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L’objectif de ce travail est de préciser I’impact des sels mineéraux couramment présents dans
les eaux sur I’efficacité de I’élimination des composés organiques (aniline et substances humiques)
et métalliques (cadmium et fer) par floculation au sulfate d’aluminium. Basé sur les essais Jar-test,
I’influence de différents parameétres réactionnels tels que la dose de coagulant, I’effet du pH, la
concentration initiale des composés organiques et metalliques est testée. Concernant I’aniline, nos
résultats en eau distillée montrent qu’elle présente des rendements d’élimination non négligeables,
mais inférieurs a ceux des SH dans les mémes conditions expérimentales. La stabilité des rendements
d’élimination de I’aniline et des SH aprés la dose optimale est a priori conditionnée par les
mécanismes de coagulation prédominants qui pourraient donner lieu a des formes solubles ou
insolubles d’organoaluminium en fonction du pH de la solution. En eau distillée, I’aniline présente
de meilleurs rendements d’élimination a des pH tres acides. D’un autre coteé, la dissolution de I’aniline
dans une eau souterraine minéralisée ou I’ajout de sels minéraux n’améliore que légerement la
réaction et peut méme entrainer une détérioration des efficacités pour des doses élevées de sels.
Contrairement a I’aniline, les SH sont mieux éliminées dans I’eau minéralisée que dans I’eau distillée.
En ce qui concerne les mécanismes qui peuvent étre impliqués dans la floculation de I’aniline et des
SH en présence de sels, nous suggérons qu’il peut y avoir une adsorption d’ions minéraux sur les
flocs d’hydroxyde ; ceci conduit a la création de nouveaux sites d’adsorption et/ou a la formation de
complexes insolubles. En eau de surface, la présence d’une charge organique initiale entraine une
faible élimination de I’aniline, contrairement au SH qui sont bien éliminées. Les pourcentages
d’élimination et les doses de coagulant nécessaires dépendent donc fortement de la nature des
composés organiques testés et de leurs structures chimiques. En effet, la qualité des eaux de dilution
et notamment leur matrice minérale peut également induire des mécanismes de coagulation-
floculation en fonction du composé. Quant a I’utilisation des adjuvants (charbon actif, bentonite), elle
semble étre intéressante et conduit & une nette amélioration des rendements de floculation.
Concernant la micropollution métallique, I’élimination du cadmium et du fer par floculation au sulfate
d’aluminium donne des résultats appréciables et le pH semble étre le paramétre le plus important.
Pour le cadmium, I’ajout d’ions Mg?* donne des résultats satisfaisants, contrairement aux ions Ca?*
qui peuvent se complexer au coagulant compétitivement au cadmium. Dans le cas du fer, I’ajout de
sels de calcium, de magnésium et de sodium n’affecte que faiblement les rendements et peut méme
les déteriorer pour des doses élevées de sels. Les principaux mecanismes d’élimination du cadmium
et du fer seraient la précipitation des deux éléments sous forme d’hydroxyde ainsi que I’adsorption
du métal sur les précipités formés. En ce qui concerne le cadmium, I’amélioration du rendement
d’élimination apportée par I’utilisation de la bentonite en tant qu’adjuvant est appréciable mais une
combinaison entre la précipitation a la chaux et la floculation au sulfate d’aluminium donne un
meilleur rendement. Pour le fer, I’ajout de la bentonite, de méme que I’utilisation du charbon actif en
poudre, n’apporte pas une grande amélioration, méme a fortes doses.

Mots clés : Coagulation-floculation, aniline, substances humiques, cadmium, fer, sels minéraux.

B :"% P e el aal e 2 2 B

%}
-
.
.
.
.
.
.
-
“}
-
“}
-
“p
-
“}
-
“p
-
%}
-~
“p
=
“}
-
“p
-
“}
-
“p
-
“}
-
“p
-
“}
-
“p
-
“}
-
“p

B R D I T I T D R I T D I T I D N T T D ., T P N

R, T

B N T T R T T T T D D T

-

N R R R Y R N Y R R B R ) R R A R R R R A R e R R R R R R ) ) R ) A R R A R A R A R A B S R S S 7 5w

B D T N



o e e e e e e e e el el e e e Tl el e e e el e e e e s e e el e e e e el e e el e e Faal el e aal el e
(SEAEAR SRR AR AR AR R AR L AR AN AR AR AR R AR AN AN AR AR AR LA R R AR AR AR LA N R AR N LR AN R AR AR SR AN LR AR L)

25

£

& oeile

i~

25 £ <

Y e - . P - Y ~ X . - . . . .

%‘ ):u;.ﬂ\ e &S L;s PAA| Lr°' dale aa};}d\ MM\ C)\A‘)I\ ‘)..3.1\_1 T E%) d.ud\ Jaa % ua‘);d\

(7 spadlS) diaaall g (Al o) gall 5 Cplii¥) & gomall LS sall A Y o saia g1 Ol S Jlerinly s il 5
@ oY Ll Jisdlde A daline Jelii COllra ils Ll a3 pfail) Gjlad e e ] (aaall
o it dlae of Ll Hedad (cpliWU (lay Lagd dpanall 5 4 sandl LS 5all 51 38 5ill 5 s 5 2]
i 8 ALl gall A ) wie Alasal) 3l gall e J81 (ST g ¢ yhaiall glall 8 4] gaie A1 5) 200 ge Led A s 5
@Al alll ) aile B de el aey ZaI0all o) gall 5 ol A 5060 pe L (G 6K a8 A jaill Cag kAl
AL e ol AL g gamall 2 il e G N 055 O Sar A5 B pall Cag lall lls 8 sl
@ Glan die lad o) A 068 Glaial) bl A Jslaall s g pued) 850 e flae] LAl
i olaall 3a3) 5f i) 48l A jhiall elall dpamall #OY) ddlia) a5 Y Alall diatdial da seall
i oda eai ) (a5 o Sy el A O gine & il (puend ) Y) 42Y Jans S Aiveal) 48 5a)
8 A0all o) sl A1) Ay ol uSe e Y dang A Adle ZOYT 3S) (S Ladie Gl sl
i Adlal) o) gall g cplo¥) ol o U Canas a8 ) VL Bl Lagh . daall el (e Jucal S dinecall slgall
i oLl ) (a5 Lea S g juel) IS e Apmall il sod ) el 2 ga i of LiSay ¢S] a5a 5 A
i Al sl A e Bale 2 5a 5 (525 i) Ay QLA ALE e Cilaana (oS5 ) Bada alialial adl 5a
W A Sl e e A 138 A5 s ) el 403 a5 Lalilesti) ) dndand) ol
i el o Bad aiad dgllaall il e ya g A5 A il ol o o ML s 4ie paladl) Sy
fo Aali s A3l dan oS Aleatall sbiall e 53 ) SaasSl LeasS 53 G L Laal @3 ) 3y puiaal) LSl
fo Ll Al ) o) el S el alis 585 LT aaad 3 Lage 150 aali g 53 s sall Aiaeall #3LY) dagil
o Omead sy slaia D 1 Sie s ¢ padl ol e i) dadiall () 50 S BaeLusall 3 gall aladin dilly
o oe wally o sedlSll (e Galdll Gl AN diaeall ualially Eu gl (3la Led, A 253 50 (A sl 5
(o Al S Gl sl 0 o s A el il ey s g1 R S M e
fo i Slaal o g el gl Alza) f a saadl I A 5] il sianae Ao Agamal) #3Y1 il Al o Cana f
L Canacay las s8I e ol (S35 530 30le ae T 55 0 (S (il o sanllSI il gl (€e e da 3
0 i 80 el ps geall s o smssinal 5 o sl Sl Al ol cxnll Aually |5 138 A1) o (0
B i aoall A1 sl Alled (aladil )5 S ey DY o2a ddlia) sa5i 385 4l ) s e
@ Cabaial G a8 o JSG e o peaiall a5 3 anall o saedlS e alaill A I LYY
€ a sl Al 3) 3eliS 3 Cpdll ()5S sl Sl Al 8 sl dglee o1 4G oSl sl )1 e (sl
@l 5 e il s uad) ae G i) G aeadl G815 (Ul 1500 Bac Lise 30LaS i sl aladial oo il
@Y chdial s8I 6 e alaiu) SIS 5 e ginl) bl (8 eyl Apnally Juadl 210l Jany o siie 1Y)
« Legie Alle e ja Jlesiad Alla 8 s A1) 3Y) i 81508 U lilay

Y Agiaeall Z3LY) ) da sradlSI il o) gall ¢l caill 5 sl Apalidal) cilalsl)

S S S L S L L L S L S L S L S L S L S L S L L L L L L L S L L S L L L L L L L L L L S S S S L S L S L L L S L S L S L L L L L S L S L S L S N S S S,

P
?

#



FEFFFFFFFFFF@@fg@fg@fifi@f@f@ @@@@@f@@@@@@@@@i@@ii@id @ i@ T @ w i (E @ (@ @
P

™
P
3]
25
™
P
3]

e e e L T R R LR R LR N LR R LR R LR R LR T

Abstract.

The objective of this work is to precise the impact of the mineral salts commonly present in
waters on the efficiency of the elimination of organic compounds (aniline and humic substances) and
metallic compounds (cadmium and iron) by flocculation with aluminium sulphate. Based on the Jar-
test experiments, the influence of different reaction parameters such as coagulant dose, pH effect,
initial concentration of organic and metal compounds is tested. Under the same experimental
conditions, the tests carried out in distilled water show that the removal yields of aniline are low and
lower than those of HS. The stability of the elimination efficiencies of aniline and HS after the optimal
dose is a priori conditioned by the predominant coagulation mechanisms which could give rise to
soluble or insoluble forms of organoaluminium depending on the pH of the solution. In distilled water,
aniline has better removal efficiencies. Dissolving aniline in mineralised groundwater or adding
mineral salts only slightly improves the reaction and may even lead to deterioration in efficiencies
for high doses of salts. In contrast to aniline, HS are better removed in mineralised water than in
distilled water. With regard to the mechanisms that may be involved in the flocculation of aniline and
HS in the presence of salts, we suggest that there may be adsorption of mineral ions onto the
hydroxide flocs; this leads to the creation of new adsorption sites and/or the formation of insoluble
complexes. In surface water, the presence of an initial organic load results in low aniline removal,
while HS is well removed. The removal percentages and coagulant doses required are therefore highly
dependent on the nature of the organic compounds tested and their chemical structures. Indeed, the
quality of the dilution waters and in particular its mineral matrix can also induce coagulation-
flocculation mechanisms depending on the compound. As for the use of additives (activated carbon,
bentonite), it seems to be interesting and leads to a clear improvement in flocculation yields.
Concerning metallic micropollution, the removal of cadmium and iron by flocculation with
aluminium sulphate gives appreciable results and the pH seems to be the most important parameter.
For cadmium, the addition of Mg?* ions gives satisfactory results, unlike Ca?* ions which complex
with coagulant in competition with cadmium and give only low yields. For iron, the addition of
calcium, magnesium and sodium salts only slightly affects the yields and can even deteriorate them
for high doses of salts. The main removal mechanisms for cadmium and iron are precipitation as
hydroxides by increasing the pH and adsorption onto the precipitates formed. In the case of cadmium,
the improvement in removal efficiency brought about by the use of bentonite as an adjuvant is
appreciable but will remain moderate compared to the improvement due to the combination of
precipitation by lime and flocculation by aluminium sulphate. For iron, the bentonite addition, as well
as the use of powdered activated carbon, does not bring much improvement, even at high doses.

Key words: Coagulation-flocculation, aniline, humic substances, cadmium, iron, mineral salts.
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INTRODUCTION

Ve

GENERALE.

De toutes les planetes du systeme solaire, la terre est la seule a étre pourvue d’une
hydrospheére, celle-ci recouvre plus de 70 % de sa superficie (Bliefert et Perraud, 2008). Au méme
titre que I’air, I’eau est un élément primordial et vital pour I’étre humain et pour la plupart des
espéces vivantes sur terre. L’eau est importante aussi bien pour la vie humaine, pour les
écosystemes de la planéte que pour I’économie humaine. Dans le monde présent, I’eau participe a
toutes les activités quotidiennes notamment, domestiques, industrielles et agricoles ce qui la rend
un élément récepteur exposé a tous les genres de pollution. A cela s’ajoute les pressions sur I’eau
sous I’effet du changement climatique combiné parfois a I’accroissement démographique (Achour,
2022).

La dégradation de I’état de I’eau de consommation a différents impacts directs ou indirects sur la
santé des populations humaines. L’eau destinée a la consommation humaine nécessite donc une
excellente qualité physicochimique et microbiologique.

Les eaux susceptibles d’étre utilisées comme eaux potables sont les eaux souterraines mais
également, et de plus en plus, les eaux superficielles. Si les premiéres ne nécessitaient par le passé
qu’un simple traitement de désinfection, il n’en est pas toujours ainsi actuellement ; quant aux
secondes, elles ne sont rendues potables que par des traitements longs et colteux (Achour, 2001).

Mais disposer d’une eau de bonne qualité et en quantité suffisante nécessite
obligatoirement de multiples étapes visant a I’acheminer et a la traiter. Cela exige une réelle
maitrise de différents procédes technologiques pour aboutir a leur optimisation.

Une des problématiques majeures de I’humanité est le risque de contamination et la
mauvaise qualité de I’eau de consommation. La détérioration de la qualité de ce liquide vital
représente un grand probléme sanitaire. L’augmentation des activités agroindustrielles engendre
une pression grandissante sur les réserves en eau douce de la planete. En effet, ces activites
génerent une grande diversité de produits chimiques qui se déversent dans le cycle de I’eau,
mettant en péril le fragile équilibre naturel qui a permis a la vie de se développer sur la terre
(Cazenave et Nerem, 2002).

Cette pollution de I’eau a été définie par ’OMS comme étant : « toute modification des

propriétés physiques, chimiques ou biologiques, ou tout rejet de substances liquides, gazeuses
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ou solides dans I’eau de fagon a créer une nuisance ou rendre cette eau dangereuse ou préjudiciable
du point de vue, soit de la santé, de la sécurité et du bien-étre publique, soit de ses usages destinés
a des fins domestiques, commerciales, industrielles, agricoles, récréatives et autres, soit de la
faune sauvage et aquatique. » (OMS, 2017).

Les eaux naturelles peuvent contenir de nombreuses substances minéraux et organiques de
structures diverses. Certains de ces composés peuvent étre responsables d’effets toxiques produits
par I’élément initial ou par ses dérivés, générés par ses interactions avec les réactifs introduits au
cours du traitement de I’eau.

La plupart des eaux naturelles, surtout les eaux de surface contiennent des matieres
organiques provenant de la vie végétale et animale (Thurman et Malcom, 1983). La matiére
organique pose actuellement un probléme aux stations de traitement des eaux potables. En effet,
les principaux problémes engendrés sont globalement la détérioration de la qualité organoleptique,
un développement bactérien dans les conduites du réseau de distribution et par suite aggravation
de la corrosion, et aussi une consommation importante d’oxydants lors de la désinfection. Par
ailleurs, certains micropolluants tels les métaux lourds peuvent étre complexés par cette matiere
organique. De méme, des composeés organohalogénés sont susceptibles de se former par oxydation
de nombreux composés organiques (Le chevallier, 1990).

Comme le signalent Gruau et Birgand (2005), la matiere organique aquatique constitue
un aspect complexe compte tenu de la multiplicité des sources de cette matiére organique et des
facteurs pouvant controler la nature et les concentrations des substances organiques.

Parmi les composes et les micropolluants organiques des eaux naturelles on trouve, les
composés organiques aromatiques de fortes masses moléculaires, telles les substances humiques,
mais aussi des composés organiques simples dont font partie les amines aromatiques. lls sont
généralement responsables d’un certain nombre de problémes, coloration et odeur, et ils sont
quelquefois toxiques pour I’étre humain et I’environnement.

L’intérét doit étre porté au probléme des polluants organiques contenus dans ces eaux
méme lorsqu’ils sont naturellement présents dans les eaux comme c’est le cas du matériel humique
(acides humiques et fulviques aquatiques) car ils peuvent indirectement aboutir a des probléemes
de toxicité. Quant a la micropollution organique d’origine anthropique, elle constitue un probléme
relativement fréquent pour lequel il n’existe pas toujours de solutions de traitement totalement
efficaces. C’est le cas des amines aromatiques, et plus particulierement I’aniline, qui se retrouvent
dans les effluents de nombreuses industries. Bien que ce composé soit présent a de faibles

concentrations, il souléve de considérables préoccupations éco-toxicologiques (Yang et al., 2019).
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Concernant la matrice minérale des eaux naturelles, la présence de divers composés
métalliques peut étre d’origine naturelle mais leurs concentrations sont généralement soumises aux
activités anthropiques genérant d’importantes pollutions (Garnier, 2004).

Les métaux sont ainsi omniprésents dans les eaux naturelles, toutefois leurs concentrations
sont en général trés faibles ; ce qui explique leur dénomination de « métaux traces » ou « eléments
traces metalliques ». 1ls ont envahi, la terre, le ciel, la mer, et ils s’accumulent dans les organismes
de tous les étres vivants. Aujourd’hui, les éléments traces métalliques représentent une sérieuse
menace pour I’équilibre de la nature et la survie de nombreuses especes vivantes. Depuis le début
de I’ere industrielle, la consommation de métaux a augmenté de 300 % et les relargages
anthropogéniques d’éléments métalliques tels que le plomb (Pb), le mercure (Hg), le zinc (Zn), le
cadmium (Cd), le cuivre (Cu) et le chrome (Cr) ont été multipliés par trois. La toxicité des métaux
lourds n’est plus a démontrer. La plupart du temps, les effets toxiques des métaux lourds
concernent le systeme nerveux, le sang ou la moelle osseuse peuvent étre mutagenes ou
cancérigenes (Elmanira, 2022).

Parmi ces métaux, de nombreux travaux portent sur le fer et le cadmium qui ont des effets

différents sur les étres vivants. Le premier est un des éléments essentiels a la nutrition et
nécessaires a I’homme pour survivre, lorsqu’il est a I’état de trace. A plus forte concentration, le
fer est un des éléments indésirables pour un certain nombre de raisons qui ne sont pas liées
directement a la santé ; et des normes de potabilité fixent sa limite de concentration dans les eaux
destinées a la consommation (Achour et al., 2017).
Pour le cadmium, sa toxicité est connue depuis les années 50. Tres toxique sous toutes ses formes
(métal, vapeur, sels), le cadmium est I’un des rares éléments n’ayant aucune fonction connue dans
le corps humain ou chez I’animal. Il faut éviter son contact avec des aliments. Chez I’homme, il
provoque notamment des problémes rénaux et I’augmentation de la tension. Les effets toxiques du
cadmium ne le sont pas seulement pour I’hnomme, mais aussi pour les végétaux et les animaux
(Salvarredy, 2008).

Actuellement, il existe plusieurs méthodes d’élimination de ces polluants organiques et
métalliqgues (Oxydation, adsorption sur matériaux pulvérulents, coagulation-floculation,
précipitation, procédés membranaires, ...).

Parmi ces procédés, la coagulation-floculation peut apporter une contribution importante a des
opérations de base telles que la clarification mais aussi a la réduction des teneurs en polluants
minéraux ou organiques. La grande variété des pollutions que I’on trouve dans I’eau brute destinée
a étre traitée est telle que les problémes qui se posent pour le traitement sont dans chaque cas

différents.
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Mais I’optimisation de I’étape de coagulation-floculation par le contr6le de divers parametres
conditionne souvent I’efficacité des étapes en amont et en aval dans la filiere de traitement. Elle
est traditionnellement considérée comme un procédé lié a I’élimination des états dispersés. Mais
cette phase apparait de plus en plus comme un traitement d’élimination spécifique de composés
métalliques et organiques, capable de rivaliser avec des traitements plus codteux et plus
complexes. Son optimisation sera fonction de plusieurs conditions qui sont soit inhérentes aux
substances a éliminer et séparer, soit aux caractéristiques de leur milieu de dilution (pH,
température, force ionique, ...). En particulier, 1’influence de sels minéraux sur le processus de
coagulation-floculation a fait I’objet de quelques études (Mazet et Wais-Mossa, 1991 ; Bacha
et Achour, 2017 ; Hecini et Achour, 2014). Ainsi, les mécanismes de coagulation des polluants
et les rendements d’élimination sont apparus comme étroitement liés a la composante minérale des
eaux testées.

Dans cet objectif, notre étude porte sur I’efficacité de la coagulation-floculation au sulfate
d’aluminium vis-a-vis de I’élimination de polluants soit organiques, soit métalliques et
susceptibles d’étre présents dans les eaux naturelles. Les substances organiques considérées sont
d’une part I’aniline qui est une amine aromatique potentiellement toxique et provenant des rejets
d’eaux industrielles. Ce composé a faible masse molaire peut étre a I’état libre dans I’eau ou lié
aux substances humiques par des liaisons covalentes qui lui conferent alors une durée de vie
importante dans I’eau. D'autre part, le comportement des substances humiques (composés a
structures chimiques complexes), sera ainsi comparé a celui de I’aniline au cours de la coagulation-
floculation. Quant aux éléments métalliques étudiés, il s’agit du fer et du cadmium dont les
concentrations dans I’eau et le niveau de toxicité sont sensiblement différents.

Pour tous ces polluants, il s’agit surtout de préciser I’impact de sels minéraux
communément présents dans les eaux a traiter et de déterminer si les effets observés sont
bénéfiques ou inhibiteurs par rapport au processus de leur élimination par le biais de la
coagulation-floculation au sulfate d’aluminium. L’effet de traitements complémentaires, voire
paralleles sera egalement testé par I’utilisation d’adjuvants de floculation ou de reéactifs oxydants.

Pour atteindre ces objectifs, notre travail s’est scindé en deux grandes parties :

+ La premiére partie consiste en une revue bibliographique en trois chapitres et qui nous permet
une vue globale de I’avancée des recherches en relation avec notre travail.
« Le premier chapitre présente les différents types des eaux naturelles, leurs caractéristiques
physico-chimiques et biologiques, et les normes de potabilité qui encadrent la qualité de
I’eau potable.

+ Le deuxiéme chapitre est consacré d’une part a la présentation de la charge organique des

eaux de surface d’une maniere générale sans omettre de s’intéresser a ce type de pollution
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dans les eaux algériennes. Un intérét particulier a éte porté aux différentes caracteristiques
et origines des macromolécules naturelles humiques et a I’aniline, amine aromatique
d’origine industrielle. L ’étude s’est poursuivie d’une part par une synthése rappelant les
concepts et définitions relatifs a la coagulation-floculation, sa mise en ceuvre dans les
filieres de traitement. D autre part, a été établie une compilation des travaux réalisés aussi
bien sur des eaux naturellement chargées en matieres organiques que sur des solutions
modeles préparées en laboratoire.

+ Le troisiéme chapitre aura pour objectif de présenter les caractéristiques globales et la
toxicité relative des principaux micropolluants métalliques et leurs procédés d’élimination,
en particulier le fer et le cadmium.

La seconde partie de la thése comporte également trois chapitres et a pour but de présenter et

discuter les resultats de I’étude expérimentale.

+ Le premier chapitre intitulé « Procédure expérimentale » sera consacré pour présenter les
caractéristiques des réactifs et des eaux de dilution des composés organiques (aniline et
substances humiques) et métalliques (fer et cadmium) testés. Il en va de méme pour les

modes opératoires suivis lors des essais expérimentaux.

X3

’0

Les deux derniers chapitres ont pour but la présentation et I’interprétation des résultats de
la coagulation-floculation de composés organiques et métalliques étudiés, dans des
conditions opérationnelles variables (pH, dose de coagulant, concentration initiale des
polluants, influence des réactifs additionnels). Les polluants sont testés dans un premier
temps en eau distillée puis dans des eaux minéralisées par I’ajout de sels minéraux divers

ou dissous dans des eaux souterraines naturellement minéralisées.
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CHAPITRE T :
CARACTERISATION ET
POLLUTION DES EAUX

NATURELLES.

I.1. Introduction.

L’eau se comporte comme un solvant quasi universel ; de ce fait, sa composition est
fonction du milieu avec lequel elle a été en contact. Les eaux souterraines sont, en général, pauvres
en oxygene et en matieres organiques. Dans les terrains géologiques anciens, leur minéralisation
est faible ; cependant, dans les terrains sédimentaires, la minéralisation est importante (Potelon et
Zysman, 1998).

Dans le cas des eaux superficielles, L hydrologie des riviéres, le climat, la nature du sol, le
type de végétation jouent un grand role dans la composition de ces eaux (Jarret et al., 1986). Elles
sont donc tres chargées en diverses matieres minérales et organiques sous forme dispersée et
dissoute. On trouve donc, peu ou prou, d’ions dissous provenant de la solubilisation partielle des
roches rencontrées au cours du ruissellement ou de la percolation des eaux météoriques sur et dans
le sol (Graindorge, 2021).

Généralement les cations les plus abondants dans les eaux de surface sont le calcium, le
magnésium, le sodium, et enfin le potassium. D’autre cations peuvent étre présents dans I’eau,
mais généralement a des teneurs plus faibles ; c’est le cas du fer et du manganese. Pour les anions,
on peut rencontrer les sulfates, les chlorures, les carbonates hydrogénés, ainsi qu’une foule d’autres
ions en quantité mineures ou en traces (Rodier et al., 2016).

En effet dans une eau naturelle, a c6té des composes naturels, le développement de I’activité
économique entraine un risque de diffusion d’un grand nombre de micropolluants organiques tels
que les pesticides et les hydrocarbures, et métalliques tels que les métaux lourds ; ce qui complique
beaucoup la composition de ces eaux (Legube, 2021).

Il faut également tenir compte des eaux de ruissellement des zones urbaines qui ont elles

aussi un effet sur la qualité de I’eau. En effet, celles-ci emportent les débris qui jonchent les rues

w




Premitre partic. Chapitre | : Caractérisatipn et pollutipn des eaux naturelles.

jusgu’a un cours d’eau ou une autre masse d’eau et détérioreront la qualité de I’eau en augmentant
la concentration de diverses substances toxiques (Zaccai, 2019).

Au cours de ce chapitre, nous allons présenter brievement les principaux types des eaux
naturelles. Nous nous attarderons particulierement sur la composition physico-chimique et
biologique des eaux naturelles. La derniere partie de ce chapitre est consacrée a la présentation des
parametres de qualité et potabilité des eaux.

1.2. Types des eaux naturelles.

Les eaux naturelles sont toutes les eaux de I’hydrosphére non transformées par I’homme.
Les réserves disponibles d’eaux naturelles sont constituées des eaux souterraines (infiltration,
nappes), des eaux de surface stagnantes (lacs, retenues de barrages) ou en écoulement (riviéres,

fleuves) et des eaux de mer (Gilli et al. 2021).

Eau de la Terre

eau salée
eau douce

Eau douce
glaciers
eau souterraine
eau gelée dans le sol (0,8%)
Eau douce de surface = eau douce de la
lacs d'eau douce (67,4%) —— gt surface
eau contenue dans les étres vivants (0,8%)
riviéres (1,6%) /L
zones humides (8,5%)
eau atmosphérique (9,5%)
humidité du sol (12,2%)

Figure 1 : La part d’eau douce sur Terre (Anctil, 2017).

Tout traitement anthropique (traitement des eaux et canalisation, purification) interdit
I’appellation eau naturelle au sens écologique. Sans devenir une eau “artificielle”, le liquide
devient un produit de consommation ou d’utilité humaine et est une eau industrielle (Sancey et
Crini, 2012).

En Algeérie par exemple, les prélévements annuels d’eau douce totalisent environ 9.978
milliards de m?, dont approximativement 33.97 % pour I’approvisionnement en eau potable, 64.14
% pour I’agriculture et 1.884 % pour I’industrie. Ces prélevements représentent une demande un
peu inférieure & 241.5 m3/ hab /an, ce qui place I’ Algérie en situation critique dans une échelle des
demandes allant de trés faible (< 100) a trés forte (> 2 000 m®/hab/an) (FAO, 2016).

Pour faire face a ces prélevements, on estime que la ressource totale renouvelable est, a

I’échelle du globe, de 40 000 km*-ant, mais comme le fait apparaitre la carte (figure 2), avec des
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disparités considérables. Ceci est d’autant plus vrai que la disponibilité moyenne par habitant, au
moins pour les états assez vastes, cache des différences locales importantes, ex. : nord-est des
Etats-Unis trés riche en eau par rapport au sud-ouest aride, nord chilien désertique par rapport au
sud tres riche en eau (FAO, 2016).

L’ONU, avec le World Water Council, considére qu’un état de tension sur les ressources
(« stress hydrique ») apparait dés que les ressources renouvelables sont inférieures a 1700 m®
/hab/an, et devient critique a partir de 1000 m®/hab/an ; on voit que de nombreux pays ont déja
atteint ou atteindront rapidement cette limite et devront donc recourir, soit a des transports d’eaux
a trés longues distances, soit plutét aux nouvelles ressources que constituent la réutilisation des
eaux résiduaires et/ou le dessalement de I’eau de mer, sans oublier les gisements potentiels
constitués par la lutte contre les fuites des réseaux et autres gaspillages (Euzen et al., 2015).

Pénurie
f Stress hydrique
l_ ;—Vulnérabilné

0 1000 1700 2500 6000 15000 70000 684000, 3/p.b/an

Données non disponibles
ou non significatives

Figure 2 : Disponibilité en eau douce a travers le monde (FAO, 2016).

1.2.1. Eaux souterraines.

On entend par « eau souterraine » I’eau qui se trouve sous le niveau du sol et qui remplit
soit les fractures du socle rocheux, soit les pores présents dans les milieux granulaires tels que les
sables et les graviers (Margat et Ruf, 2014). Leur origine est due a I’accumulation des infiltrations
dans le sol qui varient en fonction de sa porosité et de sa structure géologique. Elles sont
généralement d’excellente qualité physico-chimique et bactériologique, elles se réunissent en

nappes (Margat, 2008). Les sources et les eaux souterraines sont traditionnellement les ressources
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en eau privilégiées pour I’cau potable, car plus a 1’abri des pollutions que les eaux de surface et
moins sensibles aux pollutions accidentelles, mais la croissance démographique et la modernisation
de I’agriculture ainsi que le développement industriel entrainent un grand probléme de détérioration
de la qualité de cette source souterraine, déja en quantité limitée (Guergazi et Achour, 2005).

La composition et la qualité des eaux souterraines sont a 1’origine liées a la nature géologique du
terrain. Elles doivent étre traitées avant distribution toutes les fois que la concentration d’un ou de
plusieurs éléments dépasse la valeur autorisée par les reglements en vigueur (Margat, 2008).

Les eaux souterraines représentent en moyenne 30% de I’eau douce consommeée par les humains,
mais dans certaines régions du monde, ce pourcentage peut atteindre jusqu’a 100 %. Des 70%
restants, prés de 69% est capturé dans les calottes glaciaires et montagnes (neige, glaciers) et
seulement 1% se trouve dans les rivieres et les lacs (Quevauviller et VVargas, 2017).

1.2.1.1. Origine.

La plupart des eaux souterraines ont pour origine les eaux pluviales (pluie ou neige). Si
elles ne sont pas perdues par évaporation, transpiration ou écoulement, I’eau de ces sources peut
s’infiltrer dans les sols. Les quantités d’eau des précipitations sont retenues trés difficilement sur
le sol sec formant un film sur la surface et dans les micro pores des particules du sol. Aux niveaux
intermédiaires, les films de I’eau recouvrent les particules solides, mais de I’air est encore présent
dans les sols (vides). Cette région s’appelle une zone non saturée ou zone d’aération, et I’eau
présente est dite vadose. En profondeur et en présence de quantités adéquates d’eau, tous les vides
sont remplis pour produire une zone de saturation, le niveau supérieur représente la table de I’eau.
L’eau présente dans une zone de saturation est appelée eau souterraine. (Stanley, 2022).
1.2.1.2. Caractéristiques générales.

La nature géologique du terrain a une influence déterminante sur la composition chimique
de I’eau retenue. A tout instant, I’eau est en contact avec le sol dans lequel elle stagne ou circule :
il s’établit un équilibre entre la composition du terrain et celle de I’eau. Les eaux circulant dans un
sous-sol sablonneux ou granitique sont acides et peu minéralisées. Les eaux circulant dans des sols
calcaires sont bicarbonatées calciques et présentent souvent une dureté élevée. (Euzen et al.,
2015).

