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L’atmosphère terrestre est constituée majoritairement d’espèces chimiques gazeuses très 

stables. Cependant les constituants mineurs, bien que présents en concentrations infimes, 

ont un rôle considérable dans l’environnement terrestre. Ils peuvent en effet influer sur le 

bilan radiatif de la terre ainsi que sur la composition chimique de l’atmosphère. Relativement 

stable depuis environ 400 millions d’années, celle-ci s’est vue considérablement modifiée 

depuis le début de la révolution industrielle. Les activités humaines, principalement liées à 

l’industrie et au transport, auraient un impact important sur le réchauffement climatique, en 

augmentant la concentration en gaz à effet de serre ; et également un impact sur la 

biosphère par l’altération de la qualité de l’air et de la capacité oxydante de l’atmosphère 

(Delmas et al., 2005). 

 

L’asthme et les broncho-pneumopathies chroniques obstructives (BPCO) font partie des 

maladies dont la prévalence est en augmentation constante depuis plusieurs décennies. 

Cette augmentation est en partie la conséquence de la dégradation de la qualité de l’air que 

nous respirons. Ces dernières années, de nombreuses études épidémiologiques ont mis en 

évidence le rôle de l’environnement dans la morbidité et la mortalité d’origine respiratoire 

(Penard-Morand et al., 2005). Des estimations de l’OMS publiées le 25 mars 2014, indiquent 

que près de 7 millions de personnes sont décédés prématurément en 2012 du fait de 

l’exposition à la pollution de l’air, qui est désormais le principal risque environnemental pour 

la santé dans le monde. La pollution particulaire est notamment devenue un facteur de 

risques sanitaires préoccupant. En effet, le nombre de décès prématurés dans le monde 

imputés aux particules, estimé à 1,4 millions en 2010, est susceptible de plus que doubler 

(3,6 millions) d’ici 2050 (OECD, 2012). 

 

Les particules de l’air ambiant forment un groupe très hétérogène de constituants. Parmi 

celles-ci, les suies, issues de phénomènes de combustion, consistent en un agrégat de 

nanoparticules carbonées sur lesquelles sont adsorbés des centaines de composés 

chimiques. En milieu urbain, la source principale d’émission des particules de suie est liée au 

trafic routier et plus particulièrement aux échappements de moteurs diesel, qui constituent 

plus de 70 % du parc automobile français. Depuis juin 2012, les particules issues 

d’échappement de moteur diesel sont classés cancérigènes certains par l’OMS. Le pouvoir 

carcinogène des suies diesel semble en grande partie lié à la toxicité des hydrocarbures 

aromatiques polycycliques (HAP) adsorbés à leur surface. Les particules d’échappement 

diesel peuvent, en raison de leur petite taille (<1 µm), pénétrer profondément dans l’appareil 

respiratoire et ainsi transporter les HAP présents en surface. Les HAP peuvent diffuser 

facilement à travers les membranes cellulaires et représentent ainsi un risque toxique pour 

les poumons. Des études épidémiologiques montrent notamment la capacité de ces espèces 
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à engendrer des réactions inflammatoires  et un stress oxydant (Hervé-Bazin, 2007). De plus, 

lors de leur transport dans l’atmosphère les particules de suie peuvent subir de nombreuses 

modifications physicochimiques. Les HAP adsorbés à leur surface peuvent, par des 

réactions d’oxydation et de photolyse, être transformés en des dérivés nitrés et oxygénés 

dont les impacts sanitaires sont encore peu connus. 

 

Les travaux de thèse s’inscrivent dans un projet intitulé « Interactions Pollution Particule 

Poumons : IP3 », financé, de début 2011 à fin 2013, par la région Nord-Pas de Calais, dans 

le cadre d’un appel à propositions de recherche en Santé-Environnement. Ce projet 

constitue une collaboration entre le laboratoire de PhysicoChimie des Processus de 

Combustion et de l’Atmosphère (PC2A) de l’université de Lille 1 et l’unité d’immunité 

pulmonaire, dirigée par Anne Tsicopoulos, du Centre d’Infection et d’Immunité de Lille (CIIL). 

Cette thèse a pour but de caractériser le vieillissement atmosphérique de particules de suie 

et  d’étudier l’impact de ce vieillissement sur les poumons. Ce projet repose sur la génération 

et la caractérisation de particules de suie modèles (particules carbonées commerciales 

recouvertes ou non de HAP) ; la simulation en laboratoire d’un vieillissement 

atmosphérique ; ainsi que l’étude des effets inflammatoires de particules vieillies ou non sur 

des cellules pulmonaires. 

 

Le premier chapitre de ce manuscrit présentera le contexte de ce travail et synthétisera les 

connaissances actuelles concernant la réactivité hétérogène des particules carbonées et des 

HAP dans l’atmosphère. Nous détaillerons ensuite les interactions particules / poumons, 

ainsi que les effets inflammatoires et la capacité des particules (et des HAP associés) à 

engendrer un stress oxydant. Après cet état de l’art, les objectifs du travail de thèse seront 

présentés. Le chapitre 2 est consacré à l’étude de la réactivité hétérogène entre un aérosol 

carboné et l’ozone. Nous présenterons la mise en œuvre expérimentale, ainsi que les 

résultats obtenus quant à la capture de l’ozone en surface des particules. Nous nous 

sommes ensuite intéressés à la réactivité entre des HAP particulaires et l’ozone. La 

méthodologie mise en place et les cinétiques de dégradation de HAP seront présentées 

dans le troisième chapitre. Le dernier volet de cette thèse concerne l’impact sanitaire. Nous  

présenterons le protocole expérimental et les effets inflammatoires observés après 

stimulation de cellules pulmonaires par des HAP (seuls ou associés à des particules 

carbonées). Nous évoquerons également le rôle du surfactant, ainsi que l’effet du 

vieillissement des particules à l’ozone. 
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1.1  Les particules carbonées 

 

1.1.1 Terminologie 

 

Dans la littérature, il coexiste différents termes se référant aux particules carbonées. La 

nomenclature employée dépend en effet de leurs propriétés optiques, de leur composition 

chimique, ainsi que de leurs processus de formation.  

 

Le terme «Black Carbon» désigne une catégorie de matériaux composés en majorité de 

carbone, présentant une forte absorption de la lumière sur tout le spectre visible et 

apparaissant noir de ce fait. 

 

Le terme «Carbone Elémentaire» se réfère aux substances composées entièrement 

d’atomes de carbone non fonctionnalisés, en opposition avec le «carbone organique» qui 

correspond à la fraction de l’aérosol regroupant les composés organiques fonctionnalisés. 

 

Le terme « suie » englobe un vaste ensemble de substances formées par combustion 

incomplète de combustible carboné. Les particules de suie sont composées principalement 

de carbone élémentaire et peuvent aussi contenir plus de 10 % (molaire) d’hydrogène ainsi 

que  d’autres éléments traces tels que l’oxygène et l’azote (Seinfeld et Pandis, 2006). Ces 

particules peuvent par ailleurs s’apparenter au black carbon en termes de propriétés 

optiques. Nous retiendrons cette nomenclature pour la suite de l’étude bibliographique. 

 

1.1.2 Formation  

 

Les particules de suie sont formées lors de la combustion incomplète de matière organique 

dans des conditions de température (> 1300 K) et de richesse élevées (> 1,7). Ces particules 

consistent en un agrégat de particules carbonées élémentaires formant des chaines linéaires 

ou ramifiées. La taille des particules primaires  est comprise entre 10 et 50 nm  et dépend de 

la nature du combustible (Ouf, 2006), (Maugendre, 2009). 

 

Dans la littérature, un consensus général évoque la formation des Hydrocarbures 

Aromatiques Polycycliques (HAP) comme éléments initiateurs de particules de suie. Les 

mécanismes de formation des HAP font intervenir la production de radicaux libres, qui se 

combinent rapidement pour former des cycles aromatiques condensés, par 

déshydrogénation avec la chaleur (Richter et Howard, 2000).  
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Le processus de formation des suies à partir des hydrocarbures aromatiques polycycliques 

est schématisé figure 1. 

 

 

 

 

 

 

Une fois formés, les HAP se condensent par nucléation pour former les premières particules 

de suie (nuclei). Une croissance de surface des nuclei s’opère ensuite, du fait de réactions 

hétérogènes entre la surface des suies et les HAP en phase gazeuse. Les particules 

atteignent alors une forme quasiment sphérique. Un phénomène d’agrégation ou 

d’agglomération mène ensuite à la création de chapelets de particules, de formes et de 

tailles variées. Enfin lors du refroidissement des produits de combustion (T < 800 K), ces 

agrégats piègent par adsorption des quantités importantes de composés organiques, tels 

Figure 1 : Mécanisme de formation et d’évolution des particu les de suie dans une flamme 

(Richter et Howard, 2000). 
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que des alcanes, des acides carboxyliques, des alcools, des aldéhydes, des cétones,  des 

sulfates, des nitrates et des HAP. 

 

Les composés adsorbés d’intérêts dans cette étude sont les hydrocarbures aromatiques 

polycycliques. Leurs principales caractéristiques seront donc décrites subséquemment. 

 

1.1.3 Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP)  

 

1.1.3.1 Généralités 

 

Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques sont des molécules constituées 

essentiellement de carbone et d’hydrogène,  dont la structure comprend au minimum deux 

noyaux aromatiques condensés. 

 

Les HAP sont des espèces à faible solubilité dans l’eau et à faible volatilité. La solubilité 

dans l’eau et la volatilité diminuent lorsque la masse molaire augmente (Ferreira, 2001). 

 

Par ailleurs les HAP peuvent s’associer aisément à la phase organique de l’aérosol 

atmosphérique en raison de leurs coefficients de partage octanol/eau (Kow) qui sont 

relativement élevés. 

 

Les HAP sont des contaminants organiques d’intérêt, en raison de leur stabilité dans 

l’environnement ainsi que de leur toxicité. Certains d’entre eux sont reconnus comme étant 

cancérogènes et/ou mutagènes. Le benzo[a]pyrène notamment a été la première espèce 

découverte comme étant cancérogène en 1955 (Kennaway, 1955). Ensuite, 16 HAP ont été 

ajoutés, dès 1976, à la liste des polluants prioritaires par l’agence de protection de 

l’environnement des Etats-Unis : l’US EPA. 

 

Les propriétés physico-chimiques de ces HAP sont présentées tableau 1. 
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Tableau 1 : Propriétés physico-chimiques de quelque s HAP (Ringuet, 2012).  
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1.1.3.2  Sources 

 

Une partie des HAP présents dans l’atmosphère provient de processus naturels tels que les 

feux de forêts, les éruptions volcaniques, les rejets de réservoirs naturels de pétrole, 

(certains HAP sont présents naturellement dans le pétrole)… Une origine cosmique leur est 

également apprêtée, ceux-ci seraient présents sur des chondrites carbonées provenant de la 

ceinture d’astéroïdes (Ravindra et al., 2008). 

 

Ces différentes sources d’émissions naturelles sont négligeables par rapport à l’activité 

anthropique considérée comme la source majeure d’introduction de HAP dans 

l’environnement (Wild et Jones, 1995). Ainsi 90% des HAP émis dans l’atmosphère sont 

d’origine anthropique (Calvert et al., 2002). 

 

Il existe en effet diverses sources anthropiques parmi lesquelles on peut distinguer les 

émissions domestiques, comprenant la combustion de charbon, de bois, de pétrole, de gaz, 

de déchets, de tabac… Des émissions majeures sont notamment mesurées durant la saison 

hivernale en raison du chauffage domestique et également pendant les périodes de cuisson 

des aliments (Ravindra et al., 2008). 

 

Un autre mode important d’introduction de HAP dans l’atmosphère sont les émissions dues 

au transport. La plupart des études montrent que les émissions à l’échappement des 

véhicules contribuent le plus à la formation de HAP en environnement urbain. Notons une 

prédominance des émissions par les véhicules diesel par rapport à l’essence ; le  diesel 

ayant déjà une certaine teneur en HAP. Des diminutions significatives des émissions en HAP 

sont observées lorsque le véhicule est équipé de convertisseurs catalytiques ; Rogge et al. 

(1993) montrent notamment une diminution d’émission d’un facteur 25. Par ailleurs les trains, 

les avions, les bateaux contribuent significativement aux émissions en HAP, mais celles-ci 

sont sujettes à peu d’études (Ravindra et al., 2008). 

 

Les sources d’émissions industrielles sont très nombreuses. Les principales sont la 

production d’aluminium primaire, la production de coke, la fabrication de pneus, la 

préservation du bois (créosote), l’incinération de déchets, la production de ciment, la 

fabrication d’asphalte, de bitume, les activités industrielles pétrochimiques. Les sources 

agricoles sont également à prendre en considération, notamment la combustion de 

biomasse à ciel ouvert pour la préparation des sols (Ravindra et al., 2008). 
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Notons qu’en France la majorité des HAP émis dans l’atmosphère est imputable au 

résidentiel / tertiaire et aux transports (CITEPA). 

 

1.1.3.3 Concentrations dans l’atmosphère 

 

Les concentrations moyennes en HAP dans l’atmosphère sont de l'ordre du ng.m-3. Le 

tableau 2 fournit des concentrations annuelles moyennes de HAP mesurées en Europe. 

 

 
Tableau 2 : Concentrations annuelles moyennes de HA P (ng/m 3) sur différents sites européens 

(Miet, 2008). 
 

On remarque ainsi des concentrations qui varient fortement selon le site de prélèvement. La 

concentration en HAP est d’autant plus grande que le site de prélèvement est proche de la 

source. Plus on s’éloigne de la source en HAP, plus la concentration diminue, du fait de leur 

dilution dans l’atmosphère, mais également de leur réactivité (Miet, 2008).  

 

Notons que les concentrations en HAP ont une forte variabilité saisonnière, celles-ci sont 

plus importantes en hiver qu’en été. Cela peut s’expliquer notamment par l’augmentation des 

émissions imputées au chauffage domestique en hiver, et une réactivité photochimique plus 

importante en été (Ravindra et al., 2008) 

 

En ce qui concerne les émissions mondiales en HAP, celles-ci sont plus ou moins 

constantes depuis le début de l’ère industrielle. En effet la diminution des émissions dans les 

pays industrialisés est compensée par l’augmentation de la consommation d’énergie dans 

les pays en voie de développement (Shen et al., 2011). 
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1.1.3.4 Réglementation 

 

La plupart des standards sont basés sur la valeur de la concentration massique en 

benzo[a]pyrène (BaP). Ainsi la directive européenne 2004/107/CE fixe pour le BaP une 

valeur limite de 1 ng/m3 en moyenne annuelle des mesures journalières (à mesurer dans les 

PM10) et un objectif à long terme de 0,1 ng/m3 (Bocquet et al., 2003 ; Ravindra et al., 2008).  

 

Notons que la réactivité importante du BaP dans l’atmosphère n’est pas prise en compte 

dans la valeur cible 1 ng/m3. Le BaP peut en effet se dégrader au cours du prélèvement, ce 

qui pourrait mener à une sous-estimation des mesures effectuées. De même la 

granulométrie des particules sur lesquelles est adsorbé le benzo[a]pyrène n’est pas prise en 

compte dans cette réglementation. Or plus ces particules sont fines plus elles sont 

susceptibles de pénétrer profondément dans les poumons, exacerbant ainsi l’impact 

sanitaire du BaP. 

 

1.1.3.5 Partition gaz / particules dans l’atmosphère 

 

Le transport, la déposition, les transformations chimiques des HAP dépendent de leur 

partition gaz / particules (Ravindra et al., 2008). L'incorporation des HAP dans les particules 

a été expliquée par des mécanismes généraux de condensation et d'adsorption. Les HAP 

sont initialement générés en phase gazeuse, et s’adsorbent ensuite par condensation sur 

des particules préexistantes, lors du refroidissement s’opérant après l'émission. Pour les 

HAP les moins volatils, l'étape de conversion gaz / particules s’effectue peu après l’émission. 

Les HAP les plus volatils échappent quant à eux à l'incorporation particulaire et persistent en 

phase gazeuse dans l'atmosphère (Baek et al., 1991).  

 

Le partage des HAP entre la phase gazeuse et la phase particulaire dépend de la masse 

molaire, de la pression de vapeur saturante, de la concentration de l’espèce, de la 

température, du taux d’humidité, des précipitations et également des particules présentes 

dans l’atmosphère (Ravindra et al., 2008). Notons que la proportion de HAP particulaires 

augmente avec la diminution de la température atmosphérique (Eiguren-Fernandez et al., 

2004). 

 

A titre d’exemple, la figure 2 présente la partition de quelques HAP dans l’atmosphère de 

Bursa (Turquie), qui est représentative de nombreuses études. 
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Figure 2 : Partition gaz/particules de quelques HAP  dans l'atmosphère de Bursa (Tasdemir et 
Esen, 2007)  

(Nap: naphtalène; ACE: acénapthène; ACT: acénaphthylène; FLN: fluoranthène; PHE: phénanthrène; 
ANT: anthracène; FL: fluorène; PY: pyrène; BaA: benzo[a]anthracène; CHR: chrysène; BbF: 

benzo[b]fluoranthène; BkF: benzo[k]fluoranthène; BaP: benzo[a]pyrène; IcdP: indéno[1,2,3-cd]pyrène; 
DahA: dibenzo[ah]anthracène; BghiP: benzo[ghi]pérylène) 

 

Les HAP les plus légers comme le naphtalène (2 cycles aromatiques) sont présents dans 

l’atmosphère en phase gazeuse alors que les HAP les plus lourds (5-6 cycles comme le 

BaP) sont associés à la phase particulaire. Les composés constitués de 3 à 4 cycles tels que 

l’anthracène ou le pyrène sont semi-volatils et se partagent donc entre les phases gazeuse 

et particulaire. 

 

La majorité des HAP dans l’atmosphère (70-90%) sont adsorbés sur des particules 

inhalables (PM2,5) (Baek et al., 1991). Diverses études granulométriques ont montré que les 

HAP les plus légers sont adsorbés sur les particules les plus grosses, alors que les HAP les 

plus lourds sont essentiellement associés aux particules fines et ultrafines (Allen et al., 1996). 

La figure 3 présente les distributions du phénanthrène et du benzo[a]pyrène adsorbés sur 

des particules d’un site urbain de Boston. 
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Les différences de granulométrie observées entre les HAP les plus lourds et les plus légers 

peuvent s’expliquer par leurs différences de volatilité. En effet, par des processus de 

volatilisation et de réadsorption, les HAP légers émis à l’état gazeux peuvent s’associer à 

l’ensemble des particules présentes dans le milieu d’émission. Alors que les HAP les plus 

lourds s’adsorbent essentiellement sur les particules fines et ultrafines avec lesquels ils sont 

émis (Allen et al., 1996). 

 

Ainsi le temps de séjour atmosphérique des HAP particulaires est étroitement lié au 

comportement des particules de support. L'élimination physique et le transport aérien 

dépendent fortement de la taille des particules et des conditions météorologiques. Les HAP 

associés aux particules les plus grandes (3-5 µm) sont déposés rapidement près de la 

source par dépôt sec ou humide, alors que les HAP en phase gazeuse ou ceux associés aux 

particules les plus légères (0,1-3 µm)  peuvent être transportés plusieurs jours sur de 

longues distances (Baek et al., 1991). 

 

1.1.4 Concentration atmosphérique en particules car bonées  

 

Les émissions de particules carbonées dans l’atmosphère se répartissent de façon 

équivalente entre la combustion de combustible fossile (6,64 Tg C / an) et la combustion de 

biomasse (5,63Tg C / an) (Liousse et al., 1996) et proviennent globalement des mêmes 

sources que les hydrocarbures aromatiques polycycliques. 

 

Les concentrations atmosphériques en particules carbonées dépendent fortement de la 

distance avec les sources. Les concentrations varient en effet de 0,005 µg.m-3 pour les zones 

Figure 3 : Distributions granulo métriques du phénanthrène et du benzo(a)pyrène asso ciés à des 
particules d’un site urbain de Boston (Allen et al.  1996). 
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les plus éloignées comme l’Arctique et l’Antarctique, à 40 µg.m-3 pour de grandes 

mégalopoles telles que Taiwan ou Santiago du Chili. On relève des concentrations 

comprises entre 1 et 5 µg.m-3 pour les métropoles européennes (Albinet, 2006). 

 

Notons également des variations spatiales importantes selon la zone de prélèvement : axe 

de grand trafic routier, fond urbain ou zone rurale, ainsi que des variations temporelles selon 

la saison, le jour et l’heure (Rose et al., 2006). 

 

1.1.5 Structure des particules de suie 

 

La structure interne des particules de suie est graphitique, elle dépend principalement de la 

nature du combustible et du mode de formation dans la flamme (Ouf, 2006). La structure des 

particules de suie est schématisée figure 4. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Les atomes de carbone qui composent ces particules sont agencés en structure hexagonale 

qui forment différentes couches superposées appelées plaquettes. Un groupe de 2 à 5 

plaquettes forme alors une cristallite (2-3 nm de diamètre). Les particules primaires 

comportent environ un millier de cristallites (Seinfeld et Pandis, 2006), (Maugendre, 2009). 

 

1.1.6 Morphologie et caractérisation des particules  de suie 

 

Le processus de formation des particules de suie rend leurs morphologies extrêmement 

complexes et difficiles à caractériser. Dans la littérature, divers paramètres sont utilisés afin 

de décrire la morphologie de ces agrégats : la loi fractale permet une description précise de 

Figure 4 : Schéma de la microstructure interne des suies (Sein feld and Pandis 2006).  
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l’agrégat ; le diamètre de mobilité électrique et le diamètre aérodynamique sont des 

grandeurs couramment utilisées en métrologie des aérosols ; la surface spécifique permet 

de nous renseigner sur la surface réelle de l’agrégat. 

 

1.1.6.1 Loi fractale 

 

La loi fractale est essentielle pour la caractérisation des agrégats. Elle met en relation le 

diamètre des particules primaires Dpp, le nombre de particules primaires Npp, le diamètre de 

giration Dg et fait intervenir 2 grandeurs fractales : la dimension fractale Df et le préfacteur kf. 
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Les particules primaires sont sphériques et possèdent une distribution granulométrique peu 

dispersée de type gaussienne. Ceci permet alors de considérer un diamètre moyen Dpp, 

déterminé généralement par l’analyse de cliché MET (Microscope Electronique à 

Transmission) (Ouf, 2006). 

 

Le nombre de particules primaires Npp peut varier de quelques particules à plusieurs 

centaines selon le temps de résidence dans la flamme et le combustible utilisé. 

 

Le diamètre de giration Dg est également un paramètre important dans la description des 

particules de suie. Il fournit une estimation de la répartition massique de l’agrégat et 

correspond à la moyenne des carrés des distances (di) entre les particules primaires et le 

centre de masse de l’agrégat. 
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La dimension fractale représente la compacité de l’agrégat, elle est comprise entre 1 et 3. 

Une dimension fractale de 1 décrit alors une configuration linéaire, alors qu’une dimension 

fractale de 3 représente un objet compact. La figure 5 présente plusieurs morphologies 

d’agrégats pour différentes dimensions fractales associées. 
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Figure 5 : Morphologies d’agrégats pour différentes  dimensions fractales (Ouf 2006).  
 

La dimension fractale des particules de suie est principalement obtenue par l’analyse de 

cliché MET en déterminant Dpp, Npp et Dg. Le tracé de ln(Npp) en fonction de ln (Dg/Dpp) 

nous donne alors Df  qui est la pente de la droite,  et ln(kf) l’ordonnée à l’origine.  kf est 

considéré comme un paramètre secondaire sensible à la nature du combustible et au 

système de combustion. 

  

1.1.6.2 Le diamètre de mobilité électrique Dm  

 

La mobilité électrique correspond à la capacité d’une particule à être déviée par un champ 

électrique. On la définit comme le rapport entre la vitesse de la particule vp et l’amplitude du 

champ électrique E. Lorsqu’une particule chargée électriquement avec une charge npe, 

traverse un champ électrique, sa mobilité électrique Zp (cm2.V-1.s-1) s’exprime selon :  
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==                                                                                     Équation 3 

 

avec  vp : vitesse de la particule (cm.s-1) 

    E: champ électrique (V.cm-1) 

    np : nombre de charges élémentaires de la particule 

    e : charge élémentaire (1,6x10-19 C) 

    C : facteur de correction de Cunningham 

    µ: viscosité dynamique du gaz porteur (s.cm-2) 
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    Dm : diamètre de mobilité électrique de la particule (cm) 

 

Le diamètre de mobilité électrique est défini comme le diamètre géométrique d’une particule 

sphérique ayant la même mobilité électrique que la particule considérée. 

 

La dimension fractale Df de l’agrégat peut être estimée via une relation liant la masse de 

l’agrégat m à son diamètre de mobilité. Cette relation assume la proportionnalité entre la 

masse et le nombre de particule primaire Npp, ce qui est vérifié si le diamètre moyen des 

particules primaires Dpp n’évolue pas avec Npp (Park et al., 2004). On a alors : 
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Nauman a modélisé la dynamique des aérosols fractals. Il a établi une relation liant le 

diamètre de mobilité et le diamètre géométrique Dgeom, définit comme l’enveloppe convexe la 

plus proche de l’agrégat. 
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D
D

f
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f
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m −+−=                                       Équation 5 

 

Cette simulation montre que le rapport entre le diamètre de mobilité et le diamètre 

géométrique dépend uniquement de la dimension fractale (Naumann, 2003). 

 

Le diamètre de mobilité électrique est une grandeur mesurée par des granulomètres de type 

SMPS (Scanning Mobility Particle Sizer) que nous décrirons dans la partie 2.1.2.2. 

 

1.1.6.3 Le diamètre aérodynamique Da 

 

Le diamètre aérodynamique est défini comme le diamètre d’une particule sphérique de 

masse volumique unitaire ρ0 = 1 g.cm-3 ayant la même vitesse de chute que la particule 

d’intérêt de masse volumique ρ. La relation suivante exprime le diamètre géométrique en 

fonction du diamètre aérodynamique : 

 

ρ
ρ

DD 0
ageom =                                                                                         Équation 6 
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Le diamètre aérodynamique est déterminé généralement à l’aide d’un impacteur et 

également par un granulomètre  de type APS (Aerodynamic Particle Sizer), décrit dans la 

partie 2.1.2.2, ou par un spectromètre de type AMS (Aerosol Mass Spectrometer). 

 

1.1.6.4 La surface spécifique 

 

La surface spécifique correspond à la superficie réelle de la surface d’une particule. Elle 

s’exprime en surface par unité de masse (m2/g en général). En théorie, pour une poudre de 

masse m composée de n particules sphériques et non poreuses on a : 
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                                                             Équation 7 

 

avec ρ : masse volumique de la poudre (g.m-3) 

        S : Surface géométrique de la particule (m2) 

 

On remarque ainsi une dépendance inverse entre la surface spécifique et le diamètre des 

particules. 

 

Si les particules ne sont pas sphériques, cette expression est corrigée par un facteur de 

sphéricité Φ  qui compense l’écart avec cette forme. Φ  est défini comme le quotient entre la 

surface de la sphère de même volume que la particule par rapport à la surface réelle de la 

particule. On a alors : 

 

geom
spé Dρ

6
S

Φ
=                                                                                        Équation 8 

 

Expérimentalement il est possible de déterminer la surface spécifique d’une poudre poreuse 

en utilisant la méthode BET du nom de la théorie développée par Brunauer, Emmett et Teller.  

Cette méthode permet de mesurer la quantité d’azote nécessaire au recouvrement d’une 

monocouche de molécules d’azote sur une surface. La surface spécifique ainsi déterminée 

prend en compte la microstructure (porosité) des particules, elle représente ainsi la surface 

réelle atteinte par des molécules d’azote. 
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1.2  Chimie atmosphérique hétérogène 

 

Lors de leur transport dans l’atmosphère, les particules de suie peuvent subir diverses 

modifications physicochimiques par interactions avec des oxydants et / ou par des réactions 

de photolyse. De même, les composés organiques adsorbés à leur surface sont susceptibles  

de se transformer.  

 

Afin d’étudier ces processus chimiques complexes, il est nécessaire d’étudier les notions et 

les lois de la chimie atmosphérique hétérogène.  

 

1.2.1 Réactivité gaz / particules 

 

Lorsqu’un gaz est mis en contact avec une phase condensée, les molécules gazeuses  A qui 

diffusent vers la surface peuvent entrer en collision avec celle-ci. Suite à une collision 

moléculaire, divers processus peuvent avoir lieu comme l’illustre la figure 6.  

 

On distingue notamment des phénomènes de sorption à la surface de la particule. Deux 

mécanismes d’adsorption sont alors possibles. La physisorption est un processus souvent 

réversible qui met en jeu des liaisons faibles de type van der Waals (1 - 50 kJ.mol-1). La 

chimisorption implique quant à elle des énergies de liaison importantes (50 - 500 kJ.mol-1). 

Ce mécanisme est donc difficilement réversible et engendre une couche monomoléculaire 

en surface de la particule.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 6 : Processus hétérogènes suite à un choc mo léculaire sur une particule solide. A est 
l’espèce en phase gazeuse et SS un site de surface en phase particulaire. 
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Une  fois adsorbées, les molécules A peuvent réagir avec un site SS présent en surface. 

Une réaction directe avec un site de surface est également envisageable. Ces deux 

mécanismes  réactionnels sont décrits ci-après. 

 

Notons que la diffusion d’une molécule gazeuse au sein de particule solide est négligeable. 

C’est pourquoi les réactions hétérogènes en phase solide dépendent principalement de la 

surface des particules plutôt que de leur masse (ou volume) (Ravishankara, 1997). Il est 

donc important de considérer la surface réelle des particules. 

 

1.2.1.1 Mécanisme Eley-Rideal 

 
Un mécanisme de type Eley-Rideal considère une réaction directe entre la molécule 

oxydante en phase gazeuse A et un site SS en surface de la particule.  

On peut représenter ce mécanisme par l’équation suivante : 

 

ProduitsSSA g →+                                                                                   Équation 9 

 

Dans ce cas la perte en site de surface s’écrit : 

 

k[A][SS]
dt

d[SS] =−                                                                                  Équation 10 

                                                                                   

avec  [SS] : la concentration en site surfacique (site.cm-2) 

          [A] : la concentration de l’espèce A en phase gazeuse (molécule.cm-3) 

          k : la constante cinétique de deuxième ordre (cm3.molécule-1.s-1) 

 

1.2.1.2 Mécanisme Langmuir-Hinshelwood 

 

Dans le cas d’un mécanisme de type Langmuir-Hinshelwood, l’espèce en phase gazeuse 

s’adsorbe de façon réversible sur la particule pour ensuite réagir avec un site en surface. La 

réaction est alors caractérisée par un processus à deux étapes : 

 

ProduitsSSA

AA

ads

adsg

→+

→←K

                                                                             Équation 11 
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La vitesse de disparition en site de surface s’écrit alors : 

 

[SS]k[A]
dt

d[SS]
ads=−                                                                                Équation 12 

 

avec  [A]ads : la concentration de molécule A adsorbée en surface définie par : 

 

K[A]1
[SS]K[A]

[A]ads +
=                                                                                       Équation 13 

 

avec K : la constante d’équilibre d’adsorption 

 

1.2.2 Le coefficient de capture 

 

Expérimentalement il est difficile de dissocier les phénomènes à l’origine de la disparition 

d’une molécule de la phase gazeuse : simple adsorption sur la surface ou réactivité en 

phase particulaire. La mesure expérimentale permet d’accéder à un coefficient de capture 

qui englobe les différents processus de pertes. Ce coefficient de capture peut être déterminé 

à l’instant initial (γ0) ou à un état stationnaire en fin d’exposition (γ∞). 

 

1.2.2.1 Molécule A en phase gazeuse 

 

Le coefficient de capture γ correspond à la probabilité pour une espèce gazeuse A de 

disparaitre de façon irréversible de la phase gazeuse suite à une  collision avec une surface  

particulaire. Il est défini par : 

   

 

 

 

D’après la théorie cinétique des gaz, le nombre de collisions total entre une molécule en 

phase gazeuse et une particule est défini par : 

 

4
ω[A]

Z =                                                                                                  Équation 14 

                                                                                          

avec  [A] : concentration de l’espèce A en phase gazeuse (molécule.cm-3)        

         ω  : vitesse moyenne d’agitation moléculaire (cm.s-1) ;  

NincNombre de molécules A disparues de la phase gazeuse par unité de surface et de temps

Nombre de collisions total de A par unité de surface et de temps
γ = =

Z
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ω  s’exprime selon l’équation suivante : 

 

AπM
8RT

ω =                                                                                               Équation 15 

                                                                                     

avec  R : constante des gaz parfaits (R = 8.314 J.mol-1.K-1) 

          T : température  (K) 

          MA : masse molaire de A (kg.mol-1) 

 

Le nombre de molécules A disparues de la phase gazeuse peut être calculé en considérant 

un mécanisme de disparition de premier ordre. La loi cinétique de premier ordre est la 

suivante : 

 

A
A

kN
dt

dN −=                                                                                             Équation 16 

                                                                                     

avec  k : constante de vitesse de premier ordre (s-1) 

          NA = [A].V : quantité de matière de A en phase gazeuse            

 

Ninc s’exprime alors de la façon suivante : 

 

k[A]
S
V

kN
S
1

dt
dN

S
1

N A
A

inc ==−=                                                            Équation 17 

 

On obtient ainsi le coefficient de capture : 

 

ωS
4kV

Z
Ninc ==γ                                                                                         Équation 18 

                                                                      

avec 
V
S

: densité surfacique de particule (cm2.cm-3) 

 

1.2.2.2 Molécule B en phase particulaire 

 

Soit B une molécule en phase particulaire susceptible de réagir avec A en phase gazeuse. B 

correspond alors à un site de surface possible pour A. 
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Le coefficient de capture de B correspond à la probabilité de disparition de cette molécule 

suite à une collision entre une molécule A et la surface. Il est défini par : 

 

 

 

 

En faisant l’hypothèse d’une loi cinétique d’ordre 1 pour la disparition de B on obtient : 

 

B
B

kN
dt

dN −=           Équation 19 

 

avec  NB : la quantité de matière de B en phase condensée 

 

Ndisp
B

 s’exprime alors de la façon suivante :  

 

B
BB

disp kN
S
1

dt
dN

S
1

N =−=           Équation 20 

 

Le flux de collision Z s’écrit ici : 

 

S
SB

4
ω[A]

Z =           Équation 21 

 

avec  SB = NB.σB : surface totale des molécules B sur la particule (cm2) 

          σB : surface d’une molécule B (cm2) 

  

En divisant Ndisp
B

 par Z, on obtient : 

 

ω[A]σ
4k

Z
N

B

inc
B ==γ           Équation 22 

 

1.2.3 Diffusion en phase gazeuse 

 

Le transport par diffusion de A en phase gazeuse jusqu’à la surface d’une particule peut 

limiter le processus de capture. Il est alors nécessaire de déterminer un flux de diffusion diffΓ . 

 

Ndisp
BNombre de molécules B disparues de la phase condensée par unité de surface et de temps

Nombre de collisions total de A par unité de surface et de temps
γ = =

Z

Ndisp
BNombre de molécules B disparues de la phase condensée par unité de surface et de temps

Nombre de collisions total de A par unité de surface et de temps
γ = =

Z

Nombre de molécules B disparues de la phase condensée par unité de surface et de temps

Nombre de collisions total de A par unité de surface et de temps
γ = =

Z
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Ce terme est caractérisé par le nombre de Knudsen Kn qui dépend du libre parcours moyen 

de l’espèce A dans la phase gazeuse λ  et du diamètre de la particule Dp. 

 

pD
2λ

Kn =           Équation 23 

 

 Le libre parcours moyen se définie par : 

 

ω
3D

λ =           Équation 24 

 

avec D : coefficient de diffusion de A dans la phase gazeuse (cm2.s-1) 

 

Le flux de diffusion peut alors être déterminé selon l’expression empirique suivante : 

 

Kn)Kn(1
0,28Kn0,751
+

+=
Γdiff

          Équation 25 

 

Les coefficients de capture mesurés γmes peuvent être corrigés de la diffusion en phase 

gazeuse selon l’expression suivante basée sur le modèle des résistances : 

 

γ
+

Γ
=

γ
111

diffmes

          Équation 26 

 

1.2.4 Techniques expérimentales pour l’étude de réa ctions hétérogènes 

 

En laboratoire l’étude de la chimie hétérogène atmosphérique se fait au moyen de nombreux 

dispositifs. Les principaux sont cités subséquemment. 

 

1.2.4.1 La cellule de Knudsen 

 

La cellule de Knudsen est utilisée dans la détermination de cinétique de processus 

hétérogènes depuis son introduction par Golden et al. (1973). Ce réacteur à écoulement 

basse pression est généralement constitué d’une cellule cubique en acier inoxydable 

recouverte d’une couche de téflon pour limiter la réactivité aux parois. Elle comporte un 

porte-échantillon permettant d’isoler la phase condensée de la phase gazeuse. L’écoulement 
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gazeux est analysé en continu par spectrométrie de masse. Il est ainsi possible de suivre la 

capture du gaz lors de sa mise en contact avec l’échantillon. La cellule de Knudsen permet 

de travailler à très basse pression, limitant ainsi les effets de couche limite et les collisions en 

phase gazeuse. Ainsi la capture n’est pas limitée par la diffusion en phase gazeuse. 

 

1.2.4.2 Le réacteur à écoulement à paroi recouverte 

 

Un réacteur à paroi recouverte est composé d’un réacteur cylindrique ainsi que d’un injecteur 

mobile. La phase condensée est déposée sur les parois internes du réacteur ou sur les 

parois externes de l’injecteur.  Il est donc possible d’obtenir des cinétiques de réaction entre  

la phase condensée et un oxydant gazeux en modifiant la surface disponible du composé 

déposé ou en faisant varier le temps de contact. Cette technique permet de travailler dans 

une large gamme de pression et de température, et, est en général adaptée à des mesures 

de vitesses de réaction élevées.  Dans ce type d’étude le recouvrement de la phase 

condensée peut être multicouche, ce qui rend complexe la détermination de la surface 

réellement disponible à l’oxydant gazeux. De même des problèmes de vieillissement de 

surface peuvent survenir en raison du non renouvellement de la surface exposée. 

 

1.2.4.3 Le réacteur à écoulement d’aérosol 

 

Ce dispositif permet une mise en contact entre un oxydant et un aérosol pendant des temps 

de contact variables selon la position de l’injecteur mobile ou le débit utilisé. Le réacteur à 

écoulement présente l’avantage de renouveler rapidement les phases gazeuse et 

particulaire, permettant l’accès aux premières étapes du mécanisme réactionnel. Il permet 

par ailleurs l’exposition de toute la surface particulaire, limitant ainsi les artefacts liés à un 

effet de couche. 

 

1.2.4.4 La chambre de simulation atmosphérique 

 

La chambre de simulation correspond à un grand volume réactionnel (plusieurs m3) dont les 

parois internes sont inertes (acier poli, téflon, plexiglass…). Elle permet de reproduire le 

vieillissement d’aérosols en présence d’un ou plusieurs oxydants. L’évolution de la 

composition chimique  du mélange est alors suivie en régime statique pendant des temps 

relativement longs (au moins plusieurs minutes). 
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1.3  Vieillissement atmosphérique des particules de  suie 

 

Lors de leur transport dans l’atmosphère les particules de suie peuvent interagir avec des 

oxydants gazeux et subir des réactions de photolyse. Ces processus correspondent à un 

vieillissement de la particule qui peut engendrer de nombreuses modifications 

physicochimiques. 

 

1.3.1 Interactions entre oxydants gazeux et particu les carbonées 

 

1.3.1.1 Interaction avec OH 

 

Il existe peu d’études concernant les interactions entre OH et des particules carbonées. 

 

Bertram et al. (2001) ont exposé des suies de méthane dans un réacteur à écoulement à des 

radicaux OH (108 molécule.cm-3). Ils ont observé une très forte réactivité et ont déterminé un 

coefficient de capture compris entre 0,5 et 1 (calculé avec la surface géométrique).  

 

Bedjanian et al. (2010) ont étudié l’interaction entre des suies de kérosène et OH (8x1011 

molécule.cm-3) dans un réacteur à écoulement. Ils ont ainsi déterminé un coefficient de 

capture de 0,19 ± 0,03. 

 

Liu et al. (2012) ont exposé des surfaces carbonées à OH dans un réacteur à écoulement 

(108-109 molécule.cm-3) et ont étudié l’influence de la température sur le coefficient de 

capture. Une faible dépendance de ce paramètre a été observée. Ils déterminent ainsi un 

coefficient de capture de OH sur des suies de méthane qui décroit de 0,9 à 0,7 pour des 

températures allant de  298 à 218 K. Les auteurs estiment que les pertes hétérogènes de 

OH peuvent représenter un puits notable pour ce radical dans la haute troposphère. 

