d'acheminement et de 

traitement pour augmenter la disponibilité des ressources. Il est indispensable de protéger 

l'eau et il faut pouvoir fournir la quantité nécessaire à la consommation domestique et 

industrielle, recycler le plus possible les eaux usées et limiter les rejets polluants dans le 

milieu naturel, c‘est l‘interêt de préserver les ressources en eau et de protéger la nature.  

Mieux produire et moins polluer sont les défis auxquels sont confrontés les industriels 

de tous secteurs sous la pression des responsables politiques en charge de l‘environnement et 

de l‘opinion publique. Les contraintes sous forme législatives et normatives sont de plus en 

plus drastiques. Des industries aussi diverses que la chimie, la pétrochimie, agro-alimentaire, 

le textile, ou la papeterie et les tanneries consomment des grands volumes d‘eau et par 

conséquent, génèrent de grand volume d‘effluents très divers avec conséquences sur les 

récepteurs naturels, même s‘ils ont subit des traitements d‘épuration. En effet, le déversement 

de grand volume d‘effluents traités renfermant de faibles concentrations en polluants peut 

mettre en péril la fragilité des équilibres naturels des écosystèmes par le phénomène 

d‘accumulations dans leur réseau trophique.  
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Depuis toujours, le traitement des eaux usées s'est fait de manière biologique. Se 

basant sur l'auto-épuration naturelle des eaux, l'homme a alors construit des systèmes de 

traitement biologique de plus en plus perfectionnés. Cependant, les stations de traitement 

biologiques ne peuvent pas traiter les substances difficilement biodégradables ou toxiques. 

Actuellement, dû au faible éventail de technologies de traitement in situ disponibles pour le 

traitement d'effluents contenant entre 1 et 10 g/L de DCO, une grande quantité d'industries ne 

peuvent traiter les eaux usées correctement. Des solutions simples et peu coûteuses sont alors 

fortement exigées pour que ces dernières puissent remplir les conditions exigées. 

Face à cette situation préoccupante, de nombreux progrès ont été effectués ces 

dernières années sur le développement de nouvelles techniques capables de détruire ces 

composés bio-récalcitrants, en les rendant biodégradables ou en les détruisant totalement 

(minéralisation). Ces méthodes produisent des espèces hautement réactives qui vont dégrader 

les composés organiques même les plus récalcitrants. Ces procédés sont appelés « procédés 

d'oxydations avancées ». Leur principe repose sur la formation d‘especes radicalaires entre 

autres les radicaux hydroxyles (OH
•
). Ces derniers sont très réactifs dû à leur potentiel 

d'oxydation relativement élevé (2,8 V). Ces techniques sont dans l‘ensemble très 

satisfaisantes mais font appel à l‘utilisation massive de réactifs comme H2O2 ou O3 en 

présence de catalyseurs comme Fe
2+

, Fe
3+

 et Cu
+
 ce qui engendre un coût relativement élevé 

du traitement. La photocatalyse hétérogène fait partie des procédés d‘oxydation avancés. 

Cette méthode est basée sur l‘excitation d‘un semi-conducteur par un rayonnement le plus 

souvent l‘ultraviolet. Parmi les photocatalyseurs, l‘oxyde de titane un semi-conducteur très 

convoité et très utilisé donne par sa phase anatase des bons rendements photocatalytiques. 

Cependant, il présente deux problèmes majeurs: sa bande interdite relativement grande (3,2 

eV) ce qui rend sa gamme spectrale limitée dans la région UV (il absorbe trsè peu ou pas dans 

la lumière visible) d‘une part, un fort taux de recombinaison des charges (électron/trou) 

d‘autre part. 

L‘objectif de cette étude est de développé un semi-conducteur à base de TiO2 par 

dopage ayant une activité photocatalytique sous l‘irradiation visible et de réduire le plus 

possible la recombinaison des charges électron/trou. Ce dopage est réalisé par deux métaux de 

transition le bismuth et le zinc en utilisant une voie de synthèse des hydroxydes double 

lamellaire. L‘efficacité photocatalytique de ce matériau (Bi-Zn-TiO2) est vérifiée en 

comparaison avec un matériau de référence (TiO2-P25) dans l‘élimination de deux polluants 
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différents, un polluant organique (le carmin indigo, un colorant acide) et un polluant minérale 

(le chrome hexavalent) sous la lumière visible d‘éclairage de 500 W. 

Le manuscrit de cette thèse renferme six chapitres, le premier chapitre présente des 

généralités sur la pollution aqueuse, dans ce chapitre un aperçu bibliographique sur les 

problèmes engendrés par les effluents des industries dans l‘environnement est dévoilé, ainsi 

que les principales méthodes classiques de traitement pour éliminer les polluants organique et 

minéraux. Le deuxième chapitre traite des généralités sur les procédés d‘oxydations avancées 

utilisés. Un aperçu bibliographique sur les travaux publiés relatifs à la photocatalyse 

hétérogène à base TiO2 est présenté dans le troisième chapitre.  

Le quatrième chapitre présente un résumé de certains travaux réalisés dans la 

modification et le dopage de TiO2 pour l‘extention de son spectre d‘absorption vers le visible. 

La partie expérimentale débute à partir du chapitre cinq, dans ce chapitre, il est 

présenté la synthèse des matériaux d‘oxyde de titane dopé au bismuth et le zinc et les résultats 

de différentes caractérisations effectuées. 

Le dernier chapitre est scindé en deux parties, dans la première partie sont présentés 

les résultats d‘application du matériau préparé (Bi-Zn-TiO2) dans la photo‐dégradation de 

carmin indigo sous la lumière visible, en comparaison avec l‘oxyde de titane commercial 

(TiO2-P25). La second regroupe les résultats de la photo-réduction de chrome hexa valent par 

le même matériau également en comparaison avec le TiO2-P25. 

En fin, une conclusion générale, dans laquelle est résumé l‘essentiel de nos résultats. 
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Chapitre I: 
Généralités sur la pollution et les traitements des 

eaux  

I-1. Introduction 

La pollution est définie comme étant une altération de la qualité du milieu (air, eau et 

sol). Cette altération est une conséquence de divers déversement provenant des rejets (liquides 

gazeux et solides) domestiques, industriels et agricoles. Les rejets liquides, en particulier les 

eaux usées industrielles non traitées sont la première source anthropogénique de 

contamination des eaux de surface et par conséquent, représentent une cause de nuisance 

probablement irréversible à l‘environnement et sans doute une menace directe ou indirecte à 

la santé humaine. Par ailleurs, l‘utilisation des engrais et des produits phytosanitaires ont 

largement contribué à la dégradation des eaux souterraines. Cette pollution n‘est pas sans 

danger sur la santé humaine et l‘environnement. Pour faire face à ces menaces, un arsenal de 

lois et de normes a été mis en place au fils des ans pour préserver les ressources en eaux et les 

milieux naturels en vue de protéger l‘Homme et les écosystèmes naturels. Afin de respecter 

les normes de rejets, d‘énormes efforts ont été menés dans la mise en place des stations 

d‘épurations des eaux de rejets de diverses sources.  

Une station d‘épuration est un ensemble de processus de traitement des eaux. Le 

traitement d‘une eau polluée doit être adapté au type et à la concentration de polluant 

(biodégradation ou non), au volume ou au débit de l‘eau (ville, usine, ferme, etc.), et à la 

qualité requise en fin de traitement (rejet dans un récepteur naturel, production d‘eau ultra-

pure pour le nettoyage de circuits imprimés, etc.) [1]. Des solutions techniques existent 

actuellement pour préserver une bonne qualité des eaux de surface [2]. 
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I-2. Généralité et définition de la pollution 

La pollution de l'eau est une dégradation de sa qualité par diverses formes physique, 

chimique, biologique provoquée par l'homme et ses activités (pollutions domestiques, 

urbaines, industrielles et agricoles). Elle perturbe les conditions de vie de la flore et de la 

faune. La pollution concerne aussi bien les eaux superficielles (fleuves, rivières, lacs, 

réservoirs, mers) que les eaux souterraines. Pour remédier à la croissance rapide de la 

pollution, les eaux destinées à la consommation humaine sont strictement réglementées et 

cette réglementation suit intimement l‘évolution technologique des techniques d‘analyse.  

L‘Organisation Mondiale de la Santé (OMS) publie des recommandations sur la 

qualité des eaux destinées à la consommation [3]. A titre d‘exemple et en Europe, le texte de 

référence en vigueur est la directive du conseil de l‘union Européenne n°2008/105/CE. Les 

critères d‘une eau propre à la consommation sont fixés par la direction générale de la santé 

après consultation de l‘Agence Française de Sécurité Sanitaire des Aliments. En 2009, en 

Europe, 63 paramètres font partis de contrôle de la qualité de l‘eau potable, contre six à la fin 

du XIX siècle. Actuellement l'eau propre à la consommation humaine doit répondre à environ 

70 critères de qualité. Les normes s'appuient sur des études scientifiques établissant les doses 

maximales admissibles (DMA). Une DMA est la quantité d'une substance qu'une personne 

peut absorber sans danger. 

Les critères techniques liés à la qualité de l‘eau potable sont définis par des critères 

organoleptiques (couleur, turbidité, odeur, saveur), physico-chimiques (pH, conductivité) et 

microbiologiques (organismes pathogènes). D‘autres critères sont liés à la présence de 

substances minérales (nitrate, plomb, cadmium, etc.) ou organiques (pesticides, aromatiques 

polycycliques, etc.) et à la radioactivité. 

Pour les pesticides, les valeurs des concentrations dans les eaux potables des 

substances individuelles ainsi que celles des pesticides totaux ont été fixées respectivement à 

0,1 µg/L et 0,5 µg/L. Des valeurs plus strictes ont été instaurées pour certains pesticides 

spécifiques (0,03 µg/L) [4]. 

La pollution se définit comme l‘introduction dans un milieu naturel de substances 

étrangères conduisant à son altération. Les effets néfastes peuvent avoir lieu à tous les niveaux 

(sanitaire, écologique et économique). Ainsi par exemple, les polluants sous forme 

particulaire provoquent entre autre une augmentation de la turbidité de l‘eau et un 
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envasement. La classification la plus immédiate de ces composés est de les répertorier en 

fonction de leur taille (tableau I-1). [5]  

Tableau I- 1: Classification des composés de l’effluent suivant leur taille 

Classification Diamètre des 

particules (µg) 

Caractéristique Exemple de composé 

Soluble ˂ 0,08  Carbohydrates simples, acides 

aminés, acides gras volatils, 

protéines, polysaccharides 

(amidon, cellulose)… 

Colloïdale  0,08-1 Limite entre phase 

solide et soluble. 

Graisses, bactéries libres, débris 

cellulaires…. 

Supra- 

colloïdale 

1-100 Matière fine en 

suspension, visible 

à l‘œil nu, 

contribue à la 

turbidité de l‘eau. 

Fibres cellulosiques, agrégats 

lipidiques, flocs bactériens, 

macro-protéines. 

Particules  ˃ 100 Composés 

grossiers. 

 

 

Une autre classification très importante est fondée sur la capacité des polluants à être 

dégradés. On distingue deux classes principales : 

 Les matières biodégradables : elles sont dégradées par les micro-organismes, et 

peuvent être structurées en deux groupes : 

a. Matières rapidement biodégradables : composées de substances solubles, elles sont 

directement assimilées par les bactéries. 

b. Matières lentement biodégradables : composées de substrats particulaires formés par 

un mélange de substances organiques solides, colloïdales et solubles. Ses matières 

sont soumises à certains processus intermédiaires avant d‘être assimilées par les 

populations bactériennes. 
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 Les matières non biodégradables : ces substances organiques ou inorganiques ne 

subissent aucune transformation par les microorganismes, d‘une manière générale, 

elles sont toxiques. 

I-2-2. Classification de la pollution 

La classification de la pollution dépend plusieurs critères tel que : l‘origine et la nature des 

polluants, la nature des nuisances créées (répercussions sur la santé publique, sur l‘équilibre 

écologique en rivière ou en lac…), ou selon d‘autres critères. 

I-2-2-1. Classification selon le type de polluant 

On peut classer la pollution selon le type de polluant en trois catégories : pollution 

chimique, pollution physique et pollution microbiologique. 

a) La pollution chimique 

La pollution chimique est engendrée par des substances chimiques normalement 

absentes, ou présentes dans l‘environnement avec des concentrations naturelles plus faibles. 

Elle peut être chronique, accidentelle ou diffuse. Le risque chimique est lié à la 

présence de constituants géologiques ou de contaminants issus des activités humaines 

(agriculture, industrie et aménagement).  

Les pratiques agricoles et pastorales contribuent à la contamination des eaux de 

surfaces et souterraines par l‘utilisation excessive d‘engrais et de produits phytosanitaires 

pour l‘agriculture et de produits pharmaceutiques pour l‘élevage apporte traditionnellement 

du nitrogène et du phosphore et plus récemment des polluants émergeants, qui, transportés par 

écoulement aux lacs et aux eaux de ruissellement, contribuent à la prolifération de la biomasse 

verte par les algues. Ces algues entrainent une diminution de la luminosité et une 

consommation excessive d‘oxygène dissous dans l‘eau [6], ce phénomène est connu par 

l‘eutrophisation.  

L'industrie chimique moderne exploite un très grand nombre de composés minéraux 

ou organiques de toxicité souvent élevée ou encore peu dégradables. On estime que plus de 

530 nouvelles molécules sont mises sur le marché chaque année et qu'au total environ 120000 

molécules minérales ou organiques de synthèse font l'objet d'un usage commercial dans le 

monde [7]. 
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L‘évolution des connaissances toxicologiques et la performance des méthodes 

analytiques conduit à des nouvelles questions quant à la présence des polluants émergeants 

tels que les médicaments ou les perturbateurs endocriniens. Par ailleurs, les effets de ces 

substances ainsi que leurs produits de décomposition, aux doses retrouvées dans l‘eau restent 

insuffisantes [5]. 

L‘évaluation des risques liés à la présence de ces nouvelles substances est l‘un des 

enjeux majeurs pour l‘amélioration de la qualité de l‘eau potable. Pour cette raison une liste 

prioritaire des molécules qui doivent faire l‘objet de l‘évaluation a été établie [8] 

b) La pollution microbiologique 

La pollution microbiologique a pour origine les eaux de ruissellement provenant des 

installations d‘élevage et des eaux usées non-traitées. Ces eaux peuvent contenir des micro-

organismes pathogènes tels que les bactéries, les virus et les protozoaires [9] 

c) La pollution physique 

On parle de ce type de pollution quand le milieu est modifié dans sa structure physique 

par divers facteurs. Elle regroupe la pollution mécanique (effluents solides), la pollution 

thermique (réchauffement de l‘eau par des usines) et la pollution radioactive par les centrales 

thermiques nucléaires surtout à l‘issu des accidents de ces centrales provoqués par 

tremblement de terre (l‘accident de la centrale de ….. n‘est pas loin de nos souvenirs) 

retombées de radioéléments issus des explosions d‘armes nucléaires, résidus des usines 

atomiques et accidents nucléaires) [10]. 

I-2-2-2. Classification selon l’origine de la pollution 

Selon l‘origine de la pollution on peut classer en quatre catégories: pollution 

domestique, urbaine, agricole et pollution industrielle. 

a) Pollution domestique 

Les eaux domestiques se composent des eaux « ménagères » (cuisine, salle de bain) et 

des eaux de «vannes». Elles rejettent des matières organiques (exemple : les graisses) et 

chimiques (exemple: les détergents)  
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b) Pollution urbaine 

Les rejets urbains proviennent des différents usages domestiques de l‘eau: 

 Les eaux ménagères provenant des salles de bains, des cuisines, des eaux de lavages 

sont chargées de détergents, de graisses, de solvant et de débris organiques; 

 Les eaux "vannes" provenant des sanitaires sont chargées de matières organiques 

azotées et de germes fécaux. 

A ceux-ci s‘ajoutent: 

 Les rejets industriels, commerciaux et artisanaux; 

 Les eaux pluviales qui lessivent les toits et le bitume et sont chargées en produits 

minéraux et organiques. 

c) La pollution agricole 

C‘est une pollution permanente et diffuse due à l‘utilisation d‘engrais et de produits de 

traitements des végétaux et qui contamine par infiltration les eaux souterraines. Ces eaux 

deviennent impropres à la consommation dans de nombreuses régions là où les activités 

agricoles et pastorales sont intenses. En effet, cette pollution agricole est causée 

principalement par :  

 Les engrais; 

 Les produits phytosanitaires : herbicides et pesticides; 

 Les déjections animales qui accompagnent les élevages intensifs; 

 Les accumulations de métaux (Cu, Zn) provenant des compléments alimentaires des 

animaux d‘élevage et des résidus d‘antibiotiques utilisés contre les infections animales 

ou pour favoriser leur croissance. 

d) La pollution industrielle 

L‘industrie est responsable de la moitié des rejets polluants organiques et de la quasi-

totalité des rejets toxiques: métaux lourds et polluants organiques persistants. En 1978, dans 

un rapport d‘activité des agences de bassin, le ministère de l‘environnement français estimait 

que la pollution de l‘eau était due pour 55% à des rejets industriels. Ainsi l‘attention s‘est 

longtemps focalisée sur ce type de pollution, au détriment d‘un autre type de pollution, liée à 

de nombreux changements dans les pratiques agricoles et le faire-valoir des terres. 

 

http://www.vie-publique.fr/th/glossaire/ministere.html
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Les principales sources de pollutions industrielles sont dues à des rejets de matières en 

suspension, de matières organiques, de produits azotés ou phosphorés, de produits toxiques. 

Elles émanent des industries agro-alimentaires, des industries papetières, des 

industries chimiques, des industries des cuirs et peaux, des industries extractives, des 

industries minérales, des industries mécaniques et de traitement de surfaces, des industries de 

production d‘énergie, des industries sidérurgiques et métallurgique, des industries textiles. 

I-3. Les rejets liquides industriels 

Jean Canet, définit les effluents aqueux industriels comme étant des « rejets liquides 

issus des procédés d‘extraction ou de transformation des matières premières en vue de 

fabriquer des produits industriels ou des biens de consommation » [11].  

Le traitement de ces rejets présente plusieurs difficultés. La première provient de la 

diversité des polluants présents dans ces effluents (métaux lourds, hydrocarbures, solvants, 

polymères, colorants, huiles, graisses, sels, …) et de leur composition différente selon les 

industries polluantes.  

De plus, s‘il existe des techniques performantes pour éliminer les polluants organiques 

d‘une part et les polluants inorganiques d‘autre part, la coexistence des deux en quantité 

significative au sein du même effluent peut poser des problèmes.  

Par ailleurs, la toxicité plus fréquente de ces rejets par rapport à des rejets urbains peut 

impliquer de ce fait des traitements spécifiques. 

Une dernière difficulté provient de la variabilité de la charge et des débits à traiter en 

sortie d‘usine qui nécessite une technique suffisamment flexible. Une validation à l‘échelle 

pilote sur un effluent modèle ou moyenné dans le temps peut donc se révéler insuffisante. 

I-3-1. Cas des effluents aqueux organiques 

I-3-1-1. Les colorants textiles 

Les colorants textiles sont ceux utilisés dans l‘industrie textile pour teindre les fibres. 

Le mode de classification utilisé généralement dans l‘industrie textile repose sur la structure 

chimique des colorants et sur les méthodes d‘application de ces colorants sur les fibres 

textiles. Trois grandes familles de colorants sont distinguées : les colorants azoïques, 

triarylcarbéniums et les indigoïdes. 
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Les colorants peuvent également être classés selon leur interaction avec les fibres 

textiles. C‘est ainsi que l‘on distingue : les interactions covalentes, les liaisons ioniques, 

formation de solutions solides, formation d‘agrégats. Le tableau I-2 résume les grandes 

familles des colorants organiques, les types d‘interactions qu‘ils exercent avec la fibre textile, 

et les principales fibres utilisées [12]. 

Tableau I- 2: Les grandes familles de colorants et les types d’interactions qu’ils échangent avec 

la fibre textile 

Familles de 

colorant 

Diazoïque Azoïque Triarylcarbéniums indigoïde 

Exemple Rouge Congo 

 

Rouge Para 

 

Vert malachite 

 

Carmin Indigo  

 

Type 

d‘interaction 

avec la fibre 

-Liaison 

hydrogène 

-Solution solide,  

-Précipitation 

avec la fibre. 

-liaison ionique, 

-liaison de 

coordination. 

-Formation 

d‘agrégats. 

Principales 

fibre utilisées 

-Coton ; 

-Viscose 

rayonne ; 

-Soie. 

-Polyester : 

Tergal, Dacron. 

-Acétate de 

cellulose. 

Tissu protéique, 

soie, laine. 

Polyamides 

(nylon). 

Tissu protéique : soi, 

laine. 

Polyamides (nylon). 

 

Les colorants sont un assemblage de groupes chromophores, auxochromes et de 

structures aromatiques conjuguées (cycles benzéniques, anthracène, perylène, etc.). Ces 

groupements sont capables de transformer la lumière blanche en lumière colorée par réflexion 

sur un corps, ou par transmission ou diffusion. 

Lorsque le nombre de noyaux aromatiques augmente, la conjugaison des doubles 

liaisons s'accroît et le système conjugué s'élargit. L'énergie des liaisons π diminue tandis que 

l'activité des électrons π ou n augmente et produit un déplacement vers les grandes longueurs 

d'ondes (effet bathochrome). De même, lorsqu'un groupe auxochrome, donneur d'électrons 

(amino, hydroxy, alkoxy,…), est placé sur un système aromatique conjugué, ce groupe se 

joint à la conjugaison du système π, la molécule absorbe dans les grandes longueurs d'onde et 

donne des couleurs plus foncées. Les chromophores et auxochromes habituels sont résumés 

dans le tableau I‐3 [13]. 
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Tableau I- 3: Principaux groupements chromophores et auxochromes, classés par intensité 

croissante. 

Groupements chromophores Groupements auxochromes 

Azo (-N=N-) 

Nitroso (-NO ou –N-OH) 

Carbonyl (=C=O) 

Vinyl (-C=C-) 

Nitro (-NO2 ou =NO-OH) 

Sulphure (>C=S)  

Amino (-NH2) 

Méthylamino (-NHCH3) 

Diméthylamino (-N(CH3)2) 

Hydroxyl (-HO) 

Alkoxyl (-OR) 

Groupements donneurs d‘électrons 

 

I-3-1-2. Propriétés physico-chimique des effluents textiles 

Le pH des effluents d‘industries textiles non traités affiche des valeurs extrêmes 

(basique ou acide, selon le procédé utilisé). La demande chimique en oxygène (DCO) et la 

demande biologique en oxygène (DBO5) de ces effluents sont élevées environ 1380 mg/L 

[14]. Ils ont également une forte concentration de matière en suspension [15]. Les effluents de 

l‘industrie textile se caractérisent également par un niveau élevé de la coloration dû à la 

présence des colorants résiduels qui n‘ont pas été fixés aux fibres durant le procédé de 

teinture. 

La pollution due aux effluents textile se propage par l‘intermédiaire de l‘eau pour 

ensuite se retrouver dans divers compartiments de l‘environnement. Parmi les substances 

polluantes pour l‘eau dans ces effluents, on retrouve les colorants et les produits auxiliaires. 

I-3-1-3. Caractéristiques des effluents textiles 

Les effluents d‘industries textiles désignent les eaux usées qui résultent des procédés 

de traitement par voie humide, lesquels comprennent généralement : le décreusage, la 

neutralisation, le désencollage, le mercerisage, le carbonisage, le foulonnage, le blanchiment, 

la teinture, l‘impression ou le finissage [16]. 

Dans leurs procédés de traitement, les usines de textiles utilisent une grande variété de 

réactifs : des bases, des sels, des oxydants, des réducteurs….etc. [15]. Une large fraction de 
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ces réactifs ne fait pas partie du produit fini et se trouve éliminée dans les effluents industriels. 

Les polluants organiques susceptibles d‘être présents dans les effluents textiles non traités 

sont, selon plusieurs auteurs, les composés alkyphénoliques substitués, les dérivés éthoxylés 

et carboxylés du nonylphénol, les composés aromatiques (toluène, éthylbenzène, 

chlorobenzène, naphtalène), les phénols (phénol, chlorophénol, méthylphénol et nitrophénol), 

les chloroéthylènes, les chloroéthanes et les phtalates ainsi que les colorants. Une enquête a 

montré que les métaux et les éléments suivants se retrouvent également dans les rejets des 

industries de textiles : arsenic, cadmium, chrome, cuivre, plomb, mercure, nickel, zinc, 

calcium, fer et manganèse [17]. 

I-3-2. Cas des effluents aqueux inorganiques 

I-3-2-1. Les métaux lourds 

La dénomination "métaux lourds" s'applique à tous les métaux dont les sulfures sont 

insolubles dans des milieux neutres ou légèrement basiques. Ces métaux lourds sont présents 

dans bon nombre de déchets industriels qu'il s'agisse d'effluents liquides, de boues ou de 

poussière. 

Selon le dictionnaire environnement et développement durable: un métal est une 

matière, issue le plus souvent d‘un minerai ou d‘un autre métal. Il est un bon conducteur de 

chaleur et de l‘électricité. En appelle en général métaux lourds les éléments métalliques 

naturels, ou dans certains cas métalloïdes, les métaux sont caractérisés par une masse 

volumique élevée, supérieur à 5g/cm
3
. Ils sont présents dans tous les compartiments de 

l‘environnement, mais en général en quantités très faibles. On dit que les métaux sont présents 

en «traces». Ils sont aussi la trace du passé géologique et de l‘activité de l‘homme. 

Les industries concernées par ce type de rejet sont très diverses: 

 Extraction et traitements des métaux (métallurgie); 

 Electrolyse; 

 Traitement de surface; 

 Production de Peintures; 

 Tannerie; 

 Industrie des insecticides, pesticides; 

 Fermentation. 
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La pollution par les métaux lourds affecte aussi bien l'atmosphère (émission de 

poussière contenant ces polluants) que la lithosphère (contamination des sols) ou 

l'hydrosphère (contamination des nappes phréatiques). Le tableau I-4 donne une idée de 

l'étendue du problème [18]. 

Tableau I- 4: Emission anthropogène de quelques métaux lourds dans l'environnement (milliers 

de tonne/an). 

 As Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 

Air 18 7,6 31 35 3,6 56 332 132 

Eau 41 9,4 142 12 4,6 113 138 226 

Sol 82 22 906 954 8,3 325 796 1372 

Total 141 39 1069 1001 16,5 494 1266 1730 

 

La toxicité des métaux lourds a conduit les pouvoirs publics à réglementer les 

émissions en fixant les teneurs limites. Cette réglementation n‘est cependant d‘aucun secours 

pour déterminer sans ambiguïté une liste de métaux à surveiller car la liste varie selon les 

milieux considérés: émission atmosphérique, rejet dans l‘eau, règles sur l‘épandage des boues, 

ou la mise en décharge, etc. Le quart de la contamination par les métaux lourds est dû aux 

ordures ménagères (piles au cadmium, batterie au plomb, cuivre et zinc des pesticides, etc.). 

Le devenir des métaux lourds dépend de nombreux facteurs parmi lesquels la nature du sol et 

son acidité: 

 Dans les sols acides et pauvres en humus, les métaux lourds ne s‘accumulent pas. Ils 

sont transférés vers les nappes phréatiques ou absorbés par les plantes et présentent 

alors un risque de contamination de la chaîne alimentaire pour engendrer des 

problèmes sur la santé humaine ; 

 Les sols basiques riches en humus piègent les métaux lourds, il n‘y a donc pas de 

risque immédiat pour la santé. Mais le sol est contaminé durablement et la 

concentration en métaux lourds augmente avec les années. Ces derniers sont 

susceptibles d‘être libérer quand l‘environnement est modifié (acidification des sols 

sous l‘effet de changement de la température, d‘humidité… etc. .). 
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I-3-2-2. Sources et contamination 

Les métaux lourds qui arrivent dans les écosystèmes aquatiques proviennent de 

sources naturelles et de sources anthropogènes. 

a) Sources naturelles 

Quelques métaux lourds sont naturellement, présents dans tous les compartiments de 

notre environnement, l‘air, l‘eau et les sols. Ils sont sous forme minérale autrement dit 

présents dans les roches. En climat tempéré, les oxydes et silicates métalliques sont peu 

altérables et sont diffusés avec l‘érosion vers les sols et sédiments. Les sulfures et les 

carbonates, très altérables, sont attaqués chimiquement. Une partie sera dissoute dans les eaux 

et une autre partie sous forme particulaire, sera piégée dans les argiles et les sédiments. Ces 

métaux lourds deviennent des contaminants potentiels sous l‘effet d‘une exploitation ou d‘une 

utilisation minière, d‘un prélèvement d‘eau dans la nappe phréatique et des éruptions 

volcaniques. On estime que les volcans libèrent en moyenne annuelle dans le monde, de 800 à 

1400 tonnes de cadmium (Cd), 18800 à 27000 tonnes de cuivre (Cu), 3200 à 4200 tonnes de 

plomb (Pb), et 1000 tonnes de mercure (Hg) dans l‘atmosphère [19]. 

b) Sources anthropogène 

Parmi les plus importantes sources anthropogène, on peut citer : 

 Effluents d‘extractions minières; 

 Effluents industriels; 

 Effluents domestiques et ruissellements orageux urbains; 

 Lessivage de métaux provenant de décharges d‘ordures ménagères et de résidus 

solides; 

 Apports de métaux provenant de zones rurales, par exemple les métaux contenus dans 

les pesticides; 

 Sources atmosphériques, par exemple combustion de carburants fossiles, incinération 

des déchets et émission industrielles; 

 Activités pétrochimiques. 

L‘activité industrielle représente la quasi-totalité des rejets des métaux dans 

l‘environnement. La figure I-1 représente les valeurs des concentrations maximales 

admissibles dans les rejets industriels chargés en métaux lourds selon la législation 

Algérienne [20].  
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Figure I- 1 : Les normes des rejets industriels chargés en métaux lourds en Algérie. 

I-3-2-3. Toxicité des métaux lourds 

a) Effets sur l‘homme  

La toxicité des métaux, dépend de leur spéciation, c'est-à-dire la forme chimique 

inorganique ou organique sous laquelle ils sont présents. Les métaux ne sont pas totalement 

éliminés par le corps humain. La plupart du temps, les effets toxiques des métaux lourds 

concernent le système nerveux, les reins, le sang ou la moelle osseuse. Ils sont généralement 

cancérigènes et seraient responsables de déclenchement de plusieurs maladies graves telles 

que l‘Alzheimer et le Parkinson. Quelques effets néfastes ont été répertoriés. C‘est le cas de la 

baie de Minamata au sud du Japon dans les années 50 où des intoxications chroniques ont été 

causées par l‘ingestion de méthyle mercure. Ce dernier se trouvait dans les poissons et les 

coquillages. La toxicité du mercure est connue depuis des décennies. Le mercure est un métal 

très réactif (sensibilité à la température et à la composition chimique). Dans l‘organisme, il se 

lie aux acides nucléiques et aux protéines modifiant leur structure ou inhibant leurs activités 

biologiques. Autre élément pouvant atteindre l‘organisme humain est le plomb. Les coliques 

de plomb sont les effets toxiques les plus connus du métal. Le saturnisme désigne l‘ensemble 

de manifestations liées à son intoxication. Le cadmium et beaucoup de ses dérivés sont classés 

cancérigènes de catégorie 2, ils provoquent des déformations des os. Les composés de chrome 

hexa valent représentent aussi un risque majeur de cancer. L'aluminium, utilisé comme 

composant alimentaire, cosmétique, et comme adjuvant dans certains vaccins, est considéré 

comme neurotoxique [21]. 
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b) Effets sur l‘environnement  

La pollution métallique posant problème à l‘environnement est liée à la présence 

d‘éléments de nature particulaire (nano, micro,…) ou dissoute dans l‘air, les sols, les 

sédiments, l‘eau interstitielle, les organismes et les écosystèmes. Les composés métalliques ne 

sont pas biodégradables, ni dégradables. Les métaux et les ETM se concentrent dans les 

organismes vivants et le long de la chaîne alimentaire humaine. Dans les milieux (sols, eau), 

certains organismes vivants peuvent fixer les métaux grâce des molécules appelés 

métalloprotéines. Ils les secrètent à travers leurs mucus et les métaux deviennent à nouveau 

biodisponibles et bioaccumulés par des plantes ou d‘autres espèces. Le plomb, le mercure et 

le cadmium sont biologiquement incompatibles avec les organismes vivants. Les autres 

éléments supposés être biocompatibles peuvent néanmoins avoir un caractère toxique sous 

certaines formes chimiques [21]. 

I-4. Procédés classiques de traitement des eaux 

Le terme « traitement d‘eau » englobe tout à la fois l‘épuration des eaux de rejets et la 

purification de l‘eau pour la rendre propre à la consommation humaine. C‘est un domaine 

d‘importance croissante depuis de nombreuses années puisque l‘eau potable est une ressource 

vitale et fragile. 

Un procédé de traitement est choisi en fonction de la nature et de l‘origine de la 

pollution visée, autrement dit des propriétés physico-chimiques des polluants contenus dans 

l‘effluent traité et de leur concentration. En effet, un procédé efficace contre une pollution 

donnée peut s‘avérer inadapté contre une autre pollution. Par exemple, la non-biodégrabilité 

voire la toxicité de certains polluants peut proscrire l‘utilisation d‘un traitement par boues 

activées. De plus, la concentration de matières organiques et le débit de l‘effluent sont des 

facteurs importants à prendre en considération.  

Il existe donc plusieurs procédés différents pouvant être classés en trois catégories: 

 Méthodes physico-chimique: 

o La coagulation-floculation; 

o Filtration sur membrane; 

o L‘osmose inverse; 

o L‘adsorption (charbon actif, l‘alumine, les argiles, les zéolites). 
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 Méthodes microbiologiques: 

o Traitement aérobie; 

o Traitement anaérobie. 

 Méthodes chimiques: 

o Les méthodes d‘oxydations classiques (ozone, oxygène, des oxydants tel que: 

H2O2, NaOCl…). 

I-4-1. Les procédés physico-chimique 

Les prétraitements consistent à débarrasser les eaux usées des polluants solides les 

plus grossiers (dégrillage, dégraissage). Ce sont de simples étapes de séparation physique. Les 

polluants dissous peuvent être ensuite séparés par des méthodes physiques séparatives telles 

que coagulation-floculation, l‘adsorption, filtration membranaire et l‘osmose inverse. 

I-4-1-1. Coagulation-floculation 

En traitement des eaux, la coagulation et la floculation sont des traitements qui visent 

à optimiser l‘élimination des particules colloïdales par les procédés de décantation et de 

filtration. Les colloïdes, de tailles très petites entre 1 nm et 1 μm, peuvent rester en suspension 

dans l'eau durant de très longues périodes et peuvent même traverser un filtre très fin. Par 

ailleurs, du fait de leur grande stabilité, elles n'ont pas tendance à s'accrocher les unes aux 

autres [22]. 

La coagulation est définie comme étant l'étape de déstabilisation des particules 

colloïdales de nature minérale et organique. Elle est réalisée en deux étapes, en premier la 

neutralisation des charges électrostatiques (négatives dans la plupart des cas) à la surface de 

ces particules. Ceci est traduit par la diminution du potentiel zêta de ces particules. Dans la 

seconde étape, les hydroxydes métalliques s'adsorbent à leur tour à la surface des particules. 

Les colloïdes s'agglomèrent en micro-flocs et la taille des particules augmente. La 

coagulation-floculation facilite l‘élimination des matières en suspension (MES) et des 

colloïdes en les rassemblant sous forme de flocs dont la séparation s‘effectue par décantation, 

ou flottation. C‘est donc un traitement physico-chimique qui permet d‘éliminer tout ou une 

partie des polluants des effluents notamment les fractions particulaires inertes ou vivantes, les 

fractions floculables des matières organiques et de certains métaux lourds, les micropolluants 

associés aux MES et les macromolécules colloïdales. Le temps de décantation des particules 

coagulées dépend du type de particules, du diamètre des particules et de leur surface 

spécifique [23]. Il est donc impossible que certaines particules, notamment les colloïdes et les 



Chapitre I : Généralités sur la pollution et les traitements des eaux 

19 

 

particules à surface spécifique très élevée, décantent naturellement de par leurs charges de 

surface et leur très faible taille. Pour obtenir la décantation de ces particules, il faut assembler 

un très grand nombre de colloïdes en agrégats d‘au moins 10 à 100 µm. Malheureusement, 

ces particules exercent entre elles des forces de répulsion de nature électrostatique empêchant 

leur assemblage. C‘est ce phénomène qui rend certaines suspensions totalement stables. La 

déstabilisation des entités en suspension passe par des phénomènes d‘adsorption, expliqués 

par la théorie de la double couche. Elle permet aussi d‘expliquer comment les colloïdes sont 

traités par coagulation. 