Dans le cas des eaux karstiques, on peut cependant relever des variations brutales de qualité, avec
apparition de turbidité et de pollutions diverses. Ces variations sont liées a la pluviométrie et aux
ruissellements entrainés sans réelle filtration dans le réseau souterrain. (Gassama, 2021). Le
tableau 1 donne les caractéristiques des eaux souterraines selon les principaux parameétres analyti-
qgues. On notera en particulier une bonne pureté bactériologique, une faible turbidité, une
température et une composition chimique plus ou moins constantes, I’absence presque générale

d’oxygéne provoquant la présence d’éléments réduits indesirables.




Premitre partic. Chapitre | : Caractérisatipn et pollutipn des eaux naturelles.

Tableau 01 : Les principales caractéristiques d’eaux souterraines (Degrémont, 2016).

Caractéristique Eaux souterraines

Température Relativement constante

Turbidité, MES (vraies ou colloidales) | Faible ou nulle (sauf en terrain karstique)

Liée surtout aux matiéres en solution (acides
Couleur _
humiques par exemple)

Minéralisation Sensiblement constante en général

Fe et Mn divalents (a I’état dissous) Généralement présents

CO:2 agressif Souvent présent en grande quantité
O2 dissous Absent la plupart du temps
H2S Souvent present

Présent fréquemment sans étre un indice
N systématique de pollution bactérienne
Nitrates Teneur parfois élevée
Silice Teneur souvent elevée
Micropolluants minéraux et Généralement absents, mais une pollution
organiques accidentelle subsiste beaucoup plus longtemps
Eléments vivants Ferrobactéries fréquentes
Solvants chlorés Souvent présents
Caractére eutrophe Non

1.2.1.3. Potabilité.

Les eaux souterraines ont, pendant longtemps, été synonymes « d’eaux propres » répondant
naturellement aux normes de potabilité. Ces eaux sont en effet moins sensibles aux pollutions
accidentelles. Neanmoins, de nombreuses nappes sont « influencées » par la qualité des eaux de
surface, c’est le cas déja vu des réseaux karstiques, mais aussi des nappes alluviales. Lorsqu’une
nappe souterraine a été polluée, il est trés difficile de récupérer sa pureté originelle : les polluants
ayant contaminé la nappe sont en effet non seulement présents dans I’eau, mais également adsorbés
sur les roches et minéraux du sous-sol. (Gilli et al., 2021). Les eaux souterraines peuvent aussi
contenir des élements a des concentrations dépassant largement les normes de potabilité. Ceci est
dd a la composition du terrain de stockage et, pour certains de ces éléments, au caractére réducteur
de I’eau. On peut citer Fe, Mn, NHa4, H2S...Les eaux souterraines doivent étre traitées avant
distribution toutes les fois que la concentration d’un ou plusieurs de ces éléments dépasse la valeur

autorisee par les reglements en vigueur. (Bontoux, 1993).

E



Premitre partic. Chapitre | : Caractérisation et pollution des eaux naturelles.

1.2.2. Eaux superficielles.

Les eaux de surface se répartissent en eaux circulantes ou stockées a la surface des
continents (rivieres, lacs, étangs, barrages, ...) (Boeglin, 2001). Elles se forment a partir, soit de
I’émergence de nappes profondes en source, soit du rassemblement des eaux de ruissellement
(Cardot, 2010).

Ces eaux se rassemblent en cours d’eau, caractérisés par une surface de contact eau - atmosphére
toujours en mouvement et une vitesse de circulation appréciable (Boeglin, 2001). La composition
chimique des eaux de surface dépend de la nature des terrains traverses par ces eaux durant leurs
parcours dans I’ensemble des bassins versants. Ces eaux sont le siége, dans la plupart des cas, d’un
développement d’une vie microbienne a cause des déchets rejetés dedans et de I’importante surface
de contact avec le milieu extérieur. C’est a cause de cela que ces eaux sont rarement potables sans
aucun traitement (Gassama, 2021).

1.2.2.1. Origine.

Elles ont pour origine, soit des nappes souterraines dont I’émergence constitue une source,
soit les eaux de ruissellement. Ces eaux se rassemblent en cours d’eau, caractérisés par une vitesse
de circulation appréciable. Elles peuvent se trouver stockées en réserves naturelles (lacs) ou
artificielles (retenues de barrages) ou peut apparaitre une grande hétérogénéité de la qualité selon

la profondeur (Euzen et al., 2015).

1.2.2.2. Caractéristiques générales.

La composition chimique des eaux de surface dépend de la nature des terrains rencontrés
durant leur parcours. Au cours de son cheminement, I’eau dissout les différents éléments
constitutifs des terrains. En revanche, sa teneur en gaz dissous (0xygéne, azote, gaz carbonique)
dépend des échanges a I’interface eau-atmosphére et de I’activité métabolique des organismes

aquatiques au sein de I’eau (Legube et al., 1996).

1.2.2.3. Potabilité des eaux de surface.

Les eaux de surface sont rarement potables sans aucun traitement et sont toujours plus ou moins

polluées par divers rejets :

+« D’origine urbaine : les rejets provenant de la collecte des eaux usées urbaines, méme apres leur
traitement en station d’épuration ;

+ D’origine industrielle : polluants et micropolluants organiques (hydrocarbures, solvants,
produits de synthése, phénols) ou inorganiques (métaux lourds, ammoniaque, produits

toxiques),
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+ D’origine agricole : engrais et produits pesticides (herbicides, insecticides, fongicides),

entrainés par les eaux de pluie et le ruissellement ; dans les zones d’élevage intensif, rejets

riches en composés de I’azote et du phosphore ainsi qu’en pollution organique,

+ Pollution bactériologique d’origines humaine et animale (Salomon, 2003).

Tableau 02 : Principales caractéristiques d’eaux de surface (Degrémont, 2016).

Caractéristique

Eaux de surface

Température

Variable suivant saisons

Turbidité, MES (vraies ou colloidales)

Variable, parfois élevée

Couleur

Liée surtout aux MES (argiles, algues...) sauf dans

les eaux trés douces et acides (acides humiques)

Minéralisation

Variable en fonction des terrains, des précipitations,

et des rejets.

Fe et Mn divalents (a I’état dissous)

Généralement absents, sauf en profondeur des

piéces d’eau en état d’eutrophisation

CO:2 agressif Généralement absent

_ Le plus souvent au voisinage de la saturation.
O2 dissous . ]

Absent dans le cas d’eaux trés polluées

H2S Généralement absent
NH4 Présent seulement dans les eaux polluées
Nitrates Peu abondants en général
Silice Teneur en général modérée

Micropolluants minéraux et

organiques

Présents dans les eaux de pays développés, mais
susceptibles de disparaitre rapidement apres

suppression de la source

Eléments vivants

Bactéries (dont certaines pathogénes), plancton

(animal et végétal)

Solvants chlorés

Rarement présents

Caractére eutrophe

Fréquent accentué par les températures élevées

1.3. La composition des eaux naturelles et leur pollution.

Les eaux naturelles correspondent aux systemes dynamiques complexes des équilibres

intimement liés a leur milieu ambiant, toutes les eaux naturelles, ou qu’elles se trouvent sont

étroitement liées entre elles et forment un ensemble unique, tout ce qui touche a I’une des eaux,

dans n’importe quel endroit, se répercute en réalité sur toute sa masse (SNHF, 1868).
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Les eaux naturelles sont composées de systemes physico-chimiques suivants :

a. Solutions des gaz dans I’eau.

b. Composés chimiques indéterminés véritables solutions aqueuses, dont les composants peuvent
étre des corps liquides (plus rare) ou solides (plus souvent) ; systémes a ions ;

c. Solutions contenant des systémes en dissociation hydrates et complexes salins, dont le
caractere électrique n’est pas clair, il existe des transitions entre les solutions habituelles et ces
solutions complexes.

d. Solutions colloidales dispersés — sols ;

e. Suspensions mécaniques fines donnant des transitions en sols, et en suspensions mécaniques
grossieres.

f. Eaux chargées d’organismes infimes tels que bactéries qui se trouvent dans le champ
moléculaire du liquide en dehors du champ de la gravitation universelle ;

g. Eaux contenant des organismes vivants plus gros ;

Eau contenant des atomes dispersés qui n’entrent pas dans les complexes chimiques (a I’état
de dispersion) ;

i. Eaux radioactives contenant des atomes a I’état de décomposition.

Cette énumeération n’est pas certainement compléte ; il y manque peut-étre des membres

importants (SNHF, 1868).

Ces eaux sont toujours exposeées a différents types de pollutions, problématique connue depuis un

certain temps et pas forcément prise en compte. L’activité humaine, produit de grandes quantités

de substances polluantes de toute nature qui sont a I’origine de différentes formes de pollutions,
chimiques, microbiologiques, ... (Chéry, 2006). Au cours de ce travail, nous nous intéresserons

uniquement a la pollution chimique.

La pollution chimique est engendrée par des rejets de produits chimiques a la fois d’origine
industrielle et domestique. Elle peut résulter notamment de I’ utilisation de pesticides, de détergents
ou encore de métaux lourds. Elle est engendrée par des substances chimiques normalement
absentes, ou présentes dans I’environnement dans des concentrations naturelles plus faibles. Cette
pollution chimique differe completement de la pollution microbiologique qui est une forme de
pollution de I’eau engendrée par la présence de micro-organismes pathogénes tels que des virus,
des parasites ou des bactéries, essentiellement d’origine fécale et provenant principalement des
eaux usées et des élevages agricoles, et qui peuvent présenter un risque pour la santé publique.
Bien que les micro-organismes contribuent a la pollution chimique et a la réduction de la pollution
dans les eaux. lls détruisent les produits naturels et synthétiques, mais ils peuvent également

générer des métabolites dangereux. De plus, leur incapacité a dégrader rapidement certaines
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classes de produits chimiques peut entrainer une accumulation indésirable de composés
réfractaires dans les écosystemes naturels. De méme certaine pollution chimique favorise la
pollution microbiologique comme elle peut la freiner (Alexander, 1973).

1.4. Parametres de qualité et potabilite.

1.4.1. Définition d’une eau potable.

Une eau de boisson ou eau potable, du latin potabilis, qui signifie « qui peut étre bu » ; peut
étre définie, en se réferant a I’OMS, comme "une eau ne renfermant en quantité dangereuses, ni
substances chimiques, ni germes nocifs pour la santé. En outre, elle doit étre aussi agréable a boire
que les circonstances le permettent " (Bontoux, 1993).

Cette définition améne certaines constatations ; elle introduit un critere d’agrément a la
consommation dont I’incidence n’est pas négligeable dans la pratique de la distribution de I’eau
potable. Ces constatations ont pour conséquences que I’eau de boisson n’est pas une eau distillée
et stérile. Elle doit contenir des éléments minéraux en solution (sels, gaz dissous) qui sont
indispensables au bon goQt de I’eau et participent a I’équilibre du régime alimentaire. Elle peut
contenir des micro-organismes dans la mesure ou ils ne provoquent aucun effet pathogéne et ne
créent aucune géne au consommateur. Une autre constatation a propos de cette définition est
gu’elle n’est pas trés précise ; les notions de santé et d’agrément peuvent étre I’objet de
nombreuses interprétations, résulte de I’interprétation d’analyses et de tests réglementaires qui
n’ont pas de valeur qu’a I’intérieur de certaines frontieres (Legube, 2021).

1.4.2. Parametres organoleptiques et physiques.

Les caracteres organoleptiques permettent d’apprécier la qualité de I’eau : I’odeur, la
transparence, la température, la saveur et la couleur. Ce sont les caractéristiques qui peuvent étre
observées et appréciées par les organes de sens. L’eau doit étre agréable a boire, claire et sans
odeur. Ces parameétres étant liés au confort de consommation, ils n’ont pas de valeur sanitaire
directe. lls n’ont pas de signification sanitaire mais, par leur dégradation, peuvent indiquer une
pollution ou un mauvais fonctionnement des installations de traitement ou de distribution (Rodier
et al., 2016).
1.4.2.1. Couleur.

Les eaux naturelles sont toujours plus au moins colorées. Leur couleur varie du jaune a
peine perceptible au brun rougeatre, selon la nature et la concentration des matiéres colorantes.
Ces matiéres sont le plus souvent d’origine naturelle et proviennent de la dégradation de matieres
végétales : bois, lignine, tanin, écorces (Beaudry et Tardat-Henry, 1993).

Le degré de couleur d’eau dépend non seulement de la concentration en matiére colorantes,

mais aussi du pH et de turbidité. La couleur d’eau devient toujours plus intense quand le pH
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augmente. Pour mesurer la couleur réelle de I’eau il faut éliminer les matiéres en suspension
responsable de la turbidité (Rodier et al., 2016).

1.4.2.2. GoUt et odeur.

D’apres les normes de potabilités, les eaux de consommation doivent posséder un godt et
une odeur non désagréables, la plupart des eaux, qu’elles soient ou non traitées, dégagent une
odeur plus au moins perceptible et ont une certaine saveur. Ces deux propriétés, purement
organoleptiques sont extrémement subjectives et il n’existe aucun appareil pour les mesurer. Selon
les physiologistes, il n’existe que quatre saveurs fondamentales : salée, sucrée, aigre, et amere
(Beaudry, 1984).

Plusieurs saveurs sont en fait des odeurs ou des résultantes d’odeurs et de saveurs, car les
deux sensations se confondent au niveau du pharynx. Enfin, la tolérance de chaque consommateur
est variable selon la finesse de son odorat est sa sensibilité gustative (Rodier, et al., 2016).

Les odeurs sont causées par la présence dans I’eau de substances relativement volatiles.
Ces substances peuvent é&tre inorganiques comme le chlore, les hypochlorites, le bioxyde de soufre
(SO»), ou le sulfure d’hydrogéne (H2S), ou organiques comme les esters, les alcools, les dérivés
aromatiques et des composés plus ou moins bien identifiés résultant de la décomposition de
matiéres animales ou végétales, comme les algues, encore di a la pollution (Legube, 2021).

Certaines substances donnent du godt a I’eau sans lui communiquer d’odeur et
inversement. Le plus souvent, il est trés difficile d’isoler et d’identifier la ou les substances
responsables. Dans le cas d’une eau potable, I’apparition ou le changement de goQt et d’odeur
peuvent étre signe d’activité microbienne et de lacunes dans le traitement ou de contamination
dans le réseau de distribution. Par ailleurs, une eau traitée peut avoir un goQt plus prononcé qu’une
eau soigneusement bouillie, si elle est stérile, n’en est pas moins trés fade et de goQt peu agréable
en I’absence de CO> et d’oxygene dissous (Beaudry et Tardat-Henry, 1993).
1.4.2.3. Turbidité.

La turbidité est définie comme I’inverse de la limpidité ou la transparence. Une eau turbide
est donc plus ou moins trouble. Couleur et turbidité sont inter-liées car certaines substances
contenues dans une eau entrainent ces deux caractéres qui sont pourtant de nature différente ; en
effet, alors que la couleur résulte de I’absorption sélective par le milieu de certaines radiations
visibles de longueurs d’onde specifiques ; la turbidité résulte de la diffusion de la lumiére qui est
ainsi déviée dans toutes les directions. (Legube, 2021).

Ce sont les particules en suspension dans I’eau qui diffusent la lumiere. Leur origine peut
étre extrémement variable : érosion de roches, entrainement des matiéres minérales ou organiques

du sol, déversement d’eaux usées domestiques ou industrielles riches en matieres en suspension
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grossieres. Les particules trés fines en suspension colloidale, diffractent la lumiere ; c’est I’effet

"TYNDALL" qui permet de différencier les solutions vraies (Desjardins, 1999).

1.4.2.4. Température.

Pour I’eau potable, la température maximale acceptable et de 15°C, car on admet que I’eau
doit étre rafraichissante. Dans les eaux naturelles et au-dessus de 15°C, il y a risque de croissance
accélérée de micro-organismes, d’algues, entrainant des godts et des odeurs désagreables ainsi
qu’une augmentation de la couleur, et de la turbidité. De plus, comme la solubilité des gaz diminue
quand la température augmente, la teneur en oxygeéne dissous diminue (Degrémont, 2016).

Inversement, une eau tres froide se préte moins bien aux divers traitements en vue de la
rendre potable, ainsi la chloration et moins efficace a basse température et le temps de contact
entre I’eau et I’agent désinfectant doit étre prolongé (Rodier et al., 2016).

La température est I’un des parametres a mesurer et noter sur place, au moment du
prélevement et cela, quelles que soient les analyses a effectuer par la suite (Beaudry et Tardat-
Henry, 1993).

1.4.3. Parametres physico-chimiques.
1.4.3.1. Le potentiel d’Hydrogene (pH).

Le pH d’une eau permet de mettre en évidence les especes chimiques présentes dans un
échantillon. On parle alors de pH acide, de pH neutre ou de pH basique. Il mesure la concentration
des protons H* contenus dans I’eau, et donc I’acidité ou I’alcalinité de I’eau sur une échelle
logarithmique de 0 a 14. La mesure du pH est réalisée par une méthode potentiométrique en
mesurant la différence de potentiel entre une électrode de verre et une électrode de référence
(Graindorge, 2021).

Le pH des eaux naturelles est lié a la nature des terrains traversés et dépend de
I’équilibre calco-carbonique de la formule suivante : Ca(HCOs), —» CaCOs+ CO2 + H.0.

Le pH influence la plupart des mécanismes chimiques et biologiques dans les eaux.
Habituellement, les valeurs du pH se situent entre 6 et 8,5 dans les eaux naturelles. Il diminue en
présence des teneurs élevées en matiére organique et augmente en période d’étiage, lorsque
I’évaporation est importante (Chapman et Kimstach., 1996). La norme internationale du pH pour
I’eau potable varie entre 6.5 et 8.5. (OMS, 2017).

1.4.3.2. La dureté ou le titre hydrotimétrique (TH).

Le terme de « dureté » de I’eau correspond a sa concentration en calcium et magnésium.
Plus elle en contient, plus I’eau est considérée comme "dure". Elle est mesurée par le titre
hydrotimetrique (TH) dont le taux s’exprime en degreés francais « °F » (1 degré francais = 4 mg de

calcium ou 2,4 mg de magnésium par litre d’eau). L eau peut étre plus ou moins "dure” selon les
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régions, cela dépend des sols que I’eau a traverses avant d’étre prélevée dans la nature pour étre
rendue potable. Par exemple, dans les régions a sols trés calcaires, I’eau sera « dure », au contraire
des régions granitiques qui ont généralement des eaux « douces » (Graindorge, 2021).

1.4.3.3. Minéralisation totale et Conductivite.

La minéralisation d’une eau correspond a I’ensemble des sels minéraux dissous dans I’eau
et dont la nature dépend des terrains traversés. Certains éléments, a plus faible concentration,
peuvent créer soit un désagrément pour le consommateur soit des effets négatifs sur la santé
(Degrémont, 2016). La conductivité mesure la capacité de I’eau a conduire le courant entre deux
électrodes. La plupart des matieres dissoutes dans I’eau se trouvent sous forme d’ions chargés
d’électrons. La mesure de la conductivité permet donc d’apprécier la quantité de sels dissous dans
I’eau (Chabbi, 2017).

Elle s’exprime généralement en microsiemens ou en millisiemens par cm (mS/cm) a 20 °C.
(Tardat-Henry, 1992). Le tableau 3 suivant donne quelques indications sur la relation existante
entre la conductivité et la minéralisation.

Tableau 03 : Relation entre la minéralisation et la conductivite électrique (Rodier et al., 2016).

Valeur de la conductivité (uS/cm) | Taux de minéralisation

C<100 Minéralisation tres faible
100<C<200 Minéralisation faible

200<C<333 Minéralisation moyenne
333<C<666 Minéralisation moyenne accentuée
666<C<1000 Minéralisation importante
C>1000 Minéralisation élevee

1.4.3.4. L’acidité et I’alcalinité de I’eau.
a. Acidité.

Elle correspond a la présence d’anhydride carbonique libre, d’acides minéraux et sels
d’acides forts. L acidité d’une eau est mesurée par la quantité de base nécessaire pour élever le pH
de cette eau jusqu’a une certaine valeur choisie par convention (généralement autour de 8,3). On
I’exprime soit en normalité (et plutdt en meg/l), soit en mg/l de CaCO3 équivalents (Degrémont,
2016).

b. L’alcalinité.

Les eaux naturelles ont le plus souvent un pH supérieur a 4.5 ; elles sont donc alcalines par
rapport a ce pH et, par convention, I’alcalinité totale d’une eau est mesurée par la quantité d’acide

nécessaire pour abaisser son pH jusqu’a cette valeur (jusqu’au point de virage du méthylorange).
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La plupart des eaux naturelles ont un pH compris entre 4.5 et 8.3 et leur alcalinité est attribuable
essentiellement aux bicarbonates (HCO3"), bases faibles que la neutralisation par un acide la
convertit en CO> libre (Graindorge, 2021).

Autrement dit, on est amené a considérer deux types d’alcalinité qui correspondent encore une
fois, a deux bornes de pH :

e L’alcalinité a la phénolphtaléine (TA), qui est une mesure des bases fortes carbonates et alcalis.

e L’alcalinité au méthylorange ou total (TAC), qui est une mesure des bases fortes et des bases
faibles (bicarbonates) (Rodier et al., 2016).

1.4.4. Parametres organiques.

La présence de la matiére organique est caractéristique des eaux de surface. Ces matiéres
organiques peuvent étre en suspension ou a I’état dissous (Graindorge, 2021). Cette charge

organique peut étre évaluée par les parametres globaux suivants.
1.4.4.1. Demande Biochimique en Oxygéne (DBOs).

La DBO, ou Demande Biochimique en Oxygeéne correspond a la quantité de dioxygéne
nécessaire aux micro-organismes aérobies de I’eau pour oxyder les matiéres organiques, dissoutes
ou en suspension dans I’eau. Il s’agit donc d’une consommation potentielle de dioxygéne par voie
biologique. Ce parameétre constitue un bon indicateur de la teneur en matieres organiques
biodégradables d’une eau (toute matiére organique biodégradable polluante entraine une
consommation de I’oxygene) au cours des procédés d’autoépuration. La DBO permet de mesurer
la qualité d’une eau (eaux superficielles : rivieres, lacs..., eaux usées : stations d’épuration, rejets
industriels...) (Rodier et al., 2016).

L’eau analysée contient une quantité de matiéres organiques biodégradables, rejetées dans
le milieu naturel, ces matieres organiques vont étre dégradées par voie biologique ce qui va
entrainer un développement de micro-organismes aérobies (Leenheer et Croué, 2003).

Cette prolifération provoquera une chute de I’oxygene dissous dans le milieu récepteur et
conduira a I’asphyxie des espéeces présentes. Cette analyse permet donc de connaitre I’impact du
rejet dans le milieu récepteur. La DBO est mesurée au bout de 5 jours (DBOs), a 20 °C
(température favorable a I’activité des micro-organismes consommateurs d’O>) et a I’obscurité
(afin d’éviter toute photosynthese parasite) (Delarras, 2010).

1.4.4.2. Demande chimique en Oxygene (DCO).

Exprime la quantité d’oxygene nécessaire a la dégradation de la matiere organique, qu’elle
soit biodégradable ou non biodégradable d’une eau a I’aide d’un oxydant puissant le bichromate

de potassium, en milieu acide fort (H2 SO4) et au reflux pendant deux heures (Rodier et al., 2016).

E



Premitre partic. Chapitre | : Caractérisation et pollution des eaux naturelles.

La différence entre la DCO et la DBO est due aux substances qui ne peuvent pas étre décomposees
biologiquement. Le rapport entre la DCO et la DBOs constitue une mesure indicative de la
dégradabilité biochimique des composés présents dans I’eau. IL est généralement voisin de 2 pour
les eaux a dominance domestique (AFNOR, 1975).

SiDCO/DBOs > 3.2 —, Lamajorité de la MO existante est non biodégradable.

Si DCO/DBOs < 3.2 — > Lamajorité de la MO existante est biodégradable (Delarras, 2010).

1.4.4.3. Oxydabilité au permanganate de potassium (KMnQOa).

Elle dose les matiéres organiques totales en 10 minutes en plus de sa simplicité, c’est une
mesure similaire a la DCO, utilisée dans le cas de faibles concentrations en matiéres organiques
(DCO < 40 mg/1 d’03) ; mais I’inconvénient est que le (KMnO4) est moins puissant que K2Cr20y.
Le KMnO4 n’attaque pas toutes les molécules organiques, mais il est trés utilisé pour suivre
I’évolution de la matiere organique dans une station de traitement (OFEV, 2010).

L’oxydation des matiéres organiques, substances oxydables est effectuée par le permanganate de
potassium a chaud ou a froid. La méthode a chaud du fait de sa rapidité est plus utilisée.
1.4.4.4. Carbone organique total (C.O.T).

Le COT est défini comme la concentration en mg de carbone/l d’échantillon, c’est une
méthode directe pour mesurer la teneur en matiéres organiques d’une eau. Il consiste a brdler
I’échantillon d’eau a 950°C sous I’action de I’oxygéne gazeux. Cette combustion libére du gaz
carbonique qui est dosé par un analyseur infra-rouge, dont la réponse obtenue est proportionnelle
a la quantité de carbone présent (Hafyana, 2020). Le COT est une méthode rapide et présente
plusieurs avantages tels que : on peut analyser I’eau quelle que soit sa qualité (de forte salinité,
acide, basique, ou contient des composés toxiques). Mais malgré ses avantages, il exige un

appareillage colteux (Beaudry et Tardat-Henry, 1993).

1.4.4.5. L>absorbance UV.

Cette méthode de mesure est trés pratique, mais certains éléments minéraux représentent
une source d’interférences ; en outre, les résultats peuvent dépendre de la nature de la matiere
organique analysée. Une densité optique de 1 pour des cuves de 1 cm équivaut a une valeur

approximative de 30 a 45 mg O/l de I’oxydabilité au KMnO4 en milieu acide.

La mesure de I’absorbance a 254 nm est un indice caractéristique des substances possédant
une ou plusieurs doubles liaisons (carboxyliques, benzéniques...). Cette mesure de 1’absorbance
peut nous renseigner sur le contenu organique d’une eau, notamment la fraction aromatique.
L’absorbance (densité optique) lue sur un spectrophotomeétre peut permettre une estimation de la

teneur en substances humiques d’une eau de surface (Bacha, 2013).
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1.4.5. Les paramétres indésirables et toxiques.

1.4.5.1. Les parametres indésirables.

Sont dites indésirables certaines substances qui peuvent créer soit un désagrément pour le
consommateur : goQt et odeur (matieres organiques, phénols, fer...), couleur (fer, manganese...),
soit causer des effets génants pour la santé (nitrates, fluor...). On surveille donc prioritairement la
contamination des eaux par des matiéres organiques, la concentration en ammonium, la présence
de nitrites et de nitrates et la concentration de certains métaux tels que le zinc, le cuivre, le
manganeése, et le fer (Chabbi, 2017).

On ce qui concerne le fer, certaines eaux souterraines en contiennent une forte proportion.
Sous I’action de I’oxygene, le fer ferreux s’oxyde en fer ferrique et il est difficile de les doser
séparément. Le fer contenu dans I’eau provient des roches et des sols mais aussi, bien souvent, des
tuyauteries lors de I’échantillonnage ; ce qui peut fausser considérablement les résultats de
I’analyse. Dans I’eau potable, la teneur maximale acceptable est de 0,3 mg/1 et I’objectif est
inférieur & 0,05 mg/1 (Rodier et al., 2016 ; Vilaginés, 2003).

1.4.5.2. Les parameétres toxiques.

Les micropolluants tels que I’arsenic, le cyanure, le chrome, le nickel, le cadmium ainsi
que certains hydrocarbures sont soumis a des normes trés séveres a cause de leur toxicité. Leur

teneur tolérée est de I’ordre du millionieme du gramme (Degrémont, 2016).

1.4.6. Parametres biologiques.

Dans I’analyse globale des eaux naturelles, il faut tenir compte des constituants
biologiques car leur présence caractérise leur qualité et le degré de pollution. On distingue deux
types de micro-organismes :

« Ceux qui sont saprophytes, c’est-a-dire qui n’ont pas un effet sur la santé de I’étre humain,
mais qui peuvent provoquer des problemes dans le réseau d’AEP.

« Ceux qui sont pathogénes qui provoquent des maladies (Cossart et Hyber, 2021).

L’eau ne doit pas contenir de micro-organismes pathogénes (bactéries, parasites, virus), ni
de germes témoins de contamination fécale. Les maladies d’origine microbienne constituent le
risque sanitaire le plus important dans le domaine des eaux d’alimentation : dans les situations
exceptionnelles de fortes contaminations des eaux, la survenue d’épisodes épidémiques peut étre
observée. Les dernieres épidémies observees sont liées a des pollutions accidentelles ou a des

dysfonctionnements des dispositifs de traitement des eaux (Cardot et Gilles, 2013).
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Tableau 04 : Les principales infections humaines transmissibles par

I’eau (Hasley et Leclerc, 1993).

Maladies Micro-organismes responsables Origine la plus
fréquente

Sphere digestive

Fievres typhoides Salmonella typhi (Para A — B) Coquillages, Eau de
boisson
Gastro-enterites E. coli Salmonella sp ; Shigella sp ; Eau de boisson, aliments

Yersinia ; Campylobacter ; Giardia. | crus, Baignades

Cryptosporidium ; Rotavirus.

Choléra Hépatites A et E | Vibrio cholerae Virus Eau de boisson, aliments

souillés, coquillages

Sphére respiratoire — ORL

Légionellose Mycoses Legionella sp ; Aspergillus sp ; Eaux aérosolisées,
pulmonaires Actinomycetes ; Thermophiles Compostage
Affections ORL Adénovirus Réovirus Piscine, baignades
Meningo-encephalites Amibiennes Baignades (eau douce)

Sphére cutanéo-muqueuse

Dermatomycose Dermatophytes Piscines
Candidoses Candida albicans Baignades
Leptospiroses Leptospires Baignades (eau douce)

Suppurations bactériennes | Streptocoque hémolytique groupe A. | Piscines Baignades

Staphylococcus Pseudomonas

Dermatites Furcocercaires Baignades (eau douce)

Les normes microbiologiques sont simplifiées. De fait, on ne trouve plus désormais que
deux "limites de qualité”, impératives, pour contrdler la conformité microbiologique de I’eau. Ces

deux parameétres (Escherichia Coli et entérocoques) sont en fait des germes "précurseurs”, dont la
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présence signale un risque de contamination microbiologique : virus et bactéries pathogénes ne
peuvent se trouver dans I’eau en I’absence de ces deux “précurseurs”. A contrario, il peut y avoir
présence de ces germes "précurseurs” dans I’eau sans que pour autant ne s’y trouvent des virus ou
bactéries pathogenes (Botta et Bellon, 2001). Dans le tableau 4 nous présentons les différentes

maladies transmises par I’eau, et le micro-organisme responsable (bactéries, virus et protozoaires).

1.4.7. Normes de potabilité d’une eau destinée a la consommation humaine.

Une eau potable est une eau que I’on peut boire sans risque pour la santé. Afin de définir
précisément une eau potable, des normes ont été établies, et qui fixent notamment les teneurs
limites a ne pas dépasser pour un certain nombre de substances nocives et susceptibles d’étre
présentes dans I’eau. Le fait qu’une eau soit conforme aux normes, c’est-a-dire potable, ne signifie
donc pas qu’elle soit exempte de matiéres polluantes, mais que leur concentration a été jugée
suffisamment faible pour ne pas mettre en danger la santé du consommateur (Roussary, 2013).
Selon ces normes, une eau potable doit étre exempte de germes pathogenes (bactéries, virus) et
d’organismes parasites, car les risques sanitaires liés a ces micro-organismes sont grands. Elle ne
doit contenir certaines substances chimiques qu’en quantité limitée : il s’agit en particulier de
substances qualifiées d’indésirables ou de toxiques, comme les nitrates et les phosphates, les
métaux lourds, ou encore les hydrocarbures et les pesticides, pour lesquelles des " concentrations
maximales admissibles " ont été définies. A I’inverse, la présence de certaines substances peut étre
jugée nécessaire comme les oligo-éléments indispensables a I’organisme (Cardot et Gilles, 2013).

