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Résumé 

 

Résumé 

La bentonite brute (BB) disponible localement dans les gisements de Mostaganem 

(Algérie) a été modifiée en présence de NaOH (B-NaOH), de MgCl2 (B-MgCl2) et de H2SO4 

(B-H2SO4) afin d'améliorer sa capacité d'adsorption pour l'élimination des ions cuivre des 

solutions aqueuses.  

La caractérisation de ces adsorbants a montré que la montmorillonite, l'illite et la 

kaolinite étaient les principaux minéraux argileux identifiés et a prouvé leur structure 

aluminosilicatée. Dans les solutions synthétiques, la cinétique d'adsorption des ions cuivre sur 

chaque adsorbant est bien décrite par le modèle du pseudo-second-ordre. L'adsorption du 

cuivre dépend du pH. Le pH de la solution influe sur l'hydrolyse des liaisons Si-OH et Al-OH 

dans les réseaux argileux. En plus, il influe sur la spéciation du cuivre dans le milieu.  

L’application des modèles des isothermes de Langmuir, Freundlich et Dubinin-

Radushkevich ont indiqué une adsorption favorable des ions cuivre sur chaque adsorbant. Les 

capacités d'adsorption maximales de Langmuir obtenues sont dans l'ordre suivant : 25,1 mg/g 

(BB) < 28,03 mg/g (B-H2SO4) < 39,89 mg/g (B-MgCl2) < 72,80 mg/g (B-NaOH). 

 L’étude thermodynamique a montré que le processus d’adsorption est endothermique et 

la liaison entre les ions Cu(II) aux sites d’adsorption de chaque argile testée sont fortes.  Il 

peut se produire une physisorption complétée par un échange d'ions ou chimisorption à la 

surface de chaque adsorbant testé.  

L'efficacité d'élimination du cuivre dans les eaux usées industrielles était de 45,75 %, 

55,22 %, 63,27 % et 70,39 % en utilisant BB, B-MgCl2, B-H2SO4 et B-NaOH, 

respectivement. Le traitement des eaux riches en cuivre et contenant différents éléments 

minéraux ou organiques, risque de ne pas être suffisant pour atteindre une teneur résiduelle en 

cuivre conforme aux normes de rejets. IL nécessitera des doses importantes de la bentonite et 

une vitesse d’agitation élevée ou de prévoir un traitement complémentaire à l’adsorption. 

Quel que soit le paramètre réactionnel étudié, la bentonite modifiée B-NaOH présente une 

capacité d'adsorption du cuivre plus élevée que les autres adsorbants testés. 

 

Mots clés : Adsorption, cuivre, bentonite de Mostaganem, bentonite modifiée,                       

caractérisation, eaux résiduaires. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Résumé 

 

Abstract 

 

Raw bentonite (BB) locally available in the deposits of Mostaganem (Algeria) was 

modified in the presence of NaOH (B-NaOH), MgCl2 (B-MgCl2) and H2SO4 (B-H2SO4) in 

order to improve its adsorption capacity for copper ion removal from aqueous solutions. 

 The characterisation of all the adsorbents showed that montmorillonite, illite and 

kaolinite were the main clay minerals identified and proved their aluminosilicate structure. In 

synthetic solutions, the adsorption kinetics of copper ions on each adsorbent is well described 

by the pseudo-second-order model. The adsorption of copper depends on the pH. The pH of 

the solution influences the hydrolysis of Si-OH and Al-OH bonds in the clay matrix. In 

addition, it influences the speciation of copper in the medium.  

The application of the Langmuir, Freundlich and Dubinin-Radushkevich isotherm models 

indicated a favourable adsorption of copper ions on each adsorbent. The maximum Langmuir 

adsorption capacities obtained are in the following order: 25.1 mg/g (BB) < 28.03 mg/g (B-

H2SO4) < 39.89 mg/g (B-MgCl2) < 72.80 mg/g (B-NaOH).  

The thermodynamic study showed that the adsorption process is endothermic and the 

binding between Cu(II) ions at the adsorption sites of each clay tested is strong. Physisorption 

supplemented by ion exchange or chemisorption can occur on the surface of each adsorbent 

tested.  

The removal efficiency of copper from industrial wastewater was 45.75%, 55.22%, 

63.27% and 70.39% using BB, B-MgCl2, B-H2SO4 and B-NaOH, respectively. The treatment 

of copper-rich water containing different  mineral or organic elements may not be sufficient to 

achieve residual copper content in accordance with discharge standards, and will require large 

doses of bentonite and high agitation rates or additional treatment beyond adsorption. 

Whatever the reaction parameter studied, the modified bentonite B-NaOH shows a higher 

copper adsorption capacity than the other adsorbent tested. 

 

Key words: Adsorption, copper, Mostaganem bentonite, modified bentonite,                     

characterisation, wastewater 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Résumé 

 

 ملخص

 
البنتون تعديل  )ييتم  الخام  المتوفرBBت  وجود    ة(  في  )الجزائر(  مستغانم  رواسب  في  الصوديوم          محليًا   هيدروكسيد 

(NaOH-B  )،   المغنزيوم كلوريد  الكبريت و  2MgCl-(B(  ثنائي  قدرت  4SO2H-(B(  حمض  تحسين  أجل  على   هامن 

 النحاس من المحاليل المائية.   زازامت

لينيت كانت معادن الطين الرئيسية التي تم تحديدها ويت والكالونيت والإيلالممتزات أن المونتموري  هذهأظهر توصيف  

ة زحركيات الامتزاز لأيونات النحاس على كل مادة مام وصف ت التركيبية،الألومينوسيليكات. في المحاليل  ثبت تكونها منو

الهيدروجيني  لأسالهيدروجيني. يؤثر ا  لأسا  قيمة  الدرجة الثانية. يعتمد امتزاز النحاس على  شبه  بشكل جيد بواسطة نموذج 

لروابط   المائي  التحلل  على  إلى    Al-OH  و  Si-OHللمحلول  بالإضافة  الطين.  مصفوفة  على    ذلك،في  يؤثر  نواع أفإنه 

 النحاس في الوسط.  و جزيئات شوارد

نماذج متساوي الحرارة    تطبيق  النحاس على كل   ودوبنين  وفروندليشلـ لونغمير  أشار  إلى امتزاز مناسب لأيونات 

ما امتزةمادة  لقدرات  الأقصى  الحد  التالي:    لونغمير  لـ  زاز.  بالترتيب  عليها  الحصول    28.03   (BB) <  غ/غم  25.1تم 

 (.  NaOH-B)مغ/غ  2MgCl-(B  > 72.80 (مغ/غ  B > 39.89)-4SO2H (مغ/غ 

 و ( IIبين أيونات النحاس ) الروابط قويةماصة للحرارة وأن  زازأظهرت الدراسة الديناميكية الحرارية أن عملية الامت

الكيميائي على سطح    زازالتبادل الأيوني أو الامت  بالإضافة الى  متزاز الفيزيائيالإمواقع الامتزاز لكل طين. يمكن أن يحدث  

 ة تم اختبارها. زكل مادة ما

إ كفاءة  الصناعي  زبلغت  مياه الصرف  النحاس من  باستخدام  70.39و٪  63.27و٪  55.22و٪  45.75الة   ٪BB   و          

2MgCl-B  4وSO2H-B     وNaOH-B    المحتوية على عناصر وعلى التوالي. قد لا تكون معالجة المياه الغنية بالنحاس

تحقيقكافية  مختلفة  معدنية أو عضوية   المتبقي  سم  للتوصل الى  النحاس  وستتطلب جرعات    ،  التفريغلمعايير    معادلتوى 

و  البنتونيت  من  رجكبيرة  أو  سرعة  كانت  للامتزاز  تكميليةمعالجة    اجراءعالية  مهما  المؤثرة.  فإن    المدروسة،  العوامل 

 الأخرى المختبرة. المواد المازةأعلى من  للنحاس  زازقدرة امت تظهرأ B-NaOHيت المعدل يالبنتون

 

 

 ، مياه الصرفوصيفيت المعدل، التي، البنتونمستغانم  يتيبنتون، النحاس، الإمتزاز   :المفتاحيةالكلمات 
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Introduction générale 

Les métaux lourds sont couramment utilisés dans divers processus industriels tels que 

l'exploitation minière, le nettoyage des métaux, les bains de placage, la peinture, les usines de 

carton, la galvanoplastie, les industries des engrais et de la céramique, les industries textiles et 

photographiques, les produits pharmaceutiques, qui sont des sources potentielles d'ions de 

cuivre dans les effluents industriels (Oltelon et al., 1998 ; Wang et al., 2016 et Amer et al., 

2017). Ces polluants ont des propriétés chimiques particulières qui leur confèrent, à un taux 

supérieur aux normes, une toxicité pour l'homme et les organismes vivants du règne animal et 

végétal (Oltelon et al., 1998). 

Parmi ces substances, le cuivre est considéré comme un élément essentiel à la vie des 

organismes vivants. Consommé à des concentrations dépassant la norme de potabilité, soit 2 

mg/L de cuivre (OMS, 2008; JORA, 2014), il est considéré comme toxique. Dans l'organisme, 

le cuivre a été associé à de nombreux problèmes de santé tels que des lésions rénales, une 

forte fièvre, une hémolyse et des vomissements...etc (Oltelon et al., 1998). 

Différentes méthodes de traitement des effluents et des eaux contaminées contenant des 

polluants métalliques tels que les ions cuivre (Cu2+) ont été développées au fil des ans afin de 

prévenir leur impact délétère sur la santé publique et l'écosystème. Le traitement comprend 

plusieurs méthodes telles que la précipitation chimique (Youcef et al., 2014 ; Chen et al., 2018 

et Li et al., 2020), l'électrocoagulation (Meunier et al., 2006), la coagulation-floculation, 

l'échange de cations et la séparation par membranes (Wang et al., 2005 ; Barakat, 2011 ; 

Chobanoglous et al., 2003 et Alalwan et al., 2020). Cependant, certaines de ces techniques 

présentent des inconvénients tels que des processus de traitement compliqués, la production 

de sous-produits toxiques, une consommation d'énergie élevée et un coût élevé. 

L'adsorption est récemment devenue l'une des méthodes alternatives de traitement des 

eaux usées contaminées par des métaux lourds. Le transfert de masse par adsorption est un 

processus dans lequel un contaminant passe de la phase liquide à la surface de la phase solide 

et concerne les interactions physiques et/ou chimiques. L'applicabilité technique et la 

rentabilité sont des facteurs clés qui jouent un rôle décisif dans la sélection de l'adsorbant le 

plus approprié pour purifier les polluants inorganiques des eaux usées contaminées (Krstić et 

al., 2018). L'adsorption est un processus de séparation efficace en raison de son faible coût 

d'exploitation et de sa faible consommation d'énergie (Wongkoblap et al., 2013). 
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Les argiles naturelles, comme la bentonite, ont été utilisées pour éliminer les polluants 

chimiques des eaux usées. En outre, la bentonite a une charge de surface négative nette qui 

permet d'éliminer efficacement les composés cationiques de l'eau (Toor et al., 2012 et 

Alexander et al., 2019). La couche d'expansion des aluminosilicates avec différents cations 

échangeables en surface tels que le calcium, le sodium, le magnésium et le potassium fournit 

l'affinité et la capacité d'adsorption de la bentonite. L'adsorption de la bentonite est une 

méthode de référence dans le traitement de l'eau et des eaux usées en raison de son processus 

simple, de son approvisionnement bon marché et abondant en adsorbant, et de ses excellentes 

propriétés adsorbante qui permettent d'obtenir des efficacités d'élimination exceptionnelles 

pour les polluants cibles (Alexander et al., 2019). 

Les résultats concernant l'élimination du cuivre avec l'argile de bentonite naturelle ou 

activée par un acide (de Almeida et al., 2014), activée par un hydroxyle (Wongkoblap et al., 

2013) et activée par un sel (Shamim et al., 2016) sont significatifs et prometteurs. Toutes ces 

études ont appliqué le processus d'élimination par sorption en raison de son efficacité et de 

son faible coût. 

En Algérie, la littérature existante a confirmé la large application de la bentonite 

algérienne naturelle et traitée pour l'élimination du cuivre des solutions aqueuses (Boufatit et 

al., 2011 ; Mohammed-Azizi et al., 2013 ; Cherifi-Naci et al., 2015 ; Djebbar et al., 2015 ; 

Ouakouak, 2017 ; Zahaf et al., 2018 ; Bouazza et al. 2018 ; Ouakouak et al., 2020 et Athman 

et al., 2019). Bien que les résultats concernant l'élimination du cuivre avec les bentonites 

algériennes soient pertinents et impressionnants, il est encore nécessaire d'optimiser les 

conditions de traitement des eaux usées et d'améliorer la capacité d'adsorption des bentonites 

soumises à des modifications structurelles. Les résultats prometteurs obtenus par rapport à ce 

qui précède nous incitent à poursuivre le travail sur ce sujet afin d'évaluer d'autres 

perspectives potentielles. 

Ainsi, dans le présent travail, nous rapportons l'utilisation de la bentonite brute (BB) 

obtenue à partir du gisement de Mostaganem (Algérie). Cette bentonite a été traitée 

individuellement en présence de H2SO4, NaOH et MgCl2, respectivement, afin d'améliorer sa 

capacité d'adsorption pour l'élimination des ions cuivre des solutions aqueuses.  

Ce travail sera présenté en deux parties : 

• La première partie relative à une synthèse bibliographique et comporte deux chapitres. 

Dans le premier chapitre, nous présenterons l’état de connaissance sur le polluant étudié où 
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nous détaillerons les caractéristiques de cet élément et leurs effets néfastes sur l’être humain 

et sur l’environnement. Un état de connaissance sur la pollution des eaux naturelles par le 

cuivre en Algérie sera également exposé. 

Le deuxième chapitre portera sur les aspects théoriques de l’adsorption, la description du 

mécanisme d’adsorption, les facteurs influençant la capacité d’adsorption et les hypothèses de 

la modélisation de la cinétique et de l’équilibre d’adsorption et un aperçu sur la bentonite et 

son utilisation dans le domaine de l’élimination du cuivre en solutions aqueuses.  

• La seconde partie sera consacrée à la présentation des essais expérimentaux et elle 

comportera trois chapitres. 

Dans le premier chapitre, nous allons donner une description de la méthodologie 

expérimentale, les caractéristiques des produits et du matériel utilisés, les méthodes de 

dosages et le protocole suivi pour réaliser les essais d’adsorption. 

Dans le deuxième chapitre nous discuterons la caractérisation des différents 

adsorbants préparés. Les résultats de plusieurs analyses seront discutés parmi elles, la 

composition chimique, la diffraction des rayons X (DRX), la spectroscopie infrarouge à 

transformée de Fourier à réflectance totale atténuée ATR-FTIR, la mesure de la surface 

spécifique, la caractérisation morphologique et composition élémentaire de surface (MEB-

EDX), et le point de charge nulle.  

Dans le dernier chapitre, on présentera les résultats relatifs à l’adsorption de cuivre sur la 

bentonite brute et les bentonites modifiées en solutions synthétiques d’eau distillée et en eau 

de rejet industriel. Les effets de différents paramètres réactionnels (temps d’agitation, pH du 

milieu, rapport adsorbat/adsorbant) sur le mécanisme d’adsorption seront étudiés. Plusieurs 

modèles d’adsorption seront appliqués pour simuler les données expérimentales d’adsorption. 
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I.1 Introduction 

La pollution de l'eau causée par les ions de métaux lourds est un problème 

environnemental mondial (Fu et al., 2011 ; Zhang et al., 2016). La pollution des eaux est un 

changement dans la qualité et la nature de l'eau qui rend son utilisation non sécuritaire et 

dérange les écosystèmes aquatiques. Cela peut concerner les eaux superficielles et les eaux 

des nappes souterraines (Sang et al., 2008). La source de pollution provient principalement 

des activités humaines, l'industrie, l'agriculture et des ordures ménagères et industrielles 

(Popescu et al. 1998). Parmi ces polluants, on trouve les métaux lourds qui sont des éléments 

métalliques très denses et qui ont des effets toxicologiques importants (Pirsalami et al. 2021). 

Ce chapitre sera consacré à la présentation d’une synthèse bibliographique sur les métaux 

lourds et spécifiquement sur le cuivre. Pour atteindre nos objectifs, nous mettons l'accent sur 

leur origine, leurs propriétés physico-chimiques, leur toxicité pour l'environnement et la santé 

de l’humanité, et sur leur utilisation. 

 

I.2 Généralités sur les métaux lourds  

I.2.1 Définition des métaux lourds  

Il existe de nombreuses définitions des métaux lourds, en fonction de leur 

environnement. Les métaux lourds peuvent être définit comme : 

• Les métaux lourds sont des éléments métalliques (figure I.1) avec des densités 

supérieures à 5 g/cm3 (Pirsalami et al. 2021). Ces substances englobent l'ensemble des 

métaux nuisibles à la santé et l'environnement. Le plomb, le mercure, l'arsenic et le 

cadmium constituent les métaux lourds les plus communs considérés comme toxiques pour 

les humains. D'autres éléments, tels que le cuivre, le zinc et le chrome, sont nécessaires en 

petites quantités à l'organisme et peuvent devenir toxiques à fortes doses. Ils ont un aspect 

brillant et ont une structure cristalline à température ambiante, mais le mercure est un 

liquide ayant une bonne ou une excellente conductivité thermique et électrique (Lacoue-

Labarthe, 2007). 

• Tout métal à numéro atomique élevé, généralement supérieur au sodium 

(Z=11) (Groy, 1978 ; Browing, 1974). 

•  En toxicologie, ils peuvent être définis comme l'accumulation de métaux 

(généralement dans le tissu adipeux) qui ont des effets très nocifs sur l'organisme dans la 

nature (Adli, 2016). 
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Figure I.1 Place des métaux lourds dans le tableau périodique (www.quebecscience.qc.ca) 

 

I.2.2 Caractéristiques des métaux lourds  

Les métaux lourds ont les propriétés physiques typiques des métaux (excellente 

conductivité thermique et électrique). Ils sont fortement positifs et sont attribués à la perte de 

cations métalliques électroniques de charge variable. Ces cations métalliques à haute densité 

de charge et propriétés électrophiles peuvent former des liaisons ioniques, covalentes ou 

intermédiaires avec des ligands (Galvez-Cloutier et al., 2005). 

I.2.3 Origine des métaux lourds  

Une forte proportion de métaux lourds est introduite dans l'environnement à partir de 

sources tant naturelles qu'humaines (Gouin et al.,2016). 

a) Sources naturelles : Les ressources naturelles importantes comprennent l'activité 

volcanique, l'altération continentale et les incendies de forêt. Les apports volcaniques peuvent 

être des émissions élevées dues à une activité explosive ou de faibles émissions, en particulier 

l'activité géothermique et le dégazage magmatique (Morel, 1996). 

b) Sources anthropiques : Les métaux d'origine anthropique sont présents sous forme 

chimique relativement réactive. Par conséquent, le risque est bien supérieur à celui des 

métaux naturels, qui sont généralement fixés sous des formes relativement inertes. Les 
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sources anthropiques comprennent les activités pétrochimiques, l'utilisation des combustibles 

fossiles, les activités industrielles, les transports et les municipalités (eaux usées, boues 

d'épuration, ordures ménagères) ainsi que les déchets agricoles et certains produits 

(interrupteurs électroniques, amalgames dentaires, lampes fluorescentes) (Dietrich, 1998). 

 

I.2.4 Classification biologique des métaux lourds  

Les métaux sont généralement divisés en deux catégories, selon qu'ils sont 

biologiquement essentiels ou non (tableau I.1). En fait, ils peuvent être essentiels au 

développement de formulations biologiques (oligo-éléments), tandis que d'autres ne sont pas 

nécessaires à la vie et peuvent causer des dégâts (Hopkin, 1989 ; Alloway et al., 2013). 

 

Tableau I.1 Principaux éléments métalliques essentiels et non essentiels (Alloway et al., 2013). 

Oligo-éléments essentiels Eléments non- essentiels 

Fer, Cuivre, Manganèse, Zinc  

Cadmium, Mercure, Cobalt, Molybdène, 

Sélénium, Chrome, Nickel, Vanadium, Arsenic, 

Plomb, Cadmium 

 

I.3 Généralités sur le cuivre  

Le cuivre est un métal utilisé depuis la préhistoire. Il y a dix mille ans, c'était déjà 

exploité dans le nord de l'Irak, probablement à partir de pépites de cuivre locales. Les 

premiers artefacts en cuivre remontent à plus de 6 000 ans. Il est utilisé pour fabriquer des 

armes, des outils et des bijoux. L'extraction du cuivre en tant que minerai a commencé en 

5000 avant Jésus-Crist. (Emsley, 2003). 

 

I.3.1 Caractéristiques physico-chimiques du cuivre 

Le cuivre est un métal de la première série de transition. Il fait partie du groupe 1.1 

(IB) dans le tableau périodique des éléments (Figure I.1). Il est facile à allier, antimicrobien, 

facilement assemblable, ductile, résistant, non magnétique, attrayant, recyclable et catalytique 

(Davis, 2001). Le cuivre a un numéro atomique de 29, un poids atomique de 63,54 g.mol-1 et 

une structure cristalline cubique à faces centrées (Isabey, 1933). Les deux isotopes naturels 

sont le 63Cu (69%) et le 65Cu (31%) (Emsley, 2003). Le cuivre est un élément de transition 
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et, en tant que métal précieux, il possède des propriétés inhérentes similaires à celles de 

l'argent et de l'or. Son excellente conductivité électrique, sa ductilité, sa résistance à la 

corrosion et sa biofonctionnalité proviennent de l'origine élémentaire du cuivre. Le cuivre a 

une grande solubilité par rapport à d'autres éléments tels que le nickel, le zinc, l'étain et 

l'aluminium. A l’état métallique (Cu0), il a une couleur rouge-orangée, sa structure cristalline 

est cubique face centrée de paramètre de maillage a=3,61 Å (Figure I.2) et de densité 8,9 

g.cm-3. Sa densité supérieure à 5 g.cm-3 le classe dans la famille des métaux lourds (Pirsalami 

et al. 2021). Sa configuration électronique est 1s22s22p63s23p63d104s1 (Isabey, 1933).  

Selon la règle classique du garnissage orbital atomique (règle de Klechkowski), la 

configuration devrait être 3d94s2. En revanche, la configuration électronique s1d10 est plus 

économe en énergie que la configuration s2d9. Le tableau I.2 présente les principales 

propriétés physicochimiques du cuivre. Étant donné que les électrons de la coque inférieure 

sont capables de pénétrer dans le réseau métallique, ses températures de fusion et de 

vaporisation sont élevées. Les formes naturelles les plus courantes sont les ions cuivre Cu2+ 

(3d9) et cupreux Cu+ (3d10). 

 

 Figure I.2 Structure cristalline du cuivre métallique et distances interatomiques des atomes 

dans la maille cubique (Borel et al., 1976) 
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Tableau I.2 Principales propriétés physico-chimiques du cuivre aux conditions de pression et 

température ordinaires (www.futura-sciences.com). 

Paramètre Valeur 

N° atomique 29 

Masse molaire 63,5 g.mol-1 

Densité 8,9 g.cm-3 

T° de fusion 1084°C 

T° de vaporisation 2567°C 

Conductivité électrique 59,6 105 S.m-1 

Conductivité thermique 401 W.m-1K-1 

 

Les formes stables du cuivre sont présenté par le diagramme d'équilibre de Purbaix pour 

le système Cu-H2O (David, 2003) en traçant potentiel-pH (Figure I.3).  

 

 Figure I.3 Diagramme potentiel-pH du système cuivre-eau ou diagramme de Pourbaix 

(David, 2003). 

 

Le cuivre est insoluble dans l'eau, mais la plupart de ses sels sont solubles : chlorure de 

cuivre, nitrates et sulfates. Le carbonate de cuivre, l'hydroxyde de cuivre et le sulfure de 
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cuivre sont insolubles (Boucheseiche et al., 2002). La couleur spéciale du cuivre provient de 

sa structure électronique : le métal est une exception à la loi de Madelung, avec un seul 

électron dans la sous-couche 4s, au lieu de deux. La solution de cuivre est verdâtre, une 

caractéristique qu'elle partage avec l'or dans la pénombre (Haddoud, 2013). 