 

1.3.1.2 Interaction avec les NOx 

 

Les interactions entre le dioxyde d’azote et les particules de suie sont d’intérêt puisque ces 

composés sont émis ensemble durant des phénomènes de combustion. C’est pourquoi elles 

font l’objet de nombreuses études. Certaines montrent notamment la production de NO et/ou 

de HONO (rendements compris entre 10 et 100 %) suite à la réaction entre NO2 et des 

particules carbonées (Kleffmann et al., 1999 ; Saathoff et al., 2001 ; Arens et al., 2001 ; 

Lelièvre et al., 2004a). D’autres études révèlent cependant une adsorption de NO2 sans 

réaction chimique (Prince et al., 2002). 
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Aubin et Abbatt (2007) ont étudié les interactions entre le dioxyde d’azote et des particules 

de suie (hexane, décane, benzène) dans des conditions sèches. Ils se sont intéressés 

particulièrement au rendement de formation de HONO défini comme le nombre de molécules 

de HONO formées par molécule de NO2 perdue. Ils ont déterminé un rendement de 96 ± 

18 %, indépendant du type de suie, de la pression partielle en NO2 et de l’état d’oxydation de 

la surface. Les auteurs en déduisent un mécanisme d’oxydation irréversible avec abstraction 

d’un atome d’hydrogène de la surface. Par ailleurs des analyses par XPS ne montrent pas 

de changement mesurable de la teneur en atome d’azote en surface lors de l’oxydation. 

 

Dans certaines études le rôle du taux d’humidité apparaît déterminant dans la formation de 

HONO. Ainsi une augmentation de la production de HONO avec l’augmentation du taux 

d’humidité est observée (Longfellow et al., 1999 ; Kleffmann et al., 1999). Kleffmann et al. 

(1999) proposent un mécanisme de réaction entre le dioxyde d’azote et des suies, présenté 

figure 7. 

 

 
 

Figure 7 : Mécanisme de réaction entre NO 2 et des particules de suie proposé par Kleffmann et 
al. (1999) (red. soot correspond à un site en surface ; ox. soot correspond à un site oxydé).  

 

Dans un premier temps NO2 en phase gazeuse s’adsorbe à la surface (2). Le dioxyde 

d’azote adsorbé peut ensuite réagir avec H2O pour former HONO. D’autres réactions 

minoritaires avec des sites de surface mènent à la formation de groupes fonctionnels nitrés 

et de nitrates. Une molécule de HONO adsorbée peut ensuite se désorber et réagir avec une 

molécule adsorbée pour former du NO qui peut à son tour se désorber de la surface. 

 

Arens et al. (2001) ont exposé des particules diesel au dioxyde d’azote sur des filtres en fibre 

de verre. Ils n’ont pas observé de dépendance de l’humidité relative sur la formation de 
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HONO et n’ont pas détecté de formation de NO. Au vu de leurs expériences les auteurs 

proposent un mécanisme de type Langmuir-Hinshelwood. NO2 sous forme gazeuse 

s’adsorbe de façon réversible à la surface. Les molécules de NO2 physisorbées peuvent 

réagir avec des groupes fonctionnels en présence d’eau pour former HONO. Des réactions 

avec d’autres fonctionnalités peuvent mener à une chimisorption formant ainsi des 

composés organiques stables (nitrite, nitrate…). 

 

Des études mettent en évidence une désactivation de surface des suies dépendante de la 

concentration en NO2, du temps d’exposition et donc du recouvrement de la surface par NO2 

(Kleffmann et al., 1999 ; Lelièvre et al., 2004a ; Arens et al., 2001 ; Aubin et Abbatt, 2007). 

Une décroissance du coefficient de capture est ainsi observée en fonction du taux de 

recouvrement de surface.  

 

Une synthèse non exhaustive de coefficients de capture déterminés dans la littérature est 

présentée tableau 3. Les coefficients de capture obtenus présentent une grande variabilité : 

10-1  > γ0 > 5 × 10-6  et 5 × 10-4  > γ∞ > 0 (voir explications 1.3.1.6). 

 

Notons que Mak et al. (2007) ont étudié les interactions entre des suies de méthane et 

d’hexane avec le radical NO3. Ils observent une réaction rapide et déterminent un coefficient 

de capture > 1. Ils mettent également en évidence la formation de groupements fonctionnels 

nitrés et oxygénés à la surface de la suie. Les auteurs en déduisent que, dans des 

conditions atmosphériques, 90 % de la surface de particules de suie fraiches est oxydée par 

NO3 en approximativement 5 min. Cette étude suggère l’importance du radical NO3 dans 

l’oxydation de surfaces carbonées dans des conditions atmosphériques nocturnes. 
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Tableau 3 : Comparaison des coefficients de capture  du dioxyde d’azote sur des particules 
carbonées obtenus dans la littérature. 

 

1.3.1.3 Interaction avec l’ozone 

 

Dans la littérature de nombreuses études se sont intéressées aux interactions entre des 

particules carbonées et l’ozone. Nous allons détailler les principales. 

 

Stephens et al. (1986) ont exposé du charbon de bois commercial (SBET = 37 m2/g) à l’ozone 

dans une cellule de Knudsen couplée à un spectromètre de masse. Lors de la mise en 

contact entre l’ozone et les particules, la concentration en ozone décroit instantanément, 

puis augmente lentement jusqu’à l’apparition d’un plateau correspondant à l’adsorption d’une 

monocouche d’ozone. Les auteurs ont observé la formation d’oxygène moléculaire pour 

chaque molécule d’ozone perdue, ainsi que la formation de CO et de CO2. La réaction est 

Auteurs Dispositif type de 
suies 

[NO2] x10 12 
molécules.cm -3 

Surface 
utilisée  γ0  γ∞ 

Rogaski et 
al., (1997) 

Cellule de 
Knudsen 

Degussa 
FW2  Géométrique (0,11±0,04)  

Longfellow 
et al., 
(1999) 

Réacteur à 
paroi 

recouverte 

Suie de 
méthane 0,2-2 Géométrique 1,2 x 10-3 (5±2) x 10-4 

Longfellow 
et al., 
(1999) 

Réacteur à 
paroi 

recouverte 

Suie de 
kéroséne 

0,2-2 Géométrique (2,4±1,5) x 10-4 (7,6±4,8) x 10-5 

Kleffmann 
et al., 
(1999) 

Filtre téflon Degussa 
FW2 

24-950 BET  10-6 - 10-8 

Saathoff et 
al., (2001) 

Chambre à 
aérosol 

Aérosol de 
graphite 

2,4 BET  < 10-8 

Arens et al., 
(2001) 

Filtre fibre 
de verre 

Particules 
diesel 0,05-1 Diamètre de 

mobilité 5x10-6-10-5  

Prince et al., 
(2002) 

Chambre à 
aérosol 

Suie 
d’hexane 160-800 BET  (2,4±0,6) x 10-8 

Prince et al., 
(2002) 

Chambre à 
aérosol 

Degussa 
FW2 160-800 BET  (1,5±0,5) x 10-8 

Lelièvre et 
al., (2004a) 

Réacteur à 
paroi 

recouverte 

Suie de 
kérosène 0,9-11 BET (4,0±1,6) x 10-5 0 

Lelièvre et 
al., (2004a) 

Réacteur à 
paroi 

recouverte 

Suie de 
toluène 0,9-11 BET (5,0±2,0) x 10-5 0 

Lelièvre et 
al., (2004a) 

Réacteur à 
paroi 

recouverte 

Suie 
d’hexane 0,9-11 BET (2,9±1,2) x 10-5 0 

Aubin et 
Abbatt, 
(2007) 

Réacteur à 
paroi 

recouverte 

Suie 
d’hexane, de 
décane, de 

benzène 

0,25-3,3 BET (3,9±1,9) x 10-5  



État de l’art et objectifs de l’étude 
 

32  

décrite comme un équilibre adsorption-désorption de type Langmuir, suivi par une réaction 

de surface. Lorsqu’une molécule d’ozone entre en collision avec la surface, elle peut 

s’adsorber de façon réversible. Une perte irréversible d’ozone est provoquée par une 

oxydation de surface qui mène alors à la formation d’un groupement fonctionnel oxygéné 

ainsi qu’à la libération d’une molécule de dioxygène. Puis une réaction lente avec la surface 

partiellement oxydée mène à la formation de CO/CO2. 

 

Smith et Chughtai (1996) ont étudié les interactions entre O3 et des suies de n-hexane pour 

des concentrations en ozone comprises entre 2,6 et 41,2 ppm. En mesurant la perte en 

ozone en fonction du temps, ils ont identifié trois régimes cinétiques. Dans les premiers 

instants de la réaction la capture de l’ozone est rapide, sa concentration décroit rapidement. 

Les auteurs attribuent cela à une décomposition catalytique de l’ozone en oxygène 

moléculaire ( 23 3O2O → ). Le second régime met en évidence la formation de groupements 

carboxyliques, d’eau et de dioxyde de carbone en phase gazeuse, menant à une 

augmentation en masse des particules de suie. Cette oxydation de surface engendre une 

décroissance du taux de disparition de l’ozone. Le troisième régime correspond à une longue 

période d’oxydation durant laquelle le processus de disparition de l’ozone est de second 

ordre.  

 

Fenidel et al. (1995) ont étudié les interactions entre un aérosol de particules carbonées et 

l’ozone dans un réacteur à écoulement. L’aérosol (10 < Dm <100 nm ; SBET = 395 m2/g) est 

généré par une décharge électrique (Palas GfG 1000) et consiste en agrégats de particules 

de 5 nm. Des expositions à différentes concentrations ont été réalisées (160 < [O3]0 < 915 

ppb) ; les coefficients de capture résultants présentent une dépendance à la concentration 

initiale en ozone (2,2x10-4 < γ < 3,3x10-3). Suite à l’exposition à l’ozone les auteurs ont 

observé une augmentation en taille de l’aérosol d’environ 0,3 nm, interprétée par l’adsorption 

d’oxygène atomique (ou de molécule d’ozone) à la surface des particules. Les particules 

ozonolysées mises en contact avec de l’air sans ozone présentent une réduction en taille 

d’environ 0,1 nm.  Les auteurs en déduisent une transformation des atomes de carbone en 

CO ou CO2. 

 

Kamm et al. (1999) ont également exposé des particules générées par décharge électrique 

(Palas GfG 1000) à l’ozone dans une chambre à aérosol. Les auteurs distinguent trois 

régimes dans la réaction entre l’ozone et la surface carbonée. Le mécanisme proposé est 

présenté figure 8. 
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Figure 8 : Mécanisme proposé par Kamm et al . (1999) pour décrire la réaction entre l’ozone et 
un aérosol carboné. Avec SS : site de surface ; SSO  : site de surface occupé par un atome 

d’oxygène ; SS’ : site de deuxième couche ; SSp : s ite passivé (non réactif).  
 

Le régime (I) correspond à une réaction rapide de recouvrement d’une monocouche d’ozone 

sur des sites de surfaces (SS). Kamm et al. (1999) se basent alors sur l’observation de 

Stephens et al. (1986) selon laquelle une molécule d’oxygène est émise pour chaque 

molécule d’ozone perdue. Ils suggèrent de modéliser la surface graphitique des suies 

comme un très grand HAP avec 1,9 x1015  cycles à six membres par cm2. Ils concluent ainsi 

à une adsorption d’un atome d’oxygène tous les 3 cycles, comme en témoigne la figure 9. 

 

 
 

Figure 9 : Représentation schématique de la surface  graphitique des suies sur laquelle est 
adsorbée une monocouche d’atome d’oxygène (Kamm et al ., 1999). 

 

Le régime (II) est caractérisé par une destruction catalytique lente de l’ozone menant à la 

formation de CO et CO2. Ces espèces se formeraient sur les arêtes des couches 

graphitiques plus qu’en surface régulière. Le régime (III) révèle quant à lui une passivation 

de surface par l’ozone. 

 

Disselkamp et al. (2000) ont étudié les interactions entre des suies commerciales (Degussa  

FW2) et l’ozone dans une chambre à aérosol couplée à un spectromètre infrarouge. Ils ont 
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mis en évidence la formation de CO2 dès la mise en contact des particules carbonées avec 

l’ozone. La production instantanée de CO2 dans cette étude est, selon les auteurs, 

incompatible avec une destruction catalytique rapide de l’ozone, ce qui va à l’encontre de 

l’étude de Smith et Chughtai (1996). Les auteurs n’ont cependant pas observé la formation 

de CO.  

 

Pöschl et al. (2001) soutiennent quant à eux le mécanisme proposé par Stephens et al. 

(1986) et attribuent la destruction catalytique rapide de l’ozone observée par Smith et 

Chughtai (1996) à une adsorption réversible de type Langmuir suivie par des processus 

d’oxydation. Shiraiwa et al. (2011) ont modélisé les résultats expérimentaux obtenus par 

Pöschl et al. Un simple mécanisme de type Langmuir-Hinshelwood met en jeu des temps de 

résidence de l’ozone dans la particule de l’ordre de 16 s, bien plus grand que les calculs 

basés sur la théorie de la fonctionnelle de la densité (DFT) qui prévoit des temps de l’ordre 

de quelques nanosecondes. Les auteurs mettent ainsi en évidence un mécanisme Langmuir-

Hinshelwood à plusieurs étapes impliquant la formation d’intermédiaires réactifs de l’oxygène 

(ROI : reactive oxygen intermediate) ayant des temps de vie de l’ordre de 100 s. Une fois 

formés, les ROI peuvent réagir avec les molécules présentes en surface. 

 
Lelièvre et al. (2004b) ont étudié la réaction hétérogène entre l’ozone et des suies de toluène 

et kérosène dans un réacteur à écoulement. Ils observent une consommation initiale rapide 

d’ozone, suivie par une désactivation rapide de surface. Dans cette étude la perte d’ozone 

est décrite comme étant un processus irréversible avec une vitesse de réaction dépendante 

du nombre de sites actifs à la surface. 

 
Les auteurs observent une diminution du coefficient de capture avec le temps, due à une 

désactivation de surface. Il propose la formule empirique suivante pour le calcul de γ en 

fonction du temps :  

 

t]k[O1 030

0

γ+
γ=γ                                                                                        Équation 27        

 

avec γ0 : coefficient de capture initial 

         k : constante de second ordre relative à la désactivation de surface (cm3.molécule-1.s-1) 

         [O3]0 : la concentration initiale en ozone (molécule.cm-3) 

         t : temps de contact entre l’ozone et les suies (s) 

                                                            

Cette équation implique une décomposition catalytique lente de l’ozone après la phase de 

désactivation rapide de surface.  
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De même, McCabe (2009) lors de la mise en contact de suie de n-hexane avec O3, observe 

une diminution rapide de la concentration en ozone, puis une désactivation progressive de 

surface jusqu’à atteindre un palier. Ce palier qui atteint environ 90% de la concentration 

initiale en ozone pourrait s’expliquer par une faible décomposition catalytique de l’ozone. Par 

ailleurs, l’auteur réfute les conclusions de Smith et Chughtai (1996) et Kamm et al. (1999) 

selon lesquelles une décomposition catalytique de l’ozone se produirait en début de réaction. 

Selon lui la désactivation de surface est trop rapide pour pouvoir être un processus 

catalytique. Mc Cabe met en évidence une décroissance du coefficient de capture de l’ozone 

par les suies en fonction de la concentration en ozone.  Cette observation est selon lui en 

accord avec un mécanisme de type Langmuir-Hinshelwood. En effet, l’augmentation de la 

concentration mène à une augmentation des collisions entre l’ozone et la surface. Ceci a 

pour effet de diminuer le nombre de collisions réactives. Une fois la surface saturée plus 

aucune collision n’est réactive, d’où la diminution du coefficient de capture. 

 

Le tableau 4 compare les coefficients de capture calculés dans différentes études.  

 

 

Auteurs Dispositif type de 
suie 

SBET  
(m2/g) 

[O3] x10 12 
molécules.cm -3 

Surface 
utilisée  γ0  γ∞ 

Stephens et 
al., (1986) 

Cellule de 
Knudsen 

Charbon 
de bois 37  BET (2,0-40) x 

10-4 
(2,7-11) x 

10-5 

Fenidel et 
al., (1995) 

Chambre à 
écoulement 

Aérosol 
de 

graphite 
395 3,9-22,3 BET (2,2-33) x 

10-4  

Rogaski et 
al., (1997) 

Cellule de 
Knudsen 

Degussa 
FW2   géométrique 1 x 10-3  

Kamm et al., 
(1999) 

Chambre à 
aérosol 

Aérosol 
de 

graphite 
395 2,4-26 BET  (1±0,6) x 

10-7 

Disselkamp 
et al., (2000) 

Chambre à 
aérosol 

Degussa 
FW2 460 850 BET 10-3 10-8 

Longfellow 
et al., (2000) 

Réacteur à 
paroi 

recouverte 

Suie de 
méthane 25 0.03 géométrique 7 x 10-2 (1,6 ± 0,2) 

x 10-4 

Lelièvre et 
al., (2004b) 

Réacteur à 
paroi 

recouverte 

Suie de 
kérosène 120 0,4-15,7 BET (1,8 ± 0,7) 

x 10-4 0 

Lelièvre et 
al., (2004b) 

Réacteur à 
paroi 

recouverte 

Suie de 
toluène 175 0,6-13,2 BET (3,8 ± 1,4) 

x 10-4 0 

McCabe, 
(2009) 

Réacteur à 
paroi 

recouverte 

Suie 
d’hexane 17.1 0,07-4 BET (8-100) x 

10-5 0 

Tableau 4 : Comparaison du coefficient de capture de l’ozone su r des particules carbonées 
obtenu dans la littérature. 
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On remarque une variation des coefficients de capture  relativement importante : 8 × 10-5 < γ0 

< 7 × 10-2  et  0 < γ∞ < 1 × 10-4 (voir explications 1.3.1.6). 

 

1.3.1.4 Interaction avec l’atome d’oxygène 

 

La concentration en oxygène atomique dans la basse atmosphère est très faible (< 106 

atome.cm-3) (Cadle, 1964). L’étude des interactions hétérogènes avec ces atomes présente 

donc peu d’intérêt atmosphérique. Cependant les mécanismes de réaction de O avec des 

particules carbonées peuvent apporter des précisions quant aux mécanismes de réaction 

avec l’ozone. En effet, comme nous l’avons détaillé précédemment, l’adsorption de l’ozone 

sur des surfaces carbonées pourrait mettre en jeu des processus de dissociation impliquant 

l’oxygène atomique. C’est pourquoi nous avons choisi de nous y intéresser.  

 

Les études expérimentales d’exposition d’atome d’oxygène à des surfaces carbonées sont 

très rares et relativement anciennes. Marsh et al. (1965) ont notamment exposé des 

surfaces carbonées amorphes à 25-30 % d’oxygène. Ils ont mis en évidence la diminution de 

la vitesse de réaction avec l’augmentation du temps d’exposition et la diminution de la 

température. Cette baisse de réactivité serait provoquée par l’oxydation de la surface. Ces 

auteurs ont également observé la formation de CO et CO2. 

 

En se basant sur des calculs d’énergies d’activation, Sun et al. (2011) ont étudié les 

mécanismes de formation de CO et CO2 suite à l’exposition d’oxygène atomique sur des 

surfaces graphitiques. Les groupements de type époxyde (forme la plus stable d’adsorption 

de l’oxygène sur des surfaces graphitiques) nécessitent des énergies d’activation bien trop 

importantes pour se décomposer en oxydes de carbone. Les groupements lactone seraient 

alors impliqués dans la  formation de CO et CO2 à partir d’atomes d’oxygène. 

 

1.3.1.5 Réactions compétitives et influence du rayonnement solaire 

 

Des études ont montré que l’exposition préalable de particules de suie à l’ozone diminue la 

réactivité de ces dernières envers le dioxyde d’azote. Ceci suggère une adsorption 

compétitive entre ces deux espèces contrôlées  par le nombre de sites actifs à la surface de 

la particule. En effet l’oxydation de la suie par l’ozone conduit à l’augmentation du taux 

d’oxygène à la surface, ce qui diminue la réactivité de la couche externe envers NO2. Ces 

observations tendent donc à minimiser l’impact du dioxyde d’azote dans des conditions 

atmosphériques ; puisque d’une part les concentrations atmosphériques en ozone sont plus 
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importantes que celles de NO2,  et d’autre part la réaction de l’ozone avec les suies est plus 

rapide qu’avec le dioxyde d’azote (Lelièvre et al., 2004a ; Aubin et Abbatt, 2007).  

 

Pöschl et al. (2001) ont montré une diminution du nombre de molécules  d’ozone adsorbées 

sur des particules carbonées recouvertes de benzo[a]pyrène, en présence de 25 % de taux 

d’humidité. Ils attribuent cette diminution de réactivité à une adsorption compétitive entre 

l’ozone et H2O. 

 

Chughtai et al. (2003) ont montré au contraire, pour la réaction entre l’ozone et des 

particules de suie de combustion d’hexane, une vitesse de disparition de l’ozone qui 

augmente avec l’augmentation de l’humidité relative (RH=2-40%). 

 

Smith et Chughtai, (1997) ont étudié l’effet du rayonnement simulé sur la réaction entre suie 

et ozone. La vitesse de diminution de l’ozone n’est pas influencée par le rayonnement simulé. 

Le principal effet observé est le changement de distribution de produits de réaction vers 

CO2(g), CO(g) et H2O(g) au détriment de la formation de groupements carboxyliques à la 

surface de la suie.  

 

1.3.1.6 Variabilité du coefficient de capture 

 

La grande variabilité observée entre les coefficients de capture déterminés pour un oxydant 

donné peut s’expliquer par différents facteurs. 

 

Les particules utilisées peuvent présenter de grandes différences de surface spécifique, de 

structure, de morphologie, de composition chimique. Le nombre de sites actifs à la surface 

peut donc varier considérablement. 

 

Par ailleurs, la quantité de particules exposée peut influencer la disponibilité de l’ozone à 

l’ensemble de la surface particulaire. Lelièvre et al. (2004b) ont  notamment étudié l’influence 

de la masse de l’échantillon de suies sur la perte d’ozone.  La vitesse de disparition de 

l’ozone évolue linéairement, puis devient constante à partir d’une certaine masse de suies, 

révélateur  d’une limite d’accessibilité de la surface à l’ozone. De même les méthodes 

d’exposition divergent selon les études. Les particules peuvent être exposées sous forme de 

poudre, de dépôt mince (sur un filtre ou sur des parois d’un réacteur à écoulement) ou sous 

forme d’aérosol. Ce qui peut engendrer des différences d’accessibilité à l’oxydant. 
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Comme on l’a vu précédemment, la concentration initiale et le temps d’exposition à l’espèce 

oxydante sont des paramètres déterminants dans la valeur du coefficient de capture. 

 

Un autre facteur critique est la méthode de calcul du coefficient de capture. Selon les 

différentes études, la surface considérée dans le calcul de γ peut diverger. On remarque 

ainsi que les valeurs des coefficients de capture déterminés par l’utilisation de la surface 

géométrique sont plus élevées que celles calculées par la surface BET. En effet la surface 

géométrique ne prend pas en compte la microstructure des particules, elle représente ainsi 

la surface minimale accessible à l’oxydant gazeux. Le calcul de γ par l’utilisation de cette 

surface va donc atteindre une limite supérieure (γ étant inversement proportionnel à la 

surface). La surface BET, quant à elle, est déterminée par adsorption physique d’une 

monocouche de N2. Elle correspond donc à la surface réelle disponible aux molécules 

d’azote. Or il est probable que la surface réellement disponible pour de plus grosses 

molécules telles que O3 ou NO2 soit moins importante. La surface BET correspond alors à la 

surface maximale disponible pour l’ozone, soit une limite inférieure de valeur de coefficient 

de capture. 

 

Le coefficient de capture semble donc être une donnée spécifique de réactivité inhérente aux 

conditions expérimentales. Il convient d’être attentif lors de la comparaison des γ issus de la 

littérature. 

 

1.3.2 Réactivité des HAP particulaires 

 

Dans la partie à venir, nous nous intéresserons uniquement au devenir des hydrocarbures 

aromatiques polycycliques adsorbés en surface des particules de suie. 

 

1.3.2.1 Réaction de photolyse 

 

La transformation photochimique est généralement considérée comme la voie la plus 

importante de dégradation des HAP particulaires dans l’atmosphère (Baek et al., 1991). 

 

Korfmacher et al. (1980) ont étudié la résistance de certains HAP à la décomposition 

photochimique. Ils ont montré l’influence de la nature du substrat sur la photosensitivité du 

HAP adsorbé. En effet le BaP et l’ANT sont hautement résistants lorsqu’ils sont adsorbés sur 

des cendres volantes de charbon, mais se dégradent rapidement lorsqu’ils sont adsorbés sur 

de l’alumine activé. 
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Behymer et Hites, (1985) ont mis en évidence l’influence de la couleur du substrat, et de son 

contenu en carbone sur la réactivité des HAP à la photochimie. Ils ont montré ainsi que des 

HAP associés à des particules claires (silice, alumine, cendres claires…) sont dégradés 

beaucoup plus rapidement que sur des particules foncées (cendres volantes contenant un 

taux de carbone > 5 %, black carbon…). Dans le cas de particules claires, la réactivité 

photochimique dépend de la structure du HAP adsorbé ; alors que dans le cas de HAP 

associés à des particules carbonées, les processus photolytiques dépendent des natures 

physique et chimique du substrat. Ainsi les HAP sont stabilisés lorsqu’ils sont associés à des 

substrats noirs ou gris, qui absorbent alors la plupart des radiations solaires. 

 

Le tableau 5 présente les temps de demi-vie liés à la dégradation par photolyse de 16 HAP 

adsorbés sur différents substrats. 

 

HAP Gel de silice alumine Cendres 
volantes 

Black 
Carbon 

acénaphtylène 0,7 2,2 44 170 

acénaphtène 2,0 2,2 44  

fluorène 110 62 37 > 1000 

dibenzothiophène 18 45 49 > 1000 

phénanthrène 150 45 49 > 1000 

anthracène 2,9 0,5 48 310 

4H-cyclopenta[def]-phénanthrène 28 6,5 42 > 1000 

fluoranthène 74 23 44 > 1000 

pyrène 21 31 46 > 1000 

benzo[a]anthracène 4,0 2,0 38 650 

chrysène 100 78 38 690 

benzo[e]pyrène 70 110 35 > 1000 

benzo[a]pyrène 4,7 1,4 31 570 

perylène 3,9 1,2 33 870 

benzo[ghi]perylène 7 22 29 > 1000 

 
Tableau 5 : Temps de demi-vie (h) pour la photolyse  de HAP sur différents substrats, 

déterminés dans un photoréacteur rotatif ( ≈ 25 µg de chaque HAP/ g de substrat) (Behymer et 
Hytes, 1985). 

 

Niu et al. (2007) ont étudié la photoréactivité de HAP adsorbés sur des cendres volantes 

sous lumière solaire simulée pendant 550 h. La dégradation des HAP suit alors une loi 

cinétique de premier ordre. Les auteurs ont également montré qu’un rayonnement UV (280-

315 nm) accélère la réactivité des HAP adsorbés.  
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Les produits de ces réactions photochimiques sont nombreux ; les HAP oxygénés formés 

peuvent contenir des fonctions hydroxyles, cétones, quinones, aldéhydes ou acides 

carboxyliques (Miet, 2008). La figure 10 présente les principaux produits de 

photodégradation du benzo[a]pyrène. 

 
 

Figure 10 : Photolyse du BaP en présence d’oxygène (Calvert et al ., 2002). 
 

Les réactions de photolyse du phénanthrène et de l’anthracène adsorbés sur des cendres 

volantes conduisent respectivement à la formation de 9,10-phénanthrènequinone (Barbas et 

al., 1996) et de 9,10-anthraquinone (Korfmacher et al., 1980) majoritairement.  

 

La figure 11 présente les produits de photolyse du phénanthrène adsorbé sur du gel de silice 

en présence d’oxygène. 

 

 
 

Figure 11 : Produits de photodégradation du phénant hrène adsorbé sur du gel de silice en 
présence d’oxygène (Barbas et al  1996). 
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Barbas et al. (1996) ont mis en évidence l’intervention de l’oxygène singulet dans le 

mécanisme de photodégradation du phénanthrène. Ils ont en effet remarqué que la 

dégradation du phénanthrène était stoppée lors de l’ajout d’une molécule-piège à O singulet 

à la surface de la particule (2,5-diméthylfurane). Bien que ce mécanisme soit le plus souvent 

identifié dans la littérature, d’autres voies de dégradation par photolyse sont également 

possibles (Miet, 2008).  

 

1.3.2.2 Réactivité avec OH 

 

Esteve et al. (2004, 2006) ont étudié la réactivité entre le radical OH et des HAP adsorbés 

sur diverses surfaces. La figure 12 présente la cinétique de dégradation par le radical OH du 

fluoranthène adsorbé à la surface de particules modèles de graphite d’une part, et à la 

surface de particules issues de la combustion d’un moteur diesel d’autre part. 

 

 
Figure 12 : Cinétique de dégradation du fluoranthèn e adsorbé sur des particules de graphite 

(750 µg de FLA/g de graphite) : courbe de gauche et sur d es particules diesel (environ 50 µg/g 
de particules) ; courbe de droite, exposé à [OH] 0 = 3,4 ± 0,6 x 1010 molecule.cm -3 (Esteve et al ., 

2004, 2006). 
 

On remarque pour les deux types de particules une diminution relativement rapide de la 

concentration en fluoranthène adsorbé, suivie par l’apparition d’un plateau révélateur d’un 

effet d’inhibition du substrat. Estève a ainsi montré une réactivité importante des HAP avec 

le radical OH en phase hétérogène, avec toutefois des constantes de vitesse plus faibles 

comparées à la phase gazeuse, en particulier pour les particules issues de la combustion 

diesel. En effet dans le cas des particules diesel, le noyau carboné se forme en même temps 

que les HAP lors de la combustion. Une partie des HAP est incorporée dans le noyau et est 

donc difficilement oxydable. Cela révèle une grande stabilité des HAP-particulaires dans 
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l’atmosphère. Un effet inhibiteur lié aux surfaces carbonées a donc été mis en évidence dans 

cette étude. 

 

Cazanau (2009) a étudié la dégradation du benzo[a]pyrène adsorbé sur des particules de 

silice ([BaP] = 476 ± 62 µg/g) avec le radical hydroxyle ([OH] = 9x1011 molécule.cm-3). Il a 

mis en évidence une grande réactivité de ce HAP envers OH et a observé une réaction 

complète après 1,5 min. Les produits de réaction ont été détectés (3 composés hydroxylés), 

mais non identifiés. 

 

Esteve et al. (2003) ont étudié les produits de réaction du phénanthrène adsorbé sur du 

pyrex en présence de OH et NO2. Le mécanisme proposé est représenté figure 13. 

 
 

Figure 13 : Mécanisme de dégradation du phénanthrèn e adsorbé sur du pyrex en présence du 
radical OH et de dioxyde d’azote (Esteve et al ., 2003). 

 

Ce mécanisme implique une réaction d’initiation avec le radical OH. L’adduit formé réagit 

avec le dioxyde d’azote pour former, par perte de HONO, plusieurs hydroxy-phénanthrène. 

 

1.3.2.3 Réactivité avec l’ozone 

 

Il y a une grande variabilité  cinétique quant à la réactivité de HAP particulaires avec l’ozone 

dans la littérature, qui peut être attribuée à l’utilisation de différents substrats, différentes 
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méthodes analytiques, différentes concentrations en ozone, de taux de recouvrement en 

HAP différents... (Kwamena et al., 2004) 

 

Alebic-Juretic et al. (1990) ont étudié la dégradation avec l’ozone de plusieurs HAP adsorbés 

sur du gel de silice non actif. Ils ont montré l’influence du recouvrement sur la réactivité avec 

O3. Ils observent notamment une diminution de la réactivité de l’ozone lorsque le 

recouvrement en polyaromatiques est plus grand qu’une monocouche. Wu et al. (1984) 

expliquent la faible réactivité dans ce cas par le fait que les produits de réactions primaires, 

moins volatils que les HAP parents, restent adsorbés à la surface et empêchent l’ozone de 

réagir avec les HAP de la couche inférieure. Dans le cas où le recouvrement en HAP est 

inférieur à une monocouche, Alebic-Juretic et al. (1990) suggèrent une augmentation de la 

réactivité, due à l’augmentation du caractère électrophile de l’ozone lié aux sites de Lewis de 

la surface du gel de silice. Cette hypothèse implique une adsorption de l’ozone à la surface 

des particules. Les auteurs ont observé par ailleurs une vitesse de dégradation des HAP 

dépendante de la concentration initiale en ozone et également du type de HAP. 

 

Pöschl et al. (2001) proposent un mécanisme Langmuir-Hinshelwood pour expliquer la 

réactivité entre l’ozone et un aérosol de particules de suie recouvert de BaP.  Ainsi la 

réaction entre l’ozone et les HAP survient après une adsorption d’O3 à la surface des 

particules. Le nombre de sites vers lesquels l’ozone peut se lier étant limité, une saturation 

de surface se produit à partir d’une certaine concentration. La vitesse de la dégradation du 

BaP devient alors indépendante de [O3]. Les auteurs déterminent un coefficient de capture 

du benzo[a]pyrène variant de 2 x 10-5 à 2 x 10-6 pour des concentrations initiales en ozone 

allant de 45 à 1000 ppb. Ils observent par ailleurs un changement peu significatif de 

réactivité avec l’augmentation du recouvrement en benzo[a]pyrène. Néanmoins pour un 

recouvrement supérieur à une monocouche, la réactivité décroit fortement. En effet les 

molécules directement exposées à l’ozone se dégradent plus rapidement que celle 

recouvertes par d’autres molécules de BAP ou par des produits de réaction. 

 

Kwamena et al. (2004, 2007) montrent que la réaction avec l’ozone dépend grandement de 

son affinité avec les différents substrats ; l’ozone ayant une plus grande affinité sur les 

surfaces non polaires (comme les particules de suie). L’ordre d’affinité de l’ozone pour 

différentes surfaces est le suivant : carbone élémentaire > silice fondue > gel de silice non 

activé > solide de carbone organique > sel inorganique. Plus l’affinité de l’ozone pour une 

surface augmente, moins l’ozone est disponible pour la réaction avec les HAP adsorbés.  
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Perraudin et al. (2007b) ont étudié la dégradation par l’ozone de plusieurs HAP adsorbés sur 

des particules de graphite et de silice. La figure 14 présente les cinétiques de dégradation du 

phénanthrène, de l’anthracène et du benzo[a]pyrène pour ces deux types de particules. Le 

même type de cinétique est obtenu pour 12 autres HAP. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Ainsi dans le cas des particules de silice, on observe une diminution rapide de la 

concentration en HAP, jusqu’à une concentration nulle, ce qui implique une réaction totale 

entre l’ozone et le BaP lié à des particules de silice. Par contre, pour les particules de 

graphite, 60% du HAP adsorbé est dégradé rapidement jusqu’à l’apparition d’un plateau 

après quelques minutes d’exposition à O3. Les auteurs ont donc mis en évidence l’influence 

du substrat sur l’oxydation des HAP. La taille des pores et la surface spécifique de la 

particule support peuvent influencer la fraction de HAP disponible pour l’oxydation à O3. En 

l’occurrence, les particules de graphite stabiliseraient les HAP les plus réactifs vis-à-vis de 

l’ozone. Perraudin et al, observent d’autre part une dépendance des constantes cinétiques 

de premier ordre avec la concentration initiale en ozone (0,4 - 3,3 × 1014 molécule.cm-3). 

 

Bedjanian et Nguyen (2010) ont étudié les cinétiques de réaction entre l’ozone et des HAP 

présents en surface de suie de Kérosène. Ils observent de même une dégradation 

incomplète des HAP en surface, indiquant qu’une partie de ces molécules adsorbées n’est 

pas accessible à l’ozone (HAP piégés dans les pores des particules et/ou présents sous 

forme d’amoncellements). Les auteurs déterminent des constantes de vitesses de premier 

ordre variant de 0,004 à 0,008 s-1 selon le HAP exposé et sont indépendantes de la 

concentration initiale en ozone (0,5 - 92 × 1012 molécule.cm-3). 

 

  

Figure 14 : Cinétique de dégradation par O 3 (~ 3 × 1014 molecule .cm −3) du phénanthrène , de 
l’anthracène, du benzo[a]pyrène adsorbés sur des pa rticules de graphite (traits pleins) et 

sur des particules de silice (traits pointillés) (P erraudin et al ., 2007b). 
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Cazanau (2009) a étudié l’influence de la concentration particulaire en BaP sur la réactivité 

avec l’ozone. La figure 15 présente la cinétique de dégradation du benzo[a]pyrène associé à 

des particules de silice exposées à l’ozone pour deux concentrations en BaP. 

 

 
Figure 15 : Concentration normalisée du benzo[a]pyr ène pour une concentration particulaire 

de 353 µg/g et de 36 µg/g de silice en fonction du temps d’exposition à l ’ozone (2,1x10 13 

molécule.cm -3) (Cazanau, 2009).  
 

L’auteur a mis en évidence l’influence de la concentration en BaP adsorbé sur des particules 

de silice sur la réactivité avec l’ozone. La vitesse de réaction du benzo[a]pyrène avec l’ozone 

est alors 4 fois plus rapide lorsque la concentration particulaire est égale à 36 µg/g comparé 

à 353 µg/g. 

 

Kwamena et al. (2006) ont étudié la réaction entre l’anthracène et O3 et ont montré la 

formation d’anthraquinone. Letzel et al. (1999) ont observé la formation de benzo[a]pyrène-

diones, en exposant à l’ozone du BaP déposé sur un filtre de quartz. 

 

Perraudin et al. (2007a) ont identifié et quantifié les produits d’ozonolyse de l’anthracène et 

du phénanthrène adsorbés sur des particules de silice. Les produits primaires de ces 

réactions sont respectivement l’anthrone, l’anthraquinone et 1,1’-biphenyl-2,2’-

dicarboxaldéhyde. Le mécanisme de réaction de l’anthracène avec l’ozone proposé par ces 

auteurs est présenté figure 16. Ce mécanisme implique une addition de l’ozone sur les 

positions 9 et 10C de l’anthracène. L’ozonide obtenu se réarrange en hydroperoxyde en 

présence de solvant protique (eau dans cette étude), pour finalement former l’anthraquinone 

par déshydratation. 
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Figure 16 : Mécanisme proposé par Perraudin et al ., pour la réaction entre l’anthracène 
particulaire et l’ozone (Perraudin et al ., 2007a). 

 

� Conclusion 

Au vu des constantes cinétiques mesurées dans la li ttérature , la réaction avec 

l’ozone pourrait être une voie importante de dégrad ation des HAP particulaires 

dans l’atmosphère.  Les produits de réaction observés sont principalem ent des 

diacides, des cétones, des quinones. La réactivité des HAP  à l’ozone dépend 

fortement de la nature du substrat sur lequel ils s ont adsorbés . Plus l’ozone a 

d’affinité avec la surface, moins l’oxydant est dis ponible pour la réaction avec les 

HAP adsorbés. Ainsi les surfaces c arbonées ont un effet stabilisant sur les HAP 

particulaires vis-à-vis de l’ozone. Certaines études montrent que la vitesse de 

dégradation des HAP dépend linéairement de la conce ntration initiale en ozone ; 

ce qui suggère une réaction bimoléculaire directe entre les HAP adsorbés et 

l’ozone. D’autres observent des vitesses de réactio n constantes à partir d’une 

certaine concentration en ozone, en accord avec un mécanisme de type Langmuir-

Hinshelwood. La vitesse de réaction dépend égalemen t de la concentration 

particulaire en HAP. Au delà d’un recouvrement équi valent à une monocouche de 

surface, la vitesse de dégradation décroit fortemen t, révélateur d’une accessibilité 

plus faible de l’ozone aux molécules polyaromatique s en surface. 

Anthrone 

Anthraquinone 
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1.3.2.4 Réactivité avec les NOx 

 

Esteve et al. (2004) ont étudié les interactions entre NO et des HAP adsorbés sur des 

particules carbonées.  Ils ont mis en évidence une réactivité très faible entre le monoxyde 

d’azote et des HAP particulaires (seulement 3% de perte de HAP après 900s d’exposition à 

[NO]0 = 8,0x1013 molecule.cm-3). La réaction HAP/NO est donc trop lente pour être d’intérêt 

atmosphérique. 

 

Les mêmes auteurs ont réalisé des expériences similaires avec du dioxyde d’azote. La figure 

17 présente les cinétiques de dégradation par NO2 du BaP et du phénanthrène adsorbé sur 

des particules de graphite. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Des différences importantes de réactivité ont été observées selon l’espèce polycarbonée 

adsorbée à la surface des particules. On observe ainsi une dégradation de 65 % en BaP et 

de 45 % en phénanthrène (au-delà de 1800 s) jusqu’à l’apparition d’un plateau. La présence 

de ce plateau dépendrait alors de la nature du substrat et également de la nature du HAP 

particulaire (Esteve et al., 2004). 

 

(Perraudin et al., 2005b) confirment le rôle critique du substrat dans la réaction hétérogène 

de NO2 avec des HAP particulaires. Ils ont étudié la réaction entre le dioxyde d’azote et des 

HAP adsorbés sur des particules de silice. Une dégradation totale fut observée pour les HAP 

les plus réactifs comme le BaP, (Cf. figure 18). 