Une eau potable doit aussi étre une eau agréable a boire : elle doit étre claire, avoir une
bonne odeur et un bon go(t. Pour avoir bon go(t, il lui faut contenir un minimum de sels minéraux
dissous (de 0,1 a 0,5 g/l), lesquels sont par ailleurs indispensables a I’organisme. Enfin, elle ne
doit pas corroder les canalisations afin d’arriver "propre" a la sortie des robinets. Pour déterminer
a partir de quelle concentration, certaines substances chimiques sont toxiques a court terme, ou
quels sont leurs effets cumulés a long terme, deux approches scientifiques sont disponibles :
I’expérimentation ou I’épidémiologie. L expérimentation consiste a tester ces substances sur des
cellules animales ou humaines ou sur des animaux. L’épidémiologie quant a elle consiste a suivre
I’état de santé de populations exposées a certaines d’entre elles et a le comparer a des populations
vivant dans des conditions semblables mais non exposées a ces mémes substances. De telles études
sont indispensables pour établir des normes. Il est cependant impossible a I’heure actuelle de
quantifier les effets a long terme des substances cancérogénes, lesquels n’apparaissent parfois
qu’apres plusieurs dizaines d’annees, et de déterminer s’il existe un seuil en dessous duquel
I’ingestion d’une telle substance serait sans effet. On estime donc que ce seuil n’existe pas, c’est-
a-dire que plus la quantité ingérée est faible, plus I’effet est petit. La dose limite a ne pas dépasser

est alors fixée de maniere a ce que son effet, estimé en termes de probabilité de risque sur une trés
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large population, soit trés faible, compte tenu de la consommation quotidienne d’eau des individus
durant toute leur vie et de la plus grande vulnérabilité des enfants et des nourrissons (Roussary,
2013). Les normes ne font donc que définir, & un moment donné, un niveau de risque acceptable
pour une population donnée. Elles dépendent par ailleurs étroitement des connaissances
scientifiques et des techniques disponibles, notamment dans le domaine des risques sanitaires et
dans celui de I’analyse chimique. Elles peuvent donc étre modifiées & tout moment en fonction des
progrés réalisés (Rodier et al., 2016).

1.4.7.1. Normes de I’OMS sur I’eau potable.

Les lignes directrices de I’OMS éditées en 2017 en ce qui concerne la qualité de I’eau
potable, sont la référence en ce qui concerne la sécurité en matiere d’eau potable. Le tableau 5
présente les valeurs limites des paramétres organoleptiques. Le tableau 6 présente un résumé des

principales valeurs limites des parametres chimiques de qualité des eaux potables.

Tableau 05 : Parametres organoleptiques avec valeurs indicatives (OMS, 2017).

Parameétres organoleptiques Unités Valeurs limites
Couleur Pas de valeur guide
Turbidité Non mentionnée
Chlorures mg/I 200

Concentration en ions hydrogéne | Unité pH >6,5¢t<9,5
Conductivité 20°C ps/cm 1000

Dureté mg/l en CaCOs | 200

Potassium mg/l 12

Sodium Pas de valeur guide
Sulfates mg/I 500

Température °C 25
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Tableau 06 : Normes de I’OMS pour les paramétres chimiques de qualité des eaux potables (OMS, 2017).

Parameétres chimiques Unités | Valeurs Limites

Aluminium mg/l 0,2

Ammonium mg/I Pas de contraintes (< 0,2 mg/l (peut aller
jusqu’a 0,3mg/l dans une eau
anaérobique)

Baryum mg/l 0,7

Bore mg/l 0,5

Fer total - Pas de valeur guide

Fluorures mg/l 15

Manganése mg/l 0,4

Nitrates mg/l 50

Nitrites mg/1 3 mg/l (exposition a court terme)
0,2 mg/I (exposition a long terme)

Oxydabilité mg/l Oz | 5

Phosphore mg/I 5

Arsenic mg/I 0,01

Cadmium mg/I 0,003

Chrome total mg/I 0,05

Cuivre pa/l 2

Cyanure pa/l 0,07

Mercure pa/l Inorganique : 0,006

Nickel pa/l 0,07

Plomb pa/l 0,01

Zinc pa/l 3

Hydrocarbures dissous pa/l 10

Phénols po/l 0,5

Benzéne pa/l 10

Pesticides par substance Individualisee pg/l

- Insecticides organochlorés persistants, 0,

organophosphorés et carbamates, les

herbicides, les fongicides, les P.C.B. et P.C.T

- A I’exception de aldrine et dieldrine 0,03

Pesticides (Totaux) pa/l 0,5

Bromates pa/l 10

Chlorure mg/I Pas de valeur mais on peut noter un
godt a partir de 250 mg/I
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Chlorite pa/l 70
Trihalométhanes (THM) (Total) po/l
Chloroforme, Bromoforme, 100
Dibromochlorométhane,

Bromodichlorométhane

Chlorure de vinyle pa/l 0,3
1,2 - Dichloroéthane pa/l 30
1,2 - Dichlorobenzéne pa/l 1000
1,4 - Dichlorobenzene pa/l 300
Trichloréthylene pa/l 20
Tétrachloroéthyléne po/l 40

1.4.7.2. Normes Algériennes.
Le décret exécutif n® 11-125 du 22 mars 2011, précise des valeurs indicatives et limites de

concentrations pour la plupart des paramétres de qualité des eaux de consommation humaine. Les

tableaux 7, 8, et 9 résument les valeurs des principaux parameétres.

Tableau 07 : Parameétres avec valeurs indicatives (Normes algériennes du ministere des
ressources en eau depuis 22 mars 2011) (JORADP, 2011).

Groupe de paramétres Parameétres Unités Valeurs indicatives
Paramétres physico-chimiques | pH Unité pH >6.5et<9.5
en relation avec la structure Conductivité us/cm a 20°C 2800
naturelle des eaux Température oC 55

Dureté mg/l en CaCO03 200

Alcalinité mg/l en CaCO0s 500

Calcium mg/l en CaCO0s; 200

Chlorures mg/I 500

Potassium mg/l 12

Résidu sec mg/I 1500

Sodium mg/I 200

Sulfates mg/l 400

|Paramétres organoleptiques Couleur mg/l Platine 15

Turbidité NTU 5

Odeur 25 °C Taux dilution 4

Saveur 25 °C Taux dilution 4
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Tableau 08 : Paramétres avec valeurs limites (Normes algériennes du ministére des ressources
en eau depuis 22 mars 2011) (JORADP, 2011).

Groupe de parametres | Paramétres Unités Valeurs limites
Aluminium mg/l 0,2

Parametres chimiques | Ammonium mg/l 0,5
Baryum mg/l 0,7
Bore mg/l 1,3
Fer total mg/l 0,3
Fluorures mg/l 15
Manganése ug/l 50
Nitrates mg/l 50
Nitrites mg/l 0,2
Oxydabilité mg/l O 5
Phosphore mg/l 5
Acrylamide ug/l 0,5
Antimoine ug/l 20
Argent ug/l 100
Arsenic pg/l 10
Cadmium pg/l 3
Chrome total pg/l 50
Cuivre mg/l 2
Cyanure ug/l 70
Mercure ug/l 6
Nickel pg/l 70
Plomb pg/l 10
Selénium pg/l 10
Zinc mg/l 5
Hydrocarbures polycycliques pg/l 0,2
aromatiques (H.P.A) totaux
Phénols ng/l 0,5
Pesticides (Totaux) pg/l 0,5
Bromates pg/l 10
Chlore mg/I 5
Chlorite mg/Il 0,07
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Trihalométhanes (THM) (Total) ug/l 100
Radionucléides Particules alpha Picocurie/l 15
Particules béta Millirems/an | 4
Tritium Bequerel/l 100
Uranium ng/l 30
Dose totale indicative (DTI) (mSv/an) 0,15

Tableau 09 : Parameétres microbiologiques (Normes algériennes du ministere des ressources en

eau depuis 22 mars 2011) (JORADP, 2011).

Groupe de parameétres | Parameétres Unités Valeurs limites
Parametres Escherichia Coli nb /100ml 0
microbiologiques _

Entérocoques nb /100ml 0

Bactéries sulfitoréducticesy | nb/20ml 0

compris les spores

1.5. Conclusion.

Ce premier chapitre a servi d’introduction au domaine lié a notre étude, et a eu pour objectif
de proposer un état de connaissances sur :
Les types des eaux naturelles.
La composition des eaux naturelles et leur pollution.
Les paramétres de qualité et potabilité
Nous pouvons tirer les conclusions suivantes :
Selon la FAO, I’Algérie, avec une demande en eau un peu inférieure a 241.5 m®an/ hab., est
placée en situation critique (stress hydrique) dans une échelle des demandes allant de trés faible
(< 100) a trés forte (> 2 000 m*/hab./an).
Les sources et les eaux souterraines sont traditionnellement les ressources en eau privilégiées
pour I’eau potable, car plus a I’abri des pollutions que les eaux de surface et moins sensibles
aux pollutions accidentelles.
Les eaux de surface sont plus vulnérables face aux diverses pollutions que les eaux
souterraines.
Les caractéristiques physico-chimiques et biologiques sont généralement variables et
dépendent souvent de plusieurs parametres.
L’origine de I’eau et la connaissance de ses caractéristiques physiques, chimiques et
bactériologiques comparées aux caractéristiques requises pour une eau destinée a

I’alimentation permet de juger de la nécessité de traiter I’eau choisie.
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+ Nos ressources en eau d’alimentation s’amenuisent d’année en année par des consommations
de plus en plus grandes et par la pollution, et fait de plus en plus appel a la mobilisation des
eaux superficielles pour les besoins de la consommation.

+ Le fait qu’une eau soit conforme aux normes, ne signifie pas qu’elle soit exempte de matiéres
polluantes, mais que leur concentration a été jugée suffisamment faible pour ne pas mettre en
danger la santé du consommateur. Les normes ne font donc que définir, & un moment donné,
un niveau de risque acceptable pour une population donnée.

Le chapitre suivant est consacré plus spécifiquement a la matiére organique des eaux de
surface et son élimination par floculation. Nous verrons en détail Les grandes classes des composés
organiques dans les eaux de surface, son évolution au cours des traitements physico-chimiques ;

et en particulier, I’effet de la floculation sur les polluants organiques.
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CHAPITRE 11 :

LA MATIERE
ORGANIQUE DES EAUX
DE SURFACE ET SON

CLIMINATION PAR
FLOCULATION.

I1.1. Introduction.

Les incidences de la présence de la matiere organique sur les paramétres de qualité des
eaux de consommation sont nombreuses. Il s’agit principalement de la présence possible de
couleurs, d’odeurs et saveurs, ainsi que de valeurs élevées de I’oxydabilité au KMnOa. Par ailleurs,
certains micropolluants tels les métaux lourds peuvent étre complexés par cette matiere organique.
De méme, des composés organohalogénés sont susceptibles de se former par oxydation de
nombreux composés organiques (Legube, 1996 ; Doré, 1989 ; Achour et Moussaoui, 1993).
Enfin, la stabilité de la qualité de I’eau dans les réseaux de distribution est d’autant plus faible que
la présence de la matiére organique est élevée dans I’eau traitée (Legube, 1996).

Il est & présent admis que I’optimisation de la coagulation-floculation au cours de la
clarification d’une eau de surface peut contribuer d’une fagcon notable a éliminer la matiere
organique aussi bien sous forme colloidale (turbidité) que dissoute.

D’une facon traditionnelle, on entend par coagulation-floculation le traitement de
clarification qui a pour but d’éliminer les matiéres en suspension stables, c’est a dire

essentiellement colloidales. La coagulation-floculation est cependant bien plus que la seule
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élimination de la turbidité. Elle est aussi I’élimination de la couleur, c’est a dire des matiéres
organiques a I’état colloidal et dissous (Fiessinger, 1976).

Etant donnée la position (en téte de traitement) qu’occupe la coagulation-floculation dans
une filiere de traitement, il est évident que I’amélioration de son rendement soulage les traitements
en aval et constitue donc un grand pas vers I’optimisation de la filiere (Rezeg, 2010).

Au cours de ce chapitre, nous présenterons un état des connaissances sur la matiere
organique existante dans les eaux naturelles, comme nous passerons en revue les principaux
inconvénients engendrés par cette pollution organique. Ce chapitre sera aussi consacré a presenter
les principales données relatives a I’optimisation de I’élimination des composés organiques
aromatiques de fortes masses moléculaires (Substances humiques), et simples (Aniline) contenus

dans des eaux naturelles ou en solutions synthétiques, par le procede de coagulation-floculation.

11.2. Les grandes classes organiques des eaux de surface.

La Matiere organique est une composante ubiquiste des milieux terrestres (McCarthy et
al, 2001), aquatiques (Violleau, 1999) et anthropiques (Imai et al. 2001), mais dont I’origine et la
composition restent propres a chaque environnement. La richesse de cette répartition souligne les
multiples possibilités de cette matrice organique a réagir ainsi que les nombreux mécanismes la
régissant. Cependant, toute matiére organique est basée sur une architecture de carbone,
d’hydrogene, d’oxygéne, d’azote, de soufre et de phosphore issus essentiellement de résidus
végétaux et animaux et de I’activité métabolique des micro-organismes (Belzile et Guo, 2006).
Les mémes processus majeurs contrdlent son évolution suivant des réactions aéro-anaérobies
biologiques, physiques ou chimiques qui induisent des transformations, des dégradations ou des

agglomérations (Labanowski, 2004).

11.2.1. Charges organiques totales des eaux de surface.

Les concentrations du carbone organique total (COT) dans les eaux naturelles a travers le
monde peuvent varier en fonction des eaux naturelles de 0.5 (cas de I’eau de mer) a 30 mg/l (cas
des marécages). Dans le cas des eaux superficielles, les valeurs généralement rencontrées vont de
2 a10 mg/l (Achour, 2001).

Dans le cas des eaux de surface algériennes, la matiére organique est généralement évaluée
par des paramétres globaux (I’oxydabilité au KMnO4, DCO, DBO:s). Elle reste dans des limites
acceptables (10 a 50 mg/l en DCO) tant qu’elle représente la charge naturelle de ces eaux de
surface. De méme, la détermination du parameétre tannins-lignines qui représente la teneur en
substances humiques a donné pour plusieurs eaux de surface, des valeurs entre 5.8 et 12.3 mg/I.
Ces substances représenteraient donc 60 a 90% du COT de certaines eaux de barrages (Achour,

1992). Le tableau 10 présente les teneurs en matieres organiques dans quelques types d’eaux de

E



Premitre partic. Chapitre Il : La matiére organique des eaux de surface et son dlimination par floculation.

surface algériennes. Les valeurs des différents parametres organiques semblent indiquer qu’a
I’heure actuelle, les composés organiques naturellement présents dans les eaux de surface tels que
les substances humiques sont encore majoritaires, tout au moins pour les eaux de barrage que nous
avons présentées. Toutefois, les données disponibles semblent indiquer une pollution organique
de plus en plus importante du fait de I’insuffisance de protection de ces eaux (Achour et
Moussaoui, 1993).

Tableau 10 : Teneurs en matieres organiques dans quelques eaux de surface algériennes
(Achour et Moussaoui, 1993).

Parametres Eau du barrage Eau de retenue Eau de riviére
Kaddara Souk-EI-Djemaa Sebaou
Oxy. KMnOg4 (mg O2/1) 5,20 - 6,40 6,30 - 6,40 7,60 - 8,40
DCO (mgO2/l) 13,5 - 19,4 17,6 - 20,5 37,6 - 50,5
Tannins-lignines (mg SH/I) 5,80 - 6,70 6,80 - 9,70 10,9 - 12,3
DBOs (mgO2/1) 1,22 - 2,52 1,93 - 2,87 05,70
COT (mg C/l) 5,00 - 5,10 5,30 - 5,60 18,20

11.2.2. Classification globale des substances organiques des eaux de surface.

La matiére organique est scindée en deux grands ensembles, les substances humiques et les
substances non humiques.

Cette classification d’ordre expérimental est liée aux procédés d’extraction utilisant les
propriétés adsorbantes des résines non ioniques de type XAD et de I’échange d’ions (Thurman,
1985).

Le tableau 11 présente les catégories de composés organiques les plus fréguemment rencontrés

dans les eaux de surface.
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Tableau 11 : Liste des principaux constituants de la matiére organique (Matar, 2012).

Fraction hydrophobe Fraction hydrophile
Acides Substances humigues Acides hydrophiles
» acides humiques Acides carboxyliques simples
» acides fulviques Carbohydrates oxydés avec des
Acides aromatiques simples groupements COOH
Complexes carbohydrates-SH Protéines
Palyphénols oxydés Acides aminés
Acides gras Adénosine di- et tni-phosphates
Tannins Inositol et autres sucres phosphatés
Polyphénols
Flavonoides
Vanillines
Phospholipides
Substances Humiques (SH) |I Substances \r\'nn Humiques
(SNH)
MNeulres Hvdrocarbures Sucres simples
Caroténoides Polysaccharides
Chlorophylle Alcools
Cétones Cétones
Alcools Ethers
Protéines Protéines
Phospholipides Acides amings
Urée
Bases Peptides Sucres aminés
Protéines Pyrimidines
Purines
Acides amingés
Peptides
Protéines
Amines de faible masse moléculaire

11.2.2.1. Les substances humiques.
Les substances humiques se retrouvent fréquemment dans les sols, les eaux de surface, le

compost, les sédiments marins et lacustres et les tourbieres. Ce sont des mélanges tres complexes
de matiéres organiques (MO) hétérogenes de couleur jaune a noire. Ces substances qui constituent
un groupe complexe de macromolécules biochimiguement stables sont issues de multiples étapes
de dégradation de la matiere organique dissoute (MOD) fraiche et sont caractéristiques de la MOD
plus mature, dite humifiée. Ces substances sont également appelées matiere organique réfractaire,
en raison de leur faible (mais non nulle) biodégradabilité (Duursma et Dawson, 1981). Selon
I’IHSS (International Humic Substances Society), les substances humiques aquatiques sont
definies de maniére operationnelle comme étant des substances hydrophobes isolés d’une eau
acidifiée par adsorption sur resines non-ioniques de type XAD-8 (Thurman et Malcolm, 1981).
La concentration et la distribution des composés humiques dans les différents milieux aquatiques
dépendent fortement des divers facteurs écologiques et environnementaux qui vont contréler leur
formation et leur minéralisation. Ils sont considérés comme trés résistants a la dégradation

microbienne et peuvent rester tres longtemps dans la colonne d’eau avant d’étre minéralisés. Les

5



Premitre partic. Chapitre Il : La matiére organique des eaux de surface et son dlimination par floculation.

substances humiques constituent un melange de macromolécules caractérisé par une grande variété
de groupements fonctionnels (groupements azotés (amine primaire, imine, etc.), groupements
oxygénés aliphatiques (acides, aldéhydes, cétones, etc.) et groupements oxygénés aromatiques
(phénol, quinone, etc.)) et présentant une large gamme de propriétés physico-chimiques qui
conditionnent leur comportement géochimique (Maccarthy et Malcolm, 1989). Elles présentent
le caractere le plus aromatique de la MOD et des rapports C/H, C/O et C/N plus importants que
les autres composés de la matiere organique dissoute. Les substances humiques aquatiques sont
des polyanions dont le degré d’ionisation dépend du pH du milieu. Elles sont classées selon leur
solubilité en deux grandes catégories les acides fulviques, et les acides humiques (Hayase et
Tsubota, 1984).

11.2.2.1.1. Principales caractéristiques des substances humiques aquatiques.
a. Définition.

Les substances humiques appartiennent a la catégorie des substances organiques naturelles,
hétérogenes, a haute densité moléculaire, qui sont isolées de I’environnement et qui se définissent
par leur solubilité (Aiken et al, 1985). Elles représentent la fraction la plus importante de la charge
organique des eaux naturelles, soit 60 a 90 % du COT (Thurman et Malcom, 1983 ; Dossier et
al, 1996). Les SH proviennent de I’oxydation chimique et biologique de polysaccharides, de
protéines et dérivés de tannins et lignines puis de leur polymérisation. Elles sont peu
biodégradables et peuvent demeurer stables pendant de longues périodes (100 a 1000 années) dans

les systémes aquatiques (Achour, 2001).

b. Caractéristiques chimiques.

Les substances humiques peuvent étre opérationnellement divisées en deux groupes, fonctions
de la solubilité a différents pH (Garnier, 2004).
+ Les acides humiques (AH) : Insolubles a pH acide.
+ Les acides fulviques (AF) : Solubles a la fois dans un acide et une base.
La formule chimique moyenne serait pour les acides humiques C1oH120sN et pour les acides
fulviques C12H1209N (Piccolo et Stevenson, 1982). Le rapport O/C est environ 0,5 pour les acides
humiques et 0,7 pour les acides fulviques. Cette relative richesse en oxygeéne des acides fulviques
par rapport aux acides humiques est due a un plus grand nombre de fonctions carboxyliques et a
une plus grande abondance d’hydrates de carbone (Achour, 2001). IIs représentent la fraction la
plus importante des substances humiques des eaux naturelles, soit environ 80 a 85% (Thurman,
1985). Les deux éléments majeurs des acides humiques et acides fulviques sont le carbone et
I’oxygeéne. Leurs teneurs ainsi que celles de I’azote, I’hydrogene et le soufre sont reprises dans le
tableau 12.
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Tableau 12 : Composition elémentaire des SH, AH, et AF (Gossart, 2001).

Elément Substances humiques | Acides humiques | Acides fulviques
Carbone % 40 - 60 53,8 - 58,7 40,7 - 50,6
Oxygéne % 30 - 50 32,8 - 38,3 39,7 - 49,8
Hydrogéne % 40 -170 03,2 - 06,2 03,8 - 07,0
Azote % 05 -20 00,8 - 04,3 00,9 - 03,3
Soufre % <1 00,1 - 01,5 00,1 - 03,6

Les substances humiques ont la particularité d’absorber a la fois dans le visible et
I’ultraviolet sans présenter de bande caractéristique d’absorption (Doré, 1989). Pour les substances
humiques de méme origine et a concentrations identiques, les acides humiques présentent une
absorbance supérieure a celles des acides fulviques (Lefebvre, 1990).

Les propriétés générales des substances humiques sont résumées dans la figure 3. Il faut
signaler que les propriétés chimiques des substances humiques sont directement associées a leurs
fortes teneurs en groupements fonctionnels carboxyliques (4 a 6.8 meg/g de SH) et hydroxyles
(0.7 a 3.8 meqg/g de SH) (Croué, 1987 ; Norwood et Christman, 1987).

SUBSTANCES HUMIQUES

Acides Fulviques Acides Humiques Humine

B | |
- e —

....................... Augmente l'intensité de la couleur

....................... Augmente le degrés de polymérisation 2,000
....................... Augmente le polds moléculaire 300000
[y e Augmente le contenue du carbone . 62%
A8 96 ecarscsians Diminue le contenue de I' Oxygéne 30 %

....................... Diminue le niveau de la solubilité
. e —

Figure 03 : Classification et propriétés générales des substances humiques (Gossart, 2001).

Ce qui a pour conséquences I’intervention de ces substances dans I’équilibre ionique des
eaux naturelles ainsi que dans des phénoménes d’adsorption et de complexation vis-a-vis de
composés organiques (protéines, pesticides, plastifiants) ou minéraux (meétaux lourds, sels

d’aluminium, ...).
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c. Structure des substances humiques.

La base des molécules humiques est construite d’une chaine carbonée a structure complexe
et aux liaisons directes (carbone-carbone) ou par des ponts d’azote ou d’oxygeéne, et qui se
caractérise par un grand nombre de groupes aromatiques. Ces groupent peuvent présenter jusqu’a
35% du carbone organique (Gossart, 2001). Ils sont reconnus comme étant la cause de la forte
réactivité des SH (Norwood, et Christman, 1987). Les groupes fonctionnels qui siégent sur la
chaine carbonée, et qui peuvent étre acide (acide carbonique, phénol, ...), alcalins (amine, imine,
...), ou neutres (alcool, aldéhyde, cétone, ...), déterminent les propriétés des substances humiques.
Cette structure aura un réle important a jouer dans les interactions électrostatiques entre les
différents ions et les substances humiques. Les SH forment des solutions colloidales ; cela permet
aux molécules, méme en état dissous, d’exposer leurs superficies aux différentes réactions,

notamment aux processus d’adsorption (Labanowski, 2004).

11.2.2.1.2. Effets indésirables des substances humiques.

Les composés humigques ne sont pas toxiques en tant que tels, mais leur présence dans I’eau
pose de sérieux problemes :

+ En conférant a I’eau une coloration jaunatre-brunéatre (Mazet et al, 1992).

+ En participant a I’acidification des eaux faiblement minéralisées (Lefebvre, 1990).

+ En formant, lors de la chloration des eaux, des composés mutagénes et cancérigenes tels que
les THM (Achour, 1992 ; Kuivinen et Johnsson, 1999 ; Takanashi et al, 2001).

+ En se complexant avec les matiéres organiques toxiques tels que les pesticides (L’Hopitault et
Pommery, 1982), et les métaux lourds tels que le cadmium (Pommery et al, 1988), et le
mercure (McKnight et al, 1983 ; L’Hopitault et al, 1981) ; et d’en assurer ainsi leur transport.

+ En consommant des taux tres élevés de réactifs chimiques (Legube, 1996).

11.2.2.2. Les substances non humiques.

Les substances non humiques (SNH) sont définies opérationnellement par I’ensemble des
molécules non retenues sur les résines XAD-8 (McKnight et al., 1985). Elles représentent une
fraction toute aussi hétérogene que les substances humiques. Selon (Leenheer, 1981) cette fraction
semble caractérisée par un ensemble d’acides organiques simples (acides gras volatils), de
polyélectrolytes complexes riches en groupements hydroxyles et carboxyles, de sucres sous forme
acide (acides uronique, aldonique, polyuronique) ainsi que des structures de type carbohydrate.
Des travaux mettent en évidence une plus grande proportion en structures protéiniques
caractérisant ainsi une origine biologique algale ou bactérienne fortement marquée au sein de cette
fraction (Croué et al., 2003 ; Pernet-Coudrier, 2008 ; Pernet-Coudrier et al., 2011).

Ces substances organiques, de faible poids moléculaire, sont genéralement labiles et

relativement faciles a métaboliser et/ou dégrader par les enzymes hydrolytiques produites par les
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micro-organismes (Ishiwatari et al., 1995). De par la difficulté pour les analyser et les extraire du
milieu afin de mieux les caractériser, ces SNH sont peu étudiées (Violleau, 1999 ; Labanowski,
2004 ; Pernet-Coudrier, 2008).

Ce groupe de substances non humiques inclue aussi la majorité des micropolluants
organiques, a I’état de traces. La plupart de ces composés sont introduits dans les eaux naturelles
directement ou indirectement par I’activité humaine, (Labanowski, 2004).

Parmi ces micropolluants, les premieres substances recherchées et détectées ont été les
pesticides. Dans les années 1940, sont apparus les premiers pesticides de synthese sur le marché.
Les pesticides, classés selon leur role biologique, regroupent les insecticides, les fongicides, les
herbicides, les acaricides, les nématocides, les rodenticides, les corvicides, etc. (Brun et Mac
Donald, 1980). Ce sont le plus souvent des dérivés chlorés, identifiés et mesurés a des teneurs de
1 a 20 pg/l dans les eaux de la Nouvelle-Orléans et de 10 a 20 pg/l dans les eaux de lacs et de
rivieres de I’Europe centrale et orientale (Kruithof et al., 1994).

Parmi les composés azotés, des urées substituées et des triazines ont été identifiées a des
concentrations de 1 a 15 pg/l dans les eaux francaises (Malleviale et al, 1982). D autres composes
organiques aliphatiques ou aromatiques (phénols, acides benzoique, salicylique, acides aminés,
cétones, acides oxalique, ...) de faible poids moléculaire, peuvent se retrouver a 1’état libre ou
imbriqués dans des structures de polymeéres organiques. Parmi ces composeés, certains présentent
des structures similaires aux composants structuraux des substances humiques. La présence de ces
petites molécules dans les eaux de surface serait le résultat de la décomposition des tannins lignines
et également des substances humiques (Morris, 1975).

Ainsi, des teneurs significatives en acides aliphatiques et aromatiques carboxyliques ont été
détectées dans les eaux de la riviere Mississipi (Hullet et Eisenreich, 1979 ; Hullet, 1979).

Les substituant d’acides aromatiques carboxyliques et les composés phénoliques doivent étre
considérés comme des précurseurs potentiels d’autres composés de faibles masses molaires de
type haloforme (Morris, 1975).

Ces haloformes apparaissent le plus souvent au cours du traitement sous I’effet de I’action
du chlore sur certaines fonctions des matieres organiques (Rook, 1974 ; Norwood et Thomson,
1985). Ces composés sont suspectés d’étre mutagénes et/ou cancérigenes. Les plus douteux sont
les trihalométhanes : Chloroforme, Dichlorobromométane, Chlorodibrométane, Bromoforme.
L’identification de ces composés s’effectue généralement par chromatographie en phase gazeuse
couplée a une spectrographie de masse (Le Cloirec et al., 1983).

La pollution par les hydrocarbures aromatiques ces derniéres années a contribuée a
I’augmentation de la charge organique non humique des eaux de surface. Parmi ces composeés en

trouvent les amines aromatiques (Yang et al., 2019).
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Les amines aromatiques constituent une classe de composés chimiques qui dérivent
d’hydrocarbures de la série aromatique tels que le benzene, le toluene, le naphtaléne, I’anthracéne
et le diphényle, par remplacement d’au moins un atome d’hydrogéne par un groupement amino (—
NH). Les amines aromatiques sont utilisées dans de nombreuses industries. La population
générale peut étre également exposée a ces amines, en raison du tabagisme ou lors d’apports
alimentaires. Les voies de contamination peuvent étre cutanée, respiratoire et digestive. On
considére que les amines aromatiques représentent, des substances chimiques a I’origine de
I’essentiel des cancers professionnels de la vessie. L’origine professionnelle de ces cancers reste
insuffisamment recherchée, ce qui participe, avec les difficultés d’identification des expositions, a
la sous déclaration de ces cancers (Imbernon, 2003).

Les effets toxiques aigus retrouvés peuvent étre une méthémoglobinémie (aniline), une
anémie hémolytique, une hépatite, une rhabdomyolyse avec insuffisance rénale, une
cardiomyopathie ou une atteinte oculaire. Les effets chroniques peuvent étre une irritation, une
sensibilisation cutanée ou respiratoire (paraphényléne diamine). Un certain nombre de ces
composés (benzidine, 2-naphtylamine) sont connus pour étre cancérogénes chez I’homme.

Le tableau 13 présente les principales familles de micropolluants susceptibles d’étre présents

dans les eaux superficielles.
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Tableau 13 : Principales familles de micropolluants organiques

dans les eaux superficielles (Legube, 1996).

Micropolluant

Origine et utilisation

Remarques

Pesticides :
- Herbicides
- Fongicides

- Insecticides, etc.

- Agriculture
- Désherbage de voies ferrées, parkings...
- Rejets industriels

- Accidents (manipulation des produits)

Toxicité tres variable

selon le composé

Polychlorobiphényls
(PCB)

- Industrie

- Plastifiants

- Isolants électriques

- Additifs (peintures, ...)

Accumulation dans

les tissus (graisses)

Hydrocarbures
polycycliques

Aromatiques

- Combustion incompléte de composés
organiques et de produits pétroliers (essence,
kéroséne, ...)

- Les amines aromatiques.

Composés

cancérigenes

Composés phénoliques

- Rejets industriels (pétrochimie, ...)
- Dégradation de la matiére organique dans les

eaux

Formation des
composeés sapides

(par chloration)

Tensio-actifs

- Rejets d’effluents urbains et industriels

Composés non
toxiques (teneur>0.3
mg/l)

Solvants chlorés

- Origine industrielle

Formés également

volatils - Agents de nettoyage et de dégraissage lors de la chloration,
- Réfrigérants, aérosols. suspectés d’étre
cancérigenes
Composés - Rejets industriels Formés également

organohalogénés

adsorbables

- Blanchiment des pates a papier par le chlore

- Solvants industriels

lors de la chloration,
suspectés d’étre

cancérigenes

Hydrocarbures

- Rejets d’effluents industriels

- Eaux de ruissellement (zones urbanisées)

Problemes de go(t et
odeurs, certains sont
toxiques (ex :

Benzéne)
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11.2.3. Présence dans les eaux et caractéristiques globales des amines aromatiques.