Le Cu(OH)2 est déposé sous forme de précipité bleu clair lorsque de l'alcali est appliqué 

aux solutions de sel de Cu2+. C'est quasiment insoluble dans l'eau. L'oxyde de cuivre (II) 

(CuO) noir, se trouve parfois dans la nature et peut être facilement obtenu en chauffant du 

cuivre dans l'air (Nekrassov, 1969). 

  

I.3.2 Bioaccumulation du cuivre 

La bioaccumulation du cuivre désigne la capacité de certains organismes (plantes, 

animaux, champignons, micro-organismes) à absorber et à concentrer le cuivre dans tout ou 

une partie de leur organisme (Prasad et al., 2001 ; Regier et al., 2015). 

La bioaccumulation est l'accumulation intracellulaire qui implique la liaison des métaux 

aux composés intracellulaires, la précipitation intracellulaire, la méthylation et d'autres 

mécanismes (Kaduková et Virčíková, 2005). L'accumulation reflète un équilibre dynamique 

entre les processus d'assimilation, de stockage et d'excrétion (Landrum et al., 1996). 

 

I.3.3 Source de cuivre dans l’environnement 

I.3.3.1 Sources naturelles 

Le cuivre est naturellement présent dans les roches et le sol. Les sols sédimentaires 

contiennent plus de cuivre que les sols en nappe (Fernandez-Calvino et al., 2008). Les roches 

de cuivre les plus concentrées sont les roches volcaniques. (Kabata-Pendias, 2010). 

La teneur en cuivre de la croûte terrestre est modérée (Wedepohl, 1995) ; il existe dans la 

nature sous forme de sulfures tels que la covellite (CuS), le chalcocite (Cu2S), la chalcopyrite 

(CuFeS2) et la bornite (Cu3FS3), soit oxydé en forme malachite (CuCO3(OH)2), chrysocolle 

(CuSiO3.H2O) et la chalcanthile (CuSO4.H2O). Sa teneur naturelle est d'environ 60 mg/kg 

dans la croûte terrestre et de 2,5 x 10-4 mg/L dans la mer (Vinot, 2004). Sa teneur moyenne 

dans la croûte continentale supérieure est estimée à 14,3 µg.g-1 (Wedepohl, 1995). 
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1.3.3.2 Sources anthropiques 

Les principales sources d'apport anthropique de cuivre dans l’environnement sont : 

• L'activité minière qui génère de grandes quantités de déchets, car les minerais 

et les concentrés ne représentent qu'une petite fraction du matériel extrait total 

(Balabanova et al., 2011). Selon l'United States Geological Survey (USGS), l'extraction 

annuelle mondiale de cuivre en 2019 était d'environ 20 millions de tonnes. La capacité 

minière annuelle la plus élevée a été enregistrée au Chili, au Pérou, en Chine puis le reste 

des pays du monde (Figure I.4) (USGS, 2020). 

 

Figure I.4 les principaux pays producteurs de cuivre en 2019 (USGS, 2020). 

• Les centrales thermiques qui sont des sources de combustion telles que les incinérateurs 

municipaux. 

• Les activités agricoles qui impliquent l'ajout de cuivre aux aliments du bétail et de la 

volaille, ce qui épand du fumier de bétail et de volaille (Lamichhane et al. 2018). 

• Le traitement phytosanitaire des cultures, de la vigne et des arbres à l'aide d'engrais 

minéraux 

• Le compost et les boues des stations d'épuration qui diffusent principalement vers le sol 

(Hoang et al., 2009). 

• Les applications du cuivre en agriculture biologique et conventionnelle (dont le sulfate de 

cuivre) en raison de ses propriétés fongicides et algicides (Monbet et Coquery, 2013).  

• Les applications industrielles, à savoir que le bronze d'aluminium a un aspect doré et 

brillant et est utilisé pour la décoration. Alors même s'il est relativement invisible, le 

cuivre est partout dans notre environnement : électricité, plomberie, outillage, etc…. Les 
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dérivés du cuivre sont utilisés comme catalyseurs (par exemple dans la fabrication du 

caoutchouc), pigments ou colorants (céramique, verre, émaux, textiles, encres, peintures), 

peintures antisalissures, prévention de la croissance microbienne dans les filets de pêche) 

conservateurs (Monbet et Coquery, 2013).  

• L’utilisation des alliages de cuivre. Alors que le bronze est le plus ancien alliage connu, 

le cuivre forme un autre alliage de zinc, le laiton. C'est un alliage anti-brillant utilisé dans 

la fabrication d'armes. Le nickel peut également être ajouté au cuivre. Du fait de sa 

résistance à la corrosion, le cupronickel entre dans la composition de composants et dans 

la fabrication d'équipements marins (hélices, usines de dessalement). 

 

 I.3.4 Cycle du cuivre dans les sols 

Le cuivre dans le sol peut être transporté par les solutions du sol, absorbé par les plantes 

ou rejeté dans les eaux souterraines. De plus, il peut se fixer sur certaines surfaces minérales 

ou organiques en phase solide, qui peut ensuite être relargué en solution. Contrairement aux 

polluants organiques, le cuivre, comme tous les éléments traces métalliques ne se dégrade pas 

et persiste. Cependant, sa spéciation varie avec le temps et les conditions environnementales, 

et il peut participer aux cycles biogéochimiques (Figure I.5) (Denaix, 2007). 

  

Figure I.5 Cycle théorique des métaux dans les sols (Denaix, 2007) 
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I.3.5 Biodisponibilité de cuivre dans le sol 

Connaître la teneur totale en cuivre d'un sol contaminé ne suffit pas pour évaluer le 

risque qu'il représente.  

Seule la partie dite « biodisponible » du cuivre est assimilée par les plantes. Lorsque les 

plantes extraient les éléments minéraux des solutions du sol, le cuivre assimilable sera du 

cuivre en solution ou du cuivre sous forme libre, qui peut se présente sous forme de 

complexes organiques ou inorganiques. La rhizosphère (Partie du sol proche des racines des 

plantes, très riche en micro-organismes et en substances biologiques) est affectée par de 

nombreux processus physiques, chimiques et biologiques qui permettent au cuivre lié au sol 

d'entrer en solution (Calvet, 2003 ; Bravin, 2008). Le cuivre peut se fixer aux roches et aux 

sédiments. Dans le premier cas, la quantité disponible est infinie et n'est pas importante pour 

l'environnement, mais lorsque les conditions changent pour rendre le métal à nouveau soluble, 

L'accroissement de la concentration menace directement l'environnement en raison de la 

disponibilité des végétaux. De plus, les pluies acides ont accru la mobilité des métaux lourds 

dans le sol et leur concentration dans les produits agricoles ces dernières années (Di 

Benedetto, 1997). 

Des concentrations excessives de cuivre dans le sol peuvent entraîner des modifications 

quantitatives et qualitatives de la flore (bactéries, champignons, algues…) et de la faune du 

sol (vers de terre, fourmis, araignées, nématodes, mollusques, protozoaires…) (Paulino et al., 

2006). Dans des cas extrêmes, les fonctions biologiques du sol peuvent être altérées et des 

effets phytotoxiques observés, affectant le fonctionnement des cycles biogéochimiques. La 

raison principale de ces manifestations toxiques est l'inactivation des enzymes due à la liaison 

irréversible des oligo-éléments aux protéines à activité enzymatique. 

Qualitativement, les modifications de la flore et de la faune du sol sous l'influence des 

éléments traces ont été principalement causées par les différences de sensibilité des différents 

genres et espèces. Au-delà d'un certain seuil, seuls les microorganismes les plus résistants 

survivent, ce qui réduit la diversité (Girard, 2005). 

 

I.3.6 Contamination de l’air par le cuivre 

Les émissions atmosphériques naturelles sont importantes pour certains métaux et sont 

dues pour une bonne part à l'érosion des sols, aux éruptions volcaniques, mais aussi aux 

embruns marins, aux feux de forêts, etc... (Leygonie, 1993) 
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La concentration en cuivre de l'air est en général assez faible. L'exposition au cuivre par 

la respiration est donc négligeable. Mais les personnes vivant près de fonderies et 

transformant des minerais de cuivre en métal, peuvent être confrontées à cette exposition ( 

www.lenntech.). Le cuivre pénètre dans l'air principalement lors sous forme de particules 

fines. Il reste dans l'air pendant une période assez longue avant de se déposer lorsqu'il pleut et 

s'ajoute au cuivre directement rejeté dans les eaux ou dans les sols (Leygonie, 1993 ; 

www.lenntech). Les effets biologiques, physiques et chimiques de ces particules dépendent de 

leur contenu et de leur composition (Di Benedetto, 1997). 

 

I.3.7 Contamination de l’eau par le cuivre 

Il est difficile de prévoir la présence de métaux dans l'environnement du fait qu'ils 

subissent de nombreuses transformations (oxydation, réduction, complexation, etc.) (Rodier et 

al., 2009). Plusieurs facteurs influent sur la migration des métaux lourds comme le cuivre 

dans les eaux souterraines et les eaux de surface : 

• La forme chimique initiale du métal, 

• La porosité du sol, 

• Le pH du milieu. Car en milieu acide, les métaux peuvent se dissoudre, en 

milieu alcalin, ils peuvent former des hydroxydes métalliques, 

• Activité biologique : certains micro-organismes ont la capacité d'ingérer des 

métaux, tandis que d'autres les dissolvent avec des générateurs d'acide, 

• Potentiel redox du sol 

• La composition minérale et organique du sol, 

La contamination du milieu aquatique par le cuivre provenant des activités humaines 

provient principalement des eaux usées des usines de traitement, de l'utilisation d'algicides 

aquatiques à base de cuivre, des bains de galvanoplastie, de l'utilisation agricole de pesticides 

à base de cuivre et des eaux usées industrielles (Environnement Canada, 1994). 

 

I.3.8 Effets néfastes du cuivre sur la santé humaine 

Les composés de cuivre, peuvent atteindre l'organisme à travers la peau, par ingestion 

(diffusion par gradients de concentration dans le sang) ou par inhalation. Ceux d'un diamètre 

supérieur à 20 μm vont se déposer, mais ceux d'un diamètre de 10 à 20 μm vont affecter le 

http://www.lenntech/
http://www.lenntech/
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nasopharynx. Les particules entre 1 et 5 µm de diamètre se déposent dans la trachée, et les 

particules inférieures à 1 µm de diamètre atteignent les bronchioles et le sang (Bagheri et al., 

2018 ; Chan et al., 2022). 

Dans tout le corps, une carence en cuivre peut entraîner une croissance lente, une perte de 

poids, un œdème général, une anémie, une maladie osseuse, des anomalies cardiovasculaires 

et une maladie du système nerveux central. Une carence chronique en cuivre peut entraîner 

des mutations génétiques (Drucker et Wilding, 1977 ; Cumings, 1959).  

D'autre part, une absorption excessive de cuivre peut entraîner une intoxication pouvant 

entraîner la mort (Owen, 1981). Les symptômes de l'empoisonnement au cuivre sont les 

suivants : nausées et vomissements, suivis d'un coma et éventuellement de la mort. Les cas 

d'empoisonnement au cuivre sont relativement rares et résultent généralement d'une tentative 

de suicide ou d'une ingestion accidentelle de sels de cuivre. Cependant, il y a également eu 

des cas d'empoisonnement léger chez des personnes qui ont ingéré des aliments acides ou des 

liquides en contact avec du cuivre métallique pendant une période de temps. Les cas 

d'intoxication chronique au cuivre sont très rares, car l'organisme se protège très bien d'une 

exposition chronique à de faibles doses de cuivre (Houtman et Van den Hammer, 1975 ; 

Owen, 1981).  

I.4 Normes de potabilité et de rejets liquides industriels 

Selon le Journal Officiel de la République Algérienne (JORA, 2011), la limite de 

concentration en cuivre dans l'eau potable dans les eaux de surface ne doit pas dépasser 2 

mg/L, et elle ne doit pas dépasser 0,05 mg/L dans les eaux souterraines. 

L'organisation mondiale de la santé a préconisé une teneur admissible de cuivre dans 

l'eau potable de 2 mg/L (OMS, 2008).  

Selon la directive communautaire européenne, la concentration maximale de cuivre dans 

l'eau potable est de 2 mg/L (CEE, 2020). Au-delà de 3 mg/L peuvent apparaitre des saveurs 

astringentes, des colorations et des corrosions.  

Pour les eaux de rejets d’effluents liquides domestiques, la législation algérienne par un 

décret du vingt et un Juin 2009 (JORA, 2009) a fixé la valeur maximale de cuivre par 1 mg/L. 

La république algérienne a même fixé la valeur limite du cuivre dans les rejets d’effluents 

liquides industriels à 0,5 mg/L (JORA, 2006) ; et a spécifié la teneur limite en cuivre selon le 

type de l’industrie dans l’annexe II du même décret (N°26- 23 Avril 2006). 
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Dans le tableau I.3 on a regrouper les valeurs maximales exigées pour le cuivre dans les 

rejets d’effluents liquides industriels selon les catégories d’installations.  

 

Tableau I.3 Les valeurs limites du cuivre dans les rejets d’effluents liquides industriels selon les 

catégories d’installations (Annexe II) (JORA, 2006). 

Type d’industrie 
Industrie 

mécanique 

Industrie de 

Verre 

Industrie de 

Ciment, 

Plâtre et chaux 

Industrie de 

transformation 

des métaux 

Valeur limite de 

cuivre (mg/L) 
0,7 0,1 0,1 1,5 

 

I.5 Synthèse sur l’état de contamination des eaux par le cuivre en Algérie   

A travers la synthèse bibliographique que nous avons effectué sur l’état de contamination 

des eaux naturelles par le cuivre en Algérie, il semble évident que les ressources en eau dans 

quelques régions de notre pays sont touchées par le problème de pollution. Parmis les résultats 

consultés, on site les suivants : 

• Selon Keddari et al. (2019), des valeurs élevées d'indicateurs de pollution tels que 

Cu2+ indiquent que le milieu récepteur de l'Oued Boumerzoug à Constantine, au Nord-Est de 

l'Algérie, est dans un état de pollution extrême. L'analyse chimique de certains échantillons 

d'eau prélevés de l’Oued a montré que la concentration en cuivre variait entre 35,16 ± 9,85 

mg.kg-1. 

• Les travaux de Khaled-Khodja et al. (2016) ont mis en évidence le risque de 

contamination à Oued Bouhamra dans la plaine de la ville d'Annaba. Cette pollution est due 

aux déchets industriels non traités en amont. Selon ces mêmes auteurs, analyse chimique de 

quelques échantillons d'eau prélevés dans la plaine de l'Oued Bouhamra ont montré qu'entre 

octobre 2009 et août 2010 la concentration en cuivre a varié entre 4 et 17,54 µg/L. 

• Selon El Hadj et al. (2012), Mers El Kebir se trouve dans le port pétrolier (industriel) 

d'Arzew et le port de pêche de Beni Saf dans le Nord-Ouest de l'Algérie. L'analyse chimique 

de quelques échantillons d'eau prélevés dans les plaines portuaires a montré des 

concentrations de cuivre allant de 9,62 à 67,03 µg/g. 

• Dans le cadre d'une étude menée par Benhalima et al. (2020), un échantillonnage a été 

réalisé au niveau du bassin versant de la Seybouse situé à l'extrême nord-est de l'Algérie. 

Selon les analyses effectuées sur les échantillons d'eau prélevés, la concentration de cuivre à 
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la station S2 était la plus faible à 0,147 mg/L, et la plus élevée a été remarqué au niveau S1 à 

0,185 mg/L. 

• Boumaza et al. (2021) ont tenter d’évaluer le risque de contamination chimique de 

l'eau douce dans la mine de phosphate de Djebel Onk et les villages environnants de la 

Wilaya de Tebbessa, en Algérie. Ils ont noté que les concentrations de cuivre dans les eaux 

souterraines varier de 1,2 à 2 µg/L, et les concentrations de cuivre dans les eaux de surface 

variaient de 2 à 3,3 µg/L. Les mêmes auteurs ont montré que la concentration de cuivre dans 

l'eau de source était d'environ 0,45 µg/L. 

• Le travail de Kada et al. (2022), a montré que dans la région de Sétif, au nord-est de 

l'Algérie le niveau de contamination des eaux souterraines destinée à l’alimentation en eau 

potable par des éléments traces métalliques. Les résultats d’analyses chimiques de quelques 

échantillons d’eaux prélevées ont montré que la concentration du cuivre au niveau de S1 la 

valeur la plus faible qui est de 0,99 mg/L, et la valeur maximale de 1,08mg/L au niveau de 

S10 et S11. 

I.6 Procédés d’élimination les métaux lourds  

Afin de choisir une technique adéquate pour la dépollution des eaux, il est évident 

d’avoir une idée sur son efficacité et ses conditions d’application. On peut distinguer plusieurs 

types de procédés d’élimination des métaux lourds des eaux polluées (Figure I.6), on cite : la 

précipitation chimique, la coagulation-floculation, l’électrochimie, l’échange d'ions, les 

procédés membranaires (comme l’osmose inverse et l’électrodialyse), les procédés 

biologiques et l’adsorption. 

  

Figure I.6 Techniques de traitement des eaux contaminées par le cuivre (II) 
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I.6.1 Précipitation chimique  

Selon la loi de Berthollet ou loi redox (Leviel, 1989), la précipitation chimique est la 

formation de composés insolubles d'éléments indésirables se trouvant en solution sous l'action 

de réactifs appropriés. Dans le traitement des eaux usées, la précipitation chimique a prouvé 

son efficacité dans l’élimination des métaux lourds (Eckenfelder, 1982 ; Youcef et al, 2006). 

En pratique, plusieurs facteurs doivent également être pris en compte, tels que : 

- Les coûts des réactifs pour les carbonates et les hydroxydes. 

- Toxicité de quelques réactifs, excès inévitable en eau, dans ces cas les sulfures sont 

désavantagés. 

- La séparation des précipités, qui est généralement médiocre pour tous les procédés, ne 

peut être réalisée qu'avec des polyélectrolytes. 

- Le pH est impliqué dans la majorité de ces réactions de précipitation de sorte que la 

solubilité minimale n'est pas atteinte au même pH pour tous les métaux, ce qui complique le 

traitement des eaux contenant plusieurs métaux (Wante, 1995 ; Benalia et al, 2021). 

D’après Benalia et al, (2021), le rendement maximal de rétention de cuivre dans les eaux 

de rejet industriel (ENICAB-Biskra, Algérié) a pu atteindre 99,99% en utilisant les 

précipitants Ca(OH)2 et NaOH et 99,94%  en utilisant le  Na2CO3 pour les conditions 

initiales suivantes: dose de 400 mg/L pour chaque précipitant, Cu2+
0=18,10 mg/L et 

pH0=6,08. 

I.6.2 Coagulation-floculation 

La Coagulation-floculation est un procédé de traitement qui permet d’éliminer les 

impuretés contenues dans l'eau. Le but principal de la coagulation est de déstabiliser les 

particules fines en suspension, favorisant ainsi leur agglomération. Le processus se caractérise 

souvent par une injection et une dispersion rapide du sel de métal trivalent Al(III) ou Fe(III), 

qui neutralise et perturbe les particules colloïdales, conduisant à la formation de flocs (Soares 

et al., 2002). En neutralisant totalement ou partiellement les charges négatives sur ces 

particules, les interactions de van der Waals dominent, ce qui permet l'agrégation et la 

floculation des fines en suspension. Un floculant est ensuite ajouté pour faire accélérer la 

formation des flocs. En augmentant la taille des particules, le processus de floculation 

augmente le taux de capture des flocs lors du traitement de filtration (Abdelhalim et al., 2003). 

Cependant, cette technique seule n'est pas toujours suffisante pour réduire la 

concentration des métaux lourds aux niveaux permis par les normes de qualité de l'eau. Il est 
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parfois nécessite un traitement complémentaire (Fu et Wang, 2011). De plus, avec la grande 

quantité de boues produites, le coût des additifs est relativement élevé. Par conséquent, afin 

d'évaluer le coût d'exploitation d'une installation de traitement des eaux par coagulation-

floculation-sédimentation, il convient également de considérer le coût du traitement des boues 

et, si nécessaire, du traitement post-sédimentation (Saleh et al., 2022). 

 

I.6.3 Electrochimie  

La technologie d’électrochimie présente les avantages suivants : simplicité d'utilisation, 

efficacité d'élimination élevée et faible formation de boues (les précipités produits pendant la 

floculation ou le dépôt), mais le coût élevé de l'électricité et de la séparation augmente le coût 

de son application (Fu et wang, 2011 ; liu et al., 2023).  

L'électrocoagulation est l'une des méthodes électrochimiques permettant d'éliminer les 

ions cuivre des effluents industriels avec une efficacité qui dépasse 99 % (Fu et wang, 2011 ; 

Akbal et Camcı,2011 ; Ab Hamid et al., 2022). Cette méthode dépend de l'anode métallique 

dissoute à partir de matériaux d'électrodes Al, Fe ou hybrides Al/Fe in situ pour produire un 

coagulant. Des ions métalliques sont générés à l'anode, tandis que de l'hydrogène gazeux est 

formé à la cathode, ce qui peut aider à faire flotter les particules d'agglomérats hors de l'eau. 

L'électrocoagulation présente un certain nombre d'avantages par rapport aux traitements 

alternatifs, notamment le fait qu'elle est rapide, efficace, économique et écologique (Ab 

Hamid et al., 2022). 

 

I.6.4 Echange d’ions 

Les procédés d'échange d'ions ont été largement utilisés pour éliminer les métaux lourds 

des eaux usées car ils présentent une capacité de traitement élevée, grande efficacité 

d'élimination et cinétique rapide (Kang et al. et al., 2004). Les résines échangeuses d'ions, 

qu'il s'agisse de résines solides synthétique ou naturelle, ont la capacité spécifique d'échanger 

leurs cations avec les métaux dans les eaux usées. Les résines synthétiques  et les zéolites sont 

couramment préférées car elles sont efficaces pour éliminer presque entièrement les métaux 

lourds de la solution (Fu et wang, 2011). 

La méthode d'échange d'ions a une grande capacité d'élimination des contaminants, un 

taux d'élimination rapide, une élution efficace et une longue durée de vie. L'élution efficace 

est bénéfique pour la récupération du Cu(II) mais la réutilisation à long terme de la résine et la 
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possibilité de récupérer les composés cibles à partir de la solution régénérée limitent 

l'application (liu et al., 2023). 

 

I.6.5 Procédés membranaires 

a) Osmose inverse 

Le principe est que sous l'action d'un gradient de pression, le solvant est transféré d'une 

solution diluée à une solution concentrée à travers les parois des micropores (Diard, 1996). Il 

s'agit d'un processus de purification de l'eau utilisée pour produire de l'eau potable pour les 

chaudières et l'industrie alimentaire (Japas et al., 2022) ainsi que pour le traitement des eaux 

usées (Ab Hamid et al., 2022). De nombreuses recherches scientifiques ont démontré 

l'excellente efficacité des membranes d'osmose inverse pour l'élimination du Cu(II), en 

particulier pour les concentrations élevées de Cu(II) et la coexistence d'ions contaminants (Fu 

et wang, 2011 ; Ab Hamid et la., 2022 ; Liu et al, 2023). Les membranes d'osmose inverse ont 

la capacité de séparer le Cu(II), avec une efficacité qui dépasse 95% dans les eaux usées 

industrielles synthétiques et réelles (Ozaki et al., 2002 ; Ab Hamid et al., 2022). 

L’inconvénient majeur de ce traitement est le coût des membranes et du traitement (Liu et al, 

2023) 

b) Electrodialyse  

Ce processus permet le transfert des ions métalliques de la solution sous l'action d'un 

courant électrique (gradient de champ électrique) à travers la membrane de dialyse 

(Eckenfelder, 1982). L'électrodialyse est utilisée pour extraire le cuivre, le nickel et l'argent 

des bains de traitement de surface (Azzoug, 1995). L'électrodialyse s'est avérée très efficace 

pour éliminer le Cu (II) des solutions aqueuses avec un taux de 0,51 à 1,11 mol h−1 m−2 

(Cifuentes et al., 2009). 