I-4-1-2. Filtration membranaire 

La filtration sur membrane pilotée par pression hydraulique se décline en 

microfiltration, ultrafiltration, nanofiltration et osmose inverse. Parmi les quatre types de 

procédés, la nanofiltration et l'osmose inverse sont les plus adaptés à la réduction partielle de 

la couleur et des petites molécules organiques [24], mais l‘osmose inverse reste le plus 

répandu [25]. La nanofiltration s‘applique surtout au traitement des bains de teinture de 

colorants réactifs en agissant comme un filtre moléculaire, tandis que la microfiltration retient 

les matériaux colloïdaux tels que les colorants dispersés ou de cuve grâce à une "membrane 

écran" [26]. L'ultrafiltration ne s'applique qu'à la réduction de la DCO et des solides en 

suspension [27], et ne se montre réellement efficace qu‘en combinaison avec la 

coagulation/floculation. 

I-4-1-3. L’osmose inverse 

Le principe de l‘osmose inverse pour le traitement de l‘eau est de faire passer cette eau 

à travers une membrane ultrafine (jusqu‘à 0,001 micron) afin de ne laisser passer que les 

molécules d‘eau. Ce procédé très efficace permet d‘éliminer de 95% à 99% des particules 

présentent dans l‘eau et d‘en diminuer nettement la dureté. L‘eau passant à travers cette 

membrane doit être au préalable bien filtrée afin de ne pas saturer l‘osmoseur [26]. 

Le principe de la pression osmotique appliquée ici concentre les sels dans l‘eau 

restante. On se retrouve alors avec deux compartiments, l‘un chargé en sels minéraux est très 

concentré et un autre compartiment très peu concentré en sels. Avec cette technique en perd 

en général plus de 25% de l‘eau à traiter qui restera très chargée et devra être traitée à 

nouveau [26, 29]. 

L‘osmose inverse présente plusieurs inconvénients comme par exemple, la grande 

perte d‘eau et l‘énergie rendant son prix élevé pour l‘usager. En effet le coût énergétique du 
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pompage de l‘eau et celui des membranes est élevé et s‘y ajoutent les pertes d‘eau trop 

chargée. Malgré ces inconvénients cette technique est très utilisée notamment pour ces 

résultats très satisfaisants dans le traitement des eaux. 

I-4-1-4. Adsorption 

L‘adsorption est un procédé d‘élimination des polluants organiques ou minéraux 

présents dans des effluents aussi bien liquide que gazeux [28]. Le polluant est transféré de la 

phase liquide vers la surface du solide. Les adsorbants le plus généralement utilisés sont le 

charbon actif, cendres volantes, oxydes de métal, zéolites, chitosane, biomasse, et goethites 

[29-31] et récemment des nano-matériaux sont utilisés tels que: des nanotubes de carbone 

pour le déplacement des métaux lourds et des polluants organiques [30]. 

a) Adsorption sur charbon actif 

Le charbon actif a été largement utilisés pour l‘adsorption des polluants, il a plusieurs 

origines, li peut être obtenu à partir des coques de noix de coco [32, 33], du bois, du bambou 

ou des déchets agricoles. 

L‘adsorption sur charbons actifs est très répandue. Le charbon est dit actif après avoir 

subi diverses opérations telles que la pyrolyse. Ces opérations permettent de le rendre poreux 

(surface spécifique de 700 à 1500 m²/g) et d‘augmenter sa surface d‘échange avec l‘eau [34]. 

De nombreux adsorbats sont retenus par le charbon ainsi transformé. Ses propriétés ont été 

largement utilisées pour la purification de l‘air et la dépollution des eaux potables, en 

particulier pour le traitement des polluants organiques et inorganiques [34,35]. Des études ont 

aussi montré qu‘il est possible d‘immobiliser des ions métalliques tels que le cuivre, le zinc, 

le cadmium ou le chrome [35, 36]. La principale limite d‘un tel traitement réside dans le fait 

qu‘en aucun cas les polluants ne sont dégradés mais concentrés sur le charbon actif qui doit 

être traité ultérieurement afin de le régénérer. De plus, le coût du charbon actif est 

relativement élevé. 

Le charbon actif en grain est plutôt adapté à l'élimination en continu des pesticides et 

autres polluants. Il est alors utilisé comme support de filtration au sein des stations de 

traitement d'eau, pendant ou après la phase de clarification. 

La température de l‘eau, la solubilité, la structure et la taille moléculaire, la polarité et 

la saturation de la chaîne carbonée sont les facteurs qui influencent l‘adsorption des polluants 

sur le charbon actif. La durée d‘utilisation d‘un filtre à charbon actif dépend du type de 
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charbon actif utilisé, de la durée de temps de contact et de la concentration en pesticides et 

autres matières organiques présentes dans l‘eau. 

I-4-2. Les procédés biologiques  

La présence dans les eaux ou dans le sol, de polluants organiques a toujours existée. 

Leur élimination par des microorganismes constitue le moyen biologique que la nature a 

utilisé pour l‘épuration des milieux naturels. Ces procédés biologiques se produisent selon 

deux modes: traitements en aérobie; ils sont effectués en présence de l‘oxygène et traitement 

en anaérobie; dans ce cas les microorganismes dégradent la matière organique en absence de 

l‘oxygène. 

I-4-2-1. Traitement aérobie 

Des réacteurs dits à lits bactériens sont utilisés pour cet effet. Ils sont constitués d‘une 

unité de boue activée où les polluants sont décomposés par des bactéries aérobies et autres 

microorganismes. Après épuration, la boue est séparée des eaux usées par sédimentation dans 

un décanteur, une partie est recyclée et le surplus est évacué après pressage ou centrifugation.  

Ce procédé est resté longtemps un moyen pour dégrader un grand nombre de polluants 

organiques Il s‘est avéré efficace pour une certaine catégorie de rejets textiles [37]. Notons 

cependant que des colorants tels que les azoïques, les colorants acides et les colorants réactifs 

se sont révélés persistants à ce mode de traitement [38, 39]. La décoloration observée dans ces 

cas est attribuée à l‘adsorption de ces polluants sur la boue activée et non à leur dégradation. 

I-4-2-2. Traitement anaérobie  

En absence de l‘oxygène, la digestion anaérobie des composés organiques conduit à la 

formation du dioxyde de carbone, du méthane et de l‘eau. Ce procédé présente une efficacité 

importante dans le traitement des effluents très chargés caractérisés par une DCO relativement 

élevée. Ce procédé utilisé dans les stations d‘épuration des eaux permet de produire des 

quantités importantes en méthane. Ce dernier est utilisé comme source d‘énergie notamment 

pour le chauffage ou pour l‘éclairage. Des études ont montré que la réduction voire la 

disparition de la couleur n‘est pas accompagnée de la minéralisation des colorants. La 

formation de composés intermédiaires plus toxiques, notamment des amines a été signalée 

dans la littérature [40, 41]. Venceslau et al. [42] ont estimé la réduction de coloration par les 

procédés biologiques à seulement 10-20 %. Cette constatation laisse à présager d‘autres 
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techniques qui permettraient d‘abaisser le degré de réfractabilité de la charge polluante en 

association avec les méthodes biologiques. 

Pour juger des chances de réussite de l'épuration d'eaux résiduaires par un procédé 

biologique, on se sert généralement du rapport DBO5/DCO. 

Des valeurs de ce rapport supérieures à 0,5 montrent que par un procédé biologique les 

polluants peuvent être éliminés dans une large mesure. Pour des valeurs inférieures à 0,5 il est 

possible que l'on ait affaire à des composés peu ou difficilement biodégradables ou même 

toxiques, à un manque de sels minéraux ou encore à une mauvaise adaptation des 

microorganismes. Ainsi sur la base de ce rapport, on peut établir le classement suivant: 

 DCO/DBO5 < 1,66: eaux résiduaires susceptibles d'être facilement traitées 

biologiquement. 

 1,66 < DCO/DBO5 < 2,5: eaux résiduaires susceptibles de subir un traitement 

biologique. 

 2,5 < DCO/DBO5 < 5: eaux résiduaires non susceptibles de subir un traitement 

biologique ou nécessitant une acclimatation préalable des micro-organismes impliqués. 

I-4-3. Les procédés chimiques 

Les techniques d'oxydation chimique sont généralement appliquées quand les procédés 

biologiques sont inefficaces. Elles peuvent être ainsi utilisées en étape de prétraitement pour 

les procédés biologiques. L'oxydation chimique est souvent appliquée pour le traitement des 

eaux usées contenant des polluants non biodégradables et /ou toxiques et de fortes 

concentrations que les autres procédés ne peuvent pas traiter ou transformer en produits 

biodégradables et/ou non toxiques. Ainsi, l'oxydation chimique se révèle un procédé efficace 

de traitement des eaux usées. On distingue:  

 les procédés classiques d'oxydation chimique  

 les procédés d'oxydation avancée (cette partie sera traitée en détail dans le chapitre 

suivant). 

Les procédés classiques d'oxydation chimique sont basés sur l'ajout d'un agent oxydant 

dans la solution à traiter. Les principaux agents oxydants sont: 

 Cl2: représente un oxydant moyennement fort et est utilisé pour le traitement des eaux 

usées ou plutôt pour la désinfection comme l‘ozone. En revanche, ils présentent l'inconvénient 

de produire des sous-produits halogénés cancérigènes pour l'homme;  
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 O2: il est considéré comme un oxydant modéré, le coût tolérable de ce procédé le rend 

fréquemment choisi;  

 H2O2: il est considéré parmi les oxydants les plus appropriés et les plus recommandés 

pour une grande variété de procédé, utilisé avec ou sans catalyseur. Toutefois, l'utilisation de 

cet oxydant seul n'est pas efficace pour la plupart des produits organiques; 

 O3: c'est un oxydant très fort qui a presque le même avantage que l'oxygène ou le 

peroxyde d'hydrogène. Le problème majeur lié à l'utilisation de cet oxydant est son instabilité, 

d‘où la nécessité de production sur le site. 

I-5. Comparaison des procédés classiques de traitement  

Le choix d‘un procédé est lié aux avantages et aux inconvénients de chaque procédé, 

le tableau I-5 ci-dessous présente une comparaison de quelques procédés classiques de 

traitement des eaux. 

Tableau I- 5: Comparaison des procédés classiques de traitement des eaux  

Procédés Caractéristiques Avantages Inconvénients 

Biologique Utilisation des 

cultures bactériennes 

-Peu onéreux; 

-Eliminent NH3, NH
4+

, le 

fer et la matière 

organique biodégradable. 

-Production 

importante de boue; 

-inefficace en présence 

des polluants toxiques 

et non biodégradables. 

Physico-

chimique 

Fixation des polluants 

par coagulation et 

séparation des flocs 

formées 

-Séparation des polluants 

en suspension et des 

particules colloïdales. 

-Utilisation des 

produits chimiques; 

-Formation des boues. 

Chimiques Utilisation des 

oxydants (Cl2, ClO2, 

O3…) 

-Oxydation chimique des 

polluants; 

-Peu ou pas des déchets; 

-Augmentation de la 

biodégradabilité. 

-Oxydation partielle 

(formation 

d‘intermédiaires); 

-Gestion des oxydants. 
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I-6. Conclusion 

Cette étude bibliographique montre d‘une part la diversité des techniques des effluents 

issus des activités industrielles et d‘autre part celle des polluants présents dans les eaux. 

Pendant de nombreuses années, les traitements biologiques et physicochimiques ont 

été considérés comme les procédés les plus appropriés pour la dépollution des effluents 

organiques ou inorganiques. Pour traiter des effluents chargés en polluants biodégradables, les 

traitements biologiques s‘avèrent efficace, par contre, pour traiter des effluents contenant plus 

de composés réfractaires, on a eu recourt au procédés physico-chimiques. La combinaison des 

deux procédés peut améliorer l‘efficacité du traitement. D‘autre part la majorité de ces 

procédés sont trop sélectifs sur les catégories des effluents à traiter et certains ne font que 

déplacer la pollution plutôt que la supprimer. 

Durant ces deux dernières décennies, de nouvelles réglementations concernant les 

produits toxiques sont devenues nécessaires étant donné l‘augmentation des risques sur la 

santé publique et sur l‘environnement. Les traitements conventionnels (biologiques ou 

physico-chimiques) ne sont plus alors suffisants, ce qui implique la nécessité de développer 

de nouveaux procédés de traitement plus efficaces et plus propres. Plusieurs technologies de 

traitement ont été alors développées dans le but de faire face à ces problèmes, Parmi ces 

technologies on cite les procédés d‘oxydation avancée (POA). Ces derniers sont 

particulièrement appropriés pour le traitement des effluents contenant des composés toxiques, 

récalcitrants aux procédés classiques et non biodégradables. Ils offrent de nombreux 

avantages en comparaison avec les procédés classiques. 

Un aperçu plus détaillé est donné, dans le chapitre suivant, sur les procédés 

d‘oxydation avancés appliqués dans le traitement des eaux contenant des produits réfractaires  
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Chapitre II : 
Les Procédés d’oxydation avancés  

II-1 : Introduction  

L‘apparition de nouvelles législations de plus en plus sévères qui oblige des industriels 

à éviter l‘utilisation des réactifs chimiques afin d‘épargner les récepteurs naturels de leur 

contaminations a stimulé les chercheurs pour la mise au point de nouvelles techniques de 

traitement à la fois performantes et écologiques. En effet, depuis quelques années, des études 

ont été menées sur la possibilité d‘utiliser des entités radicalaires, en particulier les radicaux 

hydroxyles (
●
OH), dans le traitement des eaux et de l‘air. Ces radicaux sont utilisés pour 

dégrader par voie oxydante les polluants organiques toxiques persistants et bio-accumulatifs 

contenus dans l‘eau en les transformant en sous-produits biodégradables puis les minéraliser 

en dioxyde de carbone, en eau et en ions minéraux [43]. Les procédés qui génèrent ces 

radicaux sont les procédés d‘oxydation avancés POA. 

II-2. Les procédés d’oxydation avancée (POA) 

Ces vingt dernières années de nombreux travaux de recherche ont été focalisés sur les 

POA comme l‘illustre la Figure II-1 [44].  

 

Figure II- 1: Nombre de travaux publiés sur les Procédés d’Oxydation Avancée depuis 1989  

Les procédés d‗oxydation avancée sont définis comme des procédés mettant en jeu la 

formation des radicaux hydroxyles libres en particulier l‘hydroxyle 
●
OH en quantité suffisante 
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pour oxyder les molécules organiques, [45-48], selon sa réactivité, sa durée de vie est très 

courte de l‘ordre de 10
-9

 s [49]. 

Il a été montré que les POA, fonctionnant à pression et température ambiante, peuvent 

dégrader les polluants organiques (les colorants par exemple) bio-récalcitrants dans l‗eau, [50-

55]. D‗autres procédés tels que la chloration et l‗ozonation sont aussi utilisées pour 

l‘élimination de certains colorants mais leur vitesse de dégradation est plus faible que dans le 

cas d‗un POA sans pour autant diminuer le coût du traitement, [56-59]. Les potentialités 

offertes par les POA peuvent être exploitées dans le cadre du couplage avec un traitement 

biologique par une dégradation oxydative des substances toxiques ou réfractaires en tant que 

pré et/ou post-traitement à un procédé biologique. 

Les POA présentent un intérêt particulier puisque certains d'entre eux peuvent utiliser 

l'énergie solaire [60-63], ou encore le spectre visible de la lumière, [64-66]. Un problème 

commun à l'ensemble des POA est leur coût élevé, essentiellement en raison de la forte 

demande d'énergie électrique (mise en service des lampes UV). L‗application de l‗irradiation 

solaire dans certains cas réduit les coûts, mais cela n‗est possible que pour les réactions de 

catalyse homogène et hétérogène utilisant des ions de fer, [67-70]. Ces catalyseurs absorbent à 

des longueurs d'onde du spectre solaire alors que l'ozone et le peroxyde d'hydrogène 

n'absorbent pas au-dessus de 300 nm, condition primordiale à l'utilisation de la lumière 

solaire. 

Un autre aspect concernant l'opportunité de l‗application des POA est relatif à la 

charge polluante exprimée en DCO. Seuls les déchets avec des valeurs de DCO relativement 

faibles (5,0 g.L
-1

) peuvent être convenablement traités au moyen de ces techniques, car pour 

des concentrations fortes en DCO, ces techniques exigeraient la consommation de grandes 

quantités de réactifs coûteux tels que l‗ozone et le peroxyde d‗oxygène, Figure II-2 [46;71].  
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Figure II- 2: Technologies adéquates pour le traitement des eaux usées en fonction de la 

demande chimique en oxygène DCO. 

De nombreuses technologies novatrices ont été proposées pour le traitement des 

déchets liquides ou gazeux, et font actuellement l‗objet d‗études intensives telles que les 

procédés catalytiques, [72], procédés d‗oxydation électrochimique des produits organiques, 

[73; 74], procédés électro-Fenton, [75 ; 76] et procédés photo-électro-Fenton, [77]. 

L‗oxydation des produits organiques jusqu‗au CO2 ou carbonates (CO2, H2CO3, H
-

CO3, CO3
2-

) initiée par radiation électromagnétique est donc un processus de photo-

minéralisation. Les atomes d‗hydrogène sont convertis en eau et les hétéroatomes des 

molécules organiques sont transformés en acides minéraux correspondant HX (HCl, HBr, 

HNO3, HNO2, H2SO4) [78].  

II-3. Les radicaux hydroxyles  

En raison de son forte réactivité et son grand pouvoir oxydant (Tableau II-1) [79], les 

radicaux hydroxyles sont des oxydants peu sélectifs, qui sont capable de dégrader toutes 

sortes de polluants organiques ou organométalliques principalement en générant par 

l'abstraction d‗un hydrogène des radicaux libres organiques 
●
R (Eq. II-1) [80]. Les radicaux 

●
OH oxydent les molécules organiques avec des constantes de vitesses habituellement de 

l‗ordre 10
6
 -10

9
 L mol

-1
 s

-1
, [81]. Ces radicaux peuvent réagir avec l'oxygène moléculaire 

formant ainsi des radicaux peroxyde. 
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Tableau II- 1: Potentiel d’oxydation des oxydants utilisable en milieu aqueux  

Oxydant  Réaction  E° (V/ESH) 

Radical hydroxyle     
●
OH + H

+
 + e

-
 → H2O 2,80 

Ozone        O3+ 2H
+
 + 2e

- 
→ H2O + O2  2,07 

Peroxyde d‘hydrogène   H202 + 2H
+
 + 2e

-
 → 2H2O 1,76 

Ion permanganate  MnO4
- 
+ 8H

+
 + 5e

-
 → Mn

2+
 +4H2O  1,51 

Dioxyde de chlore  ClO2+ e
-
 → Cl

-
 + O 2 1,50 

Chlore  Cl2+ 2 e
-
 → 2Cl

-
 1,36 

Oxygène       O2 + 4H
+
 + 4e

-
 → 2H2O       1,23 

II-3-1. Réactivité des radicaux hydroxyles  

Le radical hydroxyle est une espèce très réactive, possédant un électron non apparié. Il 

possède un caractère électrophile. C‘est un acide faible. Son pKa est égal à 11,9 dans le 

couple 
•
OH/O

•-
. Il se trouve sous forme de 

•
OH à pH acide et neutre. Le couple redox (

•
OH, 

H
+
/H2O) présente le potentiel d‘oxydation le plus élevé de la famille de l‘oxygène (Tableau 

II-2). Son absorption maximale est à 225 nm et son coefficient d‘extinction molaire est de 540 

L mol
-1

 cm
-1

 à 188 nm. Les radicaux hydroxyles sont donc des entités qui diffusent peu 

(parcourent des distances de quelques dizaines de nanomètres), le coefficient de diffusion 

étant de l‘ordre de 2×10
5
 cm

2
 s

-1
. Ils réagissent quasiment sur le lieu de leur production. Les 

radicaux hydroxyles ont une forte réactivité sur les composés organiques [81]. En milieu 

fortement alcalin (pH > 11,9), ils sont convertis en leur base conjuguée O
•-
 (Eq. II-1). 

                       Eq. II-1 

Ces radicaux sont susceptibles de réagir sur les composés organiques, 

organométalliques et minéraux, essentiellement par trois types de réaction [82]: 

 Par arrachement d'un atome d'hydrogène (déshydrogénation):  

                     Eq. II-2 

 Par addition électrophile sur une liaison non saturée (hydroxylation):  

                     Eq. II-3 

 Par transfert d'électrons (oxydoréduction): 

                      Eq. II-4 
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En outre, l‘oxydation se déroule suivant un processus assez complexe impliquant 

plusieurs types de réactions (Tableau II-2):  

 Des réactions d‘initiation au cours desquelles se forment des espèces radicalaires R; 

 Des réactions de propagation faisant intervenir les espèces radicalaires R qui vont 

réagir avec d‘autres molécules organiques ou avec l‘oxygène dissous dans la solution; 

 Des réactions de terminaison où les radicaux vont se recombiner entre eux. 

Tableau II- 2: Les principales réactions d'oxydation des composés organiques par les radicaux 

●
OH. 

Réactions                           Eq. 

Initiation 

                           II-5 

Propagation 

                         II-6 

                       II-7 

Terminaison 

                           II-8 

                          II-9 

                            II-10 

En outre, le radical 
●
OH est une espèce transitoire omniprésente dans la nature. Le 

transfert de ces processus naturels à des dimensions techniques industrielles nécessite des 

méthodes pour la production efficace des radicaux hydroxyles 
●
OH en concentration 

suffisante à partir de précurseurs appropriés. Le radical 
●
OH est l‗oxydant le plus réactif après 

le fluor, [83], les radicaux HO2
● 

et O2
●
, sont généralement moins réactifs que les 

●
OH, [84]. 

Sur la Figure II-3 suivante, nous illustrons les principales caractéristiques des radicaux 

hydroxyles libres 
●
OH. 
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Figure II- 3: Caractéristiques du radical 
●
OH  

II-3-2. Constantes cinétiques de réactions entre les 
•
OH et les composés organiques 

La valeur de la constante cinétique de réaction du radical
 •

OH sur des composés 

organiques est généralement comprise entre 10
6
–10

9
 mol

-1
 L s

-1
 [81] comme il est indiqué 

dans le tableau II-3 suivant : 

Tableau II- 3: Constantes de vitesse de réaction des 
•
OH avec différentes molécules organiques 

en milieu aqueux. 

Composés  Substituants k (●
OH) (mol

-1
.L.s

-1
) 

Benzène  -H 7,8 × 10
9
 

Chlorobenzène          -Cl 5,5 × 10
9
  

Nitrobenzène          -NO2            3,9 × 10
9
 

Aniline             -NH2            15 × 10
9
  

Acide benzoïque         -COOH           4,3 × 10
9
 

Phénols             -OH            14 × 10
9
 

Acide oxalique  1,4 × 10
6
 

Acide formique  1,3 × 10
8
 

Acide acétique   2,0 × 10
7
 

 

 

OH°  
Réaction non 

sélectif 

Control  cinétique de réaction 

Facile à 

produire 

Omniprésent 

dans la nature  

Oxydant 

puissant 

Durée de vie courte  

Caractère 

hydrophile 

Très 

réactif 
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A partir de ce tableau, on peut noter que le radical hydroxyle: 

• Réagit plus rapidement sur les composés insaturés (éthyléniques et aromatiques) que 

sur les composés aliphatiques; 

• Réagit plus rapidement sur les composés aromatiques possédant des groupements 

activant (-OH, -NH2) que sur ceux qui présentent des groupements désactivant (-NO2, -

COOH) (Tableau II-4) [85]; 

• Présente une assez faible réactivité sur les composés aliphatiques tels que les acides 

organiques, qui sont des sous-produits d‘oxydation. 

 

Tableau II- 4: Orientation de la réaction d’hydroxylation par les substituants lors de la 

substitution électrophile sur aromatique. 

Orienteurs en ortho et para Orienteurs en méta 

Activant modérés et forts Désactivant forts : 

-NH2, -NHR, -NR2, -NHCOR, -OH, -OR   -NO2, -CF3, -NR3
+
, -COOH, -COOR, -

COR, -SO3H, -CN 

Activant faibles  Désactivant faibles  

alkyle, phényle    -F, -Cl, -Br, -I 

II-4. Procédés générant des radicaux ●OH  

Les radicaux ●OH peuvent être générés par de nombreuses technologies ou par 

plusieurs combinaisons, de l‗ozone, H2O2, irradiation UV, [86-89], par un semi-conducteur 

comme TiO2, [28,90-93], et aussi par les procédés dont on combine l‗ion ferreux et le H2O2 

connus sous le nom de réactif de Fenton, [70-72]. La combinaison du réactif de Fenton et de 

l‗UV est connus sous le non photo-Fenton, Fe
2+

/H2O2/UV, [94, 56]. Lorsque le peroxyde 

d‗hydrogène et/ou les ions ferreux sont produits électro-chimiquement, on parlera de procédé 

électro-Fenton, [96; 97]. Dans le cas de procédés photo-électrochimiques, une source 

lumineuse induit des réactions photo-électrochimiques. Les Figures II-4 et II-5 illustrent 

respectivement les procédés producteurs des radicaux hydroxyles et technologies d'oxydations 

avancées pour le traitement de l'eau et de l‗air, [98], les séquences réactionnelles initiales 

simplifiées de chaque système sont représentées dans le Tableau II-5 [99]. Les radicaux 
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hydroxyles 
●
OH ont été choisis par beaucoup de chercheurs puisqu‗ils répondent à un 

ensemble de critères d‗exigences :  

 Ne pas être corrosifs pour l‗équipement; 

 Ne pas être toxiques; 

 Ne pas induire de pollution secondaire; 

 Etre relativement simples à manipuler; 

 Etre le plus rentable possible. 

 

 

 

  

 

 

 

 

Figure II- 4: Procédés d’oxydations producteurs des radicaux hydroxyles OH. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure II-5: Technologies d'oxydations avancées pour le traitement de l'eau et de l’air.  
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Tableau II- 5: Séquences réactionnelles initiales simplifiés pour les principaux POA.  

O3/H2O2                
  /    

                              

O2/UV       /               
   

                /               
                    s 

H2O2/UV               
         

H2O2/O3/UV Combinaison de séquences de H202/UV, O3/H2O2 et O3/UV 

O3/UV                        /                        
      

H2O/UV(VUV)                                  

H2O2/Fe
2+

                           /                  
       

  

H2O2/Fe
2+

 /UV                               /                
               

TiO2/UV                     
     

       
                

                →   
          

   

 

II-4-1. Les procédés non photochimiques d’oxydation avancés  

II-4-1-1. L’ozonation (O3) 

L‘ozone se décompose rapidement dans l‘eau en une suite de réactions aboutissant à la 

formation d‘espèces radicalaires très réactives: 
●
OH (radical hydroxyle), O2

●-
 (radical 

superoxyde), HO2
●
 (radical hydroperoxyle), etc. Cependant, les radicaux hydroxyles sont les 

plus intéressants pour l‘oxydation de polluants, la réactivité d‘O2
●-

 et de HO2
●
 avec des 

composés organiques étant moins importante [100]. 

Dans l‘eau, l‘ozone moléculaire est instable. Outre son fort pouvoir d‘oxydation 

induisant des réactions avec de nombreux substrats organiques ou minéraux, l‘ozone peut se 

décomposer en espèces radicalaires sous l‘effet des ions hydroxydes. Ces deux modes de 

décomposition de l‘ozone sont schématisés dans la Figure II-6 et constituent ce que l‘on 

appelle les modes d‘action directs et d‘action radicalaire de l‘ozone. 

Les ions hydroperoxydes HO2
-
, forme basique de H2O2, peuvent jouer le même rôle 

d‘initiateurs que les ions hydroxydes dans le cycle de décomposition de l‘ozone et sont même 

beaucoup plus réactifs. L‘ajout de peroxyde d‘hydrogène dans un procédé d‘ozonation 

augmentera donc la vitesse de décomposition de l‘ozone et la production des radicaux 

hydroxyles. Le pH de la solution traitée est aussi primordial car c‘est la forme basique du 
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peroxyde d‘hydrogène qui intervient dans le mécanisme réactionnel. Sa concentration est 

dépendante du pH (pKa H2O2/HO2
-
= 11,6). 

II-4-1-2. La peroxonation (O3/H2O2) 

Les principaux oxydants de la peroxonation ce sont les radicaux hydroxyles, qui sont 

formés par réaction entre l‘ozone et le peroxyde d‘hydrogène. 

               
       Eq. II-11  

Ce procédé est plus efficace par rapport à l‘ozonation, mais son efficacité reste 

toujours limitée par la vitesse de réaction entre O3 et H2O2. Ce procédé est affecté par les 

mêmes contraintes que l‘ozonation et dépend de nombreux paramètres tels que le pH, la 

température, les réactions parasites consommant les HO
● 

et le type de polluant. 

Les procédés d‘ozonation et la peroxonation présentent un avantage par rapport aux 

procédés utilisant des irradiations UV de pouvoir fonctionner dans une eau même à forte 

turbidité [59]. 

II-4-1-3. Procédé Fenton (Fe
2+

/H2O2) 

Fenton décrivit à la fin du 19ème siècle que le fer ferreux favorisait fortement 

l‘oxydation de l‘acide maléique par le peroxyde d‘hydrogène en milieu acide [101]. Des 

travaux ultérieurs ont montrés que la combinaison de H2O2 et de Fe
2+

 nommé "réactif de 

Fenton", était un oxydant efficace pour une grande variété de substrat organique notamment 

des alcools, éthers, colorants, phénols, pesticides, aromatiques polycycliques [102-105] 

Quarante ans plus tard, Haber et Weiss [106] identifiaient le radical hydroxyle comme étant 

l‘espèce oxydante de la réaction présentée ci-dessous et communément appelée réaction de 

Fenton [107]: 

                               K=55 mol
-1

.L.s
-1

   Eq. II-12 

Le réactif de Fenton possède trois caractéristiques attractives pour le traitement des 

composés organiques: 

 Les radicaux hydroxyles produits dans l'équation (II-12) réagissent très rapidement; 

 Les réactifs sont simples à manipuler et sans danger pour l'environnement; 

 Les produits finaux (H2O, CO2, ions minéraux et hydroxydes ferriques) n'introduisent 

pas de pollution supplémentaire. 
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Les radicaux hydroxyles réagissent très rapidement sur les composés organiques pour 

conduire à leur minéralisation. Mais ce procédé, comme il sera expliqué au paragraphe 

suivant, est limité par le manque de régénération du catalyseur et nécessite un rapport constant 

en réactif. Ce qui contraint à approvisionner en continu le milieu en peroxyde d'hydrogène et 

peut augmenter les coûts de traitement. 

a) Mécanisme de décomposition de H2O2 par Fe
2+

 ou Fe
3+

 en solution aqueuse 

Le mécanisme de décomposition du peroxyde d'hydrogène (H2O2) par les espèces Fe(II) 

et/ou Fe(III) en solution aqueuse, acide et homogène (pH < 4) passe par la formation de 

radicaux hydroxyles et hydroperoxyles, en mettant en jeu la formation de complexes du fer 

[106, 108-111]. Par souci de lisibilité, les molécules d'eau coordonnées dans les sphères de 

coordination du fer ne sont pas représentées dans les formules chimiques. Le tableau II-6 

dresse un inventaire non exhaustif des réactions mises en jeu entre les différentes espèces 

présentes dans le milieu réactionnel. Les réactions impliquées dans le mécanisme de 

dégradation du peroxyde d'hydrogène par le fer II et III peuvent être découpées en quatre 

types : L'hydrolyse de Fe(III) (Eq. II-13 à II-18 du Tableau II-6) [112],  

 L'étape d'initiation du mécanisme de décomposition de H2O2 par Fe(II) ou Fe(III) 

inclut la formation des complexes Fe
III

-hydroperoxique : [Fe
III

(HO2)]
2 +

 et [Fe
III

(OH) 

(HO2)] 
+
, en équilibre acido-basique à pH ≤ 3 (k=1,8 × 10

-4
 mol L

-1
) (Eq.II-21 à II-23) 

et leur décomposition moléculaire en Fe
2+

 et radicaux hydroperoxyles HO2
•
/O2

•-
 (Eq. 

II-24 à II-26). 

[Fe
III

 (OH
-
) (HO2

-
)]

+
 se forme à partir de [FeIII(OH)]

2+
 (réaction II-31) qui est l'espèce 

dominante à pH > 2,3 (Eq.II-13). 

 Les étapes de propagation de chaîne. Selon Gozzo [113], l'étape initiale de réaction de 

Fenton (Eq.II-19) passerait par la formation d'un complexe [Fe
II
(H2O2) (H2O)6]

2+
, 

[Fe
II
(HO2

-
)(H2O)5]

+
 ou [Fe

II 
(HO2

-
)(H2O)6]

+
 qui se décomposerait en milieu acide en 

[Fe
III

(OH
-
)(H2O)5]

2+
 puis [Fe

III
(H2O)6]

3+
 (Eq.II-16). Dans les réactions II-27 à II-31, le 

fer oscille entre les formes Fe
II
 et Fe

III
 par réaction avec les radicaux 

●
OH, HO2

●
 et 

O2
●-

, tandis que les radicaux hydroxyles consomment le peroxyde d'hydrogène dans la 

réaction II-32 et les radicaux hydroperoxyle produits sont en équilibre avec leur base 

conjuguée (Eq.II-33). 

 Les réactions de terminaison impliquant la recombinaison des radicaux entre eux (Eq. 

II-34 à II-38).  
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Parmi toutes ces réactions, seule la réaction de propagation de chaîne dite de Fenton  

(Eq.II-27) est intéressante pour la production des radicaux 
●
OH, tandis que les 

réactions II-27 – II-30 et II-32 consomment les radicaux 
●
OH et HO2

●
. Ainsi une part 

substantielle des oxydants est indisponible pour l‘oxydation des substrats organiques. Par 

ailleurs, dans le système Fenton, les ions Fe
3+

 s‘accumulent via les réactions II-19, II-21 - II-

22, II-27 - II-28 et II-31, conduisant à leur précipitation sous forme Fe(OH)3, et les ions Fe
2+

 

ne sont pas suffisamment régénérés par les réactions II-24 - II-26 et II-22 - II-31 notamment 

les réactions limitantes II-24 - II-25 et II-29 dont les cinétiques de réaction sont relativement 

lentes. De ce fait, le système Fenton livré à lui-même s'épuise rapidement par manque de 

régénération de son catalyseur. 

Tableau II- 6: Réactions d'équilibre et constantes du mécanisme de décomposition de H2O2 

catalysée par Fe
II

/Fe
III

  

N° Réaction Constante de 

réaction 

II.13                            2,9 ×10
-3

 mol L
-1

 

(pKa = 2,3) 

II.14                 
      7,62×10

-7
 (mol L

-1
) 

II.15                          
     pKa = 3,6 

II.16        
                    pKa = 7,9 

II.17                    
       0,8 × 10

-3
 (mol L

-1
)  

II.18                       1 × 10
-12

 (mol L
-1

) 

II.19                        

            
       

          
         

     
  

53 mol
-1

L s
-1

  

II.20          
         

                    
       

                  
      

              
       

 

II.21                             
        K =3,1×10

-3
  

II.22                                    
        K = 2,0×10

-4
  

II.23                     
         3,1×10

-3
  

II.24           
              

  2,3×10
-4

 s
-1

 

II.25                
             

      2,7×10
-3

 s  
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II.26        
                               5×10

5
 (mol

-1
L s

-1
) 

II.27                   4×10
8
 mol

-1
L s

-1
  

II.28         
          

  8×10
5
 mol

-1
L s

-1
 

II.29         
             <2×10

3
 mol

-1
L s

-1
  

II.30        
          5×10

7
 mol

-1
L s

-1
  

II.31        
                

   1,2×10
6
 mol

-1
L s

-1
 

II.32             
      3.0×10

7
 mol

-1
L s

-1
  

II.33   
          1×10

10
 mol

-1
L s

-1
 

(pKa=4,8) 

II.34    
    

                   1.8×10
6
 mol

-1
L s

-1
 

II.35    
    

                   9,7×10
7
 mol

-1
L s

-1
 

II.36    
             0,71×10

10
 mol

-1
Ls

-1
  

II.37       
          1,01×10

10
 mol

-1
L s

-1
 

II.38              5,2×10
9
 mol

-1
L s

-1
  

 

b) Facteurs influençant l‘efficacité du procédé Fenton  

Plusieurs paramètres qui peuvent influencer sur la cinétique de la réaction de Fenton: 

 Le pH optimal pour la réaction de Fenton est compris entre 2,5 et 4, [114], au-delà de 

cette fourchette de pH, on aura formation des complexes de fer qui peuvent inhiber la 

réaction; [115]; 

 Rapport H2O2/Fe
2+
, l‗augmentation des deux réactifs favorisant l‗augmentation de la 

cinétique de la réaction, mai à forte dose en réactifs, peut piéger les radicaux 

hydroxyles, [116]; 

 Température, pas d‗influence notable de la température sur la vitesse de réaction [117-

119]  

 Source d‗irradiation, [119]; 

 Présence de consommateurs des radicaux hydroxyles (inhibiteur), [120, 121]. 