A P’exception de I’acide anthranilique et de I’acide p-aminobenzoique, les amines
aromatiques ne sont pas naturellement présentes dans I’environnement. Ils peuvent cependant étre
présents dans les flux de déchets ou les gaz residuaires des usines dans lesquelles ils sont produits
ou utilises. Des amines aromatiques primaires ont été identifiées dans les mazouts synthétiques et
les sous-produits de la gazeéification du charbon (Haugen et al., 1982). Des matiéres mutagénes,
notamment des anilines, ont été trouvées dans les eaux souterraines d’une zone souterraine de

gazéification du charbon pendant au moins deux ans (Timourian et al., 1982).

11.2.3.1. Propriétés chimiques et pollution par les amines aromatiques.

11.2.3.1.1. Généralités.

a. Lesamines aromatiques : présentation générale.

Les amines aromatiques sont des hydrocarbures aromatiques dans lesquels un hydrogene au moins
est remplacé par un groupement amine. Ce sont des composés solides ou liquides a température
ambiante, peu solubles dans I’eau, peu volatils. On regroupe les amines aromatiques dans une
méme famille chimique mais leur toxicité varie d’une substance a I’autre. Le terme « aromatique
» a initialement désigné une famille de substances possédant une odeur caractéristique souvent
agréable, mais le mot qualifie aujourd’hui la structure physique de ces composés (Olivier, 2015).
b. Usages et voies d’exposition de I’organisme.

On utilise les amines aromatiques dans la fabrication de produits colorants,
pharmaceutiques, dans I’industrie du caoutchouc et des matieres plastiques (accélérateurs et
antioxydants). Certains dérivés sont utilisés pour améliorer la résistance a la chaleur de résines, ou
comme intermédiaires de synthése dans la production de certains pesticides (chlordiméform —
utilisation de la 4-chloro-ortho-toluidine) (Shuker, 1987).

Les voies d’exposition aux amines aromatiques sont a la fois orale (mains souillées), respiratoire
(inhalation de fines particules, vapeurs...), digestives (aliments), mais la principale voie
d’exposition est la voie cutanée. La prédominance de la toxicité par voie cutanée en milieu
professionnel impose une surveillance biologique des expositions par le médecin du travail, en
plus d’une surveillance des atmospheres de travail (Dufresne, 2000).

c. Cancers et amines aromatiques : agents, mélanges et circonstances d’exposition.

Il existe de nombreuses amines aromatiques cancérogenes avérés ou suspectes de I’étre.
Certaines font I’objet d’un classement par I’Union européenne et par le Centre international de
recherche sur le cancer (CIRC). Le classement par le CIRC peut concerner des molécules isolées
ou en mélange, mais aussi des circonstances d’exposition préoccupantes (industries, métiers).
L action cancérogéne de certaines amines aromatiques est a effet cumulatif. Latence d’apparition
de 15 a 20 ans (INRS, 2022).
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Quatre amines aromatiques sont des cancérogenes averés pour la vessie, classés dans le
groupe 1 du CIRC : la 4-amino biphényle, qui est utilisée dans la fabrication du caoutchouc ; la
benzidine (4,4’ - diaminobiphényle) et la R-naphtylamine (2 - naphtylamine), qui sont utilisées
pour la fabrication des pigments et des colorants ; le méthyléne-4, 4bis (chloro-2 aniline), qui est
utilisé dans la fabrication de certains polyuréthanes. Les trois premieres sont également classées
en catégorie 1 par I’Union européenne. Leur production et utilisation industrielles ont été interdites
(1989) suite a des études sur les travailleurs de I’industrie chimique révélant, dans les années 50,
leur responsabilité dans I’apparition de cancers de la vessie (Imbernon, 2003)

Le processus de fabrication de I’auramine (utilise comme antiseptique puis comme produit
de synthése de colorants) a été identifié comme étant associé a une augmentation du risque de
cancer de la vessie (groupe 1 du CIRC), sans qu’un agent responsable unique puisse étre isolé.
L utilisation de produits qui en contiennent est aujourd’hui interdite en France pour la teinture des
textiles, mais elle est toujours d’actualité dans certains pays. Le magenta (mélange de 3 colorants)
est également classé 1 par le CIRC (Petit et al, 2005).

Le métier de peintre est également classé cancérogéne avéré (groupe 1) par le CIRC pour
les cancers de la vessie, du poumon, et pour le mésothéliome, du fait, entre autres, de la présence
d’amines aromatiques dans les solvants utilisés dans les peintures. L’industrie du caoutchouc I’est
de la méme fagon pour les cancers de la vessie et les leucémies (CIRC, 1982).

Parmi les cancérogenes probables (groupe 2A du CIRC), le CIRC a identifié une amine
aromatique employée comme intermédiaire de synthése des colorants azoiques et du pesticide
chlordiméform (insecticide) : la 4-chloro-ortho-toluidine. Les métiers de coiffeurs et de barbiers
sont également classés 2A, du fait de la manipulation de colorants contenant des amines
aromatiques qui augmenteraient les risques de cancers de la vessie (CIRC, 2010).

Le groupe des cancérogenes possibles (2B) comprend une vingtaine d’amines aromatiques,
ainsi que le travail dans I’industrie textile qui pourrait étre un facteur de risque de cancer de la
vessie du fait I’exposition a des colorants.

Selon les données EUROSTAT en matiere de cancers professionnels pour I’année 2001 ;
I’exposition professionnelle aux amines aromatiques a était responsable de 23% des cancers de la
vessie (industries du caoutchouc, des cosmétiques, des pesticides, emploi de substances colorantes,
plasturgie) (EUROGIP, 2010).
1.2.3.1.2. Propriétés chimiques des amines aromatiques.

a. Ce sont des bases.

Leur caractere basique, aptitude d’une molécule ou d’un ion a capter un proton, est dd a la

présence d’un doublet libre d’électrons sur I’atome d’azote. La délocalisation de ce doublet vers

le noyau aromatique rend les amines aromatiques moins basiques que leurs homologues
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aliphatiques. On peut expliquer de la méme maniere la décroissance de la basicité des amines (1)
aux amines (1), les amines (I11) n’ayant plus du tout de caractére basique.
Remarque : L’aniline est trés soluble dans I’eau en milieu acide ; elle se transforme en son acide
conjugué, I’ion phénylammonium ou I’ion anilinium.
b. Caractére nucléophile des amines aromatiques.

La présence du doublet libre de I’azote explique aussi pourquoi les amines sont attirées par
les sites pauvres en électrons : R*-Xou R™-OH™. C’est leur caractére nucléophile.

11.2.3.2. Cas particulier de I’aniline dans les eaux.

L’aniline est une matiere premiere chimique clé largement utilisée dans la production de
colorants synthétiques, de produits pharmaceutiques, d’additifs pour caoutchouc, de pesticides et
d’herbicides, et se retrouve souvent dans I’environnement (Yang et al, 2019).

a. Historique.

L’aniline a été isolée pour la premiére fois en 1826 par Otto Unverdorben par distillation
de I’indigo. Celui-ci la baptisa crystalline. En 1834, Friedrich Runge parvint a isoler du goudron
de houille une substance qui une fois traitée par du chlorure de chaux prend une couleur bleue. Il
la baptisa kyanol ou cyanol (Radau, 1874).

En 1841, C. J. Fritzsche obtint une substance huileuse en traitant de I’indigo avec de la potasse,
qu’il baptisa aniline, d’apres le nom d’une plante produisant de I’indigo, Indigofera anil. Le mot «
anil » est lui-méme issu des termes sanskrits nila, bleu profond, et nila plante d’indigo. A peu pres
en méme temps, N.N. Zinin découvrit que la réduction du nitrobenzene permet d’obtenir une base
gu’il baptisa benzidam. Par la suite, August Wilhelm von Hofmann étudia ces différentes
substances et démontra en 1855 qu’elles sont identiques. La premiére utilisation d’aniline a
I’échelle industrielle concerna la fabrication de la mauvéine, un colorant violet découvert en 1856
par William Henry Perkin (Ball, 2010).

b. Origines et teneurs dans les eaux.

L aniline peut étre fabriquée a partir du benzéne en deux étapes. Au cours de la premiére
étape, le benzeéne subit une nitration (substitution électrophile aromatique utilisant de I’acide
nitrique) pour former du nitrobenzéne. Au cours de la seconde étape, le nitrobenzene est réduit
pour former I’aniline. Une grande variété de réactifs réducteurs peuvent étre employés au cours de
cette seconde étape, dont notamment du dihydrogéne (en présence d’un catalyseur), du sulfure
d’hydrogéne, ou des métaux comme le fer, le zinc ou I’étain (Blanchet, 2022).
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NO2 NH>
conc. conc 50°~60°C [Ni]
+ + 3H»
HNO3 H2504 —H50 600°C
BENZENE SULPHURIC ACID NITROBENZENE ANILINE

Figure 04 : Fabrication de I’aniline a partir du benzéne en deux étapes (Shuker, 1987).

La contamination par les amines aromatiques monocycliques des eaux fluviales a été signalée

dans plusieurs pays, dont I’Allemagne, ou les contaminants trouvés comprennent I’aniline (0,5 a

3,7 pg/l) attribuée aux déchets chimiques industriels ; la N-méthylaniline (0,8 a 1,1 pg/l) et o-
toluidine (0,3 - 1 pg/l) (Neurath et al., 1977). Dans le cas des Pays-Bas, les concentrations
moyennes annuelles dans plusieurs rivieres en 1971 ont été déterminées ; pour I’aniline (< 0,1 -4
ug/l) et certaines anilines chlorées (< 0,1 - 1 pg/1) (Greve et Wegman, 1975). Aux Etats-Unis,
I’aniline a été identifiée méme dans I’eau potable (CIRC, 1982).

c. Caractéristiques physico-chimiques.

L’aniline est une amine primaire aromatique dérivée du benzéne,
connue également sous les noms de aminobenzéne, phénylamine ou
benzéneamine. C’est un composé organique aromatique de formule
chimique : CeHs-NH: et un pKa =4,6 a 25 °C. Il se présent sous forme
d’un liquide incolore, huileux, d’odeur caractéristique ; devient brun

lors d’exposition & I’air ou la lumiére. L aniline est une base faible.

La délocalisation du doublet non-liant de I’atome d’azote sur le cycle

aromatique fait que la forme protonée de I’aniline est moins favorisée e -
_ S ) o igure 05 :
que dans le cas des amines aliphatiques (plus basiques). Elle réagit ) )
Représentation de

I’aniline en Model 3D

(Barret, 2018).

avec les acides forts en formant des sels contenant I’ion anilinium
(CeHs—NH3"). Elle réagit également avec les halogénures d’acyle (par
exemple le chlorure d’éthanoyle) en formant des amides. Les amides
formés a partir de I’aniline sont parfois nommés anilides, comme I’acétanilide (INRS, 2022).

L aniline, comme toutes les amines, est facilement oxydable. Son oxydation est catalysée
par la lumiere, la chaleur et les impuretés métalliques et permet la formation de I’azobenzéne,
composé azoique coloré. Une fois oxydée, I’aniline prend une couleur brune. Cette réaction impose
la conservation de I’aniline dans des flacons bruns, éventuellement sous azote, au frais et en
présence de chélateurs et d’antioxydants (Blanchet, 2022).

L aniline réagit avec les iodures d’alkyle en formant des amines secondaires ou tertiaires.
L acide chromique permet de la transformer en quinone. Elle réagit avec les ions chlorate en

présence de sels métalliques (notamment de vanadium) en formant du noir d’aniline. Elle réagit
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avec I’acide chlorhydrique et le chlorate de potassium en formant du chloranile. L’oxydation par
le permanganate de potassium produit du nitrobenzéne en milieu neutre, de 1’azobenzéne, de
I’ammoniaque et de I’acide oxalique en milieu basique, et du noir d’aniline en milieu acide. Elle
réagit avec I’acide hypochloreux en formant du para-amino phénol et du para-amino
diphénylamine (Haynes et al, 2015).

Tout comme le benzéne ou le phénol, I’aniline est réactive par substitution électrophile
aromatique. Par exemple, elle peut subir une sulfonation pour former de I’acide sulfonique, qui
peut étre transformé en sulfonamides (médicaments trés utilisés au début du XXe siecle comme
antiseptique) (Barret, 2018).

11.3. Evolution de la matiére organique au cours de traitements physico-chimiques.

La lutte pour éliminer la pollution organique, fait appel a plusieurs armes que le traiteur
d’eau peut utiliser séparément ou associées, mais le plus souvent en plusieurs étapes successives.
La matiere organique n’est pas toujours éliminée, elle est parfois transformée ou dégradée a des
composés plus simples, notamment par oxydation. Pour cela, Les principaux moyens a mettre en
ocuvre sont :

11.3.1. L adsorption.

L’ adsorption met en ceuvre des charbons actifs en grain (CAG) ou en poudre (CAP), plus
rarement des résines, qui se caractérisent par une trés grande surface spécifique (porosité) et par la
présence de sites actifs qui vont fixer des molécules dissoutes, les éliminant ainsi du milieu a
traiter. Dans une filiére de traitement, le CAP est introduit en amont des décanteurs ; quant aux
filtres a CAG, ils peuvent étre installés (Legube, 2021) :

+ Soit a la place des filtres a sable : « filtration sur CAG en ler étage » (réles simultanés de
clarification et d’affinage). Cette disposition est généralement réservée a des cas particuliers
de réhabilitation d’anciennes stations ou il est difficile de construire une autre batterie filtrante,
le CAG remplace le sable existant, mais il faut alors adapter le lavage des filtres a cette
nouvelle situation.

+ Soit aprés une filtration rapide sur sable et si possible une ozonation : « filtration sur CAG en
2°™me étage » (role d’affinage principalement, de beaucoup préférable pour I’efficacité et la
durée de vie du charbon).

L’efficacité d’un adsorbant s’exprime par sa capacité (masse de micropolluant retenu par
unité de masse d’adsorbant) ; on observe cependant une trés grande disparité des résultats obtenus
entre une détermination faite en laboratoire en utilisant de I’eau distillée, et dans la réalité, lorsque
le micropolluant coexiste dans une eau brute avec une matrice organique complexe. Du fait de la
grande différence que I’on peut observer entre les concentrations et les masses molaires des

différents polluants (MON, pesticides, molécules génératrices de gofit...), il faut tenir compte

E



Premitre partic. Chapitre Il : La matiére organique des eaux de surface et son dlimination par floculation.

d’une part des cinétiques d’adsorption, d’autre part des phénomenes de compétition. Ceci conduit
le traiteur d’eau a séparer les opérations, avec une élimination aussi compléte que possible du COD
par coagulation en milieu acide et adsorption sur I’hydroxyde métallique (floc), suivie d’une
fixation des molécules résiduelles sur le CAP ou le CAG. La durée de vie du CAG dépend des
caractéristiques de fonctionnement et surtout des composés adsorbés. Les produits peu polaires
sont bien adsorbés. Les macromolécules de grandes dimensions ont tendance a colmater les pores
et a diminuer la durée de vie, car toute la surface n’est pas utilisée.

La structure du charbon intervient aussi : un charbon a pores de petites dimensions (type
noix de coco) se saturera vite. L’élimination de la matiére organique est souvent réalisée en
utilisant I’adsorption sur du charbon actif en poudre ou en grains. L ’élimination des substances
humiques par la filtration sur charbon actif en grains est étroitement liée a la nature et au degré de
saturation du charbon et a sa porosité dans la chaine de traitement (Lemarchand, 1981 ; Le
Cloirec, 1985). Parmi les composés simples, ceux a structure aromatique sont plus facilement
retenus par le charbon actif (Julien, 1994).

11.3.2. Les procédés membranaires.

Ces procédés membranaires sont utilisés pour séparer et/ou concentrer des molécules ou
des especes ioniques en solution et/ou séparer des particules ou micro-organismes en suspension
dans un liquide, leur intérét réside dans un ensemble d’avantages spécifiques. Elles permettent
d’acceder a des seuils de séparation inaccessibles par d’autres technologies (rétention totale de
bactéries, de virus, de molécules organiques) (Cheraitia, 2014).

Les procédés a membrane utilisés dans le traitement des eaux douces a potabiliser sont
globalement la microfiltration, [’ultrafiltration et la nanofiltration. Ces techniques font
actuellement plus I’objet d’études sur unité pilote (ou prototype) que de réalisations industrielles.
Les applications principales sont I’élimination de la turbidité, du pouvoir colmatant des eaux, des
micro-organismes, des micropolluants organiques, et de la MON (Legube, 1996).

11.3.3. L’oxydation et I’oxydation avancée.

11.3.3.1. Oxydation.

La methode consiste & introduire des réactifs chimiques ayant un pouvoir d’oxydation
élevé. Parmi les réactifs utilisés, on a le chlore et ses dérivés, I’0zone le permanganate de potassium
et parfois le brome. Dans le cas des eaux de surface qui contiennent une grande variété de
polluants, I’oxydation chimique peut apporter une contribution importante a des opeérations de base
telles que la désinfection mais aussi la dégradation de polluants minéraux ou organiques. Mais en
raison de sa rémanence et pour des questions économiques et technologiques, le chlore reste encore
préférentiellement utilisé a travers le monde (Khelili, 2016). D’une fagon générale I’oxydation

chimique peut s’effectuer selon trois mécanismes de base : transfert d’hydrogéne, séparation
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d’électron et transfere d’oxygene (Mathieu et Panico, 1972). La peroxydation par le chlore ou ses
dérivés conduit plutét a la formation de micropolluants organohalogénés difficilement éliminables
au sein de lafiliere de traitement (Achour et Moussaoui, 1993).

L’oxydation par I’ozone transforme les molécules de forte masse molaire en molécules de
plus petite taille. Une attention toute particuliére devra donc étre portée aux caractéristiques des
sous-produits ainsi générés car ils peuvent étre tout aussi "indésirables" que le produit de départ.
C’est le cas notamment pour les pesticides de type triazines (atrazine, simazine) dont le cycle
formé par les trois atomes d’azote n’est pas coupé par une oxydation conventionnelle (ozone,
ozone plus peroxyde) qui par exemple transforme I’atrazine en déséethyl- ou désisopropyl-atrazine,
d’ou I’interdiction du procédé Perozone (Os + H202) en France pour traiter les eaux contenant des
pesticides. On notera cependant I’efficacité de I’ozone vis a vis de molécules organiques
comportant des doubles liaisons (solvants chlorés tels que trichloréthylene, tétrachloréthyléne) ou
des cycles aromatiques, par ex. vis a vis des phénols ou des MON qu’il transforme en molécules
plus facilement bio-dégradables ; s’il est suivi par une filtration biologique, il élimine la plupart
des précurseurs de THM (Degrémont, 2016).

11.3.3.2. Oxydation avancée.

C’est dans I’intention de développer des techniques de traitement rapides, moins onéreuses et
plus adaptées aux composés organiques réfractaires ou toxiques que les procédés d’oxydation
avancée (POA) ont vu le jour. Les POA sont des techniques de traitement faisant appel a des
intermédiaires radicalaires trés réactifs, particulicrement les radicaux hydroxyles (HOe) a
température ambiante. Les POA peuvent étre regroupés en cing catégories (Legube, 2021) :

+ Les procédés d’oxydation homogeéne : Les radicaux sont générés par la réaction de Fenton,
ozone a pH élevé ou Os/H20..

+ La photolyse homogene UV : ces procédés emploient la photolyse UV de H>O> et/ou Oz en
solution homogene pour générer les radicaux HO-.

+ La photocatalyse hétérogéne : Une source lumineuse induit des réactions
photoélectrochimiques a la surface du photocatalyseur semi-conducteur tel que TiOx.

+ Laradiolyse : Des especes HOe, He, sont produites par irradiation a forte énergie des solutions
a traiter.

+ Les procedés électrochimiques d’oxydation : les radicaux sont genérés dans le milieu a partir
de réactifs formeés par électrochimie ou a partir du solvant aqueux (oxydation anodique de
I’eau). Cependant, les procédés d’oxydation avancée demandent souvent un investissement
et/ou des colts opérationnels plus élevés que pour un traitement biologique. Ils sont donc
réservés aux polluants non biodégradables (Krou, 2010).

11.3.4. La coagulation-floculation.
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La matiere organique dans les eaux de surface découle d’origines diverses et en
toutes circonstances, elle est une source de nombreuses complications relativement a la qualité
de I’eau. Malgré cela, aucune opération classique de traitement des eaux potables n’a été congue
pour éliminer spécifiguement ces substances.

La coagulation-floculation apparait de plus en plus comme non seulement un procédé de
clarification mais également comme un traitement d’élimination spécifique capable, dans une
certaine mesure, de rivaliser avec des traitements plus colteux comme I’adsorption sur charbon
actif ou I’oxydation par I’ozone (Fiessinger, 1980 ; Achour et Guesbaya, 2005). L’optimisation
du procéde de floculation sera fonction des conditions qui peuvent étre inhérentes a la phase liquide
(pH, force ionique, nature des ions, température, ...) ou aux particules a séparer (nature, taille,
charges de surface, ...). Elle pourra étre accomplie en jouant sur le type et le dosage du coagulant,
le temps de floculation, I’énergie du mélange, la géométrie du réacteur (Achour et Guesbaya,
2005 ; Hecini, 2016). Ce procédé est une des voies potentielles et prometteuses pour améliorer

I’efficacité et la fiabilité des procedes de clarification (Hamzaoui, 2017).

11.4. Etude particuliére de I’effet de la floculation sur les polluants organiques.
11.4.1. Rappels sur les principes généraux de la floculation.
11.4.1.1. Définitions et généralités sur le procédé.

a. Lacoagulation.

Le mot coagulation vient du latin "coagulare™ qui signifie "agglomérer" (Ruthven ,1984). De
facon traditionnelle, la coagulation est définie comme étant le phénomene de déstabilisation des
particules en suspension colloidales stables, pour permettre leur agrégation (floculation) quand le
contact a lieu (Legube, 1996). Ces nouveaux agrégats peuvent étre éliminés, apres floculation par
des procédés telle la décantation ou la filtration (Masschelein, 1996).

Dans la pratique du traitement des eaux, la coagulation correspond a I’ajout d’une quantité
suffisante d’un sel métallique hydrolysable a une eau de surface dans un réacteur sous agitation
controlée afin de rassembler les matieres colloidales organiques et minérales qu’elle contient sous
la forme d’agrégats sédimentables. Les phénomeénes mis en jeu sont particulierement complexes
et sont a la fois d’origine physico-chimique (hydrolyse du coagulant, interaction avec les surfaces
des colloides naturels, structuration des agrégats...) et d’origine hydrodynamique (dispersion du
coagulant, croissance/rupture des agrégats en fonction des gradients de vitesse locaux...). Pour
expliquer la déstabilisation des particules, et la formation du floc, on fait généralement appel a la
théorie de la double couche électrique et aux caractéristiques des solutions colloidales
(Kurniawan et al, 2006).

b. La floculation.
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C’est la phase d’agglomeration (regroupement) des particules déchargées ou déstabilisées (par

la coagulation) par une agitation lente qui permet les chocs entre les particules (Achour, 2001).

c. Caractéristiques des colloides.

Les systemes colloidaux sont définis comme étant des dispersions dont les particules
possedent des dimensions moyennes comprises entre 0.001 et 1 um (Desjardins, 1999) et des
vitesses de sédimentation si faibles que leur chute est rendue impossible par I’agitation thermique
du milieu. L’origine des colloides est treés diverse. On peut citer I’érosion des sols, la dissolution
des substances minérales, la décomposition des matieres organiques, le déversement des eaux
résiduaires urbaines et industrielles ainsi que les déchets agricoles (Cardot, 2010). Les colloides
sont constitués de :

+ Micelles ou agrégats de molécules, liés par des forces d’attraction électrostatiques.

+ Molécules géantes, formées par polymérisation de petites molécules et qui sont liées par de
véritables liaisons chimiques expliquant leur grande stabilite.

+ On classe généralement les colloides en deux familles suivant leur comportement vis-a-vis du
milieu aqueux (Ouali, 2001) :

+ Les colloides hydrophiles ont une forte affinité pour les molécules d’eau auxquelles elles
s’unissent par liaison hydrogéne. Ces colloides possedent des groupements hydrophiles —OH,
—NH2, -COOH, etc. totalement ou partiellement ionisés.

+ Les colloides hydrophobes sont en général de nature minérale. Ils n’ont aucune affinité pour

les molécules d’eau. La formation d’une couche d’hydratation est impossible.

d. Structure des colloides (Théorie de la double couche électrique).

Dans une eau de surface, les colloides portent des charges négatives situées a leur surface. Ces
charges négatives attirent les ions positifs en solution dans I’eau. Ceux-ci sont étroitement collés
au colloide et forment la couche liée ou de STERN, qui attire a son tour des anions accompagnés
d’une faible quantité des cations : c’est la couche diffuse ou de GOUY. Il y a donc formation d’une
double couche ionique, I’une accompagnant la particule lors de ces déplacements, I’autre se
déplacant indépendamment ou avec un certain retard (Legube, 2021).

Il existe entre ces deux couches un potentiel électrostatique ou de NERNST, qui varie en
fonction de la distance par rapport a la surface du colloide.

Dans la couche liée, le potentiel de NERNST décroit linéairement car les cations constitutifs
sont empilés uniformément. En revanche, dans la couche de GOUY, le potentiel électrostatique
varie de maniére non linéaire, étant donné que la répartition ionique résulte d’un mélange aléatoire

de cations et d’anions.
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La valeur du potentiel a la surface de la couche de NERNST est appelée potentiel zéta. Les
colloides étant chargés négativement, ce potentiel est négatif. Dans les eaux naturelles, sa valeur
varie de -30 a -35 mV. Les particules de potentiel z&ta négatif se repoussent trés fortement. C’est
pourquoi, les colloides sont trés stables et inhibent toute agglomération. Ce potentiel est
responsable du comportement électrocinétique de la particule colloidale di a la charge effective
de I’ensemble particule-double couche. Quand la charge effective diminue, le potentiel zéta
diminue et la stabilité diminue (Desjardins, 1999).

Il est defini par I’expression : ;

z : potentiel zéta ; e : épaisseur effective de la couche diffuse ;
g : charge de I’entité mobile, par unité de surface ; D : constante diélectrique du milieu.
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Figure 06 : Représentation schématique de la double couche
d’une particule colloidale (Edeline, 1992).

e. Facteurs de déstabilisations des colloides.
La coagulation est souvent réalisée a I’aide des sels de métaux hydrolysables,
principalement, les sels de fer et d’aluminium. Le sulfate d’aluminium par exemple, réagit avec la

molécule d’eau selon les réactions d’hydrolyse suivantes :
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Tableau 14 : Principales réactions d’hydrolyse de I’aluminium (Amirtharajah et Mills, 1982).

Espéces Réactions

Al(OH)?** A" + 1H,0 — AI(OH)?** + 1H"
Al(OH)? APP* + 2H,0 — AI(OH)F + 2H*
Al(OH); APP* + 3H,0 — AI(OH); + 3H"
Al(OH); AP + 4H,0 — Al(OH); + 4H*

Il résulte de ces réactions :

4+ Que I’hydrolyse libére des ions H*, et que I’addition de sels d’aluminium provoquera une
acidification du milieu, qu’il sera parfois nécessaire de corriger pour maintenir le pH a une
valeur optimale de coagulation.

+ Que la concentration des divers ions produits par I’hydrolyse dépende étroitement du pH du

milieu, comme le montre la figure 7.
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Figure 07 : Diagramme de solubilité de I’aluminium en fonction du pH (Sullivan et Singley, 1968).

11.4.1.2. Mécanisme de déstabilisation et réactions d’hydrolyse du coagulant.

La coagulation est la premiére étape de déstabilisation des suspensions colloidales ; elle
résulte de I’addition de réactif chimique a cations polyvalents (coagulant) dans les dispersions
aqueuses afin de permettre I’agrégation des particules dispersées. Plusieurs mécanismes
interviennent simultanément lors du processus de coagulation ; parmi ces mécanismes, on
citera (Sekiou, 2013) :

a. Compression de la double couche (Coagulation électrostatique).
Lorsqu’un électrolyte est ajouté a une dispersion colloidale, la charge de la surface ne change
pas si la charge est causée par une imperfection du cristal comme dans le cas des particules d’argile.

Toutefois, I’addition de I’électrolyte va augmenter la densité de charge dans la couche diffuse en
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favorisant sa contraction. L’effet de cette contraction consiste a changer la distribution des forces
répulsives de la double couche au sein du colloide, entrainant une réduction de la surface
potentielle avec I’augmentation de la concentration de I’électrolyte, ce qui permet aux forces
attractives de Van der Waal’s de devenir plus dominantes, favorisant ainsi I’agrégation des
particules. A une concentration d’électrolyte élevée la force de répulsion disparait et
I’agglomération des particules se fait rapidement. Mais, aucune restabilisation des particules due
a une inversion de charges ne devrait apparaitre apres ajout d’un surplus de coagulant (Benefield
et al., 1982).
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b. Adsorption et neutralisation des charges.

Les particules colloidales peuvent étre déstabilisées par adsorption (ou dépdt) a leur surface,
des ions provenant du colloide lui - méme ou de ces produits de réactions avec I’eau. Il peut en
résulter ainsi une neutralisation de la charge colloidale et de la précipitation du colloide.

Du fait de la non spécificité de I’adsorption, plus de charges que possible peuvent étre adsorbées
afin de neutraliser la charge de surface, mais dans ce cas, la dose active du coagulant est étroite et,
elle obéit a une relation steechiométrique, tout exces du réactif mene a la restabilisation du colloide

par inversion du signe de la charge électrique (Sekiou, 2013).
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c. Emprisonnement des particules dans un precipité.
Dans ce cas, la déstabilisation des suspensions se fait selon un processus d’emprisonnement et
d’entrainement des particules dans un précipité (Sweep coagulation). Ce processus n’est plus

steechiométrique et ne dépend plus de la charge du coagulant (Edeline, 1992).

1 2 3

Figure 10 : Emprisonne-
ment des particules dans

un précipite.

|Précipité de AOH)3(s)

Colloide Emprisonné

d. Adsorption et
pontage.

Ce phénomene, inexplicable a 1’aide de la théorie électrique peut toutefois étre expliqué
par le pontage. Les molécules de polymeéres, trés longues constituent des groupes chimiques qui
peuvent adsorber des particules colloidales. Les molécules de polyméres peuvent ainsi adsorber
une particule colloidale a une de ses extrémités, alors que d’autres sites sont libres pour adsorber
d’autres particules. On dit alors que les molécules de polymeéres forment des ponts. Entre les
particules colloidales, il peut y avoir restabilisation de la suspension, restabilisation imputable a
une concentration excessive de polymeéres. Dans ces conditions, les sites libres de plusieurs

molécules de polymeéres s’accrochent a une méme particule colloidale. (Desjardins, 1999).
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Figure 11 : Adsorption et

pontage interparticulaire. ° ° + Y %3
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11.4.1.3. Facteurs

influengant la coagulation.
Afin d’optimiser la coagulation, il faut tenir compte de plusieurs parametres comme le pH, les sels

dissous, la température de I’eau, le coagulant utilisé, la turbidité et la couleur (Desjardins, 1999).
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a. Influence du pH.

Le pH est la variable la plus importante a prendre en considération au moment de la coagulation.
Pour chaque eau, il existe une plage de pH pour laquelle la coagulation a lieu rapidement, plage
qui est fonction du coagulant utilisé, de sa concentration et de la composition de I’eau a traiter.
Lorsque la coagulation se produit hors de cette plage optimale, il faut soit augmenter la quantité
de coagulant, soit se contenter d’une eau de moins bonne qualité (Bacha, 2017).

Pour les sels de fer et d’aluminium, les plages de pH optimales s’étendent respectivement de 4 a 6
et de 5 a 7. Pour certaines eaux, il faut parfois corriger le pH a I’aide de divers produits (acide,
chaux ou soude). Pour abaisser le pH, il est plus avantageux, dans certains cas, d’augmenter la
quantité de coagulant. Lorsque le pH est optimal, les produits solubles d’aluminium ou de fer sont
pratiquement inexistants (Jeckel, 1986).

b. Influence du coagulant.