I.6.6 Procédés biologiques  

Le processus d'élimination biologique du Cu(II) en solutions aqueuses comprend la 

biosorption, la bioaccumulation et la biominéralisation, ainsi que la phyto-épuration (Liu et 

al., 2023). 

Les micro-organismes (bactéries, algues, champions et levures), également appelés 

biomasse, proviennent des forêts, de l'agriculture, de l'eau, des villes et des industries, et sont 

les plus sérieux pour développer des processus biologiques épurateurs (Grimm et al., 2008 et 
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Liu et al., 2021). Ces micro-organismes peuvent contribuer à l'immobilisation du cuivre par la 

biosorption, la bioaccumulation et la biominéralisation, ainsi que son activation par 

oxydoréduction, acidolyse, ou la décomposition par complexation des phases contenant du 

cuivre (Kurniawan et al., 2022) (Figure I.7). La remédiation microbienne des métaux lourds 

a été utilisée dans l'élimination de la contamination par les métaux lourds en raison de ses 

avantages exceptionnels de haute efficacité et de faible coût. Cependant, il existe encore de 

nombreux problèmes dans son application à grande échelle. Les mécanismes moléculaires de 

la détoxification des métaux lourds doivent être mieux élucidés afin d'améliorer 

l'accumulation des ions de métaux lourds par les micro-organismes (Liu et al., 2023). 

 

Figure I.7 Mécanismes de l’élimination des métaux lourds en présence des micro-organismes 

(Idée du schéma a été extraite de Kurniawan et al. (2021))  

 

La phytoépuration est l'utilisation technique de plantes vertes associées à des 

microrganismes bénéfiques pour le sol afin d'éliminer les métaux lourds par des mécanismes 

de dégradation et de détoxification des sols et des eaux contaminés (Figure I.8) (Abou Seeda 

et al., 2020). Selon Seghairi et al. (2013), la présence d’un filtre planté assurait une efficacité 

de rétention significative du cuivre contenu dans les eaux usées industrielles, avec une 

réduction de 75,96 % en un temps de séjour de 15 jours. 
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.  

Figure I.8 Diagramme des différentes approches de l’élimination du cuivre des eaux par 

phytoépuration ((Idée du schéma a été extraite de Abou Seeda et al., (2020)) 

 

 I.6.7 Adsorption 

L'adsorption est un phénomène de surface dans lequel des atomes, des ions ou des 

molécules (adsorbats) se fixent sur des surfaces solides (adsorbants) par l'intermédiaire de 

phases de solution gazeuse, liquide ou solide (Chitour, 2004). 

Pour l’élimination des métaux lourds comme  le cuivre, plusieurs matériaux adsorbants 

ont été testés ou appliqués. On cite les charbons actifs ou les biochars préparés à base des 

résidus agricoles (Youcef et al., 2022 ; Soudani et al., 2022). Les argiles comme la bentonite 

ont également prouvé leur efficacité dans la rétention du cuivre, soit par leur utilisation à 

l’état brut ou après modification chimique (Sadeghalvad et al., 2016 ; Bouaziz et al., 2021).  

Le défi de cette technique est d’utilisé un adsorbant adéquat, économique et  avec un 

rendement et d’une capacité d’adsorption élevés. Ce traitement pose également le problème 

de régénération de l’adsorbant pour pouvoir l’utiliser pendant plusieurs cycles d’adsorption. 
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I.7 Conclusion  

Dans ce chapitre, nous avons donné un aperçu sur les métaux lourds et plus 

spécifiquement sur le cuivre. On peut noter les points essentiels :  

• Le cuivre est un oligo-élément, de nature métallique il se trouve en état de trace dans 

la nature et possède des propriétés chimiques et physiques diverses. Ceci explique son 

exploitation dans les différents domaines (industrie, agriculture, santé, ...). 

• L’utilisation du cuivre dans plusieurs domaines a permis d’accroitre la teneur du 

cuivre dans l’environnement (sol, eau, air) en comparaison à sa teneur à l’état naturel, ce qui 

a conduit à la pollution du sol, l’air et de l’eau. La pollution de ces milieux par le cuivre, 

comme c’est le cas en Algérie, peut présenter une menace pour l’environnement qui va 

ensuite nuire à la santé de l’homme.   

• Les teneurs de cuivre dans l’eau potable et les eaux de rejets ont été fixées par 

différentes législations afin de protéger la faune, la flore et l’être humain. Et différentes 

techniques de dépollution des eaux sont appliquées comme le cas de la technique 

d’adsorption. 
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 II.1 Introduction 

La technique d’adsorption est largement utilisée pour la purification des rejets liquides 

industriels et a connue des applications environnementales et pharmaceutiques. Il a été prouvé 

que l’utilisation des argiles comme la bentonite entant qu’adsorbant présente de nombreux 

avantages : elle permet d'éliminer de nombreux types de polluants, dont différents types de 

colorants, mais aussi d'autres polluants organiques et inorganiques, tels que les phénols, les 

ions métalliques, les pesticides, l'humus, les détergents, goût et odeur (Kurniawant et al., 

2006). 

Ainsi, l’objectif de ce chapitre est de donner d’une part, une idée sur ce processus en se 

basant sur la définition de l’adsorption, ses étapes, et les paramètres influençant l’efficacité 

de cette technologie dans la dépollution des eaux. Afin de comprendre les mécanismes 

d’adsorption, on va passer en revue la modélisation de la cinétique d’adsorption ainsi que 

des isothermes d’adsorption. Une idée sur l’étude de la thermodynamique de l’adsorption 

sera également présentée. D’autre part, on va présenter un aperçu sur les argiles, puis on va 

présenter les propriétés physiques et chimiques, la structure, les propriétés de la bentonite. 

  

II.2 Aspects théorique de l’adsorption 

II.2.1 Définition de l’adsorption  

Le terme adsorption a été inventé par Kayser en 1881 pour faire la distinction entre la 

condensation de gaz sur les surfaces et l'absorption de gaz, le processus par lequel les 

molécules de gaz pénètrent dans une substance (Gaballah et Kilbertus, 1998 ; Kuang et al., 

2013). L'adsorption à l'interface soluté/solide est un phénomène de nature physique ou 

chimique par lequel des molécules d'un effluent liquide ou gazeux se fixent sur une surface 

solide. Alors, l’adsorbat a été nommée  la substance retirée de la phase liquide et 

l’adsorbant est la phase solide sur laquelle l'accumulation a lieu (Sreeremya, 2017). 

 

II.2.2 Types de l’adsorption 

L'adsorption se produit lorsque les conditions énergétiques ou cinétiques permettent aux 

molécules de se fixer à la surface de l’adsorbant. Par conséquent, il est utile de distinguer en 

fonction de la nature des forces de surface deux grandes classes d'adsorption (adsorption 

physique et chimisorption) (Karge et Weitkamp, 2008 ; Berger et al., 2011) (Figure II.1, 

Tableau II.1).   
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Figure II.1 illustration schématique de l’adsorption physique et chimique 

 (Idée du schéma a été extraite de Hu, (2004))  

 

II.2.2.1 Adsorption physique (ou physisorption) 

L'adsorption physique se produit à basse température. Les molécules sont adsorbées sur 

plusieurs couches (multicouches) avec des chaleurs d'adsorption inférieures à 20 kcal/mol 

(Colombani Bosinco, 1997). Les forces électrostatiques telles que les liaisons hydrogène ou 

les forces de Van der Waals (liaisons physiques plus faibles) assurent l'interaction entre les 

molécules de soluté (adsorbat) et les surfaces solides (adsorbant) (Senesi et al., 1989). 

Complétées par diverses contributions électrostatiques (polarisation, interactions champ-

dipôle et gradient de champ-quadrupôle), qui peuvent être importantes, voire dominantes, 

pour les adsorbants polaires (Karge et Weitkamp, 2008). L'adsorption physique est un processus 

rapide et réversible.  

II.2.2.2 Adsorption chimique (ou chimisorption) 

La chimisorption est un phénomène d'adsorption impliquant une ou plusieurs liaisons 

chimiques covalentes ou ioniques entre un adsorbat et un adsorbant (Koller, 2005). La 

chimisorption est généralement irréversible et modifie les molécules adsorbées. Ceux-ci ne 

peuvent pas être accumulés sur plus d'une seule couche. Les forces impliquées dans la 

chimisorption sont beaucoup plus fortes et impliquent un degré substantiel de transfert ou de 

partage d'électrons, comme dans la formation d'une liaison chimique. Par conséquent, la 

chimisorption est très spécifique et les énergies d'adsorption sont généralement beaucoup plus 

élevées que celles de l'adsorption physique (Karge et Weitkamp, 2008). La chaleur d'adsorption 

relativement élevée est comprise entre 20 et 200 Kcal/mol (Ferro-Garcia et al., 1998). 
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Dans le tableau II.1, sont récapitulées les principales caractéristiques de chaque type 

d’adsorption. 

Tableau II.1 : Comparaison des deux types d’adsorption (Karge et Weitkamp, 2008) 

Adsorption physique (physisorption) Adsorption chimique (chimisorption) 

Faible chaleur d'adsorption (1,0 à 1,5 fois la 

chaleur latente d'évaporation). 

Chaleur d'adsorption élevée (> 1,5 fois la 

chaleur latente d'évaporation). 

Non spécifique. Très spécifique. 

Monocouche ou multicouche. Monocouche uniquement. 

Pas de dissociation des espèces adsorbées Peut impliquer une dissociation 

N'est significatif qu'à des températures 

relativement basses. 

Possible dans une large gamme de 

températures. 

Rapide, non activé, réversible. Activé, peut être lent et irréversible. 

Pas de transfert d'électrons, bien qu'une 

polarisation de l’adsorbat puisse se produire. 

Transfert d'électrons conduisant à la 

formation d'une liaison entre l’adsorbat et la 

surface de l’adsorbant. 

 

II.2.3 Description des étapes d’adsorption 

L'adsorption se traduit par une diminution globale de la concentration d'un ou plusieurs 

éléments dans la phase liquide. Cet ou ces éléments vont être piégés à la surface et/ou dans les 

pores de l’adsorbant. L’adsorption  est le résultat d'une succession de plusieurs étapes 

intermédiaires. En effet, pour qu'un adsorbat achève son parcours de fixation au site 

d'adsorption, il doit passer par au moins quatre étapes décrites ci-dessous (Figure II.2) 

(Kislenko, 2002 ; Hu et al., 2021) : 

1. Diffusion en vrac : l'adsorbat diffuse de la phase liquide externe vers la phase liquide 

près de la surface de l'adsorbant.  

2. Diffusion externe : diffusion de l’adsorbat à travers le film liquide jusqu'à la surface de 

l’adsorbant.  

3. Diffusion interne : transfert de l’adsorbat de la structure poreuse à la surface externe 

de l’adsorbant vers le site actif interne.  

4. Réactions d'adsorption au contact des sites actifs internes. Une fois adsorbé, l’adsorbat 

est considéré comme immobile.  
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Figure II.2 : Schéma des étapes de transfère de l’adsorbat au sein de l’adsorbant  

(Idée du schéma a été extraite de Hu et al, (2021)) 

 

II.2.4 Principaux facteurs influençant le phénomène de l’adsorption 

De nombreux paramètres et propriétés peuvent affecter l’adsorption d’une substance sur 

un matériau adsorbant, parmi les plus importants on cite : 

II.2.4.1 Température 

La physisorption est généralement un processus exothermique, son développement est 

donc favorisé à basse température. En revanche, la chimisorption est endothermique (Errais, 

2011). 

II.2.4.2 Nature de l'adsorbat 

Toutes les substances ne s'adsorbent pas de la même manière. La capacité de rétention du 

polluant est une fonction de :  

✓ Sont énergie de liaison, et sa concentration dans le milieu liquide.  

✓ Sa structure et sa taille de l’adsorbat ; un haut poids moléculaire réduit sa diffusion dans les 

pores de l’adsorbant,  

✓ Sa solubilité, plus la solubilité d'une substance dans un solvant est faible, meilleure est son 

adsorption. 
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II.2.4.3 Nature de l’adsorbant 

Les matéraux adsorbants sont caractérisés par des propriétés physico-chimiques, 

mécaniques et géométriques. La capacité d'adsorption dépend largement des propriétés de 

l'adsorbant. Les principales caractéristiques de l'adsorbant sont les suivantes (Pennell, 2002 ; 

Peñafiel et al., 2019 ; Bardestani et al., 2019 : Iwuozor et al., 2021):  

✓ Surface spécifique: constitue la surface disponible pour les espèces adsorbées. Les 

adsorbants courants ont de grandes surfaces spécifiques, supérieures à 500 m2/g, et se 

caractérisent par une très forte microporosité ;  

✓ Propriétés physicochimiques de la surface (présence de groupements ionisables, de 

groupements fonctionnels réactifs, etc...). Va moduler la nature de la liaison 

adsorbant/adsorbat ; 

✓ La taille et la forme des particules : des particules de petite taille améliorent la capacité 

d’adsorption car elles facilitent la diffusion dans l’adsorbant ; 

✓ La densité des particules : qu’elle soit proche ou très différente de celle de la solution à 

traiter, elle a une certaine influence sur l’adsorption ; 

✓ La dureté et la résistance des particules : elles n’influencent pas directement la capacité 

d’adsorption. Mais, il est préférable d’éviter l’usure et la détérioration des particules de 

l’adsorbant, surtout s’il est amené à subir des cycles de régénération 

II.2.4.4 pH du milieu à traiter 

Pour la plupart des adsorbats, le pH du milieu à traiter affecte le taux de leur rétention sur 

l’adsorbant, car ce dernier influe sur la charge superficielle de l’adsorbant et les espèces du 

polluant (Paul et al., 2006 ; Argun et al., 2007).  

 

II.2.4.5 Polarité de l’adsorbant et de l’adsorbat 

Pour qu’il y’ait une bonne adsorption il faut qu’il y’ait d’abord une affinité entre le solide 

et le soluté. En règle générale, les solides polaires adsorbent préférentiellement d’autres corps 

polaires. Par contre, les solides non polaires adsorbent préférentiellement des substances non 

polaires (Bougdah, 2007). 
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II.3 Modélisation de l’adsorption 

II.3.1 Cinétique d’adsorption 

La cinétique d'adsorption, exprimée en capacité de rétention de soluté en fonction du 

temps de contact, est l'une des caractéristiques les plus importantes définissant l'efficacité 

d'adsorption (Baret et al., 1968). Les études de la cinétique d'adsorption jouent un rôle 

important dans l'identification du temps d’équilibre étant le temps de contact optimal pour un 

processus d'adsorption.  Dans l'adsorption en phase aqueuse, deux modèles de réaction 

cinétique (c'est-à-dire les équations du pseudo-premier-ordre et du pseudo-second-ordre), le 

modèle d'Elovich et le modèle de diffusion intraparticule ont été largement appliqués pour 

décrire mathématiquement les constantes de la cinétique d'adsorption (Tran et al, 2017). 

II.3.1.1 Modèle de la cinétique du pseudo- premier- ordre 

Le modèle cinétique du pseudo premier ordre  a été proposé pour la première fois par 

Lagergren (1898). Ce modèle est exprimé par la relation suivante (Eq.(1)): 

          qt = qe (1 - 𝑒−𝐾1𝑡)                                                                                             …(1) 

Où : 

k1 : La constante de vitesse pour une cinétique du pseudo premier ordre (min-1). 

qt: la capacité d’adsorption à l’instant t(mg/g). 

qe  : la capacité d’adsorption à l’équilibre (mg/g). 

 

Le pseudo-premier ordre suppose l'adsorption d'une molécule d'adsorbat sur un site 

actif à la surface de l'adsorbant. 

II.3.1.2 Modèle de la cinétique du deuxième ordre 

Le modèle décrit le processus de sorption comme étant contrôlé par la chimisorption 

impliquant le partage ou l'échange d'électrons entre le soluté et l'absorbant. Il suppose 

l'adsorption d'une molécule d'adsorbat sur deux sites actifs sur la surface de l’adsorbant. La 

vitesse de réaction de pseudo-seconde-ordre dépend de la quantité adsorbée sur la surface de 

l'adsorbant et de la quantité adsorbée à l'équilibre. L’équation de la cinétique de pseudo-

second ordre proposée pour la première fois par Blanchard et al., (1984) est la suivante 

(Eq.(2))  : 

                         qt= 
𝑞𝑒

2𝐾2𝑡

1+𝑞𝑒𝐾2𝑡
                                                                               …(2) 

K2 : constante de vitesse d'adsorption du modèle de pseudo-seconde-ordre (g.mg-1.min-1). 



Partie I                                     Chapitre II : Théorie de l’adsorption et généralités sur la bentonite 

 

 
29 

qt : La capacité d’adsorption  à l’instant t(mg/g). 

qe : La capacité d’adsorption  à l’équilibre (mg/g). 

 

II.3.1.3 Modèle d’Elovich 

L’équation d’Elovich (McLintock, 1967) décrit principalement l'adsorption chimique sur 

des adsorbants très hétérogènes, mais elle ne donne aucun mécanisme d’interaction précis 

pour adsorbat - adsorbant (Tong et al., 2011).  

Ce modèle est représenté par l’équation suivante (Eq.(3)):  

                                      
𝑑𝑞

𝑑𝑡
 = α e(β q𝑡)                                                                                …(3) 

En simplifiant l’équation d’Elovich  dans les conditions initiales : αβ >> t, qt = 0 à t = 0 et  

qt = t à t = t, l’équation s’écrit sous sa forme nonlinéaire comme suit (Eq.(4)): 

                                q
t
=

1

β
× ln (1+α×β×t )                                                                            …(4) 

Où : 

α : Le taux d’adsorption initiale en (mg/g/min) 

β : La constante de désorption (mg/g) liée à l'étendue de la couverture de surface et à l'énergie 

d'activation pour la chimisorption. 

 

II.3.1.4 Modèle de la diffusion intra particule 

Selon le modèle proposé par Weber et Morris (1963), lorsque l’adsorption est contrôlée 

par la diffusion intraparticule, la fraction de soluté adsorbée varie proportionnellement avec la 

racine carrée du temps (t1/2) durant l'étape initiale de la cinétique d'adsorption. Le modèle de 

la diffusion intra particule est représenté par l’équation suivante (Eq.(5)) : 

                    qt = Kint.t
1/2 + Ci                                                                                     …(5) 

Kint : La constante de la diffusion  intraparticule  (mg/g min 1/2) 

qt : Quantité adsorbée au temps t (mg.g-1) 

Ci : représente la valeur de l’épaisseur de la couche limite (mg/g)  

t : temps (min) 

La courbe qt= f(t1/2) sera linéaire. De plus, si cette courbe passe par l'origine, alors la 

diffusion intraparticule est la seule étape de limitation de la vitesse de l'ensemble du processus 

d'adsorption (Ngah et al., 2008). Cependant, si les données présentent une multi-linéarité alors 

une combinaison de deux ou plusieurs étapes influent sur ce processus (Deng et Shi, 2015). 
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II.3.2 Isothermes d'adsorption 

Tous les systèmes adsorbant/adsorbat ne se comportent pas de la même manière. Les 

phénomènes d'adsorption sont généralement étudiés à travers leur comportement isotherme. 

Une isotherme décrit la relation qui existe à l'équilibre d'adsorption entre la quantité adsorbée 

et la concentration de soluté dans un solvant donné à une température constante (Gregg et al., 

1948). 

II.3.2.1 Classification des isothermes d'adsorption 

Les isothermes d’adsorption des substances dissoutes sont analogues par leurs formes 

générales aux isothermes d’adsorption relatives aux gaz (EL-Geundi, 1991). Il y a deux 

classifications des isothermes d’adsorption (celles de Brunauer, Emett et Teller et celles de 

Giles) : 

II.3.2.1.1 Classification de Brunauer, Emett et Teller    

La figure II.3 illustre la forme de chaque type d’isothermes, selon la classification 

proposée par Brunauer, Emett et Teller (Brunauer et al., 1938). 

 

Figure II.3 Classification des isothermes selon Brunauer (Brunauer et al., 1938 ; Abebe et al. ; 

2018) 

Avec :  x = P / Po ; P : pression à l’équilibre ; Po : pression de vapeur saturante ;  

m : masse de produit adsorbé par unité de matériau adsorbant. 
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a) Les isothermes de type I 

Sont typiques d’une adsorption en monocouche. Elles correspondent au remplissage de 

micropores avec saturation lorsque la couche est totalement remplie. Cette isotherme traduit 

une interaction relativement forte entre l’adsorbat et l’adsorbant et elle est entièrement 

réversible sur tout le domaine de pression (Langmuir, 1916). 

b) Les isothermes de type II 

Correspondent en général à l’adsorption multicouches sur des surfaces non 

microporeuses, ou d’une combinaison d’un type I et une isotherme de type II (remplissage de 

micropores suivi d’une adsorption multicouche sur une surface externe) (Jurinak et al., 1957). 

c) Les isothermes de type III 

Sont relativement rares et indiquent la formation des couches poly moléculaires dès le 

début de l’adsorption. On y constate un manque d’affinité entre l’adsorbat et l’adsorbant et 

des interactions adsorbat- adsorbat relativement fortes. 

d) Les isothermes de type IV  

Peuvent résulter de la formation de deux couches successives d’adsorbat sur une surface 

non poreuse très homogène. Dans ce cas, les sites d’adsorption de la seconde couche ne 

commencent à se remplir que quand la première couche est à peu près complète. 

e) Les isothermes de type V 

Reflètent une forte interaction entre les adsorbats. De plus, l’existence d’une hystérésis 

entre l’équilibre d’adsorption ou de désorption peut être expliquée par l’existence de 

mésopores où l’adsorbat se retrouve sous forme condensée. 

f) Les isothermes de type VI 

Présentent des marches caractéristiques d’une adsorption multicouche sur une surface 

non poreuse très homogène (hautement uniforme). 

II.3.2.1.2 Classification de Giles 

L’allure de la courbe isotherme varie selon le couple adsorbant-adsorbat étudiée. Les 

isothermes d’adsorption de soluté à solubilité limitée ont été classées par Grilles et ces 

collaborateurs (Otabbong, 1990) en quatre principales classes (Figure II.4).  
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Figure II.4 Classification des types d’isothermes d’adsorption selon (Giles et al., 1974) 

 

Ces isothermes ont été reliées assez précisément à divers modes de fixation (Schubert et 

al., 1971) : 

• La forme « H » est un cas particulier de la forme « L », où la pente initiale est très élevée. 

C’est le cas quand le soluté exhibe une forte affinité pour le solide. 

• La forme « L » correspondrait plutôt aux faibles concentrations en soluté dans l’eau. 

L’isotherme est de forme convexe, ce qui suggère une saturation progressive du solide. 

Quand Ce tend vers zéro, la pente de l’isotherme est constante. 

• La forme « S » présente un point d’inflexion révélateur d’au moins deux mécanismes 

d’adsorption. C’est le cas, par exemple, quand une première couche de soluté est d’abord 

adsorbée puis quand l’adsorption d’une ou plusieurs couches supplémentaires devient 

favorisée. 

• La forme « C » est une droite passant par zéro ce qui signifie que le rapport  
𝑞𝑒

𝐶𝑒
 (appelé 

coefficient de distribution (Kd) est constant. C’est souvent le cas de l’adsorption sur les 

argiles. 
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II.3.2.2 Les modèles d’isothermes d’adsorption 

Une grande variété de modèles d'isothermes d'adsorption a été appliqués dans la 

littérature. Parmi ceux-ci, les modèles de Langmuir et de Freundlich sont les plus utilisés, 

suivis par le modèle de Dubinin-Radushkevich, en raison de l'utilité des paramètres de leurs 

paramètres du modèle, de leur simplicité et de leur facilité d'interprétation (Tran et al ; 2017).  

II.3.2.2.1 Isotherme de Langmuir 

Le modèle de Langmuir (Langmuir, 1918) a été basé sur les hypothèses initiales 

suivantes : 

• L’adsorbant présente une capacité d’adsorption limitée (qmax) ; 

• Tous les sites actifs sont identiques ; 

• Les sites actifs ne peuvent complexer qu’une seule molécule de soluté (adsorption  

monocouche) ; 

• Il n’y a pas d’interactions entre les molécules adsorbées.  