 Inconvénients du système Fenton  

La réaction de Fenton présente un certain nombre d‘inconvénients :  

 Absence de régénération du Fe
2+

 (catalyse très lente en présence de l‘excès de H2O2 

par la réaction                      
 ) d‘où son ajout continu en cours 

de traitement; 
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 La nécessité d‘opérer dans un milieu à pH avoisinant 3. C‘est une technique très 

limitée par la gamme de pH;  

 L‘usage de doses élevées de réactifs pour oxyder certaines classes de composés 

organiques; 

 La production de boues d‘hydroxydes ferriques Fe(OH)3. 

Un pH de 3 et un excès de peroxyde d‘hydrogène par rapport au Fe
2+

 doivent être 

requis pour optimiser le procédé Fenton.  

Ces inconvénients font que depuis plusieurs années de nombreuses études s‘intéressent 

au couplage de cette réaction aux autres techniques : Fenton + électrochimie (électro-

Fenton), Fenton + photochimie (photo-Fenton) afin d‘optimiser la génération des radicaux 

hydroxyles pour traiter efficacement la pollution organique en milieu aqueux. 

II-4-2. Les procédés d’oxydation avancée de nature physique 

II-4-2-1. La sonolyse  

La sonolyse est une technique utilisant les ultrasons pour dégrader des polluants en 

milieu aqueux. La propagation dans l‘eau d‘une onde sonore à une fréquence (f>20 kHz) 

conduit à la formation de bulles de cavitation. A l‘intérieur de ces bulles règnent des 

conditions extrêmes de température et de pression qui conduisent à la dissociation de l‘eau et 

à la production des radicaux OH
•
, H

•
, etc. [122] 

 

Figure II-9: Illustration du phénomène de la cavitation sonore de bulle d’eau.  

II-4-2-2. La radiolyse 

Le phénomène de radiolyse est observé pour la première fois en 1903 par F. Giesel 

[123] en irradiant de l‘eau pure par les rayonnements de radioéléments naturels. Ce 

phénomène concerne l‘ensemble des transformations chimiques provoquées par l‘interaction 

de rayonnement ionisant avec le milieu liquide qu‘il traverse. A l‘échelle microscopique, 
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l‘énergie est introduite dans le milieu de façon très hétérogène, et localement intense 

entraînant des ruptures de liaisons, d‘où le terme « radiolyse ». 

Une première tentative d‘interprétation de la radiolyse de l‘eau pure remonte à 1914 

[124], date à laquelle Debierne a émis l‘hypothèse de la dissociation de l‘eau en atomes H
•
 et 

en radicaux OH
•
 sous l‘influence des rayonnements.  

En milieu aqueux, la radiolyse peut s‘effectuer selon trois grandes étapes [125]: 

i. Etape physique : elle concerne le transfert d‘énergie du rayonnement ionisant aux 

molécules d‘eau. 

ii. Etape physico-chimique : elle concerne les produits de l‘étape physique, H2O
+
, 

l‘électron e
-
 et les molécules d‘eau excitées notées H2O*. Cette étape a lieu entre 10

-15
 et 10

-12
 

s [126]. 

iii. Etape de chimie hétérogène : Après 10
-12

 s, les premières espèces radiolytiques sont 

généralement toutes formées. Durant les 10
-6

s suivantes, ces espèces diffusent dans la solution 

en réagissant entre elles suivant de nombreuses voies. 

Les rayonnements peuvent être de nature différente (photons, neutrons, électrons, 

particules chargées lourdes). Le rayonnement le plus couramment employé est le 

rayonnement gamma émis soit par le 
60

Co (photon de 1,17 et 1,33 MeV), soit par le 
137

Cs 

(photon d‘environ 660 KeV). Ces rayonnements ionisent le solvant, en produisant très 

rapidement (quelques dizaines de nanosecondes) des espèces radicalaires [84]. 

II-4-3. Procédés électrochimiques d’oxydation avancée 

Les procédés électrochimiques d‘oxydation avancée permettent d‘éliminer ou de 

réduire les quantités de réactifs chimiques en produisant les oxydants directement dans le 

milieu par électrochimie. Généralement, on utilise deux catégories de procédés 

électrochimiques pour produire les radicaux hydroxyles ; soit directement (oxydation 

anodique), soit indirectement via le réactif de Fenton (électro-Fenton). Dans le deuxième cas, 

il s‘agit d‘un couplage entre la réaction de Fenton et l‘électrochimie [127]. 

II-4-3-1. Electrochimie directe: (Oxydation anodique) 

L‘oxydation anodique est une méthode électrochimique la plus habituellement utilisée 

pour la destruction des polluants organiques. Cette méthode est basée sur la génération des 

radicaux hydroxyles adsorbés (
•
OH)ads sur la surface d‘une anode de haute surtension 

d‘oxygène par l‘oxydation de l‘eau: 
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          Eq.II-39 

L'oxydation anodique des polluants organiques est habituellement exécutée dans le 

compartiment anodique d'une cellule divisée où dans une cellule non divisée, à l‘aide d‘une 

anode comme le Pt [128], le PbO2, SnO2 [129, 130] ou le diamant dopé au bore (BDD) [131, 

132].   

La plupart des polluants aromatiques sont rapidement dégradés par l‘oxydation 

anodique mais la minéralisation complète nécessite généralement des durées de traitement 

longues en raison de la génération des acides carboxyliques qui sont difficilement oxydables 

par les 
•
OH. 

II-4-3-2. Electrochimie direct: procédé électro-Fenton 

Le procédé électro-fenton se distingue des autre POA par la génération in situ du 

réactif de fenton conduisant à la génération des radicaux hydroxyles. Le principal intérêt de ce 

procédé réside dans la génération catalytique des radicaux hydroxyles en utilisant comme seul 

réactif l‘oxygène dissout pour former le peroxyde d‘hydrogène (Eq-II.40) et les ions ferriques 

sont réduits au niveau de la cathode en ions ferreux (Eq-II.41, et II.42) [137]. 

                    Eq. II-40 

                  Eq. II-41 

                 Eq. II-42 

Avantage du procédé électro-Fenton  

 La production in situ du réactif de Fenton (H2O2 et Fe
2+

) présente un avantage 

important par rapport à la réaction de Fenton classique Une concentration catalytique 

en Fe
2+

est suffisante pour faire fonctionner le système Fenton grâce à 

l‘électrogénération catalytique de celui-ci; 

 Le procédé électro-Fenton est caractérisé par un coût de fonctionnement et 

d‘investissement nettement inférieur à celui d‘ozonation. En effet, celle-ci est une 

opération coûteuse en énergie, et il est souvent nécessaire d‘ajouter du H2O2 pour 

produire les 
•
OH; 

 Ce procédé peut être facilement combiné avec d‘autre POA, notamment les UV, les 

ultrasons et le traitement biologique; 

 La quantité du catalyseur (cation métallique) introduit dans la solution est de l‘ordre 

des concentrations présentes dans l‘eau naturellement sous formes libres ou 



Chapitre II : Les Procédés d’oxydation avancés 

41 

 

complexées par la matière organique naturelle telle que les acides fulviques. Cela 

présente un double avantage : non introduction du catalyseur dans le cas de traitement 

des eaux naturelles polluées et l‘introduction directe des eaux usées traitées dans les 

milieux naturels sans traitement supplémentaire visant à éliminer le cation métallique 

(catalyseur) ajouté initialement. 

II-4-4. Les procédés photochimiques d’oxydation avancés homogène 

II-4-4-1. Photolyse directe par UV 

Les réactions de la photolyse directe UV sont initiées par irradiation des polluants 

organiques par une intensité lumineuse de longueur d‘onde judicieusement choisie, afin que 

l‘énergie des photons puisse être absorbée dans le milieu, en particulier par les contaminants à 

dégrader. En effet, en raison de leur propriété à absorber la lumière UV, de nombreuses 

molécules sont, soit activées par les photons, soit directement détruites par photolyse.  

Le composé oxydé par la photo-excitation initiale (Eq. II-43) réagit avec le dioxygène 

dissous dans l‘eau avant d'être transformé en sous-produits (réaction II-44 et II-45).  

Cependant, certains produits d‘oxydation formés sont parfois plus toxiques que les 

composés parents [138]. 

              Eq. II-43 

            
       Eq. II-44 

                   Eq. II-45 

Le traitement des composés organiques par photolyse directe a rapidement été 

abandonné pour de nombreuses raisons incluant les coûts très élevés de fonctionnement, la 

faible fiabilité du matériel et les problèmes de maintenance. Mais le principal facteur de ce 

déclin a été l‘arrivée de la chloration jugée plus efficace et plus rentable. 

II-4-4-2. Photolyse de l’ozone: UV/O3 

L‗ozone réagit très lentement avec beaucoup de polluants, [139]. Pour surpasser ses 

difficultés, l‗ozone est activé ou couplé par la combinaison avec:H2O2, O3/H2O2, [140], avec 

H2O2/UV, O3/H2O2/UV, [141], O3/ Fe
III

/UV, [142] ou O3/Cu
I
/UV [143].  

Le procédé O3/UV est largement utilisé dans la production des eaux potables pour 

éliminer des polluants organiques toxiques et réfractaires, il est aussi utilisé pour la 
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destruction des bactéries et des virus. Ce procédé est plus complexe parce que les radicaux 

●
OH sont produits en solution aqueuse à travers différents chemins réactionnels: 

                                       Eq. II-46 

                     
               Eq. II-47 

                                               Eq. II-48 

                                       Eq. II-49 

Par rapport à la photolyse directe, c‗est l‗ozone qui absorbe les photons. A cause de 

son prix élevé, ce procédé reste limité. Il est pratiquement inefficace lorsque la turbidité des 

eaux à traiter est élevée, [96]. Les 
●
OH produits par les Équations II.47 et II.48 réagissent 

avec des polluants organique selon l‗Équation II.4 (pour donner d‗autres sous-produits de 

poids moléculaires plus faibles. 

II-4-4-3. Photolyse de H2O2: UV/H2O2 

La solution aqueuse du peroxyde d‘hydrogène absorbe la lumière à des longueurs 

d‘onde inférieure à 360 nm. La densité optique d‘une solution de peroxyde d‘hydrogène 

augmente lorsque le pH augmente, car la forme dissociée du peroxyde d‘hydrogène (HO2
-
) 

absorbe mieux la lumière que la forme moléculaire (H2O2). 

               
      

               Eq. II-50 

A la longueur d‘onde de 254nm, les coefficients d‘extinction molaire de HO2
-
 et de 

H2O2 sont respectivement égaux à 240 L.mole
-1

.Cm
-1

 et 18,6 L.mole
-1

.cm
-1

. Le peroxyde 

d‘hydrogène peut subir une transformation photochimique par irradiation UV [144]. 

La photo-décomposition du peroxyde d‘hydrogène génère des radicaux hydroxyles par 

simple irradiation UV (Eq.II-51). 

                                           Eq. II-51 

La photolyse de H2O2 est plus avantageuse que l‘ozonation et son application moins 

complexe, mais son efficacité est moindre due au faible coefficient d‘extinction UV de H2O2  

Dans le système à réacteur fermé, le gain en efficacité pour des eaux de forte 

adsorption UV, sera limité malgré hausse de la concentration en peroxyde (Eq.III-53). De 

plus, ce réactif est extrêmement instable lorsqu‘il est concentré et sa décomposition en eau et 

en oxygène est fortement exothermique (98,6Kj/mol). 
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                                          Eq. II-52 

              
                                      Eq. II-53 

Par ailleurs, la production des radicaux est affectée par les conditions de milieu telles 

que la température, pH, la concentration en H2O2 et la présence de consommateur de radicaux 

(H2O2 lui-même en forte concentration). 

II-4-4-4: Photo-peroxonation: (O3/H2O2/UV)  

Le système O3/H2O2/UV, s‗apparente au procédé O3/UV, ce système est contrôlé par 

le transfert de l‗ozone dans la phase liquide et la réactivité lente sur H2O2, [141]. La photolyse 

de l‗ozone par une radiation UV et en présence de l‗eau produit du peroxyde d‗hydrogène 

H2O2 Équation II.54, qui à son tour forme des radicaux hydroxyles par photolyse. La 

décomposition de l‗ozone est accélérée par l‗ajout du peroxyde d‗hydrogène en radicaux 

HO
●
, Équation II.55. Ce dernier aspect est d‗autant plus prononcé que la concentration de 

H2O2 est grande, Équation II.55. 

                            Eq. II-54 

                   
            Eq. II-55 

                            Eq. II-56 

Par conséquent, la réaction globale d'oxydation est ainsi renforcée par le radical 

hydroxyle HO
●
. 

II-4-4-5 : Procédés Photo-Fenton (Fe
2+

 /H2O2/UV) 

Le procédé Fenton est aujourd‘hui moins étudié que le procédé Photo Fenton, qui a 

fait l‘objet de nombreuses études ces dernières années [142-145]. Le photo-Fenton est le 

procédé préféré parmi les autres POA, car il atteint des rendements de réaction élevée avec 

des coûts de traitement faible, surtout en raison de la possibilité d'une utilisation plus efficace 

de la lumière solaire comme source de photons. Dans ce processus, les promoteurs de 

radicaux hydroxyle sont Fe
2+

et le peroxyde d'hydrogène H2O2. 

La génération des radicaux 
●
OH dans le procédé photo-Fenton est effectuée à travers 

deux mécanismes principaux, la réaction de Fenton (Équation II.57) et la photolyse de 

H2O2 (Equation II.51), [146]. 

                            Eq. II-57 

                  
          Eq. II-58 

        
                   Eq. III-59 
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Sous irradiation à une longueur d‗onde λ <410 nm, Fe
3+

 peut être réduit par photolyse 

en Fe
2+

. La vitesse de dégradation des polluants et la réduction de la DCO sont ainsi 

augmentées par la formation des radicaux hydroxyles [144; 147]. 

                           Eq. II-60 

Dans les processus de type photo-Fenton, la photolyse de l‗eau oxygéné H2O2 pour la 

formation des radicaux hydroxyles 
●
OH est prise en compte selon l‗Équation II.51, [146], 

La formation de radicaux 
●
OH par réduction des ions Fe

3+
 (Équation II.61) est 

considérée comme négligeable comparée aux deux réactions Équations (II.57) et (II.51), 

                             Eq. II-61 

La production de radicaux 
●
OH par les Équations (II.57) et (II.58), respectivement, est 

fortement influencée par la concentration de H2O2, facteur limitant de la dégradation des 

polluants organiques dans les eaux usées. Généralement une augmentation de la concentration 

en H2O2 augmente l‗efficacité du procédé. Toutefois, une forte augmentation de la 

concentration en H2O2 a un effet négatif sur l‗efficacité du procédé à cause du comportement 

consommateur des radicaux hydroxyles 
●
OH, Équation II.51 et II.62, [145], ou bien une auto-

décomposition de l‗eau oxygéné, Équation III.63, [148]. 

       
                Eq. II-62 

                     Eq. II-63 

Pour des grandes concentrations en ions Fe
2+
, l‗activité du radical hydroxyle 

●
OH peut 

être inhibée selon l‗Équation II.64, 

                        Eq. II-64 

L'équilibre des ions ferreux et ferriques et par conséquent la production des radicaux 

●
OH sont dépendants de la longueur d‘onde d‘irradiation et du pH. Par conséquent, le pH est 

un paramètre important qui influe sur l'efficacité du processus photo-Fenton, [145]. Les 

valeurs de rendement quantiques pour les différentes spéciations du fer ferriques sont 

présentées dans le tableau II-7 [149, 150].  
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Tableau II- 7. Rendement quantique de production des radicaux hydroxyles par irradiation 

UV/visible de solution de Fe(III)  

λ (nm) Espèces Rendement quantique de 

production de HO
●
 

254 

313 

360 

Fe
3+

 

Fe(OH)
2+

 

Fe(OH)
2+

 

0,065 

0,100- 0,200 

0,017 

Lors de la mise en œuvre du procédé photo-Fenton, nous pouvons considérer que les 

principales voies de production de 
●
OH seront (Fig. II-6):  

 Photo-réduction directe du Fe(III);  

 Photolyse de H2O2 (cette voie joue un rôle mineur en raison d‘une part de l‘absorption 

des photons par le fer ferrique et d‘autre part de sa faible vitesse de photolyse);  

 Réaction de Fenton: réaction entre H2O2 avec les ions Fe(II) formés par photo-

réduction du Fe(III). 

On dénombre quelques avantages et quelques inconvénients de ce procédé photo-

Fenton, ils sont résumés dans le tableau II-5.  

Tableau II- 8: Les avantages et les inconvénients du procédé photo-Fenton  

Avantages Inconvénients 

Apport supplémentaire de radicaux 
●
OH par 

la photo-réduction du Fe
3+

 (complexe 

ferrique Fe(OH)
2+

) 

Apport continu d‘énergie externe 

(rayonnement UV) par utilisation d‘une 

lampe UV dont la durée de vie et l‘énergie 

électrique consommée est à prendre en 

compte 

Production in situ d‘ions ferreux qui 

catalysent la réaction de Fenton; 

Minimisation de la réduction des 
●
OH par le 

Fe
2+

 puisque ce dernier est introduit dans le 

milieu réactionnel en quantité catalytique et 

régénéré in situ 

Elimination de la formation de boues. 
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II-4-4-6 : Photo-catalyse hétérogène: (UV/TiO2) 

La photo-catalyse hétérogène est un procédé complexe qui a fait l‘objet de nombreuses 

études de recherche. Elle repose sur l‘excitation d‘un semi-conducteur par un rayonnement 

lumineux conduisant à l‘accélération de la réaction photo-catalytique en faisant intervenir des 

réactions entre les paires électron/trou et les produits organiques adsorbés à la surface du 

semi-conducteur. Comme pour tout procédé incluant des réactions en phase hétérogène, le 

procédé photo-catalyse hétérogène peut être divisé en cinq étapes [151]: 

1. Transfert du ou des réactifs de la phase fluide vers la surface du catalyseur; 

2. Adsorption d‘au moins d‘un réactif; 

3. Réactions en phase adsorbée; 

4. Désorption des produits intermédiaires et/ou finals; 

5. Transfert de ces produits de la région de surface dans la phase fluide. 

 

II-5. Comparaison des POA 

Parmi tous les procédés d‘oxydation, il n‘existe pas un procédé idéal, capable de 

dégrader tout type de polluants organique et inorganique. L'applicabilité dépend du composé 

cible, de l'étendue et de la gravité de la pollution, de la localisation géographique de la 

pollution et de l‘efficacité d'exécution du POA employé. Néanmoins certains POA semblent 

plus aptes que d‘autres à traiter la matière organique toxique tel que les pesticides, les 

colorants et quelques métaux lourds...etc. 

En comparant les principaux avantages et inconvénients des POA (Tableau II-8), il 

ressort que la plupart d'entre eux requièrent des investissements souvent lourds pour les 

industriels et des frais de fonctionnement élevés. De plus, les taux de dépollution ne sont pas 

toujours à la hauteur des espérances et les effluents peuvent nécessiter un post traitement soit 

pour éliminer les réactifs, soit pour terminer le traitement du polluant. Aujourd'hui les 

investisseurs demandent des procédés moins consommateurs en énergie électrique, qui 

limitent la pollution secondaire et réduisent les quantités de réactifs.  
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Tableau II- 9: Comparaison des procédés d’oxydation avancée. 

Technique Avantages  Inconvénients  

O3/UV 

-Oxydant puissant. 

-Production relativement 

simple. 

-Formation de H2O2. 

-Traitement tés onéreux. 

-Réactions limitées par le 

transfert de masse d‘O3 

-Dégradation plus lente que 

les radicaux 
●
OH.  

-Efficacité et durée de vie de 

la lampe limitée.  

-Faible pénétration des UV 

dans l‘eau trouble.  

-Sous-produits d‘oxydation 

inconnus.  

-Minéralisation incomplète. 

Procédé Fenton 

-Oxydant puissant.  

-Décoloration rapide de la 

solution. 

-Minéralisation des  

colorants organiques. 

-Nécessite apport constant en 

H2O2. 

-Régénération du catalyseur 

limitée. 

H2O2/UV, 

H2O2/Fe
3+

/UV 

-Source directe de radicaux 

hydroxyles. 

-Activation par UV et/ 

ou sel de fer (II/III). 

-Minéralisation efficace de 

polluants organiques 

aromatiques.  

 

-Transport, stockage et 

manipulation de H2O2 

-Nécessite d‘ajout de réactif 

chimique. 

-Efficacité et durée de vie de 

la lampe limitée. 

-Coefficient d‘absorption 

H2O2 faible. 

Eaux usées troubles posant 

des problèmes. 

Production de sous-produits 

inconnus. 

Photocatalyse hétérogène -Installation simple -Application industrielle 
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Dégradation efficace des 

produits organiques. 

problématique à cause du 

rendement quantique faible. 

-Limitation par le transfert de 

masse. 

-Récupération nécessaire du 

photocatalyseur après 

réaction. 

-Colmatage des filtres. 

-Efficacité et durée de vie de 

la lampe limitée.  

-Eaux usées troubles posant 

des problèmes. 

Electro-Fenton 

-Pas de réactif chimique 

excepté un catalyseur 

métallique (Fe
3+

, Fe
2+

 par 

exemple). 

Simple d'utilisation. 

Minéralisation efficace 

de polluants organiques 

aromatiques. 

-Efficacité de courant 

diminuant au cours du 

traitement. 

-Évolution de la réaction 

parasite de production de H2 

pour des courants trop forts. 

-Précipitation de Fe
3+

 pour 

des pH trop élevés. 

Électrocoagulation 

Faible quantité de produits 

chimiques. 

Élimination efficace des 

polluants organiques. 

Grande efficacité de courant. 

Production de H2 à la 

cathode empêchant la 

matière organique de 

précipiter.  

Agglomération d‘hydroxyde 

insoluble. 

Formation de boues. 

Passivation de l‘anode. 

II-6. Conclusion 

Dans ce chapitre, un aperçu bibliographique a été présenté sur les différents méthodes 

de traitement des eaux en particuliers les procédés d‘oxydation avancée, ces procédés sont 

caractérisées par la dégradation total des polluants organiques et plus précisément les 
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colorants de textile jusqu'à la minéralisation complète afin d'éviter la formation de sous-

produits plus dangereux que les composés initiaux, grâce à la production d‘un oxydants 

puissants: les radicaux hydroxyles 
●
OH. 

Les radicaux hydroxyles (
●
OH) sont capables de dégrader la quasi-totalité des 

polluants organiques persistants à cause de leur pouvoir oxydant très élevé et de leur non 

sélectivité vis-à-vis des micropolluants organiques. Leur action sur les composés organiques 

se fait, soit par un arrachement d‘un atome d‘hydrogène (déshydrogénation), soit par addition 

sur une double liaison éthylénique ou un cycle aromatique (hydroxylation), soit par un 

transfert électronique (oxydoréduction). Ces radicaux réagissent aussi sur les composés 

organométalliques et sur certains composés minéraux. Cependant, malgré sa forte réactivité 

sur la matière organique en solution, la dégradation des composés organiques est fortement 

influencée par les paramètres comme le pH, la température, la concentration du catalyseur, la 

nature du milieu réactionnel, l‘intensité du courant appliqué, le rapport [H2O2]/[Fe
3+

] mais 

aussi les réactions parasites qui peuvent participer à la consommation de ces radicaux. Ajouter 

à ça, l‘apport de réactifs nécessaire pour la plupart des procédés peut augmenter le coût des 

traitements. Ces inconvénients peuvent être soulevés par la photocatalyse hétérogène utilisant 

les semi-conducteurs en particulier le TiO2 qui est considéré comme moins couteux.  
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Chapitre III: Généralités sur la photo-catalyse 
hétérogène  

III-1. Introduction 

D‘après l‘IUPAC (Union Internationale de Chimie Pure et Appliquée), la photo-

catalyse est le domaine de la catalyse qui fait intervenir la lumière comme moyen d‘activation 

du catalyseur. Plus généralement il est possible de définir le concept de photocatalyse à 

travers les réactions chimiques dites photo-catalytiques induites par l‘absorption de photons 

(énergie lumineuse) par un photo-catalyseur. 

Les photo-catalyseurs sont des matériaux semi-conducteurs dont l‘absorption de 

photons permet de promouvoir un électron depuis la bande de valence vers la bande de 

conduction alors séparées énergétiquement par une bande interdite appelée band gap. De cette 

promotion naît alors au sein du matériau une paire dite électron-trou qui sera à l‘origine de 

réactions d‘oxydo-réduction des composés adsorbés à sa surface, générant de fait des espèces 

radicalaires dont OH
●
 au fort pouvoir oxydant. 

D‘une façon analogue aux réactions catalytiques, la réaction ne peut être qualifiée de 

photo-catalytique que dans le cas où le photo-catalyseur n‘est ni consommé ni modifié lors du 

processus. Cependant, Ohtani souligne en 2008 [152] qu‘il est dangereux de considérer le 

photo-catalyseur comme un catalyseur. D‘un point de vue thermodynamique, un catalyseur 

classique agit en diminuant l‘énergie d‘activation de la réaction ce qui n‘est pas le cas du 

photo-catalyseur. 

III-2. Historique 

L‘étude de la photo-catalyse est une discipline scientifique dont les premières 

publications datent du 20
ème

 siècle. La première d‘entre elles comportant le terme de photo-

catalyse dans son titre remonterait même à 1911 dans un journal allemand [153]. En France, 

Marc Landau publiera en 1913 à l‘académie des sciences un rapport évoquant le pouvoir 

photo-catalytique des sels d‘uranium sur la dégradation de l‘acide oxalique [154]. La photo-

catalyse se serait ainsi développée en Europe avec notamment le travail de Hauffe et Doerffler 

sur l‘oxydation du CO en présence d‘oxyde de zinc publié en 1964. [155]. Les auteurs parlent 



Chapitre III : Généralités sur la photo-catalyse hétérogène 

51 

 

alors de « photo-catalyse hétérogène » pour la première fois dans une revue internationale. 

Cette notion de « photo-catalyse hétérogène » sera par la suite développée à partir des années 

1970 à Lyon par l‘équipe de Teichner via leurs travaux sur l‘oxydation partielle des paraffines 

[156] et à travers plusieurs publications dans les Bulletins de la Société Chimique de France. 

En 1972, la publication dans la revue Nature d‘un travail sur la photolyse de l‘eau sur une 

électrode semi-conductrice, publiée initialement au Japon en 1969 par Fujishima et Honda 

[157], créera, selon certains, un véritable « séisme » marquant alors le début de l‘essor de la 

discipline au niveau international [158]. Une référence lyonnaise sur le sujet remporte alors le 

prix des 10 articles les plus cités du journal Catalysis Today en 1999 [151]. Depuis, les 

publications sur le sujet se multiplient et augmentent chaque année. Une extraction depuis la 

base de données bibliographique ISI Web Of Knowledge parue le 25 août 2011 du nombre de 

publications dont le titre contient la troncature « photo-catal » permet d‘apprécier à travers la 

figure III-1 cette multiplication des travaux dans ce domaine depuis les dix dernières années. 

Un simple produit en croix permet notamment pour l‘année 2011 de donner une estimation 

d‘environ 3 000 publications répondant à ce critère de recherche bibliographique. A noter 

enfin que près du double de références est obtenu chaque année si cette même troncature 

apparaît dans le sujet de la publication et non seulement dans son titre.  

 

Figure III- 1: Evolution du nombre de publications scientifiques dont le titre comporte la 

troncature photo-catalyse. 
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III-3. Domaine d’applications de la photo-catalyse 

La photo-catalyse est utilisée dans une large gamme de produits commerciaux couvre 

un vaste domaine de recherche incluant particulièrement des applications dans le champ de 

l‘environnement et de l‘énergie. La Figure III-2 [161] issues illustre les nombreuses 

applications de la photo-catalyse [159, 160]. Parmi les différentes applications [161, 162], on 

se contentera ici d‘en citer quelques-unes pour le traitement de l‘air, de l‘eau, ainsi que les 

surfaces autonettoyantes. 

 

Figure III- 2: Domaine d’applications de la photo-catalyse hétérogène. 

III-3-1. Traitement de l’air 

La production industrielle et les modes de transport constituent les principales sources 

de pollution de l‘air. Depuis les années 90, la photo-catalyse a prouvé son efficacité envers la 

dépollution de l‘air. En effet, ce procédé a permis la dégradation de plusieurs molécules 

toxiques, à savoir principalement, les oxydes d‘azotes (NO et NO2), le monoxyde de carbone 

(CO), et de façon générale les composés organiques volatils (COV) [163-165]. 

A l‘échelle industrielle, les revêtements anti NOx comme le ciment anti polluant et des 

pavements photo-catalytiques constituent une part importante du marché. 
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III-3-2. Traitement de l’eau 

La pollution de l‘eau est due aux rejets agricoles (des pesticides, des engrais), aux 

rejets industriels ainsi qu‘aux rejets domestiques. Il est évident que si l‘on veut avoir une eau 

consommable, il faut la traiter de manière à obtenir les qualités nécessaires à son utilisation. 

Le traitement de l‘eau se fait habituellement par des procédés tels que la filtration, la 

décantation, la stérilisation. On s‘intéresse de plus en plus à la photocatalyse comme procédé 

de traitement de l‘eau car l‘utilisation de l‘énergie solaire en fait une solution économique et 

adéquate pour dégrader certains polluants organiques présents dans l‘eau avec une attention 

particulière pour les polluants émergents [166]. 

De très nombreuses recherches académiques s‘intéressent à la dégradation de colorants 

dans l‘eau. Le bleu de méthylène est l‘un des colorants de références pour analyser les 

performances photo-catalytiques de TiO2, sous forme de poudres ou de films [167]. 

III-3-3. Traitement autonettoyant et antibuée 

Les propriétés autonettoyantes et antibuée combinent deux phénomènes: la photo-

catalyse et la super hydrophilie. On parle de "super hydrophilie" quand l‘angle de contact de 

l‘eau sur une surface devient proche de zéro et donc quand la surface du matériau ne retient 

plus l‘eau. L‘effet super hydrophile photo induit sous rayonnement UV sur des films de TiO2 

a été mis en évidence par le groupe de Fujishima en 1997 [161]. En effet, quand une fine 

couche de TiO2 déposée sur un substrat, est illuminée par un rayonnement UV, l‘angle de 

contact initialement important diminue jusqu‘à presque zero: il n‘y a pas formation de gouttes 

mais un film d‘eau continu qui emporte les particules vers le bas et contribue au nettoyage de 

la surface (vitrage) par effet mécanique et à sa protection contre la buée. Parallèlement, la 

surface de TiO2 peut décomposer sous UV des contaminants organiques adsorbés (comme les 

acides gras par exemple) et lui conférer des propriétés autonettoyantes. 

Lorsqu‘on parle de traitement autonettoyant, le lien est souvent fait avec les surfaces 

vitrées dont les applications industrielles sont les plus développées. Mais, on peut également 

traiter des surfaces telles que les céramiques, les plastiques, le béton, le ciment, le carrelage 

ou les textiles. 



Chapitre III : Généralités sur la photo-catalyse hétérogène 

54 

 

III-5. La photo-catalyse hétérogène 

La photo-catalyse hétérogène est un processus catalytique qui repose sur l‘excitation 

d‘un semi-conducteur par un rayonnement lumineux conduisant à l‘accélération de la photo-

réaction en faisant intervenir des réactions entre les paires électron/trou et les produits 

organiques adsorbés à la surface du semi-conducteur.  

Le processus de la photo-catalyse hétérogène peut se décomposer en 5 étapes 

indépendantes comme tout procédé de catalyse hétérogène: 

1- Transfert du ou des réactifs de la phase fluide vers la surface du catalyseur; 

2- Adsorption d‘au moins d‘un réactif; 

3- Réactions en phase adsorbée; 

4- Désorption des produits intermédiaires et/ou finals; 

5- Transfert de ces produits de la région de surface dans la phase fluide. 

La dégradation photochimique des substances chimiques organiques est fortement 

améliorée par l‗ajout de catalyseurs semi-conducteurs hétérogènes. Les photo-catalyseurs les 

plus communément rencontrés sont: TiO2, ZnO, ZnS, ZrO2, CdS, CeO2, [8]. 

D‗autres catalyseurs tels que le CdS et GaP ont étés testés, ils ont la faculté d‗absorber 

une fraction plus large dans le spectre solaire, [168], mais ces derniers ne sont pas stables et se 

dégradent pendant le processus photo-catalytique, tableau III-2 [169]. Le TiO2, semi-

conducteur, non toxique, peu coûteux, semble être le plus efficace et combine d‗une part de 

bonnes propriétés d‗adsorption vis-à-vis du réactif et d‗autre part une capacité d‗absorption 

des photons, [170]. Il présente une stabilité photochimique et une activité photo-catalytique 

favorable au traitement des colorants, [171], ceci est un avantage important par rapport à la 

plupart des autres POA. L‗une des limites au développement de ce système réside dans la 

séparation du catalyseur de la solution, engendrant une étape supplémentaire [99]. 
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Tableau III- 1 : Liste des semi-conducteurs utilisés en photo-catalyse  

Semi-

conducteur 

Bande de 

valence  

EBV (eV) 

Bande de 

conductance 

EBC (eV) 

Largeur de la 

bande interdite 

Eg (eV) 

Band gap  

longueur 

d‗onde (nm) 

TiO2 

SnO2 

ZnO 

ZnS 

WO3 

CdS 

CdSe 

GaAs 

GaP 

+3.1 

+4.1 

+3.0 

+1.4 

+3.0 

+2.1 

+1.6 

+1.0 

+1.3 

-0.1 

+0.3 

-0.2 

-2.3 

+0.2 

-0.4 

-0.1 

-0.4 

-1.0 

3.2 

3.9 

3.2 

3.7 

2.8 

2.5 

1.7 

1.4 

2.3 

387 

318 

387 

335 

443 

496 

729 

886 

539 

III-5-1. Principe et mécanisme de la photo-catalyse hétérogène 

Lorsqu‘un semi-conducteur (SC) absorbe des photons d‘énergie supérieure à la valeur 

de sa bande interdite (h > Eg), un électron passe de la bande de valence à la bande de 

conduction, créant un site d‘oxydation (trou h
+
) et un site de réduction (électron e

-
), Fig. III.4. 

[Eq. III.1]. 

                 
            Eq. III-1 

Les électrons qui se trouvent dans la bande de conduction peuvent réduire l‗oxygène 

dissous avec formation de radical superoxyde   
  , [172], L'oxygène moléculaire agit comme 

une espèce accepteur d'électrons dans la réaction de transfert, [172, 173], 

               
          Eq. III-2 

Le radical superoxyde   
   

peut réagir avec H2O pour donner    ,    et O2 comme 

il est montré sur les réactions suivantes [174]: 

   
                               Eq. III-3 

La photo-catalyse de l‗eau oxygénée régénère le radical hydroxyle libre OH
●
, 

                              Eq. III-4 

  
             

          Eq. III-5  

Tandis que les h
+
 (trous positifs) réagissent avec H2O ou    adsorbés, donnant ainsi 

un radical    , [175; 72], suivant les réactions Équations III.5 – III.7, on peut aussi assister à 
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une oxydation directe par transfert d‗électrons du substrat adsorbé (polluant) à la surface selon 

la réaction Équation III.6 [175; 72; 173], [175-176]: 

      
                        

         Eq. III-6  

      
        

            
         Eq. III-7  

      
                    

          Eq. III-8 

Oxydation directe, [177]. 

      
                                        Eq. III-9 

A titre d'exemple du dernier processus, Équation III.9, les radicaux hydroxyles 

oxydent la liaison C-H pour donner un groupement carboxylique qui se décarboxyle ensuite 

selon l‗Équation III-10 que l'on appelle réaction photo-Kolbe [178]: 

                      Eq. III-10  

Les radicaux hydroxyles formés, participent également à la dégradation des polluants 

comme (RX) [179] et RH [167]. 

                                   Eq. III-11  

                      Eq. III-12  

L‘étape suivante est de grande importance, surtout en raison de la forte concentration 

d'ions    , compte tenu de dissociation de l'eau en ions. 

                   Eq. III-13 

Une grande partie des paires électron-trous se recombine dans le volume de la 

particule ou sur la surface, ce qui diminue le rendement quantique [179]. 

      
         

                  Eq. III-14  

La Figure III-3, illustre le principe de la photo-catalyse hétérogène sur une particule de 

semi-conducteur. 
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Figure III- 3: principe de la photo-catalyse hétérogène sur une particule de semi-conducteur. 

III-5-2 Réactions avec les substances adsorbées  

A l‘interface du photo-catalyseur, les trous et les électrons photo-induits peuvent 

respectivement oxyder et réduire des espèces chimiques (Eq. III-15 et III-16) à la condition 

que ces composés possèdent un potentiel redox thermodynamiquement compatible avec les 

niveaux énergétiques des bandes de valence et de conduction comme c‘est illustré dans la 

figure III-4 [180]. Le transfert des charges est plus efficace si les espèces sont pré-adsorbées à 

la surface du photo-catalyseur [181]. 