 

Figure 17 : Cinétique de dégradation du BaP et du phénanthrène adsorbé s sur des particules de 
graphite (respectivement 800 µg/g et 740 µg/g), exposées à 8,0x10 13 molecule.cm -3 de NO2 (Esteve 

et al., 2004). 
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Figure 18 : Cinétique de dégradation du benzo[k]flu orenthène, du benzo[e]pyrène et du 

benzo[a]pyrène, adsorbés sur des particules de sili ce et exposés à 1,5 x 10 12 molécule.cm -3 de 
NO2 (Perraudin et al., 2005b).  

 

 

Ainsi la durée de vie du Benzo[a]pyrène adsorbé sur des particules de silice, dans une 

atmosphère riche en NO2, est seulement de quelques minutes. Lorsque les HAP sont 

adsorbés sur des particules de silice, la vitesse d’oxydation dépend fortement de la nature 

du HAP. Dans le cas de surfaces carbonées cette dépendance est moins marquée 

(Perraudin et al., 2005b). 

 

Dans l’atmosphère, l’impact du dioxyde d’azote sur la dégradation des HAP particulaires est 

souvent considéré comme négligeable (Esteve et al., 2004), (Mirivel, 2009), (Nguyen et al., 

2009). Nguyen et al. (2009) estiment en effet une limite inférieure de 6h pour la durée de vie 

atmosphérique des HAP adsorbés sur des aérosols carbonés à l’égard de leur dégradation 

par NO2, ce qui semble relativement lent comparé à la réaction avec l’ozone. Mirivel (2009) a 

montré qu’une exposition de 24 h à 50 ppb de NO2 n’a aucun effet sur les pertes en HAP. 

Néanmoins dans des conditions particulières de fortes concentrations en dioxyde d’azote, 

associées par exemple à des phénomènes de combustion, cette réaction pourrait gagner en 

importance. D’autant plus que les HAP sont généralement émis en même temps que le NO2 

des sources de combustion. 

 

Cazanau (2009) a mis en évidence la formation des 1-,3- et 6-nitrobenzo[a]pyrène suite à 

l’exposition au dioxyde d’azote du BaP associé à des particules de silice. De même Carrara 

et al. (2010) ont observé la formation de 6-nitrobenzo[a]pyrène après exposition au NO2 de 

BaP adsorbé sur des particules de suie. Le mécanisme proposé par Cazanau est présenté 

figure 19. 
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Figure 19 : Mécanisme proposé par Cazanau (2009) po ur la nitration du benzo[a]pyrène.  

 

Ce mécanisme est basé sur l’addition électrophile de deux molécules de NO2 et la formation 

de HONO. 

 

Gross et Bertram, (2008) ont déterminé les coefficients de capture des cinétiques de 

réactions entre plusieurs HAP déposés sur les parois d’un réacteur à écoulement et diverses 

espèces oxydantes. Ils ont observé des réactivités relativement lentes lorsque des HAP sont 

exposés à N2O5 ou HNO3 (10 ppb) ; dans ces cas pour le pyrène γ ≤ 6,6 x 10-5. Les auteurs 

ont mis en évidence des réactions très rapides entre des HAP et le radical NO3 (50 ppt) ; par 

exemple : γ = 0,79 (+0,21/-0,67) pour le pyrène. Le radical NO3 pourrait ainsi être un puits 

important pour les HAP dans des conditions atmosphériques nocturnes (Gross et Bertram 

estime un temps de vie atmosphérique du pyrène inférieur à 28 s). Le mécanisme de 

réaction de surface entre le pyrène et NO3 suggéré par les auteurs est présenté figure 20.  
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Figure 20 : Mécanisme de réaction de surface entre le pyrène et le radical NO 3 proposé par 

Gross et Bertram (2008). 
 

Le mécanisme, inspiré de mécanismes réactionnels en phase gazeuse, est basé sur une 

addition réversible de NO3 sur le pyrène (a), (b). L’adduit alors formé peut réagir par des 

réactions bimoléculaires compétitives avec NO2 (c) et O2 (d), et subir des réactions 

unimoléculaires (e). La production de HNO3 et de NO2 a par ailleurs été observée par les 

auteurs, ce qui est en accord avec les voies (c) et (e). La production de nitro-pyrènes et 

d’hydroxy-(nitro)-pyrènes est ainsi envisagée. 

 

� Conclusion 

La réactivité des Hydrocarbures aromatiques polycyc liques avec le dioxyde 

d’azote semble négligeable dans des conditions atmo sphériques normales 

diurnes. Elle pe ut cependant gagner en importance lors de phénomène s de 

combustion au cours desquels des HAP sont formés en  même temps que le NO 2 

présent dans de fortes  concentrations. Les produit s alors formés sont 

principalement des nitro-HAP. Des études révèlent l e rôle majeur du substrat sur 

la réactivité avec le dioxyde d’azote. Les HAP asso ciés à des surfaces carbonées 

présentent une dégradation incomplète suite à une e xposition au dioxyde 

d’azote. La vitesse d’oxydation dépend alors de l’espèce polycarbonée 

adsorbée. L’influence du type de HAP en surface sem ble accentuée lorsqu e ces 

molécules sont associées à des particules de silice . Dans des conditions 

atmosphériques nocturnes le radical NO 3 pourrait constituer un puits important 

pour les HAP particulaires. Les produits formés pou rraient être des nitro- HAP et 

des hydroxy-(nitro)-HAP. 
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1.3.2.5 Réactions compétitives 

 

Dans des conditions atmosphériques diurnes, la photolyse des HAP est en compétition avec 

l’oxydation par O3 sur des particules minérales. Le tableau 6 présente les temps de demi-vie 

atmosphérique de plusieurs HAP adsorbés sur des particules minérales soumises à un 

rayonnement solaire simulé et/ou une exposition à l’ozone. 

 

HAP Rayonnement solaire 
simulé 

Rayonnement solaire 
et ozone (0,2 ppm) 

Obscurité et ozone 
(0,2 ppm) 

Anthracène 0,20 0,15 1,23 

Benzo[a]anthracène 4,20 1,35 2,88 

Dibenzo[ah]anthracène 9,60 4,80 2,71 

Dibenzo[ac]anthracène 9,20 4,60 3,82 

Pyrène 4,20 2,75 15,72 

Benzo[a]pyrène 5,30 0,58 0,62 

Benzo[e]pyrène 21,10 5,38 7,60 

Benzo[b]fluoranthène 8,70 4,20 52,70 

Benzo[k]fluoranthène 14,10 3,90 34,90 

 

Tableau 6 : temps de demi-vie (h) de certains HAP d ans des conditions atmosphériques 
simulées (Ravindra et al ., 2008). 

 

On remarque que les HAP se dégradent très rapidement lorsqu’ils sont exposés à l’ozone  et 

également soumis à  un rayonnement solaire simulé (Ravindra et al., 2008). 

 

Schauer et al. (2003) ont observé  que l’exposition de NO2 seul n’avait pas d’effet significatif 

sur la dégradation du BaP adsorbé sur des particules de suie, mais que la dégradation 

s’accélérait lors d’une exposition à l’ozone, comparé à O3 seul. Les résultats de cette étude 

sont présentés figure 21. 

 

 
Figure 21 : Dégradation du BaP,  adsorbé sur des pa rticules de suie, exposé à NO 2 et/ou O 3 

(Schauer et al ., 2003). 
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Kamens et al. (1988) ont étudié l’effet de la température et du taux d’humidité sur la 

dégradation photolytique de HAP  adsorbés sur des particules de suie. Ils ont observé une 

augmentation de la réactivité des HAP, avec l’augmentation de la température et/ou 

l’augmentation du taux d’humidité.  

 

Plusieurs études montrent l’influence du taux d’humidité sur les réactions d’oxydation des 

HAP par l’ozone. Kwamena et al. (2004) ont observé une augmentation de la réactivité entre 

l’ozone et le BaP adsorbé sur un aérosol d’acide azélaϊque pour une humidité relative (RH) 

élevée (72%) comparée à des conditions sèches (RH < 1%). Ainsi pour une concentration en 

ozone de 100 ppb le temps de vie du BaP est de 84 min sous des conditions sèches et de 

28 min à 72% d’humidité relative. L’accroissement de la réactivité à haute RH serait dû à 

l’augmentation de l’affinité de l’ozone pour la surface de l’acide azélaϊque humide.  Pöschl et 

al. (2001) observent, quant à eux, une diminution de la réactivité entre le BaP adsorbé sur 

des particules de suie et l’ozone (diminution de la vitesse de disparition de l’ozone et 

diminution de la vitesse de dégradation du BaP), lorsque le taux d’humidité est inférieur à 

25% par rapport à des conditions sèches (< 1%). Les auteurs suggèrent une adsorption 

rapide, réversible et compétitive entre O3 et H2O à la surface de la particule, suivie par une 

lente réaction de surface entre l’ozone adsorbé et le BaP.   

 

1.3.2.6 Temps de vie atmosphérique 

 

Le tableau 7 présente le temps de vie atmosphérique de HAP dans des conditions diurnes 

d’air propre ou pollué. 

 

Dans des conditions d’air propre, le processus de dégradation des HAP particulaires le plus 

important est la réaction avec l’ozone, quel que soit la nature du substrat. Dans des 

conditions d’air pollué, les réactions en phase gazeuse initiées par OH, les oxydations 

hétérogènes par O3 et  par NO2 sont trois processus compétitifs dépendant de la structure 

des HAP, de la concentration en gaz oxydant et de la nature des particules.  
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Tableau 7 : Temps de vie atmosphérique de HAP évalu és dans plusieurs études (Perraudin et 

al., 2007b). 

 

1.3.3 Réactivité des HAP polaires particulaires 

 

1.3.3.1 HAP nitrés 

 

Ces espèces peuvent être produites par nitration électrophile directe des HAP parents au 

cours de combustions incomplètes, particulièrement dans les échappements diesel dans 

lesquels le 1-nitropyrène est le HAP nitré le plus abondant. D’autres nitro-HAP ne sont pas 

observés directement après combustion (ou sont en dessous du seuil de détection), mais 

sont omniprésents sur les particules atmosphériques, tels le 2-nitrofluoranthene et le 2-

nitropyrène. Ces HAP nitrés sont alors formés par des réactions de HAP gazeux en 

présence de NOx, initiées par OH le jour et par NO3 la nuit (Bamford et Baker, 2003).  

 

Les concentrations en nitro-HAP (phases gazeuse et particulaire) dans l’atmosphère sont de 

l’ordre de 0,1 à 1000 pg.m-3 (Ringuet, 2012). 

 

Diverses études se sont attachées à considérer la photodégradation de HAP nitrés associés 

à différents substrats. Kamens et al. (1994) montrent une grande photoréactivité de 6-

nitrobenzo[a]pyrène et des 1- et 2-nitropyrènes adsorbés sur des particules diesel 
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fraîchement émises, lors d’une exposition à la lumière solaire. Il semble cependant que des 

HAP nitrés adsorbés sur des suies diesel âgées ne se photodégradent pas (Holder et al., 

1994). 

 

De même que pour la réaction de photolyse des HAP, le mécanisme proposé dans le cas 

des nitro-HAP est l’intervention de l’oxygène singulet, par coupure de la liaison C-N. Le 

mécanisme de photolyse du 1-nitropyrène adsorbé sur des particules de suie diesel proposé 

par Fan et al., est présenté figure 22. 

 

 

 
 

Figure 22 : Voie de photodégradation du 1-nitropyrè ne adsorbé sur des particules diesel (Fan 
et al ., 1996) 

 

Les différents produits de réactions de photolyse des nitro-HAP sont donc des HAP hydroxy-

nitrés, des quinones ainsi que des HAP hydroxylés (Fan et al., 1996). 

 

La réactivité hétérogène des HAP nitrés dans l’atmosphère a été peu étudiée. Fan et al. 

(1996) se sont intéressés à la réaction de certains nitro-HAP adsorbés sur des particules de 

suie avec de l’ozone ou un mélange de NO2-NO3-N2O5. Ils ont ainsi mis en évidence une 

dégradation du 1-, 2- nitropyrène et du 2- ,3- ,8- nitrofluoranthène, avec une vitesse de 

réaction plus importante avec l’ozone qu’avec NO2-NO3-N2O5. Ces mécanismes, de moindre 

importance que la photodégradation des HAP nitrés le jour, pourraient jouer un rôle durant la 

nuit.  

 

Miet et al. (2009) ont observé la dégradation du 1- nitropyrène adsorbé sur des particules de 

silice exposées à NO2. Le mécanisme proposé par les auteurs est présenté figure 23. Ainsi 

l’exposition du 1- nitropyrène à NO2 conduit à la formation de dinitropyrènes, par élimination 

de HONO. 

 

 

 



État de l’art et objectifs de l’étude 
 

55  

 
 

Figure 23 : Mécanisme proposé pour la nitration du 1-nitropyrène adsorbé sur des particules 
de silice (Miet et al ., 2009). 

 

 

Ces mêmes auteurs ont également étudié la réaction entre l’ozone et le 1-nitropyrène 

adsorbé sur des particules de silice, ainsi que sur des particules de graphite. Les cinétiques 

de dégradation sont présentées figure 24. 

 

 
Figure 24 : Concentration normalisée du 1- nitropyr ène adsorbé sur des particules de silice et 
de graphite en fonction du temps d’exposition à l’o zone (2,1x10 14 molécule.cm -3) (Miet et al ., 

2009). 
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Ils mettent ainsi en évidence l’influence du substrat sur la dégradation du 1-nitropyrène 

(1NP) exposé à l’ozone. La présence d’un plateau pour le 1NP adsorbé sur du graphite est 

de grand intérêt concernant l’impact sanitaire de ce composé. En effet, cela indique qu'une 

grande partie de 1NP peut être transportée sur de longues distances sans subir d’oxydation. 

Notons que les produits formés n’ont pas été détectés (Miet et al., 2009). 

 

Cazanau (2009) a exposé du BaP adsorbé sur des particules de silice au dioxyde d’azote, il 

a observé la formation de nitrobenzo[a]pyrènes. Parallèlement à la diminution de la 

concentration de ces espèces, il a ensuite observé la formation de dinitrobenzo[a]pyrènes.  

 

1.3.3.2 HAP oxygénés 

 

Les HAP oxygénés peuvent se former suite à des processus de combustion incomplète, ou 

par diverses réactions chimiques (initiées par OH et O3) et photolytiques (Miet, 2008). 

 

Ringuet (2012) a mesuré des concentrations atmosphériques en O-HAP qui varient de 

quelques pg.m-3 à quelques centaines de pg.m-3, selon l’espèce et les conditions de 

prélèvement (site trafic ou périurbain, jour ou nuit) ; l’espèce la plus abondante parmi celles 

mesurées étant le 9,10-Anthraquinone. 

 

Kamens et al. (1989) ont étudié le comportement de HAP oxygénés adsorbés sur des 

particules de suie dans une chambre de simulation extérieure. Plusieurs HAP oxygénés ont 

ainsi été exposés pendant 3-4 h à la lumière solaire. Les auteurs ont montré une 

photostabilité des espèces oxygénées adsorbées sur des particules de suie (9,10-

anthraquinone, cyclopenta[def]phenanthrone…), à l’exception de l’anhydride naphtalique, 

dont la concentration a augmenté au cours du temps. Ceci suggère que ce dernier est un 

produit de photodégradation des HAP présents sur les particules de suie. Ces auteurs ont 

ensuite exposé les particules de suie à 0,2 ppm d’ozone dans les mêmes conditions en 

présence de lumière. Ils ont observé une dégradation des HAP oxygénés, avec des temps 

de vie pour les différentes espèces compris entre 80 et 200 min.  

 

Plus récemment Miet et al. (2009) ont étudié la réaction hétérogène entre le 1-

hydroxypyrène adsorbé sur des particules de silice et l’ozone. Ils ont ainsi observé une 

grande réactivité de cette espèce avec l’ozone, et ont déterminé un temps de vie de 8 min en 

atmosphère polluée ([O3] = 50ppb). Ils n’ont cependant pas détecté de produit de réaction. 

Les auteurs se sont également intéressés aux réactions hétérogènes entre la 9,10-
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anthraquinone et des oxydants atmosphériques. Cette molécule n’a pas montré de réactivité 

avec l’ozone ou le dioxyde d’azote, malgré des concentrations supérieures de deux ordres 

de grandeur aux concentrations atmosphériques moyennes. Par contre, ils ont mis en 

évidence une réactivité importante avec le radical OH. La figure 25 présente la cinétique de 

dégradation de l’anthraquinone suite à une exposition à OH.  

 
Figure 25 : Concentration normalisé en 9,10-anthraq uinone adsorbé sur des particules de 
silices en fonction du temps d’exposition à NO 2 ([NO2] = 2,7 x 10 14 molécules.cm -3) et à OH 

(Miet et al ., 2009). 
 

Cette réaction peut être de grande importance en tant que puits pour l’anthraquinone dans 

l’atmosphère. L’unique produit de réaction observé par chromatographie en phase gazeuse 

est le 1-hydroxy-9,10-anthraquinone (Miet et al., 2009). 

 

1.3.4 Hygroscopicité des particules de suie 

 

Weingartner et al. (1997) ont étudié les propriétés hygroscopiques de particules de carbone 

et de particules de suie de diesel fraîchement émises, dans des conditions de sous 

saturation (humidité relative HR <100%). Les particules de carbone n’ont pas présenté de 

grossissement par condensation à HR = 95%, alors que le diamètre des particules diesel a 

augmenté de 2,5%. Ainsi les particules diesel fraîchement émises sont peu susceptibles 

d’agir en tant que noyau de condensation pour les nuages (CCN). Par contre cette étude a 

montré qu’une exposition à l’ozone ou à un rayonnement UV augmente l’hygroscopicité de 

ces particules. Les auteurs suggèrent ainsi que le vieillissement atmosphérique des 

particules de suie mène à l’augmentation de leur hygroscopicité et donc à une nucléation 

plus efficace. Les particules de suie jouent donc un rôle sur le forçage radiatif de 

l’atmosphère. En effet, l’absorption des radiations solaires par les particules de suie 
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augmente si celles-ci sont incorporées dans des gouttelettes de nuages, ce qui diminue 

l’albedo des nuages. Au contraire si ces particules agissent comme un CCN, la taille des 

gouttelettes diminue, ce qui a pour effet d’augmenter l’albedo.  

 

Par ailleurs, lors de leur vieillissement dans l’atmosphère les particules de suie peuvent 

devenir hygroscopiques par condensation d’espèces hydrophiles en surface comme par 

exemple les sulfates ou les nitrates (Tritscher et al., 2011). Ainsi l’hygroscopicité des suies 

diesel augmente si on ajoute un composé soufré dans le carburant (Lammel et Novakov, 

1995). 

 

Par ailleurs Chughtai et al. (1999) concluent que le vieillissement, l’oxydation de surface, la 

chimisorption ainsi que la physisorption de molécules de O2 à la surface des suies, 

augmentent considérablement l’hygroscopicité de ces particules. Ils ont notamment observé 

une augmentation du taux d’hydratation des particules diesel ainsi que des suies émises par 

le trafic aérien, après exposition à l’ozone. L’augmentation de l’hygroscopicité est alors 

expliquée par la formation d’espèces carbonylées à la surface des suies.  
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1.4  Interaction particules / poumons 

 

Les poumons humains contiennent environ 2300 km de voies respiratoires et 500 millions 

d’alvéoles. La surface totale d’échange chez l’homme adulte est comprise entre 75 et 140 m2 

(Yang et al., 2008). En 1 min environ 20 litres d’air entrent en contact avec cette surface 

d’échange. Ainsi les poumons sont les premiers organes exposés aux particules présentes 

dans l’air (Hervé-Bazin, 2007). 

 

De nombreuses études épidémiologiques mettent en évidence une corrélation positive entre 

l’augmentation de la concentration atmosphérique en particules et la mortalité ainsi que la 

morbidité respiratoire. Ainsi une augmentation de 10 µg/m3 de PM2,5 en 2 jours entraine une 

augmentation de 1,5 % de mortalité journalière (Schwartz et al., 2002). Plus de 348000 

décès par an en Europe seraient alors imputables aux particules fines respirées (Watkiss et 

al., 2005). 

 

1.4.1 Pathologies respiratoires 

 

La pathologie pulmonaire la plus répandue en France est la broncho-pneumopathie 

chronique obstructive (BPCO). Cette maladie est caractérisée par une obstruction lente et 

progressive des voies aériennes. De ce fait l’air circule moins efficacement et en plus petite 

quantité dans les poumons, ce qui provoque l’essoufflement. La BPCO atteint plus de 3,5 

millions de personnes en France et tue 16000 malades par an. La région Nord-Pas-de-

Calais est particulièrement touchée avec des taux de morbidité hospitalière supérieurs à la 

moyenne nationale. Selon l’OMS cette pathologie est la cinquième cause de mortalité dans 

le monde. Elle touche près de 44 millions de personnes et est en augmentation constante 

depuis 20 ans. La principale cause de cette pathologie est le tabagisme (de 80 à 90% des 

cas), la pollution atmosphérique particulaire provoquerait cependant des exacerbations de 

cette maladie (Goulaouic, 2009), (ARS, 2012). 

 

L’asthme est une maladie chronique inflammatoire des voies aériennes inférieures, qui 

touche également plus de 3,5 millions personnes en France et est responsable de près de 

1500 décès par an. Cette pathologie se manifeste par des symptômes tels qu’une difficulté à 

respirer, une toux et des sifflements. En France, comme dans l’ensemble des pays 

industrialisés, la prévalence de l’asthme a augmenté au cours des 40 dernières années. 

L’asthme toucherait ainsi plus de 300 millions de personnes dans le monde et serait 

responsable de plus de 220000 décès chaque année. La pollution atmosphérique, 
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notamment particulaire, serait impliquée dans l’aggravation de cette pathologie (Pénard-

Morand et al., 2005), (Afrite et al., 2011) 

 

1.4.2 Appareil respiratoire 

 

L’appareil respiratoire a pour fonction d’apporter l’oxygène dont l’organisme a besoin, durant 

l’inspiration et également d’expulser le dioxyde de carbone durant l’expiration. 

 

Il est composé de deux zones fonctionnelles. Une zone conductrice qui permet la circulation 

de l’air jusqu’à la zone respiratoire, siège des échanges gazeux. La zone conductrice s’étend 

des cavités respiratoires supérieures (nasale et buccale) jusqu’aux bronches secondaires. 

La zone respiratoire s’étend des bronches secondaires jusqu’aux alvéoles. L’appareil 

respiratoire est décrit figure 26. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 26 : Schéma de l’appareil respiratoire (Wiki pédia). 
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Les cavités aériennes supérieures se réunissent au niveau de la trachée qui se subdivise 

ensuite en deux branches appelées bronches primaires.  Ces dernières se séparent ensuite 

en 3 branches pour le poumon droit et 2 branches pour le poumon gauche (Celui-ci étant 

moins développé en raison d’un renfoncement au niveau du cœur). Ces branches se divisent 

ensuite en bronches secondaires (23 en moyenne chez l’homme). 16 d’entre elles 

permettent la conduction de l’air ; les 7 dernières conduisent quant à elles aux alvéoles 

pulmonaires (Goulaouic, 2009). 

 

1.4.3 Déposition des particules 

 

La probabilité d’inhalation des particules présentes dans l’air est principalement fonction de 

leur taille aérodynamique. Il s’avère que toutes les particules ultrafines (< 1µm) présentes 

dans un volume d’air inspiré, sont inhalées.  

 

La probabilité de déposition des particules après inhalation est influencée par la taille, la 

densité, les propriétés de surface, la forme des particules, mais aussi par l’anatomie des 

voies respiratoires inférieures et supérieures, la structure alvéolaire. Les paramètres de 

ventilation tel que le motif de souffle, la vitesse de l’air et le temps de séjour dans les voies 

respiratoires, ont également un rôle. Les facteurs les plus importants sont la taille et la 

morphologie des particules (Yang et al., 2008). 

 

Les particules peuvent se déposer dans les voies respiratoires via plusieurs mécanismes qui 

sont schématisés figure 27. 

 

 
Figure 27 : Mécanisme de dépôt des particules dans les voies respiratoires (Hervé-Bazin 2007). 
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- Impaction : ce mécanisme de dépôt concerne les particules > 0,5 µm. Ces dernières, en 

raison de leur inertie, vont s’impacter sur les parois lors de bifurcations dans l’appareil 

respiratoire. Ce phénomène s’accroit avec la taille, la densité des particules et aussi avec 

la vitesse de l’air.  

 

- Sédimentation : ce phénomène est lié à l’action de la gravité sur les plus grosses 

particules, qui de par leur masse  vont se déposer sur les parois. 

 

- Interception : déposition de particules par contact avec les parois pulmonaires sans 

qu’elles ne soient déviées de leur trajectoire. Ce phénomène lié à la morphologie des 

particules peut être significatif pour les particules fibreuses ou les agglomérats de 

particules.  

 

- Diffusion (ou mouvement brownien) : caractérisé par un mouvement aléatoire des 

particules, résultant de collisions entre ces dernières et les molécules de l’air. Ce 

mécanisme s’applique lorsque la vitesse de l’air est quasi nulle, au niveau bronchiolaire 

et alvéolaire. Les particules inférieures à 500 nm sont concernées.  

 

- Effet électrostatique : attraction des particules fortement chargées vers la surface 

pulmonaire inversement chargée. Les nanoparticules chargées ont ainsi plus d’efficacité 

de déposition comparées aux particules neutres (Hervé-Bazin, 2007), (Yang et al., 2008). 

 

La figure 28 présente la fraction de particules déposées dans différentes zones pulmonaires 

en fonction de leur taille. 

 

On remarque ainsi que plus de 60% des particules inhalées supérieures à 5 µm de diamètre 

se déposent au niveau des voies aériennes supérieures. Les particules de 1 µm se déposent 

préférentiellement au niveau nasopharyngé (30%) et alvéolaire (15%).  Les particules de 100 

nm sont majoritairement retrouvées au niveau alvéolaire (20%), 10% dans la zone 

nasopharyngée et 5% dans la zone trachéobronchique. Plus de 50% des particules de 20 

nm se déposent dans la zone alvéolaire, 15% dans la zone médiale et 10% dans la zone 

supérieure. Les particules de 5 nm se répartissent de la même façon dans les 3 zones 

pulmonaires. Près de 90% des particules de 1 nm restent dans les voies supérieures (10% 

au niveau trachéobronchique).  

 

L’hygroscopicité de particules peut influencer fortement la probabilité et le lieu de dépôt dans 

les poumons. En effet une fois inhalées les particules sont soumises à des conditions 
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d’humidité et de température élevées (RH ~ 99,5%, T~ 37°C), les particules hydrophiles 

peuvent ainsi accumuler des molécules d’eau à leur surface et grossir très rapidement. 

L’hygroscopicité des particules conduit donc à un décalage des probabilités de dépôt vers 

les petites tailles (Hervé-Bazin, 2007). 

 

 
Figure 28 : Pourcentage de déposition de particules  dans l’appareil respiratoire en fonction de 
leur taille au niveau des zones nasopharyngée, trac héobronchique et alvéolaire (Oberdorster et 

al., 2005). 
 

1.4.4 Structure pulmonaire et clairance des particu les 

 

1.4.4.1 Cellules épithéliales 

 

L’appareil respiratoire, des voies supérieures jusqu’aux premières bronchioles, est recouvert 

d’un épithélium pseudostratifié qui constitue une barrière à l’adsorption des particules dans 

le sang. Cet épithélium est composé de différents types de cellules. Les cellules caliciformes 

sécrètent le mucus respiratoire (remplacées par les cellules de Clara dans les bronchioles). 

Ce dernier est composé d’électrolytes, de protéines, de glycoprotéines, de débris de 

cellules ; son épaisseur est d’environ 5 µm. Les cellules ciliées, les plus abondantes, sont 

munies de cils qui entrainent le mucus jusqu’à la zone nasopharyngée. Ainsi les particules 

qui se déposent dans la région trachéobronchique sont majoritairement entraînées par le 

mucus et par le battement des cils vers le larynx pour assurer leur expectoration ou leur 



État de l’art et objectifs de l’étude 
 

64  

déglutition. Une partie de ces particules est susceptible de diffuser à travers le mucus et 

pénétrer dans l’épithélium des voies aériennes supérieures (Yang et al., 2008), (Goulaouic, 

2009). 

 

Ainsi l’élimination des particules par l’ascenseur mucociliaire est pratiquement complète au 

bout de 24 h (OMS, 1996). 

 

L’épithélium des alvéoles pulmonaires présente une unique couche cellulaire plus fine que 

l’épithélium des voies aériennes supérieures. Il existe deux types de cellules épithéliales 

alvéolaires : les pneumocytes de type I qui recouvrent 90% de la surface des alvéoles (40% 

en nombre), les pneumocytes de type II qui recouvrent 10% de la surface alvéolaire (60% en 

nombre). Ces pneumocytes sécrètent le surfactant qui recouvre la paroi de l’alvéole (Yang et 

al., 2008), (Goulaouic, 2009). 

 

A la surface de l’épithélium alvéolaire, des cellules libres, éléments innés de la défense non 

spécifique des poumons, peuvent phagocyter les particules. Ces cellules, appelées 

macrophages, sont capables de se lier à la surface des particules puis de les ingérer. Une 

fois chargés en déchets, les macrophages peuvent être évacués par transport mucociliaire, 

ou alors rejoindre le réseau lymphatique via l’interstitium. Les macrophages alvéolaires ne 

sont pas capables de reconnaître les particules inférieures à 70 nm comme étant un corps 

étranger. Ce qui augmente l’accès de ces particules vers les capillaires sanguins. En cas de 

surcharge en particules et/ou défaillance du mécanisme de clairance, les pneumocytes 

peuvent également phagocyter les particules (Yang et al., 2008), (Goulaouic, 2009). 

 

1.4.4.2 Surfactant pulmonaire 

 

Le surfactant a deux rôles essentiels : il diminue la tension de surface à l’interface air 

poumon. Il facilite ainsi les échanges gazeux et empêche l’effondrement alvéolaire en fin 

d’expiration. Par ailleurs le surfactant est un composant inné du système immunitaire des 

poumons (Chroneos et al., 2010), (Gehr, 2009). 

 

La composition du surfactant dépend de plusieurs processus physiologiques, tels la 

sécrétion, la recapture et le recyclage par les cellules épithéliales de type II, ainsi que la 

dégradation par ces mêmes cellules ou par les macrophages. Le surfactant, de 10 à 20 nm 

d’épaisseur, est composé, en moyenne massique, de 90% de phospholipides et de 10% de 

protéines spécifiques. Un fonctionnement optimal du surfactant requiert la présence des 

protéines SP-A, SP-B, SP-C, SP-D. L’interaction de ces dernières avec les phospholipides 
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du surfactant est nécessaire pour l’organisation ultra-structurale, la stabilité, le métabolisme 

et la diminution de la tension de surface. SP-A est la protéine la plus abondante, elle 

constitue 50 à 70% des protéines du surfactant. SP-B (10% des protéines) est la plus 

critique, son absence ou son dysfonctionnement provoque des insuffisances respiratoires et 

la mort peu après la naissance. SP-A et SP-D, protéines hydrophiles, se lient aux agents 

pathogènes, infligent des dommages aux membranes microbiennes, régulent la phagocytose 

microbienne et l’activation ou la désactivation des réponses inflammatoires par les 

macrophages alvéolaires. SP-B et SP-C, protéines hydrophobes, sont associées aux lipides 

du surfactant  et facilitent la formation et la stabilité de films interfaciaux et d’une 

monocouche de surface active à l’interface air-eau. Ainsi toutes les protéines et un ou 

plusieurs phospholipides du surfactant régulent l’homéostasie immunitaire (capacité de 

l’organisme à conserver son équilibre), l’inflammation, et la défense innée du poumon 

(Chroneos et al., 2010). 

 

Le surfactant est la première surface de contact avec les particules dans les alvéoles. Ce 

dernier a un rôle essentiel dans la clairance pulmonaire. En effet, les changements de 

tension de surface durant la respiration améliorent la clairance des particules. Le surfactant 

améliore également la clairance en accélérant la fréquence de battement des cils et en 

conditionnant la viscosité du mucus (inversement lié à la vitesse de clairance du mucus) 

(Gehr, 2009). 

 

Des niveaux anormaux de surfactant et une composition anormale chez les humains ont été 

associés à des dysfonctionnements et des inflammations pulmonaires (Chroneos et al., 

2010). 

 

1.4.5 Réaction inflammatoire 

 

1.4.5.1 Mécanisme 

 

Comme on l’a vu précédemment, les particules déposées dans les poumons sont 

majoritairement éliminées par clairance mucociliaire. Cependant en cas de 

dysfonctionnement des mécanismes de clairance et/ou en cas de concentration élevée en 

particules, celles-ci vont pouvoir s’accumuler localement dans les poumons. En réponse à 

cette accumulation une réaction inflammatoire se produit. Cette réponse inflammatoire a 

pour principal effet d’amener les phagocytes (cellules capables de phagocytose tel les 

neutrophiles, les monocytes et les macrophages) sur le lieu de l’inflammation.  Cette réponse 

a lieu en trois étapes. Tout d’abord la congestion active, caractérisée notamment par la 
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sécrétion d’amine vasoactives (histamine, sérotonine sécrétées par les mastocytes et les 

basophiles) qui a pour effet de provoquer l’augmentation rapide du débit sanguin. Puis la 

formation d’un œdème inflammatoire, caractérisé par un gonflement localisé. L’œdème 

permet la dilution et la limitation du foyer inflammatoire ; il permet également un 

ralentissement du flux circulatoire, facilitant ainsi le passage des  phagocytes jusqu’au foyer 

de l’inflammation. Il se produit enfin un phénomène de diapédèse qui se caractérise par 

l’expression de molécules permettant l’adhésion des phagocytes mobilisés, sous l’action de 

médiateurs chimiques (cytokines pro-inflammatoires). Les phagocytes chargés en particules 

sont ensuite éliminés par clairance pulmonaire (Goulaouic, 2009).  

 

1.4.5.2 Médiateurs chimiques impliqués 

 

La réaction inflammatoire est ainsi orchestrée par l’interaction de nombreux médiateurs 

chimiques. Parmi ces médiateurs, on distingue les médiateurs pro-inflammatoires 

indispensables à la mise en place et à l’entretien de l’inflammation, et les médiateurs anti-

inflammatoires qui limitent l’action des médiateurs pro-inflammatoires.  

 

Les cytokines sont des protéines, de faibles masses moléculaires (8 à 50 kDa), 

membranaires ou sécrétées suite à une stimulation, qui permettent la communication 

intercellulaire. Ces médiateurs jouent un rôle important à chacune des étapes de la réponse 

inflammatoire (initiation, amplification, entretien ou résolution, réparation). Elles agissent 

localement à faible concentration, sur les cellules qui les ont synthétisées (action autocrine) 

ou sur des cellules voisines (action paracrine), par l'intermédiaire d'une fixation à des 

récepteurs membranaires spécifiques (Goulaouic, 2009), (Rousselet et al., 2005). 

 

Les principales cytokines intervenant dans la réaction inflammatoire sont : 

 

- Les cytokines synthétisées principalement par les lymphocytes activés, tels l’interféron 

gamma (IFN-γ) qui active les macrophages et inhibe la réplication des virus ; ou les 

interleukines 2 et 4 (IL-2, IL-4) stimulant la prolifération, l'activation et la différenciation 

lymphocytaire (Goulaouic, 2009), (Rousselet et al., 2005). 

 

- Les cytokines synthétisées principalement par les macrophages activés, tel l’interleukine 

6 (IL-6) qui stimule la synthèse hépatique de protéines de la phase aiguë de 

l’inflammation et stimule également la prolifération et la différenciation des lymphocytes B. 

IL-8 est un puissant agent chimiotactique des neutrophiles qui stimule leur dégranulation. 

IL-1 et TNF-α (facteur de nécrose tumorale) sont impliqués dans l'inflammation 
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systémique et dans la réaction inflammatoire de phase aiguë. Ces médiateurs induisent 

les effets systémiques de phase aiguë, telle la fièvre qui inhibe la libération sanguine de 

neutrophiles à partir de la moelle osseuse, la synthèse hépatique des protéines de phase 

aiguë... IL-1 et TNF-α stimulent également l’adhérence des leucocytes à l’endothélium, 

ainsi que la synthèse endothéliale de IL-1, IL-8, IL-6 (Goulaouic, 2009), (Rousselet et al., 

2005). 

 

- Les chimiokines, famille de petites protéines, sécrétées par diverses cellules 

(macrophages activés, endothélium…). Elles ont un pouvoir chimiotactique et ont pour 

rôle d’activer les cellules immunitaires, ainsi que de les recruter au site de l’inflammation 

(Goulaouic, 2009), (Rousselet et al., 2005). 

 

1.4.5.3 Effet des particules 

 

De nombreuses études épidémiologiques mettent en évidence l’effet inflammatoire des 

particules sur les poumons. Des volontaires ont été exposés pendant 2h à des particules 

d’échappement diesel (200 µg/m3), une réponse inflammatoire des voies aériennes a été 

observée (Hervé-Bazin, 2007). De même, 15 individus sains ont été exposés pendant 1 h à 

des particules diesels (300 µg/m3) pendant un exercice modéré. Une réponse systémique 

inflammatoire a été mise en évidence par l’augmentation significative en neutrophiles, 

mastocytes, lymphocytes T (Salvi et al., 1999). 

 

Des études in vitro ont révélé un effet pro-inflammatoire des PM2,5 sur les cellules épithéliales 

en culture ainsi que sur des macrophages. En effet lors d’exposition pendant 24h à des 

PM2,5 (à des concentrations  variant de 18,84 à 75,36 µg/mL), des cellules humaines L132 

ont sécrété des quantités de TNF-α supérieures aux cellules témoins (Garçon et al., 2006). 

De même des expositions de  PM2,5 (5 et 50 µg/mL ) sur des cellules primaires de 

macrophages alvéolaires humains, ont révélé une augmentation significative des sécrétions 

des cytokines pro-inflammatoire IL-8, IL-6 et TNF- α (van Eeden et al., 2001). 

 

Les effets biologiques observés suite à une exposition particulaire sont dictés par les 

caractéristiques physiques et chimiques de la particule. Ainsi le facteur physique le plus 

critique, outre la taille des particules, est la surface spécifique de ces dernières. En effet plus 

la surface est élevée, plus il y aura de sites de réactions avec le milieu environnant. Des 

études montrent ainsi une augmentation des effets inflammatoires des particules avec 

l’augmentation de la surface spécifique ou la diminution du diamètre (Lison et al., 1997 ; 

Buzea et al., 2007). 
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1.4.5.4 Effet des HAP  

 

Plusieurs études démontrent le rôle des espèces chimiques, notamment des hydrocarbures 

aromatiques polycycliques, associés à la surface des particules, sur les effets inflammatoires.  

 

Une étude de Fahy et al. (2000) montre une augmentation de la production d’IL-8, suite à la 

stimulation de cellules mononuclées du sang périphérique par des HAP associés à des 

particules d’échappement diesel. De même de Bonvallot et al. (2001) observent une réponse 

inflammatoire accrue des particules d’échappement diesel en contact avec des cellules 

épithéliales du tractus respiratoire, lorsque ces particules sont recouvertes de HAP par 

rapport à des particules diesels propres.  

 

Goulaouic (2009) observent néanmoins une réponse inflammatoire diminuée lorsque des 

HAP sont adsorbés en surface de black carbon comparée à des HAP seuls. En effet les HAP 

adsorbés à la surface de particules ne sont pas directement toxiques : une désorption est 

nécessaire. Leur biodisponibilité dépend alors du niveau de solubilisation de ces derniers 

dans le milieu biologique. 

  

Koike et al. (2014) suggèrent une cytotoxicité des HAP relative à leur structure (nombre de 

cycles benzéniques et de groupes fonctionnels). Ainsi le naphtalène et le phénanthrène n’ont 

pas présenté de cytotoxicité par rapport à des cellules épithéliales bronchiques (BEAS-2B). 

Par contre, leurs dérivés oxygénés (naphtoquinone, phénanthrènequinone) et le pyrène ont 

engendré une augmentation de la production d’IL-6, cytokine pro-inflammatoire. 

 

Les HAP sont par ailleurs impliqués dans l’exacerbation des réactions inflammatoires 

allergiques. Des études montrent notamment que la stimulation de cellules mononuclées du 

sang périphérique par des HAP présents à la surface de particules d’échappement diesel 

favorisent le recrutement de cellules Th2 associées à des réactions allergiques (Fahy et al., 

2002) (Sénéchal et al., 2003). Le benzo[a]pyrène a été notamment montré comme ayant un 

effet adjuvant sur la réponse immune en réponse à un stimulus allergénique, in vitro et in 

vivo. Ainsi dans un modèle d’asthme allergique, le BAP augmente la production de cytokines 

Th2, témoins de l’inflammation pulmonaire allergique (Kadkhoda et al., 2005). L’anthracène, 

quant à lui, induit un effet adjuvant sur la réponse humorale spécifique d’allergène, 

augmentant en particulier la synthèse d’IgE spécifiques de l’allergène, et ceci dans des 

modèles in vivo de sensibilisation allergique (Heo et al., 2001). Le phénantrènequinone a 

également été impliqué dans la réaction inflammatoire allergique, avec un effet favorisant 
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l’infiltrat de cellules inflammatoires au niveau pulmonaire et la réponse humorale allergène 

spécifique (Hiyoshi et al., 2005). 