Le modèle isotherme de Langmuir sous sa forme non linéaire est exprimé par l'équation 

(Eq.(6)): 

                 qe = 
𝑄𝑚𝑎𝑥𝐾𝐿𝐶𝑒

1+𝐾𝐿𝐶𝑒
                                                                                                      …(6) 

Où 

       • qe : est la capacité d'adsorption de l'adsorbant à l'équilibre (mg/g), 

       • 𝑄𝑚𝑎𝑥 : est la capacité maximale d'adsorption à saturation de Langmuir (mg/g), 

       • Ce : est la concentration d'adsorbat en solution à l'équilibre(mg/L), 

       • KL : est la constante d'adsorption à l'équilibre de Langmuir (L/mg) liée à 

        l'énergie d'adsorption qui reflète quantitativement l'écart entre l'adsorbant et l'adsorbat. 

Notons que la favorabilité d’une adsorption peut encore se définir à partir du facteur de 

séparation adimensionnel RL (Vunain et al, 2017) : 

                            RL = 
1

1+𝐾𝐿.𝐶0
                                                                                                                                                …(7) 

• Si RL >1, alors les conditions de l’adsorption sont défavorables. 

• Si RL <1, alors les conditions de l’adsorption sont favorables. 

• Si RL = 0, alors l’adsorption est irréversible. 
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II.3.2.2.2 Isotherme de Freundlich  

Le modèle empirique de Freundlich (Freundlich, 1906) est un modèle qui s’applique à de 

nombreux cas, notamment dans le cas de l’adsorption multicouche avec possibles interactions 

entre les molécules adsorbées. L'expression nonlinéaire de l'équation de Freundlich est donnée 

comme suit (Eq.(8)) :  

                       qe = 𝐾𝐹𝐶𝑒

1

𝑛                                                                               …(8) 

Où 

qe : est la capacité d'adsorption de l'adsorbant à l'équilibre(mg/g), 

Ce : est la concentration d’adsorbat en solution à l'équilibre(mg/L), 

KF : est la constante de Freundlich associée à la capacité d'adsorption ((mg/g)/(mg/L)1/n) 

n : (sans dimension) est le facteur d'hétérogénéité. La valeur de n comprise entre 0 et 10 

       indique que l'adsorption est favorable (Kumar, 2006). 

 

II.3.2.2.3 Isotherme de Dubinin-Radushkevich  

Le modèle de Dubinin-Radushkevich (Dubinin, 1947) ne fait pas l’hypothèse d’une 

surface homogène ou d’un potentiel d’adsorption constant, comme le modèle de Langmuir. Sa 

théorie de remplissage du volume des micropores repose sur le fait que le potentiel 

d’adsorption est variable et que l’enthalpie libre d’adsorption est reliée au degré de 

remplissage des pores (Ngah et al., 2008). L’isotherme non linéaire de Dubinin-Radushkevich 

est donnée par l’équation : 

                                    q
e
= q

DR
e-KDRε

2

                                                                                            …(9) 

Où : 

𝒒𝑫𝑹 ∶ Capacité maximale d’adsorption dans les micropores (mg/g) 

𝑲𝑫𝑹 : Constante liée à l'énergie d'adsorption (mol2/kJ2) 

E = 
1

√2KDR
 (kJ/mol), est l'énergie moyenne d'adsorption qui est nécessaire pour transférer 1 

mole d'ions de la phase liquide à la surface du solide.  

 

 = RTln(1+ 
1

Ce
).  ε est le potentiel de Polanyi (kJ/mol); R est la constante des gaz parfaits 

(kJ/mol K), T est la température (K). 

 



Partie I                                     Chapitre II : Théorie de l’adsorption et généralités sur la bentonite 

 

 
35 

L’énergie moyenne d'adsorption (E) calculée à partir de l'isotherme de Dubinin-

Radushkevich fournit des informations importantes au sujet des propriétés du processus 

d'adsorption physique ou chimique (Hamdaoui et al., 2007 ; Tran et al., 2016). 

• E< 8 kJmol−1 : la physisorption domine le mécanisme de sorption. 

• E est entre 8 et 16 kJ mol−1, l'échange ionique est le facteur dominant. 

• E>16 kJmol−1 : la sorption est dominée par la chimisorption. 

 

II.4 Etude thermodynamique de l’adsorption 

L’étude thermodynamique est un élément indispensable pour prédire les mécanismes 

d'adsorption (par exemple, les mécanismes physiques et chimiques) (Tran et al, 2016 ; 2017). 

Généralement, une variation ou une transformation d'un système est accompagnée d'une 

variation de l’énergie libre de Gibbs' (ΔG°) (de Oliveira et al., 2022). Les paramètres 

thermodynamiques peuvent être calculés selon les lois de la thermodynamique à l'aide des 

équations suivantes (Tran et al, 2016 ; 2017) :  

                             G°= - RTlnKc                                                                                 …(10) 

Où : 

Kc : Constante d’équilibre 

R : constante de gaz parfaite 8, 31447 J.mol-1.K-1 

T : température °K. 

 

Dans le cas de molécules réagissant sur une surface, l'énergie de Gibbs est constituée de 

deux termes, un terme d'enthalpie (ΔH°) représentant l'énergie d'interaction entre la molécule 

et la surface d'adsorption, et un terme d'entropie (ΔS°) (Farooq et al., 2022), indiquant la 

modification et l'arrangement de molécules en phase liquide et en surface. Ainsi, la relation 

liant ΔG°, ΔH° et ΔS° comme suit : 

                   ΔG° = ΔH° – TΔS°                                                                                        ...(11) 

Où :  

ΔH° (KJ.mol-1)  est la variation d’enthalpie. 

ΔS° (J.mol-1.K-1) est la variation d’entropie. 

T (en Kelvin (K)) est la température absolue. 

 

En général, le phénomène d'adsorption est toujours associé à un processus thermique qui 

peut être exothermique (ΔH° < 0) ou endothermique (ΔH° > 0) (Joshi et Manocha, 2017). 
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Bien que le signe négatif de la valeur de ΔG° indique le phénomène spontané de la 

sorption du métal. Alors que le signe positif de la valeur de ΔG°, montre que le phénomène de 

la sorption est réversible (Tazerouti et Amrani, 2010). La mesure de la chaleur d'adsorption, 

ΔH°, est le principal critère de distinction entre chimisorption et physisorption. Typiquement, 

l'énergie libre de physisorption varie de -20 à 0 kJ/mol, tandis que celle de chimisorption varie 

de -400 à -80 kJ/mol (Labidi et al., 2016). 

Afin de déterminer les paramètres ΔG°, ΔH° et ΔS°en utilise l’équation de Van't Hoff. 

L'équation bien connue de Van't Hoff est obtenue en substituant Eq. (10) dans Eq. (11): 

                                     LnKc = 
ΔS°

R
 - 

1

T
 x 

ΔH°

R
                                                                     …(12) 

La valeur de G° est calculée de l’équation (11). La pente et l’intersection de la droite 

lnKC en fonction de 1/T sont utilisées pour évaluer les valeurs d'entropie (S°) et d'enthalpie 

(H°), respectivement. 

 

Selon la littérature, la dérivation de la constante d'équilibre KC la plus employée peut être 

effectuée à partir du coefficient de distribution (Kd) ou des constantes des isothermes 

d'adsorption (KF de  Freundlich ou KL de Langmuir) : 

1. Constante d’équilibre dérivée du coefficient de distribution Kd  

Dans ce cas et dans la constante d’équilibre Kc est remplacé par Le coefficient de 

distribution (Kd) qui est défini comme suit (Biggar et Cheung,1973) :   

                       Kd= 
qe

Ce
                                                                                         …(13) 

Où : 

qe est la capacité d’adsorption à l’équilibre (mg/g), Ce est la concentration résiduelle en 

cuivre à l’équilibre (mg/L). Alors l’unité de Kd est en L/g. 

Canzano et al. (2012) ont proposé de convertir  le coefficient de distribution Kd (L/g) à 

Kd (sans dimension) par la multiplication de Kd (L/g)  par le facteur 103. Ce chiffre (103) a été 

proposé en se basant sur le fait que :  1 L correspond à 1Kg = 103g.     

2. Constante d’équilibre dérivée de la constante KF de Freundlich      

La constant KF ((mg/g)/(mg/L)1/n) est obtenue après application du modèle de Freundlich 

(Freundlich, 1906):     q
e 

= KFCe

1

n  aux points expérimentaux. La constante de Freundlich KF 

((mg/g)/(mg/L)1/n) peut être obtenue sans dimension comme suit ( Tran et al, 2016) :  
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                            Kc = 
𝑲𝑭 ρ

𝟏𝟎𝟎𝟎
  (

106

ρ
)(1−

1

𝑛
)
                                                                              …(14) 

Où : 

 ρ est la densité de l’eau pure (en admet ρ  ~ 1.0 g/mL).   

 

3. Constante d’équilibre dérivée de la constante KL de  Langmuir  

La constant KL (L/mg) est obtenue après application du modèle de Langmuir (Langmuir, 

1918): q
e
=

Q
max

KLCe

1+KLCe
  aux points expérimentaux. 

• KC peut être calculé comme il a été reporté par Milonjic´(2007; 2009) et  Tran et 

al. (2017) selon l’équation Eq(15): 

              KC = 106 KL                                                                                                                                                         …(15) 

Où: 

le facteur 106 est la densité de l'eau (considérant que la densité de l'eau pure est de 1,0 g/mL) 

et le terme :106 KL est sans dimension. 106: (1 L = 106 mg, la densité de la solution est de 1 

g/ mL). 

• KC peut être aussi calculé comme il a été reporté par Zhou et Zhou (2014) 

comme suit: 

             KC = Mm. 55,5 .103 . KL                                                                                                                                   …(16) 

Où: 

Mm (g/mol) est le poids moléculaire du polluant (l’adsorbat), 55,5 est le nombre de moles de 

l’eau pure par litre  (1000 g/L divisé par 18 g/mol) et le therme: Mm. 55,5 .103 . KL est sans 

dimension. 103 (l’unité de Mm. 55,5. KL, est (g/mol).

𝑔

𝐿
𝑔

𝑚𝑜𝑙

 . (L/mg) = g/mg, en multiplie par 103 

pour obtenir KC sans dimension. 

 

II.5 Critères de choix d’adsorbants industriels 

Les adsorbants industriels doivent répondre à un certain nombre de critères dont les plus 

importants sont (Moreau, 2003) : 

✓ La capacité d'adsorption pour les composants à retenir, 

✓ Grande efficacité, 

✓ La sélectivité entre les composants à adsorber et les constituants à laisser passer, 

✓ Résistance physique, 

✓ Prix peu élevé 
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✓ La désorbabilité (capacité à la désorption dans des conditions de température et de 

pressions acceptables) des composants retenus qu'il est nécessaire de récupérer lorsque 

l'adsorbant est saturé. 

 

II.6 Données générales sur les argiles 

L'argile est la partie altérée de la roche qui expose la surface de l'écorce Terrestre (Bailey, 

1980). Ils sont généralement formés par l'altération des minéraux de la roche sous l'action des 

eaux de surface ou des fluides hydrothermaux (Guggenheim, 1995). Les schémas de 

formation des argiles sont souvent complexes et perturbés dans les phénomènes géologiques 

naturels ; par conséquent, ils sont toujours accompagnés d'impuretés (Lenoble, 2003). 

L'argile, en tant que roche, est constituée d'une variété de très petites particules telles que : 

carbonates, silice, alumine, sulfures, oxydes et hydroxydes de fer, oxydes de manganèse, 

matière organique (Carrado et al., 2006).  

Les argiles, ou roches argileuses sont un mélange de minéraux et d’impuretés cristallines 

(Ombaka, 2016). Souvent hydratés, de forme lamellaire ou fibreuse, telles que les argiles 

sableuses, les argiles calcaires ou marnes et les argiles bitumeuses (Dill, 2020). 

Selon plusieurs chercheurs (Varma, 2002 ; Caillère et al., 1982 ; Murray, 2006), l’intérêt 

accordé à l’utilisation des argiles se justifie par :  

• Leur abondance dans la nature, 

• L’importance des surfaces spécifiques qu’elles développent, 

• La présence de charges électriques sur leurs  surfaces, 

• Capacité d’échange cationique, hydratation et gonflement, ce qui confèrent à ces 

argiles des propriétés hydrophiles. 

•  L’argile brute est constituée généralement d’un composant minéral de base 

(kaolinite, montmorillonite, etc…) et de certaines impuretés.  

Les argiles sont des produits de décomposition des roches siliceuses, par dégradation 

physique et mécanique puis par altération chimique (Amirouche, 2011). Elles tirent 

essentiellement leurs origines d’altération chimique de certains minéraux composant les 

minéraux parent (Grim, 1959). Les argiles ont une origine géologique secondaire (Ferrario et 

al., 2000), elles ont été formées par la dégradation des roches ignées (volcaniques) due à des 

phénomènes d’érosion et d'altération chimique sous l'action des agents atmosphériques 

(Aguilera et al., 2010). 
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II.6.1 Domaines d’application des argiles  

Selon son type, l'argile s'avère être un minéral très utile dans différents domaines (Figure 

II.5). Par conséquent, on peut fabriquer des tuiles et des briques, de la poterie en exerçant sa 

capacité de mise en forme après mélange avec de l'eau. L'argile est également utilisée pour 

fabriquer du ciment (Abi, 2014). Les argiles fournissent aux géologues des informations sur 

les conditions environnementales (source, conditions de formation, diagenèse, etc.) (Weaver, 

1960). Les ingénieurs pétroliers déduisent la condition thermique (maturité) des sédiments 

(Wenger et al., 2001). Les ingénieurs de génie civil s'intéressent aux propriétés de l'argile en 

tant que matériau industriel (réfractaire, matériau de construction). Les agronomes analysent 

les propriétés d'hydratation et d'adsorption des sols argileux pour concevoir des engrais 

(Pizzeghello et al., 2011). 

 

Figure II.5 Domaine d’application les argiles (Eslinger et Pevear, 1988). 

II.6.2 La montmorillonite 

C'est des phyllosilicates de formule de base : 4SiO2 Al2O3 2H2O, plus 

riche en silice que la kaolinite (Bozkaya et al., 2007) ; l'adsorption d'eau et la fixation de 

cations sont donc très marquées. La montmorillonite fait partie des smectites, correspondant à 

un feuillet à 3 couches : tétraédrique- octaédrique- tétraédrique (2:1) d'épaisseur 10 A° avec 

des substitutions au sein de la couche octaédrique où Al3+ est remplacé par Mg2+ (Caillère et 

al., 1982). La capacité d'échange cationique (CEC) élevée varie de 100 à 130 méq/100g 

d'argile calcinée à 900°C (Bouazza, 2012 ; Bougdah, 2007). L'une des argiles la plus connue 

de cette famille est la terre décolorante, cette argile n'est jamais pure à l'état naturel mais 
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accompagnée d'impuretés minérales (quartz, muscovite, calcite…), des minerais au moins 

75% de cette argile porte l'appellation commerciale de bentonite. 

Les montmorillonites ont la particularité de présenter différents niveaux d'organisation 

selon l'échelle d'observation (Mering et al., 2000). Dans la figure II.6, on présente les 

différentes structures de la montmorillonite et les modes d’associations en suspension. 

 

Figure II.6 Structure de la montmorillonite en multi échelle. 

 

II.6.3 La bentonite 

La bentonite est une argile de type montmorillonite. La bentonite contient généralement 

plus de 75% de la montmorillonite, dont la structure est représentée sur la figure II.7. 

 

Figure II.7 Représentation schématique de la Structure de la Montmorillonite  

(Cailler et al., 1982) 
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Les bentonites sont des minéraux avec des phases aluminosilicatées en couches 

naturellement formées (Han et al., 2019) (Figure II.8). Ces feuilles tétraédriques sont 

condensées avec des octaèdres d'oxydes métalliques dans un rapport 2:1.  

 

Figure II.8 Schéma d’un feuillet élémentaire d’un phyllosilicate (Gatineau et Tchoubar, 1973) 

 

En Algérie, les gisements de bentonite les plus importants économiquement sont situés 

en Oranie (ouest algérien). On note notamment la carrière de Maghnia (Hammam Boughrara) 

avec des réserves estimées à 1 million de tonnes et de Mostaganem (M'zila) avec des réserves 

estimées à 2 millions de tonnes (Bouras et al., 2002 ; Youcef et al., 2006 ; Bouazza, 2012 ; 

Achour et al., 2003 et AL Mardini, 2008). 

II.6.3.1 Propriétés des bentonites  

La bentonite est une roche argileuse cassante, douce et lisse au toucher, et dont la couleur 

(blanc, gris ou jaunâtre) dépend de composés minéraux étroitement associés et d'impuretés 

(substances organiques et oxydes et hydroxydes d’aluminium, oxydes et hydroxydes de 

silicium, oxydes métalliques et carbonates) (Al-Ani et Sarapää, 2008). Ainsi, certaines 

bentonites sont riches en sodium et d'autres en calcium, potassium ou magnésium (Couch et 

al., 1968). La bentonite se caractérise par de fortes capacités de gonflement, d'échange d'ions 

et d'adsorption (Bougdah, 2007 ; Bouazza, 2012 et Bouras, 2002). 

 

II.6.3.1.1 L'hydratation et le gonflement 

En présence d'eau, la bentonite peut former des solides hydratés, des gels et/ou des 

suspensions plus ou moins stables. Ceci est possible grâce aux propriétés gonflantes de cette 

argile. Ce gonflement est directement lié au nombre de couches d'eau adsorbées entre les 

feuilles (Figure II.9). La montmorillonite a les propriétés de gonflement les plus intéressantes 
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de tous les minéraux de la famille des phyllosilicates, et il est à noter que même lorsqu'elle est 

séchée à 105°C, la montmorillonite présente généralement une distance basale d'environ 12 Å, 

preuve de la présence d'eau liée entre le feuillage sa hiérarchie (Eslinger et Peaver, 1988 ; 

Mehlich., 1948). 

 

Figure II.9 Phénomène de gonflement d’une particule argileuse (Velde, 1992) 

 

II.6.3.1.2 Capacité d'échange cationique 

La capacité d’échange cationique (CEC) mesure la capacité d’une argile à échanger des 

cations. Elle mesure la concentration en cations non fixés dans la couche diffuse et dépend de 

la charge totale (i.e., charge de surface et structurale). La CEC est fonction du pH, elle est 

généralement donnée pour un pH neutre (7) (Janek et al., 2003). 

La capacité d’échange cationique (CEC) correspond au nombre de cations monovalents 

qu’il est possible de substituer aux cations compensateurs pour compenser la charge négative 

de100 grammes d’argile. Elle s’exprime généralement en milliéquivalents pour 100 grammes 

(méq/100g) (Pédro, 1994).  

Cette caractéristique est en fonction du type d’argile, de ses caractéristiques 

cristallographiques, de ses cations et du pH du milieu. Cette propriété est importante dans le 

comportement rhéologique des argiles (Chiu et al., 1990).  

 

II.6.3.1.3 Caractère colloïdal 

Le caractère colloïdal de l'argile provient de la charge négative présente à la surface des 

particules provoquant une répulsion entre les particules d'argile, et les particules n'auront plus 

tendance à s'agréger pour assurer la stabilité de la suspension. Dans le cas de la 

montmorillonite, la charge négative est formée par un noyau argileux entouré d'ions O2- et 
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OH- fortement liés, et la gravité forme un nuage d'ions positifs autour du noyau argileux, 

assurant la neutralisation du système (H+ et cations échangeables) (Issaadi, 2001). 

Les propriétés colloïdales sont d'une grande  importance pour les procédés de purification 

des argiles, car elles nous permettent d'éliminer des impuretés non argileuses de densité 

relativement élevées par sédimentation. 

II.6.3.1.4 La surface spécifique 

La surface spécifique est une caractéristique importante pour caractériser les matériaux 

poreux, qui spécifie toutes les surfaces accessibles aux particules ioniques, est exprimé en 

m2/g (Wakim, 2005). La surface spécifique d'un matériau argileux est un indicateur de sa 

susceptibilité aux phénomènes de retrait-gonflement et est donc un paramètre important dans 

le choix des méthodes de restauration.  Elle est généralement mesurée en immobilisant un gaz 

(azote) en une monocouche à la surface de chaque particule à basse température. C'est la 

méthode d'adsorption de Brunauer, Emmett et Teller (méthode BET) (Lamb, 1943 ; Brunauer 

et al., 1938). On peut distinguer : 

✓ Les surfaces des plans extérieurs formant les bases des particules, ce sont les surfaces 

externes. 

✓  Les surfaces cumulées de tous les plans des feuillets, qui limitent les espaces 

interfoliaires, appelées surfaces internes. 

✓ Les surfaces qui marquent latéralement les limites des feuillets, ce sont les surfaces 

latérales. 

 

II.6.3.1.5 Charges des surfaces argileuses 

Les minéraux argileux se caractérisent par une surface électrique non neutre (Figure 

II.10). Il existe deux types de charge :  

✓ une charge permanente ou structurelle liée aux substitutions ioniques (Al3+ pour Si4+ dans 

le tétraèdre, Mg2+ ou Fe2+ pour Al3+ dans l’octaèdre), de signe négatif. 

✓ une charge de surface variable selon le pH du milieu, liée aux réactions chimiques qui se 

produisent à la surface des minéraux ou suite à l’adsorption de surfactants, de signe (+) ou (-). 
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Figure II.10 Adsorption à l’équilibre et échange ionique (Carretero M. I., 2002). 

II.6.3.1.6 Espace interfoliaire 

Les espaces qui se trouvent entre les feuillets peuvent être vides ou remplis pour les 

phyllosilicates (Figure II.11). Ils sont vides lorsque les différents feuillets sont neutres et liés 

entre eux par des liaisons de Van der Waals dans le cas des minéraux 2:1 type de smectite 

(Pédro, 1994). Ils sont occupés par des cations dès que les feuillets de l’édifice présentent un 

déficit de charge à la suite de substitutions isomorphiques. 

 

Figure II.11 Représentation schématique de la structure d’une montmorillonite (Grim, 2011) 

II.6.4 Synthèse des travaux sur l’élimination du cuivre sur bentonite 

La bentonite a été largement utilisée pour la rétention du cuivre en solutions aqueuses. La 

bentonite a été testée à l’état brut et après activation. L’activation (ou la modification) est un 

procédé classique qui consiste à améliorer les propriétés d’adsorption de l’argile en lui faisant 

subir un traitement physique (thermique) ou chimique (par utilisation d’un acide, une base ou 

un sel). 
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Les résultats concernant l'élimination du cuivre avec l'argile de bentonite naturelle 

activée par un acide (de Almeida et al., 2014), activée par un hydroxyle (Wongkoblap et al., 

2013) et activée par un sel (Shamim et al., 2016) sont significatifs et prometteurs.  

En Algérie, Selon certains travaux de recherche publiés (Boufatit et al., 2011 ; Cherifi-

Naci et al., 2015 ; Djebbar et al., 2015 ; Ouakouak et Youcef, 2016 ; Ouakouak, 2017.  Zahaf 

et al., 2018 ; Bouazza et al. 2018 ; Ouakouak et al., 2020 et Athman et al., 2020), il semble 

que la bentonite algérienne naturelle et traitée est un adsorbant efficace pour l'élimination du 

cuivre des solutions aqueuses. On présente quelques résultats :  

• Boufatit et al. (2011) : L’utilisation de la bentonite de Mostaganem activée en présence de 

HCl (0,05 M) a permis d’atteindre un rendement d’élimination de Cu2+ de l’ordre de 96 % 

après 90 min de temps de contact. 

• Ouakouak (2017):  La bentonite de Maghnia (Algérie) a été utilisée à l’état brut et après 

activation chimique par l’acide sulfurique (H2SO4). L’activation de la bentonite a été 

effectué dans un réacteur de 500 cm3 à un rapport massique H2SO4/Bentonite = 0,2. 

L’efficacité d’élimination des ions Cu2+ a été 85,6 % pour la bentonite brute ; et 27,8 % 

pour la bentonite activée. 

• Athman et al. (2020) : La bentonite d’El Menia (Ghardaia, Algérie) traitée avec une 

solution 0,05 M HCl, a montré une bonne efficacité d’élimination du cuivre (93 %) 

pendant 40 minutes d’agitation. 