La dose de réactif est un paramétre a prendre en compte. Le coagulant qui est
habituellement fortement acide a tendance a abaisser le pH de I’eau. Pour se placer au pH optimal,
il est possible d’ajouter un acide ou une base. Une dose de coagulant excessive entraine une
restabilisation des particules et augmentation du codt d’exploitation. Tandis qu’un dosage
insuffisant conduit a une qualité de I’eau traitée insuffisante. La quantité de réactifs ne peut se
déterminer facilement. Pratiquement, la dose optimale de coagulant peut étre déterminée soit par
I’emploi de la mesure du potentiel zéta (nécessite un matériel trés colteux), soit par un test au
laboratoire, connu sous le nom de "Jar-Test" (Amimeur, 2018).

c. Influence des sels dissous.

L’influence de la minéralisation totale et des sels minéraux a été peu abordeée, les études
réalisées restent limitées. Nous présentons une énumération de quelques travaux réalisés sur ce
sujet. En 1986, Jeckel, (Jeckel, 1986), a entrepris d’étudier I’effet des ions sur I’élimination des
substances humiques et a montré que la demande en coagulant pouvait diminuer. Le mécanisme
proposé serait surtout un effet de pontage entre les substances humiques et les especes hydrolysées
de I’aluminium. L’effet bénéfique du calcium et I’amélioration du rendement d’élimination a été
également mis en évidence par les travaux de Wais-Mossa et Mazet, (Wais-Mossa et Mazet,
1991), Lefebvre (Lefebvre, 1990), Guesbaya et Achour, (Guesbaya, et Achour, 1998). Par
contre, la présence d’anions tels les sulfates, les chlorures ou les carbonates en forte concentration
peut inhiber le procedé (Guesbaya, 1998 ; Khellili et Mellaoui, 2000). L’étude faite par
Mohammedi (Mohammedi, 1999), montre que les coefficients des relations steechiométriques
entre la concentration initiale des substances humiques et la dose optimale de coagulant, sont
fortement affectés par la minéralisation et que la composante minérale d’une eau influe

considérablement sur la dose de coagulant. Afoufou et al., (2007) ont montré également que la
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composante minérale de différentes eaux étudiées ; semble influer sur la dose du coagulant ainsi

que sur le pourcentage d’élimination. La méme étude a montré que les sels constitutifs de la dureté

peuvent notablement améliorer les rendements d’élimination de la matiére organique a condition
que I’anion associé au calcium ou au magnésium ne soit pas trés inhibiteur de la réaction.

d. Influence de la température de I’eau.

La température pourrait affecter le processus de coagulation-floculation de maniére
significative, et notamment I’abattement de la matiére organique par le sulfate d’aluminium.
L’ expérience révele que durant I’hiver, lorsque la température de I’eau avoisine 0° C, le floc se
décante plus difficilement et a tendance a pénétrer plus profondément dans les filtres. Une
diminution de la température de I’eau entraine une augmentation de sa viscosité ; c’est ce qui
explique les difficultés de décantation du floc. On constate en outre que la plage de pH optimale
se rétrécit (Desjardins, 1999).

e. Influence de la turbidité.

La turbidité des eaux de surface est en grand partie due a la présence de particules de glaise
dont le diamétre varie de 0,2 a 5,0 um. Il s’agit donc la de grosses particules colloidales qui peuvent
se déposer naturellement. La coagulation de ces particules est assez facile a réaliser lorsqu’on
maintient le pH dans sa plage optimale. On peut faire par ailleurs les constatations générales
suivantes :

+ |l faut ajouter une concentration minimale de coagulant pour obtenir une certaine quantité de
floc.

+ Lorsque la turbidité augmente, il faut augmenter la concentration de coagulant.
L augmentation de la quantité de coagulant ne varie toutefois pas de facon linéaire en fonction
de I’augmentation de la turbidité.

+ Lorsque la turbidité est tres élevée, la quantité de coagulant nécessaire est relativement faible,
car la probabilité de collision entre les particules est trés élevée. Par contre, lorsque la turbidité
est faible, la coagulation est difficile.

+ La matiére organique adsorbée sur les particules de glaise n’exerce aucune influence sur la
quantité de coagulant nécessaire.

+ Lorsque la turbidité est due a des particules de diametres variés, il est plus facile d’effectuer la
coagulation que lorsqu’elle est imputable a des particules de diamétres sensiblement égaux.

+ La coagulation d’une faible concentration de panicules de glaise dépend principalement du
coagulant et de la composition chimique de I’eau.

+ |l est toujours plus difficile de coaguler les eaux contaminées par des eaux d’égout domestiques
et industrielles, car elles exigent des concentrations de coagulant plus importantes que les eaux

non contaminées (Bacha, 2017).
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f. Influence du mélange.

Le processus de coagulation-floculation se déroule généralement en deux étapes (Ezziane, 2007) :

+ La premiére étape c’est I’agitation énergique rapide de courte durée. Elle a pour but de
favoriser la dispersion et I’homogénéisation des produits injectés dans la totalité du volume
d’eau a traiter.

+ La deuxiéme étape est I’agitation lente, elle a pour but de provoquer les contacts entre les
particules pour former des flocs décantables. Cependant, le mélange doit étre suffisamment
énergique pour engendrer des différences de vitesse de I’eau dans le bassin, mais pas trop. En
effet, si tel est le cas, les forces de cisaillement qui s’exercent sur les particules de floc risquent
de briser ce dernier, méme si la durée du mélange dans un bassin de floculation peut n’étre que
de 10 min (Kemmer, 1984).

11.4.2. Synthese de travaux sur I’élimination de composés organiques par la floculation.
11.4.2.1. Synthése des travaux de I’élimination de la matiére organique en eau distillée.

a. Elimination de substances humiques.

Difféerents travaux ont été intéressés a I’élimination en solutions synthétiques des SH
commerciales ou naturelles. Ces travaux ont montré que :
* Le pH optimal pour 1’élimination des SH est acide, plus acide pour le fer que pour I’aluminium.
Van Breemen et al (1979) soulignent que le meilleur abattement des SH est obtenu pour un pH
de 4 a 5 avec le fer tandis qu’avec I’aluminium, il se situe a un pH de 5 a 6 (Afoufou et al, 2007).
* La structure chimique des SH joue un réle important dans la coagulation-floculation. Babcock
et Singer, (1979) ont rapporté que les acides fulviques sont plus difficilement éliminés que les
acides humiques lesquels se caractérisent par des masses moléculaires plus élevées rendant plus
rapide leur précipitation. Hall et Pakham, (1965) ont réalisé que les SH réagissent par leurs
groupements carboxyliques et OH-pHénoliques avec les espéces hydrolysées d’aluminium
chargées positivement pour former des complexes d’humates ou de fulvates de sodium insoluble.
Van Breemen et al., (1979) ont constaté que les acides fulviques comportant beaucoup de
groupements carboxyliques sont préférentiellement éliminés par la coagulation.
« Il y’a souvent une relation entre la concentration initiale en SH et la dose optimale en coagulant
(Afoufou et al, 2007). La valeur de cette steechiométrie dépend du pH, du type du coagulant et de
I’origine de la matiére organique (Rezeg, 2010 ; Bacha, 2013). Randtke et Jespen, (1982) suite
a des essais réalisés sur différents SH avec deux coagulants Fe2(SOa4)s3 et Al2(SO4)3 a pH 6, ont
confirmé que les acides humiques requierent moins de coagulant que les acides fulviques. Jeckel
(1985) a mis en évidence que les fractions de hautes masses moléculaires sont mieux éliminees

que les petites. Kim et al., (1989) ont réalisé que I’abattement de I’acide fulvique nécessite plus
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de coagulant que I’acide humique. Lefebvre et Legube, (1990) ont établi a partir des essais de
coagulation des SH que I’élimination des fractions de hautes masses moléculaires (acides
humiques) est préférentielle et que I’efficacité des rendements dépend du nombre des fonctions
acides (carboxyles et hydroxyles) des SH. Les travaux réalisés par (Hecini et Achour, 2014), en
eau distillée, ont permis de conclure que la structure chimique des substances humiques et
notamment le nombre et la position de fonctions phénoliques et carboxyliques ainsi qu’une
fonction amine pourraient conditionner I’efficacité du procédé de floculation de ces substances.
Le rendement maximum d’élimination se situe dans une gamme de pH comprise entre 4 et 5 (pH
acides). Elles sont coagulées selon un dosage steechiométrique. Les mécanismes proposés dans le
processus d’élimination des substances humiques tendent vers des réactions de complexations
entre ces substances et les composés hydrox-aluminiques solubles sans toutefois négliger les
réactions de surface telle qu’une complexation a la surface du précipité amorphe de I’aluminium

ou une adsorption avec prédominance d’interactions ioniques.

Tableau 15 : Récapitulation de la steechiométrie d’élimination de SH par
coagulation-floculation (Ghecham, 2019).

aractéristiques | Coagulant pH |Relation Références

{Nature des S

SH Extraites de tourbe  Sulfate 436 |2,86 mg Al/mg SH Edzwald et al.,
d’aluminium 1977.

SH commerciales Sulfate 0,67 mg Al/mg SH Angbo, J989.
d’aluminium

Acides Fulviques Fer Ferrique 55 |1 mg Fer/mg AF Lefebvre, 1990.

Acides Fulviques Aluminium et 5a7 |0,5et1mgAl/mg SH [Van Benschoten
Polychlorure et Edzwald, 1990.

Substances Humiques  Sulfate - 12 mg de Al2(SO4)s, Achour et

{Commerciales d’aluminium 18H20/mg SH Guesbaya, 2005.

Substances Humiques  Sulfate - |2 mg de Alx(SO4)s, Afoufou et al,

{Commerciales d’aluminium 18H,0/mg SH 2007.

Acide Humique Sulfate 439 |1a9mgde Alx(SO4)s, Bacha, 2013.
d’aluminium 18H,0/mg SH

Substances Humiques  Sulfate 9 |3 mgde Alx(SO4)3, Hecini et

Commerciales d’aluminium 18H.0/mg SH Achour, 2016.

Les travaux de Bacha et Achour, (2015) ont montre que les pourcentages d’élimination
de I’acide humique s’améliorent lorsque la concentration initiale de ce compose et les doses de
coagulant augmentent. Par ailleurs, les meilleurs rendements d’élimination de I’acide humique ont

été obtenus a pH = 4. Les lois steechiométriques entre la dose optimale de sulfate d’aluminium a
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mettre en ceuvre et la concentration initiale de 1’acide humique ont montré que le coefficient
steechiométrique augmentait du pH acide égal a 4 au pH basique égal a 9.

Par ailleurs, il y a souvent une relation entre la concentration initiale en substances humiques et la
dose optimale de coagulant, la valeur de cette steechiométrie dépend du pH, du type de coagulant

et de I’origine des substances humiques (tableau 15).

b. Elimination de substances non humiques.

Bien que la part des micropolluants soit minime (du type phtalates, pesticides,
hydrocarbures etc....) en comparaison a la charge organique des eaux de surface, leur élimination
a fait I’objet de plusieurs études mais qui sont moins approfondies que celles portant sur la
coagulation des SH. Au cours de ces différentes études, les pesticides sont généralement
faiblement éliminés par la coagulation-floculation : moins de 10 % vis a vis de I’aldrine, la
dialdrine, et le lindane (Semmens, 1979), entre 50% a 30% pour les herbicides de type
phénylamide et ne dépassant pas les 30% pour les pesticides biodégradables de type malathion
(Whitehouse, 1967). Thébault (1978) a testé I’élimination par coagulation, en utilisant différents
coagulants (sulfate d’aluminium, chlorure ferrique, ...) de composés de type phtalate. Ses résultats
ont abouti a des rendements qui ne dépassaient pas les 30%. Alors qu’en coagulant par le sulfate
d’aluminium le méme type de composes (dibutylphtale et di-2-éthylhexyl- phtalates), Morita,
(1974) observe une élimination qui peut étre parfois importante (30% a 80%) sur des eaux qu’il
avait artificiellement polluées. Les études conduites par (Semmens et Ayers, 1985), sur
I’élimination de quatre produits de basses masses moléculaires (Acide octanoique, phénol, acide
benzoique, acide salicylique) par coagulation aux sels de fer ou d’aluminium a pH 5, montrent
qu’ils sont en genéral faiblement éliminés. Le taux d’élimination peut étre accru pour le phénol et
I’acide salicylique respectivement a pH égale a 7 et 6. Dossier et al., (1994) ont aussi confirmé
que la clarification (coagulation-floculation, décantation et filtration sur sable) peut contribuer
dans I’abaissement des acides aminés (de I’ordre de 60%). Les auteurs ont attribué I’élimination
observée apres la phase de clarification a I’augmentation de la charge ionique et I’abaissement du
pH (a 6.5) suite a I’ajout de I’Alx(SO4); favoriserait la neutralisation des protéines et leur
précipitation ou leur adsorption sur les flocs.

Dans le but de mettre en évidence I’influence des groupements fonctionnels sur les
mécanismes d’élimination de la matiere organique par coagulation-floculation, les auteurs
travaillent le plus souvent sur des molécules organiques simples (cycles aromatiques, fonctions
carboxyles et acides aliphatiques) :

Lefebvre et Legube, (1993) ont étudié le comportement des composés organiques simples
vis a vis de la coagulation a partir de 17 composés aromatiques (acides et/ou phénols) et 6 diacides

aliphatiques. Ces molécules modéles ont éte choisies en vue de découvrir le role des fonctions
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acides (COOH, OH-phénolique) des substances humiques sur leur élimination par coagulation-
floculation. Pour les molécules aromatiques, une élimination par le fer a pH= 5,5 n’est obtenue
que si celles-ci ont au moins deux fonctions acides en position ortho. Dans le cas des diacides
aliphatiques, I’élimination est d’autant moins bonne que la chaine carbonée entre les deux
fonctions acides est grande. Julien et al., (1994) ont comparé I’élimination de quelques
molécules organiques (caféine, acide benzoique, phénol, naphtol, acide salicylique, ...) par
coagulation-floculation et par adsorption sur flocs préformés. Les résultats montrent que les
molécules qui n’ont pas de groupement fonctionnel ou un seul groupement fonctionnel faiblement
ionisé au pH des essais (5,4 pour le fer et 6,8 pour I’aluminium) ne sont pas éliminées par
coagulation-floculation ni par adsorption sur flocs préformés d’hydroxyde métallique. Les
molécules qui possedent au moins deux groupements fonctionnels principalement en ortho sont
plus ou moins éliminées par les deux techniques.

Rahni, (1994) montre que I’élimination des composés organiques par coagulation-
floculation dépend en plus de I’effet du pH et du rapport molaire, de la structure et de la stabilité
des complexes formés. En effet, les composés susceptibles de former des complexes bidentés, sont
mieux éliminés. C’est le cas des composés aromatiques possédant deux fonctions en ortho. En
plus de la complexité des mécanismes de complexation et d’élimination avec le fer, des réactions
d’oxydation peuvent se produire pour certains composés. C’est le cas du catéchol, de
I’hydroquinone, et de I’acide glyoxalique.

Guesbaya, (1998) et Achour, (2001), d’aprés des essais conduits en eau distillée sur
I’élimination du phénol et du résorcinol par coagulation-floculation au sulfate d’aluminium,
mentionnent que les composés organiques simples testés sont apparus comme faiblement éliminés
quel que soit la dose de coagulant et la concentration initiale du composé. Une meilleure
élimination a été observée entre un pH 5 et 7 lorsque les composés ne sont pas dissociés, favorisant
un phénomene d’adsorption sur les flocs d’hydroxydes d’aluminium. Les fonctions OH et leur
position en méta expliqueraient les faibles rendements d’élimination. Rezeg, (2004) a étudié
I’élimination de plusieurs acide organiques en eau distillée par coagulation au sulfate d’aluminium.
Les résultats obtenus indiquent que I’élimination d’une molécule organique dépend de la nature,
du nombre et de la position des groupements acides I’un par rapport a I’autre. Le comportement
des composes aromatiques eliminables semble étre fonction du pH et de leur concentration initiale.

Rezeg, (2004) en travaillant sur des composes aromatiques simples a pu mettre en évidence
que I’acide pyroméllitique lequel possede 4 fonctions carboxyliques en position ortho est mieux
éliminé par coagulation-floculation. Hecini et Achour, (2008) suggerent que I’efficacité de
I’élimination des composés organiques a fonctions phenoliques (phénol et catéchol) par

coagulation-floculation au sulfate d’aluminium en eau distillée déepend du nombre et de la position
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des groupements phénoliques sur les molécules. Les principaux mécanismes seraient ou bien une
adsorption physique, ou bien un échange de ligands ou encore une complexation a la surface des
flocs d’hydroxydes d’aluminium. Rezeg et Achour, (2009), ont montré que le comportement
d’élimination de I’acide pyroméllitique est proche des substances humiques vis-a-vis de la
floculation par le sulfate d’aluminium. Leurs recherches expliquent I’importante demande en
coagulant nécessaire aux optima des rendements dans le cas de I’acide pyroméllitique en raison de
leur nature de composés simple, leur masse molaire, leur faible dimension et leur état dissous.
Les résultats obtenus par Bacha, (2013) sur les lois steechiométriques entre la concentration des
composés organiques testés et la dose optimale de coagulant ont permis de conclure que les
pourcentages d’¢élimination des acides choisis s’améliorent lorsque la concentration initiale de ces
substances et les doses de coagulant augmentent. Les résultats obtenus ont mis en évidence
I’influence des parametres réactionnels (dose de coagulant, concentration initiale et pH) sur le
dosage stocechiométrique composé organique /coagulant et ont montré que pour I’acide
pyroméllitique, le dosage steechiométrique augmente en passant du pH=4 a pH=9. Les travaux
réalisés par Hecini et Achour, (2014) sur les composes phénoliques en eaux minéralisées, ont
montré que le rendement d’élimination des composés phénoliques testés est étroitement lié aux
parametres de minéralisation et, plus particulierement, a la proportion de la dureté par rapport a la
minéralisation totale. La réactivité des composés phénoliques vis-a-vis du coagulant pourrait donc
étre dépendante, non seulement de la structure chimique de ces composés, de I’importance des
groupements fonctionnels dans cette structure, mais aussi de la composition minérale de 1’eau et
donc des interactions des sels minéraux avec les groupements fonctionnels de ces composés.
Concernant I’abattement des amines aromatiques sous I’action de la coagulation-floculation, peu
de travaux de recherche ont été consacrés a ce sujet. L’étude faite par Benalia et Amrane, (2002)
a montré que I’aniline, présente un comportement différent de celui des SH et qui peut étre attribué
d’une part a sa forme dissoute et de faible taille moléculaire et d’autre part a sa structure chimique.
Comparée a d’autres composes simples tels que le phénol ou le résorcinol, I’aniline présente des
rendements d’élimination non négligeables (aux alentours de 50 %), plus importants aux pH
voisins du pKa de I’ion anilinium, en eau distillée. Ahmadi et al., (2017) ont travaillé sur
I’élimination de I’aniline dans les eaux usées par coagulation-floculation-décantation simple et une
coagulation-floculation suivie d’une flottation a I’air dissous, en utilisant dans les deux cas le
méme coagulant le PAC (Polychlorure d’aluminium). Dans le premier cas (coagulation-
floculation-décantation simple) les rendements d’élimination la plus élevée de I’aniline et de la
DCO était de 93,34 % et de 88 % respectivement pour une dose de PAC de 60 mg/l. L’étude a

également montré que les pH acides favorisent I’élimination de I’aniline.
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11.4.2.2. Syntheése des travaux de I’élimination de la matiere organique en eaux minéralisées.

De toutes les études abordees sur I’influence de la minéralisation totale ou de la teneur de
certains cations ou anions sur I’élimination de la matiére organique par coagulation-floculation, il
ressort que le déplacement ou I’élargissement de la zone optimale du pH de coagulation est
principalement lié a I’affinité de I’anion considéré envers les sels d’aluminium. En effet, Miller en
1925 (cité par Bazer-Bachi, 1990) anticipa déja quand il suggere que ce sont les sels constituant
le milieu aqueux et particulierement les anions qui sont responsables du décalage des zones
optimales du pH de coagulation.

Hek et al., (1978) et Letterman et al., (1979, 1983) suggérent que selon la concentration
et le pH du milieu réactionnel, I’action du coagulant peut s’effectuer soit par balayage (sweep-
flocculation) vers les pH basiques soit par adsorption-déstabilisation a pH plus bas. Or, des
déplacements de frontiéres entre ces différentes zones peuvent étre observés.

Edward et Amirtharajah, (1985) ont noté que I’ajout des matiéres minérales permet
d’améliorer le rendement d’élimination des substances organiques. Hundt et O’melia, (1988) ont
rapporté que I’élimination des substances organiques est favorisée plus particulierement par
I’augmentation de la concentration de I’ion calcium lequel a fait I’objet de la plupart des travaux
portant sur I’influence des sels minéraux.

Jeckel, (1986) ; Wais-Mossa et Mazet, (1991) ont pu mettre en évidence I’influence des
espéces minérales sur la quantité de la matiére organique éliminée et donc, sur les mécanismes de
réaction, en effet :

+ L’effet promoteur du Ca?* et du Mg?* peut s’expliquer par le phénoméne de pontage qui se
produit lorsque ces ions chargés positivement forment un lien entre les surfaces des particules
chargées négativement et les molécules de polymeéres négatives. Ainsi que I’adsorption de I’ion
Ca?" sur les flocs d’hydroxyde préformés crée de nouveaux sites ce qui entraine une
augmentation de la capacité de I’adsorption de la matiere organique.

« L’effet inhibiteur de I’ion bicarbonate sur I’efficacité de I’élimination de la matiere organique
par la coagulation peut étre traduit par le déplacement du pH vers des valeurs basiques ce qui
favorise la formation des espéces anioniques du métal d’ou la mauvaise coagulation.

+ L’adsorption d’autres anions tels que les phosphates et les sulfates sur I’hydroxyde métallique
entraine une inversion de la charge d’ou I’effet inhibiteur de ces anions.

Divers travaux ont été menés au niveau du laboratoire LARHYSS a I’université de Biskra au vu

desquels, il s’avére que le paramétre minéralisation influence le processus de coagulation-

floculation. Achour et al., (2002) ont réalisé des essais de coagulation des SH diluées dans des
eaux minéralisees suite aux quels ils ont établi que plusieurs mécanismes d’élimination peuvent

survenir englobant aussi bien des phénomeénes de complexation avec les formes solubles qu’avec
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les formes insolubles de I’aluminium, ainsi qu’une adsorption sur floc d’hydroxydes Al (OH)s.
Rezeg, (2004, 2010) a mis en évidence que les rendements d’élimination des SH diluées dans des
eaux de minéralisation différente, augmentent en passant de I’eau la moins minéralisée a I’eau la
plus minéralisée alors que les rendements relatifs a I’élimination de I’acide pyroméllitique sont en
général moindres et ils augmentent en passant de I’eau la plus minéralisée a I’eau distillée.

Achour et Guesbaya, (2006) ont montré également que la composante minérale de
différentes eaux étudiées (eau de Chiffa, Drouh, Hamiz, Chaiba et Ifni) dopées en SH, semble
influer sur la dose du coagulant ainsi que sur le pourcentage d’elimination. Les sels constitutifs
de la dureté peuvent notablement améliorer ces rendements a condition que I’anion associé au
calcium ou au magnésium ne soit pas trés inhibiteur de la réaction (Afoufou et al., 2007).

Achour et Guesbaya, (2006), au vu des essais de coagulation au sulfate d’aluminium,
aussi bien en eau distillée qu’en eaux minéralisées, ont rapporté que pour toutes les concentrations
testées en SH, les résultats obtenus prouvent que le pourcentage d’abattement est important bien
que le pH des eaux minéralisées étudiées (7,65 a 8,3) ne corresponde pas au pH optimal
d’élimination des SH (4 a 5). En fait, la composition chimique pourrait compenser la diminution
du rendement a un pH supérieur au pH optimal. Dans le cas des composés simples Afoufou, et
al., (2007), ont étudié PI’influence de la variation de la minéralisation sur les rendements
d’élimination de I’aniline. Elle présente un comportement différent de celui des SH et qui peut étre
attribué d’une part a sa forme dissoute et de faible taille moléculaire et d’autre part a sa structure
chimique. L’aniline semble moins bien éliminée en présence d’un milieu de dilution de
minéralisation variable et notamment en présence d’une dureté considérable.

Les résultats des essais de Reseg, (2010) sur la coagulation-floculation de plusieurs acides
organiques hydroxylés et/ou carboxyliques, dissous dans plusieurs eaux souterraines, ont montré
gu’une minéralisation croissante du milieu pouvait notablement influencer le procédé. Une
premiére catégorie de composés (acides salicylique et pyromellitique) aboutit en eaux minéralisées
a des rendements moindres qu’en eau distillée. La présence d’un nombre important de fonctions
carboxyles dans la structure des composés organiques pourrait avoir un effet inhibiteur sur la
coagulation-floculation de ces composés en eaux minéralisées. La deuxiéme catégorie de
composés (phloroglucinol, pyrogallol, acide gallique) voyait leurs rendements d’élimination
augmenter lorsqu’on passe de I’eau distillée a I’eau la plus minéralisée (eau de Biskra). Dans le
méme sens, les travaux de Ghecham, (2019), ont montré que les rendements d’élimination de la
caféine et de I’histidine sont plus importants en eaux minéralisées qu’en eau distillée.

On ce qui concerne I’abattement des amines aromatiques en eaux minéralisées, Benalia et

Amrane, (2002), ont rapporté qu’une minéralisation croissante du milieu pouvait notablement
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influencer le procedé. La floculation de I’aniline aboutit en eaux minéralisees a des rendements

moindres qu’en eau distillée, et notamment en présence d’une dureté considérable.

11.5. Conclusion.

La matiére organique des eaux naturelles constitue un milieu trés hétérogéene, comprenant
des molécules a structures trés complexes (de masses moléculaires élevées) mais aussi des
composés organiques simples. La majorité de cette charge organique est constituée par les
substances humiques, elles représentent en moyenne 40 & 60% du COD, et elles sont divisees en
deux sous-ensembles, les acides humiques et les acides fulviques. Ces derniers sont plus solubles
que les acides humiques, et représentent la fraction la plus importante des substances humiques.
La pollution par les hydrocarbures aromatiques issue du raffinage du pétrole brut, ou de la
distillation des goudrons de houille, c’est accentué ces derniéres années. Ces produits ont montré
une forte toxicité. Les amines aromatiques constituent une classe de composés chimiques qui
dérivent d’hydrocarbures de la série aromatique tels que I’aniline, le benzéne, le toluéne, le
naphtaléne, I’anthracene et le diphényle.

Les amines aromatiques sont généralement, des micropolluants organiques, a I’état de
traces. La plupart de ces composés sont introduits dans les eaux naturelles directement ou
indirectement par I’activité humaine, (Labanowski, 2004). L’aniline peut étre représentative des
substances organiques non humiques et des composés a faible masse moléculaire.

Au vu de cette synthése bibliographique, il s’avere que I’optimisation de la coagulation-
floculation en vue de I’élimination des matieres organiques, surtout a I’état dissous, est un sujet
qui occupe une large place dans les recherches actuelles. Cette optimisation est basée sur I’étude
de I’influence de paramétres réactionnels tels que le pH, la dose et le type de coagulant.

Ce procédé est une opération essentielle en traitement des eaux, il constitue la premiére étape de
la phase de clarification. Cependant la coagulation-floculation est bien plus que la seule
élimination de la turbidité, c’est aussi I’élimination de la matiere organique a I’état dissous et
colloidal.

Malgré son apparente simplicité, le processus de coagulation-floculation fait intervenir divers
mécanismes souvent complexes et ce suivant les conditions du pH et le type de coagulant utilisé.
Les effets de la structure de la matiére organique, de la dose du coagulant et du pH sur I’élimination
de la matiere organique sont encore largement étudiés. Par contre, I’effet de la minéralisation sur
la coagulation de la matiere organique a fait I’objet de peu de recherches jusqu’a présent.

Une partie de notre étude expérimentale aura ainsi pour objectif de préciser si les effets de
cette minéralisation sera bénéfique ou inhibiteur par rapport au processus d’élimination de

COmposés organiques.

E



Premitre partic. Chapitre 111 : La micropollution métallique des eavx naturelles et procéaés ddlimination.

CHAPITRE IIT :
LA MICROPOLLUTION

FTALLIQUE DES EAUX
NATURELLES ET
PROCEDES
DELIMINATION.

I11.1. Introduction.

La pollution de I’environnement aquatique par les substances toxiques d’origine
anthropique, en particulier les éléments traces meétalliques (ETM), est un des problémes majeurs
auxquels doivent faire face les sociétés actuelles. Ces polluants contaminent les systemes
aquatiques a partir de sources ponctuelles et diffuses (eaux de drainage, eaux usées, effluents
industriels et agricoles (Djeddi et al., 2018).

En réalité la contamination de I’écosysteme aquatique ne se réduit pas a I’atteinte de
seulement I’'un de ses compartiments (eau, sédiment ou faune et flore) et ne se limite pas a la zone
située a proximité de la source polluante ; le contaminant, par le biais des échanges inter
compartimentaux, peut se retrouver dans les principaux compartiments de I’écosysteme aquatique
(Belabed et al., 2017 ; Milenkovic et al., 2005). Ainsi, les ETM sont présents dans tous les
compartiments de I’environnement, a la fois car ils y sont naturellement présents (sources
naturelles) et de multiples activités anthropiques favorisent leur dispersion (Amadi, 2012 ;
Swarnalatha et Nair, 2017).

Les éléments traces métalliques sont généralement définis comme des métaux lourds. On

appelle métaux lourds tout élément métallique naturel dont la masse volumique dépasse 5g/cm?.
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Ils englobent I’ensemble des métaux et metalloides présentant un caractere toxique pour la santé
et I’environnement. Les métaux présents dans I’eau peuvent exister sous forme de complexes, de
particules ou en solutions. Les principaux processus qui gouvernent la distribution et la répartition
des métaux lourds sont la dilution, la dispersion, la sédimentation et I’adsorption/désorption
(Elmanira, 2022).

La contamination des eaux, du sol et des végétaux due a I’accumulation des éléments traces
est devenue un probleme majeur. De nombreux éléments comme le fer (Fe), le cadmium (Cd), le
chrome (Cr) et le mercure (Hg) sont présents le plus souvent dans I’environnement sous forme de
traces. Les plus toxiques d’entre eux sont le cadmium, I’arsenic, le plomb et le mercure. Ils peuvent
également s’accumuler dans la chaine alimentaire et entrainer des effets sur la santé
humaine (Gupta et al., 2019).

111.2. Généralités sur les micropolluants métalliques.
111.2.1. Définition des métaux lourds ou éléements traces métalliques (ETM).

Les ETM sont des éléments naturellement présents dans les sols dont certains sont
indispensables aux plantes. lls font partie des oligo-éléments et des éléments traces. La notion «
d’Eléments Traces Métalliques » est mal définie, néanmoins, celle-ci se substitue peu a peu a celle
de « métaux lourds » (Miquel., 2001). Bien que le terme « métaux lourds » soit abondamment
utilisé, et ce méme dans la littérature scientifique, il n’a pas de réelle définition scientifique ou
juridique unanimement reconnue (Seigneur, 2018). Dans un article intitulé “Heavy metals”- a
meaningless term ? (“Métaux lourds”- un terme sans signification ?), Duffus (2002) recense les
diverses utilisations du terme métal lourd : certains auteurs définissent les métaux lourds selon leur
densité minimum (de 3,5 a 6 g/cm®).

Généralement, on appelle métaux lourds les éléments métalliques naturels ou métalloides,
ayant un numéro atomique élevé, en général supérieur a celui du sodium (Z=11). Pour d’autres
(Marinussen et al., 1997 ; Miquel., 2001) il s’agit de tous les éléments métalliques a partir de la
quatrieme période du tableau périodique des éléments. Par confusion, compte tenu du caractere
potentiellement toxique de composés de certains des métaux lourds (mercure, plomb, cadmium en
particulier), on inclut méme parfois dans la catégorie des métaux lourds certains éléments toxiques
comme I’arsenic (métalloide) ou le sélénium (non-métal). Il vaut mieux dans ce cas parler
d’éléments traces.