 

1.4.6 Stress oxydant 

 

La toxicité des particules serait liée à leur capacité à provoquer un stress oxydant. Ce 

dernier est décrit comme un déséquilibre dans la balance des pro- et antioxydants (balance 

redox) qui peut conduire à des altérations cellulaires. Un stress oxydant est engendré par la 

génération d’espèces réactives oxygénées (ROS : Reactive Oxygen Species) qui peuvent 

être radicalaires (O2
.-, OH

.
, NO

.
, RO

.
...) ou non radicalaires (H2O2, 

1O2, ONOOH, ONOO). 

Ces molécules sont formées par métabolisation de l’oxygène au niveau des mitochondries. 

L’activation de cellules immunitaires peut être une source importante de ROS. En effet 

l’activation de macrophages entraîne une augmentation de la consommation en oxygène. 

L’oxygène est alors transformé en radicaux libres qui vont s’attaquer aux corps étrangers 

mais aussi aux tissus sains. Ainsi les mécanismes du stress oxydant issu de la génération 

de ROS pourraient expliquer la corrélation entre particules et infections respiratoires. 

Plusieurs études mettent en évidence la production de ROS suite à une exposition 

particulaire de cellules pulmonaires. Les particules ultrafines induisent notamment un stress 

oxydant beaucoup plus important que les PM2,5 et les PM10. Cet effet de la taille, et donc de 

la surface spécifique qui augmente avec la diminution de la taille, est directement corrélé à la 

concentration en HAP en surface. Les particules agissent alors comme transporteurs de 

composés chimiques, qui seuls n’atteindraient pas les parties profondes du poumon. 

Plusieurs études impliquent les HAP dans la génération de ROS. (Goulaouic, 2009), (Hervé-

Bazin, 2007). Ces derniers subissent une métabolisation oxydante au niveau des poumons 

via l’action du cytochrome P450 1A1, de l’epoxy hydrolase et de la dihydrodiol 

déhydrogénase. Il en résulte la formation de phénols, diols, quinones susceptible de 

s’adduire à l’ADN. Ces adduits peuvent conduire à des mutations pouvant entrainer 

l’apparition de cellules cancéreuses (Li et al., 2003). 

 

Il existe plusieurs mécanismes de défense antioxydante. Le surfactant contient, notamment, 

une quantité importante de molécules antioxydantes. La protéine SP-A du surfactant a un 

rôle protecteur envers le stress oxydant. Cependant les ROS peuvent altérer la structure des 

lipides et des protéines du surfactant, ce qui a pour effet de réduire les propriétés anti-

inflammatoires et la capacité de diminution de tension de surface du surfactant (Chroneos et 

al., 2010). 
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� Conclusion 

Les poumons sont les premiers organes exposés aux p articules présentes dans 

l’air. La taille des particules détermine l’inhalat ion et la déposition de ces dernières 

dans l’appareil respiratoire. Les particules les pl us fines peuvent alors pénétrer 

profondément dans les poumons permettant ainsi le t ransport de composés 

chimiques adsorbés à leur surface. L’élimination de s particules s’effectue 

normalement par clairance mucociliaire. En cas de d ysfonctionnement des 

mécanismes de clairance et/ou en cas de concentrati on élevée en particules, une 

réaction inflammatoire se produit. Les HAP présents  en surface des particules 

peuvent, selon leurs biodisponibilités, exacerber c es réponses inflammatoires. Par 

ailleurs les particules déposées dans les voies pul monaires peuvent engendrer un 

stress oxydant. Les HAP sont notamment impliqués da ns la génération d’espèces 

réactives de l’oxygène. Le surfactant pulmonaire co nstitue la première surface de 

contact avec les particules dans les alvéoles. Il p ermet l’amélioration de la clairance 

mucociliaire et joue un rôle important dans la défe nse antioxydante. 
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1.5  Objectifs de la thèse 

 

Nous avons pu voir dans cette étude bibliographique l’extrême complexité chimique et 

morphologique des particules de suie. Ces dernières consistent en effet en un agrégat fractal 

de nanoparticules carbonées, sur lesquelles sont adsorbés des centaines de composés 

chimiques. Parmi ces composés, les molécules d’intérêt dans notre étude sont les 

Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques qui présentent une toxicité pulmonaire avérée. 

Ces molécules très réactives peuvent former, au contact d’oxydant gazeux, des produits de 

réaction dont les effets sur les poumons sont peu étudiés. 

 

Le projet « Interactions Particules Poumons : IP3 » à l’origine de cette thèse constitue une 

collaboration entre l’équipe «chimie hétérogène » du laboratoire PC2A et l’équipe d’immunité 

pulmonaire de l’institut Pasteur de Lille. Les objectifs de cette thèse sont donc articulés 

autour de deux axes majeurs. Il s’agit d’une part de caractériser les modifications subies par 

des particules de suie après un vieillissement dans l’atmosphère ; et d’autre part, d’étudier 

les effets de ce vieillissement sur les poumons.  

 

Ce projet repose sur la génération et la caractérisation de particules de suie modèles, 

constituées de particules carbonées commerciales sur lesquelles des HAP vont être 

déposés. L’objectif étant d’utiliser un support particulaire modèle afin d’étudier les effets 

individuels des HAP et éviter tout effet de synergie. Il s’agit ensuite de simuler le 

vieillissement atmosphérique de ces particules par des expositions à un oxydant gazeux. 

L’ozone a été choisi dans cette étude ; la génération, l’analyse et l’exposition à cette 

molécule oxydante étant maitrisées au PC2A. 

 

Dans un premier temps nous avons souhaité étudier la réactivité de l’ozone avec des 

particules carbonées seules. Nous disposons au PC2A d’un réacteur à écoulement d’aérosol 

qui va nous permettre d’effectuer des cinétiques de capture entre cet oxydant et la phase 

particulaire. L’objectif étant d’évaluer la cinétique de capture de l’ozone et la quantité de 

molécules d’ozone ayant réagi avec les particules carbonées seules. Pour mener à bien ces 

expériences une caractérisation précise de la surface des particules est à mettre en place. 

Les paramètres déterminants de cette réactivité hétérogène sont également à définir. Nous 

souhaitons par ailleurs améliorer les connaissances quant au mécanisme de réaction entre 

l’ozone et des particules carbonées. Malgré de nombreuses études sur ce sujet, ce 

mécanisme reste ambigu. En effet, certaines études décrivent  une réaction bimoléculaire 

directe impliquant la décomposition catalytique de l’ozone en surface. D’autres considèrent 
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un mécanisme de type Langmuir-Hinshelwood selon lequel l’ozone s’adsorbe en surface de 

façon réversible avant de réagir avec un site surfacique.  

 

Il s’agit dans un second temps de mettre en œuvre le recouvrement, l’extraction et l’analyse 

de HAP en surface de particules carbonées. Les particules recouvertes seront exposées, 

dans un réacteur adapté, pour étudier la réactivité hétérogène entre des HAP particulaires et 

l’ozone. Nous disposons notamment d’un GCMS qui va nous permettre d’étudier la 

dégradation des HAP et de doser les produits de réaction. Nous essayerons d’améliorer les 

connaissances actuelles sur les mécanismes de réactions entre l’ozone et des HAP associés 

à des particules carbonées, ainsi que sur les produits de réaction qui sont encore peu 

connus. 

 

Les effets inflammatoires des HAP seuls et particulaires sont relativement bien documentés 

dans la littérature. Il existe néanmoins peu d’études concernant les effets inflammatoires 

engendrés par leurs produits de réactions. Nous avons sélectionné dans cette étude des 

HAP représentatifs : le benzo[a]pyrène, l’anthracène et le phénanthrènequinone, tous trois 

impliqués en pathologies respiratoires. Des échantillons caractérisés au préalable au PC2A 

seront alors transmis à l’institut Pasteur. Des HAP seuls ou en phase particulaire, ayant subi 

ou non un vieillissement à l’ozone, seront déposés sur des cellules pulmonaires. L’évaluation 

des capacités inflammatoires des échantillons sera effectuée par le dosage de médiateurs 

pro-inflammatoires.  Le rôle du surfactant pulmonaire sera également étudié.  
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Il s’agit dans ce chapitre d’étudier la réactivité hétérogène entre l’ozone et des particules 

carbonées. Les cinétiques de capture seront mises en place dans un réacteur à écoulement. 

Ce dispositif permet l’accès aux premières étapes du mécanisme réactionnel en renouvelant 

rapidement la phase gazeuse et la phase condensée. Son utilisation, présentée dans ce 

chapitre, nécessite néanmoins un contrôle précis de l’écoulement des différents flux qui sera 

présenté dans ce chapitre. Un soin particulier sera par ailleurs apporté à la caractérisation de 

la surface particulaire accessible à l’ozone. Nous présenterons dans cette étude l’influence 

de divers paramètres sur la capture de l’ozone, tels que le temps de contact, la concentration 

initiale en ozone, le taux d’humidité, l’exposition à un rayonnement UV, ainsi que le diamètre 

des particules. Nous nous intéresserons notamment au mécanisme de réaction entre l’ozone 

et les particules carbonées, en étudiant le rôle de l’oxygène atomique. 

 

2.1 Dispositif et techniques 

 

Le schéma de principe de l’expérience est présenté figure 29. 

 

 
 

 

 

Ce montage est divisé en deux voies, la voie « aérosol » (bleu) et la voie « ozone » (violet). 

L’aérosol et l’ozone sont mis en contact dans un réacteur à écoulement. En sortie de 

réacteur les concentrations en ozone et en particules sont mesurées. Nous allons détailler 

par la suite les différentes parties du montage. 

 

2.1.1 Génération et suivi de l’ozone 

 

La génération de l’ozone s’effectue par photolyse du dioxygène sous l’action d’une lampe à 

mercure émettant un rayonnement UV centré sur la longueur d’onde de 185 nm (UVP SOG-

2). Un flux d’air synthétique est imposé au travers d’un tube en quartz disposé parallèlement 

à cette lampe UV. Il est possible de faire varier la quantité d’ozone générée en modifiant le 

Générateur 
d’aérosol 

Lampe UV  

Air 
synthétique 

Volume 
tampon 

Réacteur à 
écoulement 

Analyseur 
d’ozone 

Granu lomètre  

Figure 29 : Schéma de principe du montage expérimental . 
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temps d’exposition de l’air aux UV. Il s’agit ainsi soit de modifier le débit d’air industriel 

imposé ou soit de modifier la distance d’exposition aux UV (en cachant une partie de la 

lampe). 

 

Nous disposons d’un analyseur d’ozone (modèle Megatec 49i, Thermo) qui mesure la 

concentration en O3 toutes les 10 s (limite de détection de 1 ppb).  La figure 30 présente son 

schéma de fonctionnement. 

 

 
Figure 30 : Schéma de principe de l’analyseur d’ozo ne Megatec 49i (d’après le manuel 

d’utilisation).  
 

Le fonctionnement de l’analyseur est basé sur l’absorption des radiations UV de longueur 

d'onde 254 nm par l'ozone. L’absorbance A de la lumière UV est proportionnelle à la 

concentration de l'ozone selon la loi de Beer-Lambert : 

 

]k.L.[O
I
I

logA 3
0 == 







                                                                              Équation 28 

 

avec  k : section efficace d’absorption moléculaire (308 cm-1 à 0 °C et 1 atm) 

          L : longueur de la cellule (38 cm) 

          [O3] : concentration en ozone en ppb 

          I : intensité de la radiation UV en présence de l’échantillon d’ozone à analyser 
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          I0: intensité de la radiation UV en absence d’ozone (référence) 

 

Les intensités I et I0 sont mesurées dans deux cellules A et B, qui jouent alternativement le 

rôle de cellule échantillon et cellule de référence (grâce à un dispositif d’électrovannes) avec 

une périodicité de 10 s. 

 

L’analyseur nécessite un débit de fonctionnement de 1,5 L/min. Un filtre à particules est 

placé en son entrée. 

 

2.1.2 Génération et suivi de l’aérosol 

 

2.1.2.1  Le générateur d’aérosol 

 

Le générateur d’aérosol est présenté figure 31. 
 

 
 
 

 
 
 
 
 
 

 
 
 

 
 

 
 

 
 
 

 

Le principe du générateur d’aérosol de suies est le suivant. Un réacteur en verre de 300 cm3 

contenant 1 g de particules carbonées et un barreau aimanté est disposé sur un agitateur 

magnétique. L’agitation magnétique va alors soulever des particules qui vont être 

transportées par le flux d’air imposé à travers le réacteur. En sortie un aérosol de suies est 

ainsi généré. 

 
Afin d’obtenir une concentration stable en particules, l’aérosol transite dans un volume 

tampon qui permet son homogénéisation. Cette cellule de mélange est un ballon en verre de 

Figure 31 : Schéma du générateur d’aérosol.  
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1000 cm3 disposant d’une buse d’entrée de 1,2 cm de diamètre qui permet de garder une 

vitesse d’entrée relativement faible. La concentration en particules est déterminée à l’aide 

d’un compteur de particules dont nous verrons le principe subséquemment. La concentration 

en particule dépend de la vitesse de rotation du barreau aimanté, du débit d’entrée et de la 

masse de particules dans le générateur. La figure 32 présente l’évolution de la concentration 

en particules en fonction de la vitesse d’agitation pour un débit d’entrée de 1 L/min et une 

quantité de particule d’environ 1 g. 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 32 : Evolution de la concentration en partic ules en fonction de la vitesse d’agitation, en 
rotation par minute (rpm), pour un débit d’entrée e n air de 1 L/min. 

 

Les barres d’erreur sont déterminées en fonction de la variation du signal obtenue par le 

compteur de particule (~ 5%). Notons que la concentration en particules se stabilise 

rapidement après un changement de vitesse de rotation. 

 

2.1.2.2  Compteurs et granulomètres 
 

Un SMPS (Scanning Mobility Particle Sizer) se divise en deux composantes : un 

classificateur électrostatique; et un compteur de particules par condensation (CPC). Nous 

disposons dans cette étude d’un SMPS TSI (DMA 3080, CPC 3775) qui permet d’obtenir la 

distribution granulométrique des particules comprises entre 14 et 661 nm. 

 

� Classificateur électrostatique 

 

Le classificateur électrostatique permet de sélectionner les particules selon leur taille.  Ce 

dernier est schématisé figure 16 a). 
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A l’entrée du classificateur un impacteur permet d’éliminer les particules qui sont hors 

gamme de détection de l’appareil. Trois impacteurs sont disponibles, de diamètres d’orifice 

d’entrée W de 0,071 cm, 0,0508 cm et 0,0457 cm. Le diamètre de coupure correspond au 

diamètre aérodynamique à partir duquel 50 % des particules sont arrêtées, il est déterminé 

selon l’équation 29 : 

 

CQ4
WStk9

D
3

50 ρ
µπ=                                                                                    Équation 29       

 

avec        Stk : nombre de Stokes = 0,23 

                µ : viscosité du gaz (g.cm-1.s-1) 

                ρ : densité des particules (g.cm-3)  

                C : coefficient de correction de Cunningham 

                Q : débit d’entrée (cm3.s-1) 

 

 

a) b)

 

a) b)

 

a) b)

Figure 33 : a) Schéma de principe du classificateur électrostat ique ; b) Schéma de principe du 
Differential Mobility Analyzer (DMA). Source : TSI 3080 et TSI 3081L. 
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Le tableau 8 présente les débits d’utilisation optimaux des différents impacteurs, ainsi que 

les diamètres de coupure correspondant, en considérant ρ = 1 g.cm-3. 

 

W (cm) 
Débit d’entrée de 

l’aérosol (L/min) 
D50 (nm) 

0,071 0,6 - 2,1 979 - 491 

0,0508 0,3 – 1,0 812 - 413 

0,0457 0,2 - 0,8 850 - 320 

 
Tableau 8 : Débits d’utilisation caractéristiques e t diamètres de coupure correspondant aux 

différents impacteurs utilisés en amont du SMPS. 
 

Ainsi plus l’orifice d’entrée est étroit plus le diamètre de coupure des particules sera petit. De 

même une augmentation du débit d’entrée conduit à une diminution du diamètre de coupure. 

 

Dans un premier temps les particules sont neutralisées à travers une source radioactive de 

Krypton 85Kr. Cette neutralisation assure une répartition bipolaire des charges de type 

distribution de Boltzmann. 

 

Le flux d’aérosol est ensuite acheminé dans le DMA (Differential Mobility Analyzer) au sein 

d’un flux de garde (sheath flow) filtré dont le débit d’utilisation conseillé est dix fois supérieur 

au flux d’aérosol. Un schéma du DMA est présenté figure 16 b). Celui-ci est un cylindre dans 

lequel est appliquée une tension entre les parois de la colonne et l’électrode centrale, créant 

ainsi un champ électrostatique. Il permet de classer les particules selon leur mobilité 

électrique Zp (cm2.V-1.s-1). Zp représente la capacité d’une particule chargée à traverser un 

champ électrique. La mobilité électrique correspond alors au rapport entre la vitesse de la 

particule et l’amplitude du champ électrique 
m

pp
p

D3
eCn

E
v

Z
πµ

==  (voir partie 1.1.6.2). Ainsi la 

trajectoire des particules sera déviée en fonction de l’intensité du champ et de leur mobilité 

électrique. Selon la tension appliquée aux bornes des électrodes, seules les particules d’une 

certaine tranche granulométrique seront extraites. Les autres seront emportées dans le flux 

de garde puis filtrées. En utilisant le classificateur, on peut effectuer un balayage de cette 

tension entre 0 et 10 kV et sélectionner des particules de 14 à 661 nm de diamètre. 
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L’appareil dispose alors de 64 canaux par décade, ces 64 tranches granulométriques sont 

réparties de façon logarithmique.  

 

Afin de comptabiliser les particules, le classificateur est couplé à un compteur de particules à 

condensation. 

 

� Compteur de particules à condensation 

 

Un schéma de cette appareil est présenté figure 34. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Le flux d’aérosol entrant est mélangé à du butanol gazeux dans une chambre de saturation 

porté à 39 °C. Ce flux est ensuite refroidi à 14 °C pour permettre la condensation du butanol 

sur les particules. Ceci a pour but d’augmenter la taille des particules afin de les rendre 

optiquement détectables. Les particules traversent alors le trajet optique d’une diode laser. 

Un photodétecteur mesure les impulsions de la lumière diffusée par les particules et permet 

ainsi d’accéder à leur nombre. 

 

Figure 34 : Schéma de principe du compteur de particules à cond ensation. Source : TSI 3775. 
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Le CPC TSI 3775 utilisé détecte des particules de tailles comprises entre 4 nm et 3 µm, dans 

des concentrations inférieures à 107 particules/cm3. Cet appareil utilise deux débits de 

fonctionnement : 0,3 ou 1,5 L/min qui vont influencer la gamme de taille de particules triée 

par le classificateur (cf tableau 8). 

 

La mesure de la distribution granulométrique d’un aérosol avec un SMPS prend entre 1 et 3 

min. Selon la précision souhaitée. Dans notre étude nous utiliserons fréquemment le CPC 

seul pour avoir accès à la concentration en particules toutes les secondes.  

 

� L’Aerodynamic Particle Sizer (APS) 

 

L’APS est basé sur une technique de mesure de temps de vol des particules et permet de 

déterminer la distribution granulométrique de particules comprises entre 0,523 et 20 µm avec 

une résolution de 32 canaux par décade (52 au total). Le schéma de fonctionnement de 

l’APS est présenté figure 35. Les particules sont accélérées à travers l’orifice d’entrée, à 

l’aide d’un système de pompes internes. Une des pompes est placée en sortie de l’APS 

(Total-Flow Pump) et prélève un flux total de 5 L/min. Une autre (Sheath-Flow Pump), 

disposée en entrée, aspire 4 L/min, ce qui permet de générer un flux d’aérosol de 1L/min à 

travers un orifice de prélèvement.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Figure 35 : Schéma de fonctionnement de l’APS.  Source TSI 3321  
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Une fois accélérées à travers l’orifice de prélèvement, les particules entrent dans la zone de 

détection. Le principe consiste à séparer un faisceau laser en 2 faisceaux spatialement 

distants (entre 90 et 100 µm). La séparation est assurée par la traversée d’un cube 

polarisateur (prismes de Wollaston).  

 

Chaque particule traverse donc successivement 2 faisceaux laser. La lumière diffusée est 

collectée par un miroir ellipsoïdal qui focalise la lumière sur une photodiode à avalanche. La 

quantité de lumière diffusée est alors mesurée par la photodiode qui convertit les impulsions 

lumineuses en impulsions électriques. Le signal électrique enregistré sera donc une 

succession de paires d’impulsions, comme on peut le voir figure 36. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

La taille aérodynamique d'une particule est déterminée par sa vitesse (les particules les plus 

grosses étant moins accélérées en raison de leur inertie). Ainsi la mesure de la durée entre 

deux impulsions successives (∆t compris entre 400 et 800 ns) permet de remonter à la 

vitesse puis à la taille de la particule (en supposant les particules sphériques de densité 

constante de 1 g/cm3). Un traitement du signal permet de repérer les signaux issus d’une 

même particule et de ne pas les confondre avec ceux issus d’autres particules en 

coïncidence. 

 

2.1.3 Le réacteur à écoulement 

 

Ce réacteur a été conçu au cours de la thèse de Maxence Mendez (2012) et est décrit figure 

37. Il permet de mettre en contact des aérosols avec des oxydants gazeux pour des temps 

de contact variables. L’avantage principal du réacteur à écoulement est de permettre une 

exposition de toute la surface particulaire limitant ainsi les artéfacts liés à l’exposition sous 

forme de poudre ou d’un dépôt de particules. 

 
Le réacteur, maintenu en position verticale, est composé de deux cylindres en quartz 

concentriques entre lesquels la circulation d’un fluide calorifugé permet de réguler la 

Figure 36 : Conversion de la diffusion de la lumière en 
impulsion électrique. Source TSI 3321  



Réactivité hétérogène entre un aérosol de particules carbonées et l’ozone 

 

84 

température au sein du milieu réactionnel. Ces tubes sont maintenus entre deux flasques 

étanches. Le cylindre intérieur, dans lequel sont mis en contact l’oxydant et les particules 

mesure 1 mètre de long et 10 cm de diamètre interne. Autour du réacteur sont disposées 

huit lampes UV qui donnent la possibilité d’étudier la photochimie des espèces présentes 

dans le réacteur. 

 
 

 
 

 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 

 

Le réacteur comporte plusieurs voies d’entrée. Quatre ouvertures de 0,584 cm de diamètre 

réparties sur un cercle de 31,35 cm de diamètre sont disponibles sur la plaque supérieure du 

réacteur. Le réacteur dispose également d’un injecteur mobile en inox de 1 m de longueur et 

de 2 cm de diamètre interne. La diffusion de l’ozone dans l’air est bien plus importante que 

celle des particules. Afin de permettre un mélange homogène de ces espèces dans le 

réacteur, nous avons choisi une introduction de l’ozone par l’injecteur central et une 

introduction de l’aérosol au niveau des 4 entrées périphériques, en divisant le flux d’aérosol 

issu du volume tampon à l’aide de diviseurs en forme de Y. 

 

Figure 37 : a) Vue de coupe  du réacteur à écoulement b) Vue de dessus montrant la tête d’injection  
(Mendez, 2012). 

 

 
a) b)

 
a) b)

Voie d’introduction 
de l’ozone au niveau 

de l’injecteur

Voies d’introduction 
de l’aérosol
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L’injecteur mobile peut se déplacer sur toute la longueur du réacteur. Il permet de faire varier 

la distance de contact et donc le temps de contact entre l’oxydant et la phase particulaire.  

 

2.2  Mise en œuvre expérimentale 

 

2.2.1 Caractérisation de l’écoulement au sein du ré acteur 

 

Il est important de connaitre les caractéristiques de l’écoulement afin d’en déduire les temps 

de contact et de s’assurer du bon mélange entre les particules et l’espèce oxydante. 

L’influence de la position de l’injecteur sur l’écoulement au sein du réacteur sera notamment 

étudiée. 

 

2.2.1.1  Profils d’écoulement caractéristiques 
 

Le nombre de Reynolds est un paramètre adimensionnel, caractéristique de l’écoulement. Il 

s’exprime comme le rapport entre les forces d’inertie et les forces visqueuses. On a ainsi : 

 

ν
uL

Re =                                                                                                    Équation 30 

 

avec        u : vitesse de l’écoulement du fluide (m.s-1) 

                L : longueur de l’écoulement (m) 

                ν : viscosité cinématique du fluide (m2.s-1) 
          

L’écoulement piston, considéré comme idéal, est caractérisé par un écoulement uniforme 

des fluides dans tout le réacteur. Dans la réalité on distingue classiquement deux types 

d’écoulement : l’écoulement laminaire, caractérisé par Re < 2000 et l’écoulement turbulent 

obtenu pour Re ≥ 4000. Les profils de vitesse de ces écoulements sont présentés figure 38.  

 
L’écoulement piston présente une vitesse d’écoulement u homogène égale au débit du gaz 

divisé par la section du cylindre. Le régime laminaire présente un profil de vitesse 

parabolique. Dans ce cas la vitesse maximale de l’écoulement umax est égale à deux fois la 

vitesse de l’écoulement piston u. Le régime turbulent présente un profil de vitesse 

relativement constant selon l’axe du cylindre, avec de faibles fluctuations dues à la 

turbulence de l’écoulement. Ce régime se rapproche le plus de l’écoulement modèle de type 

piston. 
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Dans cette étude le débit total dans le réacteur a été fixé entre 2 et 6 L/min. On obtient ainsi 

des nombres de Reynolds compris entre 27,4 et 82,2. L’écoulement est alors supposé 

laminaire. Cependant l’entrée des gaz se faisant au travers d’orifices de plus faibles 

diamètres, un régime turbulent peut s’y installer. Dans le cadre d’un écoulement laminaire, il 

existe une longueur d’entrée avant l’établissement  d’un profil de vitesse invariant. Elle est 

définie par : 

 

0,06.r.ReLe =                                                                                          Équation 31 

 

avec        Le : longueur d’entrée (cm) 

                r : rayon interne du réacteur = 5 cm 

     

Pour des débits totaux d’écoulement de 2 à 6 L/min, les longueurs d’entrée sont comprises 

entre 8 et 25 cm. Ces phénomènes peuvent induire des limites dans l’utilisation du réacteur 

notamment lorsque l’injecteur est situé en position basse maximale (c’est  à dire pour des 

temps de séjour minimaux). 

 

Figure 38 : Profils de vitesse pour plusieurs régimes d’écoul ement dans 
un réacteur cylindrique, adapté de (Trambouze et al ., 1984). 
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2.2.1.2  Temps de séjour 
 

Dans cette partie nous souhaitons caractériser l’écoulement au sein du réacteur en 

déterminant expérimentalement les temps de séjour des particules et de l’ozone et en les 

comparants avec les valeurs théoriques. La correspondance entre les temps de séjour 

mesurés et théoriques assurent une répartition et un écoulement homogènes des fluides 

dans tout le volume réactionnel. Cette condition est essentielle pour l’étude de la réactivité 

hétérogène entre l’ozone et l’aérosol de particules carbonées. L’objectif est donc de 

déterminer des conditions d’utilisation permettant d’obtenir un mélange homogène de 

l’oxydant et de la phase condensée pour une large gamme de temps de mise en contact.  

 

Le temps de séjour théorique dans un tube (réacteur cylindrique ou tuyau) est calculé en 

supposant un écoulement idéal piston.  

 

tot
séjour

Q

V
t =                                                                                               Équation 32 

 

avec        V : volume du tube parcouru 

                Qtot : débit total imposé au sein du tube 

. 

Une technique usuellement employée pour mesurer les temps de séjour est d’injecter à 

l’entrée du système une courte impulsion d’ozone (ou de particules) et de mesurer la 

réponse en sortie. La figure 39 présente les réponses attendues à une impulsion de 

concentration pour chaque régime d’écoulement évoqué précédemment. 

 

Dans le cas d’un écoulement piston l’impulsion de concentration n’est pas déformée lors de 

la mesure. Dans le cas d’un régime turbulent la réponse obtenue est une courbe de type 

gaussienne plus ou moins étalée ; le maximum correspondant au temps de séjour. En 

régime laminaire le profil de vitesse de l’écoulement est parabolique. Ainsi la réponse à 

l’impulsion débute et atteint son maximum à 0,5 ts correspondant à la vitesse maximale 

d’écoulement umax, puis décroit de façon exponentielle. Le temps de séjour équivaut alors au 

temps pour lequel la moitié de l’aire totale du signal est atteinte. 
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La figure 40 présente un schéma du dispositif expérimental utilisé dans cette étude.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 39 : Courbe de répartition théorique des temps de séjour  pour divers types 
d’écoulement dans un réacteur tubulaire, adapté de (Trambouze et al., 1984). 
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Figure 40 : Schéma du dispositif expérimental   
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Les flux d’air synthétique sont contrôlés au moyen de régulateurs de débit massique (RDM). 

QO3 correspond au débit imposé à travers le générateur d’ozone ; Qp correspond au débit 

imposé à travers les 4 orifices d’introduction de l’aérosol ; d correspond à la distance entre la 

sortie de l’injecteur et la fin du réacteur à écoulement (0,3 ≤ d ≤ 1,1 m).  

 

Les temps de séjour de l’ozone et des particules sont modifiés en faisant varier les débits 

d’entrée (QO3 et Qp), ainsi que la position de l’injecteur mobile. 

 

� Mesure des temps de séjour de l’ozone 

 

Dans cette étude, l’injection d’une impulsion en ozone en entrée du réacteur (en ouvrant la 

lampe UV durant plusieurs secondes) ne permet pas d’obtenir une réponse stable et 

répétable. Cette instabilité pourrait être provoquée par une passivation lente du réacteur qui 

perturbe le flux d’ozone initialement imposé.  

 

Le temps de séjour de l’ozone est alors déterminé en se plaçant à une concentration initiale 

stable en ozone dans le réacteur, puis en cachant la lampe durant 10 s. La réponse est 

mesurée en sortie par l’analyseur d’ozone. La figure 41 présente un exemple de signal 

obtenu pour un débit d’air synthétique simulant l’aérosol Qp de 2 L/min, un débit 

d’introduction de l’ozone QO3 de 1L/min, ainsi qu’une distance d de 1,1 m (injecteur en 

position haute, temps de séjour maximum). t = 0 correspond au temps de déclenchement de 

l’impulsion négative. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 

Figure 41 : Réponse à une impulsion négative en ozo ne de 10 s ; Q p = 2 L/min, Q O3 = 1 L/min,       
d =1,1 m. 
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L’ozone présente un profil compris entre le régime turbulent et le régime laminaire. Le temps 

de séjour mesuré correspond au temps pour lequel la moitié de l’aire du signal est atteinte 

(A/2). Dans cet exemple on obtient un temps de séjour de 192 s. Les temps de séjour de 

l’ozone ainsi mesurés sont répétables à ± 5 s sur 3 mesures. 

 

La figure 42 présente l’évolution du temps de séjour de l’ozone, pour un débit d’entrée d’air 

synthétique simulant l’aérosol Qp fixé à 1 L/min et une distance de l’injecteur à la fin du 

réacteur de 1,1 m. Les temps de séjour théoriques de l’ozone sont calculés selon l’équation 

32, ils correspondent aux temps mis par l’ozone pour aller de la lampe UV à l’analyseur. 
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Figure 42 : Temps de séjour mesurés (points) et thé oriques (pointillés) de l’ozone en fonction 

du débit d’entrée de l’ozone, Q p = 1 L/min, d = 1,1 m. 
 

Les temps de séjour mesurés semblent s’écarter des valeurs théoriques avec l’augmentation 

du débit d’entrée en ozone. Il semble ainsi que la voie d’introduction de l’ozone au niveau de 

l’injecteur ne permet pas le bon mélange des flux dans tout le volume du réacteur pour des 

débits élevés. En effet plus le débit en ozone est élevé, plus sa vitesse d’entrée dans le 

réacteur augmente, ce qui a pour effet de diminuer le volume du réacteur occupé par le flux 

total. Ainsi des débits d’entrée de l’ozone inférieurs à 2 L/min seront utilisés dans la suite de 

l’étude. 

 

La figure 43 présente l’évolution du temps de séjour de l’ozone en fonction du débit d’entrée 

simulé de l’aérosol, pour un débit d’introduction de l’ozone fixé à QO3 = 1 L/min et une 

distance de l’injecteur à la fin du réacteur de 1,1 m. 
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Figure 43 : Temps de séjour mesurés (points) et thé oriques (pointillés) de l’ozone en fonction 

du débit d’entrée des particules, Q O3 = 1 L/min, d = 1,1 m.  
 

Dans ce cas, la mesure expérimentale est en bon accord avec la théorie. Ainsi les 4 voies 

d’introduction de l’aérosol permettent un bon mélange des flux dans le réacteur, pour les 

conditions suivantes :QO3 = 1 L/min et 2 ≤ Qp ≤ 5 L/min. 

 

L’influence de la position de l’injecteur mobile sur les temps de séjour est présentée figure 

44. Le débit en ozone est fixé à 1 L/min ; ces temps ont été mesurés pour des débits 

d’entrée simulés de l’aérosol de 2 et de 4 L/min. 
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Figure 44 : Temps de séjour mesurés (points) et thé oriques (pointillés) de l’ozone pour Q O3 = 1 
L/min en fonction de la distance de l’injecteur à l a fin du réacteur ; Q p = 2 L/min (violet), Q p = 4 

L/min (rouge).  
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On remarque une correspondance acceptable entre la mesure et la théorie, révélatrice d’un 

mélange homogène des flux au sein du réacteur. 

 

� Mesure des temps de séjour des particules 

 

Afin de déterminer le temps de séjour des particules dans le réacteur, on génère un pulse en 

déclenchant l’agitation pendant 10 s à 1400 rpm (dispositif décrit partie 2.1.2.1). La 

concentration en particule est détectée en sortie du réacteur à l’aide du CPC. Un exemple de 

réponse à une impulsion de particules est présenté figure 45. t = 0 correspond au temps de 

la mise en route de l’agitation. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 45 : Réponse à une impulsion de particules p endant 10 s à 1400 rpm; Q p = 5L/min,         
QO3 = 1L/min, d = 1,1 m. 

 
 
De même que pour l’ozone, le signal obtenu présente un profil compris entre le régime 

turbulent et le régime laminaire. Le temps de séjour correspond au temps pour lequel la 

moitié de l’aire du signal est atteinte (A/2) ; on obtient ici un temps de séjour de 103 s. Les 

temps de séjour ainsi mesurés sont répétables à ± 1 s sur 3 mesures. 

 

La figure 46 présente l’évolution des temps de séjour de l’aérosol en fonction de son débit 

d’entrée Qp ; le débit d’air synthétique simulant l’introduction de l’ozone est fixé à 1 L/min ; la 

distance d est de 1,1 m. Les temps de séjour théoriques des particules sont calculés selon 

l’équation 32, ils correspondent aux temps mis par l’aérosol pour aller du générateur 

jusqu’au CPC. 



Réactivité hétérogène entre un aérosol de particules carbonées et l’ozone 

 

93 

0

50

100

150

200

250

1 2 3 4 5 6

Qp (L/min)

te
m

ps
 d

e 
sé

jo
ur

 d
es

 p
ar

tic
ul

es
 (

s)

 
Figure 46 : Temps de séjour mesurés (points) et thé oriques (pointillés) en fonction du débit 

d’entrée des particules dans le réacteur ; Q O3 = 1 L/min, d = 1,1 m. 
 

La figure 47 présente les temps de séjour mesurés et théoriques des particules en fonction 

de la distance de l’injecteur à la fin du réacteur (d), pour un débit total constant (Qp = 2 L/min, 

QO3 = 2 L/min). 
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Figure 47 : Temps de séjour mesurés (points) et thé oriques (pointillés) en fonction de la 

distance de l’injecteur à la fin du réacteur. Q p = 2 L/min, Q O3 = 2 L/min. 
 

Ainsi les mesures des temps de séjour des particules correspondent relativement bien aux 

calculs théoriques.  
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� Conclusion 

 

Les nombres de Reynolds calculés suggèrent un écoulement laminaire au sein du réacteur. 

Les profils de distribution des temps de séjour déterminés figures 41 et 45, révèlent 

cependant un régime de transition compris entre l’écoulement laminaire et l’écoulement 

turbulent.  

 

Pour un débit d’entrée de l’ozone inférieur à 2 L/min, nous avons obtenu de bonnes 

similitudes entre les temps de séjour mesurés et théoriques garantissant ainsi une répartition 

homogène des différents flux dans le volume du réacteur.  

 

Pour mener à bien les cinétiques de capture, nous avons évalué les temps de contact réels 

entre l’ozone et les particules. Ces données sont déduites des temps de séjour mesurés en 

soustrayant le temps de parcours dans le dispositif avant l’introduction des différents flux 

dans le réacteur. Selon les conditions expérimentales (débits, position de l’injecteur), le 

temps de contact correspond au temps de séjours le plus faible entre l’ozone et l’aérosol 

depuis leurs entrées respectives dans le réacteur jusqu’aux différents analyseurs. Les temps 

de contact ainsi déterminés sont compris entre 24 s et 259 s pour des débits totaux de 6 à 2 

L/min.  

 

2.2.2 Caractérisations physiques de l’aérosol 
 

Les particules utilisées dans cette étude sont des nanoparticules de carbone formées par 

techniques lasers (Carbon nanopowder 633100, Sigma Aldrich). Les données du fabricant 

assurent une pureté supérieure à 99 %, une masse volumique apparente comprise entre 

0,25 et 0,55 g/cm3, un diamètre inférieur à 50 nm et une surface spécifique > 100 m2/g.  

 

Une mesure de surface spécifique par adsorption de N2 (FlowSorb III, Micromeritics) réalisée 

sur ces particules a révélé une surface BET de 322 m2/g. 

 

La surface des particules réellement disponible pour la réaction avec l’ozone est une donnée 

essentielle dans les calculs de réactivité hétérogène, mais elle est difficilement déterminable 

avec précision. Il s’agit ici de caractériser au mieux l’aérosol généré dans le réacteur à 

écoulement. Pour ce faire nous allons réaliser des mesures granulométriques et des 

prélèvements sur filtre afin d’en déduire la masse moyenne d’une particule ( pm ). La surface 
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moyenne d’une particule pS correspond alors au produit entre la masse moyenne et la 

surface BET. 

 

2.2.2.1  Distribution granulométrique 

 

Nous avons réalisé des premières mesures à l’aide du SMPS placé en sortie du générateur 

de particules. Nous avons observé de larges distributions dépassant le diamètre limite de 

mesure (661 nm). Afin d’enregistrer la distribution granulométrique complète de l’aérosol 

généré, nous avons mis en place un montage expérimental, incluant le SMPS et l’APS, 

permettant de mesurer les tailles de particules comprises entre 14 nm et 20 µm. Ce montage 

est schématisé figure 48.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Le débit d’entrée du générateur d’aérosol est fixé à Qe = 2 L/min. En raison du débit de 

fonctionnement de 5L/min de l’APS, une dilution en entrée de cet appareil est nécessaire. La 

figure 49 présente la concentration en particules mesurée par l’APS en fonction du débit de 

dilution Qdil imposé en amont de l’appareil. 

 

Nous observons une concentration en particules qui est proportionnelle au débit de dilution. 

Ainsi la concentration en particules mesurée par l’APS ([p]APS) est telle que : [p]APS = [p].F ; 

avec [p] la concentration en particules en sortie du générateur et F le facteur de dilution qui 

s’exprime selon : 
SMPSedil

SMPSe

QQQ

QQ
F

−+
−

= . Dans cette étude nous avons fixé un débit de  dilution 

de 4 L/min. 

 

Figure 48 : Schéma du disposi tif de mesure granulométrique  
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Figure 49 : Concentration en particules en fonction  du débit de dilution imposé en amont de 

l’APS, pour une vitesse de rotation de 200 rpm dans  le générateur d’aérosol. 
 

Les distributions granulométriques des particules sont mesurées par le SMPS et l’APS pour 

un temps d’échantillonnage de 120 s et une vitesse d’agitation de 600 rpm dans le 

générateur de particules ; ces distributions sont présentées figure 50, en fonction du 

diamètre géométrique des particules. La transposition du diamètre de mobilité et du diamètre 

aérodynamique en diamètre géométrique est effectuée à partir des équations 5 et 6 (parties 

1.1.6.2 et 1.1.6.3).  Nous considérons pour cela des particules sphériques (Df = 3), de 

densité moyenne ρ  = 0,4 g.cm-3. Les distributions mesurées par le SMPS sont présentées 

avec et sans impacteur (0,0457 cm) en entrée de l’appareil. La distribution déterminée sans 

impacteur est normalisée par rapport à celle déterminée avec impacteur pour une meilleure 

comparaison visuelle. 