                  Eq. III-15 

                 Eq. III-16 

 

Figure III- 4: Oxydation et réduction de substrats adsorbés à la surface d’un photo-catalyseur 

après excitation photochimique. 
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Les ions-radicaux formés (Eq-III-15 et III-16) peuvent réagir chimiquement de 

différentes façons: 

 réagir entre eux; 

 réagir avec d‘autres substrats adsorbés; 

 transférer leur charge au semi-conducteur; 

 diffuser et réagir dans le milieu réactionnel. 

III-5-3 : Recombinaison et piégeage des charges photo-induites 

La recombinaison de la paire (e
-
, h

+
) peut avoir lieu à l‘intérieur du volume du semi-

conducteur ou à sa surface et s‘accompagne d‘un dégagement de chaleur, créant ainsi une 

perte d‘énergie. Etant donné que ce sont les réactions d‘oxydation et de réduction 

intéressantes pour le domaine de la dépollution, cette recombinaison doit être évitée le plus 

efficacement possible. 

Le piégeage des électrons et/ou les trous rend la photo-catalyse plus efficace. Parce 

que la recombinaison est un phénomène très rapide (quelques nanosecondes), la vitesse du 

piégeage doit être élevée [182] (une nanoseconde (ns) pour les électrons et 250 ns pour les 

trous). La vitesse requise étant plus rapide que celle de la diffusion, les pièges doivent être 

pré-associés à la surface du catalyseur avant la photo-excitation. 

 Piégeage dû aux défauts de la structure cristalline  

Les irrégularités du réseau cristallin situées à la surface et dans la masse du photo-

catalyseur sont associées à des états électroniques dont l‘énergie diffère de ceux du semi-

conducteur. Le niveau d‘énergie des états étant situé dans la bande interdite du semi-

conducteur, ces états constituent des pièges au transfert de charge, ce qui permet d‘éviter la 

recombinaison (Figure III-5) [183]. Les défauts de la structure cristalline sont 

approximativement au nombre de 10
18

 par cm
3
 dans les semi-conducteurs commerciaux. 

La nature et le nombre de sites défectueux est un paramètre difficilement contrôlable qui 

dépend grandement de la méthode de synthèse du matériau. 
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Figure III- 5: Piégeage des électrons en surface ou en profondeur. 

 Piégeage des trous par un donneur d’électron 

Dans le cas du piégeage des trous, la recombinaison étant réduite, l‘électron peut alors être 

transféré. Le piégeage des trous est réalisé par des donneurs d‘électrons (triéthylamine, 

hydroquinone, H2O) adsorbés à la surface du photo-catalyseur [184]. 

Dans le cas de l‘oxydation de H2O, il y a formation de HOH
•+

 qui se fragmente 

rapidement pour donner un radical HO
• 
et un proton [185]. 

 Piégeage des électrons par un accepteur 

Dans le cas du TiO2, le potentiel rédox de la bande de conduction est très proche du 

potentiel de réduction de l‘oxygène [186]. C‘est pour cette raison que l‘oxygène sert de piège 

à électrons dans de nombreuses réactions photo-catalytiques. L‘anion superoxyde et le radical 

hydroperoxyle sont formés d‘après l‘équation. III-15 et III-17. 

                   
          Eq. III-17 

       
         

         Eq. III-18 

III-6. Le dioxyde de titane 

III-6-1. Structure cristalline et stabilité 

L‘oxyde de titane (TiO2) est un pigment blanc obtenu directement à partir du minerai 

du titane. La production actuelle de TiO2 dépasse les 4 millions de tonnes par an et est utilisée 

principalement pour les peintures, les plastiques, les cosmétiques et les papiers. Le dioxyde de 

titane peut se présenter sous trois formes allotropiques cristallines: le rutile, l‘anatase et la 

brookite (tableau III-3). La cellule cristalline unitaire, ainsi que les propriétés structurales des 

différentes phases cristallines. Seuls le rutile et l‘anatase schématisées respectivement dans les 
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Figures III-6 et III-7 présentant une cellule unitaire tétragonale jouent un rôle dans les 

applications photo-catalytiques du TiO2 [187]. Dans les conditions standards, la phase rutile 

est le polymorphe du TiO2 le plus stable d‘un point de vue thermodynamique, tandis que 

l‘anatase est une forme métastable. Le passage de l‘anatase au rutile commence à partir d‘une 

température supérieure à 873 K [185]. 

Dans les deux structures cristallines de dioxyde de titane rutile et anatase, l‘atome de 

titane est entouré de six atomes d‘oxygène et chaque atome d‘oxygène est lui-même entouré 

de trois atomes de titane. Dans le cas du rutile (Figure III-6), les cations Ti
4+

 occupent les 

sommets et le centre du parallélépipède à base carrée. Chaque cation est alors entouré par 6 

anions    . Les octaèdres d‘oxygène TiO6 sont reliés entre eux par des arêtes et des sommets. 

La distance inter-ionique moyenne dans le rutile est de 1,95A° pour la liaison Ti-O et de 2,9 

et 4,5A° pour les liaisons Ti-Ti [188].  

L‘anatase est une structure tétraédrique allongée avec des octaèdres d‘oxygène 

irréguliers [Figure III-7]. Les distances moyennes Ti-O (1,91A°) sont sensiblement égales à 

celles du rutile. La distance inter-ionique est de 3,8 et 9,5A° pour les liaisons Ti-Ti [189]. La 

brookite, [190], possède un réseau orthorhombique, avec une structure plus complexe que les 

précédentes. La comparaison des volumes d'espace occupés par une unité formulaire TiO2 

dans les trois structures (Tableau III- 2) montre que la compacité diminue suivant la séquence 

rutile>brookite>anatase. L'anatase est la moins compacte des trois, [72]. 

 

Tableau III- 2: Caractéristiques de dioxyde de titane  

Nom Dioxyde de titane TiO2 

Masse molaire g/mol  79,89 

Phase cristalline  Rutile Anatase Brookite 

Système cristallin  quadratique quadratique Orthorhombique 

a (Å)  4.5845 3.7642 9.184 

b (Å)    5.447 

c (Å)  2.9533 9.5146 5.145 

densité  4.27 3.89 4.12 

Volume du TiO2 massif Å
3
 31 34.1 32.2 
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Thermodynamiquement, l'anatase et le rutile sont capables d‗initier des réactions 

d‗oxydation photo-catalytique. Cependant, l‗anatase a été identifié comme étant la variété la 

plus efficace des deux en photo-catalyse, [191, 192]. Dans certains cas l‗activité photo-

catalytique est presque comparable, voire même supérieure lors de l‗oxydation du sucrose 

pour le rutile, [193]. Cette différence entre les deux variétés allotropiques sur l‗efficacité 

photo-catalytique peut être attribuée à différents paramètres tels que: la taille des grains, la 

surface spécifique, le teneur en OH de la surface, l‗adsorption des polluants à dégrader, 

l‗absorption des photons UV. La mobilité des charges créées dans la matrice du semi-

conducteur TiO2 sous l‗impact des photons. 

La vitesse de recombinaison électron-trou (e
-
/h

+
) est plus grande pour le rutile que 

pour l‗anatase. La durée de vie du couple électron-trous (e
-
/h

+
) est plus élevée pour l‗anatase. 

Cette recombinaison ralentit la photo-dégradation des polluants car elle limite la formation 

des espèces oxydantes,    , nécessaires à la dégradation des polluants organiques adsorbées 

sur la surface du photo-catalyseur. Une autre cause de la moindre efficacité du rutile est sa 

faible capacité à adsorber l‗oxygène et le piégeage est par conséquent moins efficace, ce qui 

entraîne une faible activité catalytique, [194]. 

La vitesse de formation des paires électron-trou sous l‗impact des photons dépend de 

l‗intensité de la lumière incidente et des propriétés optiques et physiques du photo-catalyseur. 

La vitesse de diffusion des charges vers la surface du semi-conducteur est déterminante pour 

la formation des radicaux OH
●
 et donc pour la vitesse de dégradation du polluant. 

L‗activité photo-catalytique, vitesse de diffusion des paires et leur taux de 

recombinaison du TiO2 sont liés à plusieurs paramètres principaux, essentiellement 

structuraux: la composition allotropique, la cristallinité, la taille des cristallites, et le taux de 

dopage ionique. Ces différences de structure entraînent des caractéristiques particulières sur 

leur capacité à adsorber l‗oxygène, [195]. D‗autre part, l‗activité photo-catalytique dépend de 

la nature chimique du polluant et de la complexité chimique de sa molécule, (processus 

d‗adsorption/désorption ainsi que les réactions redox), [196]. 

A- Le rutile: Forme la plus abondante, tire son nom de sa couleur rouge, la plus 

typique, bien que ce minéral puisse être également représenté par des couleurs jaunes ou 

noires, Figure III-6. 



Chapitre III : Généralités sur la photo-catalyse hétérogène 

62 

 

 

Figure III- 6 : Structure cristallographique du rutile. 

Le rutile cristallise dans le réseau de Bravais quadratique. Le rayon ionique de l‗ion 

Ti
4+

 est de 74,5 pm (avec 1pm=1×10
-12 
m), celui de l‗ion O

2−
 est de 126 pm, soit un rapport 

r
+
/r
−
=0,591. Ce rapport favorise la structure suivante: les ions O

2-
 s‗organisent selon une 

structure hexagonale compacte, et les ions Ti
4+

 occupent un site octaédrique sur deux dans 

cette structure. Ceci cause naturellement une dilatation de la structure hexagonale compacte. 

Par duplication-translation du motif précédent, en alternant couche après couche le site 

octaédrique occupé, on obtient la structure quadratique des ions titane. 

B- L’anatase: Montre une activité photo-catalytique supérieure à celle du rutile, c‗est 

également une forme de dioxyde de titane cristallisant dans le système quadratique. Alors que 

le rutile se présente sous la forme de longs prismes, l‗anatase se trouve sous la forme 

d‗octaèdres Figure III-7. A partir de 500°C, l‗anatase commence à se transformer en rutile, la 

transformation est complète à 900°C. De telles conditions thermiques sont utilisées par la 

suite pour obtenir les phases cristallines voulues, la disposition des octaèdres dans la maille de 

l‗anatase est ainsi déformée. La structure cristalline de l‗anatase est nettement plus complexe 

que celle du rutile.  

 

Figure III- 7: Structure cristallographique de l’anatase. 
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III-7-2. Effets relatifs à la surface 

Concernant l‗hydroxylation de la surface des oxydes en général et du TiO2 en 

particulier, lorsqu‗ils sont dans une solution aqueuse, les molécules d‗eau sont adsorbées, 

sous forme dissociés ou moléculaires, sur la surface du semi-conducteur, [197]. 

Les groupes hydroxyle peuvent jouer le rôle de sites d‗adsorption pour les molécules 

qui ont tendance à former des liaisons hydrogène. Ces effets d‗organisation semblent 

s‗étendre sur plusieurs couches à partir de la surface. Il faut donc prendre en considération la 

nécessité d‗une diffusion dans la couche d‗eau organisée adjacente à la surface du solide pour 

le transfert des molécules organiques du sein du liquide vers la surface du photo-catalyseur. 

Bien que les radicaux OH
●
 soient formés sur la surface, ils pourraient, en solution aqueuse, se 

résorber et agir au sein de la solution (première couches de la solution), [198, 199]. Les 

caractéristiques des phases anatase et rutile sont données dans le Tableau III-3 [72]. 

Tableau III- 3: Caractéristique des phases anatase et rutile  

Anatase  Rutile 

Métastable thermodynamiquement  Stable thermodynamiquement 

Faible énergie de surface (si nanocristallin)  Énergie de surface 15% supérieure à 

celle de l‗anatase 

Élaboré à basse température  Élaboré à haute température 

Grande vitesse de nucléation  Transformation de l‗anatase facile à  

T > 600°C et si anatase nano structuré 

Nano structuré  Grains de taille moyenne supérieure à 

ceux de l‗anatase 

Grande surface spécifique  Surface spécifique plus faible 

Porteurs de charge plus mobiles  Porteurs de charge moins mobiles  

(davantage de recombinaisons) 

Largeur de la bande interdite, Eg = 3,2 eV  Eg = 3,0 eV 

Photoconductivité élevée  Photoconductivité faible 

Plus actif en photo-catalyse  Moins actif en photo-catalyse 

III-7-3. Impureté dans les semi-conducteurs 

Une concentration en impuretés bien maitrisée dans la couche d‗un semi-conducteur 

TiO2 peut jouer un rôle très positif sur l‗activité photo-catalytique, ainsi, S.F Park et 

collaborateurs, ont testé des cations à faible valence tels que Fe
3+

, Co
2+

, Ni
2+

et à forte valence 
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comme Mo
5+

, Nb
5+

, W
6+

 pour l‗étude de la photo-activité du TiO2 sur la dégradation du 

trichloréthylène. La dégradation est plus forte en présence des cations à forte valence et bien 

prononcée comparé aux cations à faible valence. Ceci peut être expliqué par la grande 

cristallinité des photo-catalyseurs dopés avec les cations à forte valence. Les cations à fortes 

valences favorisent le transport et la séparation des couples (e
-
/h

+
) [200]. 

III-7. Facteurs influençant la photo-catalyse hétérogène 

Les principaux facteurs influençant la photo-catalyse hétérogène sont: 

 La concentration en catalyseur; 

 La concentration initiale du polluant;  

 Le pH; 

 Le flux lumineux; 

 La structure cristalline; 

 La taille des particules; 

 La composition aqueuse; 

 L‘oxygène dissous; 

 La température; 

 Le débit. 

III-7-1. Influence de la concentration en catalyseur 

La concentration optimale en catalyseur dépend des conditions expérimentales et de la 

géométrie du photo-réacteur. Herrmann [151] a reporté que la vitesse initiale de dégradation 

d‘une grande variété de matières organiques, en utilisant un photo-réacteur statique ou 

dynamique, est directement proportionnelle à la concentration du catalyseur aux faibles 

valeurs puis devient indépendante de la concentration du catalyseur [TiO2]. Un optimum est 

atteint correspondant à l'absorption complète des photons par le TiO2. Aux valeurs élevées de 

concentration de catalyseur, la solution devient opaque et un effet d‘écran apparaît empêchant 

l‘illumination de toutes les particules du photo-catalyseur et par conséquent affecte le 

rendement photo-catalytique de la réaction.  
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III-7-2. Influence de la concentration du polluant : modèle de Langmuir-Hinshelwood 

Généralement, la cinétique de dégradation d'un composé suit le modèle de Langmuir-

Hinshelwood confirmant le caractère hétérogène du système photo-catalytique [151]. Ce 

modèle permet d‘évaluer la vitesse de dégradation d‘un polluant en fonction de la 

concentration à l‘équilibre Figure III-8 [201]. Ce modèle a été développé à l‘origine pour 

décrire des réactions hétérogènes en phase gazeuse [202]. Il a été employé par la suite pour la 

première fois par Ollis [203] pour décrire des réactions liquide-solide. 

Les hypothèses sur lesquelles est fondé ce modèle sont les suivantes:  

 Á l‘équilibre, le nombre de sites d‘adsorption est fixe; 

 Une seule molécule de substrat est adsorbée par site d‘adsorption (adsorption en 

monocouche); 

 L‘énergie d‘adsorption est identique pour tous les sites d‘adsorption et indépendante 

du taux de recouvrement de la surface;  

 L‘adsorption est rapide par rapport aux réactions secondaires du substrat en solution; 

 Seules les molécules adsorbées à la surface du catalyseur réagissent. 

Si ces hypothèses sont vérifiées, la vitesse de dégradation photo-catalytique V est 

proportionnelle au taux de recouvrement de la surface du catalyseur par le polluant c‘est à dire 

à la quantité de substrat adsorbé à la surface de catalyseur [204]. 

    
  

  
     

  

    
       Eq. III-19 

La quantité de substrat adsorbé à l‘équilibre Qe dépend de la concentration en solution 

à l‘équilibre Ce: 

    
        

      
        Eq. III-20 

Le taux de recouvrement s‘écrit : 

   
    

      
  

  

    
        Eq. III-21 

L‘expression de la vitesse s‘écrit donc : 

   
      

      
         Eq. III-22 

v : vitesse de la réaction (mol/L/min);  

ϴ : taux de recouvrement de la surface du catalyseur par le substrat;  
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k : constante cinétique de dégradation (mol/L/min); 

K : constante d‘adsorption du substrat (L/mol);  

Ce: concentration à l‘équilibre du polluant (mol/L). 

Pour des faibles concentrations en polluants, KCe devient négligeable devant 1 

(KCe<<1), la vitesse de réaction devient directement proportionnelle à la concentration en 

polluant, la réaction est alors du premier ordre, Elle s‘écrit selon l‘équation III-23 

                    Eq. III-23 

Pour de grandes concentrations en polluants, KCe>>1, la vitesse de réaction devient 

égale à k, elle est maximale et d‘ordre zéro [151, 212]. 

 

 

Figure III- 8: Variation de la vitesse de réaction en fonction de la concentration à l’équilibre  

III-7-3. Influence du pH 

Selon le pH de la solution la surface du catalyseur peut être chargée positivement, 

négativement ou neutre. En effet, Le pH, pour lequel la charge de surface d‘un catalyseur est 

nulle, s‘appelle « Point de zéro Charge » (pHPZC) ou point isoélectrique (PIE). Pour TiO2 

Degussa P25 ce pHPZC est compris approximativement entre 6 et 6,5. [206, 207]. En milieu 

aqueux et à pH acide, la surface de TiO2 est chargée positivement (TiOH2
+
) ce qui favorise 

l'adsorption des anions par attraction électrostatique. Alors qu‘en milieu basique, la surface 

est chargée négativement (TiO
-
) et attire les cations. Lorsque le pH est proche du pHPZC, TiO2 

possède autant de charge positive que négative et le phénomène d‘agrégation et de formation 

de clusters de TiO2 est alors favorisé [208]. Herrmann et al.[209] ont indiqué qu‘une élévation 
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de pH au-dessus de 10 provoque une augmentation du taux de réaction, due à une 

augmentation du taux de formation de radicaux OH
● 

                    Eq. III-24 

Cependant, suivant la nature du composé organique l‘adsorption est défavorisé et 

l‘efficacité photo-catalytique fortement diminuée. Guillard et al. [210] ont étudié l‘effet du pH 

sur la dégradation photo-catalytique des différents colorants (rouge Congo, orange G (OG), 

bleue de méthylène (BM), etc.) en présence de TiO2. Ils ont trouvé une meilleure dégradation 

du BM à pH élevé, où il se présente sous sa forme cationique, ce qui favorise son adsorption 

sur la charge négative de TiO2. Contrairement, la charge négative de l‘OG a empêché son 

adsorption à pH élevé. Norzita et al. [211] ont montré une meilleure oxydation photo-

catalytique de l'éthanol à pH acide qu‘à pH alcalin ou neutre. 

Plusieurs auteurs ont étudié l‘influence du pH sur la dégradation photo-catalytique de 

divers composé azotés [212, 213, 214], des acides aminés [215] et aussi des bactéries (E.coli 

K12) [216]. 

III-7-4. Influence de la structure cristalline 

Le rendement photo-catalytique du catalyseur varie considérablement en fonction de 

sa structure cristalline qui existe sous trois principales formes: anatase, rutile, et brookite. La 

brookite n‘est pas suffisamment stable pour être utilisé en photo-catalyse. La structure 

cristalline du rutile est plus dense, sa bande interdite a une largeur de 3,02 eV, tandis que celle 

de l'anatase est de 3,22 eV. Les photons absorbés ont donc une longueur d'onde inférieure à 

414 nm pour le rutile et 388 nm pour l'anatase. 

Des travaux comparant l‘activité photo-catalytique de l‘anatase et du rutile ont 

montrés que la vitesse de recombinaison des paires (e
-
/h

+
) est plus importante pour le rutile 

que pour l‘anatase [217] limitant ainsi la formation des radicaux et ralentit par la suite la 

dégradation des polluants. Ceci peut expliquer l‘inefficacité photo-catalytique de la phase 

rutile par rapport à celle de l‘anatase.  

L‘efficacité photo-catalytique de l'anatase est meilleurs que celle de la rutile, ceci peut 

être expliquée pour deux raisons majeures. L‘anatase possède une meilleure adsorption vis-à-

vis de l‘oxygène que le rutile d‘une part et une faible vitesse de recombinaison des paires 

électron-trou d‘autre part [218].  
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Toutefois, un mélange d'anatase (80%) et de rutile (20%) qui est connu sous le nom de 

Degussa P25, donne une photo-activité plus importante que chaque forme utilisée seule [219]. 

La combinaison entre ces deux formes cristallines est suggérée pour diminuer la 

recombinaison des paires électrons trous (e
-
/h

+
) photo-générées et permettre ainsi une 

meilleure activité que l‘anatase utilisée seule [220]. 

III-7-5. Influence de la surface spécifique et de la taille des particules 

La taille des particules qui est inversement proportionnelle à sa surface spécifique 

possède une importance primordiale dans le rendement photo-catalytique. La diminution de la 

taille des particules est suggérée diminuer la probabilité de recombinaison des paires électrons 

trous (e
-
/h

+
) [221]. Ismat et al. [222] ont étudié la photo-dégradation de 2-chlorophénol 

solutions sous irradiation UV en utilisant TiO2 anatase avec différentes tailles moyennes (12, 

17, 23 nm). Les auteurs ont trouvé une meilleure photo-réactivité de l‘anatase de taille 17 nm. 

III-7-6. Influence de la composition aqueuse  

L‘efficacité du traitement photo-catalytique est idéale dans de l‘eau déminéralisée car 

la présence de certains anions et cations comme SO4
2-

, HCO3
-
, Ca

2+, 
Na

+
 et Mg

2+
 liés au 

particules de TiO2 ou près de sa surface diminue l‘adsorption des polluants et peut diminuer la 

dégradation des polluants [190]. Certains anions peuvent également piéger les espèces 

réactives. Par exemple, les bicarbonates (HCO
–
3) réagissent avec les radicaux OH

●
 et forment 

des radicaux carbonates (CO3
•–

) moins actifs [223]. Dans le but de se rapprocher des 

conditions naturelles et environnementales, Rincon et al. [226] ont étudié l'effet de l‘ajout des 

substances organiques et inorganiques à la suspension aqueuse d‘Escherichia coli, sur 

l‘inactivation photo-catalytique d‘E. coli K12 en présence de TiO2. 

Les auteurs ont trouvé que l‘ajout de certains ions inorganiques (0,2 mmol/L) comme 

HCO3
-
, HPO4

2-
, Cl

-
, NO3

-
 et SO4

2-
 retardait le taux d‘inactivation par compétition d‘ E. coli 

aux radicaux oxydants avec ces anions, ou en bloquant les sites actifs sur le catalyseur TiO2. 

III-7-7. Influence de l’oxygène dissous  

La dégradation photo-catalytique des polluants organiques fait intervenir l‘oxygène 

dissous dans l‘effluent afin d‘assurer la minéralisation complète des polluants :  

                                                    Eq. III-25 
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L‘oxygène intervient comme un accepteur d‘électron, il limite ainsi la recombinaison 

des paires électrons/trous en formant O
●-

2. Il augmente alors la cinétique de dégradation des 

polluants. L‘eau peut s‘oxygéner par simple agitation. 

III-7-8. Influence de la température 

L'augmentation de la constante de vitesse est très probablement due à la fréquence 

croissante des collisions entre les molécules en solution par l‘effet thermique; l‗énergie 

d‗activation trouvée lors de la dégradation du 4-Nitrophenol (Ea=17,42 KJ mol
-
) pour 288 

K<température<323K est très petite comparée à celle des réactions thermique ordinaires 

[224]. Cependant, la plupart des réactions photo-catalytiques ne sont pas sensibles à de petites 

variations de température, [225]. D'autre part, ces énergies d'activation sont très proches de 

celle de la formation des radicaux hydroxyles, la photo-dégradation de ces matières 

organiques est régie par des réactions avec des radicaux hydroxyles. Ainsi très peu de cas 

(réaction photo-catalytiques) ont montré une dépendance à la température selon l‗équation 

d‗Arrhenius, [209, 226]. 

III-7-9. Influence de l’intensité lumineuse 

L‗irradiation lumineuse joue un rôle important dans les réactions photo-catalytiques et 

détermine le nombre des paires électrons trous (e
–
/h

+
) créés. En conséquence, l'augmentation 

de l‗intensité lumineuse se traduirait par une augmentation de la vitesse de la réaction photo-

catalytique. A faible intensité lumineuse, la vitesse d'oxydation du polluant est 

proportionnelle à l'intensité de la lumière, l‗Équation III.26, tend à être du 1
er

 ordre (flux 

environ égal à 25 mW/cm
2
). Les paires électron-trou sont consommées plus rapidement par 

des réactions chimiques que par des réactions de recombinaison. Pour un flux photonique 

élevé, la probabilité de collision augmente entre les photons et les sites actifs sur la surface du 

photo-catalyseur, ce qui améliore la vitesse de réaction photo-catalytique, la vitesse de 

dégradation est proportionnelle à la racine carrée de l‗intensité lumineuse, [227]. Ceci 

s‗explique par une augmentation de la recombinaison de la paire (e
-
/h

+
) au sein des particules 

du catalyseur. Notons ici que l‗augmentation des processus de recombinaison est dominante 

par rapport aux processus de transfert de charges, [228, 229]. 

En résumé, la vitesse de réaction est décrite par une relation non linéaire de la forme 

suivante (Équation III.26), 

               Eq. III-26 
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Où n varie de 0,5 à 1. A faible intensité, n est égal à 1, alors qu'à flux photonique 

élevé, n tend vers la valeur de 0,5, [230, 231], Ceci est dû à l‗augmentation de la 

recombinaison e
-
/h

+
 pour de fortes intensités lumineuses, [208]. En outre, à de hauts niveaux 

du flux photonique, la collision entre les photons et les sites actifs approche de sa limite, et 

une nouvelle augmentation du flux photonique n‗aura pas d‗effet sur la vitesse de réaction. La 

vitesse dépendra donc seulement du transfert de masse. La figure III-9 [151] illustre 

l‘influence du flux photonique sur la cinétique de dégradation photo-catalytique.  

 

Figure III- 9: Influence du flux photonique sur la cinétique de dégradation photo-catalytique.  

III-8. Avantages de la photo-catalyse  

La photo-catalyse présente plusieurs avantages parmi lesquelles on peut citer: 

 C‘est une technologie destructive et non sélective; 

 Minéralisation totale possible: formation de H2O et CO2 et autres espèces; 

 Elle fonctionne à température et pression ambiante; 

 Catalyseur utilisé non toxique, actif sous différentes formes physiques, bon marché; 

 Elle est efficace pour de faibles concentrations en polluants; 

 Elle nécessite une faible consommation d‘énergie. 

III-9. Conclusion 

La photo-catalyse est une voie émergente pour résoudre les problèmes de pollution des 

milieux aquifères, car pouvant oxyder la matière organique en produits élémentaires et moins 

toxiques. C‘est un processus de purification combinant à la fois la catalyse hétérogène et les 
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technologies visible ou solaires. Elle offre le grand avantage par rapport à d‘autres techniques 

d‘oxydation avancé. 

L‘oxyde de titane est le semi-conducteur le plus utilisé en photo-catalyse hétérogène, 

il présente une excellente performance photo-catalytiques grâce à de très bonnes propriétés 

d‘absorption des photons et d‘adsorption des réactifs, il a cependant l‘inconvénient de 

n‘absorber que dans l‘UV, à des longueurs d‘onde inférieures à 380 nm (sa largeur de bande 

interdite est de 3,2 eV). Cette gamme de longueur d‘onde ne représente qu‘environ 3 à 5% du 

spectre solaire et il possède donc une activité photo-catalytique faible voire nulle dans le 

visible.  

Les recherches actuelles dans la photo-catalyse sont axées sur l‘extension du spectre 

d‘absorption de TiO2 dans le domaine du visible. Des centaines de travaux portent sur la 

modification de ce semi-conducteur pour un déplacement vers le visible (Redshift) ont été 

publiés.  

Les différentes stratégies de modification de TiO2 pour élargir sa gamme spectrale 

vers le visible sont décrites dans le chapitre suivant.  
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Chapitre IV:  
Aperçu bibliographique sur l’extension spectrale de 

TiO2 vers le visible  

IV-1. Introduction 

Une grande partie des recherches en photo-catalyse porte sur la mise au point de 

système capables de fonctionner sous irradiation avec la lumière visible ou solaire. Plus 

largement les recherches actuelles visent à améliorer le photo-catalyseur afin d‘augmenter 

[232]: 

a- La stabilité du semi-conducteur sous irradiation; 

b- L‘efficacité du procédé; 

c- La sélectivité du produit. 

Le dioxyde de titane possède de très bonnes propriétés semi-conductrices, ce qui a 

engendré un engouement important de la part des scientifiques pour des applications en 

photo-catalyse, s‘inscrivant dans des thématiques environnementales de dépollution de 

différents effluents gazeux et liquides [233]. Parmi les polymorphes du TiO2, l‘anatase est la 

phase la plus photo-active [234, 235, 236]. Toutefois, cette activité se résume à l‘utilisation 

des rayonnements ultra-violets, qui représentent 3 à 5% de la lumière solaire atteignant la 

terre (Figure IV-1) [237, 238]. Actuellement, la lumière ultraviolette dans les procédés photo-

catalytiques est générée à partir de l‘énergie électrique avec une efficacité de conversion 

généralement inférieure à 20% [239]. En outre, nous utilisons l‘électricité générée par 

l‘énergie de cette lumière pour la dégradation des polluants. L‘utilisation efficace des photons 

dans l‘ultra-violet n‘excède pas les 5% [240, 241, 242, 243]. 

Par conséquent, moins de 1% de l‘énergie électrique est utilisée dans un système 

photo-catalytique avec les UV. D‘un point de vue énergétique ces rayonnements ne sont pas 

rentables et par souci d‘économie ils doivent être remplacés par une énergie écologique, 

abondante, et gratuite, qui est l‘énergie solaire (visible), qui reste la seule alternative pour 

rentabiliser le procédé photo-catalytique; pour atteindre cet objectif une nouvelle génération 

de photo-catalyseurs actifs dans le visible s‘impose. 

 



Chapitre IV : Aperçu Bibliographique sur l’extension spectrale de TiO2 vers le visible 

73 

 

 

Figure IV- 1: Comparaison du spectre solaire avec le spectre d’absorption du TiO2  

C‘est au début des années 80 que la deuxième génération de photo-catalyseur actif à la 

fois dans l‘UV (290-380 nm) et dans le visible (380-700 nm) commence à voir le jour, cela 

est possible grâce à l‘effet du dopage qui déplace l‘absorption du TiO2 vers les grandes 

longueurs d‘ondes « Redshift » (figure IV-1), en introduisant des impuretés et des défauts 

dans la structure électronique dans la bande interdite, la nature de ces impuretés est 

primordiale. Les travaux d‘Asahi et al. [244] en 2001, montrent la possibilité de réaliser cet 

objectif en effectuant un dopage anionique du TiO2. 

Le développement de nouveaux photo-catalyseurs à base de TiO2, qui absorbent dans 

un domaine plus large dans le spectre solaire ou dans le visible (à une longueur d‗onde 

supérieure à 380 nm) serait d‗une grande importance pratique. Ainsi des photo-catalyseurs 

dopés par des ions métalliques, [245; 246] ou des espèces non métalliques comme l‗azote, 

carbone, sulfure, bore, phosphore, fluor, iode, [244; 247; 248; 249; 250; 251; 252; 253; 254], 

ont été développés. 

IV-2. Rappel sur les matériaux semi-conducteurs 

Les matériaux semi-conducteurs font parties de notre vie quotidienne et leur apport est 

d‘une grande importance. De nos jours, les problèmes environnementaux à savoir le 

réchauffement climatique, la pollution atmosphérique, la pollution de l‘eau peuvent trouver 

une de leur solution par le biais des semi-conducteurs: les cellules photovoltaïques pour une 

énergie propre, les couches photo-catalytiques pour traiter l‘air et les eaux ou réduire la 

pollution dans les eaux industrielles et estuaires dont l‘impact environnemental est sans 
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précédent. Un semi-conducteur absorbe une radiation de longueur d‘onde λ (nm) donnée par 

la relation IV.1 [255]: 

      
    

       
        Eq. IV-1 

Où Eg est l‘énergie de la bande interdite du semi-conducteur. La lumière absorbée suit 

la loi d‘extinction suivante [243]: 

                   Eq. IV-2 

Où I est l‘intensité absorbée, I0 l‘intensité de la lumière incidente, α est le coefficient 

d‘extinction et l la longueur de la zone traversée par la lumière. 

Selon Herrmann [256], un semi-conducteur est un solide dont la conductivité électrique σ 

varie exponentiellement avec la température T selon l‘équation : 

       
  

   

  
 
         Eq. IV-3 

Avec ;  

σ0: facteur pré exponentiel (S.m)  

∆Hc: enthalpie de conduction (kJ/mol) 

Il en résulte que ses propriétés électriques le situent à la limite entre isolant et 

conducteur. 

On considère les matériaux semi-conducteurs comme des conducteurs d‘électrons dont 

la valeur de résistivité électrique à température ambiante est de l‘ordre de 10
-2

 à 10
9
 Ω.cm. Ils 

se situent donc entre les bons conducteurs (10
-6

 Ω.cm) et les isolants (10
14

 à 10
22

 Ω.cm) [257]. 

La résistivité électrique d‘un semi-conducteur dépend fortement de la température. 

Un matériau conducteur possède soit des bandes de valence et de conduction situés sur 

des niveaux énergétiques se chevauchant (Figure IV- 2, à gauche) soit des électrons libres se 

trouvant en permanence sur sa bande de conduction [258] (Figure IV-2, à droite). C‘est le cas 

des métaux, bons conducteurs électriques. 
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Figure IV- 2: configuration des bandes électroniques d’un matériau conducteur : deux cas 

possibles  

Dans un cristal non métallique, le phénomène d'interférence entre l'onde d‘un électron 

(liée à la longueur d‘onde et au mouvement de l‘électron dans une bande d‘énergie) et le 

champ électrique du réseau cristallin induit la formation des bandes d‘énergie interdites 

inaccessibles aux électrons, aussi appelé « Gap ». 

Isolants et semi-conducteurs possèdent une bande de valence totalement pleine 

(saturée) d‘électrons et une bande de conduction totalement vide (Figure IV-3) [258]. Dans le 

cas d‘un isolant, le gap énergétique (bande interdite) entre les deux est tel qu‘en conditions « 

normales », ni un champ électrique, ni la température ne peuvent faire passer un électron de la 

bande de valence à la bande de conduction. Il existe cependant une tension de claquage (de 

valeur très élevée), qui pourra forcer le matériau à conduire les électrons si elle est appliquée. 

 

Figure IV- 3: Bandes électroniques d’un matériau isolant ou semi-conducteur. 

Un semi-conducteur possède, comme les isolants, une bande d‘énergie interdite entre 

sa bande de conduction et de valence. Cependant, sous l‘effet d‘un apport énergétique 

(élévation de température, champ magnétique, absorption de lumière), supérieur ou égal à la 

largeur de la bande interdite « Gap », certains de ses électrons de valence (liés à leurs atomes) 

peuvent être promus dans la bande de conduction et devenir des électrons de conduction. La 



Chapitre IV : Aperçu Bibliographique sur l’extension spectrale de TiO2 vers le visible 

76 

 

place laissée vacante dans la bande de valence est appelée lacune électronique ou « trou ». Il y 

a formation d‘une paire électron/trou. Si, au cours de son déplacement, l‘électron de 

conduction ainsi formé reprend sa place originale dans la bande de valence, on parle de 

recombinaison directe électron/trou. 

C‘est la largeur de la bande énergétique interdite entre la bande de valence et de 

conduction qui va déterminer quelle longueur d‘onde d‘un rayonnement lumineux (donc 

quelle énergie lumineuse) le semi-conducteur pourra absorber: il faut avoir hυ ≥ Eg, ce qui 

implique que la longueur d‘onde λ doit satisfaire la relation λ ≤ hC/Eg (h étant la constante de 

Planck).  

Il faut noter que la résistivité d‘un conducteur croît avec la température. Dans le cas 

d‘un semi-conducteur, la résistivité du matériau augmente lorsque la température diminue, 

jusqu‗à devenir très importante aux alentours de zéro absolu. En effet, un cristal pur, parfait, 

de n‘importe quel semi-conducteur serait isolant s‘il subit un refroidissement au zéro absolu. 

Les propriétés caractéristiques des semi-conducteurs sont liées aux effets thermiques, aux 

impuretés et aux imperfections du réseau cristallin
 
[257]. 

IV-3. Les semi-conducteurs à priorités photo-catalytique 

En raison de leur résistance à la photo-corrosion, les oxydes métalliques possédant une 

structure électronique à bande interdite (semi-conducteurs), ont trouvés de nombreuses 

applications en photo-catalyse. 

Plusieurs critères président aux choix d‘un photo-catalyseur, en particulier sa stabilité 

et sa non toxicité. En fonction des applications recherchées la gamme de la longueur d‘onde 

d‘irradiation a son importance. Mais la corrosion reste le principal inconvénient à éviter. 