Pour (Elmanira, 2022), Le terme métaux lourds est souvent utilis¢é comme synonyme
d’ETM, mais cela est scientifiguement incorrect. De nombreux ETM ne posseédent pas les
propriétés typiques des métaux et sont, d’un point de vue strictement chimique, des métalloides.
De plus, les « métaux lourds » au sens strict du terme sont des metaux ayant un poids spécifique

élevé qui doit dépasser une valeur limite pour étre qualifié de « lourds ». Cependant, cette limite

E



Premitre partic. Chapitre lll : La micropollution métallique des eqaux naturelles et procédés d'élimination.

varie d’une source a I’autre et peut varier de > 3 g/cm?® a > 7 g/cm? et plus. Il est donc difficile de
déterminer si un métal est « lourd » ou non. C’est pourquoi I’appellation ETM est plus correcte.
111.2.2. Classification des éléments traces métalliques.

Certains métaux sont essentiels a I’organisme, d’autres n’ont aucune fonction biologique, ils
peuvent s’avérer toxiques a forte concentration, mais leur toxicité ne dépend pas seulement de
cette concentration, elle est fonction aussi de leur spéciation ; c’est-a-dire de la forme chimique
sous laquelle ils sont présents dans notre environnement.

a. Les metaux essentiels.
Les métaux essentiels rassemblent les éléments qui, présents a I’état de trace, sont

essentiels a la croissance, au développement voire a la reproduction des organismes vivants, aussi
bien micro que macroscopiques (Garnier, 2004). Les métaux suivants en font partie : Fe, Mn, Cu,
Zn, Co, Ni, Cr, V, Mo, Se, Sn. Lorsque la concentration de ces éléments est trop faible, un
phénomene de carence est donc observable pour ces organismes. Ainsi, il a par exemple été montré
gu’un mangue de fer pouvait étre a I’origine d’une diminution du développement
phytoplanctonique. Pour autant, une augmentation forte de la concentration en ces éléments
métalliques peut aboutir a des phénomenes de toxicité. C’est entre autres le cas du cuivre (Fiala
et al., 1976 ; Fischer et al., 2002).

b. Les métaux toxiques.
Les métaux toxiques non nécessaires a la croissance des organismes vivants. Cette

catégorie a un caractere polluant avec des effets toxiques pour les organismes vivants méme a
faible concentration, ils n’ont aucun effet bénéfique connu pour la cellule vivante, c’est le cas du
plomb, cadmium et le mercure. L’ensemble de ces éléments peut étre d’origine naturelle mais leurs
concentrations sont généralement soumises aux activités anthropiques générant d’importantes
pollutions (Behanzin, et al., 2014).

I11.3. Les principaux micropolluants métalliques.

Les micropolluants minéraux sont représentés essentiellement par les éléments traces
métalliques (ETM). Les principaux ETM rencontrés dans les eaux sont le cadmium (Cd), le plomb
(Pb), le chrome (Cr), le mercure (Hg), I’arsenic (As), le cuivre (Cu), le zinc (Zn) et le nickel (Ni).
Ces éléments sont présents naturellement dans les roches et les sols, mais les niveaux de
concentration actuels résultent pour la plupart de diverses activités humaines (sidérurgie, tannerie,
transport routier, effluents agricoles...). Dans certaines régions, le bruit de fond pédogéochimique
peut également étre responsable de niveaux de contamination tres élevés. La quantification de ces
éléments traces et une donnee indispensable a I’estimation de leur impact dans un environnement
donné. (Garnier, 2004).
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111.3.1. Caractéristiques globales des micropolluants métalliques.

Les ETM possédent les propriétés physiques générales des métaux (bonne conductivité
thermique et électrique). lls sont fortement électropositifs et donnent par perte d’électrons des
cations métalliques de charge variable. Ces cations metalliques, qui présentent a la fois des densités
de charge élevées et un caractere électrophile, peuvent former avec des ligands des liaisons
ioniques, covalentes ou intermédiaires, et donnent naissance a des complexes plus ou moins
stables. (Tizaoui, 2019).

La majorité des ETM sont des substances toxiques et de véritables poisons qui, a moyen
ou long terme, peuvent avoir des conséquences néfastes sur I’organisme (Deschamps et al., 2006).
Les ETM sont des éléments métalliques naturels ou métalloides, ayant un numéro atomique éleve.
Les métaux lourds illustrer dans la figure 12, sont présents dans tous les compartiments de
I’environnement, mais en général en quantités trés faibles sous forme de traces. Il s’agit de tous
les éléments de transition possédant une orbital d’insaturée y compris les lanthanides et les
actinides (bloc d et f de la classification de Mendeleiev), a I’exception du scandium, du titane et de
L’yttrium. On classe de méme parmi les métaux lourds, les éléments intermédiaires les moins
électronégatifs du bloc p, parmi lesquels figurent le plomb et I’étain (Fourest, 1993).

Niebeer et Richardson, (1980) ont proposé une nouvelle classification des éléments, basée sur des

propriétés de complexation. lls distinguent trois classes d’éléments :

4+ Classe A : Regroupe les éléments qui ont une affinité pour des ligands contenant des atomes
d’oxygene.

4+ Classe B : Regroupe les éléments qui ont une affinité pour des ligands contenant des atomes
d’azote et du soufre.

4+ Classe C (intermédiaire) : Regroupe les éléments ayant une affinité a la fois pour I’oxygéne,
I’azote et le soude.

H Classe A Classe B ’T

L Be Intermédiaire B C N 0 F Ne
Na Mg | A S P S O A
K € S T VvV C M F Co N C Zn G G As Se B K
R S Y Z No Mo Tc Ru Rh Pd Ag Cd In Sn Sb Te [ Xe
Cs B * H Ta W R Os Ik Pt A Hg T Pb B Po At Rn
fr R * R Db S¢ Bh Hs Mt Ds Rg Uub Uut Uug Uup

lanthanide  *La C Pr Nd Pm Sm Eu Gd Tb Dy Ho E Tm VYb Lu

Acinide  **Ac Th Pa U Np Pt Am Cm Bk Cf E Fm M No Lw

Figure 12 : Distribution des différents classes A, B et intermédiaire dans
le tableau périodique des éléements (Niebeer et Richardson, 1980).
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Les métaux les plus souvent impliqués dans la pollution, appartiennent aux classe B et
intermédiaire, comme Hg?*, Ag?*, Pb?*, Cu?*, Ni%**, zZn?", Cd**. Les métaux de la classe
intermédiaire peuvent interagir avec tous les groupements fonctionnels. L’intérét de ce type de
classification est qu’elle permet de prévoir les sites de fixation potentiels des métaux au sein du
matériel biologique (Elmanira, 2022).

Il existe néanmoins une constante. Parmi les ETM, on distingue principalement trois d’entre
eux : le mercure, le plomb et le cadmium. Pourquoi distinguer ces trois métaux ? Il y a, d’une part,
une raison historique. Les premiers biochimistes ont distingué ces trois métaux en raison de leur
affinité avec le soufre qui permettait d’identifier les protéines « qui précipitent lourdement » ou
donnent facilement des sels (sels de mercure, sels de plomb...).

D’autre part, les trois métaux ont aussi quelques caractéristiques physico-chimiques communes :

+ |ls ne se détruisent pas. Ils se transportent, changent de forme chimique, mais ne se détruisent pas.

+ Ils ont une conductivité électrique élevée, qui explique leur utilisation dans de nombreuses
industries.

+ Mais surtout, ils présentent une certaine toxicité pour I’homme, entrainant notamment des
Iésions neurologiques plus ou moins graves.

111.3.2. Origine de la micropollution métallique dans les eaux naturelles.

Les éléments en traces métalliques (ETM) sont les 80 éléments constituants de la crolte
terrestre, dont la concentration est inférieure a 0.1% (Baize, 1997). Les ETM sont naturellement
présents dans la nature en faibles quantités.

La contamination des eaux de surface est due essentiellement a des rejets directs (égouts
non raccordés a un systeme d’épuration, par exemple), au ruissellement de I’eau sur des surfaces
contaminées ou encore a I’érosion de particules de sol. Il existe des sources distinctes pour les
ETM dans I’environnement. Ces sources peuvent étre d’origine naturelle ou anthropique.
111.3.2.1. Origines naturelles.

Les roches et les sols sont les principales sources naturelles de ETM dans I’environnement.
Les roches primaires, appelées roches magmatiques ou ignées, se cristallisent a partir du magma
lors du refroidissement. Le magma est défini comme un matériau rocheux en fusion provenant du
manteau terrestre, qui peut étre remonté a la surface par plusieurs processus géologiques tels que
le volcanisme ou la tectonique des plaques (Rezini, 2020).

Le magma contient une grande varieté d’élements chimiques différents. Les ETM sont
inclus sous forme d’oligo-éléments dans le réseau cristallin des minéraux primaires, qui se forment
pendant le refroidissement du magma. Ce processus est appelé substitution isomorphe, car les
métaux lourds substituent d’autres atomes pendant la cristallisation. La plupart des ETM se

concentrent principalement dans le magma résiduel. Seuls quelques ETM forment leur propre
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mineéral ou forment un composant important d’un minéral principal. (Lisk, 1972) et (Aubert et
Pinta, 1971) cités par (Belabed, 2010) ont déclarés d’une part, que les sédiments, reversoirs de
métaux lourds, forment une partie intégrale dans le cycle de ces éléments. D’autres parts, les
teneurs en métaux lourds des sédiments varient dans le méme sens que celles de la roche mere qui
représente la source et la réserve. Ces teneurs dépendent également de I’influence de plusieurs
processus intervenant dans la diagénése des sediments (Masmoudi, 2018).

111.3.2.2. Origines anthropiques.

Les ETM provenant d’apports anthropiques sont présents sous des formes chimiques assez
réactives et entrainent de ce fait, des risques tres supérieurs aux métaux d’origine naturelle qui
sont le plus souvent immobilisés sous des formes relativement inertes (Fernandez, 2006).

Les ETM, issu d’apports exogenes provient essentiellement de I’activité humaine ;

+ Soit de facon diffuse, émis par I’activité industrielle, les moyens de transport amené par voie
atmosphérique.

4 Soit de facon ponctuelle par I’apport de déchets contaminés (pollution souvent aigué).

4 Soit de facon répétée et cumulative par I’activité agricole (Godin et al., 1985). Ces sources
apportent une contribution variable en fonction du pays considérés. En France par exemple,
I’apport principal en ETM se fait par la voie agricole pour le cuivre et le zinc et par le biais des

retombées atmosphériques pour le cadmium et le plomb (tableau 16) (Miquel, 2001).

Tableau 16 : Contribution de différentes sources a I’enrichissement moyen annuel des terres
émergées en ETM, d’apreés le rapport de Miquel (2001).

Cuivre Zinc Cadmium | Plomb
Total (milliers de tonnes) 216 760 20 382
Déchets agricoles 55% 61% 20% 12%
Déchets urbains 28% 20% 38% 19%
Engrais 1% 1% 2% 1%
Retombées atmosphériques 16% 18% 40% 68%

Parmi les activés qui contribuent a I’apport des concentrations dans I’environnement on a :
4+ Activités pétrochimiques.
4+ Utilisation de combustibles fossiles (centrales électriques au charbon, chaudiéres industrielles,
fours a ciment, ...).
Transport (véhicules et moteurs routiers et non routiers, embarcations)
Incinération de déchets.

Produits (interrupteurs électriques, amalgames dentaires, éclairages fluorescents).
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4+ Déchets urbains (eaux usées, boues d’épuration, ordures méenageres), agricoles.
Le tableau 17 présente quelques exemples de sources industrielles et agricoles d’ou peuvent

provenir les métaux présents dans I’environnement.

Tableau 17 : Sources industrielle et agricole des métaux présents

dans I’environnement (Othmer, 2004).

Source Métaux
Batteries et autres appareils électriques| Cd, Hg, Pb, Zn, Mn, Ni
Pigments et peintures Ti, Cd, Hg, Pb, Zn, Mn, Sn, Cr, Al, As, Cu, Fe
Alliages et soudures Cd, As, Pb, Zn, Mn, Sn, Ni, Cu
Biocides (pesticides, herbicides) As, Hg, Pb, Cu, Sn, Zn, Mn
Agents de catalyse Ni, Hg, Pb, Cu, Sn,
Verre As, Sn, Mn,
Engrais Cd, Hg, Pb, Al, As, Cr, Cu, Mn, Ni, Zn
Matieres Plastique Cd, Sn, Pb
Produits dentaires et cosmétiques Sn, Hg
Textiles Cr, Fe, Al
Raffineries Ni, Pb, Fe, Mn, Zn
Carburants Ni, Hg, Cu, Fe, Mn, Pb, Cd

111.3.3. Toxicité de principaux polluants métalliques.

Certains métaux sont des oligoéléments indispensables a la biologie des organismes alors que
d’autres peuvent lui nuire gravement. Quelgques-uns peuvent avoir paradoxalement ces deux types
d’effets selon la dose ou le contexte. Parmi les métaux pouvant avoir des effets néfastes, on distingue :
« Ceux qui n’ont aucune fonction physiologique, dont le seuil toxique est trés bas et qui sont

donc considérés comme systématiquement toxiques, des lors qu’ils sont présents. Ce sont le

Mercure, le Plomb, et le Cadmium. On les appelle couramment Métaux Lourds. Pour tenir

compte de la définition précédente, on devrait parler de Métaux Traces Toxiques.
+ Ceux dont la toxicité est liée a une dose excessive ou un contexte particulier (hypersensibilité)

- I’Aluminium, le Nickel, le Titane, I’Arsenic, I’Argent, le Bismuth...

+ Ceux qui ont un effet néfaste quand ils se trouvent sous certaines formes :

4 Le Chrome sous forme Cr3* est un catalyseur biologique indispensable. Lié & I’oxygéne

sous forme de Chromate ou Bichromate, c’est un toxique mutagene.

+ L’étain n’est pas toxique en lui-méme, mais il le devient s’il est méthyle.

+ Le fer sous forme Fe*? libre est un oxydant néfaste alors que la forme Fe*3 est dénuée de

toxicité. C’est la méme chose pour le cuivre (Boisleve, 2010).
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111.3.3.1. Notion de toxicite.

La toxicité peut étre définie comme la « propriété d’une substance qui peut empoisonner
un organisme vivant. Elle s’exprime généralement par un rapport entre la dose minimale capable
de tuer un animal et le poids total de ce dernier ». (Manuila, 1981) En outre, la toxicité résulte
d’un ensemble de phénoménes complexes impliquant des éléments néfastes pour le
développement normal des organismes vivants (Rigaud, 1998). De facon générale, la toxicité et
la réponse d’un organisme exposé a une pollution métallique différent selon des parameétres liés :
+ A la source (nature, concentration, spéciation : ions libres, complexes organiques et forme

chimique des sels métalliques),
+ A la cible (tolérance selon I’espéce, biodisponibilité influencée par la forme chimique) et au
milieu récepteur (Janssen et al., 2003).

111.3.3.2. Toxicité de quelques polluants métalliques.

Les éléments traces métalliques sont particulierement toxiques pour I’environnement et
I’hnomme. Certains d’entre eux n’ont pas une fonction biologique essentielle (ex : cadmium, plomb,
mercure) alors que d’autres (ex : cuivre, zinc, fer, sélénium) présentant une double propriété
(tableau 18), sont indispensables a faibles concentrations pour le déroulement des processus
biologiques, mais ils peuvent également s’avérer toxiques pour diverses formes de vie des que leur
concentration dans I’organisme dépasse un seuil variable qui va dépendre de la nature de I’élément
et du tissu de I’organisme considéré. Les ETM peuvent pénétrer dans le corps humain par
inhalation, ingestion ou exposition cutanée. lls sont responsables de bon nombre de maladies
comme le saturnisme pour le plomb, la maladie de Minamata (en 1956 au Japon) pour le mercure,
la maladie du pied noir (en 1960 a Taiwan) pour I’arsenic. Beaucoup d’entre eux ont des propriétés
mutageénes et agissent par exemple sur I’appareil reproducteur (plomb), le placenta (cadmium),
I’embryon (mercure) et provoquent des malformations diverses : chromosomiques, du systeme
musculaire, du squelette chez I’enfant. L’arsenic et le zinc provoguent également des Iésions
cutanées tres graves (Lamprea, 2009). D’une maniére générale, les principaux dangers des ETM
toxiques sont :

+ lls remplacent ou substituent les minéraux essentiels.

IIs ont un effet antibiotique, ce qui augmente la résistance des bactéries.
Ils changent notre code génétique.

IIs produisent des radicaux libres.

IIs neutralisent les acides aminés utilisés pour la détoxication.

Ils causent des allergies.

-+ F + + #

IIs endommagent les cellules nerveuses (Tizaoui, 2019).

Parmi les métaux lourds connus, les éléments les plus dangereux sont :

E



Previtre partit.

Chapitre Ul : La micropollutipn mbtallique des eaux naturelles etpmag’dés ddimination.

Tableau 18 : Caractéres d’essentialité et de toxicité de quelques éléments traces (Lamprea, 2009).

|[Elément Symbol Indispensable FC Toxique FC Commentaires
Plantes Animaux Hommes |Plantes Animaux Hommes
Arsenic As Non Oui Non Oui Oui Oui Phytotoxique, carcinogénique
Cadmium . . . Phytotoxique, bioacumulation et
Cd Non Non Non Oui Oui Oui y. , q
carcinogénique
Cobalt Co Non Non Non Oui Oui Oui Relatv. Phytotoxique, carcinogénique
Chrome Cr Non Non Non Oui Non Oui Cr*t : toxique, mobile dans le sol,
Cr*3: peu toxique pour mammiféres
Cuivre Cu Oui Oui Oui Oui Non Non Immobile dans le sol, peu toxique
. . . . Ph Xi a pH acide, Maladie
Fer Fe Oui Oui Oui Non Non Oui yto,to_ _que ap
par déficience
Mercure Hg Non Non Non Non Oui Oui Toxigue, Bioaccumulation
Nickel Ni Oui Oui Oui Non Oui Oui Trés mobile dans le sol et plantes,
carcinogénique
Plomb Pb Non Non Non Oui Oui Oui Peu phytotoxique immobile dans le
sol, saturnisme
Sélénium Se Oui Oui Oui Oui Non Non Maladies par déficience
. . . . . Facilement complexé dans le sol, peu
Zinc Zn Oui Oui Oui Oui Non Non . e
toxique mammiféres

FC : Faible concentration
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a. Lecadmium.
Les effets du cadmium sur I’organisme sont connus depuis les années 1950. Tres toxique

sous toutes ses formes (solide, vapeur, sels, composés organiques). Le cadmium n’a pas de réle
physiologique dans le corps humain. Le meétal lui-méme et ses composés ont tendance a
s’accumuler dans les organismes vivants et les écosystemes (Cho, 2013). Il fait partie des éléments
en traces métalliques dits non essentiels. L intoxication au cadmium peut se faire de maniére aigué
ou chronique, avec des lésions essentiellement pulmonaires, osseuses et rénales (McElroy, 2006).
Le cadmium est un cation bivalent comme le calcium. Il se substitue au calcium dans le cristal
osseux et en modifie les propriétés mécaniques. Le calcium est libéré dans le liquide
extracellulaire. Le cadmium entraine une trés importante fuite calcique dans les selles, méme avec
des expositions trés faibles (Akesson et al., 2008).

Le cadmium, auquel on peut s’exposer par inhalation ou par ingestion d’eau et/ou
d’aliments contaminés, est un produit classé cancérigene dans le groupe 1 par le CIRC depuis
1993. Il provoque le cancer des poumons, probablement celui des reins et de la prostate (Amadou
et al., 2020). Il provoque des dysfonctionnements du systéeme hépatique, gastro-intestinal et
reproductif des étres vivants. Sa demi-vie biologique peut aller de 10 a 30 ans (OMS, 2017).
L’exposition aigué entraine une somnolence, une perte des réflexes et une paralysie respiratoire.
Une exposition chronique entraine des troubles moteurs et des douleurs osseuses. L’inhalation de
composés du cadmium a des concentrations supérieures a 1 mg de Cd/m?® d’air pendant 8 heures,
ou a des concentrations plus élevées pendant de plus courtes périodes, peut entrainer une
pneumopathie inflammatoire. Des expositions au cadmium dans I’air a des concentrations
supérieures a 5 mg de Cd/m? sont susceptibles de se produire lors de la fusion, du soudage ou du
brasage des alliages contenant du cadmium. L’ingestion de boissons contaminées par du cadmium
a une concentration supérieure a 15 mg/l entraine I’apparition des symptémes d’une intoxication
alimentaire, a savoir des nausees, des vomissements, des douleurs abdominales et parfois de la
diarrhée (Benguedda, 2012).

Le cadmium s’accumule dans les organes au long de la vie. Chez I’homme adulte, il peut
atteindre 30 a 40 milligrammes, voire plus chez ceux qui y ont été exposés durant leur vie, car
I’élimination naturelle (urine, excrément, et moindrement regles, sperme, perte de phaneres
(ongles, cheveux)) ne compense généralement pas les apports. Il s’accumule provisoirement dans
le foie avant de s’accumuler dans les reins ou au-dela de 200 mg par kg chez I’adulte, il provoque
des lésions irréversibles (Amadou et al., 2020).

L’exposition au cadmium par voie orale peut induire I’apparition d’autres cancers. Une

méta-analyse réalisée en 2013 suggere une association positive entre la consommation de cadmium
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d’origine alimentaire et le risque de cancer dans les pays occidentaux, en particulier certains
cancers hormonodépendants tels que la prostate, le sein et les cancers de I’endométre (Cho, 2013).

De plus une étude cas-témoin menée aux Etats-Unis en 2006, sur une population de 246
femmes agées de 20 a 69 ans des niveaux de cadmium urinaire élevés a présenté un risque deux
fois supérieur de développer un cancer du sein comparativement a celles présentant des niveaux
de cadmium urinaires faibles apres ajustement avec certains facteurs de risque tels que des
expositions a d’autres métaux en particulier I’arsenic (McElroy, 2006). Une autre étude
prospective sur une population de 32 210 femmes suédoises ménopausées a également mis en
évidence une association entre
exposition au cadmium via
I’alimentation et I’incidence sur le
développement de cancer de
I’endometre  (Akesson, 2008).
L’équipe de Jancic et al., (2014) a
établi un lien entre la survenue de
cancer de la thyroide et une

exposition chronique au cadmium.

WWIWIVEWS N |

Figure 13 : Les pompiers déversent 4650 tonnes de neutralisants, fabriqués a partir de chlorure
d’aluminium dissous, de charbon actif, et de chaux vive dans une station d’eau pres de la riviére

Longjiang dans le sud de la Chine, pour atténuer la pollution au cadmium (Cambier et al., 2009).

b. Le plomb.
Un des problémes majeurs de I’environnement est la contamination de I’atmosphere, des

eaux et des sols par le plomb (Pb). Ce métal ne peut étre biodégradé et donc persiste dans

I’environnement pendant de longues périodes. Le plomb est toxique sous sa forme ionique

habituel le (Pb?*) et encore plus
sous les formes organiques qui
peuvent se former dans I’organisme,
ou étre assimilées directement a
partir de chair animale (poissons)
ou, du temps des essences
plombées, par les vapeurs de
plomb-tétraéthyle (Bouziani et al.,

Figure 14 : Ruisseau acide minier chargé en arsenic et
2018). autres métaux (Cambier et al., 2009).
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La pollution par le plomb provient surtout de I’industrie miniére (figure 14), la métallurgie,
la sidérurgie et des additifs antidétonants de I’essence (Lemita, 2022). Les effets pathologiques
d’une intoxication au Pb sont nombreux et peuvent étre séparés en deux catégories : effets
physiologiques et neurologiques (Fergusson, 1990 ; Plumlee et Ziegler, 2003). Les premiers
produisent une augmentation de la tension artérielle et I’apparition de dommages vasculaires et
intestinaux, ainsi que des troubles au niveau des reins (néphropathie saturnine). Chez I’enfant le
plomb peut remplacer le calcium dans les os, ce qui est facilement détectable & travers les
radiographies (Figure.15a, Cotran et al., 1990). Enfin, des cas de stérilité ont été aussi détectés
quand I’exposition a été prolongée au Pb (Goyer et Clarkson, 2001). Finalement chez la femme

quand elle est enceinte, Pb peut entrainer de trés sérieux problémes pour le feetus (Goyer, 1990).

Les troubles neurologiques sont des affections des systémes central et périphérique, les
symptoémes les plus fréquents sont les pertes de mémoire et des perturbations des fonctions
cognitives et comportementales, ces troubles sont la conséquence des changements produits dans
le cerveau par I’empoisonnement au Pb (Figure.15b, Cotran et al., 1990). Les enfants sont plus

affectés par ces effets du Pb que les adultes (Salvarredy, 2008).

Figure 15 : a) Dépdts de Pb dans I’épiphyse du poignet (fléchettes) qui produisent une opacité
tres importante comme celle de I’0s cortical. b) (Edéme cérébral par empoisonnement au Pb. Les
circonvolutions se trouvent aplaties et élargies par rapport
a un cerveau ordinaire (Cotran et al., 1990).

c. L’arsenic.
L’ arsenic est un toxique redoutable a la spéciation complexe. Il est connu pour sa forte

toxicité générant des troubles digestifs graves pouvant entrainer la mort (I’arsenic a été d’ailleurs
longtemps utilisé comme poison mortel. La dose létale est comprise entre 70 et 180 mg). La forme
inorganique de I’arsenic est beaucoup plus toxique que sa forme organique. En effet, elle est plus
facilement métabolisée en des formes toxiques (formes méthylées) et a tendance a s’accumuler
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dans les tissus humains. L’arsenic et ses composés inorganiques sont classés cancérogenes averés
pour I’homme (Groupe 1) par le CIRC depuis 1980. Le caractére cancérogéne de I’arsenic est di
a la formation d’espéces réactives de I’oxygene qui favorisent la mutagénése, a des modifications
des processus de réparation et de méthylation de I’ADN, a des modifications de la prolifération et
des signaux cellulaires, etc. (Proust et Picot, 2019). Des études épidémiologiques ont montré que
I’exposition chronique a I’arsenic par inhalation est a I’origine des cancers bronchiques primitifs.
Alors que I’exposition chronique par ingestion d’eau contaminée est a I’origine de cancers du
poumon, de la peau et de la vessie. D’autres études suggerent I’existence d’une association entre
I’exposition a I’arsenic dans I’eau de boisson et le développement de cancers de la prostate, du
foie et du rein, mais les données actuellement disponibles ne permettent pas de conclure
définitivement sur ces associations (CIRC, 2010).

Ces différentes toxicités ont conduit I’organisation mondiale de la santé (OMS) a abaisser
en 1993 la valeur guide de I’arsenic dans I’eau de boisson de 50 a 10 pg /1. Cette valeur guide de
I’OMS a été reprise en droit européen (directive 98/83/CE du conseil du 3 novembre 1998) et en
droit francais (décret 2001- 1220 du 20 décembre 2001) sous forme d’une « concentration
maximale admissible » et d’une « limite de qualité », fixée a 10 pg/l au lieu des 50 pg/l. En
revanche, les limites de qualité des eaux brutes utilisées pour la production d’eau destinée a la
consommation est restée inchangée, a 100 pg/l dans la mesure ou le traitement pour ¢éliminer

I’arsenic est bien connu et bien maitrisé et permet de garantir 10 g/l (Proust et Picot, 2019).

d. Le mercure.

Le mercure est un métal dans tous les cas, trés toxique mais il est important de distinguer
les effets des sels de mercure (mercure sous forme ionisée) Hg?* et Hg* du mercure métallique
HgO, des effets des composés organiques du mercure (méthylmercure CHsHg notamment)
beaucoup plus toxiques (Zebbiche et al., 2022).

Le mercure élémentaire et le méthyle mercure sont toxiques pour les systemes nerveux
central et périphérique. L’inhalation de vapeurs de mercure peut avoir des effets nocifs sur les
systemes nerveux, digestif et immunitaire, et sur les poumons et les reins, et peut étre fatale. Les
sels de mercure inorganique sont corrosifs pour la peau, les yeux et le tractus gastro-intestinal, et
peuvent étre toxiques pour les reins en cas d’ingestion. Des troubles neurologiques et
comportementaux peuvent étre observés apres exposition aux différents composés de mercure par
inhalation, ingestion ou contact dermique. Les symptdmes sont notamment les suivants :
tremblements, insomnies, pertes de mémoire, effets neuromusculaires, maux de téte et
dysfonctionnements moteurs et cognitifs. Des signes subcliniques modérés peuvent étre observés

chez des personnes ayant été exposées au travail a une concentration de mercure elémentaire dans
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I’air de 20 pg/m? ou plus pendant plusieurs années. On a signalé des répercussions sur les reins,
allant de I’augmentation du taux de protéines dans I’urine jusqu’a I’insuffisance rénale (OMS,
2017).

La premiére pollution grave imputée a un métal, le mercure, s’est produite au Japon en
1953. Une usine de fabrication de matieres plastiques déversait alors ses déchets dans une baie, a
Minamata. Au bout de quelques années, les habitants des littoraux voisins qui consommaient
beaucoup de poissons et de fruits de mer ont commence a étre victimes de graves troubles osseux
pouvant conduire a des decés ("maladie de Minamata™). Dans les années 1950 et 1960, 150 tonnes
de mercure ont ainsi été déversées dans la baie ! Et les taux de mercure trouvés dans les poissons
contaminés étaient 500 000 fois supérieurs a ceux des eaux de la baie (Belabed, 2010).
Dans le monde, des milliers de tonnes de mercure sont rejetées chaque année dans les cours d’eau
ou ce metal se transforme en méthyl-mercure, un composé tres stable qui se concentre ensuite dans
les organismes vivants. La toxicité élevée du mercure est liée a son aptitude a se combiner au
soufre. Dans les organismes vivants, il peut ainsi bloquer certains sites actifs comportant des
atomes de soufre, comme celui de la vitamine B12. Les composés mercuriels sont particuliérement
dangereux pour le cerveau ou ils s’accumulent (Seigneur, 2018).

e. Le nickel.
Chez I’homme I’exposition au nickel est principalement alimentaire. Le chocolat, les fruits

secs ainsi que les céréales en sont les sources principales. Au-dela du type de culture, un sol riche
en nickel donnera des récoltes plus riches et donc une contamination plus importante. Bien que
cette source d’exposition reste difficile a quantifier.

Depuis 1990, le nickel et ses composés sont classés par le CIRC dans le groupe 1 «
cancérogene pour I’homme ». En effet, une exposition a long terme par voie inhalée peut induire
les cancers du nez, des poumons et de I’estomac (Grimsrud et al., 2003).

Le nickel présente également des risques d’allergies ou d’inflammation, notamment de
I’asthme et des problemes cutanés. Des cas de mortalité par toxicité aigué ont été rapportés suite
a I’ingestion de Ni Il. Mais le probléme pose par le nickel vient surtout d’une exposition chronique
dans un cadre professionnel. Le nickel est ainsi répertorié dans les tableaux de maladies
professionnelles (Pichard A., 2006).

I11.4. Pollution par le fer et le cadmium et leurs caractéristiques.

Des ETM peuvent s’averer indispensables au déroulement des processus biologiques
(oligo-éléments), c’est le cas du fer (Fe), du Cuivre (Cu), du Zinc (Zn), du Nickel (Ni), du Cobalt
(Co), du Vanadium (V), du Sélénium (Se), du Molybdene (Mo), du Manganese (Mn), du Chrome

(Cr), du Titane (Ti). Dans ce cas, leurs concentrations dans les organismes doivent répondre aux
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besoins métaboliques de ces derniers. Dans le cas contraire, une carence ou un exces de ces
éléments essentiels peut induire des effets déléteéres.

D’autres ne sont pas nécessaires a la vie, et peuvent étre méme préjudiciables comme le
Mercure (Hg), le Plomb (Pb), le Cadmium (Cd) et I’Antimoine (Sb), et I’Arsenic (As). (Casas,
2005).