 

On peut remarquer une différence de distribution obtenue par le SMPS avec ou sans 

impacteur en entrée. L’impacteur utilisé à QSMPS = 0,3 L/min a un diamètre aérodynamique 

de coupure de 681 nm (calculé pour une particule sphérique de densité égale à 1 g.cm-3) ; ce 

qui correspond à un diamètre géométrique d’environ 430 nm (pour ρ  = 0,4 g.cm-3). 

L’impacteur, en arrêtant les particules de plus grandes tailles, modifie la distribution 

observée. Nous retiendrons ici la distribution sans impacteur. 
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L’efficacité de comptage de l’APS chute pour des diamètres aérodynamiques inférieurs à 

900 nm (Dgeom < 1450 nm), comme déjà remarqué par Armendariz et Leith (2002). Ainsi les 

premiers canaux ne seront pas considérés. 

 

Les données SMPS (sans impacteur) et APS peuvent être modélisées en ajustant un 

modèle log normal donné par l’équation suivante : 

 













 −
−=

2

2
geomgeom

w

))Dlog()(log(D
2exp

2πw

A
y                                        Équation 33 

     

avec A = 40286,7 #.cm-3 : concentration en particules  
             w = log(σ) = 0,526 avec σ écart-type de la distribution 

        )Dlog( geom  = 2,74 avec geomD  : mode de la distribution 

 

La distribution des particules ainsi modélisée est centrée sur geomD ≈ 550 nm. Or les données 

fabricant certifient un diamètre de particule inférieur à 50 nm. Il semble donc que l’aérosol 

généré soit un agrégat de nanoparticules.  

Figure 50 : Distribution granulométrique des nanoparticules de carbone mesurée 
par un SMPS, avec ou sans impacteur ; et mesurée pa r un APS ; temps 

d’échantillonnage de 120 s, r = 600 rpm. Un zoom es t présenté pour des diamètres 
compris entre 3000 et 30000 nm.  
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Un zoom sur la distribution granulométrique entre 3 et 30 µm montre la présence de grosses 

particules qui contribueront fortement au calcul de la masse moyenne d’une particule. La 

masse totale des particules sera donc calculée à partir de la distribution modélisée jusque    

3 µm et en ajoutant la masse des plus grosses particules mesurées par l’APS. La masse 

moyenne d’une particule pm  est alors déterminée en divisant la masse totale de la 

population de particules par le nombre total de particules. On obtient ici pm  = (2,2 ± 0,2) x 

10-12 g (moyenne sur 3 expériences). En multipliant cette donnée par la surface BET on 

détermine ainsi pS ≈ 7,1 x 10-10 m2. 

 

Notons que des distributions réalisées en sortie de réacteur à écoulement ont présenté les 

mêmes profils que celles observées directement après génération de l’aérosol. Il n’y a donc 

pas d’évolution de la distribution de l’aérosol lors de son séjour dans le réacteur.  

 

2.2.2.2  Prélèvements sur filtres 

 

Afin de vérifier la masse moyenne d’une particule déterminée par la mesure granulométrique, 

des prélèvements sur filtre ont été réalisés. Les filtres utilisés dans cette étude sont des 

membranes Mitex en PTFE, de 5 µm de pores (LSWP04700). Ils présentent des taux de 

filtration proche de 100 % pour les nanoparticules de carbone. La balance (Sartorius 

TE214S) utilisée pour la pesée est précise à 0,1 mg près. Le montage est présenté figure 51. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Le compteur de particule permet de compter les particules de taille inférieure à 3 µm, ce qui 

correspond à 99,5 % des particules en nombre. Ainsi l’utilisation de l’APS n’est pas 

nécessaire dans cette étude. 

 

Figure 51 : Schéma du dispositif de prélèvement sur filtre.  
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La masse moyenne d’une particule pm est déterminée selon l’expression suivante : 

 

).t-Q.(Qm[p].m cpcepfiltre =                                                                          Équation 34 

 

avec        mfiltre : la masse totale pesée sur le filtre (g) 

                [p] : la concentration moyenne mesurée par le CPC (particules.cm-3)     

                Qe : le débit d’entrée du générateur d’aérosol (cm3.s-1) 

                Qcpc : le débit de fonctionnement du CPC (cm3.s-1)   

                t : le temps de prélèvement (s) 

 

Le débit de pompe n’intervient pas dans cette expression mais doit cependant être supérieur 

à (Qe - Qcpc). Ce dernier est perturbé durant le prélèvement en raison de la perte de charge 

engendrée par le filtre, il est ainsi régulé à environ 2,5 L/min au fur et à mesure de 

l’expérience. 

 

Le tableau 9 présente les résultats obtenus sur 6 prélèvements effectués pendants des 

temps compris entre 10 et 20 min, à vitesse d’agitation r = 1400 rpm. 

 

Expériences t (s) [p] (#/cm 3) m filtre  (mg) pm (g) 

1 854 82265 4,5 2,3 × 10-12 

2 1122 40806 4,0 3,1 × 10-12 

3 924 23897 5,0 8,0 × 10-12 

4 869 50256 5,6 4,5 × 10-12 

5 975 57566 13,1 8,2 × 10-12 

6 859 111946 12,4 6,5 × 10-12 

 
Tableau 9 : Masse moyenne d’une particule déterminé e par 6 prélèvements sur filtre.  

 

 

Sur les 6 prélèvements on détermine  pm  = (5 ± 3) x 10-12 g ( pS  = SBET x pm  ≈ 1,6 x 10-9 m2). 

La masse moyenne d’une particule déterminée par la pesée est plus importante d’un facteur 

2 que celle déterminée par la mesure granulométrique. Cette différence peut être due à  

l’hypothèse de sphéricité des particules  et à une sous-estimation de la masse volumique 

dans le calcul de la masse moyenne. D’autre part, l’éventuelle formation de très grosses 
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particules peut influencer radicalement la pesée du filtre de prélèvement ; d’où l’observation 

d’une faible répétabilité lors de ces expériences.  

 

Nous avons déterminé des valeurs de masse moyenne d’une particule par mesures 

granulométriques et par prélèvement sur filtre qui sont du même ordre de grandeur. En 

raison de la grande incertitude relative aux prélèvements sur filtre, nous avons choisi 

d’utiliser la masse moyenne d’une particule déterminée à partir de la distribution 

granulométrique. Par la suite nous approximerons ainsi la surface moyenne d’une particule à 

pS  = 7,1 x 10-10 m2. Cette valeur sera considérée comme un paramètre constant dans la 

suite de ce travail, car la distribution granulométrique de l’aérosol reste identique pour les 

conditions expérimentales que nous avons retenues dans cette étude. La détermination de la 

surface totale des particules pourra être déduite de la mesure de la concentration en 

particules par le CPC qui offre une meilleure résolution temporelle que le SPMS. 

 

2.2.3 Exposition à l’ozone 

 

L’exposition à l’ozone ne peut se faire en maintenant une concentration stable en particules 

dans le réacteur. Dans ce cas la concentration en ozone ne cesse de décroître. Ce 

phénomène pourrait être dû à une accumulation de particules carbonées dans le montage. 

En effet une déposition de particules est observée pour des temps importants de génération 

de l’aérosol. 

 

L’exposition est alors réalisée de la façon suivante. Un flux d’ozone est introduit au sein du 

réacteur à écoulement jusqu’à obtenir une concentration initiale stable. Une impulsion de 

particules est ensuite générée en déclenchant l’agitation dans le générateur d’aérosol 

pendant quelques secondes. En sortie de réacteur les concentrations en particules et en 

ozone sont mesurées. 

 

Le schéma du montage expérimental est présenté figure 52. 
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La figure 53 présente un exemple d’exposition réalisée à une concentration initiale en ozone 

de 98 ppb, pour un temps de contact de 104 s (QO3 =1 L/min ; Qp = 4 L/min ; d = 1,1 m), suite 

à une impulsion de particules de 5 s et une vitesse de rotation de l’agitateur de 1400 rpm. 
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Figure 52 : Schéma du dispositif d’exposition des nanopartic ules à l’ozone  

Générateur 
d’aérosol

Lampe UV

Analyseur 
d’ozone

CPC

QO3
≤ 2 L/min

1 ≤ Qp ≤ 5 L/min

ext

0,3 L/min

1,5 L/min

Réacteur        
à écoulement

Figure 53 : Exposition d’un aérosol de particules carbonées (noir, axe de gauche) à 
l’ozone (bleue, axe de droite) pour [O 3]0 = 98 pbb et t contact  = 104 s. 



Réactivité hétérogène entre un aérosol de particules carbonées et l’ozone 

 

102 

 

On remarque une anti corrélation entre la concentration en ozone et la concentration en 

particules. L’augmentation de la concentration en particules entraine alors la diminution de la 

concentration en ozone dans le réacteur. 

 

A partir de cette expérience nous allons pouvoir déterminer un coefficient de capture. 

 

2.2.4 Détermination du coefficient de capture 

 

Dans cette étude le coefficient de capture a été estimé par deux méthodes qui sont 

détaillées dans cette partie. 

 

2.2.4.1  Méthode1 : par intégration des courbes de concentrations 

 

Comme nous l’avons évoqué dans la partie 1.3.3.1 le coefficient de capture est défini comme 

le rapport entre le flux de molécules d’ozone incorporées à la surface (Ninc) sur le flux total de 

collision entre l’ozone et la surface des particules (Z). 

 

A partir de l’évolution des concentrations en ozone et en particules lors d’une exposition, il 

est possible de déterminer la quantité d’ozone incorporée à la surface des particules. La 

quantité totale d’ozone disparue de la phase gazeuse durant tout le temps de l’expérience 

[O3]disp (molécule.cm-3) est déduite de l’intégration de la courbe bleue (figure 53) selon :  

 

( )∑ −=
i

i303disp3 ][O][O][O                                                                       Équation 35 

 

avec [O3]i : concentration en ozone pour un temps i ; le pas entre i et (i+1) étant de 10 s 

(temps d’échantillonnage de l’analyseur d’ozone). 

 

L’intégration de la concentration totale en particule (courbe noire figure 53) permet de 

déterminer la densité surfacique totale de particules totV
S








  exprimée en cm2.cm-3: 

10

[p].S

V
S j

jp

tot

∑
=







                                                                                     Équation 36   

 
avec pS = surface moyenne d’une particule (cm2) déterminée partie 2.2.2. 
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[p]j : concentration en particules pour un temps j ; le pas de temps entre j et (j+1) étant de 1 s 

(temps d’échantillonnage du compteur de particules). Ainsi l’expression de totV
S








 est 

divisée par 10 afin de tenir compte de la différence de résolution temporelle des instruments 

de mesures. 

 

On en déduit Ninc d’après : 

 

contact

inc3
inc t

][O
N =                                                                                             Équation 37 

 

avec inc3 ][O : la quantité d’ozone disparu de la phase gazeuse normalisée par la surface 

totale des particules (molécule.cm-2), qui s’exprime selon l’équation 38. 

 

tot

disp3
inc3

V
S

][O
][O









=                                                                                        Équation 38 

 

Le coefficient de capture correspond ensuite au rapport entre Ninc et le flux de collision Z 

(équation 14). 

 

Pour l’exemple d’exposition précédent, on détermine [O3]inc ≈ 2 x 1014 molécule.cm-2, ainsi 

qu’un coefficient de capture d’environ 8 x 10-5. 

 

2.2.4.2  Méthode 2 : à partir de l’expression littérale 

 

L’expression du coefficient de capture décrite dans la partie 1.3.3.1 est la suivante : 

 

ωS
4kV

Z
Ninc ==γ                                                                                         Équation 18 

 

La constante k peut être déduite de la loi cinétique de premier ordre : 

 

]3
3 k[O

dt
]d[O

−=                                                                                        Équation 39 

 

Par intégration on obtient : 
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kt
][O

][O
ln

t3

03 =                                                                                             Équation 40 

 

On peut alors injecter l’expression de k dans l’équation 18 : 

 

t3

03contact
t ][O

][O
ln

4

ωt

V
S =

××γ
×








                                                                Équation 41 

 

avec : tpt [p]S
V
S =






    

  

[O3]t et [p]t correspondent aux concentrations respectives en ozone et en particules à un 

temps t de l’expérience. 

 

γ peut donc être évalué à partir du tracé de la droite  
t3

03

][O
][O

ln en fonction de tV
S








.  

 

En pratique la densité surfacique de particules tV
S








est déterminée à partir des points de la 

figure 53 avec un pas de temps de 10 s pour coïncider avec le pas de temps de l’analyseur 

d’ozone. Si l’on reprend l’exemple évoqué dans la partie 2.2.3, on obtient la courbe 

suivante : 

y = 86,075x + 0,0152

R2 = 0,9904
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Figure 54 : Mesure expérimentale de la perte en ozo ne en fonction de la densité surfacique de 

l’aérosol ; [O 3]0 = 98 ppb, t contact  =105 s. 
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La pente de la droite permet d’estimer pour cet exemple un coefficient de capture d’environ 9 

x 10-5. 

 

Ainsi les deux méthodes de calcul semblent aboutir à une valeur similaire du coefficient de 

capture. Nous comparerons par la suite ces deux approches sur un nombre plus significatif 

d’expériences. 

 

2.3  Résultats 

 

2.3.1 Influence du temps de contact 

 

Nous nous sommes intéressés dans un premier temps à l’influence du temps de contact sur 

la réactivité entre l’ozone et les nanoparticules de carbone.  

 

Des expositions ont été réalisées à différents temps de contact pour une concentration fixe 

en ozone de 100 ppb. Les temps de contact ont été modifiés en imposant des débits totaux 

de 2 à 6 L/min et/ou en faisant varier la position de l’injecteur mobile (0,3 ≤ d ≤ 1,1 m). La 

figure 55 présente l’évolution des coefficients de capture calculés selon les méthodes 1 et 2 

en fonction du temps de contact entre l’ozone et les particules carbonées. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 55 : Evolution du coefficient de capture de l’ozone sur les nanoparticules de carbone en 
fonction du temps de contact, [O 3]0 ≈ 100 ppb. Le modèle est ajusté à partir de l’équati on 27. 
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On remarque une décroissance du coefficient de capture avec l’augmentation du temps de 

contact. Ce comportement déjà observé dans la littérature peut se modéliser par l’équation 

27 : 
contact030

0

t]k[O1 γ+
γ=γ  (Lelièvre et al., 2004b). Il est alors possible de déterminer le 

coefficient de capture initial ainsi que la constante cinétique de deuxième ordre, en traçant  

)f(t
1

contact=
γ

. La figure 56 présente l’inverse du coefficient de capture en fonction du temps 

de contact entre l’ozone et l’aérosol. 

 

Les différentes méthodes de calcul de γ présentent un profil similaire et une répétabilité 

inférieure à 20 % (3 séries de 3 expositions réalisées pour des temps de contact de 40, 74 et 

177 s). La méthode 1, dite par intégration des courbes de concentrations, permet néanmoins 

un calcul plus rapide du coefficient de capture et sera donc appliquée par la suite. 

 

y = 94,284x + 1644,2

R2 = 0,8481

0

5000

10000

15000

20000

25000

30000

0 50 100 150 200 250

tcontact  (s)

1/γ

 

Figure 56 : 1/ γ = f(t contact ) ; [O 3]0 =100 ppb.  
 

La régression linéaire nous donne : k[O3] = 94 ± 8 s-1 et  1/γ0 = 1644 ± 908 (les incertitudes 

statistiques sont issues de la régression linéaire). On obtient alors k = (3,8 ± 0,4) x 10-11 

cm3.molécule-1.s-1 et γ0 = (6 ± 4) x 10-4. Ainsi à l’instant initial de la réaction, 6 collisions.cm-

2.s-1 sur 10000 entrainent la disparition d’une molécule d’ozone.  

 

Pour chaque expérience, nous avons déterminé la quantité en ozone incorporé en surface. 

La figure 57 présente [O3]inc en fonction du temps de contact. 
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Malgré une légère tendance à l’augmentation, il semble que la quantité de molécules 

d’ozone incorporées en surface n’évolue pas de façon significative pour des temps de 

contact compris entre 27 et 211 s ([O3]inc = (2,0 ± 0,5) x 1014 molécule.cm-2). La diminution du 

coefficient de capture observée en fonction du temps de contact (figure 55) est alors 

principalement dû à la faible évolution temporelle de la quantité en ozone incorporé en 

surface sur l’échelle de temps de nos expériences. 

 

2.3.2 Influence de la concentration initiale en ozo ne 

 

Dans le but d’étudier l’influence de [O3]0 sur la réactivité, des expériences ont été réalisées à 

différentes concentrations en ozone et à un temps de contact fixe de 129 s. Ce temps de 

contact est obtenu pour Qp = 2 L/min ; QO3 = 1L/min et h = 1,1 m. 

 

La figure 58 présente l’évolution du coefficient de capture de l’ozone sur les particules 

carbonées en fonction de la concentration initiale en ozone. 

 

 

 

 

 

 

Figure 57 : Quantité d’ozone incorporé par cm 2 de partic ules carbonées en 
fonction du temps de contact ; [O 3]0 = 100 ppb. 
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On observe une décroissance du coefficient de capture en fonction de la concentration 

initiale en ozone. Cette diminution est modélisée selon l’équation 27. γ0 et k sont déterminés 

à partir de la droite )]f([O
1

03=
γ

présentée figure 59. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 59 : 1/ γ = f([O 3]0) ; t contact  =129 s. 

Figure 58 : Evolution du coe fficient de capture de l’ozone par  les particules carbonées 
en fonction de la concentration initiale en ozone ;  tcontact   = 129 s. 
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La régression linéaire nous donne kt = (2,09 ± 0,6) × 10-9 cm3.molécule-1 et                              

1/γ0 = 5011,9 ± 728,5. On obtient alors k = (1,62 ± 0,05) × 10-11 cm3.molécule-1.s-1 et             

γ0 = (2,0 ± 0,3) × 10-4.  

 

Pour chaque expérience, la concentration d’ozone incorporé en surface a été déterminée ; 

son évolution en fonction de [O3]0 est présentée figure 60. 

 

  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

On observe une augmentation du nombre de molécules d’ozone incorporées en fonction de 

la concentration initiale, suivi par l’apparition d’un palier. Ce palier peut être interprété par 

une saturation de surface par l’ozone qui ne peut s’adsorber que sur un nombre limité de 

sites. Cette saturation de surface est à l’origine de la diminution du coefficient de capture 

observée en fonction de la concentration initiale en ozone (figure 58). En effet l’augmentation 

de [O3]0 provoque une augmentation du flux de collisions avec la surface. Le nombre de 

collisions menant à une disparition d’une molécule d’ozone devient alors de plus en plus 

faible au fur et à mesure que la surface se sature ; d’où la diminution du coefficient de 

capture.  

 

Ce comportement est représentatif d’un mécanisme de type Langmuir-Hinshelwood qui 

suppose une adsorption réversible de l’ozone en surface des particules, suivi par la réaction 

entre l’ozone et un site de surface (partie 1.2.1.2). Ce mécanisme peut se modéliser par 

l’équation 42.  

Figure 60 : Molécules d’ozone adsorbées par cm 2 en fonction de la concentration initiale 
en ozone. 
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03

03
ads3 ]K[O1

][SS]K[O
][O

+
=                                                                                    Équation 42 

 

A partir du modèle on détermine ainsi le nombre de site de surface ainsi que la constante 

d’équilibre d’adsorption : [SS] = (5,4 ± 0,2) × 1014 molécule.cm-2 et K = (4,5 ± 0,6) × 10-13 

(cm3). La concentration en sites actifs obtenue est proche de celles rapportées dans la 

littérature (tableau 10). De même la valeur de la constante d’équilibre d’adsorption 

déterminée dans cette étude est proche de celle reportée par Pöschl et al., (2001). 

 

Référence [SS] (molécule.cm -2) K (cm 3) 

Kamm et al., (1999) 6,5 ×  1014  

Pöschl et al., (2001) 5,7 ×  1014 2,8 × 10-13 

Lelièvre et al., (2004b) 6 - 8 ×  1014  

McCabe, (2009) (4 ± 2) ×  1014  

Bedjanian et Nguyen, (2010) (5,8 ± 0,7) ×  1014  

Ce travail (5,4 ± 0,2) × 1014 (4,5 ± 0,6) × 10-13 

 
Tableau 10 : Comparaison bibliographique du nombre de site actif [SS] et de la constante 

d’équilibre d’adsorption K de l’ozone sur des parti cules carbonées. 
  

2.3.3 Discussion 

 

Nous avons déterminé une quantité en ozone incorporé en surface qui augmente avec la 

concentration initiale en ozone jusqu’à l’apparition d’un palier. Ce comportement est 

révélateur d’un mécanisme Langmuir-Hinshelwood qui suppose une adsorption réversible de 

l’ozone avant sa réaction irréversible avec des sites de surface. Ce modèle implique que la 

concentration en ozone adsorbée en surface dépende de la concentration initiale en ozone. 

Or nous observons, une quantité en ozone incorporé en surface des particules invariante en 

fonction du temps de contact, à une concentration initiale fixe de 100 ppb. Il semble ainsi que 

le processus d’adsorption réversible de l’ozone soit rapidement établi et majoritaire pour des 

temps de contact inférieurs à 211 s. Par conséquent pour la gamme de temps utilisée, la 

quantité d’ozone disparue de la phase gazeuse par unité de surface ([O3]inc) peut être 

approximée à la quantité d’ozone adsorbée en surface ([O3]ads). 
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Les coefficients de capture initiaux déterminés en faisant varier tcontact et [O3]0 sont du même 

ordre de grandeur et sont en accord avec la littérature (Cf tableau 4, partie 1.3.1.3). Nous 

retiendrons par la suite la valeur du coefficient de capture déterminé en faisant varier [O3]0 : 

γ0 = (2,0 ± 0,3) × 10-4 , qui présente une incertitude moins élevée que γ0 déterminé en faisant 

varier le temps de contact. 

 

2.3.4 Influence de la vapeur d’eau 

 

Nous avons étudié l’influence de l’humidité relative sur la réactivité entre l’ozone et les 

particules carbonées. De la vapeur d’eau est injectée au sein du mélange réactionnel en 

faisant circuler un débit d’air à travers une cellule contenant de l’eau liquide en amont du 

réacteur. Le taux d’humidité relative (RH) est contrôlé par une sonde (Vaisala HMT 334) en 

sortie de réacteur. Il est possible de modifier le RH en changeant le débit imposé à la cellule. 

Notons que des pesées d’échantillons de particules ont été réalisées avant et après mise à 

l’étuve (T = 110 °C, pendant plusieurs heures). Aucune différence de masse n’a été 

observée, révélateur d’une absence d’eau en surface des particules. 

 

Des expériences ont été réalisées en faisant varier la concentration initiale en ozone pour un 

temps de contact de 129 s et une humidité relative de 25 %. Elles sont présentées figure 61 

en comparaison avec une humidité < 1%. 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 61 : Concentration en m olécules d’ozone incorporées  par cm 2 en 
fonction de la concentration initiale en ozone, pou r RH < 1% et RH = 25% ; 

tcontact  = 129 s. 
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Nous n’observons pas de différences significatives au niveau de la quantité d’ozone 

incorporé en présence ou absence de vapeur d’eau. L’adsorption compétitive entre les 

molécules d’eau et l’ozone peut se modéliser par l’expression suivante :   

 

O][HK][OK1

][O[SS]K
][O

2H2O3O3

3O3
ads3 ++

=                                                             Équation 43 

 

On détermine ainsi une constante d’équilibre d’adsorption de l’eau KH2O ≈ 2,3 × 10-18 (cm3). 

En comparaison Pöshl et al. (2001) ont mesuré une constante de 2,1 x 10-17 cm3, soit un 

facteur 10 avec la valeur de notre étude. Ainsi l’adsorption de molécules d’eau à la surface 

des nanoparticules de carbone est très faible voire inexistante, révélatrice de la nature 

hygrophobe des particules carbonées utilisées dans cette étude. 

 

Afin de modifier l’hygroscopicité des particules, ces dernières ont été recouvertes de 5,3 mg 

de 9,10-phenanthrènequinone (pureté >95 % ; Sigma Aldrich) par g de particule, selon une 

technique qui sera évoquée dans le chapitre suivant (partie 3.1.2). Les groupes fonctionnels 

oxygénés en surface pourraient agir comme site d’adsorption de molécule d’eau en raison 

de la formation de liaisons hydrogènes. Une étude montre notamment une augmentation de 

la capture de molécule d’eau par des particules de suie recouvertes d’anthraquinone 

(Popovicheva et al., 2009).  

 

Les expositions de particules recouvertes de phenanthrènequinone à l’ozone n’ont 

cependant pas révélé de différences significatives en présence ou en absence de vapeur 

d’eau pour une humidité relative de 25% (résultats non présentés).  

 

2.3.5 Influence d’un rayonnement UV 

 

Le réacteur à écoulement est équipé de 8 lampes UV (Sankyo Denki, black light blue, 40W, 

352 nm) dont le spectre est présenté figure 62.  

 

Lorsque l’on allume les lampes en présence d’ozone, sa concentration dans le réacteur 

chute d’environ 10 % puis se stabilise après plusieurs minutes. Cette diminution pourrait être 

due à la photolyse de l’ozone. L’ozone a une section efficace d’absorption qui est maximale 

à 253 nm (Delmas et al., 2005). Cependant la photodissociation de l’ozone a été observée 

dans la littérature pour des longueurs d’onde comprises entre 300 et 375 nm (O’Keeffe et al., 

1998 ; Bauer et al., 2000). 
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Figure 62 : Spectre des lampes UV.  

 

Des expositions de particules carbonées à l’ozone ont été réalisées dans le réacteur à 

écoulement en présence de lumière (8 lampes allumées), à temps de contact fixe (129 s) en 

faisant varier la concentration initiale en ozone. Les résultats sont présentés figure 63. 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

On observe une diminution de la quantité d’ozone adsorbé à la surface des particules 

carbonées en présence d’irradiation comparée à des conditions d’obscurité. Une explication 

proposée pourrait être l’adsorption compétitive entre l’atome d’oxygène et l’ozone issu de la 

Figure 63 : Molécules d’ozone adsorbées par cm 2
 en fonction de [O 3]0, dans des 

conditions d’obscurité ainsi que sous irradiation à  λ = 352 nm.   
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photodissociation de l’ozone. D’autres phénomènes expliquant la diminution de la réactivité 

entre l’ozone et les particules ne sont cependant pas à exclure.  

 

2.3.6 Exposition de particules carbonées à  l’oxygè ne atomique  

 

Dans la littérature le rôle de l’oxygène atomique dans la réaction entre l’ozone et des 

particules carbonées reste incertain (Cf partie 1.3.1.3). L’adsorption de l’ozone sur des 

surfaces carbonées pourrait mettre en jeu des processus de dissociation impliquant 

l’oxygène atomique. Nous avons ainsi souhaité étudier la réaction entre l’atome d’oxygène et 

des particules carbonées afin d’évaluer le rôle de l’oxygène dans le mécanisme de réaction 

entre l’ozone et les particules. 

 

Dans cette étude les atomes d’oxygène sont générés par photolyse de O2 à 185 nm 

selon : P)2O(hO 3
2 →=λν+ )( 185nm  (R1); la formation de O(1D) à cette longueur d’onde 

étant négligeable (Finlayson-Pitts et Pitts, 1999). O(3P) formé se recombine rapidement avec 

le dioxygène de l’air pour former de l’ozone : O(3P) + O2 →  O3 (R2). 

 

Les particules sont alors exposées à l’oxygène atomique lors de leur passage dans un tube 

en quartz soumis au rayonnement d’une lampe UV (UVP SOG-2). Le dispositif expérimental 

est présenté figure 64. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Une concentration initiale en ozone est imposée en sortie de lampe UV. Un pulse de 

particules est alors engendré par agitation à r = 1400 rpm pendant 5 s; les concentrations en 

ozone et en particules sont contrôlées directement en sortie. La figure 65 présente la 

disparition observée de l’ozone en présence de particules, ainsi que l’adsorption théorique 

de l’ozone sur les particules en fonction de la concentration initiale. L’adsorption théorique de 

l’ozone est déduite du coefficient de capture calculé à partir de l’équation 27 pour un temps 

de contact calculé de 0,66 s (temps de passage dans la lampe). 

Figure 64 : Dispositif expérimental pour l’exposition de par ticule carbonée à l’oxygène atomique  
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d’aérosol
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La disparition de l’ozone observée est bien plus importante que l’adsorption de l’ozone sur 

les particules évaluée à partir des coefficients de capture. En effet l’adsorption théorique de 

l’ozone sur les particules ne dépasse pas 6 % de la perte totale en ozone observée. Cette 

dernière pourrait alors être due à plusieurs phénomènes : 

 

• L’adsorption d’atome d’oxygène en surface des particules : SS + O →  produits (R3). 

Dans ce cas (R3) limite alors la réaction (R2) menant à la production de l’ozone.  

 

• L’absorption par les particules de photons émis par la lampe. 

Dans ce cas la réaction (R1) est limitée. 

 

Afin de déterminer l’importance de l’extinction du rayonnement par les particules de carbone, 

des expériences de spectrométrie UV (Spectromètre DH-2000-BAL, Ocean Optics)  ont été 

réalisées.  

 

Un aérosol à concentration constante en particules est envoyé dans la cellule du 

spectromètre qui mesure ainsi l’extinction de la lumière entre 200 et 1120 nm. La figure 66 

présente la transmission de la lumière pour différentes concentrations massiques en 

particules. 

 

Figure 65 : Quantité d’ozone disparue (théorique et observée ) en présence 
d’un aérosol de particules carbonées en fonction de  la concentration initiale 

en ozone en sortie de lampe UV.  
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Figure 66 : Transmission de la lumière à différente s concentrations massiques en particules.  

 

Il semble que la transmission atteint son minimum à environ 300 nm et augmente pour des 

longueurs d’onde inférieures. Dans la littérature, le maximum d’extinction pour des particules 

de suie et de noir de carbone est situé entre 220 et 260 nm selon le type de particules (Jäger 

et al., 1999 ; Schnaiter et al., 2003).  

 

On peut ainsi supposer qu’à la longueur d’onde de notre lampe UV (185 nm) la transmission 

soit plus grande qu’à 300 nm. Nous considérons ainsi ce minimum comme une limite basse 

de transmission. Dans notre étude, la concentration maximale en particules est de               

4,7 ng.cm-3, ce qui correspond à une transmission de 95 %. Ainsi, 5 % de la lumière au plus 

est absorbée par les particules carbonées. On peut donc en déduire que la grande majorité 

de la perte en ozone observée (cf figure 65) est due à l’adsorption d’atomes d’oxygène en 

surface des particules. 

 

A partir des expériences réalisées, on peut déterminer la quantité d’oxygène atomique 

adsorbé en surface des particules. [O]ads est considérée égale à la quantité d’ozone disparue 

observée, à laquelle sont soustraites, la quantité d’ozone théorique adsorbée en surface des 

particules ainsi que la fraction de lumière adsorbée. La figure 67 représente [O]ads en 

fonction de la concentration initiale en oxygène. [O]0 est supposée égale à [O3]0, en 

considérant que chaque atome d’oxygène formé par photolyse se recombine avec O2 pour 

former une molécule d’ozone.  
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L’adsorption de l’oxygène atomique en surface des particules est modélisée selon à une 

adsorption de type Langmuir dont l’expression est : 

 

0

0
ads K[O]1

[SS]K[O]
[O]

+
=                                                                                    Équation 44 

 

On détermine ainsi : [SS] = (5,3 ± 0,2) × 1014 atome.cm-2 et K = (5,3 ± 0,9) × 10-13 cm3.  

 

Le nombre de sites actifs et la valeur de la constante d’équilibre d’adsorption de l’oxygène 

atomique sur les particules carbonées sont proches des valeurs déterminées avec l’ozone. Il 

semblerait donc que ces deux espèces oxydantes occupent les mêmes sites en surface des 

particules. 

 

La figure 68 présente l’inverse de γ en fonction de la concentration initiale en oxygène.  

 

A partir de la modélisation (équation 27), on obtient alors k = (3,29 ± 0,06) × 10-11   

cm3.atome-1.s-1 et γ0 = 0,028 ± 0,005. Ce coefficient de capture est environ 140 fois plus 

important que le coefficient de capture initial de l’ozone sur les nanoparticules de carbone. 

 

Il s’agit à notre connaissance de la première détermination du coefficient de capture de 

l’oxygène atomique sur des surfaces  carbonées. 

 

Figure 67 : Nombre d’atome d’oxygène adsorbé en surface des particules 
en fonction de la concentration initiale (t contact  = 0,66 s) 
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2.3.7 Mécanisme de réaction 

 

La constante d’équilibre d’adsorption KA d’une molécule A est égale au rapport entre la 

constante de vitesse d’adsorption kads et la constante de vitesse de désorption kdes. Ces 

données sont définies par : 

 

4
ω

k A0
ads

γ
=                                                                                              Équation 45 

 

A
des

[SS]
k

τ
=                                                                                                Équation 46 

 

avec       τΑ: temps de désorption de A (s) : correspond au temps de séjour moyen de A en 

surface en absence de réaction. 

                Aω  : vitesse moyenne d’agitation moléculaire de A (cm.s-1) 

 

kdes dépend fortement de la température et peut s’exprimer selon la loi d’Arrhenius suivante :  

 








=
RT

∆H
Aexpk ads

des                                                                                   Équation 47 

 

Figure 68 : 1/γ = f([O] 0) ; t contact  = 0,66 s. 
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avec       A : facteur pré-exponentiel qui est d’environ 10-14 s-1 pour les espèces chimisorbées 

(Shiraiwa et al., 2009). 

               ∆Hads: enthalpie d’adsorption de A (J.mol-1)  

 

A partir des équations 45 et 46 on en déduit l’expression de la constante d’équilibre 

d’adsorption de A : 

 

A
A0

A 4[SS]

ω
K τ==

γ
des

ads

k
k

                                                                               Équation 48 

 

A partir données déterminées expérimentalement (K, [SS], γ0) nous pouvons calculer les 

temps de séjours de l’ozone et de l’oxygène en surface des particules, ainsi que leurs 

enthalpies d’adsorption respectives. Ces données sont présentées tableau 11 et comparées 

avec les valeurs déterminées par Pöschl et al. (2001). Les valeurs de coefficients de 

captures initiaux utilisés par Pöschl et al. (2001) sont issues de la littérature. 

 

Notons que les enthalpies d’adsorption calculées avec un facteur pré-exponentiel compris 

entre 10-13 et 10-15 s-1 donnent une incertitude de ± 6 kJ.mol-1. La valeurs de ∆Hads,O3 calculée 

est en accord avec les enthalpies d’adsorption déterminées par Pöschl et al. (2001), sur des 

particules carbonées (- 80 à - 90 kJ.mol-1). Ces valeurs d’enthalpies sont inférieures à - 50 

kJ.mol-1 (limite de physisorption) et permettent ainsi de conclure à une chimisorption de O3 et 

de O en surface des particules.  

 

 K (cm 3) [SS] (cm -2) γ0 τ (s) A (s -1) 
∆Hads 

(kJ.mol -1) 

Cette étude 4,5 × 10-13 5,4 × 1014 2,0 × 10-4 134 10-14 -90 

 

O3  
Pöschl et 

al., (2001), 

 
2,8 × 10-13 5,7 × 1014 

 
1,0 × 10-3 à 

3,3 × 10-3 

 
18 à 5 

 
10-14 

 
-90 à -80 

O Cette étude 5,3 × 10-13 5,3 × 1014 2,8 × 10-2 0,6 10-14 -77 

 
Tableau 11 : Valeurs des temps de séjour et des ent halpies d’adsorption de l’ozone et de 

l’oxygène en surface des particules carbonées, calc ulées à partir de données expérimentales.  
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Le temps de séjour de l’ozone en surface des particules déterminé dans cette étude est bien 

supérieur à celui calculé par la théorie de densité fonctionnelle (quelques nanosecondes) 

(Shiraiwa et al. 2011). Pour expliquer cette différence, Shiraiwa et al. (2011) proposent un 

mécanisme Langmuir-Hinshelwood à plusieurs étapes, impliquant la formation 

d’intermédiaires de réaction oxygénés avec des temps de vie de l’ordre de 100 s. Le 

mécanisme met en jeu une physisorption réversible de l’ozone, suivi par une chimisorption 

dissociative de O3. Il en résulte la formation d’une molécule d’oxygène ainsi que d’un 

intermédiaire oxygéné (ROI) qui peut être un atome d’oxygène chimisorbé, lié à une liaison π 

délocalisée d’une surface aromatique. Cet intermédiaire peut ensuite mener à la formation 

de produits stables en surface. 

 
Les expériences réalisées avec l’atome d’oxygène révèlent une adsorption sur un nombre de 

sites surfaciques et une constante d’équilibre d’absorption du même ordre de grandeur que 

l’ozone. On note cependant un coefficient de capture de l’oxygène atomique sur les 

particules carbonées bien plus important que celui de l’ozone ; de même le temps de séjour 

de l’oxygène en surface ainsi que son enthalpie négative d’adsorption sont plus faibles que 

pour l’ozone. En supposant une chimisorption dissociative de l’ozone, impliquant la formation 

d’un atome d’oxygène en surface, la dissociation de l’ozone serait alors un processus 

limitant de réactivité. L’état de transition entre l’ozone moléculaire et l’ozone dissocié pourrait 

être un ozonide ou un diradical trioxyde (Maranzana et al., 2005). La décomposition de 

l’ozone en O et O2 semble confirmée dans la littérature par l’observation de molécules 

d’oxygènes libérées suite à la réaction hétérogène de l’ozone avec des particules de suie 

(Stephens et al., 1986 ; Rogaski et al., 1997). Par ailleurs Valdés et al. (2002) ont déterminé 

par analyse XPS (X-ray Photoelectron Spectroscopy) une augmentation de la fraction 

d’atomes d’oxygène en surface de 14 à 24 % suite à l’exposition de charbon actif à l’ozone. 

 

L’adsorption dissociative de l’ozone se doit d’être réversible pour respecter le comportement 

de type Langmuir observé. Nous proposons ainsi un mécanisme de réaction entre l’ozone et 

une surface carbonée en accord avec l’étude de Shiraiwa et al. (2011). Ce dernier est 

présenté figure 69. 

 

Shiraiwa et al. (2011) considèrent la formation d’atomes d’oxygène dans la réaction entre 

l’ozone et des particules carbonées comme étant l’hypothèse la plus simple. Selon eux les 

intermédiaires oxygénés formés pourraient également être des espèces organiques 

moléculaires (RO, RO2 …). 
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L’atome d’oxygène s’adsorbe majoritairement sous forme de groupements époxydes (la 

forme la plus stable d’adsorption de l’atome d’oxygène sur des surfaces graphitiques) (Sun 

et al., 2011). Ces groupements ne semblent cependant pas impliqués dans la formation des 

oxydes de carbone, observés suite à l’exposition de surface carbonée à l’ozone (Stephens et 

al., 1986 ; Disselkamp et al., 2000) et à l’oxygène atomique (Marsh et al., 1965). En effet de 

simples considérations thermodynamiques montrent une barrière de plus de 580 kJ.mol-1 

pour les décomposer en CO. La formation des oxydes de carbone proviendrait alors de 

groupements lactones associés à des groupements éthers qui présentent les énergies 

d’activation les plus faibles pour former CO et CO2 (Sun et al., 2011). 

 

2.3.8 Influence de la taille des particules 

 

Les propriétés physicochimiques des particules sont souvent dépendantes de leur taille, 

néanmoins peu d’études se sont intéressées à l’influence de ce paramètre sur la réactivité 

(Cf partie 2.3.8.5). Dans cette partie nous avons souhaité étudier l’influence de la taille des 

particules carbonées sur leur réactivité hétérogène avec l’ozone. 

 

2.3.8.1  Mise en œuvre 

 

Les particules utilisées dans cette étude proviennent d’un deuxième lot de nanoparticules de 

carbone portant les mêmes désignations et références commerciales : Carbon nanopowder 

633100, Sigma Aldrich. Ces particules ont toutefois présenté une capture de l’ozone environ 

4 fois plus faible que le précédant lot dans des conditions d’exposition similaires. Des 

mesures d’adsorption de N2 ont également révélé une surface spécifique SBET de 8 m2/g 

(contre 322 m2/g pour le précédent lot). Ces différences proviennent sans doute d’un 

changement de fournisseur de la société de distribution de ces particules. La comparaison 

entre ces deux lots de particules sera donc difficilement réalisable. 