Les oxydes métalliques représentent une grande partie des semi-conducteurs utilisés 

pour les propriétés photo-catalytiques. La liste des principaux solides étudiés est présentée 

dans la figure IV-4 [259, 260, 261], avec les valeurs des potentiels de leur bande de valence 

(BV), bande de conduction (BC), l‘énergie du gap et la longueur d‘onde permettant d‘activer 

le catalyseur 
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Figure IV- 4: Energies entre les bandes de conduction et de valence de quelques semi-

conducteurs. 

Les photo-catalyseurs les plus étudiés sont le dioxyde de titane (TiO2), l‘oxyde de zinc 

(ZnO) et le sulfure de cadmium (CdS). Le TiO2 reste néanmoins le plus actif avec l‘oxyde de 

cérium [262]. Cependant, ce dernier pourrait être toxique car il traverse la paroi intestinale 

contrairement au TiO2. D‘autres oxydes ont été étudiés mais se sont révélés être moins actifs: 

In2O3 [263], SrTiO3 [264], SnO2 et WO3 [263]. 

L‘hématite (α-Fe2O3) est un photo-catalyseur intéressant puisqu‘il absorbe dans le 

visible (λmax=560 nm), il est cependant moins efficace que ZnO et TiO2 car il se corrode 

facilement [265]. 

CdS a été étudié en raison de sa bonne réponse spectrale dans le domaine du visible. 

Mais comme ZnO il subit une photo-corrosion induite par auto-oxydation [266], suivant la 

réaction IV-5 et IV-6. 

                                                        Eq. IV-5 

                   ⁄                             Eq. IV-6 

Ces réactions diminuent la photo-activité car le photo-catalyseur s‘oxyde et de plus il 

y a libération dans la solution des ions toxiques comme Cd
2+

. 

L‘oxyde de titane (TiO2) reste toujours le semi-conducteur le plus utilisé en photo-

catalyse, car il possède une grande stabilité chimique et photo-électrochimique, une faible 
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toxicité et une réactivité appréciable. Il a fait l‘objet de nombreuses recherches pour diverses 

applications. Pour la propriété autonettoyante et la purification de l‘air, le TiO2 est incorporé 

dans le matériau servant de construction de murs. Les parpaings ou les briques contenant du 

TiO2 dans la partie supérieure ont été utilisés pour construire la cathédrale « Misericordia » de 

Rome en Italie et « l‘Ecole de Musique » de Chambéry en France [267]. Cependant, il 

présente deux problèmes majeurs: 

 Sa bande interdite relativement grande (≈ 3,2 eV) fait de lui un matériau inadapté pour 

une exploitation maximale du spectre solaire (visible) ou l'émission maximale se situe 

à 1,6 eV; 

 Un faible rendement quantique de conversion de la lumière dû à un fort taux de 

recombinaison des charges (électron-trou). 

A cet effet plusieurs travaux ont été effectués pour modifier la structure et les 

propriétés physico-chimiques de l‘oxyde de titane pour obtenir un nouveau photo-catalyseur 

actif sous la lumière visible. 

IV-4. Activation de TiO2 dans le visible 

De nombreuses recherches porte sur l‘élaboration d‘un nouveau photo-catalyseur à 

base de TiO2 active sous la lumière visible et rentabiliser le procédé photo-catalytique. Trois 

stratégies de modification des propriétés physiques (bande interdite, transfert de charges) de 

TiO2 sont à notre avis très prometteuses, elles concernent: 

1- La synthèse de TiO2 possédant des tailles de cristallites inférieures à 30 nm; 

2- Le dopage de TiO2 par des métaux ou non métaux; 

3- La sensibilisation de TiO2 par des colorants ou par la formation de jonction. 

Dans le premier cas, le but est de réduire la distance parcourue par les charges avant 

de se recombiner. Dans le deuxième cas le but et d'introduire des défauts dans le réseau de 

TiO2 pour améliorer la séparation des charges. Dans le troisième cas il s'agit d'étendre le 

spectre d'absorption de TiO2 dans le domaine de la lumière visible afin d'obtenir une meilleure 

exploitation du rayonnement solaire. 
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IV-4-1. Modification surfacique de TiO2 

Les modifications de surface avec les métaux nobles et certains métaux de transition 

permettent une bonne séparation entre les deux charges (la formation et la non-recombinaison 

de la paire e
-
/h

+
) et donc une augmentation de l‘activité de TiO2 [268]. Ibhadon et al. [269] 

reportèrent que les modifications de surfaces de semi-conducteurs photo-catalytiques sont 

bénéfiques car elles limitent le phénomène de recombinaison et en conséquence augmentent 

l‘activité photo-catalytique du TiO2. Les métaux affectent l‘état surfacique de TiO2 en se 

constituant comme une barrière qui joue le rôle de piège d‘électrons photo-générés libérant 

ainsi les trous pour les processus de photo-oxydation. 

La modification de surface avec l‘argent est intéressante pour trois raisons 

particulières: 

-L‘énergie de la bande interdite d‘oxyde d‘argent étant plus petite que celle du TiO2, 

les électrons sont facilement transférés du TiO2 vers l‘oxyde d‘argent car il en résulte des sous 

bandes de plus faible niveau d‘énergie entre les particules d‘argent entourant celles de TiO2. 

Les électrons sont séparés des trous photo-générés par un champ électrique laissant donc les 

trous libres pour réagir avec les espèces comme OH
-
 et H2O donnant lieu à des radicaux OH

•
 

qui oxydent les substances organiques. 

-Les nanoparticules de Ag sont susceptibles par une résonnance plasmique d‘induire 

une augmentation locale de champ électrique qui permettrait la production de paires électron-

trou [270]. 

-Les particules d‘argent peuvent augmenter le rendement quantique en transférant de 

façon plus efficace les électrons aux molécules d‘oxygène. Les molécules d‘oxygène vont être 

ainsi transformées en radicaux superoxyde O2
•-
. Ces radicaux vont subir des réactions pour 

donner des radicaux hydroxyles via la formation de peroxyde d‘hydrogène. En effet Li et al. 

[269] montrent que les particules d‘argent déposées à la surface du dioxyde de titane 

constituaient des sites où les électrons s‘accumulent. La modification avec de l‘argent peut se 

faire par des méthodes de précipitation, d‘imprégnation de la couche du photo-catalyseur dans 

une suspension colloïdale d‘Ag ou par la méthode de photo-réduction sous irradiation 

ultraviolette.  

Hu et al [271] étudièrent les performances du système Ag/TiO2 par rapport au cas du 

TiO2 seul.  
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L‘un des métaux les plus utilisés pour la modification surfacique de TiO2 est le 

platine. C‘est un métal noble de grande activité catalytique. Il a été démontré que la surface de 

TiO2 favorise la formation de liaisons Ti-O-Pt conduisant à une forte absorption de la lumière 

visible [272]. L‘effet de la modification avec du platine sur l‘absorption de la lumière visible 

a été étudié par plusieurs chercheurs. Li et Li [273] montrent que l‘incorporation des 

nanoparticules de platine (0,75% en poids) augmente l‘activité photo-catalytique du TiO2 vis-

à-vis de la photo-dégradation du méthyle orange et du bleu de méthylène et de plus cette 

modification augmente l‘absorbance de TiO2 dans le visible. Il se crée une barrière de 

Schottky entre les nanoparticules de Pt et de TiO2 permettant ainsi des nanoparticules de Pt de 

transférer plus efficacement ces électrons photo-générés à leurs accepteurs en l‘occurrence 

l‘oxygène. 

L‘or est aussi souvent décrit comme le métal intéressant pour promouvoir l‘activité de 

TiO2 en milieu basique ou en milieu acide. Zhao et al. [274] ont observé une réponse sous 

lumière visible et sa diminution sous irradiations UV par apparition d‘un photo-courant 

lorsque le TiO2 est modifié avec les nanoparticules d‘or. Kamat [267] a publié une revue sur 

le comportement de films nano-structurés d‘anatase modifié avec les nanoparticules d‘or en 

solution colloïdale. Ces électrodes montrent une bonne réponse photo-catalytique avec 

l‘électrolyte NaOH désoxygéné. Baeck et al. [275] constatèrent un taux de photo-

décomposition de l‘eau de 40 et 20% en présence de TiO2 modifié avec de l‘Or et en présence 

de TiO2 respectivement. D‘autres auteurs reportèrent aussi que la modification de la surface 

de TiO2 par de l‘Or augmente l‘absorption des radiations visibles [276, 277]. 

Le nickel est l‘un des métaux très utilisés dans la catalyse car ayant une bonne activité 

catalytique et peu coûteux par rapport au Pt. En photo-catalyse, des essais de modifications 

avec le Ni ont montré aussi des résultats concluants. Ce métal peut être déposé sur une 

matrice de TiO2 à partir des précurseurs comme NiSO4 et NiCl2 qui sont réduits par un champ 

électrique (méthode d‘électrodéposition:             ). 

La modification du photo-catalyseur se traduit par des effets bénéfiques dus à la 

séparation des électrons et des trous (barrière de Schottky) ou au transfert des électrons à leurs 

accepteurs.  

L‘un des avantages de la modification est donc d‘empêcher les recombinaisons. Les 

particules ou ions métalliques constituent des pièges pour les électrons ou les trous [278] 

selon le mécanisme suivant:  
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                                      Eq. IV-7 

        
                                  Eq. IV-8 

D‘autres métaux de transition ont été utilisés pour la modification de TiO2, tels le 

chrome [279], le fer III [278] et le cadmium Cd [280]. Les lanthanides (La, Eu, Pr, Nd, Em) 

sont souvent aussi utilisés comme dopants du dioxyde de titane car ils sont susceptibles 

d‘accroitre la surface active du photo-catalyseur (en diminuant la taille des cristallites) et 

permettant aussi une bonne adsorption des composés organiques. Cette dernière propriété 

permet aux ions lanthanides de former plus facilement des complexes avec des composés 

organiques (bases de Lewis) via leurs orbitales f. D‘autre part la présence de ces ions crée des 

défauts de Ti
3+

 dans le TiO2 et cela limite la recombinaison des paires électron-trou [281]. 

IV-4-2. Sensibilisation par des colorants 

Cette méthode est basée sur l‘adsorption de colorants à la surface du TiO2. D‘après le 

mécanisme largement accepté (Figure IV-5) [282], l‘absorption de la lumière visible se fait 

par l‘intermédiaire du colorant, et conduit à son état excité. Le transfert d‘électron du colorant 

excité vers la bande de conduction du TiO2 permet de réduire l‘oxygène pour former O2
• 
 ainsi 

que d‘autres espèces réactives oxygénées. Dans ces conditions, le photo-sensibilisateur 

permet d‘activer le TiO2 mais il peut également être décomposé par le processus photo-

catalytique en présence d‘oxygène / d‘eau. 

Ainsi des photo-sensibilisateurs tels que la rhodamine-B, la sulfo rhodamine-B, et le 

bleu de méthylène peuvent se dégrader à la surface du TiO2 sous irradiation visible [282, 

283]. Ils peuvent aussi sensibiliser le TiO2 pour dégrader d‘autres polluants non colorés: par 

exemple le TiO2 sensibilisé par une phthalocyanine d‘aluminium est un bon photocatalyseur 

pour la dégradation du 4 chlorophénol dans l‘eau [284]. 

 

Figure IV- 5: Mécanisme de décomposition des polluants organiques en présence de photo-

sensibilisateurs  
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IV-4-3. Dopage de TiO2 

IV-4-3-1 Dopage par les métaux nobles 

Une autre approche pour augmenter la durée de vie des paires électrons/trous est le 

dépôt de métaux nobles tels que Ag [285, 286], Au, Pt [287], Rh [288], Pd [289] sous forme 

de particules adsorbées à la surface. Sous irradiation UV, les dépôts métalliques servent de 

piégeurs passifs d‘électrons limitant la recombinaison. Les métaux nobles constituent ainsi 

des pièges à électrons assez efficaces, permettant le transfert ultérieur de ces électrons à des 

accepteurs comme O2 selon les réactions redox usuelles (figure IV-6) [290]. Par exemple, 

Anpo et Takeuchi ont constaté que dans le cas dans du TiO2 non dopé, le signal de résonnance 

paramagnétique électronique des cations de Ti augmentait en fonction du temps d‘irradiation 

UV, alors que celui-ci restait stable dans le temps dans le cas des matériaux platinisés par 

photo déposition [291]. Ils ont ainsi mis en évidence l‘existence d‘un transfert rapide des 

électrons de la bande de conduction du TiO2 aux particules de Pt déposés à la surface, lors de 

la création des paires électrons-trous. Cette séparation rapide des charges permet de diminuer 

le taux de recombinaison, ce qui se traduit par une augmentation des performances photo-

catalytiques de ces matériaux.  

 

Figure IV- 6: Mécanisme réactionnel sous irradiation UV: montrant le transfert des électrons de 

la bande de conduction du TiO2 vers le métal (Au)  

Sous irradiation visible, les nanoparticules de certains métaux nobles comme Ag [292, 

293], Au [294, 295, 291] et, dans une moindre mesure, Pt [296] génèrent une résonance 

plasmonique de surface: oscillations collectives et en phase des électrons libres de la bande de 

conduction lors de l‘absorption d‘une onde électromagnétique. Lorsque la fréquence de l‘onde 

incidente correspond à la fréquence des oscillations, il se produit un phénomène appelé 

résonance plasmonique de surface. Lors du couplage de ces nanoparticules métalliques à la 

surface du TiO2, les nanoparticules absorbent la lumière visible et les paires électrons/tous 

photo-générées sont efficacement séparées à l‘interface métal semi-conducteur. Les électrons 
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peuvent être transférés vers la bande de conduction du TiO2 et ainsi augmenter l‘activité 

photocatalytique dans le visible. Cet effet plasmonique de surface dépend fortement de la 

taille des nanoparticules de métal (3-4 nm). Une étude récente sur Pt
0
 TiO2 a montré que 

l‘activité photocatalytique dans le visible dépend de la hauteur de la barrière de Schottky entre 

le TiO2 et le Pt métallique [296] (différence entre les niveaux de Fermi de la bande de 

conduction du TiO2 et du Pt [297, 291]). Shiraishi et al ont proposé que la hauteur de cette 

barrière dépende de la quantité de métal déposée et de la taille de particules de Pt (figure IV-

7) [296]. 

 

Figure IV- 7: Mécanisme réactionnel sous irradiation visible: montrant le transfert des électrons 

du Pt à la bande de conduction du TiO2; ΦB représente la barrière de Schottky  

IV-4-3-2. Semi-conducteur composites 

Il s‘agit de photo-catalyseurs préparés par couplage de deux semi-conducteurs, dans le 

but d‘augmenter la séparation de charges, d‘augmenter la durée de vie des charges créées, et 

d‘élargir la gamme de longueur d‘onde d‘irradiation. Deux cas différents peuvent être 

distingués : 

 Seul un semi-conducteur (SC1) absorbe les photons, le second (SC2) n‘est pas activé ; 

 Les deux semi-conducteurs sont photoactivés. 

Dans le premier cas (figure IV-8-a) [298], l‘énergie d‘excitation apportée par les 

photons est trop faible pour exciter directement SC2, mais par contre est suffisante pour 

permettre le passage d‘un électron de la bande de valence de SC1 à sa bande de conduction 

(EBC1˃EBC2). 

Le trou ainsi formé reste dans la particule SC1, alors que l‘électron est transféré dans 

la bande de conduction du SC2. 
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Dans le second cas, sur les deux particules de semi-conducteur (figure IV-8-b) [298], 

il y a création de charges. Par la suite, l‘électron sur la bande de conduction de SC1 est 

transféré dans la bande de conduction de SC2 et le trou positif formé dans la particule de SC2, 

va lui, être transféré dans la bande de valence de SC1. 

Ces transferts augmentent la séparation de charges et donc limitent les 

recombinaisons. Les électrons et les trous, séparés, peuvent réagir chacun de leur côté avec 

des substances adsorbées. 

 

Figure IV- 8: Fonctionnement d’un semi-conducteur composite. 

Les propriétés photo-catalytique des systèmes couplés restent largement inexploitées 

bien que les semi-conducteurs composites TiO2-WO3 [298, 299], TiO2-Fe2O3 [300], TiO2-Zn 

[298,301], TiO2-SnO2 [298, 302], Cu2O/TiO2 [303, 304] et plus récemment ZnMn2O4/TiO2, 

Cu2O/TiO2, BiO3/TiO2 [304] aient été étudiés. 

IV-4-3-3. Dopage cationique: par les métaux de transition 

Le dopage avec les métaux de transition est l‘une des plus importantes approches [305, 

306] ; plusieurs travaux ont été réalisés sur différents métaux: Fer (III) [307, 308], Zirconium 

[309], Cérium [310], Manganèse, Chrome et Cobalt [311], Tungstène [312], Argent [313]. Ce 

type de dopage a montré à la fois des effets positifs et négatifs ; plusieurs auteurs rapportent 

que ce type de dopage cationique diminue le seuil énergétique du TiO2 en réduisant la largeur 

de sa bande interdite [314], en créant soit un état électronique au-dessous de la bande de 

conduction (chemin b), soit au-dessus de la bande de valence (chemin c) comme le montre la 

figure IV-9 [315]. 
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Figure IV- 9: Mécanisme de décomposition des polluants organiques a)- en présence de TiO2 

pure b)- présence de dopant qui diminue le band gap en créant un état électronique au-dessous 

la bande conduction du TiO2 c)- au-dessus la bande de valence  

Mais la majorité des travaux adhèrent avec le fait que ce dopage, augmente la 

recombinaison des charges (électrons et trous) [316]. Plusieurs paramètres peuvent influencer 

l‘activité photo-catalytique du TiO2 dopé par des cations: d‘une part, des paramètres liés au 

dopant à savoir: sa nature, sa configuration électronique et son niveau d‘énergie et d‘autre 

part, des paramètres externes tels que la concentration du dopant, la méthode de dopage, la 

nature du polluant. 

IV-4-3-4. Dopage anionique avec les non métaux 

C‘est au début des années 1990 que le premier rapport sur le dopage anionique a été 

réalisé par Sato et al. [317] en utilisant de l‘azote. Il a fallu attendre les travaux d‘Asahi et al. 

en 2001 [241], qui a rapporté l‘activité photo-catalytique dans le visible suite au dopage à 

l‘azote ; cette étude a stimulé la recherche afin de produire une seconde génération de TiO2, 

qui soit à la fois active dans l‘UV, et encore plus dans la région du visible; l‘engouement des 

scientifiques pour ce challenge se traduit par le nombre de publications croissant sur ce type 

de dopage, comme le montre la figure IV-10 [318].  

Les chercheurs en photo-catalyse hétérogène considèrent que le dopage anionique est 

une prélude à une nouvelle génération de nanomatériaux photo-catalytiques actifs sous 

rayonnement visible. L‘activité photo-catalytique dans le visible a été notée dans plusieurs 

études portant sur le dopage anionique du TiO2: Azote N-TiO2 [319-324], carbone C-TiO2 

[317, 325-328], soufre S-TiO2 [329-331], fluor [332], et du chlore [333]. 
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Figure IV- 10: Nombre d’articles publiés sur X- TiO2 dopé (X = N, C, S, F). 

a) Dopage par l‘azote 

Les travaux d‘Asahi et al. en 2001 [244] ont donné un engouement sur la recherche de 

l‘incorporation de l‘azote dans la matrice de TiO2. La formule TiO2-aNb représente la formule 

du complexe résultant du dopage avec l‘azote pour lequel a et b sont reliés par un facteur de 1, 

3/2, 2. Asahi et al. [244] ont montré que l‘insertion des atomes d‘azote de façon à avoir la 

stœchiométrie TiO2-2xNx avec x = 0,0075 permettait un déplacement d‘absorption dans le 

visible jusqu‘à λ = 500 nm. Pingxiao et al. [280] ont montré aussi que le dopage avec de 

l‘azote peut déplacer la bande d‘absorption de la zone UV vers le visible. L‘insertion de 

l‘azote dans le TiO2 dépend de la méthode de dopage. Les différentes méthodes de synthèse 

les plus utilisées sont: 

 La méthode sol gel en utilisant comme précurseur N2, HNO3, NH4Cl, NH4NO3, N2H4 

[334], NH3, NH4OH [335]; 

 l‘introduction d‘un composé organique riche en azote comme hexa-méthylène-

tétramine suivi d‘une calcination à haute température [336]; 

 synthèse chimique à partir des précurseurs de TiO2 et d‘azote en même temps; 

 l‘oxydation du nitrure de titane; 

 la méthode physique: pulvérisation cathodique magnétron à partir d‘un plasma 

constitué d‘O2, N2 et Ar. 

Suivant la méthode de dopage et la source en azote, on a soit la substitution soit 

l‘insertion dans les lacunes d‘oxygène (position interstitielle). L‘une des théories expliquant le 

déplacement de l‘absorbance dans le visible est le mixage des orbitales 2p de l‘azote et 2p de 
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l‘oxygène conduisant à un rétrécissement de la bande interdite de TiO2 [244]. Cette théorie 

correspond au cas de la substitution des atomes d‘oxygène par les atomes d‘azote. L‘autre 

explication correspondant au dopage interstitiel suggère que les orbitales 2p de l‘azote se 

localisent dans la bande gap de TiO2 juste au-dessus de la bande de valence favorisant ainsi la 

formation des lacunes en O2. 

Xu et al. [335], par la méthode des approximations de densités locales (LDA) ont 

montré qu‘il n‘y a pas de rétrécissement de la bande interdite mais plutôt l‘absorption de la 

lumière visible est due au fait que les atomes d‘azote créent une sous bande dans la bande 

interdite de TiO2. Serpone et al. [237] argumentent qu‘il ne s‘agit pas d‘un rétrécissement de 

la bande interdite, mais ce sont les vacances en oxygène qui induisent l‘absorbance du 

rayonnement visible, suite hypothèse [337].  

Dans le cas de la substitution, l‘atome d‘azote est relié avec trois atomes de titane et 

remplace ainsi un atome d‘oxygène dans le TiO2. L‘état d‘oxydation est négatif pour un tel 

atome d‘azote. Dans le cas du dopage interstitiel, l‘atome d‘azote est relié avec deux atomes 

de titane et un atome d‘oxygène. Il a un état d‘oxydation positif car forme une liaison π avec 

un autre atome de titane. En atmosphère pauvre en oxygène, la substitution d‘un atome 

d‘oxygène par un atome d‘azote stabilise le système alors qu‘en condition riche en oxygène 

c‘est l‘occupation interstitielle qui donne un composé stable [335]. 

Le dioxyde de titane dopé à l‘azote a fait l‘objet de nombreuses études en photo-

électrochimie. Particulièrement la spectroscopie d‘action ou la détermination du rapport entre 

le nombre d‘électrons générés et le nombre de photons incidents arrivant sur le matériau, 

l‘IPCE (the incident photon-to-current efficiency) est l‘une des techniques utilisées pour la 

détermination de l‘influence sur l‘absorption du matériau après dopage. Dans le cas du TiO2 

dopé avec de l‘azote, le courant d‘oxydation ou anodique apparait jusqu'à environ 700 nm 

alors qu‘il disparaît déjà à 400 nm pour le TiO2 non dopé selon Beranek et Kisch [338]. Ce 

courant d‘oxydation augmente significativement en présence de molécules organiques ou 

d‘un réducteur dans la solution électrolytique en contact avec le matériau photo-catalyseur. 

Dans la même optique d‘augmentation de l‘absorbance dans le visible et accroitre 

l‘activité de TiO2 vis-à-vis de la photo-dégradation de molécules organiques dans les eaux, le 

dopage avec le carbone, le phosphore, le soufre s‘avère aussi intéressant. 
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b). Dopage par le soufre  

La synthèse du dioxyde de titane dopé au soufre est réalisée à haute température par 

oxydation de TiS2 à l‘air (300-600° C pendant 6h) [331]. Dans ce cas, le soufre se trouve sous 

sa forme anionique S
2-

 et remplace les atomes d‘oxygène dans la structure cristalline du TiO2. 

La forme anionique du soufre entraîne une grande distorsion du réseau cristallin à cause de la 

grande valeur de son rayon ionique. Une absorption du matériau dopé par le soufre dans le 

domaine du visible a été observée et une activité photo-catalytique accrue dans la dégradation 

du bleu de méthylène a été mesurée [330].  

Une méthode a été développée pour la synthèse de photo-catalyseurs à base de TiO2 

dopé par le soufre par la méthode hydrothermale. Le photo-catalyseur ainsi dopé avec un taux 

de 3,8 % en soufre permet une photo-dégradation efficace du 4-chlorophénol sous irradiation 

visible [339]. Dans cette synthèse, la thio-urée est utilisée comme source de soufre pour doper 

le TiO2. Le soufre sous sa forme cationique S
4+

 remplace alors le titane dans la structure 

cristalline du dioxyde de titane. La dégradation du bleu de méthylène et du 2-propanol sous 

irradiation par lumière visible est efficace pour des poudres dopées à 1.1%. Dans la même 

gamme spectrale, une haute activité bactéricide a été également photo-induite pour une 

poudre dopée à 1,96% [340, 341, 342, 343]. 

L‘état d‘oxydation du soufre dans le dioxyde de titane semble fortement dépendre de 

la préparation du photo-catalyseur. Dans tous les cas, la densité optique et l‘activité photo-

catalytique augmentent avec le taux de soufre incorporé. 

c). Dopage par le carbone  

Le dopage de TiO2 par le carbone est réalisable par pyrolyse en présence de produits 

de combustion (CO2 et vapeurs de H2O) ou encore par oxydation thermique de films de TiC.  

Le dopage par le carbone permet un déplacement du spectre d‘absorption vers le 

visible. Pour un dopage à 5%, la largeur de la bande interdite se situe entre 2,32 et 2,35 eV au 

lieu de 3 eV pour la forme rutile et 2,82 eV au lieu de 3,2 eV pour la forme anatase [344, 

345]. A une concentration de 3%, une réduction de la bande interdite de 0,14 eV a été 

observée [346]. Dans ces travaux, la minéralisation efficace du 4-chlorophénol sous 

irradiation visible a été mise en évidence. 
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IV-4-3-5. Dopage par les métalloïdes 

Métalloïdes tels que le bore (B), le silicium (Si), le germanium (Ge), l'arsenic (As), 

antimoine (Sb), le tellure (Te), et le polonium (Po) sont les éléments du tableau périodique 

ayant des propriétés intermédiaires entre le métal et le non-métal. En général, les métalloïdes 

forment souvent oxydes amphotères et se comportent souvent comme des semi-conducteurs 

(B, Si, Ge). Le bore par exemple [331, 347], a aussi été utilisé en tant que dopant de TiO2 et 

s‘est révélé avoir des effets positifs sur la réactivité des photo-catalyseurs. 

Geng et al. [348] ont rapporté que TiO2 dopé par le Bore est dans un état d'anatase et 

semble être un photocatalyseur beaucoup plus efficace et stable que TiO2 pure. Ils ont constaté 

que l'atome de bore a tendance à être soit incorporés dans la position interstitielle ou de 

remplacer un atome d'oxygène, mais très peu probable de remplacer Ti. L'atome de bore est 

fortement lié à deux atomes d'oxygène, aussi bien avec les deux atomes de Ti. Ce résulte un 

nouveau « midgap » qui contribue au déplacement de l‘absorption vers le visible « redshift » 

entrainant une amélioration de l‘efficacité photo-catalytique.  

Par ailleurs, Xu et al. [349] a suggéré que des atomes de bore pourraient retarder la 

croissance des grains, de promouvoir le changement de brookite vers la phase anatase, et 

« redshift » le bord d'absorption dans la région visible. Par conséquent, les effets synergiques 

de cristallinité plus élevé, de grande surface spécifique, et d‘une absorption plus forte dans la 

région visible améliorent considérablement l'activité photo-catalytique des échantillons B-

dopée au-dessus de TiO2 pure. 

En général, le dopage de TiO2 pourrait améliorer son activité photo-catalytique en 

réduisant la recombinaison indésirable des paires électrons-trous, et en augmentant l'extension 

de la photo-réponse du catalyseur vers la lumière visible. Cependant, le dopage avec un excès 

de dopant serait préjudiciable à l'activité photo-catalytique. Par conséquent, il existe une 

quantité optimale de dopant qui devrait être ajouté de façon à améliorer l'efficacité du 

catalyseur. 

Récemment, des études sur le co-dopage ont suscité l'intérêt de nombreux chercheurs 

en vue d‘améliorer d‘avantage les activités photo-catalytiques sous la lumière visible de TiO2.  

Le co-dopage peut être réalisé par métal-métal, métal-non-métal et non-métal-non-

métal. Zhao et al. [350] ont étudié le co-dopage de TiO2 par le bore (B) non-métallique et le 

nickel en utilisant un procédé sol-gel pour la synthèse. Dans cette étude, le trichlorophénol 

(TCP), le 2,4-dichlorophénol (2,4-DCP) et le benzoate de sodium ont été choisis comme 
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polluants modèles pour évaluer le rendement photo-catalytique de TiO2 co-dopée. D'après 

leurs résultats, le TiO2 co-dopé renferme de Ni2O3 comme phase facilitant l‘annulation de la 

recombinaison des paires électron-trou photo-induites. L'incorporation d'atomes de bore dans 

TiO2 peut étendre la réponse spectrale vers la région visible. En effet, le matériau préparé a 

montré une efficacité de dégradation photo-catalytique sous la lumière visible vis-à-vis des 

trois polluants choisis.  

TiO2 co-dopée avec de l'azote (N) et le lanthane (La) a été synthétisé par Liu et al. 

[350] en utilisant du tétrachlorure de titane (TiCl4) par la méthode sol-gel. Les résultats ont 

indiqué que les deux dopants l'azote et les atomes lanthane ont été intégrées dans le réseau et 

interstices des ions TiO2. La
3+

 promouvoir le transfert et la séparation des paires électron-trou 

parce qu'ils sont efficaces pour piéger les électrons excités de la bande de valence de TiO2. 

D'autre part, les ions N
3-

 intégrés dans le réseau de TiO2 aident à réduire l'écart de bande et 

piègent les trous, ce qui entraîne une réponse à la lumière visible. Ces deux facteurs 

contribuent à l'activité photo-catalytique améliorée de La-N-co-dopé TiO2. Outre le dopage 

par l'azote, et l'effet de co-dopage par lanthane et le soufre a été étudié, par Liu et Gao [351]. 

Dans cette étude, une faible quantité de lanthane (0,03 mol%) et de soufre a été ajoutée pour 

le co-dopage de TiO2 rutile. Les états énergétiques de la sous-couche 3p de S étaient 

délocalisés, contribuant à la formation de BV avec la sous couche 2p de O et celle de 3p de 

Ti. Le mélange des états énergétiques de 3p avec BV pour la rapprocher vers la BC et 

finalement baisser l'énergie de bande interdite. Par ailleurs, le remplacement de l'atome Ti par 

La
3+

, a par conséquence retardé le taux de recombinaison électron-trou et ainsi les effets 

synergiques de S et La2O3, a amélioré le taux de dégradation de bleu de méthylène (98,4%) 

sous la lumière visible. 

Chen et al. [352] a préparé une série de TiO2 co-dopé par le cérium (Ce) et le silicium 

(Si) (Ce-Si-TiO2), leur performance photo-catalytique a été évaluée par la photo-

décomposition de la rhodamine B (RB) sous lumière visible. Le dopage par Ce et Si a pu 

empêcher les nano-cristallites de TiO2 de s'agréger parce que le cérium empêche la croissance 

des cristallites durant le traitement thermique, tandis que le silicium a été capable de se 

déplacer dans le réseau de TiO2 pour empêcher le frittage des particules. En outre, l‘addition 

de Ce renforce l‘absorption de la lumière visible, conduisant à un rétrécissement de la largeur 

de la bande interdite de TiO2. Par ailleurs, l'addition de Si est également utile dans la 

prévention de la transformation de la phase anatase en rutile. Grâce à ces effets, Ce-Si-TiO2 a 

montré une activité photo-catalytique élevée sous la lumière visible par rapport au TiO2 pur. 
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Récemment, TiO2 co-dopée avec du Ce et N a également été préparé et étudié par Yu et al. 

[353]. Ils ont constaté que la recombinaison des électrons et des trous photo-générés peut être 

inhibée par les effets synergiques de dopage à la fois avec l‘azote et le cérium. L‘efficacité 

photo-catalytique sous la lumière visible du matériau préparé a été vérifiée dans la 

dégradation de bleu de méthylène. Les auteurs expliquent que cette efficacité peut être due 

aux effets des dopants N et Ce qui ont contribué à déplacer l‘absorption spectrale de TiO2 vers 

le visible et à inhiber la recombinaison des paires électrons-trous. 

Le co-dopage TiO2 avec deux métaux a fait l‘objet de nombreuse étude pour améliorer 

ses performances photo-catalytique. Dans l'étude menée par Shi et al. [354], il a été constaté 

que l'activité photo-catalytique de TiO2 co-dopé par le fer (Fe
3+

) et l'holmium (Ho
3+

) a été 

significativement améliorée, ce qui peut être attribué aux actions synergiques des deux 

dopants. Fe
3+

 élargit le profil d'absorption, améliore la photo-utilisation de TiO2, et génère 

plus de paires électron-trou. Alors que, Ho
3+

 supprime toute augmentation de la taille des 

grains, conduit à l'expansion de cristal et de la matrice de distorsion, et réduit le taux de 

recombinaisons des paires e
-
/h

+
.  

Yuan et al. [355] ont étudié l'effet de co-dopage de TiO2 par le zinc (Zn) et le fer (Fe). 

Ils ont conclu que le co-dopage de TiO2 par la présence de l'oxyde de zinc (ZnO) et de 

l‘oxyde de fer (III) (Fe2O3) peut améliorer par deux les performances du catalyseur dans la 

photo-dégradation du phénol. Cette augmentation de l'activité pourrait être due à la fonction 

de coopération entre les dopants et bandes d'énergie de TiO2.  

Le bismuth est l‘élément le plus approprié pour le dopage de TiO2, car il permet 

d‘améliorer sa photo-réactivité en réduisant sa bande interdite et en élargissant sa gamme 

spectrale vers le visible. A cet effet plusieurs travaux ont été menés sur le dopage de TiO2 par 

le bismuth. 

Segomotso Bagwasi et al (2013) [356], réalisent un co-dopage de TiO2 nanoparticule 

par le bismuth et le bore par la méthode sol-gel, ils ont étudiés l‘efficacité photo-catalytique 

sous la lumière visible dans la dégradation de l‘acide orange 7 et 2-4 dichlorophénol par le 

TiO2 dopé au bismuth seul, et TiO2 dopé au bore, et par le co-dopé par le bismuth et le bore, 

les meilleurs résultats de la dégradation photo-catalytique ont été obtenus par le TiO2 co-dopé. 
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Chapitre V : 
Utilisation de voie de synthèse des hydroxydes 

double lamellaire dans le dopage de TiO2 par Zn et 
Bi. 

V-1 : Introduction  

La synthèse des matériaux lamellaires type hydroxyde double lamellaire (HDL) connu 

sous le nom hydrotalcite (argile anionique) se fait en générale par co-précipitation de deux 

métaux par une solution alcaline composée de NaOH et Na2CO3 [357-359]. D‘autres voies de 

synthèse de HDL ont été exploitées par certains chercheurs, il s‘agit de synthèse 

hydrothermale [360, 361] et de préparation solide-solide (connue par synthèse céramiques) 

[362, 363, 364].  

Les hydroxydes double lamellaire forment une famille de composés feuilletés 

hydroxylés et hydratés. Les feuillets hydroxylés de composition M(OH)2 sont constitués des 

métaux M
II
 disposés dans un plan médian et de groupements     disposés de façon 

coplanaire. Ces derniers constituant les sommets d'octaèdre dont le centre est occupé par 

l'atome M
II
. Leur structure est obtenue par substitution dans des phases de type brucite 

M
II
(OH)2 d'une fraction de l'élément métallique divalent par un élément métallique trivalent, 

ce qui entraîne un excès de charge positive dans les feuillets, la présence de l‘anion sulfate 

dans le domaine inter-lamellaire qui assurent l‘électro-neutralité de la structure [365, 366].  

Les hydroxydes doubles lamellaires sont utilisés dans de nombreuses applications, 

dans la catalyse [367, 368], dans la santé [369-372] et dans l‘environnement [373-375] et plus 

récemment dans la photocatalyse [376-378].  

Le représentant typique des phases hydroxydes doubles lamellaires est l‘hydrotalcite 

dont la formule brute de la maille est: [Mg6Al2(OH) 16]CO3 4H2O. Sa structure, ainsi que celle 

de plusieurs autres phases HDL, ont été déterminées par les études menées par Taylor [379], 

Brown [380, 381] et Allman [382, 383] dans les années 1970 sur des phases naturelles. Elle 

dérive de celle des hydroxydes lamellaires simples de métaux divalents, tels que la Brucite 

Mg(OH)2, dans lesquels les feuillets sont formés par l‘association coplanaires d‘octaèdres 
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M(OH)6 (M=Mg, Ca, Cd, Mn, Fe, Co, Ni, Cu) accolés par les arêtes suivant le type structural 

CdI2. 