111.4.1. Le fer.

Le fer est un oligo-élément indispensable a la vie et, de ce fait, il est indispensable dans le
régime alimentaire de I’homme. La quantité totale de fer dans le corps humain est d’environ 4 g,
dont 70 % sont présents dans les colorants sanguins rouges. Le fer est une exigence alimentaire
pour les humains, tout comme pour de nombreux autres organismes. Les hommes ont besoin
d’environ 7 mg de fer par jour, tandis que les femmes en ont besoin de 11 mg. Il joue un role
important dans les processus d’oxydoréduction cellulaire, comme constituant de systémes électro-
actifs dans les pigments respiratoires des vertébrés. Les seules intoxications remarquées ont été
liées a I’absorption de sels de fer chez les enfants (entre autres symptémes d’ordre digestif).
Aucune toxicité n’a été observée chez I’homme, et ce, méme a des doses élevées (5 mg/l). Le fer
entraine, a des concentrations supérieures a 0,3 des effets indirects génants pour I’usager :

+ Neutralisation des désinfectants pouvant générer la prolifération des micro-organismes dans
les réseaux de distribution ;

+ Conséquences de la corrosion dans les canalisations métalliques avec libération du métal ;

+ Distribution d’eau de couleur rouille, au robinet de I’utilisateur, qui tache le linge et les
installations de plomberie ;

Inconvénients d’ordre organoleptique (golt métallique de I’eau, turbidité, coloration rouge) ;

+ Réduction progressive des débits de conduites (formation de dépdts) en association avec le

manganése (David, 2009).

A I’état libre, le fer métallique se trouve dans les météorites, en général allié au nickel. Le
métal est largement présent dans certains composés chimiques. Il occupe la quatrieme place juste
apres I’aluminium dans la classification d’abondance des éléments dans la crolte terrestre. De
petites quantités de fer sont présentes sous formes combinées dans les eaux naturelles, les plantes

et le sang (Bréchignac et Deville-cavelin, 2002).

111.4.1.1. Caracteristiques physico-chimiques.

Le fer du latin « ferrum », est un élément métallique blanc argenté, magnétique et malléable
C’est un élément chimique, de symbole Fe et de numéro atomique 26. Sa masse volumique est de
7,874 g/lcm? ce qui est beaucoup plus lourd que I’eau. Comme masse atomique, elle est de 55,845
g/mol. Cet élément fond environ a une température de 1538 °C ; et chauffé, il bout a 2861°C. Le
fer a 04 isotopes stables de nombre de masse 56 ,54 ,57 et 58. Le noyau de I’atome de fer 56 est
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I’isotope le plus stable de tous les éléments chimiques, car il possede I’énergie de liaison par
nucléon la plus élevée. Le fer est ferromagnétique lorsqu’il est a une température ambiante, mais
quand il dépasse les 790° C, il perd cette propriété. Cela veut dire que les moments magnétiques
des atomes s’alignent lors d’une influence d’un champ magnétique et conservent cette fonction de
ce champ (Belabed, 2010). Cette substance pure a une dureté comprise entre 4 et 5 ce qui le rend
malléable, mou et ductile.

Laissé a I’air libre en présence d’humidité, il se corrode en formant de I’hématite Fe>O3
L’hématite étant un matériau poreux, la réaction d’oxydation peut se propager jusqu’au cceur du
métal, contrairement, par exemple, a I’aluminium, qui forme une couche fine d’oxyde
imperméable. En solution, il présente deux valences principales :

+ Fe?" (le fer ferreux) qui présente une pale couleur verte.
+ Fe®* (le fer ferrique) qui posséde une couleur rouille caractéristique.

Le fer se trouve généralement a I’état divalent dans les eaux qui ne se trouve pas en contact
avec I’air par contre dans les eaux superficielles exposés a I’air, le fer est entiérement ou

partiellement a I’état ferrique. (Jambor et al., 2000).

Fer Propriétés

Masse atomique 55,845 g/mol
Tableau 19 : Propriétés physico-chimiques du Masse volumique 7,874 g/cm
fer. (Belabed, 2010). Température de fusion | 1538 °C

Tempeérature d’ébullition | 2 861 °C

Symbole chimique Fe

Numéro atomique 26

+ Le fer complexé.
Il s’agit de complexes faisant intervenir Fe?* ou Fe3* :

- Minéraux : silicates, phosphates ou polyphosphates, sulfates, cyanures... ;

- Organiques : il s’agit de phénomeénes de chélation, en particulier avec les acides
humiques, fulviques, tanniques...

Pour définir un traitement de déferrisation, il ne suffit donc pas de connaitre la teneur totale en
fer, mais aussi les différentes formes sous lesquelles cet élément est susceptible de se présenter
(les différents états du fer dans I’eau sont résumés dans la figure 16) (Degrémont, 2016), ce qui

suppose la connaissance de tous les autres paramétres susceptibles d’interférer sur cette spéciation.
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Figure 16 : Formes d’existence du fer dans I’eau (Degrémont, 2016).

111.4.1.2. Teneurs dans les eaux.

On trouve généralement le fer dans les eaux de surface sous forme de sels contenant du
Fe*® lorsque le pH est supérieur a 7. La plupart de ces sels sont insolubles et sont précipités ou
adsorbés sur différentes surfaces. Par conséquent, la concentration de fer dans les eaux bien aérées
est rarement élevée. En milieu réducteur, comme dans certaines eaux souterraines, certains lacs ou
certains réservoirs, et en I’absence de sulfure et de carbonate, on peut trouver du Fe*? soluble en
concentration élevée. (Hem, 1972).

La présence du fer dans des sources naturelles d’approvisionnement en eau est attribuable
a la décomposition de la roche et des minéraux, aux eaux acides de drainage des mines, (aux eaux
de lessivage de décharges contrélées, aux effluents d’égouts ainsi qu’aux rejets des secteurs
industriels qui traitent le fer (Oliver et al., 1975).

Le fer dans les approvisionnements ruraux d’eaux souterraines est un probléme courant : ses
concentrations s’étendent de 0 a 50 mg/l, alors que I’OMS recommande un niveau de fer inférieur
a 0.3 mg/l. Le fer se trouve naturellement dans la couche aquifere mais les concentrations, dans
les eaux souterraines, peuvent augmenter du fait de I’activités des hommes. Les eaux souterraines

infester de fer ont souvent une coloration orange (Tomsic¢ et al., 2019). La concentration en fer est
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plus élevée et plus variable dans les eaux douces que dans I’eau de mer, avec en moyenne
respective 50 et 10 mg/I.
En ce qui concerne les eaux souterraines Algériennes, une étude réalisée sur 56 forages destinés a
I’alimentation en eau potable dans la région d’Ain Defla a montré que les concentrations du fer se
situent dans une gamme de 0 a 0,08 mg/l et n’excédent jamais la valeur limite admissible de 0,3
mg/l. (Hamaidi et Hamaidi-Chergui, 2014). Une autre étude sur les aquiferes de Bredeah (région
d’Oran) aboutit & des teneurs en fer entre 0,02 et 0,18 mg/I (Yebdri et al., 2010).
Dans le Sud algérien, le fer dissous existe plus spécialement dans les eaux profondes ou il peut
atteindre des teneurs élevées (Achour et al., 2008). Le tableau 20 présente quelques exemples de
teneurs en fer dans les eaux des nappes profondes pour les régions étudiées. Edmunds et al. (2003)
indiquent également que la concentration en fer total dans les eaux du CI (Continental Intercalaire)
augmente de valeurs allant de 0,2 a plus de 10 mg/l en fonction de I’évolution du potentiel redox
de ces eaux.

Tableau 20 : Teneurs en fer dans quelques eaux des nappes albiennes

du Sud Est algérien (Achour et al., 2017).

Forage El Hadeb  [Tamelhat [Sidi Mahdi Blidet Amor Ouled Djellal
(Ouargla) |(Ouargla) |(Touggourt) ((Touggourt) |(Biskra)
Fer dessous (mg/l) 1,9 3,0 1,8 2,7 0,43

Pour les eaux de surfaces Algériennes ; diverses études ont porté sur la pollution métallique et le
suivi spatio-temporel de la concentration de plusieurs métaux dans les oueds et les lacs algériens,
notamment a I’Est du pays (Bendjama et al., 2014 ; Gueddah, 2003).

La présence du fer en fortes concentrations est dans tous les cas expliqués par les rejets industriels
et ceux d’eaux usées urbaines non épurées.

Pour I’étude de Bougherira et Hani, (2012), la surveillance de la pollution des eaux de surface
par les métaux lourds dans la plaine de la Meboudja (Région d’Annaba) a commencé en 1999 et
s’est poursuivie en 2005 et en 2006. Cette étude a consisté en une caractérisation de la pollution
des eaux en milieu industriel et urbain de la plaine d’El-Hadjar. Le fer a été retrouvé a I’aval des
points de rejets issus de différentes industries en saison séche 1999 (26,30 mg/l), une concentration
supérieure a la limite de rejet (3 mg/l) et la contamination par le fer avec 6,28 mg/l pour I’année
de 2005. Le tableau 21 présente quelques exemples de teneurs en fer dans des eaux superficielles
Algériennes (Achour et al., 2017).
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Localisation de I’eau superficielle | Fer (mg/l)
Lac Reghaia (Est d’Alger) 0,52 -1,43
Tableau 21 : Teneurs en fer dans quelques || ac Obéira (EI Kala) Est Algérie 552 -17,19
eaux superficielles en Algeérie citée par || ¢ Tonga (El Kala) Est Algérie 21-563
Achour etal,, (2017). Oued Meboudja (Annaba) 0-26,3
Oued Seybouse (Annaba) 0,18 -0,7
Barrage Koudiet Medouer (Batna) |0,16

Barrage Keddara (Boudouaou) 0,05

111.4.1.3. Procédés d’élimination.

La présence de fer dans les eaux naturelles entraine divers désagréments comme la
dégradation de la qualité des eaux, celle des ouvrages de stockage et distribution et I’impact sur
I’efficacité de la desinfection. Il est donc nécessaire de traiter ces eaux pour éliminer au maximum
cet élément. Il existe actuellement différents procédés de déferrisation, des procédés physico-

chimiques et biologiques (Rodier et al., 2016).

111.4.1.3.1. Les procédés conventionnels.
Les procédés conventionnels de déferrisation consistent a faire passer le fer d’une forme
dissoute, Fe?*, & une forme oxydée insoluble par une réaction d’oxydoréduction par voie physico-

chimique ou biologique. Les précipités formés lors de I’oxydation sont ensuite éliminés par des

traitements de séparation physique (décantation, flottation, filtration).

ascade d'aération
19~ T

Figure 17 : Cascade d’aération de la station de traitement d’eau Potable de Koudiat Medouar.

a. Aération.
L’aération consiste a exposer I’eau a I’air afin d’oxyder la forme dissoute fer (1) a une
forme oxydée insoluble (Fe (OH)3). Les parametres clés a contrbler pour réaliser cette opération

sont le pH et la quantité d’oxygene. L’aération est tres efficace pour I’oxydation du fer II. Les
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moyens les plus courants d’effectuer I’aération sont la cascade et le soufflage d’air. L’ aérateur en
cascade aide I’eau a piéger facilement I’oxygene dans I’air (Abanda, 2021).

Pour les eaux souterraines, cette aération est suivie généralement, d’une filtration pour
éliminer les particules d’hydroxyde former au cours de I’aération. Il est toujours nécessaire
d’intercaler un processus de decantation entre I’aération et la filtration surtout lorsque I’eau de
forages contient des teneurs élevées en fer. Cela conduit a la production d’une quantité élevée de
précipité (aprés oxydation), pouvant entrainer le colmatage rapide du filtre. Ce procédé est
également conseillé lorsque I’on est en présence de couleur, de turbidité, d’acides humiques,
d’agents complexants, etc., provoquant une diminution importante de la cinétique d’oxydation et
de précipitation du fer (Hewahy et al., 2018).

b. Insolubilisation et précipitation.

Cette étape suit généralement la premiére (aération) et contribue a éliminer la quantité
supplémentaire de fer dans I’eau. Elle consiste principalement a utiliser des réactifs chimiques tels
que le permanganate de potassium (KMnOQa), le peroxyde d’hydrogeéne (H20:) et I’ozone (Os). Le
role de ces agents est d’accélérer la conversion du fer en Fe (OH)s. Le parameétre clé a contréler
est le taux d’élimination du réactif par rapport au fer. En moyenne, 1 g de KMnO4 entraine
I’élimination de 1,06 g de fer, et 85 a 96 % du fer 1l est éliminé a I’aide d’hydrogéne peroxyde.
L efficacité d’élimination dépend fortement du pH et du temps de contact (Abanda, 2021).

c. Traitement associé & une décarbonatation.

La décarbonatation a la chaux, génératrice d’un pH élevé, est favorable a I’élimination du fer.
Ainsi, la précipitation du carbonate ferreux est pratiqguement totale a pH 8,2 (surtout lorsqu’elle se
produit conjointement avec celle du CaCO:s) et celle de I’hydroxyde ferreux I’est a pH 10,5 (figure
18). Une décarbonatation partielle, a pH voisin de 8, peut donc entrainer une déferrisation
compléte (Degrémont, 2016).
111.4.1.3.2. Méthodes non conventionnelles.

a. Echange d’ions.

Le fer présent dans les eaux naturelles peut réagir avec le CO; et les HCO®* pour former un
complexe de bicarbonate de fer. Cette forme est efficacement éliminée avec une résine échangeuse
d’ions pour étre remplacés par une quantité équivalente d’autres ions de méme charge émis par le
solide (Choo et al., 2005).

b. Procéde membranaire.

Il existe différents procédés de filtrations classés selon la taille des pores des membranes :

microfiltration, ultrafiltration et nanofiltration. Concernant la déferrisation des eaux naturelles,

I’ultrafiltration est le procédé de séparation le plus exploité en raison de sa rentabilité et sa
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simplicité. Bien que ce procedé ait montré une certaine performance, il présente toujours un
probleme de colmatage quand il s’agit de la déferrisation (Choo et al., 2005).
c. Adsorption.

Le fer (I1) présent dans les eaux souterraines est éliminé en condition anoxique par
adsorption sur la surface du milieu filtrant (Sharma, 2001). Plusieurs matériaux peuvent étre
utilisés comme adsorbants tel que le charbon actif qui permet I’adsorption physique a sa surface
sous I’action des forces de Van der Waals. Il a €té rapporté également que les matériaux a base de
carbonate de calcium ont un grand potentiel pour éliminer le fer ferreux (Mettler et al., 2009).

d. Traitement biologique.

L’élimination biologique du fer dépend principalement des activités de micro-organismes
qui, dans des conditions bien déterminées, ont la propriété de provoquer I’oxydation du fer dissous.
Le fer trivalent rendu insoluble sous forme d’hydroxyde est ensuite stocké dans des sécrétions de
ces bactéries. Les bactéries d’oxydation de fer sont tres répandues dans les lacs, les bassins, les
dépots sédimentaires et le sol. Pour que ces bactéries (Ferro bactéries), tirent leur énergie de
I’oxydation du fer, de nombreuses conditions doivent étre réunies : teneur en oxygeéne, pH,
température de I’eau, potentiel redox, etc.... Les principales bactéries utilisant le fer sont
autotrophes, c’est-a-dire que leur source de carbone est minérale (HCOs", CO>).

La déferrisation est réalisée dans des filtres a sable colonisés par les souches bactériennes
specifiques du fer. Un apport d’oxygéne, plus ou moins important en fonction du pH, est réalisé
en amont du filtre, afin de favoriser le développement des bactéries, et en aval, pour revenir a un

taux d’oxygene normal dans I’eau aprés consommation par les bactéries.

Teneurs en Oz dissous (mg/l) 0,8a3
Tableau 22 : Conditions optimales pour | potentiel d’oxydoréduction (mV) | 100 & 600
une déferrisation biologiques. rH 14 320

pH 55475

e. Le procédé d’électrocoagulation.

Le processus électrocoagulation est un moyen électrochimique permettant d’introduire des
coagulants en vue d’éliminer les solides en suspensions, les matiéres colloidales, les métaux, ainsi
que d’autres solides dans les eaux naturelles et les eaux usées. L’électrocoagulation est une
méthode de traitement des eaux basée sur la dissolution électrochimique d’un métal sacrificiel qui,
une fois dans I’effluent et moyennant les autres réactions connexes telle que I’électrolyse de I’eau,
donne des complexes d’hydroxydes métalliques. L’action directe d’un champ électrique sur une
eau permet de créer des conditions d’une bonne coagulation-floculation (Doggaz, 2018). En effet,
le champ électrique permet de créer un gradient de vitesse affectant toutes les particules chargées
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notamment les ions et les colloides facilitant ainsi leur rencontre. L’utilisation des électrodes
(généralement en fer ou en aluminium) permet de faire passer en solution des quantités
controlables d’ions meétalliques indispensables a la création de flocs de taille suffisante.
Malakootian et al (2010) se sont intéressés a I’abattement de la dureté de I’eau potable par
I’électrocoagulation. L’efficacité maximale a atteint 98,2% et 97,4% en calcium et en dureté totale
respectivement. De méme, le traitement de I’eau potable contenant I’arsenic en utilisant des
électrodes en aluminium a reévélé une efficacité de 95,7% (Kobya et al., 2011). Un taux
d’élimination un peu plus faible correspondant a 93,5 % a été obtenu avec des électrodes en fer.
Cette technique s’est aussi avérée efficace pour la déferrisation des eaux naturelles ou usées (Gosh
et al., 2008).

Dans le cas de la déferrisation, les travaux se sont focalisés sur I’effet de la densité de
courant, la concentration initiale et le pH initial de la solution afin d’obtenir les conditions
optimales du traitement (Gosh et al., 2008 ; Vasudevan et al 2009 a et b ; Hashim et al 2017).
Gosh et al (2008) ont rapporté que 99,2% du Fe (I1) peut étre éliminé d’une eau de robinet dopée
de 25 mg/l de Fe (I1).

111.4.2. Le cadmium.
111.4.2.1. Caractéristiques physico-chimiques.

Le cadmium fut découvert en 1809 par Magnus Martin af Pontin, mais c’est en 1817 que

I’Allemand Friedrich Stromeyer le prépara pour la premiere fois (Wurtz, 1876). Le nom de
cadmium vient du latin cadmia, « calamine », ancien nom donné au carbonate de zinc. Le cadmium
était extrait de ce minerai aux environs de la ville de Thebes, qui fut fondée par Cadmos, et dont
la citadelle porte le nom de Kadmeia, (Morrow, H. (2010). Il est resté inexploité jusqu’a ce que
ces potentialites industrielles soient mises en évidence (Pillet, 2001).
L’abondance naturelle du cadmium dans I’écorce terrestre est de 0,11 mg/kg. Dans la nature, on
le trouve sous forme de cristaux de greenockite ou de hawleyite (CdS), d’octavite (CdCOs), de
montéponite (CdO) et de cadmosélite (CdSe). Les propriétés chalcophiles du cadmium favorisent
son association avec le zinc et le mercure et dans une moindre mesure avec le plomb et le cuivre.
Les concentrations « normales » en cadmium dans les sols sont de I’ordre de 0,4 mg/kg, mais
peuvent atteindre plusieurs centaines de mg/kg dans les sols contaminés (Joubert, 2006).

Le cadmium est un ETM appartenant au groupe 1B des métaux de transition dans le
tableau périodique des éléments, au méme titre que le zinc et le mercure. Le cadmium est un métal
de couleur blanc et bleuatre, mou, malléable, ductile et résistant a la corrosion. Il possede la
propriété d’émettre des vapeurs bien en dessous de son point d’ébullition, et cela, méme a I’état
solide, se transformant rapidement dans I’air sous forme d’un oxyde métallique. Il est insoluble

dans I’eau et dans la plupart des solvants organiques. Le cadmium est rencontré sous forme
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métallique (Cd) ou de sels (oxyde de Cd (CdO), chlorure de Cd (CdCly), sulfure de Cd (CdS) et
sulfate de Cd (CdSOa). Les sels du cadmium ont une tres grande stabilité thermique et chimique
(Elmanira, 2022). Le tableau 23 résume les principales propriétés de cet élément.

A I’état naturel, le cadmium peut se présenter sous deux degrés d’oxydation (0) et (+2) ;
toutefois, on observe rarement le cadmium au degré 0, c’est-a-dire a I’état métallique. En solution
aqueuse ou dans les cristaux, la forme stable dominante est I’ion Cd?* qui posséde une forte affinité
pour SZ, OH" et de nombreux anions organiques avec lesquels, il donne naissance a des complexes.
Le cadmium élémentaire est essentiellement insoluble dans I’eau. Toutefois, plusieurs de ses
composés sont facilement solubles, c’est le cas des formes chlorure (CdCl,), bromure (CdBr»),
iodure (Cdly), nitrate (Cd (NQs)2) et sulfate (CdSQ.).

Caractére Valeurs
Symbole chimique Cd
Nombre atomique 48
Masse atomique 112,411
Nombre d’oxydation +2
Tableau 23 : Principales Conductivité thermique 96,8 w/(m-K)
caractéristiques physico-chimiques Densité 8,650 g/cm? (293 K)
du cadmium (Gerard, 2000). Etat physique & 20°C Solide
Point de fusion 321,07 °C
Point d’ébullition 767 °C
Température critique 2687 °C
Tension de vapeur 0,013 Paal8°C
Isotopes stables 106Cq, 1%8cd, 10cd, 1Cd,
112Cd, 113Cd, 114Cd, 116Cd

Les composés du cadmium insolubles dans I’eau, comme I’oxyde de cadmium (CdO), le sulfure
de cadmium (CdS), le carbonate de cadmium (CdCOs), I’ortho-phosphate de cadmium
(Cd3(P0Os)2) et le fluorure de cadmium (CdF2), peuvent étre solubilisés dans des conditions
d’oxydation ou d’acidité élevée (Youcef, 2006).

Le cadmium ne se dégrade pas dans I’environnement, mais sa mobilité, sa biodisponibilité
et son temps de séjour dans différents milieux peuvent subir I’influence de processus physiques et
chimiques. Dans les milieux aquatiques, la mobilité et la biodisponibilit¢ du cadmium
s’accroissent lorsque le pH, la dureté, la concentration de matiéeres en suspension et la salinité sont
faibles et lorsque le potentiel d’oxydation du cation est elevé. Dans les sols, le déplacement du

cadmium et son accumulation potentielle par les organismes vivants augmentent lorsque le pH et
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la teneur en matieres organiques sont faibles et lorsque la taille des particules et la teneur en
humidité sont élevées (Youcef, 2006).

L’ion cadmium est soumis a divers équilibres en solution aqueuse : des réactions d’hydrolyse, de
précipitation et de complexation par des ligands organique ou minéraux. Il est alors important de
considérer ces réactions pour connaitre les especes predominantes de I’élément étudié selon le pH,
la température et la composition chimique du milieu. La figure 18 présente le diagramme de

spéciation en fonction du pH pour le cadmium.

Pourcentage (%)
Figure 18 : Diagramme de | 80 |
spéciation du cadmium 1 ca? CdiCil,
stahli 60 —— AN
établi pour une | N
Concentration totale ] CdioH), \ |
. . 40 +— cd(Cl)* S
de3.103Ma25°Ceta s =T B s m——— /i
- N\
force ionique nulle 5] yk\;
hY - + ! J'! P +
(Andrés et al., 2007). ] CdioHl_ /N \ | cdyom
1 cdiciy A
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111.4.2.2. Teneurs dans les eaux.

La grande partie de la pollution des eaux par le cadmium, provient des industries situées a
proximité des cours d’eau ou elles rejettent leurs effluents (Miquel, 2001). Cette, pollution peut
provenir aussi, de I’air, des pluies, des effluents de galvanoplastie ou éventuellement, de sa
dissolution a partir de certaines canalisations galvanisées (Juste, 1995).

Les émissions mondiales sont d’environ 26000 t/an (pour I’année 2021), dont seulement 5
a 10 % viennent de sources naturelles. Dans les eaux naturelles, I’ion cadmium hydraté prédomine.
Les ions chlorures peuvent complexer fortement le cadmium. La teneur en métal libre est trés
faible (Youcef, 2006).

Le cadmium peut se trouver dans les différents types d’eau (des nappes, des rivieres, eaux usées
domestiques, mer) a des concentrations qui different d’un type a un autre (tableau 24)
(Ouanoughi, 2004).

Dans les eaux de surface, les concentrations en cadmium ne dépassent que quelques pg/l
en raison de la faible solubilité du carbonate et de I’hydroxyde ou le pH est de 8 a 9. Mais la
solubilité du cadmium augmente quand le pH diminue (Rodier et al., 2016). Les eaux souterraines

et en particulier les nappes phréatiques peuvent aussi étre contaminées malgré le role épurateur de
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certains sols. Ainsi, une étude sur plusieurs eaux souterraines pres du Lac Nasser, en Egypte a mis
en évidence des teneurs importantes en cadmium (0,09 a 0,17 mg/l) (Soltan et Rashed, 2002).

D’apreés Youcef, (2006), en Algérie, les eaux résiduaires de certaines industries contiennent
le cadmium a des teneurs largement supérieures aux normes de rejets, de tels rejets peuvent causer
des effets indésirables aussi bien vis-a-vis de la faune aquatique que de la flore.

Tableau 24 : Le cadmium dans les eaux (Ouanoughi, 2004).

Nature des eaux | Valeur moyenne (ug/l) | Valeur extrémes (ug/l)
Eaux usées 6 -27 5-85

Eaux de riviéere 0,02-1 0,1- 10000

Eaux de mer 0,1 -

Eaux des nappes | 14 3-20

Ali-Mokhnache et Messadi, (1992) ont pu doser le cadmium dans quelques échantillons d’eau
(résiduaires, potables ou naturelles). Les résultats présentés sur le tableau 25 montrent que
certaines eaux résiduaires telles que celle de la Sonacom (Sidi Bel Abbés) risque de produire une
pollution dans le milieu récepteur. Certaines eaux potables (Université de Annaba) et eaux
naturelles (source naturelle de Boumerdes) révélent des teneurs en cadmium dépassant la norme
de potabilite exigée par I’OMS et la norme Algérienne d’eau potable (3 pg/l).

Dans I’eau potable, le travail de (Lindomar et al., (2007) montre des concentrations de
cadmium comprises entre 30 et 50 pg/l dans les eaux potables de la ville de Jaguaquara, au Brésil.
Des concentrations fortement élevées a ceux de la présente étude ont été recordées a la ville de Rio
Rimao en Pérou en 1989 avec un maximum de 100 pg/l. Alors que la concentration médiane du
cadmium dans I’eau de consommation humain mesurée dans 110 sites différents dans le monde
été inférieur a 1 pg/l (OMS/UNEP, 1989).

En Algérie, Les résultats de deux études récentes (Boumelta et al., 2021 ; Benayache et
Boudra, 2017) sur la concentration des eaux potables en cadmium, révélent des teneurs trés élevés
en cadmium. Benayache et Boudra, (2017), ont pu doser le cadmium dans 25 échantillons d’eau

potable recueillies dans différents quartiers de la ville de Jijel.
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Type d’eau Cd?* (mg/l)

Résiduaire

SNS (Annaba) 0,0016

Sonatrach (Annaba) 0,0016
Tableau 25 : Teneurs en cadmium dans | Sonelec (Aprés traitement) (Sétif) 0,16
différents échantillons d’eau en Algeérie | Sonacom (Sidi Bel Abbeés) 0,9

(Ali-Mokhnache et Messadi, 1992). Potable

Université de Annaba 0,016

Ville Boumerdes <0,016
Ville Sidi Bel Abbés 0,0016
Naturelle

Source naturelle (Boumerdes) 0,016

Eau de mer (20 Km de Boumerdes) 0,0016

Les résultats montrent que les concentrations en cadmium varient entre (5,2 a 82,2 ug/l) ;
avec une moyenne de 40,85 ug/l ; des concentrations qui dépassent de loin la norme (3 pg/l), et
confirment donc un grave risque sanitaire pour la population consommatrice de cette eau
contaminée.

Au cours de la deuxieme étude (Boumelta et al., 2021), les eaux de Barrages (El Agrem
et Kissir) et de deux sources naturelles d’eau potable (Taher et Texanna) dans la wilaya de Jijel,
étaient analysées. Les données (Tableau 26) présentent des concentrations alarmantes en cadmium
(min = 4,5 pg/l ; max = 54,9 pg/l). Les teneurs en cadmium sont tres élevées dans tous les

échantillons. Ceci traduit une contamination certaine et dangereuse.

Taher | Texanna | El Agrem | Kissir
Tableau 26 : Teneurs en 416 |45 14,8 14,8
: Concentration
cadmium total dans les eaux des 549 |11,9 8,9 5,9
quatre villes de la wilaya de Jijel (kgfl) 148 13.4 17.8 7.4
(Boumelta et al., 2021) Moyenne (ugll) 37,1 9.9 13,8 9.4
Norme (pg/l) 3

111.4.2.3. Procédés d’élimination.
L’Agence de protection de I’environnement des Etats-Unis, considére que la coagulation
filtration, I’adoucissement a la chaux, I’échange d’ions et I’osmose inverse sont les procédes de

traitement les plus efficaces pour éliminer le cadmium de I’eau potable (USEPA, 1998). Le choix
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et I’efficacité de chaque stratégie de traitement sont dictés par plusieurs facteurs, dont la chimie
de I’eau de la source d’approvisionnement, la concentration de cadmium, les procédés de
traitement préexistants, les conditions d’utilisation de la méthode de traitement, les objectifs de
traitement du service public et les enjeux et colts liés au traitement des résidus (Tableau 27).
111.4.2.3.1. Coagulation-floculation classique.

Selon (Ouanoughi, 2004), la coagulation-floculation semble étre un procédé efficace pour
la réduction des ions du cadmium a condition de prendre en compte les différents parametres qui
peuvent avoir une influence sur ce procédé comme le pH, la turbidité de I’eau a traiter et la dose
du coagulant (Cousin,1980). La coagulation au sulfate ferrique donne des rendements variants
entre 10 et 90% (& pH supérieur a 8). Par contre, la coagulation au sulfate d’aluminium donne des
résultats nettement moins bons qu’avec le sulfate ferrique. Cependant, ce procédé peut étre
optimisé en utilisant des adjuvants comme la bentonite. Le rendement d’élimination du cadmium
par coagulation-floculation au sulfate d’aluminium en présence de la bentonite peut atteindre
jusqu’a 72 % alors qu’il ne dépasse pas 40 % en son absence. Il apparait que la coagulation-
floculation au sulfate d’aluminium est tres efficace pour I’abattement de cadmium insoluble
(carbonate et hydroxyde du cadmium) (Cousin, 1980).
111.4.2.3.2. Précipitation chimique.

La précipitation chimique est le traitement le plus utilisé pour I’élimination des métaux
lourds dissous contenus dans les eaux usees, telles que les effluents industriels de traitement de
surface ou d’hydrométallurgie. L’insolubilisation est réalisée par ajout de composés alcalins
(chaux ou soude généralement) selon la réaction suivante (Andreés et al., 2007) :

Me™ + nOH™ — Me (OH)n(s)

L’ élimination du cadmium par précipitation chimique a la chaux n’est effectuée que si le cadmium
est a I’état d’ions et non de complexes. Il précipite sous forme d’hydroxydes ou encore
d’hydrocarbonates dans la zone de pH variant entre 8,8 et 9,5. La solubilité de Cd(OH)2 varie selon
le pH, le minimum de solubilité de cet hydroxyde est obtenu dans lagamme de pH 10 a 12 (Youcef,
2006). Des essais pilotes préliminaires de Sorg et al., (1978) ont indiqué que le cadmium était
efficacement éliminé par un adoucissement a la chaux et un adoucissement avec exces de chaux.
Une concentration d’environ 0,03 mg/l de cadmium dans de I’eau souterraine enrichie a été réduite
de plus de 93 % et de plus de 95 % a des pH de 9,5 et de 11,3, respectivement.

D’apres Cousin (1980), la précipitation chimique a la chaux est parmi les traitements qui donnent
les meilleurs résultats d’élimination du cadmium, il permet d’atteindre un rendement de 98 % a

pH compris entre 8,5 et 11,3.
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Premilre partit.

Chapitre 1l : La micropollution métallique des eaux naturelles et procddés d'dimination.

Tableau 27 : Comparaison des différents procédes de traitement de la pollution métallique (Andres et al., 2007).

Procédé

Précipitation
Coagulation

Echange d’ions
C : cationique
A anionigque

Adsorption sur
charbon actif

Adsorption sur
oxydes métalliques

Biosorption

Electrolyse
Electrodialyse

Osmose inverse (Ol) .
Nanofiltration (NF)

Phytoremédiation

Conditions d'utilisation

pH=652a9

#=15 a 45 min

| Clacide, pH =12 13

C/faibl. acide, pH=3 48
A/basique, pH=14a12
A/faibl. basique, pH =13
5

' @=2 220 min

y=5a10 m3m? . h

'pH=5,5 48,5 [As(V))

pH=147
pH=12a10
pH=24a12

vINF) =20 4 50 Lth - m?