 

Figure 69 : Mécanisme de réaction proposé entre l’ozone et d es particules carbonées  

O3 (g)                                O3 (ads) O (ads) + O2 (ads)

O (ads) + SS (s) SS-O (s)

O2 (ads)                         O2 (g)

O3 (g)                                O3 (ads) O (ads) + O2 (ads)

O (ads) + SS (s) SS-O (s)

O2 (ads)                         O2 (g)
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La figure 70 présente un schéma du dispositif expérimental mis en place afin d’étudier 

l’influence de la taille des particules carbonées sur leur réactivité avec l’ozone. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Un DMA en amont du réacteur à écoulement permet de sélectionner le diamètre de mobilité 

électrique des particules entre 10 et 300 nm. Une dilution de 1 L/min après le DMA permet 

d’obtenir un temps de contact constant de 129 s dans le réacteur à écoulement. Un débit de 

garde (sheath flow) de 10 L/min est imposé au sein du DMA ; le constructeur préconisant un 

sheath flow 10 fois supérieur au débit d’entrée de l’aérosol.   

 

Il s’agit dans cette étude de générer une concentration en particules (Dm < 300 nm) 

suffisamment élevée pour observer une décroissance de l’ozone. Pour ce faire nous avons 

placé, entre le générateur d’aérosol et le DMA, un impacteur (0,0457 cm) qui présente un 

diamètre de coupure < 200 nm à 1 L/min. Cet impacteur permet de casser les plus grosses 

particules générant ainsi une plus forte concentration en petites particules. La distribution 

granulométrique obtenue en sortie d’impacteur est présentée figure 71. Cette dernière de 

type gaussienne est centrée sur un diamètre géométrique de 150 nm. 

 

Figure 70 : Dispositif expérimental permettant d’étudier l’i nfluence de la taille des p articules 
carbonées sur leur réactivité avec l’ozone. 

Générateur 
d’aérosol

Analyseur 
d’ozone

CPC

QO3 
= 1 L/min

Qp = 1 L/min

ext

0,3 L/min

1,5 L/min

Réacteur        
à écoulement

Impacteur 
0,0457 cm DMA

Qdil = 1 L/min
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Figure 71 : Distribution granulométrique de l’aéros ol de nanoparticules de carbone, mesurée 

en sortie d’impacteur (0,0457 cm). 
 

L’aérosol est ensuite filtré par le DMA selon le diamètre de mobilité souhaité. Les 

distributions granulométriques pour des diamètres de mobilité fixés à 50, 100 et 200 nm ont 

été mesurés en sortie de DMA à l’aide d’un SMPS (TSI ; DMA 3081, CPC 3776). Elles sont 

présentées sur un même graphique (figure 72). Lors de ces prélèvements la source à rayons 

X du DMA 3081 était en arrêt pour ne pas charger l’aérosol une seconde fois. 
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Figure 72 : Distributions granulométriques de nanop articules de carbone dont le diamètre de 

mobilité  (50, 100 et 200 nm) est sélectionné par l e DMA. 
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Les distributions granulométriques obtenues sont en bon accord avec la taille de l’aérosol 

préalablement triée par le DMA. Ce dernier permet ainsi une bonne sélection du diamètre de 

mobilité des particules.  

 

2.3.8.2 Détermination de la surface particulaire accessible à l’ozone 

 

Précédemment la surface particulaire disponible pour l’ozone était déterminée à partir de la 

surface BET (partie 2.2.2). Cette donnée n’est pas utilisable dans cette étude ; la surface 

spécifique étant inversement proportionnelle au diamètre des particules (équation 7, partie 

1.1.6.4).  

 

Dans cette étude nous avons donc utilisé la surface géométrique des particules, déterminée 

à partir du diamètre de mobilité. Cette surface considère des particules sphériques non 

poreuses et peut donc être source d’incertitudes. Les coefficients de capture calculés à partir 

de la surface géométrique des particules correspondent ainsi à des valeurs limites 

supérieures. 

 

Les premières expositions à l’ozone d’aérosols filtrés en taille n’ont pas engendré de 

décroissances significatives de l’ozone dans le réacteur. Nous avons donc souhaité par la 

suite augmenter la concentration particulaire en sortie de DMA afin d’observer une réactivité 

mesurable. Pour ce faire, le débit de garde du DMA est modifié afin de permettre à un plus 

grand nombre de particules de sortir de celui-ci (au détriment de la résolution en taille). 

 

2.3.8.3  Influence du débit de garde  

 

L’influence du débit de garde (sheath flow : SF) au sein du DMA a donc été étudiée. La 

figure 73 présente notamment l’évolution de la distribution granulométrique des particules 

carbonées (Dm = 100 nm) en fonction de la valeur du sheath flow.  

 
On remarque alors un élargissement important de la distribution initiale (SF = 10 L/min) avec 

une diminution du sheath flow. Cet élargissement semble plus important pour les diamètres 

supérieurs. Le mode de la distribution augmente très légèrement avec la diminution du débit 

de garde mais reste centré sur ~ 100 nm. 
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Figure 73 : Distributions granulométriques d’un aér osol de diamètre de mobilité de 100 nm 

pour des débits de garde de 10, 5 et 2 L/min.  
 

La figure 74 présente l’évolution des valeurs de la concentration moyenne en particules [p] et 

de la masse moyenne d’une particule mp en fonction du débit de garde. [p] et mp sont 

déterminés à partir des distributions granulométriques (figure 73). La valeur théorique de mp 

correspond à la masse d’une particule sphérique ayant un diamètre de 100 nm et une mase 

volumique de 0,4 g.cm-3. 

 

 ‘ 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 
 
 

Figure 74 : Evolution de [p] et m p en fonction de SF/ Q p pour un diamètre de mobilité 
de 100 nm ; Q p = 1L/min. 
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On observe ainsi une augmentation considérable de la concentration moyenne en particule 

avec la diminution du sheath flow. La masse moyenne d’une particule est proche de la 

théorie pour un rapport de SF/Qp de 10. Ce rapport correspond en effet à une utilisation 

optimale du DMA. Cependant nous pouvons remarquer une variation importante de mp avec 

la diminution du débit de garde. Cet effet pourrait entrainer des changements non 

négligeables de la réactivité. 

 

Nous avons ainsi souhaité étudier l’influence du sheath flow sur la réactivité des 

nanoparticules de carbone à l’ozone. Nous avons réalisé plusieurs expositions d’un aérosol 

de particules carbonées filtré à 100 nm en modifiant le débit de garde du DMA de 1,3 à 4,3 

L/min (au-delà la diminution de l’ozone est peu exploitable). L’impulsion de particules 

générée est exposée à une concentration initiale en ozone de 100 ppb, pour un temps de 

contact de 129 s. La figure 75 présente l’évolution du coefficient de capture de l’ozone en 

fonction du rapport du sheath flow sur le débit d’entrée des particules. 
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On observe un coefficient de capture quasiment constant pour un rapport SF/Qp qui varie de 

1,3 à 4,3 : γ = 0,0053 ± 0,0007. L’écart-type sur la moyenne des coefficients de capture 

correspond au même ordre de grandeur que la répétabilité d’une exposition donnée (< 20%). 

Ainsi la variation du sheath flow n’influence pas de façon notable la capture de l’ozone en 

surface. Si l’on observe la variation de la masse moyenne d’une particule entre SF/Qp = 5 et 

SF/Qp = 2 (figure 74), on remarque une augmentation de la masse moyenne d’un facteur 2. 

La réactivité des particules à l’ozone ne semble donc pas dépendre sensiblement de la 

Figure 75 : Coefficients de capture de l’ozone sur les particules carbonées 
déterminés en fonction de SF/Q p ; [O 3]0 =100 ppb, t contact  =129 s. 
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masse moyenne pour une distribution de particules de taille centrée sur 100 nm ; dans le cas 

contraire des variations plus significatives de réactivité auraient dû être observées.  

 

Comme nous l’avons constaté la diminution du débit de garde au sein du DMA entraine une 

augmentation importante de la concentration en particules et ne semble pas modifier la 

réactivité de l’aérosol à l’ozone. Ce paramètre va donc nous permettre d’adapter la 

concentration en particules pour un diamètre donné, afin d’observer une diminution 

significative de la concentration en ozone dans le réacteur.  

 

2.3.8.4  Influence de la taille des particules sur la réactivité 

 

Nous avons exposé des aérosols de particules carbonées de taille sélectionnée entre 50 et 

200 nm, à différentes concentrations initiales en ozone, à un temps de contact fixe de 129 s. 

La figure 76 présente l’évolution des coefficients de capture calculés pour chaque 

expérience en fonction du diamètre des particules, pour différentes concentrations initiales 

en ozone.  

Notons que les coefficients de capture sont calculés en prenant en compte la diffusion de 

l’ozone en phase gazeuse (partie 1.2.3). Cette dernière dépend de la taille des particules 

mais est négligeable dans la gamme de diamètre étudiée. 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

On observe alors une décroissance exponentielle du coefficient de capture de l’ozone avec 

l’augmentation du diamètre de mobilité des particules. Nous remarquons par ailleurs une 

Figure 76 : Evolution du coefficient de capture en fonction du diamètre des particules 
pour différentes concentrations initiales en ozone (tcontact  =129 s). 
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diminution de γ avec l’augmentation de [O3]0, comme précédemment observé dans la partie 

2.3.2. 

 

Pour chaque expérience la concentration d’ozone adsorbé en surface a été déterminée. La 

figure 77 présente l’évolution de [O3]ads en fonction du diamètre de mobilité des particules à 

différentes concentrations initiales en ozone. 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Ainsi la quantité d’ozone adsorbé en surface décroit exponentiellement en fonction du 

diamètre de mobilité des particules. Cette diminution pourrait être liée au nombre de sites 

disponibles à l’ozone en surface des particules. 

 

La figure 78 présente l’évolution de la quantité en ozone adsorbé, pour des diamètres de 

mobilité de 50, 100 et 200 nm, en fonction de la concentration initiale en ozone. 

 

L’évolution des concentrations en molécules d’ozone adsorbé par cm2 en fonction de [O3]0, 

présente un profil de type Langmuir-Hinshelwood pour des diamètres de mobilité de 50, 100 

et 200 nm. Elle est ainsi modélisée selon l’équation 42 pour chacune de ces tailles. 

 

 

 

 

Figure 77 : Evolution de la concentration en molécules d’ozon e adsorbées en 
surface en fonction du diamètre de mobilité des par ticules, à différentes 

concentrations initiales en ozone.  
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La figure 79 présente les nombres de sites surfaciques, ainsi que les valeurs des constantes 

d’équilibre d’adsorption déterminés pour chaque taille, à partir du modèle. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Les barres d’erreurs déterminées à partir de la corrélation au modèle sont inférieures à 5 % 

pour [SS] (non visible sur le graphique ci-dessus) et d’environ 19 % pour KO3.  

 

Figure 78 : Evolution de la quantité en ozone adsorbé, pour des  diamètres de 
mobilité de 50, 100 et 200 nm, en fonction de la co ncentration initiale en 
ozone ; les pointillés correspondent au modèle (équ ation 42) ajusté pour 

chacune des tailles. 

Figure 79 : Nombres de sites surfaciques et constantes d’équi libre d’adsorption en fonction de 
Dm, déterminés à partir de l’équation 42, en considér ant un mécanisme de type Langmuir-

Hinshelwood.  
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Nous remarquons ainsi une constante d’équilibre d’adsorption qui diminue légèrement avec 

l’augmentation du diamètre de mobilité. Sa valeur moyenne de (2,36 ± 0,98) × 10-13 cm3 est 

en bon accord avec la littérature (Cf 2.3.2). 

 

Nous constatons d’autre part une concentration en sites de surface qui décroit de façon 

exponentielle avec l’augmentation de la taille des particules. Ceci pourrait expliquer la 

diminution du coefficient de capture en fonction de Dm observée dans cette étude. En effet 

moins il a de sites présents en surface des particules, moins il y aura de collisions réactives 

de l’ozone.  

 

Par la suite nous avons souhaité déterminer les coefficients de capture initiaux relatifs aux 

diamètres des particules. La figure 80 présente l’inverse de γ en fonction de [O3]0 pour des 

diamètres de mobilité de 50, 100 et 200 nm. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

L’évolution des coefficients de capture en fonction de la concentration initiale en ozone peut 

se modéliser selon l’équation 27 : 
contact30

0

]tk[O1 γ+
γ=γ . La figure 81 présente les valeurs 

des coefficients de capture initiaux, ainsi que des constantes de second ordre relatives à une 

désactivation de surface, déterminées à partir de ce modèle. Les barres d’erreurs relatives à 

ces données, déterminées à partir de la corrélation au modèle, sont inférieures à 5 % (non 

visible sur les graphiques ci-dessus). 

 

 

Figure 80 : 1/γ en fonction de [O 3]0, pour D m = 50, 100 et 200 nm.  
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Nous observons alors une croissance exponentielle de k et une décroissance exponentielle 

de γ0, avec l’augmentation du diamètre de mobilité des particules. Le coefficient de capture 

initial diminue notamment d’un facteur 70, pour un diamètre de mobilité variant de 50 à 200 

nm. 

 

2.3.8.5  Discussion 

 

Dans la littérature de nombreuses études s’accordent sur l’influence de la taille des 

particules sur leurs propriétés physiques, chimiques, thermodynamiques, optiques, 

électromagnétiques… La diminution de la taille des particules peut par exemple mener à une 

diminution de la température de fusion, une augmentation de la solubilité, une augmentation 

de la conductivité, une augmentation du potentiel d’adsorption, de l’activité catalytique…(Rao 

et al., 2002 ; Roduner, 2006 ; Sun, 2007). Une des explications proposées pour expliquer 

ces changements de propriétés est l’augmentation de la surface spécifique avec la 

diminution du diamètre des particules. La fraction des atomes en surface augmente 

exponentiellement avec la diminution de la taille des particules. Les atomes en surface ont 

moins de voisins que ceux présents en volume ; ce qui a pour effet de diminuer l’énergie de 

liaison des atomes en surface qui sont moins stabilisés que les atomes présents dans le 

volume de la particule (Rao et al., 2002 ; Roduner, 2006 ; Sun, 2007). 

 

Il existe peu d’étude concernant l’effet de la taille sur la réactivité hétérogène de particules 

avec un oxydant gazeux. Sun et al. (2006) ont notamment étudier l’effet de la taille sur la 

réaction entre des nanoparticules d’aluminium et le dioxygène. Ils observent une diminution 

importante de la vitesse de réaction avec l’augmentation du diamètre des particules 

(diminution de la réactivité d’un facteur 30 pour des diamètres allant de 60 nm à 3 µm). Par 

Figure 81 : Evolution de valeurs de k et γ0 en fonction du diamètre des particules.  
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ailleurs, Borgwardt et Bruce (1986) ont étudié l’influence de la surface spécifique des grains 

de CaO sur sa réactivité avec SO2. Ils ont montré une augmentation de la réactivité 

proportionnelle au carré de la surface BET. 

 

Dans cette étude nous observons un coefficient de capture de l’ozone qui décroit 

exponentiellement avec l’augmentation du diamètre des particules carbonées.  

 

Cet effet pourrait être directement lié à la surface spécifique des particules. La figure 82 

présente l’évolution du coefficient de capture de l’ozone en fonction du carré de la surface 

spécifique des particules (déterminée selon l’équation 7 partie 1.1.6.4), à [O3]0 = 995 ppb. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Comme dans l’étude de Borgwardt et Bruce (1986), nous obtenons un coefficient de capture 

qui est directement proportionnel au carré de la surface spécifique des particules. Ainsi la 

diminution de la taille des particules, c’est à dire l’augmentation de la surface spécifique, 

engendre une augmentation de la concentration en sites surfaciques et donc une 

augmentation de la réactivité avec l’ozone. 

 

2.4 Conclusion 

 

Nous observons dans cette étude une quantité en ozone incorporé en surface qui augmente 

avec la concentration initiale en ozone jusqu’à l’apparition d’un palier. Ce comportement, 

révélateur d’une saturation de surface, peut être modélisé par mécanisme de type Langmuir-

Figure 82 : Evolution du coefficient de capture de l’ozone en f onct ion du carré 
de la surface spécifique des particules à [O 3]0 = 995 ppb.  



Réactivité hétérogène entre un aérosol de particules carbonées et l’ozone 

 

133 

Hinshelwood. Ce modèle suppose une adsorption réversible de l’ozone avant sa réaction 

avec des sites de surface. Pour une concentration initiale en ozone fixe, la quantité d’ozone 

disparue de la phase gazeuse par unité de surface reste constante. Cela suggère un 

processus d’adsorption réversible de l’ozone qui est rapidement établi et majoritaire pour la 

gamme de temps de contact utilisée. Nous déterminons de ce fait un coefficient de capture 

de l’ozone qui diminue avec l’augmentation du temps de contact et de la concentration 

initiale en ozone. Ces dépendances sont parfaitement modélisées par l’équation 27, 

proposée par Lelievre et al. (2004b).  

 

Nous avons étudié par ailleurs l’influence du taux d’humidité (RH = 25%) sur la réactivité 

entre l’ozone et les particules carbonées. Nous n’avons pas observé d’adsorption 

significative de molécules d’eau en surface des particules carbonées (seules ou recouvertes 

de phénanthrénequinone). D’autres expériences à taux d’humidité plus élevé seraient à 

réaliser pour confirmer ou infirmer cette tendance sur une plus large gamme de RH. 

 

D’autre part des expositions de particules à l’ozone en présence d’un rayonnement UV (λ = 

352 nm) ont présenté une diminution de la quantité en ozone adsorbé comparé à des 

conditions d’obscurité. Nous soupçonnons une photolyse de l’ozone engendrée par 

l’irradiation UV qui pourrait mener à une adsorption compétitive entre l’atome d’oxygène et 

l’ozone. Des études supplémentaires seraient à mener afin de déterminer la quantité d’ozone 

photolysé dans nos conditions expérimentales. Un actinomètre permettrait notamment de 

mesurer le flux actinique des lampes UV et de remonter aux fréquences de photolyse, grâce 

aux valeurs de rendements quantiques de production de l’oxygène déterminées dans la 

littérature.  

 

Nous nous sommes intéressés par la suite à la réaction entre l’atome d’oxygène et des 

particules carbonées. Nous avons, pour la première fois à notre connaissance, évalué un 

coefficient de capture initial de l’oxygène sur une surface carbonée de 0,028. Nous avons 

observé une adsorption de l’oxygène atomique en surface des particules qui peut se 

modéliser selon un mécanisme de type Langmuir-Hinshelwood. Les valeurs de la constante 

d’équilibre d’adsorption et de la concentration en sites surfaciques déterminées à partir de ce 

modèle sont du même ordre de grandeur que celles obtenues avec l’ozone. Nous en 

déduisons une adsorption de l’ozone et de l’oxygène sur des sites de surface similaires. 

Nous proposons ainsi un mécanisme de réaction entre l’ozone et une surface carbonée en 

accord avec l’étude de Shiraiwa et al. (2011). Ce mécanisme Langmuir-Hinshelwood à 

plusieurs étapes suppose une physisorption réversible de l’ozone, suivi par une 
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chimisorption dissociative impliquant la réaction d’un atome d’oxygène avec un site de 

surface et la libération d’une molécule d’O2 à l’état gazeux. 

 

Nous avons par ailleurs étudié l’influence de la taille des particules sur leur réactivité 

hétérogène avec l’ozone. La taille des particules est alors sélectionnée à l’aide d’un DMA 

placé en entrée du réacteur à écoulement. Afin d’augmenter la concentration particulaire 

nécessaire à une diminution significative de la concentration en ozone, le débit de garde au 

sein du DMA  a été modifié. La diminution de ce débit entraine une augmentation 

considérable de la concentration en particules mais aussi de la masse moyenne d’une 

particule. Cependant l’augmentation de cette masse ne modifie pas sensiblement la 

réactivité des particules à l’ozone. Ainsi la masse moyenne d’une particule ne semble pas 

être, dans cette étude, un critère significatif de réactivité. Des expositions à l’ozone de 

particules carbonées, de taille sélectionnée entre 50 et 200 nm, ont révélé une diminution 

exponentielle de la réactivité avec l’augmentation du diamètre de mobilité. Cette diminution 

de la réactivité pourrait être liée à la diminution de la surface spécifique des particules avec 

l’augmentation de la taille, engendrant de ce fait une diminution du nombre de sites présents 

en surface. Ce résultat, si avéré, peut être important sur le plan de la santé. En effet la 

probabilité d’inhalation et de déposition des particules dans les poumons dépend de leur 

taille ; les plus fines pouvant pénétrées le plus profondément dans les voies respiratoires. La 

réactivité plus importante des particules les plus fines avec des oxydants gazeux pourrait de 

ce fait exacerber ces effets inflammatoires.  

 

L’effet de la taille des particules sur la réactivité avec l’ozone est néanmoins à confirmer. En 

effet la surface des particules disponible à l’ozone est calculée à l’aide du diamètre de 

mobilité. Il est probable que la surface réelle  (et donc la porosité des particules) évoluent 

selon la taille sélectionnée.  

 

Le tableau 12 présente les principales données déterminées dans ce chapitre. Les valeurs 

des coefficients de capture calculées sont en bon accord avec la littérature (Cf tableau 4, 

partie 1.3.1.3). De la même manière, nous observons que les valeurs des coefficients de 

capture déterminées par l’utilisation de la surface géométrique, sont plus élevées que celle 

calculée par la surface BET. 
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Particules Nanoparticules de carbone (lot 1)  Nanoparticules  de carbone (lot 2) 

SBET (m2/g) 322 8 

Surface 

utilisée BET géométrique 

Dm (nm) 
 

458 
 

50 100 200 

 
γ0

O3 
 

 
2,0 × 10-4 

 
5,2 × 10-2 8,9× 10-3 7,2 × 10-4 

 
[SS] O3 (cm -2) 

 

 
5,42 × 1014 

 
1,55 × 1015 

 
3,89 × 1014 

 

 
3,87 × 1013 

 

KO3 (cm 3) 4,45 × 10-13 3,47 × 10-13 2,03 × 10-13 1,59 × 10-13 

 
γ0

O 
 

 
2,8 × 10-2 

 
 

[SS] O (cm -2) 
 

5,30 × 1014 

KO (cm 3) 5,29 × 10-13 

- 

 
Tableau 12 : Principales données déterminées dans c e chapitre.  

 
 
Dm : diamètre moyen de mobilité électrique de la distribution des particules 

γ0
O3 : coefficient de capture initial de l’ozone sur les particules 

[SS]O3 : nombre de sites de surfaces mesuré à partir de la capture de l’ozone 

KO3 : constante d’équilibre d’adsorption de l’ozone 

γ0
O : coefficient de capture initial de l’oxygène atomique sur les particules 

[SS]O : nombre de sites de surfaces mesuré à partir de la capture de l’oxygène atomique 

KO : constante d’équilibre d’adsorption de l’oxygène atomique 
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3. Réactivité hétérogène entre des HAP 

particulaires et l’ozone 
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Nous souhaitons dans cette partie étudier le devenir de HAP particulaire suite à une 

exposition à l’ozone. Ces expériences ont pour finalité l’étude des effets inflammatoires de 

particules carbonées recouvertes de HAP (exposées ou non à l’ozone) sur des cellules 

pulmonaires. Un soin particulier sera donc attaché à une caractérisation physicochimique 

rigoureuse de ces particules. Il s’agit pour ce faire de maitriser le recouvrement en HAP de 

particules modèles, l’extraction et l’analyse de ces molécules en surface, ainsi que 

l’exposition des particules à l’ozone. Nous avons notamment développé un réacteur 

spécifique permettant l’exposition à l’ozone de quantités suffisantes de particules, 

nécessaires à l’analyse chromatographique des HAP et à l’exposition des cellules 

pulmonaires. 

 

Nous détaillons par la suite la mise en œuvre expérimentale, qui a été principalement 

développée avec du phénanthrène adsorbé sur des particules de carbone (PureBlack 100 

Carbon, SBET = 33 m2/g, Dp ~ 80 nm). Ces particules ont été utilisées dans un premier temps 

car elles ne présentent pas de microporosité (données fabricant) et peuvent ainsi permettre 

une extraction plus aisée du HAP en surface.  

 

Nous étudierons dans un second temps la réactivité à l’ozone du benzo[a]pyrène adsorbé 

sur des nanoparticules de carbone utilisées dans le chapitre précédent (Carbon nanopowder 

lot 2, SBET = 8 m2/g). 

 

3.1 Mise en œuvre expérimentale 

 

3.1.1  Analyse des HAP par chromatographie en phase  gazeuse 

 

Dans la littérature, les techniques chromatographiques, telles la chromatographie en phase 

gazeuse couplée à la spectrométrie de masse (Estève, 2002 ; (Perraudin et al., 2005a) Miet, 

2008 ;…), et la chromatographie liquide à haute performance (Pöschl et al., 2001; Kwamena 

et al., 2004; (Bedjanian et Nguyen, 2010;…) sont couramment utilisées pour l’analyse 

qualitative et quantitative des HAP. 

 

La technique d’analyse utilisée pour cette étude est la chromatographie en phase gazeuse 

couplée à la spectrométrie de masse (GCMS : Gas Chromatography Mass Spectroscopy). 

Le GC utilisé est un Clarus 680, couplé à un MS Clarus 600C (PerkinElmer). La colonne 

utilisée est une DB-5MS (Agilent) de 30 m de long, 0,25 mm de diamètre, 0,25 µm 

d’épaisseur dont la phase stationnaire est composée de 5% phenyl-95% dimethylarylene 

siloxane. L’usage de cette colonne est adapté à l’analyse des hydrocarbures et des HAP. 
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Le spectromètre de masse nous permet de travailler avec deux modes de détection 

différents. Le mode SCAN permet un balayage sur une gamme de masse m/z allant de 45 à 

500. Le mode SIM (Selected Ion Monitoring) permet un suivi pour une seule masse 

déterminée. Ce mode de fonctionnement se traduit par une augmentation significative de la 

sensibilité et sera donc utilisé pour la réalisation des courbes d’étalonnage et lors des 

analyses. 

 

3.1.1.1  Etalonnage interne 

 

Cette méthode consiste à comparer relativement l’aire du pic d’une substance donnée en 

fonction d’une substance étalon introduite en proportion connue dans le mélange à analyser. 

Dans notre étude nous avons choisi comme substance étalon l’hexadécane. En effet ce 

dernier a été utilisé au laboratoire comme étalon interne dans plusieurs études antérieures 

et présente une bonne réponse chromatographique. Afin de s’assurer du bon 

fonctionnement du GCMS, des tests de répétabilité ont été effectués avec un mélange 

d’hexadécane (HD, Fluka, pureté≥ 98%) et de phénanthrène (Phe, Alfa Aesar, pureté de 

98%), avec des concentrations respectives de 1,27 et 1,30 µg par g de dichlorométhane 

(DCM, Sigma Aldrich, pureté ≥ 99,8%). Les résultats sont présentés tableau 13. Cette 

solution a été injectée 11 fois consécutives ; l’aire des pics de HD et Phe sur le 

chromatogramme a été obtenue par intégration en mode SIM. 

 
Série aire HD aire Phe rapport des aires Phe/HD  

1 5093 14178 2,78 
2 6180 17521 2,84 
3 6029 16985 2,82 
4 5691 16192 2,85 
5 5666 16294 2,88 
6 7115 19972 2,81 
7 5556 15893 2,86 
8 5557 15813 2,85 
9 5527 15780 2,86 
10 7206 20289 2,82 
11 5301 15265 2,88 

Moyenne 5901,91 16743,82 2,84 
Ecart-type 689,96 1882,77 0,03 

Ecart-type / Moyenne (%) 11,69 11,24 1,05 
 

Tableau 13 : Etude de répétabilité de l’analyse chr omatographique d’une solution 
d’hexadécane et de phénanthrène.  

 

Les composés seuls présentent une répétabilité d’analyse d’environ 11%. Le rapport des 

aires des deux composés présente quant à lui une répétabilité proche de 1%. Ainsi 
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l’utilisation d’un étalon interne permet d’augmenter considérablement la répétabilité de 

l’analyse chromatographique.  

 

Une première étape consiste à optimiser une méthode chromatographique adaptée à la 

molécule à analysér. 

 

Dans le cas du phénanthrène, la méthode optimisée est la suivante : démarrage de l’analyse 

à 100°C,  puis montée en température du four de 7°C/min jusqu’à 270°C, suivi par une 

vitesse de chauffe de 3°C/min jusqu’à 310°C. Le débit du gaz vecteur, l’hélium est fixé à       

1 mL/min ; l’injection est réalisée avec un ratio de split de 10. La figure x présente la droite 

d’étalonnage obtenue pour le phénanthrène. La gamme de concentration a été optimisée 

pour nos conditions expérimentales. Les concentrations en PHE utilisées sont de l’ordre de 

quelques centaines de ng par mL. 
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Figure 83 : Courbe d’étalonnage du phénanthrène ; é talon interne utilisé : hexadécane. 

 

Une fois la courbe d’étalonnage tracée, il est possible de déterminer une concentration 

inconnue en phénanthrène d’une solution donnée, en ajoutant à cette solution une 

concentration connue en hexadécane avant l’analyse chromatographique. 

 

3.1.2  Recouvrement de particules modèles 

 

Les étapes du recouvrement de HAP sur des particules de suie sont inspirées de protocoles 

classiques utilisés dans différentes études expérimentales (Esteve, 2002 ; Perraudin, 2004).  
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Une première étape consiste au nettoyage du support particulaire. Ce dernier doit être inerte 

afin d’éviter tout effet de synergie lors d’étude de réactivité. Le nettoyage des particules 

consiste en 3 extractions successives aux ultrasons. Pour ce faire, environ 1 g de particules 

carbonées est déposé dans un manchon en cellulose (22 mm x 80 mm, Whatman) 

préalablement mis à l’étuve afin d’éliminer son contenu en eau. Le manchon est ensuite 

déposé dans un bécher contenant 20 mL de dichlorométhane. L’ensemble est soumis à une 

ultrasonification durant 10 min (bain ultrasons : FB15046, Fisher Scientific). L’opération est 

répétée deux autres fois en remplaçant le DCM de lavage. Les particules sont ensuite 

séchées quelques heures à l’étuve. Notons que des analyses GCMS du DCM de lavage 

n’ont montré que très peu de différences avec du DCM pur à 99,8 %.  

 

Une solution de HAP est préparée par dilutions successives de cristaux du composé 

polyaromatique dans du dichlorométhane, de façon à obtenir la concentration souhaitée en 

HAP, typiquement 500 µg de HAP dans 10 mL de DCM. Les concentrations théoriques sont 

obtenues par gravimétrie à l’aide d’une microbalance de précision (Sartorius TE214S). La 

concentration de la solution de recouvrement est vérifiée par analyse chromatographique.    

1 g de particules lavées est déposé dans un ballon de 50 mL. On ajoute à ce dernier la 

solution de HAP préalablement préparée. 10 mL de DCM servant au rinçage de la verrerie 

sont également ajoutés pour ne pas perdre de composés sur les parois. Le recouvrement 

s’opère alors par adsorption liquide-solide. Le solvant est lentement évaporé à température 

ambiante à l’aide d’un évaporateur rotatif (Rotavapor R-3, Buchi). Une fois le solvant 

évaporé, le ballon de recouvrement est placé sous hotte à l’abri de la lumière pendant 

plusieurs heures afin d’éliminer les dernières traces de dichlorométhane. 

 

Les particules carbonées recouvertes sont récupérées sur les parois du ballon,  

homogénéisées à l’aide d’un vibreur (CISA BA200N), puis stockées dans un récipient 

hermétique à l’abri de la lumière. Le ballon est ensuite nettoyé avec quelques mL de 

dichlorométhane, qui sont ensuite analysés par GC MS. La quantité de HAP restée dans le 

ballon, en général minime (< 1%), est alors estimée puis soustraite de la concentration en 

HAP particulaire. 

 

3.1.3  Extraction 

 

Le rendement d’extraction se définit comme le rapport entre la concentration obtenue par 

l’analyse chromatographique et la concentration théorique.  
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th

GC

[HAP]

[HAP]
R =                                                                                            Équation 49 

 

L’étape d’extraction est décisive quant à la suite de notre étude, celle-ci doit être répétable et 

de rendement élevé pour permettre une étude de réactivité des HAP particulaires. 

L’optimisation de cette étape a été réalisée avec du phénanthrène adsorbé sur des 

particules de PureBlack Carbon (SBET = 33 m2/g, Dp ~ 80 nm) à une concentration en 

phénanthrène de 0,585 mg par g de particules, c’est à dire 6 ×1012 molécules de 

phénanthrène par cm2. En multipliant cette concentration par la section droite de la surface 

d’une molécule de phénanthrène :σPhe = 68,8 Ǻ2 (Marsh, 2001), on détermine un 

recouvrement en phénanthrène d’environ 4% de la surface des particules. 

 

Dans la littérature, l’extraction assistée par ultrasons est une technique usuellement utilisée 

pour l’extraction de HAP adsorbés en surface de matrices solides (Pöschl et al., 2001 ; 

Christensen et al., 2005 ; Guilloteau et al., 2008 ; Nguyen et al., 2009 ; Ma et al., 2010). Au 

laboratoire nous disposons d’un bain à ultrasons (FB15046 Fisher Scientific), ainsi qu’une 

sonde à ultrasons (Sonopuls HD300 Bandelin). Cependant les extractions réalisées avec ces 

dispositifs ont présenté des rendements peu reproductibles. 

 

L’extraction du HAP particulaire est alors réalisée en mettant simplement en contact les 

particules recouvertes avec un solvant pendant un temps donné. Les quantités en particules 

et solvant, ainsi que le type de solvant et le temps de mise en contact ont été optimisés. Le 

protocole définitif retenu pour ces travaux est le suivant : environ 5 mg de particules 

recouvertes de phénanthrène sont mises en contact avec 5 mL de dichlorométhane pendant 

1h. 1 mL de cette solution est ensuite prélevée et filtrée à l’aide d’un filtre à seringue 

(Minisart RC 15 ; 0,2 µm). Ce filtre permet de retenir les particules qui pourraient gêner 

l’analyse chromatographique. L’extrait est ensuite placé dans un vial d’analyse, dans lequel 

est préalablement ajouté l’étalon interne nécessaire à la détermination de la concentration en 

phénanthrène. En appliquant ce protocole, nous avons obtenu un rendement d’extraction en 

phénanthrène particulaire de 89 ± 5 % (moyenné sur 10 extractions) ; ce qui est très 

satisfaisant. 
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3.1.4  Exposition à l’ozone de phénanthrène particu laire 

 

3.1.4.1  Dispositif expérimental 

 

L’extraction et l’analyse chromatographique des HAP particulaires demandent des 

concentrations en particules bien plus importantes que celles mises en jeu dans le réacteur à 

écoulement. Un réacteur spécifique a donc été conçu pour l’exposition des HAP particulaires 

à l’ozone. Un schéma de ce réacteur est présenté figure 84. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Ce réacteur en verre, d’environ 30 cm3, permet d’exposer les particules carbonées après 

passivation du réacteur par l’ozone. Une fois la concentration en ozone stabilisée, les 

particules sont introduites dans le réacteur à l’aide d’un robinet Young. Le montage 

expérimental est présenté figure 85. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Un débit Qe de 0,5 L/min d’air synthétique est imposé au travers d’un générateur d’ozone 

(UVP SOG 2). L’ozone formé passe alors au sein du réacteur. En sortie, ce flux est dilué par 

un débit d’air synthétique Qdil de 1,3 L/min afin de parvenir au débit de fonctionnement de 

Figure 84 : Schéma du réacteur destiné à l’exposition de HAP 
particulaire. 

Figure 85 : Schéma du montage expérimental  permettant 
l’exposition des suies à l’ozone. 
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l’analyseur d’ozone. Le faible débit imposé dans le réacteur permet de limiter l’envol des 

particules. 

 

3.1.4.2  Résultats  

 

La figure 86 présente un exemple caractéristique d’exposition à l’ozone. Une fois la 

concentration en ozone stabilisée à 1000 ppb, environ 10 mg de particules carbonées 

recouvertes (0,585 mg Phe/g) sont introduites dans le réacteur. Cette étape correspond au 

temps t = 0 de l’exposition. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Après introduction des particules carbonées dans le réacteur, la concentration en ozone 

chute subitement, puis augmente lentement jusqu’à l’apparition d’un palier, révélateur d’une 

passivation de surface. Notons que le palier atteint environ 950 ppb et ne semble pas revenir 

à la concentration initiale en ozone. Ce phénomène a déjà été observé dans la littérature 

(Lelièvre et al., 2004b) ; McCabe, 2009) et peut être expliqué par une réaction catalytique 

très lente ou par une saturation très lente de la surface par l’ozone. L’écart entre le niveau 

initial avant l’introduction des particules et le palier final est toutefois très faible (≤ 5%) et peut 

être considéré comme négligeable. 

 

A partir de la figure 86, il est possible d’intégrer la quantité d’ozone disparue de la phase 

gazeuse (équation 32 : ( )∑ −=
i

i303disp3 ][O][O][O . Nous en déduisons ensuite la quantité 

d’ozone adsorbé en surface  à partir de l’équation 50. 
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Figure 86 : Exposition de 10 mg de particules carbonées (0,6  mgPhe/g) à 
[O3]0 = 1000 ppb. 
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BET

edisp3
ads3 10.m.S

.F.Q][O
][O =                                                                           Équation 50 

 

avec Qe : le débit d’entrée dans le réacteur (cm3.s-1) 

         F : le facteur de dilution tel que : 
e

dile

Q
QQF +

=  

         m : la masse de l’échantillon de particule dans le réacteur (g) 

         SBET : la surface BET des particules (cm2.g-1) 

          

L’expression est divisée par 10 pour correspondre avec le temps d’échantillonnage de 

l’analyseur d’ozone qui est de 10 secondes. 

 

Nous pouvons ensuite accéder au coefficient de capture en divisant [O3]ads par le temps 

d’exposition et le flux de collision Z. 

 

3.1.4.3  Suivi de la quantité en ozone adsorbé 

 

Plusieurs expositions sont réalisées en mettant en contact environ 10 mg de particules 

(recouvertes de 0,585 mg Phe/g) à une concentration initiale en ozone de 1000 ppb pour des 

temps d’expositions différents. La figure 87 présente le nombre de molécules d’ozone 

adsorbées par cm2 en fonction du temps d’exposition. 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

Figure 87 : Nombre de molécules d'ozones adsorbées par cm 2 lors de la mise en contact de 
particules carbonées recouvertes de phénanthrène à [O3]0 = 1000 ppb pour différents temps 

d’exposition.  
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On observe une réponse quasi linéaire entre le nombre de molécules d’O3 perdues par cm2 

et le temps d’ozonolyse pendant les 60 premières minutes d’exposition, suivi par l’apparition 

d’un palier. A partir du modèle basé sur une équation de type Langmuir :
ozonolyse

ozonolyse

t1

t[SS]
y

b
b

+
= ∞

, 

nous déterminons [SS]∞ ≈ 2,4 x 1013 molécules.cm-2. Ce comportement révèle une saturation 

lente de surface par l’ozone.  

 

A partir de la quantité d’ozone adsorbé, on peut déterminer le nombre de site de surface 

restant en fonction du temps d’exposition à l’ozone selon [SS]t = [SS]∞ – [O3]ads ; en 

considérant que chaque site actif consomme une molécule d’ozone. La décroissance de la 

concentration en sites de surface effectifs en fonction du temps d’ozonolyse est présentée 

figure 88.  
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Figure 88 : Evolution du nombre de sites actifs en surface des particules en fonction du temps 

d’exposition à [O 3]0 = 1000 ppb.  
 

Cette décroissance peut être modélisée par une fonction exponentielle déterminée par 

intégration de l’équation de vitesse de pseudo-premier ordre : kt)exp(
[SS]

[SS] t −=
∞

. On obtient 

alors k = 3,63 ×10-4 s-1. 

 

Pour chaque exposition, le coefficient de capture a été calculé selon la méthode 1 décrite 

partie 2.2.4.1. Les résultats sont présentés figure 89. 
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La décroissance du coefficient de capture en fonction du temps d’exposition est modélisée 

par l’équation 27 :
contact030

0

t]k[O1 γ+
γ=γ . Le coefficient de capture initial ainsi que la 

constante cinétique de deuxième ordre sont déterminés en traçant la droite )f(t
1

ozonolyse=
γ

 

présentée figure 90.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 89 : Evolution du coefficient de capture de l’ozone sur des particules 
carbonées recouvertes de phénanthrène pour différen ts temps d’exposition  

à [O3]0 = 1000 ppb. 
 

Figure 90 : 1/γ =f(t ozonolyse ) ; [O 3]0 = 1000 ppb.  
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La régression linéaire nous donne k[O3] = (3,9 ± 0,2) ×105 min-1 et  1/γ0 = (2,2 ± 0,2) ×107. On 

obtient alors k = (2,7 ± 0,2) × 10-11 cm3.molécule-1.s-1 et γ0 = (4,6 ± 0,4) × 10-8. 

 

La valeur du coefficient de capture initial est très faible et peut être due à un nombre de sites 

surfaciques ([SS]∞ ≈ 2,4 x 1013 sites.cm-2) moins important d’un facteur 10 par rapport aux 

valeurs obtenues dans la littérature. Les particules de PureBlack Carbon utilisées dans cette 

étude sont stockées au laboratoire depuis plusieurs années, un vieillissement de surface est 

donc envisageable. 