Alors que la brucite possède des feuillets neutres, la substitution partielle des cations 

divalents par des cations trivalents dans les HDL impose une charge positive qui est contre 

balancée par la présence d‘espèces anioniques et de molécules d‘eau dans l‘espace inter-

lamellaire. Le nombre de molécules d‘eau dépend des conditions de température et 

d‘hygrométrie, de la densité de charge des feuillets, de la nature des anions et des cations. 

Dans la plupart des phases de type hydrotalcite, les cations sont distribués 

aléatoirement dans les sites octaédriques des feuillets, et la composition des matrices peut être 

définie par la formule générale: 

     
    

         
     

 

           

Cette formule est souvent remplacée par la notation abrégée: Mr
II
M

III
−A, avec r 

correspondant au rapport entre les cations r=M
II
/M

III
=1/ (x−1) et A

m-
 l‘anion intercalé. 

Un schéma structural des phases hydroxydes doubles lamellaires est illustré dans la 

Figure V-1. 

 

Figure V- 1: Représentation schématique de la structure des hydroxydes doubles lamellaires. 

Beaucoup de travaux portant sur l‘utilisation des hydroxydes doubles lamellaires dans 

la dégradation photo-catalytiques des polluants organiques et inorganiques dans le solaire ou 

dans le visible. 

L. Mohapatra et K.M. Parida [384], en 2012 ont préparés une HDL par Zn-Cr-CO3 

pour étudier l‘efficacité de ce matériau dans la dégradation photo-catalytique des polluants 

organique comme la rhodamine B, la rhodamine 6G et le phénol sous la lumière solaire. Ils 
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ont montrés dans ce travail l‘efficacité des HDL pour la dégradation des polluants sous la 

lumière solaire. 

H-K. Milica et al. [357], ont préparé un matériau développés un nouveau photo-

catalyseur à base de TiO2/Zn-Al HDL actif sous la lumière solaire (renfermant environ 5% 

UV) sans contrôler l‘intensité de la lumière, l‘efficacité photo-catalytique a été testée dans la 

dégradation de la rhodamine B à une concentration de 10,02 µmol/L, Ils ont observé que la 

présence de Zn2TiO4 couplée avec la phase ZnO contribuent à l'activité provoquée par 

l'irradiation de la lumière solaire, Les avantages de TiO2 photo-catalyseurs/HDL se résument 

en son faible coût et en sa simple préparation, de plus, la stabilité et la grande efficacité du 

système photo-catalytique rendent ces matériaux attrayants pour l'application dans le domaine 

de la photo-catalyse. 

Récemment, J. Ma et al [385], ont obtenu un composite, ayant une activité photo-

catalytique sous la lumière visible, par la synthèse CuO2-MgAl-HDL à partir de Mg-Cu-Al-

HDL pour la dégradation photo-catalytique de l‘orange II, ils ont montré que les 

nanoparticules Cu2O ont été distribués uniformément sur les nano-feuilles de HDL, ce qui a 

grandement améliorer la propriété photo-catalytique de Cu2O, par ailleurs, ils ont comparés 

l‘efficacité de CuO2 pur et CuO2-HDL, ils ont trouvés une élimination de 70% et 90% 

respectivement. 

Dans notre travail, un TiO2 co-dopé par le zinc et le bismuth a été préparé par la voie 

de synthèse des hydroxydes doubles lamellaires (HDL) par co-précipitation douce par la 

décomposition thermique de l‘urée. Le matériau obtenu est traité thermiquement à différentes 

température. 
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V-2. Matériels et méthodes 

V-2-1. Produits et réactifs  

Le tétrachlorure de titane (TiCl4, 97%, Fluka), le nitrate de bismuth (Bi(NO3)3 5H2O 

(Merck), l‘acétate de Zinc (Zn(CH3COO)2 2H2O, Merck ), l‘urée (H2NCONH2, Merck) ont 

été utilisé sans aucune purification  

 Les solutions aqueuses: 

- L‘eau bi-distillée; 

- Acide acétique (CH3COOH, (95 %, Merck)  

- Acide chlorhydrique (HCl, Biochem)  

- Acide nitrique (Merck)  

V-2-1. Synthèse des matériaux   

Quatre solution ont été préparées dans la synthèse d‘hydroxydes doubles lamellaires : 

dans solution A, un volume de 12 cm
3
 a été ajouté à un volume d‘une solution aqueuse de 

HCl à 32%W, la solution B est composée d‘une masse de nitrate de bismuth dans une solution 

aqueuse de HNO3 à 5 %, la solution C est préparée par dissolution d‘une masse d‘acétate de 

zinc dans une solution d‘acide acétique à 0,1 M et enfin, dans la solution D, une masse d‘urée 

a été dissoute dans 200 cm
3
 d‘eau bi-distillée en respectant les propositions molaires 

suivante : Ti/Bi = 9,65, Bi/Zn = 0,077 et urée/(Ti+Bi+Zn) = 5,09. 

Les trois solutions A, B et C sont mélangées dans un ballon d‘un litre sous une 

agitation modérée, la solution D est ajoutée gouttes à gouttes au mélange dans le ballon. Le 

mélange est chauffé sous reflux sous une agitation modérée pendant 96 heures. 

Le matériau blanc est séparé de la suspension par centrifugation ensuite il est lavé 

plusieurs fois par de l‘eau bi-distillée jusqu‘au teste négatif au AgNO3 puis il est séché dans 

une étuve à 80°C pendant 24 heures. Le matériau obtenu a subit des traitements thermiques à 

différentes températures. 

La figure V-2 représente l‘organigramme de différente étape de préparation de Bi-Zn-

TiO2 en passant par la synthèse de Bi-Zn-Ti-HDL. 
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Figure V- 2: Organigramme de différentes étapes de la synthèse de Bi-Zn-Ti-LDH. 

V-2-2. Les Techniques de caractérisation 

Suite à leur synthèse les échantillons produits sont caractérisés par différentes 

méthodes d‘analyses physico-chimiques. 

V-2-2-1. Analyses texturales  

Dans l‘analyse texturale, on s‘intéresse aux propriétés de surface des matériaux à 

savoir la surface spécifique déterminée selon le modèle BET (Brunauer Emmett Teller), le 

diamètre et le volume des pores. 

La surface spécifique, SBET représente le rapport entre la surface et la masse d‘un 

solide. La surface d‘un solide est déterminée à partir de la quantité de gaz qu‘il adsorbe. La 

méthode BET par Brunauer Emmett et Teller permet de relier la quantité du gaz adsorbé à la 

surface du solide. 

     
                                

                  
     Eq. V-1 

Pour des particules sphériques de rayon r et de densité ρ, la valeur de SBET Peut être 

relié au diamètre équivalent de particules ϕ. 

     
    

 

 
      

 
 

   
 

 

   
       Eq. V-2 
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         Eq. V-3 

Le principe physique pour la détermination de l'aire massique est basé sur l'adsorption 

de gaz à basse température. Ce phénomène d'adsorption s'effectue grâce à des forces faibles 

ou secondaires (forces de Van der Waals) à la surface de la poudre ou du solide. Il rend 

possible une mesure de la texture géométrique sans modification de l'échantillon ainsi que la 

détermination de l'aire de la totalité de la surface des particules de poudre, y compris la 

surface des pores ouverts, accessible aux molécules de gaz extérieures. 

V-2-2-2. Diffraction des rayons X 

La diffraction des rayons-X (DRX) est une technique utilisée pour déterminer la 

structure et les orientations cristallographiques des matériaux. Elle étudie la diffraction des 

rayons-X d‘un échantillon après l‘interaction de ces rayons avec les atomes du matériau. 

L'identification des phases cristallines par diffraction des rayons-X est rendu possible 

grâce aux périodicités de l'arrangement atomique (structure) des cristaux qui sont uniques 

d‘une phase à l‘autre. Ces périodicités sont dues à un empilement de plans identiques dans un 

cristal et sont décrites par des longueurs correspondant aux distances entre les plans 

d‘empilement ou plans réticulaires. Cette distance, entre les plans réticulaires est nommée 

distance inter-réticulaire ou d (hkl) (Figure V-3) [386]. 

 

Figure V- 3: Plans réticulaires. 

Les indices hkl se rapportent aux indices de Miller du plan considéré et désignent la 

direction considérée dans le cristal. Selon la loi de Bragg qui est définie par:  

                    Eq. V-3 

Avec 2dhkl: Distance entre deux plans d‘indice de Miller hkl en Å; 
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Ѳ: Angle de Bragg, en degré; 

n: Ordre de diffraction; 

λ: Longueur d‘onde du rayon, en Å. 

Pour une certaine valeur de dhkl, et un rayonnement X incident monochromatique 

(longueur d'onde λ fixe) des intensités diffractées ne peuvent être observées qu‘à des angles 

2θ bien définis qui représentent un cône de diffraction entre le rayon diffracté et le rayon 

incident (avec n: ordre de diffraction). 

V-2-2-3. Analyse thermogravimétrique (ATG) 

Cette technique analytique permet d‘étudier les réactions de changement d‘état 

physico-chimique des composés. Ces dernières s‘accompagnent souvent d‘un dégagement de 

chaleur (réaction exothermique) ou d‘une absorption de chaleur (réaction endothermique) et 

parfois d‘une perte de masse. L‘échantillon et la référence sont placés symétriquement dans 

des creusets en alumine sur le support d‘une balance qu‘un four vient recouvrir. Un système 

de thermocouples permet de mesurer la différence de température entre l‘échantillon et la 

référence. L‘analyse est effectuée en montée de température. La différence de masse entre 

l‘échantillon et une référence inerte permet d‘observer la perte ou la prise de masse par 

l‘échantillon. 

V-2-2-4. Microscopie Electronique à Balayage (MEB) 

La microscopie électronique à balayage (MEB) a le grand avantage de pouvoir donner 

une image topographique réelle de la surface. L‘étude d‘une image permet de visualiser la 

forme, les dimensions des particules et permet d‘accéder à une description morphologique et 

structurale de la surface. 

V-2-2-5. Spectroscopie des photoelectrons induits par RX 

Egalement connu sur le nom «Electron Spectroscopy for Chemical Analysis (ESCA)», 

son principe est basé sur la mesure de l'énergie cinétique des électrons émis par un solide 

impacté par un faisceau de photons X (XPS) d'énergie h𝝂. Tout électron de cœur ou de 

valence ayant une énergie de liaison inférieure à h𝝂 peut être éjecté. Cette énergie, 

caractéristique des niveaux énergétiques atomiques des différents éléments peut être calculée 

par la relation d‘Einstein de conservation de l'énergie:  

Eliaison = h𝝂 - Ecinétique       Eq. V-4  
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Les énergies de liaison des niveaux des électrons de cœur sont sensibles à 

l'environnement chimique de l'atome. Ce phénomène, appelé déplacement chimique, se 

traduit par des variations d'énergie de liaison, liées aux changements d‘états électroniques, à 

la nature des liaisons chimiques, à la variation de degrés d'oxydation. Ce déplacement peut 

être de quelques 1/10
ème

 eV à quelques eV. La mise en évidence de ces différences d‘états 

chimiques dans un composé n‘est dans la plupart des cas pas immédiate et nécessite une 

décomposition du spectre par des logiciels spécifiques. 

Le spectre des électrons de cœur en nombre et en énergie est caractéristique d'un 

atome dans un composé donné. Tous les éléments peuvent être détectés à l'exception de 

l'hydrogène et de l'hélium. La technique s'applique aussi bien aux solides conducteurs qu'aux 

isolants, avec différentes morphologies : échantillons massiques, poudres, films minces, 

couches déposées 

IV-2-2-6. Spectroscopie de réflexion diffuse UV-Vis DRS 

UV-Vis DRS mesure la quantité de photons réfléchis de façon diffuse à la surface d‘un 

solide, le pourcentage de réflectance (% R). Les valeurs de la réflectance peuvent être reliées 

à l‘absorbance du solide par la méthode de Kubelka-Munk avec l‘expression: 

  
      

  
        Eq. V-5 

Où α est le coefficient d‘absorption. Pour un semi-conducteur à gap indirect tel que le 

TiO2 la valeur du gap (Eg) peut être obtenu à partir de α par la relation de Tauc.  

                    Eq. V-6 

Où, h est la constante de Planck, 𝝂 la fréquence de photon et B est une constante. 

L‘analyse DRS permet de mesurer de façon indirecte l‘absorption des photons des 

échantillons et de calculer leur gap optique. 

V-3. Résultats et discussion 

V-3-1 Caractérisation des matériaux préparés 

La synthèse de matériau Bi-Zn-Ti-HDL a été réalisée en respectant un choix de 

rapport molaire des trois métaux et ce pour pouvoir obtenir des phases HDL, en revanche, le 

matériau obtenu a été traité thermiquement à différentes température (400, 500, 600, 670, 

700°C) pour optimiser l‘efficacité photo-catalytique. 
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V-3-1-1. Par Diffraction des rayons X 

L‘analyse par diffraction des rayons X a été effectuées sur un difractomètre 

automatique de marque XPERT PRO PHILIPS travaillant sur la radiation monochromatique 

Kα1 du Cu (λ=1,54056 Ǻ) au laboratoire «CMOS» de l‘institut Charles Gerhardt à 

l‘université de Montpellier II (France). 

La première constatation faite est que les deux diffractogrammes (Figure V-4) de Bi-

Zn-Ti-HDL et de Bi-Zn-TiO2 comportent des phases amorphes. Ces diffractogrammes  

indiquent également la présence des pics caractéristiques des matériaux lamellaires type 

hydrotalcites. En effet, les pics en position 7,379 Å (d003), 3,440 Å (d006), 2,675 Å (d012) et 

ceux de (110) et (113) qui peuvent être indexés aux matériaux typiquement d‘hydrotalcites 

selon la littérature [387-395, 496-401]. Cependant, la faible intensité des pics en position 

7.379Å (d003) indique une faible cristallinité de Bi-Zn-Ti HDL. Par ailleurs, l‘intensité 

prononcée du pic en position 2θ = 25,87° peut être expliquée probablement par la 

superposition de deux pics, d006 normalement à 2θ = 23,6° de HDL et d101 de la phase anatase 

(JCPDSN°21‒1272). Cependant, d‘autres pics moins intenses n‘ont pas pu être identifiés. 

Le diffractogramme de Bi-Zn-TiO2 (Figure V-4) montre la présence de la phase 

d‘anatase de TiO2 et celle de wurtzite de ZnO. Par contre, aucune phase de Bi2O3 n‘a été 

identifiée probablement parce qu‘elle n‘est pas présente ou à cause de l‘absence de la 

cristallinité de cette phase.  
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Figure V- 4 : Diffractogrammes de Bi-Zn-Ti-HDL, Bi-Zn-TiO2 (670°C) et de TiO2-P25 
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Les diffractogrammes des matériaux obtenus par le traitement thermique de Bi-Zn-Ti-

HDL à différentes températures sont présentés dans la Figure V-5. La première observation 

qu‘on peut soulever est la présence de la phase anatase et l‘absence celle de rutile et ce malgré 

le traitement thermique infligé au HDL de 500 jusqu‘à 700 °C. Or selon la littérature il est 

connu que le début de la transformation de la phase anatase vers le rutile commence à partir 

de 600°C [402, 403], ce qui nous laisse dire que la présence des deux dopants le zinc et le 

bismuth inhibe ou du moins ralenti cette transformation. De plus des deux premières, d‘autres 

phases ont pu être identifiées selon la base de données des diffractogrammes dans le logiciel. 

Il s‘agit de Zn2Ti3O8, ZnTiO4, Bi2Ti4O11 mais avec de faible intensité de leurs pics 

correspondant.  
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Figure V- 5: Les diffractogrammes deTiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2 calciné à différentes 

températures. 

V-3-2. Par Microscopie électronique à balayage (MEB) 

La morphologie de surface de nos échantillons a été observée par Microscopie 

Electronique à Balayage (MEB) de marque HITACHI S-4800, du laboratoire «CMOS» de 

l‘institut Charles Gerhardt à l‘université de Montpellier II (France). 

Les micrographies (figure V-5) montrent que le Bi-Zn-Ti-HDL avant le traitement 

thermique est une structure comportant des formes lamellaires typiquement d‘hydrotalcite. 

Cependant nous observons sur une grande partie du solide une homogénéité qui est constituée 

des nanoparticules avec un diamètre ∅ < 30 nm. Après le traitement thermique (Figures V-6 - 

V-10) à différentes températures nous observons une augmentation de la taille des grains en 
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fonction de la température, de manière générale le solide semble constitués de grains arrondis, 

plus ou moins fusionnés les uns aux autres, pas de structure lamellaire, quelques soit la 

température, Il ne sembla pas y avoir de grains différents pour Bi-Zn-Ti-HDL, Bi-Zn-TiO2 

(500°C), Bi-Zn-TiO2 (600°C) et Bi-Zn-TiO2 (670°C). 

À partir de 700 °C, quelques faces lisses et de forme différentes sont présents au 

milieu des grains. Cependant, il semblerait que ces facettes sont moins abondantes. 

Une évolution importante entre 670 et 700°C a été observée, il semble que les grains 

sont plus homogènes, lisses et arrondis à 670°C, et plus granuleux à 700°C. Les grains 

semblent excessivement petits et le matériau semble s‘être profondément transformé. 

 
Figure V- 6: Images par Microscope Électronique à Balayage (MEB) à différent agrandissement 

de Bi-Zn-Ti-LDH. 

 
Figure V- 7: Images par Microscope Électronique à Balayage (MEB) à différent agrandissement 

de Bi-Zn-TiO2 calciné à 500°C. 



Chapitre V : Utilisation de voie de synthèse des hydroxydes double lamellaire dans le 

dopage de TiO2 par Zn et Bi.  

103 

 

 
Figure V- 8: Images par Microscope Électronique à Balayage (MEB) à différent agrandissement 

de Bi-Zn-TiO2 calciné à 600°C. 

 

Figure V- 9: Images par Microscope Électronique à Balayage (MEB) à différent agrandissement 

de Bi-Zn-TiO2 calciné à 670°C. 

 

Figure V- 10: Images par Microscope Électronique à Balayage (MEB) à différent 

agrandissement de Bi-Zn-TiO2 calciné à 700°C. 
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V-3-3. Mesure de la surface spécifique 

La surface spécifique de Bi-Zn-Ti-HDL non calciné et calciné à différentes 

températures a été déterminée par la méthode BET à partir de l‘isotherme d‘adsorption de 

l‘azote gazeux à 77K. Ces mesures d‘adsorption nécessitent une surface bien dégagée et il 

faut en particulier retirer l‘eau adsorbée pour que les surfaces soient accessibles aux 

molécules d‘azote. 

Les mesures texturales de nos échantillons ont été effectuées à l‘aide d‘un appareil 

volumétrique d‘adsorption d‘azote automatisé de type Micromeritics Tristar 3000 du 

Laboratoire de Chimie Moléculaire et Organisation des Solides (CMOS) de l‘Institut Charles 

Gerhardt de l‘Université Montpellier II (France). 

Les échantillons ont été soumis au préalable à une désorption à pression réduite (<10‐2 

Torr) et à une température 150°C pendant 5 heures. 

Les isothermes d‘adsorption/désorption des échantillons sont présentées sous forme de 

graphe dans la figure V-11, et les valeurs de surfaces SBET, la taille et le volume des pores 

(calculées par le logiciel de l‘appareil) sont regroupées dans le tableau V-1. 

Le matériau Bi-Zn-Ti-HDL avant le traitement thermique est mésoporeux avec une 

distribution de pores étroite centrée à 8,2 nm, un volume mésoporeux (0,431cm
3
 g

-1
) et de 

surface spécifique autour de 246 m
2 

g
-1

 sont des valeurs élevées par rapport à ce qui est 

observé pour les HDL en général. 
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Figure V- 11 : Isotherme d’adsorption-désorption de N2 à 77 K par Bi-Zn-Ti-HDL non calciné et 

calciné à différentes températures  
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Figure V- 12 : Distribution de la taille des pores de Bi-Zn-Ti-HDL non calciné et calciné à 

différentes températures. 
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Le matériau Bi-Zn-TiO2 traité thermiquement à différentes températures est 

mésoporeux, avec des surfaces spécifiques de 139, 65,9, 45,7 m
2
/g, et un bon volume 

mésoporeux 0,357, 0,363, 0,328cm
3
/g pour le matériau calciné à 500, 600, et 670°C 

respectivement. Il est à noter que la surface spécifique diminue et que le volume des pores 

chute légèrement avec l‘augmentation de la température de traitement contrairement au 

diamètre moyen des pores qui augmente. Ceci est probablement dû à la déshydratation qui 

provoque l‘ouverture des pores mais également effondrement des empilements lamellaires 

présents au départ chez le Bi-Zn-Ti-HDL.  

Par ailleurs et comparativement, le matériau Bi-Zn-TiO2 possède un volume et un 

diamètre moyen des pores 3,64 et 2,75 fois plus supérieurs à ceux de TiO2-P25.  

 

Tableau V- 1: Propriétés texturales des échantillons calcinées à différentes températures obtenus 

à partir d'adsorption- désorption de N2 à 77 K. 

Echantillons SBET (m
2
 g

-1
) Dmoy (nm) V pore (cm

3
 g

-1
) 

Bi-Zn-Ti-HDL 246,1 8,2 0,431 

Bi-Zn-TiO2 500°C 139 11,8 0,357 

Bi-Zn-TiO2 600°C 65,9 16,7 0,363 

Bi-Zn-TiO2 670°C 45,7 22,9 0,328 

TiO2-P25 49,3 8,3 0,09 

 

V-3-4. Analyse par UV-Vis DRS 

Les spectres de réflectance diffuse (DRS) dans l‘intervalle de longueurs d‘onde entre 

200 et 1000 nm ont été réalisés à l‘aide d‘un spectromètre UV‐visible JASCO V670 utilisant 

une sphère d‘intégration JASCO PIN 757 au BaSO4. 

Les spectres de réflectance diffuse d‘UV-Visible et leurs dérivés de TiO2-P25 et Bi-

Zn-TiO2 sont présentés sur les figures V-13 (a) et (b). Le maximum des deux dérivées 

partielles correspond à des longueurs d‘ondes de 402 nm pour le Bi-Zn-TiO2 et de 394 nm 

pour le TiO2-P25. L‘énergie de gap de TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2 est déterminée à partir de 

maximum de leurs dérivées et leurs valeurs sont respectivement 3,15 et 3,04 eV, ces résultats 
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et le spectre DRS de Bi-Zn-TiO2 montre l‘extension de la bande d‘absorption de l‘oxyde de 

titane dopé par le zinc et le bismuth vers le visible (402 nm) en comparant avec le TiO2-P25 

(394 nm), ce qui nous laisse penser que le matériau préparé peut promouvoir une activité 

photo-catalytique sous le visible.  
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Figure V- 13: Spectre UV-visible DRS et leurs dérivés de TiO2-P25 (a)et Bi-Zn-TiO2 (b). 

V-3-4. Analyse XPS 

Les spectres XPS ont été enregistrés sur un spectromètre thermo-électron ESCALAB 

250 il muni d‘une source d‘irradiation mono chromatique Al Kα (1486,6 eV). Les énergies de 

liaison ont été référencées de la Ti2p de TiO2 à 458,9 eV. 

Les mesures XSP ont été effectuées sur Bi-Zn-TiO2 afin de déterminer sa composition 

chimique et les différents états de valence de diverses espèces. La figure V-14 montres les 

spectres XPS de Ti2p (a), Bi4f (b), O1s (c) et Zn2p (d) de Bi-Zn-TiO2. 
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Les pics situés à 459 eV et 465 eV sont attribués au composants Ti 2p3/2 et Ti 2p1/2 

respectivement, qui sont en bon accord avec les espèces de titane. Ceci est confirmé par une 

contribution à 530,4 eV du spectre XPS pour O1s. Pour le Zn un pic d‘énergie de liaison 

situés à 1044,6 eV qui correspond à Zn 2p1/2, et deux autres pics situés à 1023 eV et 1021 eV 

qui sont attribués au Zn 2p3/2 respectivement. Cette dernière est composée de la phase ZnO et 

est confirmé par une contribution à 533ev du spectre XPS de O1s. Toutefois, la contribution à 

1023 eV indique un environnement différent pour les Zn
2+

, le changement positif suggérant 

une diminution de la densité électronique autour de l‘atome de Zinc probablement en relation 

avec l'autre métal combiné à l'oxygène, à savoir Ti et Bi, éventuellement due aux liaisons de 

Zn-O-Ti ou Zn-O-Bi. 

475 470 465 460 455 450 445
2000

4000

6000

8000

10000

12000

14000

16000

18000
(a)

Ti2p
1/2

459

465

Ti2p
3/2

C
o
u

n
ts

/s

Binding Energy (eV)

175175 173 170170 168 165165 163 160160 158 155155 153

2000

4000

6000

8000

10000

12000 (b)
159.6

164.9

161.6
166.8

Bi4f
5/2

 B

Bi4f
5/2

 A

Bi4f
7/2

 B

Bi4f
7/2

 A

C
o
u

n
ts

/s
 

Binding Energy (eV)
 

545 543 540 538 535 533 530 528 525 523 520
5000

10000

15000

20000

25000

30000 (c)

530.4

O1s B

533

531.6

530.5

O1s D

O1s C

O1s A

C
o
u

n
ts

/s

Binding Energy (eV)

1060 1050 1040 1030 1020 1010

12000

14000

16000

18000

20000

22000

24000

26000 (d)

Zn2p
3/2

 B

Zn2p
1/2

Zn2p
3/2

 A

1044.6

1023.3

1021.7

C
o
u

n
ts

/s

Binding Energy (eV)
 

Figure V- 14: spectre XPS de (a) Ti 2p, (b) Bi 4f, (c) O1s et (d) Zn 2p en Bi-Zn-TiO2. 

En ce qui concerne l'élément de bismuth, deux environnement d‘états d'oxydation 

différent peuvent être identifiés à partir du signal de Bi 4f7/2 à 159,6 et 161,6 eV, ces deux 

états sont positivement déplacés ce qui ne peut être en accord avec la phase de Bi2O3 bien 

définie (à 158.6 eV pour Bi2O3 pur [404-406]).  
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Mêmes observations ont été notées pour Bi 4f5/2 à 166,8 eV et 164,9 eV (par rapport à 

163.9 eV pour Bi2O3 pur). Ces résultats confirment l'absence de la phase cristalline de Bi2O3 

suggéré par l'analyse DRX. Le changement positif dans les valeurs des énergies par rapport à 

ceux de Bi2O3 pur pourrait être attribué à un certain état valence plus élevé que Bi
3+

 [407]. 

V-3-5. Analyse thermogravimétrique (ATG) 

L‘analyse thermogravimétrique (ATG) a été réalisée en utilisant un thermo-analyseur 

Netzsch TGA 409 PC, au laboratoire «CMOS» de l‘institut Charles Gerhardt à l‘université de 

Montpellier 2 (France), dans une gamme de température de 25-900°C, avec une vitesse de 

chauffage de 20°C/minute. 
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Figure V- 15: L’analyse thermogravimétrique (ATG) de Bi-Zn-Ti-HDL sous air. 

L‘analyse thermogravimétrie (figure V-15) de Bi-Zn-Ti-HDL montre trois branches 

principales de perte de masse: jusqu‘à 110 °C, une perte de 20,5% est signalée, elle est due à 

la perte de quantité d‘eau adsorbée, dans la deuxième branche, un taux de 3,1% de perte a été 

notée entre 110 °C et 660 °C, elle est probablement due à la perte des carbonates et de l‘eau 

intercalées même si le matériau n‘est pas considéré dans la totalité comme HDL, et finalement 

un taux de 1,4% comme perte est obtenu ce qui pourrait être attribué à une déshydroxylation. 
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Chapitre VI :  
Etude comparative entre Bi-Zn-TiO2 dans 

application photo-catalytique sous la lumière 
visible  

Partie A: Photo dégradation d’un colorant indigoïde  

VI-A-1: Introduction  

L'industrie textile qui est une très grande consommatrice d'eau, génère une pollution 

très importante du milieu aqueux avec des rejets fortement contaminés par des colorants 

généralement de synthèse et de différentes classes ayant des propriétés spécifiques pour 

résister aux dégradations chimiques, microbiennes et surtout solaires, et qui sont constitués de 

molécules organiques récalcitrantes dont la faible biodégradabilité rend les traitements 

biologiques difficilement applicables, ce qui constitue une source de dégradation de 

l‘environnement. 

La dépollution des eaux usées (urbaines, agricoles, industrielles) constitue une 

préoccupation majeure, ce qui mène un grand nombre de chercheurs à apporter leur 

contribution scientifique pour trouver de nouvelles solutions à ce problème environnemental, 

parmi les méthodes les plus utilisées dans ce domaine, les traitements biologiques (effluent 

peu ou pas biodégradable, température très faible, valeurs extrême de pH…) et les traitements 

physico-chimiques classiques permettent de compenser, soit en se substituant totalement par 

voie biologique, soit en traitement complémentaire. On peut citer la coagulation‐floculation 

suivie par une décantation, l‘adsorption sur charbon actif, la filtration sur membrane…etc. 

Dans ces cas, une production énorme des boues qui constituent une menace environnementale 

(transformation de la pollution du milieu liquide en milieu solide), ou des rejets liquides 

contenant des faibles concentrations en polluants non biodégradable ou des composés 

intermédiaires très stable que le produit de départ. A cet effet, les traitements classiques 

s‘avèrent couteux et inefficace dans la dégradation des polluants récalcitrants. 



Chapitre VI : Etude comparative entre Bi-Zn-TiO2 et TiO2 P25 dans application photo-

catalytique sous la lumière visible  

111 

 

De nouveaux procédés de traitement ont émergés au cours des 20 dernières années 

parmi lesquels les Procédés d‘Oxydation Avancée (POA), Ces technologies ont déjà montrées 

leurs potentiel dans le traitement des polluants organiques toxiques et biologiquement 

récalcitrants. Ces procédés reposent sur la production in situ des radicaux hydroxyles     qui 

possèdent un pouvoir oxydant supérieur à celui des oxydants traditionnel tel que H2O2, Cl2, 

ClO2. Ces radicaux sont capables de minéralisé partiellement ou en totalité la plupart des 

composés organique et organométalliques. 

La photocatalyse hétérogène est l‘un des procédés d‘oxydation avancés qui présente 

donc une technologie de choix pour la dépollution des eaux usées, car il s'agit d'un système 

performant, simple et économique. Ces différentes caractéristiques attractives ont engendré un 

grand intérêt de la part des chercheurs pour la compréhension, l'optimisation et l'application 

industrielle de ce procédé. Son principe repose sur l‘excitation d‘un semi-conducteur par un 

rayonnement le plus souvent l‘ultraviolet. Parmi les photocatalyseurs les plus utilisés, l‘oxyde 

de titane qui est un semi-conducteur très convoité qui donne par sa phase anatase des bons 

rendements de photodégradation, mais son inconvénient qu‘il n‘adsorbe pas dans la région 

visible, et la vitesse de recombinaison e-/trou est très rapide. 

A cet effet, plusieurs chercheurs ont été s‘intéressés à élaborer un nouveau 

photocatalyseur à base de TiO2 actif sous la lumière visible par un dopage avec des éléments 

métallique (Ce, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Bi, La) ou non métallique (N, C, S, B, P ou F). 

Le dopage par les métaux de transition a fait l‘objet de plusieurs travaux. Une étude 

réalisée par Choi et al. [408] portant sur le dopage de TiO2 par 21 éléments permet d‘établir 

quelques règles sur l‘influence du dopant. Il a été démontré dans cette étude que l‘élément 

dopant puisse piéger à la fois les électrons et les trous, si non, les charges non piégées se 

recombineraient rapidement avec la charge piégée, ce qui mènerait à une diminution de 

l‘activité photocatalytique. Par ailleurs, l‘élément dopant doit donc posséder deux couples 

rédox, dont les potentiels sont situés dans la bande interdite de TiO2. En ce sens, les ions 

Fe(III), V(IV) et Mo(V) semblent être les plus favorables à la photocatalyse. Des études 

expérimentales sur les effets de dopage induits par ces éléments ont bien confirmé des 

augmentations d‘activité photocatalytique [409, 410, 411]. 
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Récemment, des photocatalyseurs à base de Bi tel que NaBiO3 [412], Bi3O4Cl [413], 

Bi4Ti3O12 [414] et Bi2WO4 [415], ont été synthétisés, ces matériaux montrent souvent une 

forte activité photocatalytique sous irradiation de lumière visible. Le bismuth l‘élément 

dopant le plus approprié car il permet d‘élargir la gamme spectral d‘absorption de TiO2 ainsi 

d‘améliorer la photo‐réactivité. 

Lv et al. (2009) [416] réalisent le co‐dopage de TiO2 par Bi
+3

, SCN‐ par une co‐

précipitation sol‐gel. Ils ont prouvé l‘efficacité du co‐dopage du cation et l‘anion sur l‘oxyde 

de titane. Le matériau obtenu a été appliqué dans la photo-décoloration de la Rhodamine B 

sous l‘irradiation UV et visible. Ils ont trouvé que (Bi, SCN) ‐TiO2>Bi‐TiO2>TiO2>TiO2‐P25 

classés par ordre décroissant de photo‐réactivité. 

Dans la première partie de ce chapitre, nous présentons les résultats de la 

photodégradation d‘un polluant organique (colorant), dans un milieu aqueux en présence de 

TiO2 dopé par le Bismuth et le Zinc sous la lumière visible. Cependant, ce travail a pour but 

d‘étendre le spectre d‘absorbance de TiO2 dans le domaine du visible et montrer l‘efficacité 

photocatalytique de TiO2 dopé avec deux métaux sous la lumière visible, en comparant avec 

le TiO2-P25 en fonction du temps d‘irradiation. Nous allons représenter aussi l‘effet du 

rapport molaire entre Bi/Ti, et l‘effet de la température de calcination sur la dégradation 

photocatalytique du carmin indigo en fonction du temps d‘irradiation. 

VI-A-2: Matériaux et Méthodes  

Le colorant choisi étant le carmin indigo, un composé organique synthétique soluble 

dans l‘eau extrait de l‘indigotier, une plante des régions chaudes. Le Carmin indigo est utilisé 

dans l'industrie textile pour la teinture de vêtements (jeans) et d‘autres denims bleus, dans les 

industries cosmétiques, en médecine comme une aide au diagnostic (dans la détection des 

néoplasies qui sont des cellules cancéreuses) [417]. Il a également été employé comme 

indicateur d'oxydoréduction en chimie analytique et en tant qu‘une tache microscopique dans 

le domaine biologique [418]. Toutefois, le carmin indigo provoque une irritation du tube 

digestif conduisant à des nausées, des vomissements et la diarrhée [419]. Il peut également 

causer une irritation des voies respiratoires. Les symptômes peuvent inclure la toux et 

l'essoufflement [420]. Les effluents contenant le C.I sont générés à partir de l‘industrie de 

textiles, impression et peinture, papier, produits cosmétiques, les industries plastiques, etc. 
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Le carmin indigo est un colorant anionique de formule [3,3'-dioxo-1,3,1',3'-tetrahydro-

[2,2']-bi-indolylidene-5,5'-disulfonic acid disodium] de masse molaire égale à 466,35 g/mol a 

été utilisé sans aucune purification. La structure moléculaire et le spectre d‘absorption dans 

l‘UV-vis de carmin indigo sont présentés dans la figure VI-A-1. 

 

Figure VI-A- 1: Structure et spectre UV-vis du colorant carmin indigo à 16 mg/L. 

La figure VI-A-1 illustre le spectre d‘absorption du colorant carmin Indigo à 16 mg/L 

et à pH = 6,1, avec l‘existence d‘une seule bande dans la région du visible à 610 nm et deux 

autres bandes principales dans la région UV à 287 et 251 nm. 

La source d‘irradiation est assurée par une lampe en tungstène de 500 watts dont le 

spectre d‘émission a été déterminé par un spectrophotomètre AvaSpec-2048 équipé par un 

monochromateur asymétrique Czerny-Turner couplé à détecteur CCD avec 2048 pixels à 

l‘Institut de la Recherche sur la Catalyse et l‘Environnement de Lyon en France (IRCELyon). 