Selon les résultats de ces travaux, il en ressort également que l'efficacité de la bentonite 

est affectée par de nombreux facteurs, tels que la surface spécifique, la valeur initiale du pH 

de la solution aqueuse, la concentration initiale de cuivre ou la quantité d'adsorbant utilisée et 

de nature de la bentonite.  

 

II.7 Conclusion 

Au cours de ce chapitre, on a fait une synthèse décrivant le phénomène d’adsorption. 

Cette synthèse bibliographique nous a permis de conclure que : 

• L’adsorption d’un polluant à la surface d’un adsorbant peut être physique ou chimique ou  

une combinaison des deux types. L’adsorption d’un tel polluant peut avoir lieu selon quatre 

étapes de transfert et peut être influencée par plusieurs paramètres concernant le milieu 

aqueux, l’adsorbant et l’adsorbat.  
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• Plusieurs modèles cinétiques sont utilisés afin de décrire le mécanisme de transport de 

l’adsorbat à la surface et dans les pores de l’adsorbant.  

• La modélisation de l’équilibre d’adsorption par l’utilisation de différents modèles 

isothermes permis de confirmer si l’adsorption est favorable ou non et de décrire la 

répartition de l’adsorbat entre sur la phase solide à l’équilibre 

• Les argiles font partie de la famille des phyllosilicates. La bentonite est une argile qui 

contient généralement plus de 75% de la montmorillonite. Elle est caractérisée par une 

surface spécifique importante et par une capacité d’adsorption, d’échange ionique et de 

gonflement considérable. La bentonite est largement testée pour la rétention du cuivre en 

solution aqueuses. L’utilisation de la bentonite comme adsorbant a été testé à l’état brut ou 

après modification. 
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I.1 Introduction 

Dans ce chapitre, nous présentons les propriétés physico-chimiques des solutions 

utilisées pour les tests d'adsorption. Différentes méthodes de détermination de ces 

paramètres sont également décrites. Nous décrirons également les différents adsorbants 

utilisés et les différentes techniques utilisées pour la caractérisation, afin d'évaluer leurs 

propriétés physico-chimiques, des caractérisations systématiques ont été réalisées.  

Enfin, nous décrirons la procédure suivie lors de la réalisation des tests d'adsorption du 

cuivre en solution aqueuse sur chaque adsorbant sélectionné. 

 

I.2 Solution mère de cuivre 

Du sulfate de cuivre penta-hydraté (CuSO4, 5H2O) (Sigma-Aldrich) de qualité analytique 

a été utilisé pour la préparation des solutions aqueuses de 1000 mg/L de Cu2+ en eau distillée. 

Cette solution a été diluée à différentes concentrations selon l’essai réalisé lorsque cela était 

nécessaire.  

 

I.3 Caractéristiques physico-chimiques de l’eau du rejet industriel 

Les eaux usées industrielles testées sont issues de l’entreprise des industries du câble 

(ENICAB) située à Biskra (Figure I.1). Ces eaux ont été utilisées avant traitement.   

L'entreprise des industries du câble de Biskra est une société algérienne chargée de la 

fabrication de câbles électriques, offrant une gamme large et diversifiée de produits 

comprenant des câbles basse tension, des câbles industriels, des câbles moyenne tension et 

des câbles haute tension nus. 

Les caractéristiques physiques et chimiques des eaux usées industrielles sont indiquées 

dans le tableau I.1.  Il semble que le pH de cette eau usée est légèrement acide (pH ~ 6,08). 

La conductivité est supérieure à 1000 μS/cm, cette eau usée est donc fortement minéralisée. 

On peut noter la présence de niveaux élevés de calcium (124 mg/L), magnésium (550 mg/L), 

chlorure (784) et sulfate (754 mg/L) dans cette eau usée. La concentration moyenne de cuivre 

est de 18,10 mg/L. Une telle concentration de ce métal est bien supérieure à la norme 

algérienne pour les rejets industriels liquides (0,5 mg/L) et à la valeur limite imposée pour 

l’industrie de transformation des métaux (1,5 mg/L) indiquées dans le Journal Officiel de la 

République Algérienne (JORA ; 2006). 
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Figure I.1 Localisation et exemple de la production de l’ENICAB-Biskra (Google image) 

 

Tableau I.1 Caractéristiques physiques et chimiques des eaux usées de l'ENICAB 

Paramètre 
Valeur 

moyenne 

Valeur maximale autorisée  

(JORA, 2006) 

Température                        (C°)  24 < 30 

pH                                        - 6,08 6.5-8.5 

Conductivité                    (µS/cm) 4470 - 

TH                                  (méq/L) 52 - 

Ca2+                                (mg/L) 124 - 

Mg2+                               (mg/L) 550 - 

Cl-                                   (mg/L) 784 - 

SO4
2-                               (mg/L) 754 - 

TAC                                (méq /L) 3,94 - 

Ammoniaque (NH3-N)       (mg/L) 1,4 - 

Cu2+                                  (mg/L) 18,10 

0,5   Rejets liquides industriels 

1,5   Industrie de transformation des métaux 

 
                                                                                                                                                       - : Non fixé 
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I.4 Détermination des paramètres physico–chimiques des échantillons d’eau  

I.4.1 pH 

Le pH des échantillons a été mesuré par utilisation d’un pH mètre de laboratoire WTW 

INOLAB instruments - pH 7310P.  La mesure a été réalisée après étalonnage de l’appareil  

avec des solutions tampons à pH égal à 4,01 et 7. 

 

Figure I.2 pH mètre utilisé pour mesurer le pH des échantillons d’eau. 

 

I.4.2 Conductivité 

La conductivité est exprimée en milli siemens/ cm ou en µ siemens/cm et mesurée en 

trompant la sonde du conductimètre de type LF 315 dans l’échantillon et en attendant la 

stabilité de la lecture.  

 

Figure I.3 Conductimètre Bioblocscientific LF 315 
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I.4.3 Titre hydrométrique (TH) 

 La dureté totale ou hydrométrique (TH) est la somme des concentrations en Ca2+ et 

Mg2+. Le mode opératoire suivi pour la détermination du TH consiste à prélever 100 ml d’eau 

à analyser, ajouter 5 ml de solution tampon (pH = 10) et une pincée d’indicateur coloré (Noir 

Eriochrome T). Enfin, on verse la solution d’EDTA jusqu’au virage du rouge vieux au bleu 

vert, ce volume versé correspond à la dureté totale (en °F) (Rodier, 2009) (Figure I.4). 

       

                                        Avant titrage                       Après titrage à l’EDTA 

Figure I.4 Détermination du TH par complexométrie à l’EDTA 

 

I.4.4 Dosage du calcium (Ca2+) 

La teneur en ions Ca2+ a été déterminée par complexométrie à l’EDTA dans un milieu 

alcalin à   pH = 12, en ajoutant à 50 ml de l’échantillon 5 ml de NaOH (1 M) avec le 

Murexide comme indicateur coloré. Le titrage est réalisé avec une solution de l’EDTA (N= 

0,02 éq/l) jusqu’au virage pourpre. Le volume versé correspond à la dureté calcique (en °F) 

(Tardat-Henry et Beaudry, 1984) (Figure I.5). 

      

Avant titrage                    Au point de virage 

Figure I.5 Dosage du calcium par complexation à l’EDTA 
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I.4.5 Détermination de la concentration du Magnésium (Mg+2) 

 La différence entre la dureté totale et la dureté calcique donne directement la dureté 

magnésienne (la teneur en magnésium), exprimée en degrés français (Rodier, 2009). 

 

I.4.6 Dosage des chlorures (Cl-) 

 Les chlorures sont dosés en milieu neutre par une solution titrée de nitrate d’argent 

(AgNO3), en présences de chromate de potassium (K2CrO4) jusqu’à apparition d’une 

coloration rouge brique, c’est le principe de la méthode de Mohr (Rodier, 2009) (Figure I.6). 

 

                                

         Avant titrage                   Après  titrage par nitrate d’argent 

 
Figure I.6 Détermination de la concentration des ions chlorures (Cl-) 

 

I.4.7 Détermination de la teneur des ions sulfates (SO4
-3) 

 Le dosage est effectué grâce à un photomètre PALINTEST (Figure I.7) réglé à une 

longueur d’onde de 520 nm, la gamme de mesure varie de 0 à 200 mg/l. On passe à la dilution 

de l’échantillon avant mesure si la première lecture dépasse la gamme de mesure. 
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 Figure I.7 Photomètre PALINTEST 5000 

 

I.4.8 Titre alcalimétrique complet (TAC)  

 

L’échantillon d’eau à analyser est additionné de quelques gouttes (2 à 3) de 

méthylorange puis titré à l’aide d’une solution de l’acide sulfurique (N/50) jusqu’au virage du 

jaune à l’orange (Figure I.8). Le TAC est exprimé en milliéquivalents par litre ou en degrés 

français (Tardat-Henry et Beaudry, 1984).  

 

 
Figure I.8 Mode opératoire de la détermination du TAC 
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I.4.9 Détermination de de la teneur de NH3-N 

Le dosage de l’azote ammonical a été réalisé par utilisation d’un spectrophotomètre multi 

paramètres de type HI 83200-02 (Figure I.9). Le mode opératoire de la détermination de la 

concentration a été décrit par le catalogue de l’appareil. 

 

 
 

Figure I.9 Multiparamètre HI 83200-02 pour le dosage de NH3-N 

 

I.4.10 Méthode de dosage du cuivre 

La concentration des ions Cu2+ dans les échantillons d'eau a été déterminée par utilisation 

d'un photomètre à flamme d'absorption atomique modèle Schimadzu AA-6200 (Figure I.10).  

Pour mesurer la teneur de cuivre dans un échantillon d’eau, on doit procéder à l'étalonnage de 

l’appareil. Pour chaque 50 ml de l’étalon ou de l’échantillon, on ajoute 0,035 ml d’acide 

nitrique. Pour déterminer la teneur en cuivre dans l'échantillon à analyser, nous procédons de 

même que pour les étalons. On note la lecture correspondante puis, en utilisant l'équation de 

la courbe d'étalonnage, on calcule la concentration inconnue en cuivre.  
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Figure I.10 Dosage du cuivre dans les échantillons prélevés par utilisation du 

Spectrophotomètre à absorption atomique-Schimadzu AA-6200 

(Laboratoire pédagogique du Département d’Agronomie-Université de Biskra) 

 

I.5 Description des adsorbants utilisés 

I.5.1 Bentonite brute de Mostaganem (BB) 

La bentonite locale utilisée, à savoir la bentonite brute (BB), a été fournie par ENOF 

(Entreprise nationale des produits miniers non ferreux et des substances utiles). Cette argile 

naturellement abondante et disponible localement dans le gisement de M'Zila à Mostaganem 

(Algérie). Le cation majoritaire dans cette argile est le calcium, ceci lui confère le caractère 

calcique (Tableau I.2). 

Tableau I.2 : Caractéristiques physico-chimiques de la bentonite brute de Mostaganem  

(ENOF, 2004) 

pH 
Cations échangeables (méq/100g) 

Ca++ Mg++ Na+ K+ 

9,1 46,7 8,1 7,8 6 

 

A l'état brut. La bentonite utilisée a été tamisée pour obtenir des particules de taille 

inférieure à < 2 μm, elle a été séchée à 75 °C puis broyée. 

 

I.5.2 Protocole de préparation des bentonites Modifiées 

I.5.2.1 Bentonite modifiée en présence de MgCl2 (B-MgCl2) 

On suivant le protocole proposé par Hussain et al.(2016), la bentonite traitée avec MgCl2 

a été obtenue en introduisant 50 g de la BB dans 500 mL d'une solution 1 M de MgCl2, 6H2O 



Partie II                                                                                             Chapitre I : Matériel et méthodes 

 

 
55 

et en agitant pendant 24 heures. Le mélange filtré a été lavé à l'eau distillée jusqu'à disparition 

des ions chlorure. L'argile a ensuite été séchée à 110 °C et désignée B-MgCl2 (figure I.11). 

Figure I.11 Schéma explicatif des étapes de l’activation de la bentonite par MgCl2 

 

I.5.2.2 Bentonite modifiée en présence de NaOH (B-NaOH) 

    La bentonite traitée avec NaOH a été préparée en suivant le protocole proposé par 

Wongkoblap et al.(2013). En a mélangé 50 g de la BB avec une solution de NaOH (1 N) à un 

rapport pondéral de 20 % dans un réacteur de 250 mL. Sous agitation continue, le mélange a 

été chauffé à environ 100 °C pendant 1 heure. La bentonite traitée a ensuite été filtrée et lavée 

avec de l'eau distillée jusqu'à ce que le pH du filtrat soit compris entre 6 et 7 (Figure I.12, 

Figure I.13). Enfin, l'argile a été séchée à 110 °C et nommée B-NaOH. 

 

Figure I.12 Schéma explicatif des étapes de l’activation de la bentonite par NaOH 
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Figure I.13 Réacteur utilisé pour l’activation de la bentonite 

 

I.5.2.3 Bentonite modifiée en présence de H2SO4 (B- H2SO4) 

La bentonite traitée avec H2SO4 a été obtenue par l'introduction de 50 g de BB dans un 

Réacteur de 250 mL, suivie de la solution d'acide sulfurique (10 % H2SO4) dans un rapport 

massique de 20 % (Wongkoblap et al., 2013). Le mélange a ensuite été chauffé à environ 100 

°C pendant 1 heure.  La bentonite activée est ensuite filtrée et lavée avec de l'eau distillée. 

Lorsque toute trace d'acide a disparu et ne donne plus lieu à la réaction des sulfates avec le 

chlorure de baryum, la bentonite a été séchée à 110 °C pendant 1 heure. L'argile a été 

nommée B-H2SO4 (Figure I.14). 

 

Figure I.14 Schéma explicatif des étapes de l’activation de la bentonite par H2SO4 
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I.6 Description des techniques de caractérisation des adsorbants utilisés  

Les adsorbants testés ont été caractérisés en utilisant différentes techniques : 

I.6.1 Détermination du point de charge zéro (pHPZC) 

Le point de charge zéro (pHPZC) a été mesuré selon la méthode décrite par Zbair et al 

(2018) et Noh et Schwarz (1989).  Le pH initial (pHi) de solutions de NaCl 0,01 M (50 mL) a 

été ajusté à une plage de pH de 2 à 11 en ajoutant des gouttes de HCl 0,1 M ou NaOH 0,1 M. 

Ensuite, 50 mg de de l’adsorbant ont été ajoutés à chaque solution. Les suspensions ont été 

agitées pendant 24 h à température ambiante et le pH final des solutions (pHf) a été mesuré. 

Le pHpzc est obtenu par le tracé du pHf-pHi de la solution en fonction du pHi. Le pHpzc de 

l’adsorbant est le point où le pH initial et le pH final ont la même valeur. 

 

I.6.2 Analyse par diffraction des rayons X 

Cette méthode de caractérisation peut mettre en évidence des informations sur la 

structure cristalline des matériaux (telles que leur texture et leur cristallinité). Les 

phénomènes de diffraction sont causés par l'interaction des ondes électromagnétiques, telles 

que les rayons X, avec le milieu périodique des substances cristallines. 

 La structure des adsorbants testés a été interprétée après obtention du spectre obtenu sur 

une plage de 2θ de 2°-70° par la diffraction des rayons X sur poudre (DRX), à l'aide du 

diffractomètre à rayons X (Miniflex 600) (Figure I.15).  

 

 

 
Figure I.15 Appareil utilisée pour la mesure DRX des adsorbants utilisés (Rigaku-MINIFLEX-

600) (Laboratoire de recherche LPCMA –Université de Biskra) 
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I.6.3 Analyse par ATR-FTIR 

Les groupes fonctionnels de surface de chaque adsorbant testé ont été identifiés par la 

spectroscopie infrarouge à transformée de Fourier et à réflexion totale atténuée (ATR-FTIR) 

dans la gamme de nombres d'onde de 400 à 4000 cm-1 en utilisant le Spectrum Two de Perkin 

Elmer (Figure I.16).  

 

 

             

Figure I.16 Technique de la détermination du spectre ATR-FTIR par utilisation du Perkin elmer 

spectrum two (Laboratoire de recherche LPPNM –Univ-Biskra) 

 

 

I.6.4 Analyse MEB-EDX 

Afin d'étudier la morphologie de surface et la composition chimique de surface des 

adsorbants testés, en a déterminer les images MEB en conjonction avec l'EDX (Energy 

Dispersive X-ray spectroscopy) de chaque adsorbant en utilisant un microscope électronique à 

balayage VGA3 Tescan (Figure I.17).  La métallisation garantit que tout échantillon introduit 

dans un microscope électronique à balayage est conducteur afin de contrer les effets de 

charge, qui est la cause de nombreux artefacts d'imagerie et peut même rendre l'observation 

impossible. 
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 Etape 1: Métallisation de l’adsorbant          Etape 2 : Obtention de l’image MEB et de l’EDX 

 
Figure I.17 Appareils utilisés (VGA3 TESCAN) pour la détermination de l’image MEB et de 

l’EDX des adsorbants (Laboratoire de recherche LPCMA – Université de Biskra) 

 

 

I.6.5 Analyse BET 

Les caractéristiques texturales des échantillons de chaque adsorbant (Surface spécifique 

BET ; Langmuir surface spécifique ; Surface des micropores ; Surface externe ; Volume total 

des pores) ont été obtenues à partir d'isothermes d'adsorption-désorption de N2, méthode 

décrite par Brunauer, Emmett et Teller, par utilisation de l’appareil Micromeritics ASAP 2010 

V5.00 au niveau du Centre de Recherche Nucléaire de Draria (CRND)-Alger).   

 

I.7 Description des essais d’adsorption 

Les essais ont été réalisés à l'aide d'un agitateur magnétique en mettant en contact 

l'échantillon (50 mL) avec une dose bien déterminée de l'adsorbant. La séparation solide 

/liquide de l'échantillon prélevé a été réalisée par filtration sous vide à l'aide d'une membrane 

de 0,45 μm de porosité. Pour chaque échantillon filtré en mesure le pH et la teneur résiduelle  

en ion cuivre. Tous les tests d'adsorption dans des solutions synthétiques ont été réalisés à pH 

= 5,5 (sauf pour l'étude de l'influence du pH). Les solutions HCl (0,1 M) ou NaOH (0,1 M) 

ont été utilisés pour ajuster le pH initial des solutions. 

 Les quantités de cuivre adsorbées sur les argiles à tout moment (qt (mg/g)), à l'équilibre 

(qe (mg/g)), et le pourcentage d'élimination du cuivre (%), ont été calculés à partir des 

équations 17, 18 et 19 : 

qt =  
(Co - Ct)

m
 V                                                                                                                    …(17) 

qe =  
(Co - Ce)

m
 V                                                                                                                   …(18) 
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Rendement d’élimination de cuivre (%) =  
(C0 – Ce) )

C0

 100                                                   …(19) 

Où C0 (mg/L), Ct (mg/L) et Ce (mg/L) sont la concentration initiale, la concentration au temps 

t et les concentrations de cuivre à l'équilibre, V (L) est le volume de la solution de métal et m 

(g) est la masse de l'adsorbant utilisé. 

 

I.7.1 En solutions synthétiques 

Les paramètres de réaction ont été modifiés, notamment l'influence du temps d'agitation 

(2 à 6 heures), le pH de la solution (de 2 à 10), l'effet de la dose de bentonite (de 0,1 à 4 g/L) 

et la teneur initiale en ions métalliques (de 1 à 100 mg/L), l'effet de la vitesse d'agitation (100 

à 1500 tours/min) et l'effet de la température de la solution pendant le traitement (25, 30, 40 et 

50 °C). 

 

I.7.2 Application aux eaux du rejet industriel 

En utilisant les eaux usées industrielles de l’entreprise d'industrie du câble (ENICAB) 

située à Biskra (Algérie), l'influence du temps d'agitation (2 à 5 heures) a été testée. A cela 

s’ajoute l’étude de l’effet de la dose de l’adsorbant et de la vitesse d’agitation (100 à 1500 

tours/min). 

 

I.8 Analyse des modèles appliqués aux résultats expérimentaux par les fonctions 

d'erreurs 

Les fonctions d'erreur sont des équations statistiques utilisées pour mesurer l'écart entre 

les données prévues théoriquement et les valeurs des données expérimentales réelles. Les 

modèles non linéaires de la cinétique et des isothermes d’adsorption ont été validées à l 'aide 

de deux fonctions d'erreur statistique différentes, à savoir le coefficient de détermination (R2) 

et le chi carré (χ2). On conclut que le modèle est applicable si la valeur de χ2 la plus proche de 

zéro et la valeur de R2 est la plus proche de l'unité (Kumar et Sivanesan, 2006). 

                                R2 =
∑(𝑞𝑒,𝑒𝑥𝑝−𝑞𝑒,𝑐𝑎𝑙𝑐)

2

∑(𝑞𝑒,𝑒𝑥𝑝−𝑞𝑒,𝑚𝑒𝑎𝑛)
2                                                            ...(20) 

                                 2=∑
(𝑞𝑒,𝑒𝑥𝑝−𝑞𝑒,𝑐𝑎𝑙𝑐)

2

𝑞𝑒,𝑐𝑎𝑙𝑐

                                                                                                      …(21) 

Où : 
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• q e,exp (mg/g) est la quantité de l’élément adsorbée par unité de masse à l'équilibre 

obtenue à partir de l'équation  

• qe,calc(mg/g) est la capacité de l'adsorption obtenue à partir du modèle après l'utilisation 

de Origin 2018. 

• qe,mean(mg/g) est la moyenne des valeurs de qe,exp . 

                        

Pour le modèle linéaire de diffusion intraparticulaire, la somme résiduelle des carrés (RSS) a 

été également déterminée. La fonction RSS est un outil statistique utilisé par plusieurs 

chercheurs pour juger de l'accord entre la quantité expérimentale du polluant adsorbé et la 

quantité calculée adsorbée (Boparai et al, 2011). Plus la valeur est faible, plus la courbe est en 

adéquation avec les valeurs expérimentales. Elle est exprimée par l'équation suivante 

(équation (22)) :  

                         RSS = ∑ (q
e,exp

-q
e,calc

)2n

i=1                                                                                 …(22)   

 

I.9 Conclusion 

Au cours de ce chapitre nous avons donné un aperçu sur les solutions traitées ainsi que 

les méthodes de détermination des paramètres physico-chimiques de ces solutions. Nous 

avons donné une description de la bentonite de Mostaganem à l’état brut ainsi que sur les 

protocoles de préparation des bentonites obtenues par modification de l’argile brute (B-

MgCl2, B-NaOH et B-H2SO4). Les méthodes de caractérisation de ces adsorbants ont été 

également décrites. Une description des essais expérimentaux d’adsorption du cuivre sur 

chaque adsorbant a été faite pour ceux effectués en solutions synthétiques d’eau distillée et en 

eaux de rejet industriel.  
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II.1 Introduction 

La bentonite est généralement composée de montmorillonite, qui appartient à la famille 

des smectites (Bhattacharyya et al., 2008). Elle est utilisée à l’état brute ou modifiée dans une 

large éventail d'activités (de Pablo et al., 2011). L'activation ou la modification est le 

processus d'amélioration des propriétés d'adsorption des argiles en les soumettant à des 

traitements thermiques ou chimiques (Hu et al., 2010). L'activation chimique, comme dans 

notre cas, la bentonite est activée avec un acide fort (acide sulfurique) H2SO4, une base forte 

(NaOH) et un sel de MgCl2.  

Le but de ce chapitre est d’étudier les caractéristiques physico-chimiques des bentonites 

brutes et modifiées avec H2SO4, NaOH et MgCl2. La modification de bentonite est confirmée 

avec le résultat des analyses par diffraction de rayons X (DRX), Analyse par spectroscopie 

infrarouge à transformée de Fourier à réflectance totale atténuée (ATR-FTIR), Analyse par 

microscopie électronique à balayage (MEB) et analyse BET pour la surface spécifique. 