 

3.1.4.4  Suivi de la quantité en phénanthrène particulaire 

 

Pour chaque expérience la quantité de phénanthrène présente sur les particules a été 

extraite selon le protocole détaillé précédemment. La figure 91 présente la concentration de 

phénanthrène normalisée en fonction du temps d’exposition. Les barres d’erreur présentées 

sur cette figure correspondent aux incertitudes issues de l’étape d’extraction. 

 

Notons qu’un blanc a été réalisé en mettant en contact le phénanthrène particulaire avec de 

l’air synthétique pendant plusieurs heures. Aucune désorption ou dégradation du HAP n’a 

été observée. 
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Figure 91 : Dégradation du phénanthrène adsorbé sur  des particules carbonées ([Phe] 0 = 0,6 

mg/g) en fonction du temps d’exposition à l’ozone ( [O3]0 ~ 1000 ppb). 
 

On observe alors une décroissance assez lente de la concentration en phénanthrène, 

jusqu’à l’apparition d’un palier à ~ 70 % de [Phe]0 après 60 min d’exposition. Ce 

comportement déjà observé dans la littérature (Cf partie 1.3.2.3) indique qu’un nombre limité 
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de molécules de phénanthrène est accessible à l’ozone. Le palier observé lors de la 

dégradation de ce HAP dépendrait alors du type de support particulaire ; les particules 

carbonées ayant un effet stabilisateur. 

 

La dégradation du phénanthrène en fonction du temps d’exposition est modélisée par 

l’équation 51. 

 

[HAP] = [HAP]plateau +([HAP]0 – [HAP]plateau) × exp(-k’t)                             Équation 51 

 

A partir de la courbe modélisée figure 91, nous déterminons la constante cinétique de 

premier ordre: k’ = 4,91 x 10-4 s-1.  Cette constante nous permet de calculer le coefficient de 

capture de l’ozone par le phénanthrène selon l’équation 22 :
]ω[Oσ

4k'

3Phe

=Pheγ . 

avec Pheσ = 68,8 Ǻ2   

         [O3]0 ≈ 2,5 × 1013 molécule.cm-3  

         ω= 36100 cm.s-1  

 

On obtient alors un coefficient de capture γPhe de l’ordre de 3,4 × 10-7. La seule valeur publiée 

comparable à une concentration initiale identique en ozone est γBaP = 2 × 10-6 (Pöschl et al., 

2001). La valeur de γPhe déterminée dans cette étude est plus faible mais en accord avec le 

coefficient de capture du benzo[a]pyrène qui est considéré comme un des HAP les plus 

réactifs. 

 

Pour pouvoir comparer la constante de vitesse relative à la dégradation du phénanthrène 

obtenue dans cette étude avec les données issues de la littérature, deux mécanismes de 

réaction sont à considérer. 

 

Si l’on considère un mécanisme de type Langmuir-Hinshelwood, k’ = k[O3]ads (Cf partie 

1.2.1.2). La constante cinétique de premier ordre atteint un plateau lorsque la surface est 

saturée en ozone. k’ est donc constante à partir d’une certaine concentration en ozone. 

Bedjanian et Nguyen (2010) ont étudié la dégradation du phénanthrène sur des suies de 

kérosène issues d’un brûleur. Ils ont obtenu une constante k’= (4,8 ± 1,9 x 10-3) s-1, 

indépendante de la concentration initiale en ozone. Cette constante, 10 fois supérieure à la 

valeur déterminée dans notre étude, constitue une valeur maximale correspondant à une 

saturation de surface par l’ozone. Des expositions réalisées à des concentrations initiales 

plus élevées auraient permis une comparaison plus exhaustive.  
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Dans le cas d’un mécanisme de type Eley-Rideal, k’ = k[O3] (Cf partie 1.2.1.1). La constante 

cinétique de premier ordre est proportionnelle à la concentration en ozone. En divisant la 

constante de premier ordre déterminée dans notre étude par la concentration initiale en 

ozone, on obtient la constante de deuxième ordre : k ≈ 2 x 10-17 cm3.molécule-1.s-1. Cette 

constante est comparable avec la valeur obtenue par Perraudin et al. (2007b): k = (2,4 ± 1,0 

x 10-17) cm3.molécule-1.s-1 pour la dégradation du phénanthrène adsorbé sur des particules 

de graphite. De même, Miet (2008) détermine une constante k = (5,5 ± 3,0 x 10-17)     

cm3.molécule-1.s-1 pour la dégradation du phénanthrène adsorbé sur des suies de Kérosène. 

Perraudin et al. (2007b) observent ainsi une constante de premier ordre qui dépend 

linéairement de la concentration initiale en ozone. Néanmoins ce comportement n’est pas en 

désaccord avec un mécanisme de type Langmuir-Hinshelwood. En effet en considérant un 

tel mécanisme, la constante de premier ordre est proportionnelle à la concentration initiale 

en ozone jusqu’à une saturation de surface par l’ozone.  

 

La figure 92 présente les constantes cinétiques de premier ordre déterminées par Perraudin 

et al. (2007b), ainsi que celle déterminée par notre étude, suite à l’exposition de 

phénanthrène adsorbé sur des particules carbonées à différentes concentrations initiales en 

ozone. 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

On remarque ainsi qu’il est possible de modéliser l’ensemble de ces données par une 

équation de type Langmuir Hinshelwood telle que : 

Figure 92 : Evolution des constantes cinétiques de premier or dre relatives 
à la dégradation du phénanthrène particulaire en fo nction de la 

concentration initiale en ozone. 
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03

03

]K[O1

]K[Ok
k

+
= ∞                                                                                           Équation 52 

 

avec k∞ : constante de pseudo-premier ordre maximale correspondant à une saturation de 

surface par l’ozone (s-1). 

 

On obtient dans ce cas k∞  = 0,0076 s-1, comparable avec la valeur obtenue par Bedjanian et 

Nguyen (2010). Ces derniers observent notamment un nombre de molécules d’ozone 

adsorbée ainsi que des valeurs de constantes de premier ordre invariants avec la 

concentration initiale en ozone.  

 

Il semble donc que selon la nature des particules et le dispositif d’exposition utilisés 

(Bedjanian et Nguyen : réacteur à écoulement à paroi recouverte ; Perraudin et al. : 

exposition de particules déposées sur un filtre), la saturation de surface par l’ozone soit 

radicalement influencée ; permettant ainsi différentes interprétations quant au mécanisme de 

réaction entre l’ozone et le HAP adsorbé en surface de particules carbonées.  

 

3.1.4.5  Discussion 

 

La figure 93 compare la dégradation du phénanthrène avec l’adsorption en surface de 

molécules  d’ozone en fonction du temps d’exposition. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 93 : Dégradation du phénanthrène et adsorption de l’oz one en 
surface de particules carbonées ([Phe] = 0,6 mg/g) en fonction du temps 

d’exposition ; [O 3]0 = 1000 ppb. 
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On remarque que la dégradation du phénanthrène évolue inversement avec l’adsorption de 

l’ozone en surface. Lorsque la surface carbonée devient saturée en ozone, c'est-à-dire 

lorsque tous les sites actifs sont occupés, la dégradation du phénanthrène particulaire est 

limitée et tend vers un plateau.  

 

La figure 94 présente la dégradation du phénanthrène particulaire en fonction de la quantité 

de molécules d’ozone adsorbées en surface. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

La dégradation du phénanthrène semble directement dépendre de la quantité d’ozone 

disparue de la phase gazeuse. On peut se demander de quelle manière s’établit cette 

dépendance. Le phénanthrène se dégrade en présence d’ozone, il pourrait donc constituer 

un site de surface sur lequel l’ozone est susceptible de réagir et donc de disparaitre de la 

phase gazeuse.  

 

Néanmoins, des expériences préliminaires n’ont pas montré de différences significatives de 

la quantité d’ozone adsorbée avec ou sans phénanthrène à la surface des particules. De 

même, Pöschl et al. (2001) n’observent pas de différence de capture de l’ozone entre des 

particules carbonées recouvertes de benzo[a]pyrène et des particules non recouvertes.     

Mc Cabe (2009) montrent également une capture de l’ozone inchangée entre des suies de 

n-hexane seules et recouvertes d’une monocouche de dodécane. Ainsi le recouvrement par 

des molécules réactives ou inertes (dans la limite d’une monocouche) ne semble pas 

influencer sensiblement la disparition irréversible de l’ozone en surface des particules. La 

Figure 94 : Evolution de la concentration normalisée en phéna nthrène particulaire 
en fonction de la concentration en molécules d’ozon e adsorbées par cm 2. 
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diffusion de l’ozone adsorbé en surface des particules n’apparait donc pas être un processus 

limitant la réactivité. Le nombre de sites actifs est alors constant quelque soit l’espèce 

adsorbée en surface. On peut se demander pourquoi le recouvrement d’une espèce réactive 

en surface n’engendre pas une augmentation de la disparition des molécules d’ozone de la 

phase gazeuse. D’autant plus que le recouvrement surfacique par une espèce inerte ne 

gène pas l’accessibilité de l’ozone aux sites réactifs.  

 

Nous pouvons alors formuler l’hypothèse que l’ozone réagit de façon compétitive entre les 

sites graphitiques, initialement en surface des particules, et le HAP adsorbé. 

 

Les processus de disparition des molécules d’ozone de la phase gazeuse sont présentés ci-

dessous.  

 

produitsOPhe

produitsOSS'

produitsOSS

2

1

k
3

k
3

k

→+

→+

→+ 3

 

 

Avec SS’ : site de surface des couches graphitiques 

         Phe : molécule de phénanthrène adsorbée en surface 

         SS : les sites de surface effectifs déterminés expérimentalement par l’adsorption de 

l’ozone en surface (figure 87). 

 

La concentration en sites de surface effectifs est telle que : [SS] = [SS]∞ - [O3]ads (avec [SS]∞ 

≈ 2,4 x 1013 site.cm-2). Ces sites menant à une disparition effective de molécules d’ozone de 

la phase gazeuse peuvent être des sites SS’ ou Phe. L’adsorption compétitive de l’ozone sur 

ces différents sites implique : 

 

SS'
ads3

Phe
ads3ads3 ][O][O][O +=                                                                           Équation 53 

 

avec Phe
ads3 ][O  : fraction d’ozone adsorbé sur des molécules de phénanthrène 

         SS'
ads3 ][O  : fraction d’ozone adsorbé sur des sites SS’ 

 

On en déduit ainsi : 

 

[Phe] = [Phe]0 - A[O3]ads                                                                                                                        Équation 54 

    Mécanisme général 
 

2 possibilités de  réaction 
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[SS’] = [SS’]0 - B[O3]ads                                                                                                                          Équation 55 

 

avec  A + B = 1 
         [Phe] : concentration en molécules de phénanthrène restantes en surface   

         [Phe]0 = 6 × 1012 site.cm-2, en considérant chaque molécule de phénanthrène comme 

étant un site potentiellement réactif pour l’ozone  

         [SS’] : concentration en sites graphitiques restants en surface des particules 

         [SS’]0 : concentration initiale en site graphitiques   

 

Expérimentalement nous avons déterminé des constantes de vitesses de dégradation de 

Phe (figure 91) et de SS (figure 88) qui sont du même ordre de grandeur (~ 4 × 10-4 s-1). Si 

l’on considère que tous les sites en surface des particules sont équivalents, nous avons alors 

k = k1 = k2. Cela suggère que les molécules d’ozone disparues de la phase gazeuse ont 

réagi avec Phe et SS’ proportionnellement aux concentrations initiales respectives de ces 

sites de surface. D’où 
00

0

[Phe][SS']

[Phe]
A

+
= et 

00

0

[Phe][SS']

[SS']
B

+
= . 

 

La concentration initiale en sites des couches graphitiques est déterminée par ajustement 

des équations 54 et 55, telles que  [Phe] = [Phe]exp. Nous déterminons ainsi [SS’]0 ≈  6,6 × 

1013 cm-2 (A ≈ 0,08 ;B ≈ 0,92). La figure 95 présente l’évolution des concentrations en Phe et 

SS’, modélisées selon ces considérations, en fonction de la quantité d’ozone adsorbée en 

surface. 

 

 
Figure 95 : Evolution des [Phe] et [SS’] en fonctio n de la quantité d’ozone adsorbé, ajustées à 

partir des équations 54 et 55 telles que [Phe] = [P he] exp. 
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Lorsque [SS] tend vers 0, c'est-à-dire lorsque [O3]ads = [SS]∞ alors [Phe] ≈  3,9 × 1012 

molécule.cm-2, ce qui correspond bien au plateau observé à environ 70 % de la 

concentration initiale en phénanthrène. Il subsiste de la même manière 70 % des sites des 

couches graphitiques. 

 

Nous déterminons alors une concentration initiale en site de surface de [SS’]0 = 6,6 × 1013 

site.cm-2. Or l’ozone s’adsorbe de façon effective sur [SS]∞ ≈ 2,4 x 1013 site.cm-2. Ainsi les 

molécules d’ozone peuvent s’adsorber sur environ 1 site graphitique sur 3. Nous pouvons 

supposer qu’un site de surface consomme efficacement une molécule d’ozone que s’il est 

suffisamment éloigné des autres sites sur lesquels l’ozone s’est déjà adsorbé. Kamm et al. 

(1999) modélisent notamment la surface d’une particule de suie comme un très grand HAP 

et observent la disparition d’une molécule d’ozone tous les 3 cycles (les cycles étant tous 

identiques et susceptibles de réagir avec l’ozone). 

 

Ainsi en considérant une réaction compétitive de l’ozone entre les molécules de 

phénanthrène (Phe) et les sites graphitiques (SS’), des vitesses de dégradation équivalentes 

entre les différents sites, ainsi qu’un nombre constant de site surfacique amenant à une 

disparition effective d’une molécule d’ozone (SS), nous parvenons à modéliser les 

comportements observés expérimentalement. Ces hypothèses permettent notamment 

d’expliquer l’observation d’un plateau suite à l’exposition du phénanthrène particulaire à 

l’ozone.  

 

Néanmoins, Il n’est pas exclu qu’une partie des molécules de HAP ne soit pas accessible à 

l’ozone. 

 

3.1.4.6  Produits de réaction 

 

Nous avons recherché d’éventuels produits de réaction suite à l’exposition du phénanthrène 

adsorbé sur des particules carbonées à l’ozone. Une fois l’exposition à l’ozone effectuée, 

une extraction classique est réalisée. La solution obtenue est ensuite reconcentrée sous flux 

d’azote, puis analysée par GCMS. Cependant aucun produit n’a été détecté. Ceci peut être 

dû  la faible dégradation du phénanthrène sur ce type de particule, entrainant une faible 

quantité de produits formés. L’efficacité de la méthode d’extraction sur les produits réactions, 

vraisemblablement plus stables que le HAP parent, est également à remettre en cause. 
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Nous avons alors effectué des expositions avec du phénanthrène adsorbé sur des particules 

de silice. Dans ce cas, le produit majoritaire suivant a été observé. 

 

Il s’agit du 1,1’-biphenyl-2,2’-dicarboxaldehyde. Ce dernier a déjà été observé par (Perraudin 

et al., 2007a), suite à l’ozonolyse de phénanthrène adsorbé sur des particules de silice. 

 

L’observation des produits de réaction, notamment sur des particules carbonées, 

nécessiterait une optimisation de l’étape d’extraction qui n’a pas pu être mise en place dans 

cette étude. 

 

3.2 Etude de la dégradation du benzo[a]pyrène parti culaire 

 

L’étude de la dégradation du benzo[a]pyrène est un objectif important de cette thèse. Le 

benzo[a]pyrène est reconnu comme étant un des HAP les plus toxiques. Ainsi nous 

souhaitons caractériser les modifications physicochimiques subies par cette molécule à la 

surface de particules carbonées suite à une exposition à l’ozone. Le but étant d’étudier les 

effets de son vieillissement sur l’induction d’effet pro-inflammatoire sur des cellules 

pulmonaires. 

 

3.2.1  Mise en œuvre 

 

3.2.1.1  Etalonnage GCMS 

 

Le Benzo[a]pyrène utilisé dans cette étude provient de Sigma Aldrich (pureté ≥ 96%). La 

méthode chromatographique optimisée pour cette espèce est la suivante : démarrage de 

l’analyse à 50°C pendant 1 min,  puis montée en température du four de 30°C/min jusqu’à 

240°C, suivi par une vitesse de chauffe de 10°C/min jusqu’à 320°C pendant 5min. Le débit 

du gaz vecteur, l’hélium est fixé à 1 mL/min ; l’injection de 1 µL est réalisée avec un ratio de 

split de 10. La figure 96 présente la courbe d’étalonnage du BaP en prenant l’hexadécane 

comme étalon interne. La gamme de concentration a été optimisée pour nos conditions 

expérimentales et est de l’ordre de la dizaine de µg de BaP par mL de DCM. 
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Figure 96 : Courbe d’étalonnage du benzo[a]pyrène ;  étalon interne utilisé : hexadécane.  

 

 

3.2.1.2  Extraction 

 

Le protocole d’extraction a été appliqué sur des nanoparticules de carbone (Carbon 

nanopowder, SBET = 8 m2/g ; lot 2 : Cf partie 2.3.8.1) recouvertes de 4,63 mg de 

benzo[a]pyrène par g de particules. Cette concentration importante correspond à une 

concentration optimisée pour des expositions de cellules pulmonaires à du benzo[a]pyrène 

particulaires, qui seront détaillées chapitre 4.  

 

Nous avons obtenu un rendement d’extraction en BaP particulaire de 65 ± 6 % (moyenné sur 

8 extractions). Ce rendement, satisfaisant d’un point de vue répétabilité, est néanmoins 

relativement faible. Ceci pourrait poser des problèmes lors d’étude de réactivité, il ne sera en 

effet pas possible de déterminer la dégradation du benzo[a]pyrène de la fraction non 

extractible.  

 

3.2.2  Suivi de la quantité d’ozone adsorbé 

 

Plusieurs expositions sont réalisées en mettant en contact 10 à 20 mg de particules 

(recouvertes de 4,63 mg BaP/g) avec l’ozone à des concentrations initiales de 100, 1000 et 

3350 ppb pour différents temps d’expositions. La figure 97 présente le nombre de molécules 

d’ozone adsorbées par cm2 en fonction de [O3]0 × texposition. Cette variable permet de 

comparer des expositions réalisées à des concentrations initiales en ozone et à des temps 

d’exposition différents. 
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A partir du modèle basé sur une équation de type Langmuir: 
exposition03

exposition03

t][O
t][O

+
= ∞

1

[SS]
y , nous 

déterminons [SS]∞ = 4,68 × 1014 site.cm-2. Cette concentration en site de surface correspond 

bien aux valeurs déterminées dans la littérature. La décroissance de la concentration en site 

de surface en fonction du temps d’ozonolyse pour [O3]0 = 100, 1000 et 3350 ppb est 

présentée figure 98. 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 97 : Nombre de mol écule s d'ozone adsorbée s par cm 2 lors de la 
mise en contact de particules carbonées recouvertes  de benzo(a)pyrène à 

[O3]0 = 100, 1000 et 3350 ppb, pour différents temps d’e xposition. 

Figure 98 : Evolution du nombre de sites actif s en surface des particules en 
fonction du temps d’exposition à [O 3]0 = 100, 1000 et 3350 ppb. 
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Les décroissances modélisées selon kt)exp(
[SS]

[SS] t −=
∞

, nous donnent respectivement pour 

ces 3 concentrations : k100 ppb = 6,04 ×10-6 s-1, k1000 ppb = 4,15 ×10-5 s-1, k3350 ppb = 8,09 ×10-5 s-1. 

 

Pour chaque exposition le coefficient de capture a été calculé selon la méthode 1 décrite 

partie 2.2.4.1. La figure 99 présente l’évolution de γ en fonction de [O3]0 × texposition. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 99 : Evolution du coefficient de capture de l’ozone sur des particules carbonées 

recouvertes de BaP en fonction de [O3]0 × texposition . 
 

 

A partir du modèle basé sur l’équation 27, nous déterminons γ0 = (1,4 ± 0,4) x 10-7 et                    

k = (1,9 ± 0,2) x 10-11 cm3.molécule-1.s-1. 

 

3.2.3  Suivi de la quantité de benzo[a]pyrène parti culaire 

 

Pour chaque expérience la quantité de benzo[a]pyrène présente sur les particules a été 

extraite selon le protocole détaillé précédemment. La figure 100 présente la concentration de 

BaP normalisée en fonction du nombre de molécules d’ozone adsorbées en surface des 

particules. Les barres d’erreur présentées sur la figure 100 correspondent aux incertitudes 

issues de l’étape d’extraction. 
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On observe ainsi une décroissance linéaire de la concentration en BaP en fonction de la 

quantité d’ozone adsorbée par cm2. Pour [O3]ads = [SS]∞ = 4,68 × 1014 cm-2, on détermine 

[BaP]/[BaP]0 = 36,6 %. Il est alors possible de modéliser la dégradation en BaP particulaire 

en fonction du temps d’exposition pour [O3]0 = 100, 1000 et 3350 ppb par l’équation:                           

[BaP] = 0,36[BaP]0 + ([BaP]0 – 0,36[BaP]0) × exp(-k’t) ; les résultats sont présentés figure 

101.      

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 

Figure 101 : Dégradation du benzo[a]pyrène adsorbé sur des particules carbonées ([BaP] 0 = 
0,461 mg/g) en fonction du temps d’exposition à l’o zone, pour différentes concentrations 

initiales ([O 3]0 = 100 , 1000 et 3350 ppb).  
 

Figure 100 : Evolution de la concentration normalisée en BaP particulaire en 
fonction de la concentration en molécules d’ozone a dsorbées par cm 2. 
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Les constantes de premier ordre de dégradation du BaP déduites pour chaque concentration 

ont pour valeurs : k100 ppb = 1,08 ×10-5 s-1, k1000 ppb = 4,09 ×10-5 s-1, k3350 ppb = 9,00 ×10-5 s-1. 

Elles sont présentées figure 102 en comparaison avec des données issues de la littérature. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

On remarque d’importantes différences entre les valeurs de constantes issues de la 

littérature (2 × 10-3 < kBaP < 1,5 × 10-2 s-1) et celles obtenues dans notre étude. 

 

En considérant une section droite de la surface d’une molécule de benzo[a]pyrène de 1 nm2 

(Pöschl et al., 2001), nous pouvons calculer, à partir de l’équation 22, le coefficient de 

capture pour les trois concentrations initiales en ozone. Les données calculées sont 

présentées figure 103 et comparées avec les coefficients de capture obtenus par Pöschl et 

al. (2001). 

 

Nous déterminons des coefficients de capture qui décroissent de 5 × 10-8 à 1 × 10-8, pour 

des concentrations initiales allant de 100 à 3350 ppb. De la même manière que pour les 

constantes de vitesse de dégradation du benzo[a]pyrène, on observe dans cette étude des 

coefficients de capture bien plus faibles que ceux déterminés dans la littérature.  

 

 

 

 

 

Figure 102 : Constan tes de pseudo -premier ordre de dégradation du benzo(a)pyrène 
en fonction de la concentration initiale en ozone ; comparaison avec des données de 

la littérature. 
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Cette dégradation lente du benzo[a]pyrène particulaire pourrait provenir d’une probabilité de 

capture faible de l’ozone à la surface des particules (γ0 ≈ 10-7). On peut ainsi se demander si 

le dispositif d’exposition développé dans cette étude, permet l’accessibilité immédiate de 

toute la surface des particules aux molécules d’ozone. Il aurait alors été intéressant d’étudier 

l’influence de la masse des particules dans le réacteur pour observer s’il existe ou non un 

effet de couche.  

 

Dans cette étude la concentration en benzo[a]pyrène est de 4,61 mg par g de particules, soit 

1,4 × 1014 molécules de BaP par cm2. En considérant σBaP = 1 nm2, le recouvrement en BaP 

correspond à environ 1,4 monocouche sur la surface des particules. Or Pöschl et al. (2001) 

observent une diminution  de 30 % de kBaP lorsque le recouvrement surfacique est de l’ordre 

de 2 monocouches. Ainsi le recouvrement important en BaP dans cette étude pourrait 

expliquer également la faible réactivité observée. Il est en effet probable que les molécules 

directement exposées à l’ozone se dégradent plus rapidement que celles recouvertes par 

d’autres molécules de BAP ou par des produits de réaction. 

 
3.2.4  Discussion 

 
La figure 104 présente les constantes de vitesse de dégradation du BaP et celles des sites 

de surface SS, déterminées dans cette étude. 

 

 

Figure 103 : Evolution du coefficient de capture de benzo(a)py rène 
particulaire exposé à différentes concentrations in itiales en ozone. 
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On remarque ainsi des constantes de premier ordre de dégradation du BaP et de SS de 

même ordre de grandeur pour différentes concentrations initiales en ozone. L’évolution de 

ces constantes en fonction de [O3]0 peut se modéliser par  l’équation 52. On détermine ici   

k∞ = 1,53 × 10-4 s-1 et K = 1,51 × 10-14 (cm3). Ainsi il est possible de modéliser les données 

déterminées par un mécanisme de type Langmuir-Hinshelwood. Notons cependant qu’un 

mécanisme de type Eley-Rideal n’est pas à exclure. Une dépendance linéaire entre les 

constantes de pseudo-premier ordre et la concentration initiale en ozone peut en effet être 

envisagée, en dépit d’une corrélation bien moins bonne.  

 

La valeur de la constante d’équilibre d’adsorption K déterminée ici, est bien plus faible que 

celles déterminées dans le réacteur à écoulement (chapitre 2) et dans la littérature (de 2 à 5 

× 10-13 cm3). Ceci peut être dû à la faible valeur du coefficient de capture initiale de l’ozone γ0 

dont dépend la constante de vitesse d’adsorption de l’ozone (Cf. équation 45, partie 2.3.7). 

 

Comme dans le cas du phénanthrène, nous pouvons formuler l’hypothèse que l’ozone réagit 

de façon compétitive avec les sites graphitiques SS’ et le benzo[a]pyrène adsorbé. 

L’adsorption compétitive de l’ozone sur ces différents sites implique : 

 

SS'
ads3

BaP
ads3ads3 ][O][O][O +=                                                                           Équation 56 

 

avec BaP
ads3 ][O  : fraction d’ozone adsorbé sur des molécules de benzo[a]pyrène 

Figure 104 : Constantes de vitesse de dégradation du BaP et de  SS en 
fonction de [O 3]0. 
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         SS'
ads3 ][O  : fraction d’ozone adsorbé sur des sites SS’ 

 

On en déduit ainsi : 

 

[BaP] = [BaP]0 - A[O3]ads                                                                                                                      Équation 57 

 

[SS’] = [SS’]0 - B[O3]ads                                                                                                                         Équation 55 

 

avec A + B = 1 
 
         [BaP] : concentration en molécules de benzo[a]pyrène restantes en surface   

         [BaP]0 = 1,8 × 1014 site.cm-2 ; les produits de réaction du BaP avec l’ozone étant 

majoritairement des diones, nous considérons en effet que chaque molécule extractible 

constitue 2 sites potentiellement réactifs pour l’ozone. 

         [SS’] : concentration en sites graphitiques restants en surface des particules 

         [SS’]0 : concentration initiale en sites graphitiques  

 

Expérimentalement nous avons déterminé des constantes de vitesse de dégradation du BaP 

et des SS qui sont du même ordre de grandeur. Nous supposons ainsi une adsorption de 

l’ozone sur BaP et SS’ proportionnelle aux concentrations respectives de ces sites de 

surface. D’où A = 
00

0

[BaP][SS']

[BaP]

+
 et B =

00

0

[BaP][SS']

[SS']

+
. 

 

La concentration initiale en site des couches graphitiques est déterminée par ajustement des 

équations 55 et 57, telles que  [BaP] = [BaP]exp. Nous déterminons ainsi [SS’]0 ≈  5,38 × 1014 

cm-2 (A ≈ 0,25 ;B ≈ 0,75). La figure 105 présente l’évolution des concentrations en BaP et 

SS’, modélisées selon ces considérations, en fonction de la quantité d’ozone adsorbée en 

surface. 

 

Lorsque [O3]ads = [SS]∞, on observe que [BaP] ≈ 0,4[BaP]0 (de même [SS’] ≈ 0,4[SS’]0). Ainsi 

comme dans le cas du phénanthrène, l’hypothèse selon laquelle il subsiste une réaction 

compétitive de l’ozone entre le HAP adsorbé et les sites des couches graphitiques, permet 

d’expliquer les comportements observés expérimentalement. 
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La dégradation incomplète des sites de surface (BaP ou SS’) peut être interpréter par un 

nombre limité de sites de surface disponibles pour l’ozone. Dans cette étude nous avons 

évalué [SS]∞ = 4,68 × 1014 site.cm-2. En considérant une adsorption dissociative de l’ozone 

en surface des particules, nous déduisons que la surface des particules peut être occupée 

par SO = πRO
2 × [SS]∞ = 0, 29 cm2 d’atomes d’oxygène par cm2 de surface (rayon de van der 

Waals de l’oxygène atomique : RO = 0,14 nm (Kamm et al., 1999)). Ainsi une saturation de la 

surface des particules se produit lorsque un tiers de cette dernière est occupé par des 

atomes d’oxygène, ce qui équivaut à l’adsorption d’une monocouche de molécules d’ozone 

en surface (SO3 ~ 3 × SO). Ceci est en accord avec un mécanisme Langmuir-Hinshelwood 

qui suppose une adsorption en surface limitée à une monocouche.  

 
 

3.2.5  Produits de réaction 

 
Nous avons par la suite tenté d’observer d’éventuels produits de réaction du BaP particulaire 

exposé à l’ozone. Des extractions d’échantillons ozonolysés ont été réalisées selon le 

protocole décrit dans la partie 3.1.3.2. La solution extraite a été reconcentrée puis analysée 

par GCMS ; aucun produit n’a été détecté.  

 

 

 

 

Figure 105 : Evolution  de [BaP] et [SS’] en fonction de la quantité d’ozo ne adsorbée, 
ajustés à partir des équations 55 et 57 telles que [BaP] = [BaP] exp. 
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3.3 Conclusion 

 

L’objectif de cette étude était de développer une méthodologie permettant d’étudier la 

réactivité hétérogène entre des HAP adsorbés sur des particules carbonées et l’ozone. Il 

s’agissait alors de caractériser au mieux les particules recouvertes de HAP avant et après 

ozonolyse, afin d’étudier les effets du vieillissement simulé sur l’induction d’effets 

inflammatoires sur des cellules pulmonaires. 

 

Les différentes étapes d’analyse chromatographique, de recouvrement, d’extraction et 

d’exposition à l’ozone ont été optimisées avec du phénanthrène adsorbé sur des particules 

de PureBlack Carbon.  

 

Des expositions réalisées à [O3]0 = 1000 pbb présentent une quantité d’ozone adsorbé en 

surface des particules qui devient constante en fonction du temps d’exposition ; ceci est 

révélateur d’une saturation de surface par l’ozone. Nous en déduisons un nombre de sites 

de surface plus faible qu’usuellement observé dans la littérature. Cet effet pourrait être dû à 

un vieillissement des particules antécédent aux expositions à l’ozone. La dégradation du 

phénanthrène en surface des particules est inversement liée à la quantité d’ozone adsorbé ; 

elle demeure incomplète et constante après 60 min d’exposition à [O3]0 = 1000 ppb (30 % du 

phénanthrène est dégradé). Nous déterminons une constante de vitesse de premier ordre de 

dégradation du phénanthrène particulaire, qui est relativement en accord avec les données 

issues de la littérature. Cette constante est du même ordre de grandeur que la constante de 

disparition des sites en surface des particules. 

 

En faisant l’hypothèse d’une adsorption équivalente et compétitive de l’ozone entre les sites 

des couches graphitiques et le phénanthrène, nous parvenons à modéliser les 

comportements observés expérimentalement. La dégradation incomplète du phénanthrène 

(et des sites SS’) peut alors s’expliquer par le fait qu’un site de surface ne consomme 

efficacement une molécule d’ozone que s’il est suffisamment éloigné des autres sites sur 

lesquels l’ozone s’est déjà adsorbé. 

 

D’autre part, des expositions ont été réalisées en mettant en contact des nanoparticules de 

carbone recouvertes de benzo[a]pyrène et de l’ozone à des concentrations initiales de 100, 

1000 et 3350 ppb, pour différents temps d’expositions. Nous avons déterminé dans ce cas 

un nombre de sites de surface en accord avec la littérature. Il semble ainsi que le dispositif 

mis en place permet une exposition de toute la surface des particules. Néanmoins nous 

déterminons des constantes de dégradation du BaP (ainsi que des coefficients de capture) 
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dont les valeurs sont bien plus faibles que celles évaluées dans la littérature. Il est probable 

que la surface totale des particules ne soit pas accessible à l’ozone de façon instantanée. 

Nous observons en effet une saturation de surface qui survient après plusieurs heures 

d’exposition à des concentrations en ozone importantes. L’exposition de particules sous 

forme de poudre pourrait alors gêner la diffusion de l’ozone. Un effet de couche pourrait, de 

ce fait, influencer drastiquement les constantes de vitesse déterminées dans cette étude. Il 

aurait alors été souhaitable d’étudier l’influence de la masse des particules dans le réacteur 

sur la vitesse de dégradation du BaP. Dans cette étude le recouvrement en benzo[a]pyrène, 

supérieur à une monocouche, peut également mener à une sous-estimation des données 

cinétiques. D’autres expériences avec des recouvrements surfaciques plus faibles en BaP 

sont à envisager 

 

L’évolution des constantes de dégradation du benzo[a]pyrène en fonction de la concentration 

initiale en ozone peut se modéliser par une équation de type Langmuir-Hinshelwood  (un 

mécanisme de type Eley-Rideal n’est cependant pas à exclure). 

 

De même que pour le phénanthrène particulaire, il est possible de modéliser une réaction 

compétitive de l’ozone entre le benzo[a]pyrène adsorbé et les sites des couches graphitiques. 

La dégradation des sites en surface est alors limitée par l’adsorption d’une monocouche de 

molécules d’ozone en surface des particules. Cette observation, en accord avec un 

mécanisme Langmuir-Hinshelwood, permet d’expliquer la dégradation incomplète du BaP 

particulaire exposé à l’ozone.  

 

Une étude de Perraudin et al. (2007b) révèle cependant une dégradation totale de HAP 

particulaires adsorbés sur des particules de silice suite à une exposition à l’ozone. L’ozone 

ayant moins d’affinité avec des particules de silice qu’avec des particules carbonées, on peut 

penser qu’il subsiste beaucoup moins de sites réactifs en surface des particules de silice. 

L’adsorption compétitive de l’ozone est de ce fait restreinte, engendrant ainsi une 

dégradation totale du HAP adsorbé. Une autre explication pourrait provenir d’une réactivité 

plus faible des sites de surface des particules de silice comparée aux HAP. Le modèle 

proposé dans cette étude suppose en effet une adsorption équivalente de l’ozone entre le 

HAP adsorbé et les sites surfaciques. Or, il est probable que la réaction compétitive de 

l’ozone avec les différents sites actifs dépendent du type de HAP et également du support 

particulaire. Dans la littérature, le plateau observé lors de l’ozonolyse de HAP adsorbé sur 

des particules carbonées semble se déplacer selon le type de HAP en surface et donc selon 

sa réactivité (Perraudin et al., 2007b ; Bedjanian et Nguyen, 2010). Il serait intéressant par la 
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suite de comparer la réactivité à l’ozone de différents supports particulaires recouverts de 

HAP ou non, afin d’attester ces théories. 

 

Le tableau 14 récapitule les données déterminées dans cette étude. 

 

Support PureBlack Carbon  Nanoparticules de carbone 

HAP Phénanthrène  Benzo[a]pyrène  

SBET (m
2/g) 33 8 

[HAP] (mg/g)  0,59 4,63 

γ0 4,6 × 10-8 1,4 × 10-7 

[SS] 0 (cm -2) 2,5 × 1013 4,7 × 1014 

K (cm 3) - 1,51 × 10-14 

[O3]0 (ppb) 1000 100 1000 3350 

kSS (s-1) 3,6 × 10-4 6,0 × 10-6 4,2 × 10-5 8,1 × 10-5 

γHAP 3,4 × 10-7 4,8 × 10-8 1,8 × 10-8 1,2 × 10-8 

kHAP (s-1) 4,9 × 10-4 1,1 × 10-5 4,1 × 10-5 9,0 × 10-5 

k∞ (s
-1) - 1,5 × 10-4 

 
Tableau 14 : Données déterminées dans cette étude, relatives aux supports particulaires ainsi 

qu’aux HAP adsorbés en surface.  
 

Les coefficients de capture de l’ozone évalués dans cette étude sont bien plus faibles que 

ceux déterminés dans le réacteur à écoulement. Cette divergence peut s’expliquer par des 

conditions d’exposition tout à fait différentes. En effet dans le réacteur à écoulement, une 

très faible quantité particulaire est exposée à l’ozone pour des temps de contact très courts. 

L’exposition sous forme d’aérosol permet, par ailleurs, un accès immédiat à l’ozone de toute 

la surface particulaire. Le réacteur, utilisé dans ce chapitre, expose une quantité bien plus 

importante de particules (plusieurs mg). Ceci pourrait alors limiter la diffusion de l’ozone en 

surface et ainsi expliquer la différence de réactivité observée. 

 

Le dispositif d’exposition mis en place dans cette étude ne permet pas, dans le cas du 

benzo[a]pyrène, l’obtention de constantes cinétiques représentatives de la littérature. Il 

permet néanmoins d’évaluer le nombre de molécules d’ozone adsorbées en surface et donc 

d’en déduire la dégradation du HAP particulaire. Cette caractérisation est essentielle pour 

l’étude des effets inflammatoires engendrés par des particules après vieillissement à l’ozone.
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4. Impact des particules de suie 

modèles sur la réponse inflammatoire 

épithéliale 
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Il s’agit dans cette partie d’étudier les effets pro-inflammatoires des hydrocarbures 

aromatiques polycycliques associés à des particules carbonées, qui lors de leur transport 

dans l’atmosphère peuvent être inhalées et transportées au niveau alvéolaire. Nous nous 

sommes alors focalisés sur 3 HAP représentatifs qui sont impliqués en pathologie 

pulmonaire, notamment allergique : le benzo[a)pyrène, l’anthracène et le 

phénanthrènequinone (voir partie 1.4.5.4). Des cellules épithéliales pulmonaires ont été 

stimulées par les HAP seuls ou adsorbés sur des particules carbonées. Les effets 

inflammatoires sont caractérisés par le dosage des interleukines pro-inflammatoires IL-6 et 

IL-8 (Cf. partie 1.4.5.2). Le rôle protecteur du surfactant pulmonaire, ainsi que l’effet du 

vieillissement des particules (simulé par des expositions à l’ozone) ont été étudiés dans un 

second temps. 

 

4.1 Matériel et méthodes 

 

4.1.1 Culture et stimulation des cellules pulmonair es 

 

Les cellules pulmonaires utilisées dans cette étude sont des cellules épithéliales alvéolaires 

humaines de type II (A549), ainsi que des cellules épithéliales bronchiques humaines 16 

HBE (Human Bronchial Epithelial) et BEAS-2B.  

 

Les cellules 16HBE et BEAS-2B sont mises en culture dans des flasques de 75 cm2, 

recouvertes au collagène G, contenant 15 mL de milieu. Le principe général de la culture 

monocouche est lié à l’affinité des cellules au support. L’ajout de collagène permet une 

amélioration de l’adhésion cellulaire. Les cellules A549 sont mises en culture dans des 

flasques de 75 cm2 non recouvertes contenant 15 mL de milieu. 

 

Le milieu de culture des cellules BEAS-2B est du hAEC (human Airway Epithelial Cell 

medium, GIBCO) supplémenté avec des facteurs de croissance. Le milieu de culture des 

cellules 16HBE et A549 est du DMEM (Dulbecco's Modified Eagle Medium, GIBCO) complet, 

contenant 4,5 g/L de D-glucose, L-Glutamine à 2mM, et du pyruvate.  

 

Après 6 jours de culture, les cellules pulmonaires obtenues sont décollées, lavées, 

centrifugées (1800 rpm, 8 min, 4°C) et dénombrées sur cellule de Thoma (cellules de 

comptage quadrillées). Elles sont ensuite resuspendues dans du milieu complet approprié et 

réparties à raison de 150000 cellules par mL, en plaques 12 puits recouvertes par du 

collagène G pour les BEAS-2B et les 16HBE, et en plaques 12 puits non recouvertes pour 

les A549. Une fois à confluence, les cellules sont sevrées pendant 24 h (BEAS-2B : 1 
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mL/puits d’hAEC non complémenté + 1% L-Glutamine + 0,1% d’albumine de sérum bovin 

(BSA) ; 16HBE et A549 : 1 mL/puits dans du DMEM + Ticarpen + 1% L-Glutamine + 0,1% 

d’albumine de sérum bovin). Le sevrage permet de synchroniser les cellules pulmonaires à 

un même état de croissance.  