La distance entre la lampe et le détecteur était de 10 cm. Le spectrophotomètre est connecté à 

un diaphragme (FOA-Inline) par la fibre optique (FC-UV-400-2) pour réduire l‘intensité du 

flux lumineux reçu par le détecteur. La mesure est acquise par le logiciel Avasoft 7.0. Le 

maximum d‘intensité d‘irradiance mesurée est de 114.8 µW/cm
2
 à 659,9 nm. La distribution 

spectrale de la lampe est présentée dans la Figure VI-A-2.  
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Figure VI-A- 2: Le spectre d’émission de la lampe de Tungstène de 500 W de marque 

TUNGSRAM  

VI-A-2-1: Teste photo-catalytique des matériaux préparés  

VI-A-2-1-1: L’effet de la température de traitement thermique  

Le teste consiste à déterminer la température optimale de calcination pour une meilleur 

activité photo-catalytique. Le traitement thermique a été réalisé sur le matériau dont le rapport 

molaire Bi/Ti a donné des bon résultats photocatalytique et dans un four à moufle à 

différentes températures (500, 600, 670 et 700°C) pendant 2 heures. L‘efficacité photo-

catalytique est évaluée avec 100 mg de chaque matériau. En effet, cette masse est mise en 

suspension dans une solution de carmin indigo à 16 mg/L à pH naturel 6,1 sous agitation 

pendant 30 minutes à l‘abri de la lumière pour atteindre l‘équilibre d‘adsorption, en suite la 

lampe de lumière visible de 500 watts est allumée pour irradier la solution de colorant en 

présence de matériau pendant 70 min, le taux de photo-décoloration est déterminé après 70 

min d‘irradiation seulement en analysant après centrifugation pendant 10 minutes la 

concentration résiduelle dans le surnageant à 610 nm à l‘aide d‘un spectrophotomètre Uv-vis 

HACH DR/4000. 
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VI-A-2-1-2: Cinétique d’adsorption 

En photocatalyse, il est admis que les réactions se produisent à la surface du 

catalyseur. Une estimation de la part d‘adsorption du substrat sur le semi-conducteur peut 

donc fournir des éléments utiles à l‘étude de la cinétique de photo-catalyse du polluant. 

Dans le but d‘étudier les phénomènes d‘adsorption de la solution de carmin indigo par 

les matériaux Bi-Zn-TiO2 (670°C) et TiO2-P25, une solution de 16 mg/L de colorant a été 

mise sous agitation à l‘abri de la lumière pendant deux heures à pH naturel (6,7) et à 

température ambiante avec un rapport solide/solution de 1 g/L. Des prélèvements ont été 

effectués à des intervalles de temps réguliers pendant 2 heures puis centrifugés. Les 

concentrations à l‘équilibre en colorants dans les surnageant sont analysées à 610 nm à l‘aide 

d‘un spectrophotomètre UV‐vis HACH DR4000. 

VI-A-2-1-3: Isotherme d’adsorption 

L‘efficacité photo-catalytique dépend de plusieurs paramètres parmi eux, la surface de 

photo-catalyseur et ses propriétés de sorption. Chaque matériau possède sa propre capacité 

d‘adsorption vis-à-vis de soluté. Pour déterminer les capacités d‘adsorption des deux 

matériaux Bi-Zn-TiO2 (670°C) et TiO2-P25, une étude d‘adsorption à température constante 

doit être réalisée. Toutes les isothermes d‘adsorption ont été réalisées à l‘obscurité après une 

période d‘équilibre de 30 min à pH naturel et à température de 25°C avec un rapport 

solide/solution de 1 g/L et dans un intervalle de concentration entre 2 et 44 mg/L. Pour chaque 

échantillon les concentrations en solution à l'équilibre du colorant (Ce) sont mesurées à 610 

nm à l‘aide d‘un spectrophotomètre UV‐vis HACH DR/4000, permettant d‘en déduire la 

quantité de colorant adsorbé à l‘équilibre (Qe) selon l'équation suivante :  

    
          

 
       Eq. VI-A-1  

Avec Qe: quantité adsorbée (mg/g) à l‘équilibre; Ci et Ce: concentrations (mg/L) 

initiales et à l‘équilibre respectivement; V: volume (L) de la solution et m : la masse de 

l‘adsorbant (g)  
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VI-A-2-1-4: Cinétique de la photo-dégradation 

a) En absence du catalyseur: photolyse directe 

Dont le but de vérifier le comportement du colorant carmin indigo vis-à-vis des 

radiations de la lumière visible, une étude de photo-décoloration de ce colorant a été réalisée 

en absence du catalyseur. Cette étude a été effectuée dans un bécher de 250 ml contenant 100 

ml de solution de carmin indigo à 5 mg/L en absence du catalyseur à pH naturel et à 

température ambiante. L‘irradiation est assurée par une lampe visible de 500 W à une distance 

de 17 cm de la solution. Les prélèvements d‘environ 5 ml sont effectués chaque 20 minute et 

analysé à 610 nm à l‘aide d‘un spectrophotomètre HACH DR4000. 

b) En présence du catalyseur 

L‘étude de la cinétique de la photo-dégradation de carmin indigo en présence du 

catalyseur Bi-Zn-TiO2 (670°C) et TiO2-P25 avec un rapport solide/solution de 1 g/L a été 

réalisée de la même façon que la photolyse directe à différente concentration en colorant entre 

10 et 24 mg/L, à un pH naturel (6,1) et à température ambiante. 

Une adsorption, à l‘obscurité pendant le temps d‘équilibre, doit être réalisée. Une fois 

le temps d‘équilibre est atteint, la lampe est allumée. Des prélèvements à temps régulier sont 

effectués, la décoloration est déterminée en mesurant l‘absorbance à 610 nm des surnageant 

après centrifugation des échantillons à 3500 tr/min pendant 10 et 40 minutes en présence de 

Bi-Zn-TiO2 et TiO2-P25 respectivement.  

VI-A-2-1-5: Identification des espèces actives 

La photo-dégradation de composés organiques peut être effectuée par des espèces 

radicalaires de façon individuelle ou pas. Ces éspèces radicalaires peuvent être identifiées 

séparément par l‘introduction de piégeurs de radicaux (scavengers). Etude d‘identification des 

espèces actives a été réalisée pour une concentration de 16 mg/L en carmin indigo à pH 6,1 et 

pour un rapport solide sur solution de 1 g/L en présence de quatre: piégeurs (scavengers), 

acide ascorbique (2 mmol/L) comme piégeur des radicaux superoxyde (  
   , de l'éthanol (2 

mmol/L) pour les radicaux hydroxyles (HO
•
), disodique éthylène diamine tétra acétate 

(Na2EDTA, 1 mmol/L) en tant que piégeur des trous    ), et AgNO3 (1 mmol/L) comme un 

accepteur d' électrons (   .  
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Des prélèvements ont été effectués, puis centrifugés et la concentration en colorant 

dans le surnageant a été déterminée comme ci-dessus. 

VI-A-2-1-6: Etude de réutilisation du photocatalyseur 

Les expériences de réutilisation de Bi-Zn-TiO2 dans la photo-décoloration de carmin 

indigo ont été effectuées avec une concentration initiale de carmin indigo de 16 mg/L, à un 

pH de 6,1, et avec un rapport solide/solution de 1 g/L. Après décoloration totale obtenue après 

70 min sous irradiation de la lumière visible, le photo-catalyseur séparé par centrifugation, 

séché à 110°C pendant deux heures, et sans qu‘il soit broyé, a été ajouté ensuite à une 

nouvelle solution de 16 mg/L de carmin indigo dans les mêmes conditions que précédentes. 

Le nombre de réutilisation était de quatre fois.  

VI-A-2-1-7: Etablissement de la courbe d’étalonnage 

La courbe d‘étalonnage a été réalisée par des solutions filles de concentrations 

comprises entre 2 et 25 mg/L à partir d‘une solution aqueuse de colorant carmin indigo de 100 

mg/L. Le suivi de l‘absorbance à 610 nm de chaque solution fille a été effectué à l‘aide d‘un 

spectrophotomètre UV-vis HACH DR/4000.  

Le tracé de l‘absorbance en fonction de la concentration de colorant est une droite qui 

obéit à la loi Beer-Lambert selon l‘équation suivante :  

                    Eq.VI-A-2 

Avec: 

Abs: L‘absorbance à une longueur d‘onde λ; 

ε: Coefficient d‘extinction spécifique du soluté (L. mol
−1

. cm
−1

).Elle dépend de la 

longueur d'onde, la nature chimique de l'entité et la température; 

C: La concentration molaire de la solution (mole. L
-1

); 

l: Epaisseur de la cuve (cm). 

La loi de Beer-Lambert n‘est vérifiée que si les conditions suivantes sont respectées: 

 Lumière monochromatique;  

 Solutions très diluées; 

 Pas de réflexion, diffusion ou fluorescence du faisceau incident. 
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La courbe d‘étalonnage pour le Carmin Indigo à λmax=610 nm est présentée sur la 

Figure VI-A-3. 
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Figure VI-A- 3: Courbes d’étalonnages d’une solution aqueuse Carmin Indigo mesurée à 

λmax=610 nm par spectrophotométrie UV-visible. 

VI-A-3: Résultats et discussions 

VI-A-3-1: L’effet de la température de traitement thermique  

L‘efficacité photo-catalytique du matériau préparé en fonction de la température de 

calcination est tracée sous forme d‘histogramme dans la figure VI-A-4. Il en ressort du graphe 

de cette figure, que l‘efficacité augmente avec la température jusqu‘à 670°C, au-delà de cette 

température, l‘efficacité chute. En effet, des taux de photo-décoloration de 4,38 ; 70,61 ; 

90,93 ; 100 et 14,47 % ont été obtenus avec Bi-Zn-TiO2 calciné à 0 ; 500 ; 600 ; 670 et 700°C 

respectivement.  
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Figure VI-A- 4: Effet de la température de calcination sur le taux de la photo-décoloration de 

carmin indigo 16 mg/L.  

La suite de l‘étude de l‘application a été réalisée par le matériau Bi-Zn-TiO2 calciné à 

670°C. 

VI-A-3-2. Cinétique d’adsorption du carmin indigo sur le TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2 

VI-A-3-2-1. Détermination du temps d’équilibre d’adsorption 

Le suivi de la quantité adsorbé de colorant par le TiO2-P25 et le Bi-Zn-TiO2 (670°C) 

en fonction du temps de contact est tracé sur le graphe de la figure VI-A-5. La cinétique 

d‘adsorption du colorant par les deux matériaux est rapide. En effet, l‘équilibre est atteint au 

bout de 30 min, ce qui est en accord avec les observations faites par certains auteurs, cette 

rapidité peut être probablement due au phénomène de physisorption. Par ailleurs, les capacités 

d‘adsorption à l‘équilibre des deux matériaux TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2 vis-à-vis de carmin 

indigo est de 6 et 10 mg/g respectivement. Ces valeurs sont très faibles par rapport aux autres 

sorbants, mais la valeur obtenue avec Bi-Zn-TiO2 qui est supérieure à celle obtenu avec TiO2-

P25 peut être attribuée aux valeurs de volume et de diamètre des pores de Bi-Zn-TiO2 (Vmoy= 

0,328 cm
3
/g et Dmoy =22,9 nm) qui sont largement supérieures à celles de TiO2-P25 (Vmoy= 

0,09 cm
3
/g et Dmoy =8,3 nm). 
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Figure VI-A- 5: Cinétique d'adsorption du Carmin Indigo par TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2. 

VI-A-3-2-2. Ordre cinétique de l’adsorption 

Plusieurs formalismes sont donnés dans la littérature pour décrire la cinétique 

d‘adsorption. Nous avant utilisé dans cette étude, les lois cinétiques du pseudo-premier ordre 

et du pseudo-second ordre. 

a)- Modèle cinétique du pseudo-premier ordre 

L‘équation du modèle cinétique du premier ordre est de la forme [421]: 

  

  
                    Eq. VI-A-3 

En intégrant l‘équation VI-A-3 entre les instants t=0 et t=t on obtient l‘équation: 

                     
  

     
       Eq. VI-A-4 

Avec: 

Qe et Qt (mg/g) respectivement les quantités de colorant adsorbées à l‘équilibre à 

l‘instant ‗t‘; 

k1 (min
-1
) constant cinétique de la réaction d‘adsorption. 
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b) Modèle cinétique du pseudo-second ordre 

L‘équation du modèle cinétique du deuxième ordre est de la forme [422]: 

  

  
          

           Eq. VI-A-5 

Avec: 

k2: (mg/g. min) la constante cinétique du deuxième ordre de la réaction d‘adsorption.  

La détermination de la constante cinétique et de la capacité d‘adsorption à l‘équilibre 

se fait par le tracé de t/Qt en fonction du temps de l‘équation VI-A-6, tel que 1/Qt représente 

la pente et 1/K2Qe
2
 l‘ordonnée à l‘origine de la droite obtenue à partir de la forme linéarisée 

donnée par l‘équation VI-A-5: 

 

  
 

 

    
  

 

  
           Eq. VI-A-6 

Qe et Qt représentent les quantités adsorbées du soluté en mg par unité de masse (g) de 

l‘adsorbant à l‘équilibre et à l‘instant t respectivement, k2 (mg.g‐1.min‐1) la constante de 

vitesse apparente du second ordre et t (mn) le temps de contact. 

Les tracés des résultats d‘adsorption de Carmin Indigo selon les deux modèles par les 

deux matériaux sont présentés dans les Figures VI-A-5 et A-6. 
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Figure VI-A- 6: Application du modèle cinétique du premier ordre à l’adsorption du carmin 

indigo par TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2.  
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Figure VI-A- 7: Application du modèle cinétique du second ordre à l’adsorption du carmin 

indigo par TiO2 P25 et Bi-Zn-TiO2. 

L‘ensemble des paramètres cinétiques déterminés à partir de ces droites est regroupés 

dans le tableau VI-A-1. A partir des valeurs de coefficient de corrélation (R
2
), les résultats de 

la cinétique d‘adsorption sont en adéquation beaucoup plus avec le modèle pseudo-second 

ordre qu‘avec le pseudo-premier ordre. En effet, les valeurs de R
2
 du pseudo-second ordre 

sont très proches de l‘unité, de plus que les valeurs de la capacité d‘adsorption théorique sont 

presque identiques à celles de la capacité d‘adsorption expérimentales.   

Tableau VI-A- 1: les paramètres des deux modèles appliqués à l’adsorption du Carmin Indigo 

par TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2. 

Matériaux Qe (exp) 

mg/g 

Premier ordre Second ordre 

K1 

(min
-1

) 

Qe, the 

(mg/g) 

R
2
 K2 

(mg/g.min) 

Qe, the 

(mg/g) 

R
2
 

TiO2-P25 5,27 0,1171 2,47 0,8810 0,361 5,28 0,9995 

Bi-Zn-TiO2 9,56 0,1602 7,78 0,9371 0,457 9,59 1 

Qe, exp: quantité expérimentale adsorbée à l‘équilibre; 

Qe, the: quantité théorique adsorbée à l‘équilibre. 

Les premières constatations faites à partir de ce tableau sont: 

1. La constante de vitesse du modèle de pseudo second ordre pour le Bi-Zn-TiO2 

(670°C) est supérieure par rapport à celle trouvé pour le TiO2-P25, ce qui indique que 

le phénomène d‘adsorption du carmin indigo par Bi-ZnTiO2 (670°C) est plus rapide 



Chapitre VI : Etude comparative entre Bi-Zn-TiO2 et TiO2 P25 dans application photo-

catalytique sous la lumière visible  

123 

 

que celle de TiO2-P25. Cette rapidité est due à la grande surface spécifique du 

matériau ainsi qu‘à sa porosité. 

2. La capacité d‘adsorption de Bi-Zn-TiO2 (670°C) vis-à-vis du colorant (Qe= 9,56 

mg/g) est presque deux plus supérieure que celle de TiO2-P25 (Qe= 5,27 mg/g).  

VI-A-3-3. Isotherme d’adsorption 

Tous les systèmes adsorbant/adsorbât ne se comportent pas de la même manière. Les 

phénomènes d‘adsorption sont souvent abordés différemment selon les propriétés de surfaces 

différentes des uns et des autres. Les tracés des quantités adsorbées en fonction de la 

concentration du soluté représentent des courbes d‘isothermes à une température constante. 

La figure VI-A-6 représente les résultats des isothermes d‘adsorptions de carmin 

indigo par le TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2, il en ressort que les tracés suivent une isotherme de 

type I. A ce type d‘isotherme plusieurs modèles d‘adsorption peuvent être appliqués pour 

déterminer les paramètres d‘adsorption en particulier la capacité d‘adsorption des matériaux 

utilisés. Parmi ces modèles, deux d‘entre eux sont les plus utilisés, le modèle Freundlich et 

celui de Langmuir. 
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Figure VI-A- 8: Isotherme d’adsorption du Carmin Indigo par TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2. 

VI-A-3-3-1. Isotherme de Langmuir 

C'est le modèle le plus utilisé pour commenter les résultats trouvés au cours de 

l'adsorption des composés organiques en solution aqueuse. Nous résumons ci-dessous ses 

principales caractéristiques. 
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A une température constante, la quantité adsorbée Q est liée à la capacité maximale 

d'adsorption Qm, à la concentration à l'équilibre Ce du soluté et à la constante d'affinité K par 

l'équation: 

 

  
  

   

     
           Eq.VI-A-7 

La transformée linéaire de ce modèle a pour équation [423]: 

  

  
 

 

    
 

  

  
          Eq.VI-A-8 

Avec: 

Qm et b: constantes spécifiques pour chaque adsorbant et chaque substance adsorbée. 

Ce: concentration de la substance à l‘équilibre. 

Qe: Quantité de substance adsorbée par unité de masse de solide. 

En portant Ce/Qe en fonction de Ce, une droite de pente 1/Qm et d'ordonnée à l'origine 

1/bQm est obtenue (Figure VI-A-9 (a)), à partir du tracé de cette droite, les deux paramètres du 

modèle Qm et b ont été déterminés. 

Parmi les caractéristiques de l‘isotherme de Langmuir, on peut citer sa simplicité et le 

fait que les paramètres Qm et b, ont un sens physique. La valeur de b est liée à la force 

d‘interaction entre la molécule adsorbée et la surface du solide; certains auteurs considèrent la 

constante b comme un coefficient de distribution du soluté entre le solide et la solution la 

valeur de Qm exprime la quantité de soluté fixée par gramme de solide dont la surface est 

considérée comme totalement recouverte par une couche mono-moléculaire. Cette simplicité 

est une conséquence des hypothèses restrictives qui permettent d‘établir ce modèle [424]: 

l‘équivalence de tous les sites d‘adsorption et la non-dépendance de l‘énergie d‘adsorption 

avec le taux de couverture de la surface. Ceci se traduit par l‘absence des interactions entre 

des espèces adsorbées et adjacents sur la surface. 

VI-A-3-3-2. Isotherme de Freundlich 

C'est une équation empirique largement utilisée pour la représentation pratique de 

l'équilibre d'adsorption. Elle ne repose sur aucune base théorique. Toutefois l‘expérience 

montre qu‘elle décrit bien les résultats d‘adsorption des micropolluants par les solides tels que 

les charbons actifs, les sols et les argiles [425]. Elle se présente sous la forme: 

        

 

          Eq.VI-A-9 
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Avec:  

Qe: la Quantité adsorbée par gramme du solide, Ce: Concentration de l'adsorbât à l'équilibre 

d'adsorption, K et 1/n: constantes de Freundlich caractéristiques de l'efficacité d'un adsorbant 

donné vis-à-vis d‘un soluté donné. 

La transformée linéaire permettant de vérifier la validité de cette équation est obtenue par 

passage en échelle logarithmique [423]: 

         
 

 
            Eq. VI-A-10 

En traçant Ln(Qe) en fonction de Ln(Ce), une droite de pente 1/n et d'ordonnée à 

l'origine Ln(K) est obtenue (Figure VI-A-9 (b)). 
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Figure VI-A- 9: Représentation des résultats d’adsorption de carmin Indigo par TiO2 P25 et Bi-

Zn-TiO2 selon les modèles de Langmuir (a) et de Freundlich (b). 

Il en ressort à partir des coefficients de corrélation que les résultats expérimentaux 

suivent les deux modèles de Langmuir et Freundlich. Les paramètres de ces deux modèles ont 

été déterminés à partir des équations de leurs tracés linéaires. Ces paramètres sont regroupés 

dans le tableau VI-A-2 

 

Tableau VI-A- 2: les paramètres des deux modèles appliqués aux isothermes d’adsorption du 

Carmin Indigo par TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2. 

Matériau 
Modèle de Freundlich Modèle de Langmuir 

n K R
2
 b (L/g) Qm (mg/g) R

2
 

TiO2-P25 5,46 2,6695 0,9612 0,4567 5,48 0,9990 

Bi-Zn-TiO2 2,96 4,8370 0,9906 0,3254 15,34 0,9942 
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Les constatations faites à partir des graphes des figures VI-A-9 et VI-A-10 révèlent 

que les résultats d‘adsorption du carmin indigo par les deux matériaux TiO2-P25 et Bi-Zn-

TiO2 sont en adéquation avec les deux modèles de Langmuir et de Freundlich. En effet les 

valeurs des coefficients de corrélation R
2
 (tableau VI-A-2) des deux modèles sont largement 

supérieures à 0,96. Selon la littérature, le modèle de Freundlich reflète mieux les résultats 

d‘adsorption obtenus avec les faibles concentrations alors que le modèle de Langmuir peut 

refléter mieux les résultats d‘adsorption obtenus avec un intervalle de concentration élargi.  

La capacité d‘adsorption maximale de Bi-Zn-TiO2 vis-à-vis de carmin indigo est trois 

fois plus supérieure que celle de TiO2-P25. Ceci est probablement dû aux propriétés de 

surface de Bi-Zn-TiO2 qui sont largement différentes à celles de TiO2-P25. 

VI-A-3-4. Aspect cinétique de la photo-dégradation du carmin indigo 

VI-A-3-4-1. Cinétique de la dégradation 

a) Etude de l‘effet de l‘absence du matériau 

La cinétique de la photo-décoloration du carmin indigo par photolyse direct pendant 

180 minutes (en absence du matériau) est présentée dans la figure VI-A-10. Il apparait à partir 

du graphe que le colorant présente un caractère récalcitrant vis-à-vis des irradiations de la 

lumière visible. En effet, 5% de décoloration a été obtenu à partir d‘une solution aqueuse et ce 

pour une concentration de 5 mg/L en colorant après plus de 180 minutes d‘irradiation sous la 

lampe de 500 W. Durant cette période, aucune contribution dans la photo-décoloration par 

photolyse directe, ne peut avoir lieu.  
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Figure VI-A- 10: cinétique de la photo-décoloration du colorant carmin indigo 5mg/L par 

photolyse directe (la lampe visible de 500W)  
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b) Etude de l‘effet de présence du matériau 

L‘étude de cinétique de réaction photo-catalytique du colorant carmin indigo en 

fonction de la concentration initiale a été réalisée en faisant varier les concentrations initiales 

en colorant de 10 à 24 mg/L. Les résultats obtenus en présence des deux matériaux sont 

présentés dans la figure VI-A-11. Les courbes tracées montrent que pour chaque 

concentration de colorant, la photo-décoloration est plus rapide et meilleure avec Bi-Zn-TiO2 

qu‘avec TiO2-P25. En effet et à titre d‘exemple pour une concentration de 16 mg/L en carmin 

indigo, le temps de photo-décoloration avec Bi-Zn-TiO2 est de 70 minutes alors qu‘avec 

TiO2-P25 il est de 120 minutes. 
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Figure VI-A- 11: Cinétique de dégradation photo-catalytique du carmin indigo par TiO2-P25 et 

par Bi-Zn-TiO2 à différentes concentrations. 

La figure VI-A-12 décrit l‘évolution spectrale d‘une solution de carmin indigo à 16 

mg/L lors de sa photo-dégradation par TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2 respectivement. 

Le suivi de l‘évolution spectrale par spectroscopie UV‐visible de la photo-dégradation 

du carmin indigo par les deux matériaux sous irradiation visible présenté dans la figure VI-A-

13, montre que ce processus est lié à la disparition progressive des bandes d‘absorption qui 

indique la destruction des bandes essentielles caractérisant les transitions au niveau des cycles 

aromatiques et des groupement sulfonâtes. La décoloration rapide de la solution engendre le 

déclin de l‘intensité et par la suite la disparition de la bande d‘absorption dans la région 

visible, confirmant ainsi une élimination du groupement chromophore. Par ailleurs, la 

diminution de l‘intensité des bandes d‘absorption dans la région UV nous laisse supposer une 

dégradation totale de la molécule.  
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Figure VI-A- 12: Spectre de balayage de Carmin Indigo à 16 mg/L après photo-dégradation par 

les deux matériaux sous irradiation visible. 

En récapitulatif, l‘efficacité des deux matériaux a été comparée et tracée sous forme 

d‘histogramme dans la figure VI-A-13 et ce dans le cas d‘une concentration en carmin indigo 

de 16 mg/L et un rapport solide sur solution de 1 g/L, il en ressort qu‘un taux de 100 % a été 

obtenu durant 70 min en présence de Bi-Zn-TiO2, alors que en présence de TiO2-P25, un taux 

de 72% a été obtenu et ce après 120 min d‘irradiation.  
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Figure VI-A- 13: Récapitulatif des résultats de photo-décoloration du carmin indigo par après 

70 min d’irradiation en présence de TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2.  

VI-A-3-4-2. Modélisation de la cinétique de la photo-dégradation  

Pour décrire les cinétiques de dégradation du carmin indigo, nous nous sommes 

inspirés des résultats relatées dans la littérature [426, 427, 428]. Dans la plupart des cas, la 

cinétique de la photo-dégradation de nombreuses molécules organiques, est décrite comme 

étant celle des réactions d‘ordre un avec une vitesse qui a pour équation: 

    
  

  
              Eq. VI-A-11 
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Où: 

V: Vitesse de dégradation photocatalytique (mg L
-1

 min
-1

); 

Kapp: Constante apparente de dégradation (min
-1

); 

C: Concentration en solution du colorant (mg/L); t: temps d‘irradiation (min). 

L‘intégration de l‘équation VI-A-11 (avec la limitation: Ct=Cicorr quand t = 0) aboutit à 

l‘équation suivante:   
      

  
            Eq. VI-A12 

Le traçage de Ln (Cicorr/Ct) en fonction du temps (t) donne une ligne droite dont la 

pente est égale à kapp. 

La figure VI-A-14 illustre le traçage de Ln (Cicorr/Ct) en fonction du temps pour la 

photo-dégradation du carmin indigo par le TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2 à différentes 

concentrations initiales respectivement. Les figures montrent que, la dégradation photo-

catalytique du carmin indigo par les deux matériaux suit une cinétique du premier ordre. 

  

Figure VI-A- 14: Application du modèle cinétique du pseudo premier ordre à la photo-

dégradation du carmin indigo par les deux matériaux. 

Le tableau VI-A‐3 regroupe les valeurs de constantes cinétiques kapp et les vitesses de 

concentrations initiales V0 à différentes concentrations initiales de carmin indigo avec le 

rapport solide/liquide de 1 g/L et pH naturel de la solution 6,1. On constate que la vitesse 

initiale augmente avec l‘augmentation de la concentration initiale en colorant avec des valeurs 

de coefficient de corrélations (R
2
) supérieurs à 0,956 dont l‘intervalle de concentration initial 

(de 10 à 24 mg/L).  
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Tableau VI-A- 3: Les paramètres cinétiques de la photo-décoloration du Carmin indigo par les 

deux matériaux sous irradiation visible.  

Matériaux Ci 

(mg/L) 

Ci,corr 

(mg/L) 

Kapp 

(min
-1

) 

t1/2 

(min) 

V0 

(mg L
-1

 min
-1

) 

R
2
 

TiO2-P25 

10,0 

12,5 

16,0 

20,0 

24,0 

5,57396 

7,91596 

12,43602 

14,9888 

18,29102 

0,02186 

0,01751 

0,01448 

0,01294 

0,01089 

31,71 

39,57 

47,87 

53,57 

63,65 

0,12185 

0,13861 

0,18007 

0,19396 

0,19919 

0,9922 

0,9894 

0,9953 

0,9848 

0,9975 

Bi-Zn-TiO2 

10,0 

12,5 

16,0 

20,0 

24,0 

3,18512 

4,07508 

6,11418 

9,53194 

14,7787 

0,03812 

0,03492 

0,02888 

0,02174 

0,01597 

18,18 

19,85 

24,00 

31,88 

43,40 

0,12142 

0,14230 

0,17658 

0,20722 

0,23602 

0,9568 

0,9836 

0,9885 

0,9937 

0,9862 

Dans la catalyse hétérogène, la cinétique réactionnelle peut être suivie par plusieurs 

modèles, un modèle proposé par Langmuir et Hinshelwood [429, 430, 431, 432,433] est très 

largement utilisé dans la catalyse et la photo-catalyse hétérogène. Ce modèle repose sur le fait 

que la cinétique réactionnelle ou comme dans notre cas la cinétique photo-catalytique est 

intiment liée au phénomène de surface c'est-à-dire à l‘adsorption du réactif ou du polluant à la 

surface du photo-catalyseur. Cette adsorption peut être décrite par le modèle de Langmuir, Le 

modèle de Langmuir-Hinshelwood est donné par l‘équation suivante :  

           
          

        
        Eq. VI-A-13 

Avec: 

V0: la vitesse initiale de dégradation (mg/L, min); 

KL-H: la constante de vitesse de Langmuir-Hinshelwood (mg/L min); 

Kabs: la constante d‘équilibre d‘adsorption sur l‘adsorbant en L/mg; 

C0: la concentration initiale de la solution (mg/L). 

L‘effet de la concentration initiale sur la vitesse de dégradation photo-catalytique de 

solution de carmin indigo pour les deux matériaux est tracé sous forme de graphe sur la figure 

VI-A-15, L‘allure des courbes tracées suit belle et bien le modèle de Langmuir-Hinshelwood, 

cette allure ressemble à l‘isotherme de type I.  
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Figure VI-A- 15: Effet de la concentration initiale sur la vitesse initiale de dégradation photo-

catalytique de carmin indigo par TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2, 

La détermination des paramètres du modèle Langmuir-Hinshelwood est réalisée par le 

tracé de la forme linéarisée de ce modèle dont l‘équation peut s‘écrire: 

 

  
 

 

     
 

 

        
 

 

  
       Eq.VI-A-14 

Le tracé donc de l‘inverse de la vitesse initial 1/v0 en fonction de l‘inverse de la 

concentration initiale 1/C0 est présenté dans la figure VI-A-16, Les courbes de la figure 

montrent une relation linéaire entre 1/V0 et 1/C0,  
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Figure VI-A- 16: Application du modèle linéaire de Langmuir-Hinshelwood à la photo-

décoloration du carmin indigo par les deux matériaux 

A partir des tracés de la figure VI-A-16, les constantes KL-H et Kads du modèle ont été 

déterminées et leurs valeurs sont regroupées dans le tableau VI-A-4. 
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Tableau VI-A- 4: Constantes du model de Langmuir–Hinshelwood pour les deux matériaux. 

Matériaux KL-H (mg L
-1

 min
-1

) Kads (L mg
-1

) R
2
 

TiO2-P25 0,288 0,1274 0,9815 

Bi-Zn-TiO2 0,323 0,1896 0,9987 

 

La première observation faite est que la valeur de la constante KL-H est nettement 

supérieure à celle de Kads. Ce résultat est fréquemment rencontré dans la littérature, de 

multiples hypothèses ont été avancées pour expliquer cette différence. Lin et al, [434] 

supposent que cette augmentation de KL-H est due à une photo-adsorption, alors que selon 

Cunningham et al, [435,436], la réaction de photo-dégradation a lieu non seulement en 

surface mais aussi en solution. Meng et al, [437] pensent plutôt à une insuffisance de sites 

d‘adsorption pour initier la réaction. Et enfin, Xu et al, [438] supposent qu‘il y aurait un 

changement des propriétés électroniques de surface du catalyseur entraînant une modification 

de la distribution des sites d‘adsorption. 

VI-A-3-5. Identification des espèces responsable à la photo-catalyse 

Les radicaux superoxyde   
  , HO

•
, les trous et les électrons photo-générés sont des 

espèces actives qui contribuent d‘une manière mutuelle ou individuelle dans la dégradation 

photo-catalytique des polluants organiques. L'ajout des scavengers (inhibiteurs d‘espèces 

actives) a été proposé pour identifier les espèces actives responsables de la dégradation [439, 

440]. La figure VI-A-17 montre le rôle de différents scavengers utilisés pour identifier les 

espèces actives dans la décoloration photo-catalytique par Bi-Zn-TiO2 sous la lumière visible, 

Une décoloration complète obtenue après 70 min sans aucun scavengers. L'addition de 

Na2EDTA (en tant que piégeur de trou) diminue le taux de décoloration; en effet après 70 min 

d'irradiation seulement 30% ont été obtenus. De plus, environ 45% de décoloration était 

atteint durant le même temps d'irradiation lorsque l'acide ascorbique (comme scavengers de 

superoxyde) est utilisé. En outre, la présence de l'éthanol (comme piégeur de radicaux HO
•
) 

provoque une petite diminution de taux de photo décoloration en comparant à celui du cas 

sans scavengers. Cependant, une décoloration totale a été obtenue en 30 min lorsque AgNO3 

(comme piégeur des   ) était utilisé. Ce résultat indique que    est l‘espèce active 

majoritairement responsable de la décoloration avec une contribution modérée et minime de 
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   et     respectivement. Une courte recombinaison des paires électron/trou photo-générés 

existe; cela est prouvé quand AgNO3 est ajoutée, ainsi, une décoloration totale est obtenue 

avec    après 30 min d‘irradiation indiquant que Ag
+
 inhibe la recombinaison des paires 

  /  . 
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Figure VI-A- 17: Identification des espèces actives avec différent scavengers sur la photo-

dégradation de carmin indigo à 16mg/L sous la lumière visible en présence de Bi-Zn-TiO2. 

La présence de bismuth et de zinc provoque le déplacement de TiO2 vers le visible et 

inhibe ou retarde la recombinaison des paires électron/trou. Le mécanisme pour la photo-

décoloration de carmin d'indigo avec les quatre espèces actives sous irradiation de lumière 

visible peut être décrit par les réactions suivantes, 

                          
         Eq. VI-A-15 

                                                           Eq. VI-A-16 

         
          Eq. VI-A-17 

  
                                            Eq. VI-A-18 

  
                        Eq. VI-A-19 

                    Eq. VI-A-20 

                                            Eq. VI-A-21 

                                         Eq. VI-A-22 
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Le carmin indigo est un colorant anionique qui est adsorbé préférentiellement sur la 

surface d‘un support de photo-catalyseur par une charge positive que le trou   . Ainsi, ce 

colorant réagit directement avec le trou   . Cette réaction semble être aussi dominante.  

L'oxygène adsorbé sur la surface du photo-catalyseur réagit avec la charge négative    

pour devenir un radical superoxyde. Ce radical, sans quitter la surface du photo-catalyseur, 

réagit directement avec le colorant. Peu de radicaux hydroxyles sont générés, ils sont adsorbés 

par quelques molécules d'eau adsorbées. Ceci est probablement dû à l'occupation totale de la 

surface du matériau par les molécules de colorant. Par conséquent, on peut dire que 

l'adsorption de polluant sur la surface du photo-catalyseur est très importante pour le 

processus photo-catalytique. 

VI-A-3-6. L’étude de la réutilisation du photo-catalyseur 

La stabilité de Bi-Zn-TiO2 comme photo-catalyseur sous irradiation de la lumière 

visible a été testé après cinq cycles (Figure VI-A-18). Le photo-catalyseur présente une très 

bonne efficacité, et stable même après cinq utilisations. En effet, le taux de la photo-

décoloration de 100 % après 70 minutes dans chaque cycle était inchangé et le matériau reste 

efficace même après cinq utilisations.  
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Figure VI-A- 18: Etude de la stabilité de Bi-Zn-TiO2 dans la décoloration photo-catalytique du 

carmin indigo après cinq utilisations sous la lumière visible, (Ci = 16 mg/L, pH = 6,1, rapport 

solide/solution = 1g/L). 
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Partie B: Photo-réduction de chrome hexa valent  

VI-B-1. Introduction 

Le chrome est largement utilisé dans plusieurs activités industrielles, telles que le 

tannage du cuir, la finition des métaux, la teinture, le textiles, la fertilisation, etc. [441-443] 

Le chrome hexa valent Cr(VI) est le plus toxique de toutes les espèces de chrome 

parce qu'il est un oxydant très fort, il peut attaquer le système respiratoire, les reins, le foie, la 

peau et les yeux, [444-447], il est toxique pour la plupart des organismes, lorsque sa 

concentration est supérieure à 0,05 mg/L et peut causer des irritations et des dommages de la 

peau humaine [448-450], à cause de sa toxicité il est classé dans le groupe cancérogène pour 

l'homme par le Centre International de Recherche sur le Cancer (CIRC) [451, 452],  

Dans la plus part des cas, le chrome peut être dans deux états d'oxydation courants 

Cr(III) et Cr(VI). Le chrome hexa valent est cancérigène et toxique par contre le Cr (III) est 

moins toxique et peut être facilement précipité ou adsorbé sur une variété des substances 

organiques et inorganiques à un pH alcalin ou neutre.  

Les sources industrielles telles que le chromage, l‘électronique, la métallurgie, la 

transformation du bois et le tannage du cuir industries libèrent le Cr(VI) dans les effluents. 

Ces effluents doivent être traités avant leur rejet dans les eaux de surface. Les méthodes 

généralement utilisées pour traiter les eaux usées contenant du chrome hexa valent sont 

l‘adsorption, l‘échange ionique et la réduction par des méthodes chimiques suivies par 

coagulation-précipitation [74], Il s‘avère que même après le traitement, les eaux sortent des 

stations d‘épuration avec des faibles concentrations en Cr(VI) et qui sont en générale 

légèrement supérieures à la CMA.  