 

II.2 Diagramme de diffraction des rayons X (DRX)  

Les diagrammes de diffraction des rayons X des échantillons sont présentés dans la 

Figure II.1. Le diffractogramme des rayons X de la bentonite brute a montré un pic 

caractéristique à 2θ = 7,07° (d = 12,50 A°). Un tel motif est caractéristique de la smectite 

montmorillonite et est en bon accord avec les travaux antérieurs (Mohammed-Azizi et al., 

2013 ; Djebbar et al., 2016 et Bouazza et al., 2006). D'autres pics correspondant à l'illite et à 

la kaolinite sont apparus à 2θ = 8,78° (d = 10,06 A°) et 2θ = 12,37° (d= 7,15A°) 

respectivement. Cela signifie que la Montmorillonite, l'Illite et la Kaolinite sont les principaux 

minéraux argileux qui ont été identifiés dans la bentonite brute testée. En outre, la bentonite 

brute contient des impuretés qui sont caractérisées par une forte réflexion à 2θ = 26.68° 

identifiées comme quartz, calcite avec des pics à 2θ = 29,44° et 47,55°, respectivement et 

feldspath avec une réflexion à 2θ = 30,74°. Des impuretés associées de montmorillonite, illite, 

kaolinite et quartz ont également été trouvées dans tous les adsorbants. Le feldspath et la 

calcite (à 2θ = 47,55°) considérés comme des impuretés dans l'argile à l’état brut ont 

fortement diminués dans l'échantillon activé par l'acide sulfurique (H2SO4) et la bentonite 

traitée en présence de MgCl2. Le traitement de la bentonite avec H2SO4, MgCl2, et avec 

NaOH a augmenté les valeurs du pic caractéristique d001 de la montmorillonite de 12,50 A° à 

14,77 A°, 14,87 A° et à 14,93 A°. Ce phénomène est accompagné par le déplacement de sa 

position de 7,07° à 5,98°, 5,94° et 5,92 A°, respectivement, ce qui confirme que la bentonite 

brute a été modifiée après traitement. 
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Ceci est en accord avec les résultats antérieurs (Mohammed-Azizi et al., 2013 ; Djebbar 

et al., 2016 ; Bouazza et al., 2006 ; Zahaf et al., 2018 et Ouakouak et al., 2020). 

L'augmentation de la distance intercouche d001 peut être attribuée à l'intercalation du ligand 

inorganique, qui est préférentiellement orienté parallèlement au plan de la couche (Bouazza et 

al., 2006). Il est également connu que le processus de traitement à l'acide élimine par 

lessivage les impuretés telles que la calcite et certains ions tels que Mg2+, Ca2+ et Al3+ 

(Mohammed-Azizi et al., 2013). 

 

 

Figure II.1 Diagrammes DRX des bentonites brute et traitées 

 

II.3 Analyse par spectroscopie infrarouge à transformée de Fourier à réflectance totale 

atténuée. 

Les spectres infrarouges à transformée de Fourier à réflectance totale atténuée (ATR-

FTIR) des bentonites brute (BB) et activées sont présentés dans la Figure II.2. Toutes les 

fonctions détectées ont prouvé la structure aluminosilicate de l'argile. La présence de 

molécules d'eau est due à l'adsorption liée à la propriété de gonflement du matériau. La bande 

observée à 3620 cm-1 est caractéristique des smectites alumineuses (Petit et al., 2003). Le pic 

à 3620 cm-1 pourrait être attribué à la vibration d'étirement -OH des groupes Al-OH et à la 

vibration d'étirement -OH de l'eau liée, respectivement (Chang et al., 2020). De même que la 

bande à 915 cm-1 de déformation (Pushpaletha et al., 2005). Une bande faible (moins intense) 

remarquée à 3697 cm-1 est attribuée aux vibrations de valence de la liaison hydroxyle (-OH) 
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dans l'espace lamellaire (Tyagi et al., 2006 ; Liu et al., 2009) des bentonites brute et traitées. 

En outre, pour les quatre argiles, la bande d'absorption à 1640 cm-1 peut être attribuée à la fois 

à la vibration d'étirement OH et à la déformation de δ(H2O) (Boufatit et al., 2011 ; Bouazza  

et al., 2006).  

Une large bande apparue à 1000 cm-1, correspond à la vibration Si-O de la couche 

tétraédrique de la bentonite (Zahaf et al., 2018 ; Angar et al., 2017 ; Baziz, 2010).  Trois 

vibrations de flexion des groupes hydroxyles associés à Al3+ à 915 cm-1 (Al-OH-Al), Fe3+ à 

875 cm-1 (Al-Fe-OH) et Mg2+ à 836 cm-1 (Al-Mg-OH) confirment la substitution dans la 

couche octaédrique (Tyagi et al., 2006).  Le reste des bandes entre 1000 et 525 cm-1 dans tous 

les échantillons est dû aux vibrations d'étirement de Si-O, Si-O-Si, OH attaché aux groupes 

Al3+, Fe3+ et Mg2+ et aux impuretés de quartz de silice, respectivement (Boufatit et al., 2011 ; 

Chang et al., 2020 ; Dib et al., 2009).  Les pics de vibration caractéristiques de la 

montmorillonite se situent à 467,5 cm-1 (flexion Si-O-Si) (Djebbar et al., 2016). Le principal 

changement de spectres que l'on retrouve après traitement avec H2SO4 et MgCl2 est la 

disparition de la bande d'absorption centrée à 1429 cm-1 indique la libération des anions 

carbonate (CO3
-2). Ceci est dû à la dissolution de la calcite (CaCO3) (Khalil et al., 1988). Ces 

résultats ont confirmé l'absence de calcite, comme le montrent les diagrammes DRX. 

 

Figure II.2 Spectre infrarouge à transformée de Fourier à réflectance totale atténuée (ATR-

FTIR) des bentonites brutes et traitées. 
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II.4 Analyse par microscopie électronique à balayage (MEB) 

Les micrographies MEB des argiles testées (Figure II.3) ont montré une structure 

cristalline avec de multiples vides et micropores d'agrégats de smectite pseudo-sphériques. 

D'autres fragments non façonnés agglomérés sont également visibles. Ce lissage présente une 

porosité élevée des particules de bentonite qui lui confère le caractère d'être un bon adsorbant. 

      
 

      
 

 
 

Figure II.3 Micrographies par microscopie électronique à balayage (MEB) de bentonites brutes 

et traitées. 

B-H2SO4 

BB-20 µm 

B-MgCl2 

B-NaOH 

BB-10 µm 

Feuilles 
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L'analyse EDX (Tableau II.1) confirme que le cation prédominant dans la bentonite 

brute est le calcium et que l'argile est un aluminosilicate. La teneur en magnésium augmente 

après le pilonnage de 2,53 % à 3,03 % dans B-MgCl2, ce qui pourrait confirmer l'intercalation 

d'ions magnésium dans le réseau de la bentonite. Ceci est associé à une diminution 

significative de la teneur en calcium de 6,73 % à 0,43 %. De même, pour B-NaOH, la teneur 

en sodium augmente après le traitement avec NaOH de 0,82 % à 1,44 %. Dans le cas de B-

H2SO4, la diminution de la teneur en calcium (de 6,73 % à 2,03 %) et en magnésium (de 2,53 

% à 0,93 %) confirme que le processus de traitement acide entraîne l'élimination de certains 

ions tels que Mg2+ et Ca2+. 

 

Tableau II.1 Analyse EDX des bentonites brute et traitées (Composition (% en poids)). 

Elément BB B-H2SO4 B-MgCl2 B-NaOH 

O 50,31 52,66 50,04 52,71 

Si 26,33 30,88 33,36 25,61 

Al 8,70 8,58 8,76 7,46 

Ca 6,73 2,03 0,43 6,29 

Mg 2,53 0,93 3,03 1,65 

Na 0,82 0,5 0,33 1,44 

Fe 4,50 4,36 3,98 4,78 

Cu 0,08 0,06 0,07 0,06 

 

 

II.5 surfaces spécifiques  

Les isothermes d'adsorption-désorption de N2 et la distribution de la taille des pores des 

bentonites brutes et traitées sont présentées dans la figure II.4. Les quatre tracés des 

isothermes des échantillons présentent des isothermes similaires de type IV selon la 

classification des isothermes IUPAC (Maged et al., 2020).  

En outre, les quatre échantillons contenaient des boucles d'hystérésis H3 à une pression 

relative P/P0 supérieure à 0,45, que l'on retrouve toujours sur les solides constitués 

d'agglomérats de particules avec une taille ou une forme non uniforme de pores en forme de 

fente (Maged et al., 2020). Ces résultats ont confirmé l'isotherme pour matériau argileux 
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stratifié, probablement en raison de la formation de multicouches et à la condensation 

capillaire dans les mésopores (diamètre des pores 2-50 nm). 

 

Figure II.4 N2 adsorption-desorption isothermes des adsorbants testés. 

 

Les résultats obtenus dans le tableau II.2 montrent que l'activation avec H2SO4, MgCl2 et 

NaOH de la bentonite brute a augmenté de manière significative la surface spécifique (de 

19,81 à 21,281, 34,03 et 56,50 (m2/g), respectivement. Et le volume total des pores (de 

9,45.10-4 à 19,24.10-4, 33,72.10-4 et 56,61.10-4 (cm3/g), respectivement.  

 

Tableau II.2 Paramètres texturaux des adsorbants préparés 
 

Paramètre BB B-H2SO4 B-MgCl2 B-NaOH 

Surface spécifique BET (m2/g) 19,81 21,281 34,03 56,502 

Langmuir surface spécifique (m2/g) 30,94 32,796 51,54 85,621 

Surface des micropores (m2/g) 2,387 4,435 7,935 13,187 

Surface externe (m2/g) 17,422 16,847 26,095 43,315 

Volume total des pores (cm3/g) 9,45.10-4 19,24.10-4 33,72.10-4 56,61.10-4 

Diamètre moyen des pores (A°) 15,90 45,67 40,21 37,411 
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II.6 Charge de surface  

Le pH du point de charge nulle (pHPZC) est lié à la capacité de l'adsorbant à libérer des 

protons (Huang et al., 2017).  Comme le montre la figure II.5, on peut constater que le pHPZC 

est de 9,2 pour la BB,  7,65 pour B-H2SO4, 9,68 pour B-NaOH et 7,52 pour B-MgCl2.  Le 

point de charge nulle (pHPZC) de l'adsobant désigne le pH de la solution auquel la charge nette 

de sa surface est nulle. Lorsque le pH de la solution > pHPZC, l'adsorbant se comporte comme 

une surface négative et comme une surface positive lorsque le pH de la solution < pHPZC 

(Wong et al., 2018).  

 

 

Figure II.5 pH du point de charge nulle (pHPZC) des adsorbants testés. 

 

II.7 Conclusion 

Les résultats rapportés dans ce chapitre caractérisent que la Montmorillonite, l'Illite et la 

Kaolinite sont les principaux minéraux argileux qui ont été identifiés dans les bentonites 

testés et toutes les bentonites contiennent des impuretés. Toutes les fonctions détectées ont 

prouvé la structure aluminosilicate de l'argile et montré une structure cristalline avec de 

multiples vides et micropores d'agrégats. 
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III.1 Introduction 

Le but de cette phase de notre étude était de tester l'élimination du cuivre en utilisant 

quatre adsorbants Bentonite brute (BB), Bentonite activée avec H2SO4 (B-H2SO4), Bentonite 

activée avec NaOH (B-NaOH) et bentonite activée avec MgCl2 (B-MgCl2) dans des solutions 

synthétiques de l'eau distillée et en eaux résiduaires riches en ions cuivre. Ces tests 

permettront de comprendre les mécanismes et les facteurs qui affectent la rétention de cuivre 

sur chaque adsorbant. Au cours des essais d'adsorption, l'influence de certains paramètres 

réactionnels seront pris en considération comme : la cinétique d'adsorption, le pH initial, le 

dosage de l'adsorbant, la teneur initiale en ions Cu(II), la vitesse d'agitation et l’effet de la 

température. Afin de comprendre le mécanisme d'adsorption de cuivre sur chaque adsorbant, 

on appliquera aux données expérimentales des modèles cinétiques comme le pseudo-premier-

ordre (PFO), le pseudo-second-ordre (PSO), Elovich et la diffusion intra-particule. Les 

isothermes de Langmuir, Freundlich et Dubinin Radushkevich serviront à décrire l'équilibre 

d'adsorption.  

 

III.2 Essais en solutions synthétiques   

III.2.1 Etude de la cinétique d’adsorption du cuivre 

Les essais d’adsorption ont été réalisés sous agitation magnétique, en mettant en contact 

50 mL d’une solution à concentration initiale de cuivre de 10 mg/L avec une dose de 1 g/L de 

l'adsorbant. Le temps d’agitation a été varié entre 2 à 6 heures. 

Les résultats obtenus sont présentés dans la figure III.1(a). Ces résultats ont montré qu'à 

l'équilibre, l'adsorption du cuivre sur les argiles BB, B-MgCl2 et B-H2SO4 a été atteinte en 30 

min. Alors que l'équilibre a été atteint après 4 heures en utilisant la B-NaOH. L'efficacité 

d'élimination du cuivre était de 49,51 %, 54,03 %, 96,61 % et 99,87 % en utilisant BB, B-

H2SO4, B-MgCl2 et B-NaOH, respectivement. 

Les données cinétiques ont été simulées en utilisant les modèles non linéaires de Pseudo-

premier- ordre (PFO) (Lagergren, 1898), Pseudo-second-ordre (PSO) (Blanchard, 1984) et 

Elovich (McLintock, 1967). Le modèle linéaire de diffusion intraparticule (Weber et Morris, 

1963) a été également testé. Rappelons que les formes de ces modèles sont exprimées par les 

équations Eq. (1) à Eq. (5), respectivement : 
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Modèle du Pseudo-premier-ordre (PFO):          q
t   

= q
e 

(1-e-k1)                                       … (1) 

Modèle Pseudo-second-ordre (PSO):            q
t
 = 

q
e
2k2t

1+q
e
k2t

                                                     …(2) 

Modèle Elovich :                                  q
t 
= 

1

β
 ×ln(1+α×β×t)                                              …(4) 

Modèle de diffusion Intraparticule :                q
t
= kintt

1/2 + C                                            … (5) 

Où: 

• qe et qt sont respectivement la quantité de cuivre adsorbée (mg/g) à l'équilibre et au 

temps t (min).  

• k1 (min-1) est la constante de vitesse pour le Pseudo-premier-ordre. 

• k2 est la constante de vitesse pour le Pseudo-second-ordre (g/ min. mg).  

• α est le taux de sorption initial (mg/(g/min)) et β est la constante de désorption (mg.g-1) 

liée à l'étendue de la couverture de surface et à l'énergie d'activation pour la 

chimisorption. 

• kint (mg/g.min1/2) est la constante de vitesse de diffusion intraparticule et C est une 

constante liée à l'épaisseur de la couche limite (mg/g). 

 

  
Figure III.1 (a) Effet du temps de contact sur l'adsorption de Cu(II) en solutions 

synthétiques sur les bentonites brute et traitées et tracés des modèles cinétiques PFO, PSO et 

Elovich, (b) Modèle de diffusion intra-particulaire.  (Cu(II)0 = 10 mg/L, dose de l'adsorbant 

= 1 g/L, pH0 = 5,5) 
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Comme le montre la figure III.1 (a), les données expérimentales de l'adsorption de 

Cu(II) sur chaque bentonite testée en fonction du temps ont été décrites par des modèles 

cinétiques (PFO, PSO et Elovich). Les paramètres cinétiques correspondants à chaque modèle 

sont présentés dans le tableau III.1. A partir de ces résultats, il en ressort que tous les 

systèmes d'adsorption étudiés sont mieux décrits par le modèle non linéaire PSO sur toute la 

plage de temps de contact avec une valeur plus élevée du coefficient de détermination (R2 > 

0,90) par rapport aux autres modèles. Outre les coefficients de détermination, l'évaluation de 

l'adéquation des modèles cinétiques résulte également de la comparaison entre les valeurs de 

la capacité d’adsorption calculées (qe, cal) et les valeurs déterminées expérimentalement (qe, 

exp). D'après les résultats présentés dans le tableau III.1, on peut remarquer que les qe 

calculées par le modèle PSO étaient plus proches et comparables aux valeurs déterminées 

expérimentalement (qe, exp). En plus, le modèle a été appliqué avec une bonne signification 

statistique (valeur de 2 ≈ 0, R2 ≈ 1).  Par conséquent, l’adéquation des trois modèles non 

linéaires suit l’ordre : PSO > PFO > Elovich. Alors, pour faire le choix on peut conclure que 

l'équation PSO est le modèle approprié qui décrit la cinétique d'adsorption des ions Cu(II) sur 

les argiles testées. Ce résultat est en accord avec les résultats des études réalisées par Athmane 

et al. (2020) et Chang et al. (2020) sur l'adsorption des ions divalents (Pb2+, Zn2+, Cu2+ and 

Ni2+) par les bentonites brutes et traitées. L’adéquation de l’application de ce modèle suivi par 

le modèle Elovich signifie que l’adsorption des ions Cu(II) à la surface des bentonites testées 

est dans l’ensemble chimique. A ne pas négliger la contribution de l’adsorption physique car 

le PFO a présenté également une bonne adéquation. 

Comme la montre la figure III.1(b), les courbes de diffusion intraparticules sont 

linéaires, et aucune ligne droite ne passe par l'origine. Ce résultat indique que la diffusion 

intraparticules n’est pas la seule étape contrôlant l’adsorption de cuivre sur la bentonite 

(Bouazza et al, 2006 ; Chang et al, 2020). On peut également remarquer sur la figure III.1(b) 

que trois étapes ont régi l’adsorption de cuivre sur les bentonites brute et traitées.  

Selon les résultats présentés dans le tableau III.1, pour chaque adsorbant testé, les 

valeurs des constantes de vitesse intraparticules suivent l’ordre : kint,1 > kint, 2 > kint, 3.   Les 

premiers segments linéaires présentaient les pentes les plus fortes, ce qui suggère la diffusion 

instantanée des ions cuivre de la solution vers la surface externe de l’adsorbant et ensuite la 

rétention rapide des ions Cu(II) sur la surface extérieure au début de l'adsorption.  Au fur et à 

mesure de l'adsorption du cuivre, les secondes parties linéaires des tracés ont des pentes plus 

faibles. Les dernières parties linéaires indiquent la période d'équilibre pendant laquelle les 

taux de diffusion intraparticules de Cu(II) (kint,3) diminuent significativement et l'équilibre est 



Partie II               Chapitre III : Résultats des essais d’adsorption du cuivre en solutions aqueuses 

 

 
72 

progressivement atteint.  En comparant les résultats de diffusion intraparticule obtenus pour 

les quatre adsorbants (Tableau III.1), on constate que le kint,1 de la première étape de 

diffusion augmente avec l'ordre de grandeur de l'efficacité des adsorbants testés comme suit : 

kint,1 : B-NaOH > B-MgCl2 > B-H2SO4 > BB. La même remarque est faite pour les valeurs de 

l’intercepte C1. Cela signifie que plus l'intercepte C (Epaisseur de la couche limite) est grand, 

plus la contribution de la sorption de surface dans l'étape de diffusion est importante. 

 

Tableau III.1 Paramètres des modèles cinétique PFO, PSO, Elovich et diffusion intraparticule 

de l’adsorption des ions Cu(II) en solutions synthétiques sur bentonites brute et modifiées. 

(Cu(II)0= 10 mg/L, dose de l'adsorbant = 1 g/L, pH0 = 5,5) 

 

 

Paramètre B-NaOH B-MgCl2 B-H2SO4 

 

BB  

 

Rendement 

d’élimination du cuivre 

R (%) 

99,87 96,61 54,03 49,51 

qe,exp(mg/g) 9,987 9,661 5,403 4,951 

Modèle      

PFO 

qe,cal (mg/g) 9,638 9,36 5,130 4,718 

k1 (1/min) 

 

0,428 0,401 0,118 0,116 

R2 0,984 0,992 0,958 0,976 

2 

 

0,11 0,053 0,11 0,06 

PSO 

 

qe,cal (mg/g) 9,968 9,658 5,372 4,950 

k2 (g/mg.min) 

 

0,079 0,082 0,041 0,041 

R2 0,999 0,991 0,941 0,946 

2 0,005 0,06 0,153 0,134 

Elovich 

 (mg/g) 1,778 2,070 1,746 1,753 

 (mg/g.min) 194713,292 1,392x106 33,414 15,869 

R2 0,953 0,916 0,816 0,807 

2 0,321 0,546 0,481 0,482 

 

 

Diffusion 

Intraparticule  

 

 

1ère Etape     

     Kint, 1 (mg/g.min1/2) 0,229 0,224 0,219 0,218 

     C1       (mg/g) 1,362 1,318 0,133 0,022 

     R2 0,861 0,836 0,998 0,991 

     RSS 0,079 0,128 0,001 0,005 

2ème Etape     

   Kint, 2  (mg/g.min1/2) 0,008 0,006 0,007 0,008 

      C2    (mg/g) 2,365 2,427 1,381 1,262 

      R2 0,989 0,866 0,846 0,973 

      RSS 2,841x10-5 1,927x10-4 5,861x10-5 7,344x10-6 

3ème Etape     

       Kint, 3 (mg/g.min1/2) 0,003 0,00073 0,018 0,023 

       C3     (mg/g) 2.537 2,351 1,517 1,515 

       R2 0,974 0,832 0,838 0,925 

       RSS 1,08x10-6 6,489x10-7 0,001 7,667x10-4 
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III.2.2 Effet du pH initial 

L’effet du pH initial de la solution sur la rétention du cuivre sur les bentonites brute et 

traitées a été étudié dans l’intervalle de pH allant de 2 à 10.  La figure III.2 (a) montre que 

l’efficacité de rétention du cuivre augmente relativement avec l'augmentation du pH de 2 à 7. 

Dans la gamme de pH variant de 7 à 10, un plateau a été observé avec des différences 

négligeables dans l'adsorption du cuivre par les bentonites brutes et traitées. Cet effet mène à 

conclure que l'adsorption des ions cuivre par tous les adsorbants testés a été significativement 

influencée par le pH initial de la solution. 

Les comportements de sorption de tous les adsorbants peuvent être liés de manière 

critique à leur point de charge zéro (pHpzc). La figure III.2 (b) montre les courbes de 

détermination du pHpzc pour les bentonites brutes et traitées. Les pHpzc des bentonites 

testées ont été déterminés entre 7,52 et 9,68 (Figure III.2 (b)). 

 

Figure III.2 (a) Effet du pH sur l'adsorption du cuivre sur les bentonites (Cu(II)0 = 10 mg/L, 

dose de l'adsorbant = 1 g/L), (b) Point de charge nulle pour les adsorbants utilisés 

 

Le pHpzc est important pour les argiles amphotères comme la bentonite car il démontre 

les propriétés des surfaces à charge variable à différents pH (Chang et al., 2020). Si le pH de 

la solution est inférieur au pHpzc, les sites de surface de la bentonite ont une charge positive 

développée provenant de la protonation de la surface à charge variable (groupes OH) même si 

les sites basaux possèdent une densité de charge négative. Par conséquent, la répulsion 

électrostatique entre les sites de sorption chargés positivement et les cations métalliques a 

limité la fixation des cations sur les surfaces des adsorbants et le rendement d’adsorption des 

ions Cu(II) seront faibles.  
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Au contraire, lorsque le pH de la solution dépasse pHpzc, la charge nette sur les surfaces 

des adsorbants devient négative en raison de la déprotonation des groupes OH de surface et 

les charges négatives augmentent avec le pH de la solution. Les surfaces ayant des charges 

nettes négatives attirent les ions Cu2+ dans les solutions par action électrostatique (Chang et 

al, 2020 ; Xu et al, 2019 ; Amer et Awwad, 2017).   

D'autre part, selon Putra et al (2009) et Alexander et al (2019), selon le pH du milieu 

l’hydrolyse des liaisons Si-OH ou Al-OH dans les réseaux argileux produit différentes 

charges de surface, comme le décrits les schémas suivants :   

=Al-OH  + H+               Al-OH2
+                

Si-OH  + H+            Si-OH2
+                (pH < pHpzc)                           

 

=Al-OH + OH-             Al-O-   + H2O            

 Si-OH  + OH-         Si-O-  + H2O           (pH > pHpzc)                        

 Comme on a schématisé dans la figure III.3, à pH > pHpzc les liaisons chargées négativement 

peuvent attirer les ions Cu2+ et l’efficacité du traitement d’adsorption devient plus améliorée. 