 

Chaque type cellulaire est ensuite stimulé par ajout de HAP seuls ou en conjonction avec un 

stimulus inflammatoire servant de témoin positif : le lipopolysaccharide (LPS) ou le facteur de 

nécrose tumorale (TNF-α). Les concentrations en stimulants et les temps de stimulation ont 

été optimisés afin de ne pas entraver la viabilité cellulaire.  

 

4.1.2 Viabilité des cellules pulmonaires 

 

La viabilité des cellules a été vérifiée par dosage LDH ou par test au MTT.  

 

4.1.2.1  Dosage LDH 

 

L’activité de la LDH (Lactate Déshydrogénase) dans le surnageant est mesurée par la 

réduction du NAD (Nicotinamide Adénine Dinucléotide) en NADH, couplée à l’oxydation du 

lactate en pyruvate. Cette première réaction est suivie du transfert de l’atome d’hydrogène 

de NADH au sel de tétrazolium qui est alors réduit en sel de formazan dont l’absorbance est 

mesurée à 490 nm, à l’aide d’un lecteur de microplaque. La quantité de LDH dans le milieu 

est proportionnelle au nombre de cellules endommagées. 

 

4.1.2.2  Test au MTT 

 

Le réactif utilisé est le sel de tétrazolium MTT. Ce dernier est réduit, par la succinate 

déshydrogénase mitochondriale des cellules vivantes, en cristaux de formazan insolubles au 

niveau intracellulaire. L’ajout de DMSO (DiMéthylSulfOxyde) permet la libération et la 

resolubilisation du formazan, ce qui induit l’apparition d’une coloration bleu-violette. 

L’intensité de cette coloration est proportionnelle au nombre de cellules vivantes présentes 

lors du test. La viabilité cellulaire est alors estimée par dénombrement au microscope. 

 

4.1.2.3  Optimisation du temps de stimulation 

 

La viabilité appréciée par dosage LDH et test au MTT dans les surnageants montre que la 

viabilité cellulaire reste bonne à 24h, mais décroit à partir de 48h, essentiellement liée au 

sevrage des cellules, mais pas aux HAP (pas de différence avec le milieu). 
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La production d’IL-6 et d’IL-8 est évaluée dans les surnageants 24h et 48 h après stimulation, 

effectuée elle-même 24h après sevrage des cellules. La production d’IL-8 ne change pas 

entre 24 et 48h, par contre la production d’IL-6 augmente nettement à 48h par rapport à 24h. 

Cependant la viabilité étant plus faible à 48h, nous avons choisi le temps de stimulation de 

24h. 

 

4.1.3 Test Elisa 

 

La production des interleukines pro-inflammatoires IL-6 et IL-8 est évaluée par ELISA 

(Enzyme-Linked ImmunoSorbent Assay). 

 

Le principe de ce dosage ELISA implique la reconnaissance de la cytokine d’intérêt par un 

anticorps spécifique, dit de capture, fixé sur une matrice (plaque de 96 puits). Ce complexe 

anticorps-cytokine est ensuite reconnu par un anticorps dit de détection, biotinylé, également 

spécifique de la cytokine recherchée. L'anticorps de détection est couplé à une enzyme 

catalysant la formation d'un produit coloré : la peroxydase de raifort (HorseRadish 

Peroxydase HRP). La réaction peut ainsi être quantifiée par colorimétrie à partir d'une 

courbe d'étalonnage réalisée avec des concentrations connues en cytokines. Le nombre de 

molécules d'anticorps de détection fixées dépend en effet du nombre de cytokines 

immobilisées par l'anticorps de capture.  

 

Le protocole du dosage ELISA est détaillé figure 106. 
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Figure 106 : Protocole de dosage ELISA 

3 lavages au PBS Tween 20 0,05% 

Sensibilisation de la plaque  
50 µL/puits d’anticorps de capture dilué 

dans du PBS 
(une nuit à température ambiante) 

Blocage des sites  
300 µL de tampon de blocage 
(1h à température ambiante) 

 

3 lavages au PBS Tween 20 0,05% 

Ajout des échantillons (ou  standards)  
100 µL d’échantillon (ou de standard) dilué 

dans du diluant réactif 
(2h à température ambiante) 

 

3 lavages au PBS Tween 20 0,05% 

Ajout des anticorps de détection  
100 µL/puits dilué dans du diluant réactif 

(2h à température ambiante) 
 

3 lavages au PBS Tween 20 0,05% 

Ajout de streptavidine -HRP  
100 µL/puits  

(20 min à température ambiante, en 
absence de lumière) 

 

Arrêt de la réaction  
50 µL/puits de solution stop 

 
 

Lecture au lecteur de microplaque  
Lecture des puits à 450 nm puis soustraire 

la valeur à 570 nm 
 

PBS (Phosphate Buffered Saline) :      
137 mM NaCl; 2,7mM KCl; 8,1 mM 

Na2HPO4 ; 1,5mM KH2PO4 ; pH = 7,2 - 
7,4 

Tampon de blocage:  
 1% BSA dans PBS avec 0,05% de 

NaN3 

3 lavages au PBS Tween 20 0,05% 

Ajout de la solution de substrat   
100 µL/puits  

(20 min à température ambiante, en 
absence de lumière) 

Diluant réactif  
 0,1% BSA, 0,05% Tween 20 dans TBS 

(Tris-buffered Saline : 20 mM base 
Trizma, 150 mM NaCl), pH = 7,2 - 7,4 

Solution de substrat  
1 :1 Réactif coloré A (H2O2)-Réactif 

coloré B (tetraméthylbenzidine) 

Solution stop  
H2SO4 (2N) 
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4.2  Dose réponse de HAP seuls sur des cellules pul monaires 

 

L’anthracène utilisé dans cette étude provient de Alfa Aesar (pureté de 99%) ; le 

benzo[a]pyrène : Sigma Aldrich (pureté ≥ 96%). Le 9,10-phénanthrène quinone : Sigma 

Aldrich (pureté ≥ 99%). 

 

Nous avons étudié dans un premier temps les réponses inflammatoires de cellules 

pulmonaires stimulées par des HAP seuls. L’objectif est de définir de bonnes conditions 

d’exposition pour les adapter ensuite avec des HAP particulaires. Nous souhaitons donc 

identifier, parmi les HAP sélectionnés, ceux qui vont permettre l’observation d’une production 

significative d’interleukine pro-inflammatoire par les cellules pulmonaires.  

 

L’exposition des HAP aux différentes cellules pulmonaires a été testée à plusieurs 

concentrations : benzo[a]pyrène (BaP) (125, 250 et 500 ng/mL), anthracène (Ant) (0.2, 1 et 5 

µM), et  phénanthrènequinone (PQ) (50, 100 et 200 nM), seuls ou en costimulation avec le 

LPS (100 ng/mL) ou le TNF-α (20 ng/mL). Les figures 107 et 108 présentent respectivement 

les productions d’IL-6 et d’IL-8 par différentes lignées épithéliales humaines, après 

stimulation 24h en présence d’Ant, de BaP ou PQ, avec ou sans LPS ou TNF-α.  

 

Le LPS et le TNF-α sont les témoins positifs des expériences mimant un stimulus 

inflammatoire. La synthèse des interleukines par les cellules pulmonaires après stimulation 

par des HAP (avec ou sans LPS ou TNF-α) sera ainsi comparée avec la réponse de ces 

témoins positifs. Une production en interleukines similaire (ou supérieure) à celle des 

témoins révèle un effet inflammatoire important des stimuli. 
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Figure 107 : Production d’IL-6 par différentes lign ées épithéliales humaines (A549, 16 HBE et 
Beas-2B) après stimulation en présence de TNF seul,  LPS seul, d’anthracène (Ant) 5, 1 et 0.2 

µM, de benzo[a]pyrène (BaP) 500, 250, et 125 ng/mL o u de phénanthrène quinone (PQ) 200, 100 
et 50 nM avec ou sans LPS ou TNF- α ; 0 : milieu de culture.  
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Figure 108 : Production d’IL-8 par différentes lign ées épithéliales humaines (A549, 16 HBE et 
Beas-2B) après stimulation en présence de TNF seul,  LPS seul, d’anthracène (Ant) 5, 1 et 0.2 

µM, de benzo[a]pyrène (BaP) 500, 250, et 125 ng/mL o u de phénanthrène quinone (PQ) 200, 100 
et 50 nM avec ou sans LPS ou TNF- α ; 0 : milieu de culture.   
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4.2.1 Effets de l’anthracène 

 

L’anthracène seul induit une faible augmentation de la production d’IL-6 et d’IL-8 par les 

BEAS-2B à la plus forte dose de 5 µM, mais n’a pas d’effets pro-inflammatoires sur les 

cellules 16 HBE ou A549. Le TNF-α seul augmente la synthèse d’IL-6 et d’IL-8 par toutes les 

lignées épithéliales, mais ne potentialise pas l’effet de l’anthracène (une potentialisation 

correspond à un renforcement des effets d’une substance). La faible dose de LPS utilisée 

n’induit pas de production de cytokines des cellules épithéliales que ce soit seul ou en 

association avec l’anthracène (figures 107 et 108). 

 

L’anthracène n’induit pas de productions significatives d’interleukines et ne sera pas retenu 

pour la suite de nos expérimentations. 

 

4.2.2 Effets du phénanthrènequinone 

 

Le phénanthrènequinone seul induit une faible production d’IL-6 dans les BEAS-2B et d’IL-8 

dans les A459. On note une potentialisation de la production d’IL-6 dans les BEAS-2B en 

association avec le TNF-α. Le LPS a quant à lui un effet additionnel sur la production d’IL-8 

et d’IL-6 par les A549 (figures 107 et 108).  

 

On peut donc envisager l’utilisation de ce HAP en costimulation avec le LPS pour les A549. 

 

4.2.3 Effets du benzo[a]pyrène 

 

Le BaP seul induit une production d’IL-6 sur les cellules épithéliales bronchiques, surtout 

pour la plus faible dose de 125 ng/mL. Nous observons néanmoins peu de modifications 

pour la production d’IL-8. Notons par ailleurs une nette potentialisation de la synthèse d’IL-6 

et aussi d’IL-8 en présence de LPS, et une légère potentialisation de la production d’IL-6 et 

d’IL-8 par les 16 HBE en présence de TNF-α (figures 107 et 108). 

 

L’utilisation du BaP semble donc envisageable pour la suite de l’étude. Ces expériences ont 

été répétées (n = 4) sur les cellules BEAS-2B ; les résultats sont présentés figure 109. On 

note finalement que c’est plutôt la production d’IL-8 qui est modifiée que ce soit en présence 

de BaP seul ou en association avec le LPS, l’IL-6 variant peu et non significativement. 
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Figure 109 : Production d’IL-6 et d’IL-8 par les BE AS-2B stimulées par du BaP en présence ou 

non de LPS. Les résultats sont comparés à la produc tion dans le milieu et exprimés en 
moyenne± SEM (Standard Error Mean) pour n=4. Test t  de Student pour des échantillons 
appariés : *p < 0,05 : différences statistiquement significatives ; **p < 0,01 : différences 
statistiquement hautement significatives ; ***p < 0 ,001 : différences statistiquement très 

hautement significatives. .  
 

4.3  Dose réponse de HAP particulaires sur des cell ules alvéolaires  

 

Pour la suite de ce projet, nous avons choisi de travailler uniquement avec la lignée cellulaire 

A549. En effet cette lignée est la seule qui est épithéliale et alvéolaire, or le surfactant n’est 

présent qu’au niveau de ces cellules. L’un des objectifs étant d’étudier l’effet protecteur du 

surfactant, qui recouvre les cellules épithéliales alvéolaires. 

 

Les particules utilisées dans la suite de l’étude sont nettoyées et recouvertes de HAP selon 

la méthode décrite partie 3.1.2.  

 

4.3.1 Expositions des A549 au phénanthrènequinone p articulaire 

 

Des premiers essais ont été effectués en exposant des A549 au phénanthrènequinone 

adsorbé sur des nanoparticules de carbone (lot 1 : NP, Carbon nanopowder 633100 Sigma 

Aldrich, SBET = 322 m2/g) à environ 0,5 mg/g. La figure 110 présente la production d’IL-6 et 

d’IL-8 par les A549 stimulées par des nanoparticules de carbone seules et/ou recouvertes 

par du phénantrènequinone. La quantité de particules recouvertes est adaptée de façon à 

obtenir la concentration finale en phénanthrènequinone utilisée lors des tests avec le HAP 
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seul. Les quantités de particules seules correspondent aux quantités de particules 

recouvertes. Le TNF-α est utilisé comme témoin positif.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Nous remarquons une faible production d’IL-6 et d’IL-8 par les A549 exposées à des 

concentrations de nanoparticules de carbone de 25 et 50 mg/mL. La synthèse d’IL-8 est 

légèrement augmentée en présence de phénanthrènequinone en surface des particules, 

notamment pour une concentration de 1,25 µg PQ/mL. La production d’IL-6 est également 
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Figure 110 : Production d’IL -6 et d’IL -8 par les A549 stimulées par 
des nanoparticules de carbone seules et/ou recouver tes par du 

phénanthrènequinone.  
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favorisée en présence de phénanthrènequinone pour des concentrations de 0,625 et 6,25 µg 

PQ/mL. 

 

La production d’IL-8 par les cellules A549 stimulées par des nanoparticules recouvertes de 

PQ est plus importante que la production issue du milieu de culture seul, mais reste 

néanmoins plus faible que la production engendrée par le témoin positif.  

 

Selon les concentrations utilisées, la production d’IL-6 par les cellules A549 stimulées par du 

PQ particulaire est plus importante que pour le milieu seul. Cette production d’IL-6 est du 

même ordre de grandeur que celle engendrée par le TNF-α, preuve d’un effet pro-

inflammatoire. 

 

4.3.2 Optimisation des conditions d’incubation du s urfactant  

 

Nous souhaitons étudier les effets protecteurs du surfactant sur l’exposition des cellules 

A549 au BaP adsorbé sur des nanoparticules de carbone (~ 0,5 mg/g). Le temps de pré-

incubation (période d’incubation du surfactant avec les cellules pulmonaires sans stimuli) 

ainsi que la concentration du surfactant ont ainsi été optimisés. Les cellules épithéliales 

A549 sont pré-incubées avec ou sans surfactant pour différents temps de pré-incubation (1, 

3, 24 et 48h) et différentes concentrations en surfactant (50, 100 et 250 µg/mL) Les cellules 

sont ensuite lavées et stimulées pendant 24h. Le surfactant utilisé est du surfactant 

commercial (Curosurf) extrait de poumon de porc et utilisé en réanimation néonatale. 

 

Les figures 111, 112, 113 et 114 présentent la production d’IL-8 par les A549 stimulées par 

du BaP adsorbé sur des nanoparticules de carbone et pour des temps de pré-incubation du 

surfactant de 1, 3, 24 et 48h. 

 

Le LPS (100 ng/mL) et le TNF-α (10 ng/mL) sont les témoins positifs des expériences. Le 

DGP (0,1%) : le Dipalmitoyl-sn-glycero-1-phosphocholine est un phospholipide qui permet la 

dispersion des particules dans le milieu de culture. Il a été utilisé dans cette étude pour éviter 

l’agglomération des particules. 
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Figure 111 : Production d’IL -8 par les A 549 stimulées par du BaP adsorbé  sur des 
nanoparticules de carbone, pour des temps de pré-in cubation du surfactant de 1h.  

Figure 112 : Production d’IL -8 par les A549 stimulé es par du BaP adso rbé sur des 
nanoparticules de carbone, pour des temps de pré-in cubation du surfactant de 3h.  
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Figure 113 : Production d’IL -8 par les A 549 stimulées par du BaP adsorbé  sur des 
nanoparticules de carbone, pour des temps de pré-in cubation du surfactant de 24h.  

Figure 114 : Production d’IL -8 par les A 549 stimulées par du BaP adsorbé  sur des 
nanoparticules de carbone, pour des temps de pré-in cubation du surfactant de 48h.  



Impact des particules de suie modèles sur la réponse inflammatoire épithéliale 

 

186 

On observe pour ces différentes expériences une production d’IL-8 par les A549 qui est 

augmentée en présence de benzo[a]pyrène adsorbé sur des particules de carbone, comparé 

au milieu seul, mais plus faible qu’en présence des témoins positifs.  

 

Pour des temps de pré-incubation de 1 et 3h, nous remarquons que la présence du 

surfactant n’inhibe pas la production de l’interleukine et semble même perturber l’analyse 

pour une concentration de 250 µg/mL, lors d’une stimulation au BaP à 500 et 250 ng/mL. 

Dans le cas de temps de pré-incubation de 24h, on remarque une inhibition de la production 

d’IL-8 par le surfactant (100 et 250 µg/mL) lors d’une stimulation des A549 à 250 ng BaP/mL. 

Un temps de pré-incubation de 48h, engendre une forte inhibition de la production de 

l’interleukine lors des stimulations par LPS et TNF-α, pour des concentrations en surfactant 

de (100 et 250 µg/mL). La production d’IL-8 par les A549 exposées au BaP particulaire est 

diminuée pour une concentration de 100 µg/mL de surfactant.  

 

Au vu de ces observations nous avons choisi de travailler à une concentration en surfactant 

de 100 µg/mL et un temps de pré-incubation de 48h. Dans ces conditions la présence de 

DGP ne semble pas influencer sensiblement la production d’IL-8, il sera donc utilisé par la 

suite pour diminuer l’agrégation des particules. 

 

4.3.3 Expositions de BaP particulaire aux A549 : effet du  surfactant  

 

Après pré-incubation des cellules A549, avec ou sans surfactant (100 µg/mL) pendant 48h, 

ces dernières sont lavées et stimulées pendant 24h à diverses concentrations en BaP 

particulaire. Dans ce cas les cellules A549 ne sont pas sevrées ; le sevrage ayant provoqué 

une mortalité cellulaire trop importante. De plus la quantité en nanoparticules étant trop 

élevée (saturation du milieu de culture et des cellules), d’autres échantillons ont été préparés 

afin de diminuer la quantité de nanoparticules tout en gardant la même concentration de BaP 

au niveau des cellules. 

  

La figure 115 présente la production d’IL-8 par les A549 stimulées par plusieurs échantillons 

de BaP particulaire (E1, E2 et E3), avec ou sans surfactant (100 µg/mL). Les échantillons E1, 

E2, E3 ont des concentrations respectives de 0,44, 2,26 et 4,36 mg BaP/g de nanoparticules 

de carbone. Les quantités en particules sont adaptées afin d’obtenir des concentrations en 

BaP de 250 et 500 ng/mL de milieu. Le LPS (100 ng/mL) et le TNF-α (10 ng/mL) sont les 

témoins positifs de stimulation des cellules. Le sigle [1] correspond à la concentration utilisée 

pour la forte dose de BaP (500 ng/mL) ; le sigle [2] correspond à la concentration utilisée 

pour la faible dose de BaP (250 ng/mL). 
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On remarque ainsi une production d’IL-8 qui est fortement augmentée par des 

nanoparticules recouvertes de BaP à 4,36 mg/g (500 ng/mL), sans surfactant. Cette 

production d’interleukine, bien plus importante que les témoins positifs, révèle un effet pro-

inflammatoire important du BaP particulaire. Elle est néanmoins fortement inhibée en 

présence de surfactant. Ce dernier semble donc avoir un effet protecteur essentiel. 

 

Une concentration en BaP particulaire d’environ 4,5 mg/g a été retenue pour la suite de 

l’étude, cette concentration induisant en effet une induction importante d’IL-8 par les cellules 

alvéolaires. 

 

4.4  Dose réponse de nanoparticules de carbone (rec ouvertes ou non de BaP) 

ozonolysées sur des cellules pulmonaires 

 

Nous souhaitons dans cette partie étudier les effets du vieillissement simulé à l’ozone des 

particules sur l’induction d’effet pro-inflammatoire. Pour ce faire des échantillons de BaP, 

adsorbé sur des nanoparticules de carbone (lot 2 : Cf partie 2.3.8.1, Carbon nanopowder 

633100 Sigma Aldrich, SBET = 8 m2/g) à [BaP] = 4,63 mg/g, ont été exposés à l’ozone selon 

la méthode décrite partie 3.1. La quantité d’ozone adsorbé et déterminé lors des différentes 

expositions permet de déduire la quantité théorique de benzo[a]pyrène dégradé. 

 

Figure 115 : Production d’IL -8 par les A549 stimulées par plusieurs échantillons  de BaP 
particulaire (E1, E2 et E3), avec ou sans surfactan t (100 µg/mL).  
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La figure 116 présente la production d’IL-8 par des cellules alvéolaires A549, pré-incubées 

48h avec ou sans surfactant (100 µg/mL), et stimulées par différents échantillons de 

nanoparticules de carbone recouvertes ou non de BaP, qui présentent des saturation de 

surface par l’ozone de 0 , 20-30, 50-70 et 90-100%. Les expériences ont été répétées 6 fois.  

 

 
Figure 116 : Production d’IL-8 par des cellules alv éolaires A549 stimulées, avec ou sans 

surfactant, par différents échantillons de nanopart icules de carbone recouvertes ou non de 
BaP, qui présentent des saturations de surface par l’ozone de 0, 20-30, 50-70, 90-100% ; + = 
présence, - = absence. Les résultats sont exprimés en moyenne ± SEM pour n=6 *p<0.05 ; 

**p<0.01 versus milieu ou versus la colonne indiqué e, t test apparié.  
 

Pour les nanoparticules non recouvertes, nous remarquons une production non significative 

d’IL8, légèrement supérieure au milieu, qui reste inchangée selon la saturation de l’ozone en 

surface. Dans ce cas le surfactant ne semble pas influencer la production de l’interleukine.  

 

Nous observons une augmentation de la production d’IL-8 lors de la stimulation des A549 

par des nanoparticules recouvertes de BaP, par comparaison avec des particules seules, 

pour des saturation en ozone de 0, 20-30 et 50-70%. Dans ces cas, le surfactant semble 

inhiber la production d’IL-8 qui est néanmoins inférieure à celle engendrée par les témoins 

positifs. Nous n’observons cependant pas de différences entre des particules recouvertes de 

BaP ou non pour une saturation en ozone de 90-100 % de la surface. Par ailleurs, l’induction 

d’IL-8 observée suite à la stimulation de cellules alvéolaires par des particules recouvertes 

de BaP semble augmenter de 0 à 30% de saturation en ozone, puis diminuer pour 50 à 

100% de saturation. 

 

D’autres expériences ont été réalisées avec des particules carbonées recouvertes de BaP 

présentant des saturations de surface de 0, 5,10, 14 et 19%. L’objectif étant de confirmer 
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l’augmentation d’IL-8 observée précédemment pour des saturations en ozone allant de 0 à 

30%. La figure 117 présente la production d’IL-8 par des cellules alvéolaires A549, pré-

incubées 48h avec ou sans surfactant (100 µg/mL), et stimulées par ces différents 

échantillons. Les expériences ont été répétées 6 fois. 

 

 

 

 

 

 

 

L’IL-8 est significativement induite par les NP de BaP sans ozone ou à la plus faible 

concentration d’ozone (5%), cette induction semble perdue pour le BAP plus fortement 

ozonolysé, notamment à 10%. Nous n’observons pas de différences significatives d’induction 

d’IL-8 entre les différents échantillons. Seule la production d’IL-8 par les NP de BaP non 

ozonolysées est inhibée par le surfactant.  

 

Ainsi les différentes expériences réalisées ne permettent pas de conclure à une 

augmentation de la production d’IL-8 suite à l’exposition à l’ozone de particules recouvertes 

de BaP. Un léger effet inhibiteur est même observé en fonction des saturations de surface 

de l’ozone.  

 

 

 

Figure 117 : Production d’IL -8 par des cellules alvéolaires A549 stimulées, avec  ou sans 
surfactant, par différents échantillons de nanoparti cules de carbone recouvertes de BaP, qui 
présentent des saturations de surface par l’ozone d e 0, 5, 10, 14 et 19 %. Les résultats sont 

exprimés en moyenne ± SEM pour n=6 ; *p<0.05 ; vers us milieu ou versus la colonne 
indiquée, t test apparié.  
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4.5  Conclusion et perspectives 

 

Nous avons montré dans cette étude une induction d’IL-8 favorisée lors de la stimulation de 

cellules épithéliales pulmonaires par des HAP adsorbées sur des nanoparticules de carbone, 

par comparaison avec des particules seules. Nous avons également confirmé l’effet 

protecteur du surfactant vis-à-vis de cette exacerbation inflammatoire. Les stimulations par 

des particules carbonées seules exposées à l’ozone n’ont pas présentées de différences 

significatives avec les particules non exposées. La quantité d’oxygène en surface des 

particules ne semble donc pas influencer l’induction d’effets inflammatoires. 

 

Par ailleurs le vieillissement des particules recouvertes de BaP par l’ozone a révélé un faible 

effet inhibiteur sur l’induction de l’interleukine 8. Or les HAP adsorbés à la surface de 

particules ne sont pas directement toxiques, une désorption est nécessaire. Leur 

biodisponibilité dépend alors du niveau de solubilisation de ces derniers dans le milieu 

biologique (Goulaouic, 2009), (Hervé-Bazin, 2007). Il est possible que le benzo[a]pyrène ait 

une biodisponibilité plus importante que les produits de réaction de cette molécule avec 

l’ozone. L’étude de la dégradation du BaP (partie 3.2) révèle en effet la difficulté d’extraction 

et donc d’identification des produits d’ozonolyse. Il serait intéressant par la suite d’étudier les 

relations entre effets inflammatoires et biodisponibilité du HAP dans le milieu de culture. Une 

comparaison des biodisponibilités du benzo[a]pyrène et des benzo[a]pyrènes-diones 

(produits possibles de réaction du BaP avec l’ozone) sur différentes particules seraient à 

envisager ; le support particulaire ayant une influence probable sur le niveau de solubilisation 

dans le milieu biologique de l’espèce adsorbée en surface. 
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La première partie de ces travaux de thèse était consacrée à la réactivité entre des 

particules carbonées et l’ozone dans un réacteur à écoulement. En exposant des particules 

sous forme d’aérosol, toute la surface particulaire est instantanément accessible à l’ozone. 

Néanmoins son utilisation nécessite une caractérisation précise de l’écoulement, ainsi que 

de la surface réelle des particules. Ainsi nous nous sommes attachés, dans un premier 

temps, à déterminer des conditions d’écoulement optimales permettant le mélange 

homogène des différentes phases au sein du réacteur. A partir de mesures granulométriques 

de l’aérosol généré, nous avons déterminé la masse moyenne d’une particule qui a été 

confirmée par des prélèvements sur filtres. Cette donnée permet l’accès à la surface 

moyenne d’une particule, calculée grâce à la mesure de la surface BET. Pour une meilleure 

caractérisation de la surface il sera souhaitable par la suite de déterminer la masse 

volumique réelle des particules ; cette mesure est notamment possible à l’aide d’un 

pycnomètre à gaz. 

 

Les premières expositions ont été réalisées à une concentration initiale en ozone constante 

([O3]0 =100 pbb), en faisant varier les temps de contact entre l’ozone et les particules 

carbonées. Nous avons observé une décroissance du coefficient de capture en fonction du 

temps qui est expliquée par une faible évolution temporelle de la concentration en molécules 

d’ozone disparues de la phase gazeuse par unité de surface de l’aérosol. 

 

Les expositions réalisées, à un temps de contact fixe (tcontact  = 129 s), ont révélé une 

décroissance importante du coefficient de capture en fonction de la concentration initiale en 

ozone. Nous observons en effet une quantité en ozone incorporée en surface qui augmente 

avec la concentration initiale en ozone, suivi par l’apparition d’un palier révélateur d’une 

saturation de surface. Ce phénomène est en accord avec un mécanisme de type Langmuir 

Hinshelwood qui suppose une adsorption réversible de l’ozone avant sa réaction avec des 

sites de surface. L’observation d’une quantité de molécules d’ozone incorporées en surface 

indépendante du temps de contact suggère un processus d’adsorption réversible rapidement 

établi et majoritaire pour la gamme de temps de contact utilisée. Cette étude nous permet de 

déterminer une constante d’équilibre d’adsorption ainsi qu’une concentration en sites de 

surface qui sont en bon accord avec la littérature. 

 

Nous n’avons par ailleurs pas observé d’influence du taux d’humidité (RH = 25%) sur la 

réactivité entre l’ozone et les particules carbonées preuve des propriétés hydrophobes des 

particules utilisées. D’autres expériences à taux d’humidité plus élevés seraient à réaliser 

pour confirmer cette tendance sur une plus large gamme de RH.  
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Les expositions des particules en présence d’un rayonnement UV (λ =352 nm) ont révélé 

une diminution de la réactivité avec l’ozone. Une explication proposée est l’adsorption 

compétitive entre l’atome d’oxygène et l’ozone issu de la photodissociation de l’ozone. Pour 

conforter les résultats obtenus, la quantité de molécules d’ozone photolysées à la longueur 

d’onde d’étude serait à déterminer, par exemple à l’aide d’un actinomètre. 

 

Les expositions de particules carbonées à l’oxygène atomique révèlent une grande réactivité 

de ce radical. Ce dernier réagirait avec les particules selon un mécanisme Langmuir-

Hinshelwood. Les données cinétiques déterminées suggèrent une adsorption des atomes 

d’oxygène sur des sites similaires à ceux susceptibles d’être occupés par l’ozone.  

 

A partir des déterminations expérimentales, nous proposons un mécanisme de réaction 

entre l’ozone et une surface carbonée en accord avec l’étude de Shiraiwa et al. (2011). Ce 

mécanisme Langmuir-Hinshelwood à plusieurs étapes suppose une physisorption réversible 

de l’ozone, suivi par une chimisorption dissociative impliquant la réaction d’un atome 

d’oxygène avec un site de surface et la libération d’une molécule d’O2 à l’état gazeux. Il 

serait intéressant par la suite de quantifier la quantité de molécules d’oxygène formées. Et 

également de développer le mécanisme proposé, en évaluant la formation éventuelle 

d’autres espèces gazeuses tel CO et CO2. Des analyses par XPS pourraient compléter cette 

étude, en caractérisant l’adsorption d’oxygène en surface. 

 

Nous nous sommes par ailleurs intéressés à l’influence de la taille des particules sur leur 

réactivité avec l’ozone. La modification du débit de garde au sein du DMA, entrainant une 

augmentation de la concentration en particules mais aussi de la masse de l’aérosol, n’a pas 

sensiblement influencée la réactivité à l’ozone de l’aérosol de particules centrées sur 100 nm. 

Ainsi dans ce cas, la masse ne semble pas être un critère significatif de réactivité, 

contrairement au diamètre de mobilité des particules qui pourrait s’avérer déterminant. Nous 

montrons en effet une diminution exponentielle de la réactivité à l’ozone avec l’augmentation 

du diamètre des particules. Ce comportement pourrait s’expliquer par la diminution de la 

surface spécifique des particules avec l’augmentation du diamètre, ayant pour conséquence 

une diminution des sites surfaciques accessibles à l’ozone.  

 

Ce résultat serait à confirmer, en étudiant plus précisément l’évolution de la surface réelle et 

de la morphologie des particules carbonées en fonction du diamètre sélectionnée par le 

DMA. Dans cette optique nous projetons d’évaluer la porosité de la poudre. La morphologie 

des particules en fonction de leur taille peut être évaluée par des prélèvements sur des 

grilles pour la microscopie en sortie de DMA. La masse volumique des particules peut 
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également évoluer selon la taille des particules. Un CPMA (Centrifugal Particle Mass 

analyser) permet de mesurer la masse de particules préalablement classifiées en terme de 

diamètre de mobilité électrique par un DMA. Ces mesures permettent ainsi de mesurer la 

masse volumique effective en fonction du diamètre et  également d’estimer la dimension 

fractale de l’agrégat. Une perspective intéressante par la suite, serait d’étudier l’effet de la 

taille des particules sur la réactivité d’espèces chimiques adsorbées à leur surface. 

 

La deuxième partie de cette thèse a consisté à étudier la réactivité de HAP adsorbés à des 

particules carbonées. Nous avons dans un premier temps mis en œuvre l’analyse par 

chromatographie gazeuse, le recouvrement et l’extraction de phénanthrène associé à des 

particules de black carbon. Un réacteur a été spécialement conçu pour exposer des 

quantités importantes de particules à l’ozone. Des expositions de phénanthrène particulaire 

à une concentration fixe en ozone pour différents temps d’exposition ont été réalisées. Nous 

avons observé une concentration en phénanthrène qui décroit en fonction du temps 

d’exposition jusqu’à l’appariation d’un palier. Ce palier, révélateur d’une dégradation 

incomplète du phénanthrène, coïncide avec l’observation d’une saturation de surface par 

l’ozone. Nous déterminons une constante de pseudo-premier ordre de dégradation du 

phénanthrène qui est du même ordre de grandeur que la constante de disparition des sites 

en surface des particules. Nous émettons alors l’hypothèse d’une réaction équivalente et 

compétitive de l’ozone entre des sites des couches graphitiques et le phénanthrène. Nous 

parvenons à modéliser la dégradation incomplète du phénanthrène, en considérant un 

nombre de sites graphitiques supérieurs aux sites de surface déterminés expérimentalement 

par l’adsorption de l’ozone en surface. Un site surfacique semble donc consommer 

efficacement une molécule d’ozone si celui-ci est suffisamment éloigné d’autres sites eux-

mêmes également occupés par de l’ozone. 

 

Des expositions, entre du benzo[a]pyrène particulaire et l’ozone, ont ensuite été réalisées à 

différentes concentrations initiales en ozone. Ici aussi nous observons des constantes de 

pseudo-premiers ordres de dégradation du BaP qui sont du même ordre de grandeur que les 

constantes de disparition des sites surfaciques effectifs. L’évolution de ces constantes en 

fonction de [O3]0 peut se modéliser par un mécanisme de type Langmuir-Hinshelwood. En 

considérant une réaction compétitive de l’ozone entre le BaP et les sites graphitiques, nous 

pouvons expliquer la dégradation incomplète du BaP particulaire à l’ozone ; la dégradation 

des sites de surface étant limitée par l’adsorption d’une monocouche de molécules d’ozone. 

Cependant il subsiste des doutes quant à l’efficacité du réacteur à exposer instantanément 

toute la surface particulaires à l’ozone. Nous déterminons en effet, des constantes de 

dégradation du BaP qui sont bien plus faibles que celle déterminée dans la littérature. 
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L’exposition de particules sous forme de poudre pourrait gêner la diffusion de l’ozone. Il 

serait intéressant par la suite d’étudier l’influence de la masse des particules dans le réacteur 

sur la vitesse de dégradation du benzo[a]pyrène. Le recouvrement en BaP supérieur à une 

monocouche pourrait également mener à une sous-estimation des constantes. Des 

expériences à plus faibles recouvrements seraient également à envisager. 

 

Dans la dernière partie de cette thèse, l’impact sur les réponses inflammatoires épithéliales 

de HAP seuls ou particulaires, ayant subi ou non un vieillissement à l’ozone, a été étudié. 

Trois HAP, impliqués en pathologie pulmonaire, ont été sélectionnés: l’anthracène, le 

benzo[a]pyrène et le phénanthrènequinone. Les effets inflammatoires sont caractérisés par 

le dosage d’interleukines pro-inflammatoires (IL-6 et IL-8) produites par les cellules 

pulmonaires. 

 

Nous avons étudié dans un premier temps l’effet inflammatoire de ces HAP seuls sur des 

cellules pulmonaires épithéliales. Le but étant d’identifier, parmi les HAP sélectionnés, ceux 

qui vont présenter des effets pro-inflammatoires sur les lignées cellulaires humaines. 

L’anthracène n’a pas induit de production significative d’interleukines. Le 

phénanthrènequinone en costimulation avec le LPS (lipopolysaccharide) a présenté une 

production importante d’IL-6 et d’IL-8 par les cellules alvéolaires A549. Comparé au milieu la 

production d’IL-8 par des cellules BEAS-2B est augmentée que ce soit en présence de BaP 

seul ou en association avec le LPS. 

 

Nous avons ensuite exposé des cellules pulmonaires à des HAP particulaires. Nous avons 

observé une production d’IL-6 par des cellules A549 stimulées par du phénanthrènequinone 

particulaire du même ordre de grandeur que celle engendrée par le TNF-a (témoin positif 

pro-inflammatoire), preuve d’un effet pro-inflammatoire. Nous avons également constaté une 

production d’IL-8 fortement augmentée par des particules carbonées recouvertes de BaP. 

Cette production d’interleukine, bien plus importante que les témoins positifs, révèle un effet 

pro-inflammatoire significatif du BaP particulaire. La production d’IL-8 par les cellules 

alvéolaires stimulées par du BaP particulaire est considérablement inhibée en présence de 

surfactant, qui semble donc avoir un effet protecteur essentiel. 

 

Enfin nous avons étudié les effets du vieillissement à l’ozone de particules recouvertes de 

BaP sur l’induction d’effet pro-inflammatoire. Contrairement aux résultats attendus, un faible 

effet inhibiteur de la production d’IL-8 par les A549 a été observé. Or la toxicité des HAP 

dépend de leur solubilisation dans le milieu de culture. Il est probable que le benzo[a]pyrène 

ait une biodisponibilité plus importante que ses produits de réactions à l’ozone. Il serait 
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intéressant par la suite d’étudier le lien entre effets inflammatoires et biodisponibilité du HAP 

dans le milieu biologique. Des études de solubilisation du BaP particulaire et de ces produits 

de réaction dans le milieu sont envisageables par extraction liquide-liquide puis par analyses 

chromatographiques. L’influence du support particulaire sur la biodisponibilité des HAP dans 

le milieu pourrait également être une perspective intéressante à explorer. 
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Interaction de l’ozone avec des particules carbonée s : cinétiques de capture, 
dégradation d’hydrocarbures aromatiques polycycliqu es (HAP) et impact sur la 

réponse inflammatoire épithéliale 
 

Les suies, particules omniprésentes dans l’atmosphère urbaine, sont d’une extrême 
complexité morphologique et chimique. Adsorbés à leur surface, les hydrocarbures 
aromatiques polycycliques (HAP) présentent une toxicité pulmonaire avérée. Durant leur 
transport atmosphérique, ils peuvent, par des processus d’oxydation et de photolyse, former 
des produits nitrés et oxygénés dont les impacts sanitaires sont peu connus. Nous 
proposons de caractériser le vieillissement atmosphérique de particules de suie et d’étudier 
l’impact de ce vieillissement sur les poumons. Ces travaux de thèse reposent sur la 
génération de particules de suie modèles ; la simulation en laboratoire d’un vieillissement par 
des expositions à l’ozone ; ainsi que l’étude des effets inflammatoires de particules vieillies 
ou non sur des cellules pulmonaires. Nous avons exposé, dans un premier temps, un 
aérosol de particules carbonées à l’ozone dans un réacteur à écoulement. Les influences du 
temps de contact, de la concentration initiale en ozone, de l’humidité relative, de la présence 
d’un rayonnement UV et de la taille des particules ont été étudiées. Le rôle de l’oxygène 
atomique dans le mécanisme de réaction a également été évalué. Nous nous sommes 
ensuite intéressés à la réactivité hétérogène entre des HAP adsorbés en surface de 
particules carbonées et l’ozone. Des cinétiques de dégradation de HAP particulaires ont 
ainsi été réalisées. Enfin, nous avons étudié la réponse inflammatoire de HAP seuls ou 
particulaires sur des cellules pulmonaires par le dosage d’interleukines pro-inflammatoires. 
L’effet du vieillissement des particules modèles, ainsi que le rôle du surfactant pulmonaire 
ont été évalués. 

 

Interaction of ozone with carbonaceous particles: c apture kinetics, degradation of 
polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and impact on the epithelial inflammatory 

response 
 

Soot particles, ubiquitous in the urban atmosphere, exhibit extreme chemical and 
morphological complexity. Adsorbed on soot surfaces, polycyclic aromatic hydrocarbons 
(PAHs) have a proven pulmonary toxicity. During atmospheric transport, they may, through 
oxidation and photolysis process, form oxygenated and nitrated products for which health 
impacts are not well known. We propose to characterize the atmospheric aging of soot 
particles and to study the impact of aging on the epithelial cells. This work deals with the 
generation of model soot particles; laboratory simulation of aging by exposure to ozone; and 
the study of the inflammatory effects of aged or non-aged particles on lung cells. In a first 
step a carbonaceous aerosol has been exposed to ozone in a flow reactor. The influences of 
contact time, initial ozone concentration, relative humidity, UV radiation and particle size 
were studied. The role of atomic oxygen in the reaction mechanism was also evaluated. The 
heterogeneous reactivity between PAHs adsorbed on carbonaceous particles and ozone was 
then investigated. Degradation kinetics of particulate PAHs were thus performed. Finally, we 
studied the inflammatory response of PAHs alone or in particulate phase on lung cells by 
assay of pro-inflammatory interleukins. The effect of aged model particles and the role of 
pulmonary surfactant were evaluated. 
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