L‘objet de cette partie de travail porte sur l‘étude comparative de la réduction photo-

catalytique de chrome hexa valent en faible concentration entre le TiO2 dopé au zinc et au 

bismuth (Bi-Zn-TiO2) et le TiO2-P25 commercial et ce sous la lumière visible. 
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VI-B-2. Matériels et méthodes 

La solution de chrome hexa valent a été préparée à des concentrations désirées à partir 

de K2CrO4.  

La solution d‘acide oxalique a été préparée à des concentrations désirées à partir de 

H2C2O4 2H2O. 

La fixation des pH a été réalisée par des solutions 0,1 M de HCl ou de NaOH. 

Une lampe de 500 Watts de marque Tungsram a été utilisée à une distance de la 

solution de 17 cm. 

VI-B-2-1. Dosage du chrome  

Le chrome hexa valent résiduelle a été suivi par complexation au 1,5-

diphénylcarbazide, le complexe formé est détecté par spectrométrie UV-vis à 540 nm à l‘aide 

d‘un spectrophotomètre UV-vis HACH DR/4000. Pour cela une courbe d‘étalonnage a été 

réalisée. Cette méthode d‘analyse est valable uniquement à des faibles concentrations, ainsi 

pour le suivi de la concentration résiduelle en Cr(VI) des dilutions sont nécessaires.  

La préparation des solutions pour établir la courbe d‘étalonnage est présentée comme 

suit :  

VI-B-2-1-1. Solution acide de diphénylcarbazide 

Dans une fiole de 250 ml, 2,5 g de 1,5-diphénylcarbazide chimiquement pure a été 

dissoute dans un volume de 245 mL d‘alcool éthylique à 95°, et 5 ml de l‘acide sulfurique 2,5 

M, la solution est conservée dans un flacon teinté et au réfrigérateur, elle reste stable pendant 

un mois environ. 

VI-B-2-1-2. Solution mère étalon de chrome à 1000 mg/L 

3,734g de chromate de potassium (K2CrO4) a été dissoute dans un litre de l‘eau 

distillée, La solution fille étalon de chrome à 10 mg/L est obtenue par dilution de 100 fois de 

la solution mère étalon, 

a) Choix de la longueur d‘onde 

Pour choisir la longueur d‘onde d‘absorption maximale, nous avons effectué des 

mesures d‘absorbance d‘une solution de chrome de concentration 10,0 mg L
-1

 en faisant 

varier la longueur d‘onde dans le domaine du visible, Les résultats sont donnés dans la figure 
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VI-B-1 et montrent que l‘absorption maximale correspond à la longueur d‘onde λ=540 nm, 

Cette valeur est identique à celle trouvée par Rodier, (1997). 
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Figure VI-B- 1: Balayage spectral dans le domaine visible du complexe formé entre le Cr(VI) et 

le diphénylcarbazide. 

VI-B-2-2. Cinétique d’adsorption 

VI-B-2-2-1. En présence de l’acide oxalique 

Dont le but d‘étudier la cinétique d‘adsorption de chrome VI par le Bi-Zn-TiO2 et le 

TiO2-P25, 100 mL d‘une solution de 10 mg/L en chromate et 0,1 g de matériau ont été mis 

sous agitation à l‘abri de la lumière avec une solution d‘oxalate à 10 mg/L à pH 3,2 et à 

température ambiante. Des prélèvements ont été effectués à des intervalles de temps réguliers 

pendant 2 heures puis centrifugés. Les concentrations à l‘équilibre en Cr(VI) dans les 

surnageant, après complexation au diphénylcarbazide, sont analysées à 540 nm à l‘aide d‘un 

spectrophotomètre UV‐vis HACH DR4000. 

VI-B-2-2-2. En absence de l’acide oxalique 

Dans les mêmes conditions que précédentes, 100 mL d‘une solution de 10 mg/L en 

Cr(VI) à pH naturel et 0,1 g de matériau (Bi-Zn-TiO2, TiO2-P25) ont été mis en suspensions 

sous une agitation à l‘abri de la lumière. Des prélèvements ont été effectués à des intervalles 

de temps réguliers durant 180 minutes, puis centrifugés. La concentration résiduelle en Cr(VI) 

dans les surnageant ont été analysées comme ci-dessus.  
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VI-B-2-3. Isotherme d’adsorption 

Les isothermes d‘adsorption ont été réalisées dans les mêmes conditions 

qu‘auparavant avec des solutions contenant un mélange de solution de Cr(VI) et d‘oxalate à 

différentes concentrations initiales. Les solutions sont agitées pendant le temps optimum pour 

les deux matériaux, puis centrifugées. La concentration résiduelle en Cr(VI) dans les 

surnageant ont été analysées comme ci-dessus. 

VI-B-2-4. Cinétique de la photo-réduction de chrome VI 

La cinétique de la réduction photo-catalytique a été réalisée en absence et en présence 

de matériau et d‘oxalate. 

VI-B-2-4-1. En absence du catalyseur: photolyse directe 

L‘effet de l‘absence de photo-catalyseur a été réalisé en présence d‘oxalate sous la 

lumière visible. Cette étude a été effectuée dans un bécher de 250 mL contenant 100 mL de 

solution de Cr(VI) et d‘oxalate (R(Eq-g. Oxa/Eq-g. Cr(VI))=1) à 10 mg/L en absence du catalyseur à 

pH acide et à température ambiante. L‘irradiation est assurée par une lampe visible de 500 W 

à une distance de 17 cm de la solution. Les prélèvements d‘environ 5 ml sont effectués à des 

temps réguliers, centrifugés et les concentrations résiduelles en Cr(VI) dans les surnageant ont 

été analysées comme ci-dessus. 

VI-B-2-4-2. En présence du catalyseur 

L‘étude de la cinétique de la photo-réduction de Cr(VI) en présence du catalyseur Bi-

Zn-TiO2 et TiO2-P25 avec un rapport solide/solution de 1 g/L a été réalisée de la même façon 

que la photolyse directe à différente concentration en Cr(VI) comprise entre 10 et 20 mg/L à 

un pH 3,2 et à température ambiante. 

Un échantillon est d‘abord, prélevé de chaque concentration, pour confirmer la valeur 

de sa concentration initial (t=-30min), ensuite, la solution est laissée sous agitation à l‘abri de 

la lumière, en contact de matériau, pendant 30 minutes jusqu‘à atteindre l‘équilibre 

d‘adsorption. Après cette période de contact, un échantillon est prélevé pour être analysé 

(t=0min), puis la lampe est allumée. Le suivi de la réduction photo-catalytique de Cr(VI) est 

réalisé en effectuant des prélèvements à des temps réguliers. Après centrifugation des 

échantillons prélevés, les concentrations résiduelles en Cr(VI) dans les surnageant ont été 

analysées comme ci-dessus. 
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VI-B-3. Résultats et discussions 

VI-B-3-1. Etablissement de la courbe d’étalonnage 

A partir de la solution étalon de chrome (VI) à 10,0 mg/L, nous avons préparé les 

solutions filles de concentrations allant de 0,1 à 0,5 mg/L, le complexant 1,5-

diphénilcarbazide a été ajouté dans chaque solution et laissée au repos pendant 10 minutes. Le 

témoin étant de l‘eau distillée et le complexant. La coloration rose apparue après 10 minutes 

est mesurée spectrométrie à 540 nm à l‘aide d‘un spectrophotomètre UV-visible HACH 

DR/4000. La courbe d‘étalonnage pour le Cr(VI) à λmax = 540 nm est présentée sur la Figure 

VI-B-2. 
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Figure VI-B- 2: Courbe d’étalonnage du dosage du Cr(VI) par diphénylcarbazide. 

VI-B-3-2. Cinétique d’adsorption 

VI-B-3-2-1. Détermination du temps d’équilibre  

L‘étude de la cinétique d‘adsorption a été effectuée avec les deux matériaux TiO2-P25 

et le Bi-Zn-TiO2. La variation des quantités de Cr(VI) adsorbé en fonction du temps de 

contacte est tracée sous forme de graphe dans la figure VI-B-3. Le phénomène d‘adsorption 

du chrome (VI) par les deux matériaux est rapide, l‘équilibre est atteint au bout de vingt 

minutes, en effet, dans de nombreux travaux concernant la fixation des électrolytes tels que le 

cadmium, le zinc, le plomb, le cuivre par les argiles, se fait en 10 à 15 min [454, 455], cette 

rapidité peut être expliquée probablement par le fait qu‘il s‘agit d‘un processus d‘échange 

ionique. 
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La quantité maximale du chrome (VI) adsorbée en présence d‘oxalate par les deux 

matériaux est de 2,0 et 4,2 mg/g pour le TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2 respectivement. Ces valeurs 

sont très faibles, cependant, le matériau Bi-Zn-TiO2 affiche une quantité d‘adsorption à 

l‘équilibre vis-à-vis de Cr(VI) élevée en comparaison à celle de TiO2-P25, ceci peut être dû 

aux caractéristiques de surface (volume et diamètre des pores) de Bi-Zn-TiO2 différentes à 

celles de TiO2-P25.  

0 20 40 60 80 100 120
0

1

2

3

4

5

6

7

Q
t(m

g/
g)

Temps de contacte (min)

 Bi-Zn-TiO
2
 en presence de l'acide oxalique

 Bi-Zn-TiO
2
 en absence de l'acide oxalique

 TiO
2
-P25 en presence de l'acide oxalique

 

Figure VI-B- 3: Cinétique d'adsorption de chrome (VI) par TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2 en présence 

et en absence de l’acide oxalique. 

Par ailleurs, la quantité d‘adsorption à l‘équilibre du chrome (VI) adsorbée par Bi-Zn-

TiO2 en absence d‘oxalate est légèrement supérieure à celle adsorbée en sa présence. En effet, 

des quantités d‘adsorption à l‘équilibre de Cr(VI) de 4,4 et 4,2 mg/g ont été obtenues en 

absence et en présence d‘oxalate respectivement. L‘adsorption de Cr(VI) par ce matériau a été 

légèrement concurrencée par la présence d‘anion oxalate (C2O4
2-

), ainsi une légère adsorption 

d‘oxalate a probablement eu lieu à la surface de matériau à la place d‘anions chromates 

(CrO4
2-

).  

VI-B-3-2-2. Ordre cinétique de l’adsorption 

Les résultats d‘adsorption de Cr(VI) en présence d‘acide oxalique tracés dans les 

graphes de la figure VI-B-4 (a) et (b) montre que: 

La cinétique d‘adsorption de chrome (VI) suit mieux le modèle du pseudo-second 

ordre que celui du premier. En effet les coefficients de corrélation R
2
 du pseudo-second ordre 

sont largement supérieurs à 0,98, alors qu‘ils sont médiocres dans le cas du pseudo-premier 

ordre. 
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Figure VI-B- 4: Modélisation des résultats cinétiques d’adsorption de Cr(VI) par TiO2-P25 et 

Bi-Zn-TiO2 en présence d’acide oxalique selon les modèles (a) pseudo-premier-ordre et (b) 

pseudo-second-ordre.  

Les résultats d‘adsorption de Cr(VI) par Bi-Zn-TiO2 en absence d‘acide oxalique ont 

été tracés selon les deux modèles et sont présentés dans la figure VI-B-5 (a) et (b).  
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Figure VI-B- 5: Application des deux modèles cinétiques d’adsorption de Cr(VI) par Bi-Zn-TiO2 

en absence de l’acide oxalique selon (a) pseudo-premier ordre et (b) pseudo-second ordre. 

 

A partir des tracés des figures VI-B-4 et VI-B-5, les paramètres des deux modèles 

pour les deux matériaux ont été déterminés et sont présentés dans le tableau VI-B-1. 
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Tableau VI-B- 1: les paramètres des deux modèles cinétiques appliqués à l’adsorption du 

chrome (VI) par TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2, 

Matériaux 
Qe,exp 

mg/g 

Pseudo-premier ordre Second-second ordre 

k1 

(min
-1

) 

Qe,cal 

(mg/g) 
R

2
 

k2 

(mg/g,min) 

Qe,cal, 

(mg/g) 
R

2
 

TiO2-P25 2,02 0,1958 1,67 0,8996 0,2306 1,94 0,9743 

Bi-Zn-TiO2  

Avec l’acide oxalique 4,23 0,2312 4,98 0,9788 0,2314 4,32 0,9993 

Sans l’acide oxalique  4,43 0,2383 3,55 0,9710 0,3418 4,46 0,9998 

 

Les premières constatations faites à partir du tableau VI-B-1: 

1. La constante de vitesse du second ordre pour le Bi-Zn-TiO2 est supérieure à celle 

trouvées pour le TiO2-P25, ce qui indique que l‘adsorption de chrome (VI) par Bi-

Zn-TiO2 est plus rapide que celle de TiO2-P25. Cette rapidité est due probablement 

à la porosité de Bi-Zn-TiO2 qui plus élevé à celui de TiO2-P25. 

2. La capacité d‘adsorption de Bi-Zn-TiO2 vis-à-vis de chrome (VI) (Qe= 4,23 mg/g 

(avec l‘Ac. Oxa), et 4,43 mg/g (sans Ac. Oxa)) est presque deux fois plus 

supérieure que celle de TiO2-P25 (Qe= 2,02 mg/g).  

VI-B-3-3. Isotherme d’adsorption 

Les résultats d‘adsorption de Cr(VI) par les deux matériaux TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2 

sont tracés dans la figure VI-B-6, il en ressort que les tracés suivent une isotherme de type I. 

Pour ce type d‘isotherme plusieurs modèles ont été proposés, parmi ces modèles deux sont les 

plus faciles à utiliser, il s‘agit du modèle de Freundlich et celui de Langmuir dont les 

équations ont été données dans la partie A de ce chapitre. Les résultats obtenus ont été tracés 

selon ces deux modèles linéarisés dans la figure VI-B-7. 
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Figure VI-B- 6: Isotherme d’adsorption de chrome (VI) par TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2, 

Il en ressort à partir des coefficients de corrélation que les résultats expérimentaux 

suivent plutôt le modèle de Langmuir que celui de Freundlich. Ainsi, les paramètres des deux 

modèles ont été déterminés à partir de leurs équations linéaires et ils sont regroupés dans le 

tableau VI-B-2. 
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Figure VI-B- 7: Modélisation de l’adsorption de Cr(VI) en présence d’acide oxalique par TiO2-

P25 et Bi-Zn-TiO2 selon les deux modèles linéarisés de Freundlich (a) et de Langmuir (b). 

 

Tableau VI-B- 2: Les paramètres des deux modèles appliqués aux isothermes d’adsorption de 

Cr(VI) par les deux matériaux.  

Matériau 

Modèle de Freundlich Modèle de Langmuir 

n K R
2
 b (L/g) Qm 

(mg/g) 

R
2
 

TiO2-P25 6,8352 1,5434 0,6382 0,0563 2,3 0,9951 

Bi-Zn-TiO2 11,1607 3,5715 0,6382 0,0083 4,5 0,9983 
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Les constatations faites à partir des graphes de la figure VI-B-7 révèlent que les 

résultats d‘élimination de Cr(VI) par les deux matériaux TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2 sont en 

adéquation beaucoup plus avec le modèle de Langmuir qu‘avec celui de Freundlich. En effet, 

les valeurs du coefficient de corrélation du modèle de Langmuir (R
2
 > 0,99) sont largement 

supérieures à celles du modèle de Freundlich. 

Il en ressort également du tableau VI-B-2 que la capacité d‘adsorption de Bi-Zn-TiO2 

vis-à-vis de Cr(VI) est légèrement supérieure à celle de TiO2-P25. 

VI-B-3-4. Aspect cinétique de la photo-réduction de Cr(VI) 

VI-B-3-4-1. Cinétique de la photo-réduction 

a) Etude de l‘effet de l‘absence du matériau 

La cinétique de la photo-réduction de Cr(VI) par photolyse direct pendant 180 minutes 

(en absence du matériau et en présence d‘acide oxalique) est présentée dans la figure VI-B-8. 

Il apparait à partir du graphe de la figure VI-B-8 que le Cr(VI) résiste bien aux irradiations de 

la lumière visible. En effet, un taux de photo-réduction de 14% a été obtenu après 15 minutes 

d‘irradiation sous la lampe visible malgré la présence d‘acide oxalique et à pH = 3,2. Ce 

faible taux de réduction est resté inchangé même après 120 minutes, ce résultat peut être dû à 

une réaction d‘oxydo-réduction entre les oxalates et le Cr(VI). Cependant et même si cette 

réaction peut avoir lieu, elle est très lente.  
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Figure VI-B- 8: Cinétique de la photo-réduction du chrome (VI) en absence de matériau : 

(Ci(Cr(IV)= 10 mg/L, Ci(A,Ox) = 10 mg/L, V = 100 mL, sous la lampe visible)  
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b) Etude de l‘effet de présence du matériau 

L‘étude de cinétique de la photo-réduction de Cr(VI) en fonction de la concentration 

initiale a été réalisée en faisant varier les concentrations initiales en Cr(VI) de 10 à 20 mg/L 

avec un rapport entre l‘acide oxalique et Cr(VI) de 1. Les figures VI-B-9 rapportent le suivi 

de la concentration résiduelle en Cr(VI) de sa photo-réduction par les deux matériaux Bi-Zn-

TiO2 et TiO2-P25 en fonction du temps. Les courbes montrent que le chrome (VI) sous 

irradiations de la lumière visible et en présence du matériau disparait avec le temps, cette 

élimination est une réduction probablement en chrome (III) ou même d‘avantage. Le temps 

nécessaire pour sa réduction vari selon la concentration initiale. Notons que la photo-

réduction de chrome (VI) par le Bi-Zn-TiO2 est plus rapide que celle observée pour le TiO2-

P25. 
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Figure VI-B- 9: Cinétique de la photo-réduction de Cr(VI) par les deux matériaux à différentes 

concentrations. 

Les tracés des graphes de la figure VI-B-9 révèlent une différence dans l‘efficacité 

entre les deux matériaux dans la photo-réduction de Cr(VI). En effet, le Bi-Zn-TiO2 a montré 

des taux de réduction photo-catalytique plus meilleurs que ceux obtenus avec le TiO2-P25. De 

plus, le temps de la photo-réduction est plus court avec Bi-Zn-TiO2 qu‘avec TiO2-P25. A titre 

d‘exemple et pour une concentration initiale en Cr(VI) de 10 mg/L, la photo-réduction est de 

100% en 120 minutes alors qu‘elle est de 60,2% durant la même période. Cette différence 

d‘efficacité est montrée dans un tracé en histogramme dans la figure VI-B-10. 
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Figure VI-B- 10: Récapitulatif des résultats de photo-réduction de Cr(VI) par TiO2-P25 et Bi-

Zn-TiO2 ([Cr (VI)]= 10 mg/L, rapport solide/liquide=1 g/L, pH acide, temps d’irradiation sous 

lampe visible=120 min). 

VI-B-3-2. Modélisation de la cinétique de la photo-réduction de Cr(VI) 

Les équations des modèles cinétiques ont été rapportées dans la partie A de ce chapitre 

(pages : 127-130). Les résultats de la cinétique de la photo-réduction par les deux matériaux à 

différentes concentrations initiales ont été tracés dans la forme linéarisée du modèle premier 

ordre et sont présentés dans la figure VI-B-11. L‘adéquation des résultats tracés avec le 

modèle linéarisé est vérifiée par les valeurs des coefficients de corrélation R
2
. Ainsi, à partir 

des équations des droites tracées, les valeurs de la constante cinétique apparente kapp, celles de 

la vitesse initiale v0 et celles de R
2
 sont regroupées dans le tableau VI-B‐3.  
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Figure VI-B- 11: Application du modèle cinétique du pseudo premier ordre à la photo-réduction 

de Cr(VI) par les deux matériaux. 
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Il en ressort du tableau VI-B‐3 que la vitesse initiale augmente avec l‘augmentation de 

la concentration initiale en Cr(VI) avec des valeurs de coefficient de corrélations (R
2
) compris 

entre 0,9242 et 0,9963 pour les deux matériaux dans l‘intervalle de concentration initial entre 

10 et 20 mg/L.  

Tableau VI-B- 3: Les paramètres cinétiques de la concentration initial et de matériau sur la 

photo-réduction de Cr(VI).  

Matériaux 
[Cr(VI)]i 

(mg/L) 

[Cr(VI)]i,cor 

(mg/L) 

kapp 

(min
−1

) 

v0 

(mg L
−1

min
−1

) 

R
2 

TiO2-P25 

10,0 
12,5 
16 
20 

7,96257 

11,1223 

11,8806 

19,5904 

0,00451 
0,00438 
0,00312 
0,00281 

0,0359 

0,0487 

0,0502 

0,0550 

0,9562 
0,9816 
0,9737 
0,9737 

Bi-Zn-TiO2 

10 
12,5 
16 
20 

8,5313 

11,1223 

14,6612 

19,5904 

0,03029 
0,0153 

0,00954 
0,00472 

0,1134 

0,1301 

0,1568 

0,1959 

0,9242 
0,9899 
0,9911 
0,9963 

[Cr(VI)]i : Concentration initiale en Cr(VI). 

[Cr(VI)]i,cor : Concentration initiale corrigé en Cr(VI). 

L‘effet de la concentration initiale sur la vitesse de la réduction photo-catalytique de la 

solution de chrome (VI) pour les deux matériaux est représenté sur la figure VI-B-12. Les 

courbes de la figure indiquent que, la vitesse initiale de réduction augmente avec 

l‘augmentation de la concentration de solution de chrome (VI). 
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Figure VI-B- 12: Profile la vitesse initiale de la réduction photo-catalytique en présence d’acide 

oxalique par TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2 de Cr(VI) en fonction de sa concentration initiale corrigée.  
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L‘adéquation du modèle cinétique de Langmuir-Hinshelwood a été vérifiée par le 

tracé de l‘inverse de la vitesse initial 1/v0 en fonction de l‘inverse de la concentration initiale 

1/C0 (figure VI-B-13). Les graphes de la figure montrent une relation linéaire entre 1/v0 et 

1/C0 dans le cas de Bi-Zn-TiO2 avec un coefficient de corrélation R
2
 de 0,98. Cependant dans 

le cas de TiO2-P25 la valeur de ce coefficient est de 0,8741. Les pentes de ces droites 

correspondent à 1/(KL-HKads) et les ordonnées à l‘origine à 1/KL-H. ont été déterminés et leurs 

valeurs correspondantes sont regroupées dans le tableau VI-B-3. 
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Figure VI-B- 13: Application du modèle linéaire de Langmuir-Hinshelwood à la photo-réduction 

de chrome (VI) par TiO2-P25 et Bi-Zn-TiO2 sous irradiation visible (pH acide, rapport 

solide/liquide: 1 g/L, lampe visible de 500 W). 

Tableau VI-B- 4: Constantes du modèle de Langmuir–Hinshelwood pour les deux matériaux. 

Matériaux KL-H (mg L
-1

 min
-1

) Kads (l mg
-1

) R
2
 

TiO2-P25 0,0985 0,0776 0,8741 

Bi-Zn-TiO2 0,4091 0,0439 0,9832 

 

Les valeurs de KL‐H sont 0,0985 mg L‐1 min‐1 pour TiO2-P25 et 0,4091 mg L‐1 min‐1 

pour Bi‐Zn-TiO2. En comparant ces constantes cinétiques, il en ressort que la vitesse de la 

photo-réduction de Cr(VI) par Bi‐Zn-TiO2 est quatre fois plus rapide que celle avec TiO2-P25.  
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VI-B-3-5. Effet de la concentration de l’acide oxalique sur la réduction du Cr(VI) 

L‘effet de la concentration de l‘acide oxalique sur la cinétique de la photo-réduction 

du Cr(VI) a été réalisé avec différents rapport d‘équivalent-gramme d‘acide oxalique sur 

Cr(VI), ce rapport varie entre 0 et 2 pour une concentration en Cr(VI) de 10 mg/L en 

maintenant le rapport solide/solution de 1 g/L et à pH naturel de la solution de 3,2. Les 

résultats montrent que le taux de la photo-réduction augmente au fur et à mesure que le 

rapport d‘équivalent-gramme du rapport acide oxalique/Cr(VI) augmente jusqu‘à rapport 

égale à 1 (tableau VI-B-5). En effet, après 120 min d‘irradiation, une décoloration totale (100 

%) est obtenue, au-delà de rapport 1, le taux de photo-réduction durant le même temps de 

contact diminue et devient égal à 60 % pour un rapport de 2. Cette chute d‘efficacité peut être 

expliquée probablement par adsorption compétitive entre les anions oxalates et chromates à la 

surface de photo-catalyseur. Ceci confirme également que la photo-réduction de Cr(VI) se fait 

à la surface et elle dépend des propriétés de surface de photo-catalyseurs. 

L‘amélioration du taux de la photo-réduction de Cr(VI) avec l‘augmentation du 

rapport confirme, d‘un côté, l‘importance de la présence d‘un agent réducteur comme 

l‘oxalate et de l‘autre côté, permet de fixer la dose nécessaire et suffisante afin d‘assurer la 

réaction de la photo-réduction et d‘éviter l‘excès du produits. Les principales réactions 

possibles que nous pouvons suggérer durant le processus de la réduction du Cr(VI) sur la 

surface de Bi-Zn-TiO2 peuvent être décrites comme suit : 

 

o Photo-excitation du TiO2: 

          

            
→                     

        Eq. VI-B-1 

o Réaction des additifs avec les trous positifs: 

   
      

        
        Eq. VI-B-2 

                        Eq. VI-B-3 

o Réduction du Cr(VI) par les radicaux des additifs: 

    
        

                          Eq. VI-B-4 

o Réduction du Cr(VI) par les électrons: 

    
             

                 Eq. VI-B-5 

          
             Eq. VI-B-6 

 

Tableau VI-B- 5: Les taux de réduction et les constantes de vitesse apparente en fonction du 

rapport Equivalent-g de l’acide oxalique. 
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 % photo-réduction 

 Rapport d’Equivalent-g (Acide Oxalique/Cr(VI)) 

Temps 0 0,5 1 2 

15 50,6 47,5 26,4 25,0 

45 52,9 52,5 55,9 33,75 

95 54,1 52,5 75,47 52,5 

120 54,1 52,5 100,0 60,0 

180 54,1 55,0 100,0 67,5 

Kapp (min
-1

) 0,0013 0,0015 0,0135 0,0058 

 

La figure VI-B-14 illustre la variation de la constante de vitesse Kapp en fonction du 

rapport d‘équivalent-gramme entre l‘acide oxalique et le Cr(VI) pour la photo-réduction de ce 

dernier en présence de Bi-Zn-TiO2. 
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Figure VI-B- 14: L’effet du rapport d’équivalent –gramme de l’acide oxalique et le Cr(VI) sur la 

constante cinétique de la photo-réduction de Cr(VI) par Bi-Zn-TiO2 dans un rapport 

solide/solution de 1g/L et à pH = 3,2. 

VI-B-3-6. Effet du pH de la solution sur la réduction du Cr(VI) 

Les résultats de la photo-réduction du Cr(VI) sous irradiation de la lumière visible à 

différents pH sont reportés dans la figure VI-B-15. D‘après cette figure, il est évident que le 
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pH de la solution est un paramètre clé dans la réaction de réduction du Cr(VI), Le taux de 

réduction du Cr(VI) est maximum (100%) pour un pH faiblement acide (pH=3,2), après 120 

min d‘irradiation, cependant, ce taux diminue durant la même période à pH=6,2 (38,82%), et 

diminue davantage à pH neutre (pH=7,2) (17,65%). Ce résultat peut être expliqué 

probablement par deux raisons: 

1.  Le potentiel standard de réduction de Cr(VI) au Cr(III) varie de 1,32 V à pH 0 

jusqu‘à 0,38 V à pH 7 [456]. 

2. La charge de la surface du photo-catalyseur change en fonction du pH, elle est 

probablement chargée positivement à pH acide ce qui peut expliquer 

l‘attraction électrostatique entre les ions chromates et la surface de Bi-Zn-TiO2.  
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Figure VI-B- 15 : Effet du pH de la solution sur la photo-réduction du Cr(VI) par le Bi-Zn-TiO2, 

Conditions: [Cr(VI)]=10 mg/L, [A OX]/[Cr(VI)]=1. 

Afin de calculer les constantes de vitesse apparente, nous avons tracés ln (Cicorr/Ct) de 

la réduction du Cr(VI) en fonction du temps d‘irradiation, obtenue à différentes valeurs de 

pH. La figure VI-B-16 représentant ces courbes, montre qu‘elle corrèle parfaitement avec 

l‘allure d‘une droite d‘équation Ln(Cicorr/Ct) en fonction du temps d‘irradiation avec des 

coefficients de corrélation élevés ce qui permet de déduire que la réduction du Cr(VI) suit la 

réaction du pseudo premier ordre. Les résultats des taux de réduction et les constantes de 

vitesse apparente sont reportés dans le tableau VI-B-6. 
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Figure VI-B- 16: Cinétique de réduction du Cr(VI) en fonction du pH de la solution selon la 

réaction pseudo premier ordre. 

Tableau VI-B- 6: Les taux de réduction et les constantes de vitesse apparente en fonction du pH 

de la solution. 

pH 3,2 6,2 7,2 

Photoréduction (%) 100 38,82 16,47 

Kapp (min
-1

) *10
4
 135,4 22,0 5,1 

 

La figure VI-B-17 illustre la variation de la constante de vitesse Kapp en fonction du 

pH de la solution pour la photo-réduction du chrome (VI) en présence de Bi-Zn-TiO2. Il est 

connu que les réactions d‘oxydation par les chromates (Cr(VI)) sont réalisées dans un milieu 

fortement acide à des valeurs de pH théoriquement négatives, les résultats présentés dans le 

tableau montrent qu‘il est possible de réduire d‘une manière photo-catalytique le Cr(VI) 

même à pH faiblement acide comme valeur de 3,2. Cette photo-réduction peut avoir lieu 

même à des pH neutres mais avec des cinétiques lentes. Cette efficacité est due à l‘interaction 

entre les chromates et les électrons de la bande de conduction après l‘irradiation du matériau 

par la lumière. En effet, il a été démontré que les chromates jouent un rôle de piégeurs 

d‘électrons (scavenger) dans la détermination des espèces responsable de la dégradation des 

composés organiques [439, 440].  
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Figure VI-B- 17: variation de la constante de vitesse en fonction du pH de la solution pour la 

photo-réduction de chrome (VI) par Bi-Zn-TiO2.  
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Conclusion Générale  

Ce manuscrit réunit un travail qui s‘inscrit dans la thématique de laboratoire de 

valorisation des matériaux de l‘université Abdelhamid ibn Badis de Mostaganem, il met en 

valeur un semi-conducteur modifié dans une application environnementale.  

L‘objectif de ce travail, était donc de préparer un semi-conducteur modifié ayant une 

activité photocatalytique dans le domaine du visible et l‘appliquer dans l‘élimination de deux 

polluants organique et minéral (le colorant carmin inidgo et le chrome hexa valent). La 

préparation de semi conducteur modifié a été réalisée par la voie de synthèse des hydroxydes 

double lamellaires en utilisant trois métaux de transition le Titane, le bismuth et le zinc et 

l‘uré comme réactif de précipitation douce. Cette préparation a été réalisée en fixant les 

rapports moalires des métaux et celui de l‘urée sur les trois métaux, par contre le passage 

d‘hydroxyde double lamellaire en oxyde de titane dopé au bismuth et zinc a été effectué à 

différentes températures. Les matériaux préparés ont été caractérisés par DRX, ATG, UV‐vis 

DRS, XPS, BET et le MEB. La DRX a révélé la présence de la phase anatase et l‘oxyde de 

zinc, par ailleurs, on a noté aucun pics caractéristique de la phase rutile ni celle d‘oxyde 

bismuth. L‘analyse par UV‐vis DRS a montré l‘extension de la bande d‘absorption de l‘oxyde 

de titane dopé au bismuth et zinc vers le visible avec un maximum d‘absorption à 402 nm. 

L‘adsorption de N2 à 77 K a mis en évidence une surface BET de Bi‐Zn-TiO2 calciné à 670°C 

légèrement inférieure à celle de TiO2-P25 commercial, en revanche, le volume et le diamètre 

des pores sont largement supérieures à ceux de TiO2-P25.  

Le matériau préparé a été utilisé en comparaison avec le TiO2-P25 dans deux 

applications différentes sous la lumière visible, la photo-dégradation d‘un colorant anionique 

(carmin indigo) et à la photo-réduction de chrome hexa valent en présence d‘un agent 

réducteur (acide oxalique).  

Les résultats de la photodégradation de carmin indigo ont révélé l‘efficacité de Bi-Zn-

TiO2 meilleurs que celle de TiO2-P25. En effet, le matériau Bi-Zn-TiO2 possède une capacité 

d‘adsorption vis-à-vis de carmin indigo d‘environ 15 mg/g (malgré faible) mais trois plus 

supérieure que celle de TiO2-P25.  
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Par ailleurs, une cinétique de photo-décoloration est plus rapide avec Bi-Zn-TiO2 

qu‘avec TiO2-P25. Cette cinétique suit le modèle de premier ordre et celui de Langmuir-

Hinschlwood. Par exemple pour une concentration en colorant de 16 mg/L, les temps de 

décoloration totale obtenus en présence de Bi-Zn-TiO2 et de TiO2-P25 sont de 70 et 120 

minutes respectivement. Cependant, le colorant carmin indigo a montré une résistance à sa 

photolyse par la même lampe dans le visible et ce en absence de matériaux.  

L‘étude de l‘identification des espèces actives dans la photo-dégradation de carmin 

indigo a démontré que le trou (h
+
) est l‘espèce active majoritairement responsable de la 

décoloration avec une contribution modérée et minime de   
   et     respectivement.  

Le matériau Bi-Zn-TiO2 a montré une stabilité photocatalytique testée dans la 

décoloration de carmin indigo sous l‘irradiation de la lumière visible après cinq (05) 

utilisations avec un taux de décoloration inchangé de 100%.  

Dans l‘étude de la photo-réduction de chrome hexa valent en présence et en absence 

d‘acide oxalique, le matériau Bi‐  -TiO2 a montré tout d‘abord une cinétique d‘adsorption (à 

l‘abri d‘irradiation) aussi rapide que celle obtenue avec le TiO2-P25 et ce en présence d‘acide 

oxalique et le temps d‘équilibre obtenu est de 20 minutes, par ailleurs, Bi‐  -TiO2 a montré 

une capacité d‘adsorption vis-à-vis de Cr(VI) d‘environ 4,5 mg/g et elle est presque deux fois 

plus supérieure que celle de TiO2-P25 (Qe= 2,3 mg/g).  

Les résultats de la cinétique de la réduction photocatalytique de Cr(VI) en présence 

d‘acide oxalique ont montré tout d‘abord en absence de matériaux qu‘elle est nulle et qu‘en 

présence de matériaux la photo-réduction totale de Cr(VI) au bout de 120 et 240 min en 

présence de Bi-Zn‐TiO2 et TiO2-P25 respectivement et ce pour une concentration en Cr(VI) 

de 10 mg/L à pH faiblement acide (3,2). 

Dans l‘étude de l‘effet de l‘absence et de la présence à différentes concentrations 

d‘acide oxalique sur la réduction de Cr(VI) à pH faiblement acide par Bi-Zn-TiO2, les 

résultats exprimés en taux de réduction en fonction de rapport d‘Equivalent-gramme Acide 

oxalique/Cr(VI) (R= 0 ; 0,5 ; 1 et 2) ont montré qu‘un taux de 54% de réudction de Cr(VI) a 

été obtenu en absence d‘acide oxalique, cependant, ce taux augmente avec l‘augmentation de 

la concentration en acide oxalique jusqu‘à un maximum pour un rapport de d‘équivalent-

gramme d‘acide/Cr(VI) de 1, au dela de ce rapport, l‘efficacité diminue probablement due à 

une adsorption compététive entre les anions chromates et oxalates.  
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Les résultats de l‘effet de pH (3,2; 6,2 et 7,2) sur la photo-réduction de Cr(VI), 

montrent qu‘une meilleure réduction photo-catalytique a été obtenue en milieu faiblement 

acide. 

D‘après les résultats que nous avons obtenus, nous pouvons conclure que le matériau 

préparé (Bi‐  -TiO2) a montré une activité photo-catalytique efficace sous la lumière visible 

dans la dégradation de carmin indigo et la réduction de chrome hexa valent meilleure que 

celle de TiO2-P25 (commercial). En effet, le co-dopage de TiO2 par deux métaux (bismuth et 

le zinc) a causé un déplacement de la bande d‘absorption de TiO2 vers le visible et inhibe ou 

ralenti la recombinaison des paires e
-
/h

+
.  

Sur le plan d‘application, et en perspectives, l‘utilisation de ce procédé sera envisagée 

dans le traitement des effluents aqueux provenant d‘activités liées à l‘élaboration et à 

l‘utilisation de produits phytosanitaires et dans le traitement des solutions industrielles 

faiblement chargées en matières organiques et inorganiques toxiques.  
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