 

Figure III.3 Liaisons possibles entre les ions cuivre et les liaisons Si-OH ou Al-OH de la 

bentonite à pH de la solution > pHpzc de la bentonite.  

 

En se basant sur les caractéristiques de la bentonite, et comme on l’a présenté dans le 

Tableau II.1, la bentonite de Mostaganem est une bentonite calcique et peut échanger 

également avec le milieu d’autres éléments chargés positivement comme le Mg2+, Na+ et K+ 

avec les ions Cu2+ dans le milieu aqueux. Ainsi les ions Cu2+ peuvent se déplacer facilement 

de la solution et se retrouver dans l’espace interfoliaire de la bentonite (Figure III.4). 
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  Figure III.4 Schématisation de l’adsorption des ions cuivre dans l’éspace interfoliaire de 

la bentonite après échange ionique avec les ions échangeables de la bentonite (Ca2+, Mg2+, Na+, 

K+,..) (Idée du schéma a été extraite de Ait Hmeid et al., (2021))  

 
 

En plus de la nature des adsorbants, une autre propriété à considérer est la spéciation du 

métal à différents pH (Chai et al, 2020 ; Dai et al, 2017). La spéciation en solution des ions 

Cu (II) a été modélisée à l'aide du logiciel Visual MINTEQ (Version 3.0) (Allison et al, 

1991 ; Gustafsson, 2011) à 25 °C en fonction de la variation du pH de la solution (Figure 

III.5). Il semble que l'adsorption à des valeurs de pH élevées (> 7) implique la formation de 

complexes métalliques (Cu2(OH)2
2+, CuOH+ et Cu(OH)3

-) ainsi que la précipitation 

d'hydroxyde (Cu(OH)2). 

 

Figure III.5 Espèces dominantes de cuivre selon la variation du pH dans une solution aqueuse à 

25°C en utilisant le logiciel Visual MINTEQ (Version 3.0) (Cu2+
0 = 10 mg/L). 
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Afin de vérifier la possibilité et la forme de rétention du cuivre à la surface de chaque 

adsorbant, on a réalisé une comparaison entre les spectres ATR-FTIR, DRX et les résultats de 

l’EDX des quatre argiles avant et après traitement à l’équilibre de la cinétique d’adsorption.  

Les résultats de l’analyse ATR-FTIR (Figure III.6 et Figure III.7) montrent qu’après 

rétention des ions cuivre on remarque une diminution des intensités des pics et un changement 

plus remarquable dans les pics –OH à 3697 cm-1 et H-O-H à 1640 cm-1 indiquant la possibilité 

de formation d’un précipité de l’oxyde/dioxide de cuivre et de l’hydroxyde de cuivre. 

Concernant le changement des intensités des autres pics, il peut être expliqué par la formation 

de complexe avec les groupes de surface. 

D’autre part, pour étudier la possibilité de formation de précipités cristallins de l’ion 

Cu(II) sur chaque adsorbant on a analysé le spectre DRX correspondant à chaque argile après 

traitement, ces spectres sont présentés dans la figure III.8 et figure III.9.  On a pu observer 

que les pics caractéristiques de Spertiniite (Cu(OH)2), Tenorite (CuO), et de la cuprite (CuO2) 

sont apparus et ces espèces sont présentes à  différent pourcentages (Tableau III.2 ).  

 

Tableau III.2: Précipités formés du cuivre à la surface des argiles après traitement d’adsorption 

aux conditions optimales de la cinétique d’adsorption 

 (Cu(II)0= 10 mg/L, dose de l’adsorbant = 1 g/L, pH0 = 5,5) 

 BB B-H2SO4 B-MgCl2 B-NaOH 

Rendement   (%) 49,51 54,03 96,61 99,87 

Temps d’équilibre 30 min 30 min 30 min 4 heures 

pH final de la solution  6,1 4,44  4,99 7,13 

Espèce détectée dans 

le spectre DRX 

Spertiniite (Cu(OH)2) 7% 4 % 3% 7 % 

Tenorite (CuO) 9% 1 % 8,1% 3 % 

Cuprite (Cu2O) 1% - - 33 % 

 

Une autre constatation a été faite à partir des spectres DRX est que le traitement de la 

bentonite avec H2SO4, MgCl2, et avec NaOH a augmenté les valeurs du pic caractéristique 

d001 de la montmorillonite de 12,50 A° à 14,77 A°, 14,87 A° et à 14,93 A°. Ce phénomène est 

accompagné par le déplacement de sa position de 7,07 à 5,98, 5,94 et 5,92 (2θ), 

respectivement, ce qui confirme que la bentonite brute a été modifiée après traitement 

d’adsorption des ions Cu(II). 

L’analyse des spectres DRX nous a permis également de constater que le pic 

caractéristique de l’argile après adsorption du cuivre a changé de position de même que la 
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valeur de d001 (Tableau III.3). Cet effet confirme que les ions cuivre ont été déplacé dans la 

structure de l’argile. 

Tableau III.3: Valeurs du pic caractéristique d001 de la montmorillonite et de sa position avant et 

après traitement (Le traitement aux conditions optimales de la cinétique d’adsorption)  

(Cu(II)0= 10 mg/L, dose de l’adsorbant = 1 g/L, pH0 = 5,5) 

 

Pic caractéristique 

de la 

montmorillonite 

BB B-H2SO4 B-MgCl2 B-NaOH 

Avant Après Avant Après Avant Après Avant Après 

d-spacing (d001) (°A) 12,499 14,980 14,771 14,999 14,869 15,0001 14,927 15,0002 

Position (2θ) 7,067 5,895 5,979 5,888 5,944 5,887 5,916 5,887 

 

Les résultats de l’analyse par Energie Dispersive de rayons X (EDX) confirme que la 

constitution minéralogique de chaque bentonite a été modifiée après traitement. Selon les 

résultats de cette analyse qui sont présentés dans le tableau III.4, on peut remarquer que les 

% (wt) des éléments détectés (Si, Al, Ca, Mg, Na) ont diminué après l’essai d’adsorption. 

Ceci est dû au phénomène d’échange ionique avec le milieu liquide. Par contre, le % (wt) de 

Cu a augmenté et le taux d’augmentation suit l’ordre de l’efficacité des adsorbants selon 

l’ordre suivant : BB < B-H2SO4 < B-MgCl2 <B-NaOH. 

Tableau III.4 : Comparaison entre les  résultats de l’EDX avant et après adsorption (au temps 

d’équilibre de la cinétique d’adsorption) pour chaque adsorbant testé. 

 

 BB B-H2SO4 B-MgCl2 B-NaOH 

Elément Avant Après Avant Après Avant Après Avant Après 

O 50,31 51,39 52,66 53,52 50,04 51,55 52,71 52,81 

Si 26,33 26,12 30,88 30,26 33,36 32,24 25,61 25,14 

Al 8,70 8,64 8,58 8,28 8,76 8,55 7,46 7,23 

Ca 6,73 5,74 2,03 1,94 0,43 0,36 6,29 6,16 

Mg 2,53 2,35 0,93 0,90 3,03 2,48 1,65 1,47 

Na 0,82 0,78 0,5 0,49 0,33 0,29 1,44 1,29 

Fe 4,50 4,41 4,36 3,94 3,98 3,80 4,78 4,29 

Cu 0.08 0,57 0,06 0,67 0.07 0,73 0.06 1,61 
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Figure III.6 Comparaison entre les spectres ATR-FTIR des bentonites BB et B-H2SO4 avant et 

après adsorption du cuivre. 
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Figure III.7 Comparaison entre les spectres ATR-FTIR des bentonites B-MgCl2 et B-NaOH 

avant et après adsorption du cuivre. 
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Figure III.8 Comparaison entre les spectres DRX des bentonites BB et B-H2SO4 avant et après 

adsorption du cuivre.  
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Figure III.9 Comparaison entre les spectres DRX des bentonites B-MgCl2 et B-NaOH avant et 

après adsorption du cuivre. 
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III.2.3 Effet de la dose de l’adsorbant 

En solutions synthétiques d’eau distillée, l'effet de la dose de chaque adsorbant (de 0,1 g 

/L à 4 g/L) sur l'élimination des ions Cu(II) a été étudié et les résultats sont présentés dans la 

Figure III.10. Selon les résultats obtenus, on peut remarquer que le pourcentage d'adsorption 

des ions Cu(II) augmente fortement avec la dose de l'adsorbant en solutions synthétiques 

d’eau distillée (Figure III.10). Ce résultat peut être expliqué par le fait que lorsque la dose de 

l’adsorbant est faible, les sites actifs disponibles pour la liaison des ions cuivre à la surface 

des bentonites sont peu nombreux, l'efficacité d'adsorption est donc faible. Au fur et à mesure 

que la dose de l'adsorbant augmente, plus de sites actifs sont disponibles, ce qui entraîne une 

augmentation de l'efficacité d'adsorption jusqu'à la saturation (Amer and Awwad, 2017 ; 

Ouakouak et Youcef, 2016 ; Chang et al, 2020). 

 

Figure III.10 Effet de la variation de la dose de bentonite sur le rendement d’élimination du 

cuivre (pH0 = 5,5, dose de l’adsorbant = 0,1 g/L à 4 g/L). 

 

D’autre part, en analysant la variation de la capacité d’adsorption pour chaque argile 

testée (Figure III.11), on peut constater une diminution de la capacité d’adsorption (qe 

(mg/g)) avec l'augmentation de la dose de chaque adsorbant.  Ce résultat confirme les 

constatations évoquées par plusieurs chercheurs (Chang et al, 2020 ; Ding et al, 2009 ; Liu et 

al, 2018) ayant testé différents types de bentonites en vue de l’élimination des ions cuivre. 

Une explication possible de ce résultat obtenu est que dans un système à forte teneur en 

adsorbant, les concentrations d'ions métalliques présents dans le milieu sont insuffisantes pour 

saturer complètement les sites de liaison sur l'adsorbant, ce qui entraîne une faible capacité 
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d'adsorption en faisant augmenter la dose de l’adsorbant (Chang et al, 2020 ; Yang et al, 

2010). 

 
 

Figure III.11 Effet de la variation de la dose de l’adsorbant sur la capacité d’adsorption des ions 

Cu(II) (pH0 = 5,5, dose de l’adsorbant = 0,1 g/L à 4 g/L). 

 

III.2.4 Effet de la concentration initiale en cuivre 

L'effet de la concentration initiale en cuivre sur le processus d'adsorption a été étudié en 

solutions synthétiques d’eau distillée, en faisant varier la concentration initiale en ions Cu(II) 

de 1 à 100 mg/L en présence de 1 g/L d'adsorbant. Les résultats (Figure III.12) indiquent que 

l'élimination du cuivre (%) par adsorption sur les bentonites brute ou traitées diminue 

progressivement avec l'augmentation de la concentration initiale des ions Cu(II). A faible 

concentration, les ions Cu2+ avaient un grand nombre de sites d'adsorption disponibles. 

Cependant, à des concentrations initiales du cuivre plus élevées, la compétition des ions 

cuivre pour les sites d'adsorption de l'adsorbant devient importante. En conséquence, chaque 

unité de masse d'adsorbant est soumise à des quantités plus importantes d'ions Cu(II). Les 

sites d'adsorption deviennent saturés, et il n'y a plus de sites disponibles pour une sorption 

supplémentaire. Par conséquent, on peut confirmer que l’efficacité de l’adsorption du cuivre 

sur la bentonite dépend de la concentration initiale en métal.  Cette conclusion confirme celles 

qui ont été faites par plusieurs études (Ouakouak et Youcef, 2016 ; Zahaf et al., 2018 ; 

Athman et al., 2020 ; Chang et al., 2020).  
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Figure III.12 Effet de la variation de la teneur initiale en cuivre sur l’évolution du rendement 

d’adsorption du cuivre sur les argiles testées en eau distillée .  

(pH0 = 5.5, Cu(II)0 = 1-100 mg/L, dose de l’adsorbant = 1 g/L). 

 

 

 

III.2.5 Isothermes d’adsorption 

L'isotherme d'adsorption a été étudiée pour décrire la distribution des ions Cu(II) à 

l'interface adsorbant-liquide. Les données isothermes ont été simulées en utilisant les modèles 

non linéaires de Langmuir (Langmuir, 1918), de Freundlich (Freundlich, 1906) et de Dubinin-

Radushkevich (Dubinin M et Radushkevich, 1947) (Figure III.13). Rappelons que les formes 

non linéaires des isothermes de Langmuir, Freundlich et Dubinin-Radushkevich sont 

exprimées dans l'équation (6), l'équation (8) et l'équation (9), respectivement. 

Isotherme de Langmuir :  q
e
=

Q
max
0 KLCe

1+KLCe
                                                                              … (6) 

Où : 

• qe est la quantité de cuivre adsorbé (mg/g) à l'équilibre,  

• Ce (mg/L) est la concentration du métal en solution à l'équilibre,  

• Qmax (mg/g) est la capacité d'adsorption maximale de l'adsorbant,  

• kL (L/mg) est la constante de Langmuir liée à l'affinité entre l'adsorbant et l'adsorbat. 

 

Isotherme de Freundlich :  q
e 

=KFCe
1/n

                                                                              …(8) 

Où :  
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• KF ((mg/g) /(mg/L)1/n) est la constant de Freundlich 

• n (sans dimension) est le paramètre d'intensité de Freundlich  

 

Isotherme de Dubinin-Radushkevich :   q
e   

= q
DR

e-KDRε
2

                                                … (9) 

Où :   

• qDR  (mg/g) est la capacité maximale d’adsorption 

• KDR (mol2/kJ2) est la constante liée à l'énergie moyenne de sorption 

• E= 
1

√2KDR
 .  E (kJ/mol) est l'énergie moyenne d'adsorption qui est nécessaire pour 

transférer 1 mole d'ions de la phase liquide à la surface du solide.  

• ε = RTln(1+
1

Ce
)  , ε est le potentiel de Polanyi (kJ/mol); R est la constante des gaz 

parfaits (kJ/mol K), T est la température (K). 

  

 
 

Figure III.13 Isothermes d’adsorption du cuivre sur la bentonite brute et traitée. 

 

La technique d'optimisation non linéaire a été appliquée pour calculer les paramètres 

d'adsorption à partir de ces modèles (Tableau III.5). Les valeurs R2 et 2 pour les trois 

modèles ont indiqué un bon ajustement entre les données expérimentales et les modèles testés. 
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La capacité d'adsorption maximale de Langmuir (Qmax) était de 72,796 mg/g, 39,889 mg/g, 

28,034 mg/g et 25,096 mg/g pour le B-NaOH, le B-MgCl2, le B-H2SO4 et la BB, 

respectivement. 

L'isotherme de Langmuir peut également être interprétée pour prédire l'affinité entre le 

cuivre et les bentonites en utilisant un facteur de séparation (RL) (sans dimension) du système 

d'adsorption solide-liquide défini par l'équation suivante (Equation (8)) (Vunain et al, 2017): 

 RL =  
1

1+C0 kL
                                                                                                                 …(8) 

Où :  

• C0 est la concentration initiale de Cu(II) (mg/L) et KL est la constante de 

Langmuir. 

 

La théorie basée sur les valeurs de RL suggère que le processus d'adsorption est : 

défavorable si RL >1 ; linéaire lorsque RL = 1 ; favorable dans la plage 0 < RL < 1 ; ou 

irréversible (RL = 0). 

Dans cette étude, les valeurs RL sont de 0,65-0,02, 0,58-0,01, 0,94-0,14 et 0,95-0,16 pour la 

B-NaOH, B-MgCl2, B-H2SO4 et BB, respectivement (ces valeurs sont comprises dans la 

gamme de 0 et 1). Ceci indique une adsorption favorable des ions Cu (II) sur chacun des 

adsorbants testés. 

Les valeurs des constantes d'équilibre de Freundlich (n) indiquées dans le tableau III.5 

sont de 0,238 - 0,476. Selon la théorie de Freundlich (Amer and Awwad, 2017), lorsque n < 1, 

l'isotherme d'adsorption devient favorable. Ceci permet de confirmer que l'adsorption sur 

chaque adsorbant est favorable aux ions Cu(II). 

En utilisant le modèle de Dubinin – Radushkevich, la magnitude E a été de l’ordre de 

3,713 kJ/mol, 1,149 kJ/mol, 0,244 kJ/mol and 0,243 kJ/mol pour B-NaOH, B-MgCl2, B-

H2SO4 et BB, respectivement. Ces valeurs sont < 8 kJ/mol, indiquant que le processus 

d’adsorption peut être de nature physique (Almohammadi et Mirzaei, 2016). Ce résultat 

confirme les résultats obtenus lors de l’étude de la cinétique d’adsorption indiquant la 

contribution de l’adsorption physique et chimique dans le processus de rétention des ions 

Cu(II) sur les adsorbants testés. 
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Tableau III.5 Paramètres des modèles des isothermes d’adsorption du cuivre sur la bentonite 

brute et les bentonites traitées. 

Isotherme Paramètres 

 

B-NaOH 

 

B-MgCl2 B-H2SO4 BB  

 

Langmuir 

 

 

Qmax  (mg/g) 72,796 39,889 28,034 25,096 

KL (L/mg) 0,533 0,720 0,061 0,053 

R2 

 

0,999 

 

0,973 0.991 0,992 

 

 

2 

 

3,576x10-29 8,026 0,844 0,563 

 

Freundlich 

KF (mg/g)/(mg/L)1/n 24,964 16,153 3,361 2,671 

n 0,320 0,238 0,457 0,476 

R2 0,983 0,970 0,968 0,972 

2 17,229 8,881 2,879 1,950 

 

Dubinin-

Radushkevich 

 

 

  

qDR (mg/g) 65,833 37,45 20,989 18,017 

KDR (mol2/kJ2) 3,626x10-8 3,786x10-7 8,384x10-6 8,427x10-6 

R2 0,987 0,891 0,898 0,890 

2 13,416 32,477 9,224 7,572 

E= 
1

√2KDR
 (KJ/mol) 3,713 1,149 0,244 0,243 

 

Les capacités d'adsorption du cuivre sur les bentonites brutes et traitées ont été 

comparées à quelques résultats rapportés dans des études antérieures basés sur la capacité 

d'adsorption maximale du modèle de Langmuir (Qmax) (Tableau III.6). A travers ces 

résultats, il semble que : 

• L'activation de la bentonite fait augmenter considérablement sa capacité de sorption et 

les bentonites traitées sont des adsorbants appropriés dans le traitement de l'eau en vue 

de l'élimination du cuivre. Cela pourrait être attribué à des différences dans les 

propriétés de l'adsorbant, notamment la surface spécifique et la taille des pores, ainsi 

que les interactions entre le cuivre et la surface de l'adsorbant. 

• L'efficacité de la bentonite utilisée comme adsorbant est affectée par de nombreux 

facteurs tels que la valeur initiale du pH des solutions aqueuses, la concentration 

initiale de cuivre et le dosage de l'adsorbant.  
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Tableau III.6   Comparaison des capacités maximales d'adsorption de Cu2+ selon le modèle de 

Langmuir (Qmax) pour les bentonites brute et traitées à celles raportées dans la littérature. 

 

Adsorbant Conditions opératoires 

Qmaxde 

Langmuir 

(mg/g) 

 

Référence 

- Bentonite brute de  

Mastaganem  

- Bentonite-H2SO4 

- Bentonite-MgCl2  

- Bentonite-NaOH 

Cu : 10 – 100 mg/L 

Dose de l’adsorbant = 1 g/L 

pH0= 5,5 

 

25,096 

28,034 

39,889 

72,796 

 

 

Présente étude 

- Bentonite Brute 

- bentonite Traitée - 5 N H2SO4 

Cu: 10- 100 mg/L 

Dose de l’argile= 0,2 g 

pH0 = 6,5 

 

12,2 mg/g 

15,4 mg/g Djebbar  et Djafri 

(2015) 

 

- Bentonite de Maghnia–CaCl2 

 

 

 

Adsorbant 100 mg dans 50 

mL de la solution,  

 pH0 = 5,0 

 

55,476 mg/g 
Ouakouak et al 

(2020) 

 

- Bentonite de Mostaganem 

active par 

0.05 M HCl 

0.5 M   HCl 

 

 

Masse de l’argile = 1g 

Temps d’agitation= 1h 

T =25 °C 

 

 

 

7,1 mg/g 

10,44 mg/g 

Mohammed-Azizi 

et al (2013) 

- Bentonite de Thai Nippon 

Chemical Industry LTD 

- Bentonite-NaOH 

- Bentonite- H2SO4 

- Bentonite- HCl 

 

 

 

Cu: 5,5 – 100 mg/L 

Dose de l’adsorbant = 2 g/L 

 

30,99 

 

74,97 

52,85 

56,30 

Wongkoblap et al 

(2013) 

- Bentonite (Fisher Scientific) 

- Bentonite+ Graphite powder 

composite 

Cu : 100-500 mg/L 

Adsorbant : 50 mg dans 100 

ml de la solution, pH0 = 6 

248,93 mg/g 

558,36 mg/g 
Chang et al (2020) 

- Bentonite  Taganskoe 

(Kazakhstan 

 

 

Cu : 5 mg/L 

Adsorbant : 3 g dans 50 ml 

de la solution  

T =20 °C 

 

2,55 mmol/g 
Vezentsev et al 

(2022) 

 

III.2.6 Effet de la vitesse d’agitation 

Dans les deux milieux (eau distillée, eau de rejet), l’effet de la vitesse d’agitation sur 

l’efficacité du traitement a été testé dans la plage de vitesse allant de 100 à 1500 tr/min.  
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Les courbes présentées dans la figure III.14 montrent que l’efficacité d’adsorption des ions 

Cu(II) sur chaque adsorbant et dans chaque milieu devient plus élevée à chaque fois qu’on fait 

augmenter la vitesse d’agitation du mélange.  Dans le cas des adsorbants B-NaOH et B-MgCl2 

l'effet n'est pas remarquable du fait que le rendement d'élimination du cuivre varie entre 90 et 

très proche de 100 % dans la gamme de vitesse d'agitation étudiée. 

En effet, les ions Cu(II) rencontrent une résistance au niveau de la phase liquide lors de leur 

déplacement vers la phase solide à travers la couche limite. Selon Bulut et Tez (2007), Ahmed 

Hassoon (2014) et Ray et al (2020), en raison de l'augmentation de la vitesse d'agitation du 

mélange, la couche limite à la surface de l’adsorbant va diminuer sous l’effet de 

l’augmentation de la force centrifuge, ce qui entraîne une diminution de la résistance au 

niveau de la phase liquide ainsi une augmentation transfert de masse externe (Cu(II)) autour 

des particules de l'adsorbant avec l'augmentation de la vitesse du mélange.  

 

Figure III.14 Evolution du rendement d’adsorption du cuivre sur les bentonites brute et activées 

en fonction de la vitesse d’agitation.  

 

III.2.7 Etude thermodynamique 

L’étude thermodynamique est une étape essentiale pour décrire de la nature du processus 

d’adsorption (Tran et al., 2016). Cette étude a été réalisée en traitant des solutions 

synthétiques d’eau distillée contenant initialement 10 mg/L de Cu2+ misent en contact avec 1 

g/L d'adsorbant à 25, 30, 40 et 50 °C, respectivement au temps d'équilibre correspondant de 
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chaque adsorbant (tel que déterminé lors des tests cinétiques). Dans la figure III.15 on a 

représenté le suivi de l’évolution du rendement d’élimination du cuivre par adsorption sur 

chaque argile testée. On peut remarquer que l’élévation de la température de la solution 

améliore l’efficacité du traitement. 

 

Figure III.15 Evolution de l’efficacité d’adsorption des ions Cu(II) sur les bentonites brute 

et activées en fonction de la température des solutions synthétiques d’eau distillée. 

(Dose de l’adsorbant =1 g/L, Cu(II)0 = 10 mg/L, T° = 25, 30, 40, 50 °C). 

 

Les données obtenues ont été évaluées en termes de paramètres thermodynamiques, à 

savoir l'énergie libre de Gibbs standard (G°), la variation de l'enthalpie standard (H°) et la 

variation de l’entropie (S°) qui peuvent être calculés selon les équations (10) - (13) : 

G° =     H° - TS°                                                                                                        … (11) 

G°= - RTlnKd                                                                                                                  …(10) 

Où : 

• R (8.314 J/mol.K) est la constant des gaz parfaits, T (in Kelvin (K)) est la température 

absolue, Kd (sans dimension) est le coefficient de distribution.  

Sur la base de la méthode de Biggar et Cheung (1973), le coefficient de distribution (Kd) peut 

être définit comme suit :   

Kd= 
qe

Ce
                                                                                                             …(13) 
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Où : 

• qe est la capacité d’adsorption à l’équilibre (mg/g), Ce est la concentration résiduelle 

en cuivre à l’équilibre (mg/L). Alors l’unité de Kd est en L/g. 

En remplaçant la valeur G° de l’équation (11) dans l’équation (10) on obtient l’équation dite 

de Van't Hoff (Equation (12)) :  

LnKd =
- ∆H°

R
 x 

1

T
 + 

∆S°

R
                                                                                                           …(12) 

L'équation de Van't Hoff exige que la variable d'un logarithme (la constante d'équilibre) 

soit une grandeur sans dimension. Canzano et al. (2012) ont proposé que le coefficient de 

distribution Kd (L/g) doit être converti à Kd (sans dimension) par la multiplication de Kd (L/g)  

par le facteur 103. Ce chiffre (103) a été proposé en se basant sur le fait que :  1 L correspond à 

1Kg = 103g.                                                                                         

G° (J/mol) est calculé de l’équation (10). La pente et l’intersection de la droite lnKd en 

fonction de 1/T (Figure III.16) sont utilisées pour évaluer les valeurs d'entropie (S°) et 

d'enthalpie (H°), respectivement. Les paramètres thermodynamiques sont regroupés dans le 

Tableau III.7. 

 

Figure III.16 Courbes de Van't Hoff, ln(Kd) en fonction de 1/T pour l'adsorption de Cu(II) sur 

les bentonites brute et activées en solutions synthétiques d’eau distillée 

(Dose de l’adsorbant =1 g/L, Cu(II)0 = 10 mg/L, T° = 25, 30, 40, 50 °C). 
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Tableau III.7 Paramètres de la thermodynamique d’adsorption du cuivre sur les bentonites 

brute et activées en solutions synthétiques d’eau distillée 

(Dose de l’adsorbant =1 g/L, Cu(II)0 = 10 mg/L, T° = 25, 30, 40, 50 °C). 

 

Adsorbant 
T 

 (K) 

Equation de Van’t Hoff 

LnKd= 
- ∆H°

R
 x 

1

T
 + 

∆S°

R
 

G° 

G° = - RTLnKd 

(KJ/mol) 

H° 

(KJ/mol) 

S° 

(J/(K.mol)) 

B-NaOH 

298 

Y= -9980,265x+47,118 

R2 = 0,996 

-33,576 

 

82,976 
 

 

391,739 
 

303 -35,946 

313 -39,677 

323 -43,481 

B-MgCl2 

298 

Y= -9642,981x+42,508 

R2 = 0.949 

-25,414 

 

80,172 
 

 

353,412 
 

303 -26,199 

313 -31,225 

323 -33,644 

B-H2SO4 

298 

Y= -4044,378x+20,692 

R2 = 0,985 

-17,515 

 

33,625 
 

 

172,033 
 

303 -18,703 

313 -20,144 

323 -21,947 

BB 

298 

Y= -4031,337x+20,421 

R2 = 0,985 

-17,066 
 

33,517 

 

 

169,780 

 

303 -17,844 

313 -19,838 

323 -21,206 

 
 

Selon les résultats présentés dans le Tableau III.7, il est bien clair que les valeurs de 

l'énergie libre de Gibbs (G°), obtenues pour chaque adsorbant, sont négatives et augmentent 

en valeurs absolues avec l’augmentation de la température indiquant une adsorption favorable 

et plus spontanée avec l'augmentation de la température (Boukerroui et al., 2012 ; Djebbar et 

Djafri, 2015).  Humelnicu et al. (2015) ont attribué cette variation à la diminution de 

l'épaisseur de la couche limite entourant l'adsorbant qui facilite rapidement le transfert du 

polluant à la surface de l’adsorbant.  
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Les variations de l’enthalpie (H°) pour les quatre adsorbants sont positives induisant 

l’hypothèse favorisant le fait que le processus d’adsorption est endothermique et la liaison 

entre les ions Cu(II) aux sites d’adsorption de chaque argile testée sont fortes (Zahaf et al, 

2018).  Ceci prouve ce qu’on a obtenus étant l’augmentation du rendement d’élimination des 

ions Cu(II) avec l’augmentation de la température. D’autre part, aboutir à des valeurs de H° 

> 0 indique que la rétention des ions Cu(II) n'est pas uniquement due à la physisorption. Il 

peut y avoir une physisorption complétée par un échange d'ions ou chimisorption à la surface 

de chaque adsorbant testé (Cantu et al., 2014). Cet effet rejoint les conclusions faites lors de 

l’étude de la cinétique et des isothermes d’adsorption. 

Les valeurs de l’entropie (ΔS°) sont positives, ce qui montre une augmentation du caractère 

aléatoire se produisant à l'interface adsorbant/contaminant (Aslani et al., 2021 ; Zahaf et al., 

2018 ; Futalan et al., 2019).  A remarquer également que les valeurs de H° et de S° et 

celles des G° varient avec l’ordre de l’évolution du rendement de traitement comme suit : 

B-NaOH > B-MgCl2 >B-H2SO4 > BB 

 

III.3 Application du procédé sur des eaux de rejet industriel 

Pour pouvoir extrapoler les résultats obtenus en solutions synthétiques d’eau distillée, on 

a réalisé des essais sur une eau résiduaire issue de l’entreprise des industries du câble 

(ENICAB) située à Biskra. Ces eaux contenaient une concentration initiale de cuivre de 18,10 

mg/L. Vue la quantité d’eau obtenue était insuffisante pour tester un grand nombre de 

paramètres réactionnels, on a réalisé seulement l’étude de la cinétique d’adsorption, la 

variation de la dose de l’adsorbant ainsi que de la vitesse d’agitation. 

 

III.3.1 Etude de la cinétique d’adsorption 

Les essais d’adsorption ont été réalisés sous agitation magnétique, en mettant en contact 

50 mL de l’eau résiduaire avec une dose de 1 g/L de l'adsorbant. Le suivi de la teneur 

résiduelle en cuivre a été effectué en fonction du temps d'agitation (de 1 minute à 5 heures).  

Les résultats présentés sur la figure III.17 (a) montrent que le temps d'équilibre peut être 

estimé à 30 minutes d'agitation pour Les BB, et B-H2SO4. Alors que l’équilibre a été atteint 

après 45 minutes et 1 heure pour B-MgCl2 et B-NaOH, respectivement. L'efficacité de 

l'élimination du cuivre était de 45,75 %, 55,22 %, 63,26 % et 70,39 % en utilisant BB, B-

H2SO4, B-MgCl2 et B-NaOH, respectivement. Il semble évident que l’ordre d’efficacité des 

adsorbants testés est le même que celui obtenu en eau distillée.  
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Figure III.17 Effet du temps de contact sur l'adsorption de Cu(II) sur les bentonites brutes et 

traitées et (a) tracés des modèles cinétiques PFO, PSO et Elovich, (b) Modèle de diffusion intra-

particulaire en eaux résiduaires.  (Cu(II)0 = 18,10 mg/L, dose de l'adsorbant = 1 g/L, pH0 = 6,08). 

 

A noter qu’en eau distillée, on a remarqué que pour chaque adsorbant testé l’efficacité du 

traitement diminue avec l’augmentation de la teneur initiale en ions cuivre. Dans le cas de la 

B-NaOH et B-MgCl2, l’efficacité du traitement a été plus élevée en eau distillée par rapport à 

l’eau résiduaire par contre ce n’est pas le cas pour la B-H2SO4 et la BB (Figure III.18). Cet 

effet peut être attribué à deux paramètres : 

1. Caractéristiques de chaque adsorbant : pour les adsorbants avec des propriétés texturales 

plus améliorées (cas de B-NaOH et B-MgCl2) peuvent adsorber à leurs surfaces un plus grand 

nombre d’éléments chargés positivement autres que les ions Cu2+ ; et qui peuvent entrer en 

compétition pour les sites d’adsorption avec les ions Cu2+. 

2. La qualité physico-chimique de l’eau traitée : A savoir que l’eau résiduaire est un milieu 

complexe (Tableau I.1) par rapport à l’eau distillée qui contenait initialement que du cuivre et 

des sulfates après dissolution du sulfate de cuivre (CuSO4, 5H2O). 
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Figure III.18 Comparaison entre l’efficacité du traitement à l’équilibre en eau distillée et 

en eau du rejet (Dose de l’adsorbant = 1 g/L) 

 

 

Les données expérimentales de l'adsorption de Cu(II) sur chaque adsorbant testé en 

fonction du temps ont été décrites par des modèles cinétiques (PFO, PSO et Elovich) (Figure 

III.17 (a)). D'après les résultats regroupés dans le tableau III.8, on peut remarquer que le 

modèle PSO est plus adéquat que le modèle PFO et le modèle Elovich. Ce qui confirme les 

résultats obtenus en en solutions synthétiques d’eau distillée. 

 L’application du quatrième modèle cinétique (figure III.17 (b)) a permis d’aboutir au 

fait que les ajustements du modèle de diffusion intraparticulaire est multilinéaire et ces lignes 

ne passent pas par l'origine. Ce qui implique que la diffusion intraparticulaire n'est pas le 

principal facteur limitant la rétention. Comme le montrent les résultats de la modélisation 

présentés dans le tableau III.8, pour chaque adsorbant testé, les paramètres kint du modèle de 

Weber-Morris sont dans l'ordre suivant : : kint,1 > kint, 2 > kint, 3.  Ces résultats confirment 

également ceux obtenus en solutions synthétiques d’eau distillée.  
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Tableau III.8 Paramètres des modèles cinétique PFO, PSO, Elovich et diffusion intraparticule 

de l’adsorption des ions Cu2+ en eaux résiduaires sur bentonites brute et modifiées. 

 (Cu(II)0= 18,10 mg/L, dose de l'adsorbant = 1 g/L, pH0 = 6,08) 

 

Paramètre B-NaOH B-MgCl2 B-H2SO4 

 

BB  

 

 

Rendement 

d’élimination du 

cuivre R (%) 

70,392 63,265 55,216 45,746 

qe,exp(mg/g) 12,740952 11,450965 9,994096 8,280026 

Modèle 

 

     

PFO 

qe,cal (mg/g) 

 
11,969 10,839 9,746 7,838 

k1 (1/min) 

 
0,092 0,138 0,108 0,08 

R2 0,958 0,972 0,984 0,980 

2 

 
0,423 0,215 0,108 0,080 

 

PSO 

 

qe,cal (mg/g) 12,783 11,425 10,407 8,271 

k2 (g/mg.min) 0,012 0,020 0,015 0,028 

R2 0,965 0,884 0,962 0,903 

2 0,350 0,882 0,256 0,380 

Elovich 

 (mg/g) 0,556 0,753 0,698 1,023 

 (mg/g.min) 11,655 41,573 11,086 26,705 

R2 0,834 0,604 0,797 0,631 

2 1,656 3,011 1,357 1,454 

 

 

Diffusion 

Intraparticule  

 

 

 

1ère Etape     

     Kint,1 (mg/g.min1/2) 1,575 2,236 1,686 1,581 

     C1       (mg/g) 1,826 0,214 0,437 0,216 

     R2 0,949 0,953 0,968 0,964 

     RSS 2,672 2,727 1,371 1,045 

2ème Etape     

   Kint, 2  (mg/g.min1/2) 0,219 0,131 0,041 0,120 

      C2    (mg/g) 14,488 12,050 10,209 8,966 

      R2 0,924 0,840 0,638 0,965 

      RSS 0,020 0,035 0,010 0,005 

3ème Etape     

       Kint, 3 

(mg/g.min1/2) 
0,051 0,049 0,039 0,018 

       C3     (mg/g) 12,672 11,453 10,293 7,828 

       R2 0,998 0,987 0,955 0,990 

       RSS 3,073.10-5 4,662.10-4 5,472.10-4 2,683.10-5 
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III.3.2 Etude de l’effet de la dose de l’adsorbant et de la vitesse d’agitation 

Afin d’étudier l’effet de ces deux paramètres, on a suivi les mêmes conditions qu’en eau 

distillée : 

1. Etude de l’effet de la dose de l’adsorbant : Dose de l’adsorbant variée de 0,1 à 4 g/L, 

la vitesse d’agitation a été fixée à 750 tours/min. Pour chaque adsorbant le temps 

d’agitation correspond au temps d’équilibre obtenu pendant l’essai cinétique. 

2. Etude de l’effet de la vitesse d’agitation : la vitesse d’agitation a été variée de 100 à 

1500 tours/min, la dose de l’adsorbant introduit est de 1 g/L. Pour chaque adsorbant le 

temps d’agitation correspond au temps d’équilibre obtenu pendant l’essai cinétique. 

Comme en solutions synthétiques d’eau distillée, les résultats obtenus montrent une 

amélioration du rendement d’élimination du cuivre avec l’augmentation de la dose de 

l’adsorbant (Figure III.19 (a)). Et avec l’augmentation de la vitesse d’agitation (Figure 

III.20 (a)).   

D’autre part, pour l’eau résiduaire de l’ENICAB (Cu (II)0 = 18,10 mg/L), la teneur 

résiduelle en cuivre obtenue est supérieure à 1,5 mg/L, étant la valeur limite imposées pour les 

industries de transformation des métaux (JORA, 2006) (Figure III.19 (b) et Figure III.20 

(b)). 

 

  

Figure III.19 Effet de la variation de la dose de bentonite sur (a) le rendement d’élimination du 

cuivre et (b) la concentration résiduelle du cuivre (Dose de l’adsorbant = 0,1 g/L à 4 g/L). 
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Figure III.20 Effet de la variation de la vitesse d’agitation sur (a) le rendement d’élimination du 

cuivre et (b) la concentration résiduelle en cuivre (Vitesse d’agitation 100 à 1500 trs/min). 

Ces résultats mènent à conclure que le traitement des eaux riches en cuivre et contenant 

des éléments minéraux ou organiques, pouvant entrer en compétition avec le cuivre pour les 

sites d’adsorption de la bentonite, nécessitera des doses de la bentonite plus élevées que 1 g/L 

et une vitesse d’agitation élevée (⁓ 1500 tours/min). Cette conclusion est la même pour tous 

les adsorbants testés.  

D’autre part, le traitement des eaux riches en cuivre par utilisation de chaque adsorbant 

testé (BB, B-H2SO4, B-MgCl2 et B-NaOH) risque de ne pas être préconisé comme traitement 

suffisant pour atteindre une teneur résiduelle en cuivre conforme aux normes de rejets. Dans 

ce cas il serait conseiller qu’il soit : 

• Un traitement complémentaire à un traitement précédent comme la coagulation 

floculation. 

• Suivi d’un traitement complémentaire.  

 

III.4 Conclusion  

Au cours de ce chapitre, nous avons étudié l’adsorption du cuivre sur la bentonite de 

Mostaganem brute et modifiée. Les résultats obtenus ont mis en évidence que : 

Pour les deux milieux (Eau distillée, eau du rejet industriel) : 

• L’ordre d’efficacité dans la rétention du cuivre des adsorbants testés est le suivant :  

B-NaOH > B-MgCl2 >B-H2SO4 > BB 
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• La cinétique d'adsorption des ions Cu2+ sur les adsorbants testés atteint l'équilibre 

pendant un temps assez court et varie de 30 minutes à 4 heures selon le type de 

l’adsorbant et le milieu aqueux. Les résultats cinétiques sont bien décrits par le modèle 

Pseudo-second-ordre. Les tracés du modèle de diffusion intraparticule étaient 

multilinéaires en trois lignes distinctes, ce qui implique que la diffusion intra-particule 

n'était pas le principal mécanisme limitant la rétention de Cu2+ sur chaque adsorbant 

testé. 

• L’efficacité du traitement est améliorée en faisant varier la dose de l’adsorbant de 0,1 

à 4 g/L et la vitesse d’agitation de 100 à 1500 tours/min. 

En solutions synthétiques d’eau distillée 

• Le pH initial du milieu influent significativement sur l’efficacité de l'adsorption. Car il 

influe sur les comportements de sorption de l’adsorbant qui peuvent être liés de 

manière critique à leur point de charge zéro (pHpzc). Le pH du milieu influe 

également sur l'hydrolyse des liaisons Si-OH ou Al-OH dans les réseaux argileux. En 

plus, il influe sur la spéciation du cuivre dans le milieu. 

• L’application des modèles des isothermes de Langmuir, Freundlich et Dubinin-

Radushkevich ont indiqué une adsorption favorable des ions cuivre sur chaque 

adsorbant. 

• L’étude thermodynamique a permis de valider les conclusions faites lors de l’étude de 

la cinétique et des isothermes d’adsorption indiquant une adsorption favorable et plus 

spontanée avec l'augmentation de la température. Le processus d’adsorption est 

endothermique et la liaison entre les ions Cu(II) aux sites d’adsorption de chaque 

argile testée sont fortes.  La rétention des ions Cu(II) n'est pas uniquement due à la 

physisorption. Il peut y avoir une physisorption complétée par un échange d'ions ou 

chimisorption à la surface de chaque adsorbant testé.  

En eau du rejet industriel (ENICAB)  

• Le traitement des eaux riches en cuivre et contenant des éléments minéraux ou 

organiques, autre que le cuivre, nécessitera des doses de la bentonite plus élevées que 

1 g/L et une vitesse d’agitation élevée (⁓ 1500 tours/min).  

• Le traitement des eaux riches en cuivre par adsorption sur l’une des argiles testées 

risque de ne pas être suffisant pour atteindre une teneur résiduelle en cuivre conforme 

aux normes de rejets. Dans ce cas il serait conseiller que l’eau subisse un traitement 

préalable ou suivi par un traitement complémentaire. 
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Conclusion générale 

L’objectif des travaux de cette thèse a été de valoriser une argile de production locale 

provenant des gisements de Mostaganem (Nord-Ouest de l’Algérie) pour la décontamination 

des eaux contenant des ions cuivre. L’argile a été testée à l’état brute (BB) et après 

modification par utilisation de NaOH, MgCl2 et H2SO4, respectivement. 

Les travaux de la thèse ont été commencés par la présentation d'une synthèse 

bibliographique sur le cuivre, le processus d’adsorption et les argiles y compris la bentonite. Il 

ressort de cette étude que la présence de cuivre dans l'environnement est d'origine naturelle et 

l'autre est anthropique. L’apport de cet oligo-élément à fortes concentration est toxique pour 

la santé humaine, les plantes et l'environnement. Donc, si ce polluant est présent dans l'eau, sa 

teneur doit être réduite jusqu’à ce qu’elle soit conforme aux  normes recommandées. Il semble 

que parmi les techniques de dépollution des eaux, le processus d'adsorption sur la bentonite 

est une technique applicable pour la rétention du cuivre en solutions aqueuses. 

Des protocoles ont été développés pour obtenir des adsorbants à partir de la bentonite 

brute de Mostaganem. On a utilisé NaOH, H2SO4 et MgCl2, respectivement comme agents 

d'activation. L’objectif a été de tester chaque agent activant pour préparer une bentonite 

modifiée de caractéristiques plus développées par rapport à la bentonite brute. Chaque 

adsorbant préparé a été testé pour la rétention des ions cuivre et les résultats ont été comparés 

afin de choisir l’adsorbant le plus efficace. 

Les résultats de la caractérisation des bentonites brute et modifiées ont confirmé que la 

montmorillonite, l'illite et la kaolinite sont les principaux minéraux d'argile identifiés et les 

fonctions de surface détectées ont prouvé la composition aluminosilicatée de chaque 

adsorbant. Le calcium est le cation prédominant dans la bentonite brute (BB) et sa structure a 

changé après le traitement avec chaque agent d'activation. L’activation avec H2SO4, MgCl2 et 

NaOH de la bentonite brute a augmenté de manière significative la surface spécifique de 

19,81 à  21,281, 34,03 et 56,50 (m2/g), respectivement. 

Les résultats obtenus à partir des expériences d'adsorption en solutions synthétiques ont 

révélé que l'efficacité la plus élevée d'élimination des ions Cu(II) a été observée pour le B-

NaOH, avec une efficacité supérieure à 99 %. Les expériences cinétiques ont montré que le 

modèle cinétique du pseudo-second ordre était le mieux adapté. L'étude de la diffusion 

intraparticulaire a révélé que l'adsorption du cuivre sur les bentonites brutes et traitées 

s'effectuait en trois étapes. Les premières portions linéaires avaient les pentes les plus rapides, 
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ce qui suggère la rétention rapide des ions Cu(II) sur les surfaces extérieures au début de 

l'adsorption. Plusieurs mécanismes d'adsorption possibles ont été proposés, notamment 

l'échange de cations et les interactions entre les ions Cu(II) et les groupes Si-OH ou Al-OH 

protonés dans la bentonite.  En outre, l'adsorption à des valeurs de pH plus élevées (> 7) 

comprend la formation de complexes métalliques (Cu2(OH)2
2+, CuOH+ et Cu(OH)3-) et la 

précipitation d'hydroxyde (Cu(OH)2). La rétention des ions cuivre sur la bentonite a été 

prouvé par la détection de précipités cristallins de l’ion Cu(II) sur chaque adsorbant après 

traitement après analyse du spectre DRX correspondant à chaque argile. On a pu observer que 

les pics caractéristiques de Spertiniite (Cu(OH)2), Tenorite (CuO), et de la cuprite (CuO2) . 

Les résultats de l’analyse EDX ont également confirmé que le % (wt) de Cu a augmenté après 

traitement. 

L'efficacité de l'adsorption du cuivre sur ces argiles augmente en augmentant le dosage 

de l'adsorbant (de 0,1 à 4 g/L) et de la vitesse d’agitation (100 à 1500 tours/min).  En outre, 

elle diminue avec l'augmentation de la teneur initiale en cuivre. Les paramètres 

correspondants à la cinétique, aux isothermes et à la thermodynamique d'adsorption à 

l'équilibre indiquent que le mécanisme de sorption pourrait être de nature physique complété 

par la chimisorption. Les capacités maximales d'adsorption de Cu(II), obtenues après 

application du modèle de Langmuir, étaient de 25,1 mg/g, 28,03 mg/g, 39,89 mg/g et 72,80 

mg/g pour BB, B-H2SO4, B-MgCl2 et B-NaOH respectivement. 

L'application de l'élimination du Cu(II) dans les eaux du rejet industriel, issues de 

l’entreprise des industries du câble (ENICAB) située à Biskra, a indiqué que l'ordre 

d'efficacité des adsorbants testés varie comme suit : B-NaOH (70,39 %)> B-MgCl2 (63,27 

%)> B-H2SO4 (55,22 %) > BB (45,75 %). Il a été évident de conclure que le traitement des 

eaux riches en cuivre et contenant des éléments minéraux ou organiques, autre que le cuivre, 

risque de ne pas être suffisant pour atteindre une teneur résiduelle en cuivre conforme aux 

normes de rejets. IL nécessitera des doses importantes de la bentonite et une vitesse 

d’agitation élevée ou de prévoir un traitement complémentaire à l’adsorption. 

En conclusion, les bentonites testées, en particulier celles traitées en présence de NaOH 

(B-NaOH), peuvent être utilisées comme adsorbant potentiel et efficace pour l'élimination du 

cuivre d'une solution aqueuse. Ceci pourrait être attribué au fait qu'il s'agit d'un processus 

efficace et que les réserves de bentonite sont largement disponibles en Algérie. 
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Suggestions et perspectives 

Comme compléments des essais réalisés dans le cadre de cette thèse, il serait souhaitable 

de faire des applications sur plusieurs eaux polluées par le cuivre pour confirmer les résultats 

obtenus. Il serait souhaitable également de réaliser des essais de réutilisation de chaque 

adsorbant ou des essais d’adsorption/désorption. A savoir que pour être économiquement 

compétitif à l'échelle industrielle, l'adsorbant utilisé doit être réutilisable après plusieurs 

cycles de régénération et doit avoir une efficacité de réutilisation élevée. 
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