¥{0l) = 10 4 50 L/h - m?

Avantages

Tolérance variations pH

Coilt (inv:84a13€ - m™3)
Concentrations élevées
(>10mg - L)

Sélectivité possible

(résines chélatantes)

Faibles concentrations

(affinage)

Sélectivité par rapport

aux composes organiques

Coit (142€ kg™

Selectivité possible

Récupération de métaux

Qualité du perméat

Coiit (<2 € - m3 sol)

Image publique (procédé
« vert »)

Inconvénients

Absence de sélectivité

Boues générées
Seuils de rejets élevés A
(Crasiduetie=1a3mg - L)

Faible résistance aux chocs
thermiques

Codt (inv: 754 100 € - m™)
Compétition ionique

Codt (inv : 250 4500 € - m™~)
Compétition avec
les composés organiques

Compétition ionique

Peu de realisations
industrielles
Fonction du biosorbant

Colt ,
Seuils de rejets éleves

Colt(inv:11a125€ - m‘3}
Vieillissement
des membranes

Lenteur des mécanismes
Applications spécifiques
Fonction des conditions
de croissance des plantes

Domaines d’applications

Large (eaux usées, eau
potable)

Récupération de métaux
(eaux industrielles)
Adoucissement (eau potable)

Affinage (eau potable
et eaux usées)

. Elimination de I'As(V) en eau
potable
Potentiellement large
(Crésiduelle < 1 Mg - L pour
Cinitiale = 1081000 mg - L)
- Eaux industrielles

du traitement de surface
Dessalement

Dessalement (eau potable)

Eaux de surface
et souterraines (en contact
avec les plantes)

&: temps de sgjour, v: vitesse de filtration, inv : investissement, faibl. : faiblement
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Selon (Youcef, 2006), ce traitement permet d’éliminer environ 98 % d’une concentration initiale
de 0,03 mg par litre d’eau d’un pH allant de 8,5 a 11,3. La précipitation chimique a la chaux peut
aboutir a des teneurs en métaux lourds souvent bien inférieures aux normes imposees. Ainsi, lors
du traitement de I’eau de la Meuse, a la station de Taiffer, la teneur du cadmium diminue de 5,7
pg/l a 0,25 pg/l (Masschelein, 1996). L’étude de Semerjian et al. (2003) sur une eau usée a permis
d’atteindre 82,4 % d’élimination du cadmium par précipitation chimique a la chaux. La présence
des ions magnésium (Mg?*) favorise I’abaissement du cadmium par précipitation chimique a la
chaux lorsque le milieu est tres basique. L élimination du cadmium est estimée a 99 % en présence
de magnésium alors qu’elle ne peut dépasser 82,4 % en son absence.

111.4.2.3.3. Echange d’ions.

L échange d’ions est un procédé dans lequel les ions d’un certain signe contenus dans une
solution sont retirés de cette solution par fixation sur un matériau solide (I’échangeur d’ion) pour
étre remplacés par d’autres ions de méme signe libérés par le solide. L’échange d’ions est
steechiométrique : un ion sortant de 1’échangeur doit étre remplacé par un ion équivalent de la
solution afin de préserver I’électroneutralité dans I’échangeur et dans la solution. Les échangeurs
d’ions se présentent le plus souvent sous forme de billes sphériques, mais peuvent exister parfois
sous forme de fibres (Mehellou, 2015).

Les échangeurs d’ions sont constitués de résines qui possedent des sites actifs greffés,
capables d’échanger des ions mobiles avec des ions de méme charge, contenus dans les solutions
avec lesquelles elles sont mises en contact. Les ions de charge opposée ne sont pas affectés. Ce
procédé est utilisé majoritairement en récupération de métaux contenus dans des effluents
industriels, tels que le chrome en traitement de surface ou I’or et I’argent dans les industries
électroniques et photographiques. 1l contribue également a I’adoucissement de I’eau potable, pour
éliminer les ions Ca?* et Mg?* et dans une moindre mesure les cations Cu?*, Pb%*, Fe?* ou Zn?*.
Les résines utilisées actuellement sont essentiellement organiques, composées d’un squelette et de
sites actifs, cationiques ou anioniques, greffés sur ce squelette. Les différents types de résines
utilisables sont présentés dans le tableau 28, qui contient également leurs affinités respectives pour

plusieurs métaux (Andres et al., 2007).

L’élimination du cadmium par ce procédé pourrait se révéler d’une grande importance
notamment au moyen de clinoptilolites et zéolites qui ont un caractere sélectif de 1’échange. Il
apparait que le cadmium eliminé résulte de I’échange qui se passe entre les cations du cadmium et

les cations de sodium ou de I’ammoniaque de la zéolite (Ouanoughi, 2004).
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Tableau 28 : Différentes technologies d’échange d’ions et leur affinité

pour différents métaux (Andres et al., 2007).

Type de technologie d'échange d'ions Séquence de sélectivité Observation
Echange de cations fortement acides (H) ¢3¢ 5 A% 5 Pp%* » Fe2 » Ni2* » Cd2t » Cy2t » | L'affinité augmente avec la valence du cation, |
H=1a13
Zn > Mg% > Ag* > Alcomplexé ofo,a a12égl
Echange de cations faiblement acides Cutt > Ph?t > Pour cations polyvalents,pH=328
(Na ou COOH) Fo?* > Zn* » Ni2¥ > Cd2* » Mg? = Cal*
| Echange d'anions fortement basiques (OH) Cyanures, complexes pH=1a12
métalliques >HCr0; 0=05a07¢éql
Echange d'anions moyennement basiques Fe(CN)& > Cu(CN)3- > Ni(CN)2- > CrO - 0=06a1égl
(base libre) 6 1 4 4
Résines complexantes ou chélatantes Cu®* > Hg? > Pb% > NiZ* >
% > Co™* > Cd% > Fe?* > Be? > Mn?* > Mg?*
Q= capacité utile

Plusieurs études citées par Santé Canada, (2019), ont indiqué que des résines échangeuses
de cations fortement acides (SAC) pourraient se révéler efficaces (Linstedt et al., 1971 ; Calmon,
1974 ; Kocaoba, 2003 ; Dabrowski et al., 2004 ; Demirbas et al., 2005 ; Kocaoba et Akcin,
2005 ; Pehlivan et Altun, 2006).

Calmon (1974) a observé que la sélectivité des résines SAC pour le cadmium était plus
forte que pour le cuivre, le zinc et le magnésium et plus faible que pour le calcium, I’argent et le
baryum. De méme, Demirbas et al., (2005) ont remarqué que la capacité d’adsorption d’une résine
SAC (sous forme d’hydrogene) était plus élevée pour le cadmium que pour le cuivre et le plomb.
Le coefficient de distribution du cadmium, défini comme le rapport de la concentration des ions
cadmium sur la résine sur la concentration d’ions dans la solution aqueuse, augmentait dans la
plage de pH de 4,0 a 9,0. Pehlivan et Altun (2006) ont utilisé une résine SAC pour la récupération
des métaux contenus dans une solution aqueuse et constaté que le coefficient maximal de
distribution du cadmium (récupération de 97 %) était obtenu dans la plage de pH de 8,0 a 9,0.
Les résines échangeuses d’anions faiblement basiques sous leur forme non protonée affichent une
forte sélectivité pour les métaux lourds. Les atomes d’azote des groupes fonctionnels amine ne
sont pas protonés a un pH neutre et peuvent former des liaisons de coordination en cédant des
paires d’électrons libres aux métaux lourds (H6ll et al., 2002 ; Zhao et al., 2002). Dans une étude
en laboratoire, une colonne de résine échangeuse d’anions faiblement basique a permis de réduire
une concentration de départ de cadmium d’environ 92,0 pg/l dans de I’eau du robinet dopée a une
concentration inférieure a 1,0 pg/l pour 6000 volumes de lit et avoisinant 5 pg/l a 7 000 volumes

de lit (Zhao et al., 2002). La mise a I’essai a I’échelle pilote des résines échangeuses d’ions pour
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I’élimination du cadmium constitue une étape importante pour les services publics qui envisagent

d’utiliser cette technique comme procédé de traitement (Santé Canada, 2019).

111.4.2.3.4. Filtration sur membrane.

Les procédés a membranes ont connu un essor important passant du stade laboratoire au
stade industriel. Ainsi, I’osmose inverse, I’ultrafiltration et plus récemment la nanofiltration ont
été appliquées a I’épuration d’effluents contenant des polluants minéraux.

+ Dans le cas de I’ultrafiltration, cette étape de séparation doit étre précédée de la complexation
du cation métallique dissous par un polymeére hydrosoluble tel que I’alginate de sodium
(Benbrahim et al., 1998). Les expériences de rétention de quelques cations métalliques
(Cd?*, Cu?*, Mn?*, Pb?*) ont conduit a des taux de rejet de I’ordre de 100 %. Il s’est avéré
également que I’augmentation de la concentration initiale du cation se traduisait par une
baisse sensible de I’efficacité du traitement. Vers les bas pH, inférieurs a 3, le taux de rejet
est voisin de zéro. A I’inverse, lorsque le pH est plus élevé la formation de complexe
prédomine et le rendement d’élimination des métaux tend vers 100 %. L’extension des
résultats obtenus au traitement de dépollution des eaux naturelles est limitée par la présence
des ions calcium qui entrent en compétition avec les autres cations présents (Ennassef et al.,
1989 ; Benbrahim et al., 1998).

+ Le procédé d’osmose inverse utilise des membranes semi-perméables qui peuvent fournir
une eau de bonne qualité en éliminant les formes solubles de cadmium. Toutefois, les
installations coGtent trés cher et nécessitent une maintenance rigoureuse. Ce type de
membranes peut étre tres sensible a la qualité chimique de I’eau; ce qui impose un
prétraitement pour éliminer les matieres en suspension, la dureté de I’eau et ajuster le pH et
la température du milieu (Ouanoughi, 2004).

En ce qui concerne I’élimination du cadmium par osmose inverse. Une étude préliminaire
présentait les résultats d’expériences menées dans une installation pilote par I’U.S. EPA portant
sur le rejet du cadmium par plusieurs types de membranes d’osmose inverse (Santé Canada,
2019). Les membranes fonctionnaient a un taux de récupération variant de 9,8 % a 59 %. L étude
a montré que I’élimination du cadmium par les diverses membranes (acétate de cellulose, triacétate
de cellulose, acétate de cellulose modifié et composite de film mince) variait de 96 % a 99 % pour
concentration de déepart se situant entre 0,18 mg/l et 3,7 mg/l (Clifford et Sorg, 1986).
111.4.2.3.5. Adsorption.

L adsorption définit la propriété de certains matériaux de fixer a leur surface des ions ou
des molécules (gaz, métaux, molécules organiques...) d’une maniere plus ou moins réversible. Il

y a transfert de matiére de la phase aqueuse ou gazeuse vers la surface solide (Degrémont, 2016).
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Divers chercheurs cités par Achour et Youcef, (2003) ont montré qu’une variété de
matériaux d’origine naturelle ou biologique avaient I’aptitude de fixer des quantités importantes
en métaux lourds a partir de solutions (Abdelouahab et al., 1987 ; Benguella et Benaissa, 2002
; Cousin, 1980 ; Renaud et al., 1980). Parmi ces matériaux, on peut citer :

+ Dioxyde de titane.

Est un média granulaire adsorbant breveté a base de dioxyde de titane qui est utilisé pour
éliminer I’arsenic et d’autres métaux lourds, dont le cadmium, de I’eau potable (Swaim et al.,
2017).

+ Charbon actif.

Selon Andrés et al., (2007), I’élimination des métaux résulte généralement d’interactions
chimiques entre les groupements de surface carboxyliques du charbon actif et les ions métalliques
selon la réaction suivante, ou o représente la surface de 1’adsorbant et n le nombre de ligands qui
interagissent : MZ* + n (6 -COOH) — (6—COO")M&-M*4 n H*

Le charbon actif est largement utilisé dans le domaine du traitement des eaux gréce a sa surface
spécifique qui se situe généralement entre 500 et 1000 m?/g (Kemmer, 1984). L’ utilisation du
charbon actif pour I’élimination du cadmium donne des résultats sensiblement différents selon le
type de charbon utilisé. L addition du charbon actif en poudre au moment de la floculation aboutit
a des résultats peu satisfaisants. Par contre, I’élimination du cadmium peut atteindre 95% dans le
cas ou le charbon actif est employé en tant que lit filtrant (Cousin, 1980). Gabaldon et al., (1996)
ont montré que la réduction des teneurs en cadmium par adsorption sur charbon actif dépend
principalement du pH et du rapport molaire cadmium/charbon actif. Il apparait que le meilleur
rendement d’élimination peut aller de 64% a 68% pour une fraction molaire du cadmium égale a
10* M et une concentration de charbon actif de 6,7 g/l (Ouanoughi, 2004).

+ LesArgiles.

Selon Ichcho et al., (2002), les schistes bitumineux marocains de Tamahdit (Maroc) sont
des roches feuilletées contenant 268,7 g d’argile / Kg et capables d’éliminer totalement le cadmium
en solution si elles sont activées a haute température (950 °C). On obtient un rendement de 99,6
% dans le cas du traitement de 50 mg/I de Cd?* par 2,4 g/l de ce matériau adsorbant.

Bolton et Evans (1996) ont examineé la capacité de rétention de Cd par certains sols de
propriétés diverses de I’Ontario (Canada). Ces sols contiennent entre 33 et 708 g d’argile/Kg. Des
experiences d’adsorption en discontinu ont été menées a pH non corrigé du sol ainsi que dans un
écart de valeurs de pH corrigés (4,4 a 6,9) par adjonction d’acides ou de bases. Pour tous les sols
testés, I’adsorption du Cd augmentait avec le pH et avec la concentration de Cd en solution. La
modélisation de la complexation de surface montre que les substances humiques sont les

principales surfaces d’adsorption aux valeurs de pH égales ou supérieures a environ 3,5, tandis
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que les oxydes de fer hydratés (OFH) ne jouent pas un role important dans la complexation qu’aux
valeurs de pH dépassant 7 (Youcef, 2006).
L intérét porté ces derniéeres années a I’étude des argiles par de nombreux laboratoires dans
le monde est justifié par (Meunier, 2002) :
Leur abondance dans la nature ;
+ La présence de charges électriques sur ces surfaces ;
+ L’échangeabilité des cations interfoliaires responsables de [I’hydratation et du
gonflement, ce qui confere a ces argiles des propriétés hydrophiles.
+ Alumine activée.

Dans une étude en laboratoire, Naiya et al., (2009) ont constaté que de I’alumine activée
neuve permettait de réduire de 97 % une concentration initiale de cadmium de 10 mg/l dans une
plage de pH variant de 5,0 & 6,0 et présentait une capacité d’adsorption maximale de 35 mg Cd?*/g
d’adsorbant. L’hydroxyde de cadmium commencait a précipiter a un pH supérieur a 7,0. Une
élimination du cadmium de plus de 90 % a été observée apres trois cycles de régénération (Santé
Canada, 2019).

+ Meédia filtrant enrobé de fer.

L efficacité du sable enrobé de fer pour I’adsorption des ions métalliques et de la matiere
organique naturelle présents dans I’eau a été étudié (Edwards et Benjamin, 1989 ; Ahmedzeki,
2013). Edwards et Benjamin (1989) ont utilisé une colonne remplie de sable enrobé de fer et
observé un taux d’élimination de 89 % par rapport a une concentration initiale de cadmium de 2,8
mg/l a un pH de 8,5. De méme, Ahmedzeki (2013) a obtenu un taux d’élimination de 97 % pour
une concentration initiale de 15 mg/l, a un pH de 9,0 lors d’expériences par lots (Santé Canada,
2019).

111.5. Effet de la coagulation-floculation sur le fer et le cadmium dans les eaux.

Difféerents métaux lourds peuvent étre éliminés par coagulation-floculation au chlorure
ferrique. Lors de la précipitation de I’hydroxyde ferrique une coprécipitation de nombreux ions
métalliques (Mn, Zn, Mo, Ni, Cd, As) peut se passer. Les rendements de cette coprécipitation
varient entre 95 et 100%. Il est a noter que le procéde de coagulation-floculation intervient aussi
dans la précipitation des eaux industrielles de fabrication et dans le traitement des eaux résiduaires
urbaines ou industrielles (Rodier et al., 2016).

La coagulation par les sels d’aluminium et de fer élimine tres bien I’argent, le chrome (I11)
et I’étain ; la teneur en plomb, en vanadium, en cadmium et en mercure est abaissée de 50 a 90 %
; le cuivre (dans certains cas), le zinc, le nickel et le baryum sont mal éliminés. Quant au cobalt,
au molybdene et au chrome (V1), ils ne subissent aucune réduction. Une élimination satisfaisante

du chrome (V1) peut étre obtenue en le réduisant en chrome (I1l) par le sulfate ferreux, avec
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précipitation d’hydroxydes (Degrémont, 2016). Le tableau 29 présente I’efficacité de la

coagulation sur différents métaux.

Métaux Efficacité (%)
Tableau 29 : Efficacité de la coagulation filtration sur

Ag, Cr(l11), As ~ 100
différents métaux (Andreés et al., 2007). -

Pb, Hg, Cd 50490

Cu, Zn, Ni, Ba <50

Cr(VI), Mo =0

Lakhdari, (2011), en essayant de voir I’effet du processus de coagulation-floculation sur
la quantité des métaux lourds dans les eaux usées de la STEP de Ain El Houtz, Il mesura la
concentration de certains métaux lourds avant et apres traitement. L eau a été traitee par 26 mg/I

de [Al2(SO4)3] a pH = 7,6 et a une tempeérature de 18°C. Les résultats obtenus sont regroupés dans

le tableau 30.

Eau brute Eau traitée
Fe mg/I 1,9 0
Tableau 30 : Impact de la coagulation- Cd mg/l 0.11 0,03
floculation sur les concentrations des Cu mg/l 9 3
métaux lourds. (Lakhdari, 2011). Hg mg/l 0.3 0
Mn mg/I 20 2
Pb mg/I 1,5 0,4

Lakhdari, (2011) a remarqué que la concentration des méetaux existant dans I’eau diminue
pendant la coagulation-floculation. Etant donné que le coagulant comporte des molécules chargées
négativement, cela leur donne la possibilité de réagir comme ligands et de se complexer avec les
métaux qui sont déja présents dans I’eau a traiter. Si ces métaux sont déja complexés avec les
particules colloidales la déstabilisation de celles-ci par effet de coagulant et de floculant implique
leur intégration dans les flocs formés. (Heidmann et Calmano, 2008 ; Zongo et al., 2009). La
diminution de la concentration aprés traitement n’est pas réguliere pour tous les métaux, cela
revient premiérement a ce que la quantité initiale n’est pas la méme pour les éléments, une petite
quantité est facilement complexée (comme le Fe), et deuxiemement a la différence de la taille du
cation métallique qui est un critére majeur dans la complexation ou plus un métal est grand et plus
il a tendance a se coordonner avec des molecules neutres ou anioniques, ce qui favorise son
élimination.(Zongo et al., 2009 ; Nadji, 1998).

Dans le cas de la déferrisation, Gosh et al., (2008), ont rapporté que 99,2% du Fe?* peut

étre éliminé d’une eau de robinet dopée de 25 mg/L de Fe?* par électrocoagulation. De méme, ils
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ont trouvé que plus de 99,6% du Fe?* est éliminé d’un effluent synthétique par électrocoagulation
avec un pH 7 en utilisant des électrodes en zinc. Quant a I’étude de Hashim et al., (2017) effectuée
avec une concentration de 20 mg/L, une efficacité d’élimination maximale de 99% a été obtenue
a un pH 6 au moyen d’un réacteur cylindrique d’électrocoagulation.

Dans le cas du cadmium, la floculation au sulfate d’aluminium ou au sulfate ferrique est
tres sensible aux variations de pH. Les résultats optima sont obtenus pour des pH supérieurs a 8.
Le sulfate d’aluminium donne des résultats nettement moins bons que le sulfate ferrique (Cousin,
1980). Selon ’'USEPA (1977), le traitement au sulfate ferrique d’une eau contenant initialement
0,03 mg de cadmium/I permet d’en éliminer plus de 90 % a un pH dépassant 8, et seulement 30 %
au pH 7. La coagulation au sulfate d’aluminium élimine moins de 50 % du cadmium a un pH allant
de 6,5a8,3.

Les études de Sorg et al., (1978), ont révélé que les traitements classiques dépendaient du
pH, le taux d’élimination du cadmium augmentant avec le pH, dans la plage de 7,0 a 9,0. Bien que
I’alun et le sulfate de fer utilisés comme coagulants affichent des tendances comparables pour ce
qui est de I’élimination, le sulfate de fer produit des taux d’élimination plus importants que I’alun
a un pH donné. Dans un essai pilote réalisé a I’aide d’une eau de surface faiblement alcaline (50-
60 mg/l de CaCO:s) traitée avec une dose de sulfate de fer de 30 mg/l et dont les concentrations de
cadmium de départ étaient de 0,028 mg/l et de 0,048 mg/l, les taux d’élimination du cadmium
étaient de 99 % (pH de 8,8) et de 96 % (pH de 8,7), respectivement. Lorsque le pH était ramené a
moins de 7,0, les taux d’élimination chutaient a 30 % et a 25 %, respectivement. A des pH de 8,0,
7,9 et 6,9, une dose d’alun de 30 mg/l a permis de réduire une concentration moyenne de cadmium
de 0,04 mg/l de 73 %, 65 % et 36 %, respectivement (Santé Canada, 2019). Dans des essais de
floculation, Sorg et al., (1978) ont constaté qu’une augmentation des doses d’alun déterminait un
accroissement linéaire des taux d’élimination du cadmium. A un pH de 8,3, en faisant passer la
dose d’alun de 20 mg/l a 60 mg/l, ils ont augmenté le taux d’élimination d’environ 20 % pour
atteindre une élimination maximale d’environ 60 %. Cependant, une augmentation de la dose de
sulfate de fer n’améliorait que Iégérement I’élimination du cadmium. Les essais de floculation ont
aussi montré qu’une dose d’alun de 30 mg/l permettait d’obtenir une concentration de cadmium
de 0,01 mg/I dans de I’eau de surface traitée lorsque la concentration initiale était d’environ 0,02
mg/l ou moins. Le sulfate de fer était plus efficace que I’alun, une dose de 20 mg/l permettant de
réduire une concentration initiale de cadmium de 0,1 mg/l a 0,01 mg/l a un pH de 8,7 (Sorg et al.,
1978). Dans une étude en banc d’essai, Najm et al., (2017), ont indigué qu’une concentration de
cadmium de départ de 2,3 pg/l avait été ramenée a moins de 0,4 g/l a I’aide d’une dose de chlorure
de fer de 5 mg/l a un pH de 9,0 et que le cadmium ne pouvait étre éliminé a de faibles valeurs de
pH.
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111.6. Conclusion.

La pollution par les métaux lourds est une des préoccupations majeures des stations de
traitements d’eau potable. Les métaux lourds sont des polluants généralement engendrés par
I’activité humaine et qui ont un fort impact toxicologique. Certains métaux sont des éléments
nutritifs essentiels comme le fer, d’autres connus comme étant toxiques comme le cadmium.

Au cours de ce chapitre, il nous a été possible de passer en revue les principales
caractéristiques du fer et du cadmium, leurs formes, leurs présences dans I’environnement et leurs
effets sur 1’étre humain. On a donné une idée sur la problématique de la pollution des eaux par le
fer et le cadmium en Algérie notamment les eaux potables.

Concernant le fer, c’est un élément essentiel pour le métabolisme humain. Cependant,
lorsque la concentration du fer ferreux dépasse en fait environ 0,3 mg/l, au contact de I’oxygeéne
de I’air celui-ci s’oxyde pour former des oxyhydroxydes insolubles de couleur rouille, ce qui
provoque des problémes d’ordre esthétique et organoleptique. En outre, ces précipités de fer sont
néfastes aux systemes de traitement et d’exploitation des eaux et présentent un risque potentiel de
colmatage des membranes dans les stations de traitement membranaire. De ce fait, la norme
Algérienne recommande une valeur de 0,3 mg/I.

Quant au cadmium, il pose un sérieux probléme pour I’environnement. Les eaux naturelles
contiennent, en général, moins d’un microgramme de cadmium par litre. Mais lorsque les teneurs
en cet élément deviennent élevées, son origine n’est plus géochimique et devient le fait d’une
contamination engendrée par les activités humaines. La toxicité du cadmium ne dépend pas
seulement de sa concentration mais de ses formes chimiques et son comportement dans les
différents compartiments de I’environnement (eau, air, sol). Elle peut engendrer de graves
maladies en raison de son effet chronique. Afin de réduire les effets néfastes du cadmium, la
Iégislation impose des teneurs limites en ce métal dans les eaux potables, dans les rejets industriels,
dans les boues d’épuration et dans les sols cultives.

Ce chapitre, nous a permis aussi de présenter les différentes techniques qui peuvent servir
a I’abattement des teneurs du fer et du cadmium dans les eaux. De nombreuses techniques de
dépollution ont été développées au cours de ces derniéres années. Tous les procédés décrits, soit
pour I’élimination du fer ou du cadmium, sont apparus comme ayant des efficacités variables et
dépendant de plusieurs parameétres réactionnels tels que le pH de I’eau, la concentration initiale du
polluant, la présence de la matiére organique, etc.

On assiste ces derniéres années a I’émergence de nouvelles techniques permettant
d’éliminer ou de recycler ces métaux. Elles restent encore a I’état d’étude en laboratoires mais

semblent toutefois prometteuses.
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CHAPITRE T :
PROCEDURE
X PERIMENTALE,

I.1. Introduction.
Le but principal de ce chapitre est de présenter globalement les modes opératoires suivis

lors de nos essais expérimentaux et au cours desquels il a été nécessaire de :

+ Déterminer les caractéristiques physico-chimiques des échantillons d’eaux utilisées comme
milieux de dilution des composés organiques et métalliques testés.

+ Réaliser la préparation des solutions méres des composés organiques et métalliques, des sels,
des adjuvants de floculation, et du coagulant.

+ Réaliser des essais de floculation pour différentes concentrations des composés organiques et
métalliques, et dans des milieux de dilution différents afin d’optimiser ce procédé.

1.2. Préparation des solutions.

1.2.1. Solutions des composés organiques et métalliques utilisés.

Nos essais ont été réalisés en solutions préparées par dissolution des composés organiques
et métalliques, dans différents milieux de dilution. Toute la verrerie est nettoyée soigneusement
avec un mélange sulfochromique, rincée a I’eau distillée puis séchée a I’étuve a 110°C. Il est a
remarquer essentiellement que lors de la coagulation-floculation, I’ajustement du pH par
I’introduction de solutions tampons a €été volontairement évité afin de ne pas provoquer des
réactions secondaires avec le coagulant. Des solutions d’acide chlorhydrique 0.1N ou de soude

0.1N ont été alors utilisées pour acidifier ou basifier le milieu.

1.2.1.1. L aniline.

L’aniline, connue également sous les noms de aminobenzene, phénylamine ou
benzéneamine, est un composé organique aromatique dérivée du benzéne, toxique pour I’homme
et I’environnement. L’aniline utilisée se présente sous forme d’une solution colorée dont les

caractéristiques sont les suivantes (tableau 31) :
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Tableau 31 : Caractéristiques est structure de I’aniline (INRS, 2022).

Masse molaire | Formule moléculaire | Densité | Pureté | Structure chimique
93,13 g/mole | CsHs-NH> 1,022 | 99 %. iz

1.2.1.2. Les substances humiques.

Les substances humiques utilisées pour les besoins de notre étude portent le nom de “ Natrium
huminate > (traduit par humate de sodium) ; produit commercialisé par JANSEN CHIMICA et qui
provient de I’extraction d’humus par de la lessive de soude. L analyse élémentaire des substances

humiques de type humate de sodium est présentée ci-dessous.

Tableau 32 : Analyse élémentaire de substances humiques
(Type humate de sodium) (Achour, 2001).

Composition chimique% C% H% N% |O% |Na%
Humate de sodium 51 6,50 |1,10 |35,30 |6,10

1.2.1.3. Le Cadmium.

La solution mére du cadmium est préparée a raison de 1 g/l de cadmium en faisant
dissoudre 1,631 g de chlorure de cadmium CdCIza 99 % de pureté (Produit ALDRICH) dans un

litre d’eau distillée ou d’eau minéralisée. Cette solution a été utilisée pour des dilutions successives
soit pour établir I’étalonnage de I’électrode spécifique au cadmium, soit pour la préparation des

solutions synthétiques de cadmium utilisées dans le cadre des essais.
1.2.1.4. Le Fer.

Pour préparer la solution mere du fer, nous avons utilisé le Chlorure Ferreux Tétrahydraté
(FeCl2 ,4H20) en poudre caractérisé par une masse moléculaire = 198.8121 g/mol et une densité
= 1,93. On a dilué 10 g du sel (FeClz ,4H20) dans un litre d’eau distillée. Cette solution a été

utilisée lors des essais en solutions synthétiques d’eau distillée ou d’eaux minéralisées.
1.2.2. Solution de coagulant.

Le coagulant utilisé est le sulfate d’aluminium Al>(S04)3,18H20. Une solution mére de 10
g/l est preparée réguliérement dans de I’eau distillée. Cette solution permet un ajout de faibles

quantités pour les doses voulues de coagulant.
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1.2.3. Solutions de sels minéraux.

Une grande partie du présent travail a été conduite d’abord en eau distillée puis enrichie a
des teneurs variables en sels. Concernant les sels minéraux, nous avons testé (CaClz, CaCOs,
MgClz, MgSO4, NaCl et NaxSO4) sous forme de solutions mére a 10 g/l pour chaque ion, et
(CaS04) sous forme d’une solution mére & 1 g/l pour faciliter la dissolution de ces sels dans I’eau
distillée.

1.2.4. Solutions d’oxydants.

La solution mere de permanganate de potassium a été préparée a partir de I’eau distillée
enrichie par 10 g/l de KMnQOs4. Avant utilisation cette solution est soumise a une agitation
magnétique, son titre exact en g/l est vérifié par la solution de thiosulfate de sodium (N/10).

Pour la chloration, on a utilisé une solution concentrée d’eau de javel (hypochlorite de
sodium) d’environ 49° chlorométriques qu’on dilue dans I’eau distillée. Avant utilisation, cette
solution est ramenée a pH = 7.5 a 8 par addition d’acide chlorhydrique concentré. Son titre exact
en g/l est réguliérement vérifié par la méthode iodométrique (Rodier et al., 2016). Les solutions
d’oxydants ont été conservées dans des flacons teintés, afin d’éviter I’effet de la lumiere.

1.2.5. Les adjuvants de floculation utilisés.

Dans notre étude, nous avons testé deux types de charbon actif, deux types de bentonite
bute, et une solution de chaux.
1.2.5.1. Charbon actif.

Ce sont deux charbons commercialisés, leurs principales caractéristiques sont présentées

dans le tableau 33.

Tableau 33 : Caractéristiques des charbons actifs testés (Ouakouak, 2017).

Charbon actif | Produit utilise | pH Granulométrie Surface spécifique (m?/g)
Grains (CAG) | DARCO, Acide | 0,3-0,5(mm) 550

produit Aldrich
Poudre (CAP) | Riedel —de Haen | --- 20 (nm) Mésoporeux | 658

1.2.5.2. Bentonite.

Les deux bentonites utilisées proviennent du gisement de Hammam Boughrara (Maghnia)
et de M’Zila (Mostaganem), en se basant sur les caractéristiques déterminées par le laboratoire des
analyses de la bentonite de I’unité de ENOF (Entreprise nationale des produits miniers non ferreux)

(ENOF, 2005). Ces caractéristiques sont resumées dans le tableau 34.
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Tableau 34 : Propriétés physico-chimiques des bentonites (Guergazi et al., 2013).

Type de Bentonite Surface Capacité d’échange | pH | Poids spécifique
spécifique (m?/g) | méqg/100 g (g/cm?®)

Bentonite de Maghnia 80 95 6,2 | 2,645

Bentonite de Mostaganem | 65 72 9,1 | 2,714

Les bentonites utilisées ont été introduites sous formes de poudre a des doses préalablement
pesées. On ce qui concerne la chaux ; une solution mere est préparée sous forme de lait de chaux

en faisant dissoudre 10 g de chaux dans un litre d’eau distillée.
1.2.5.3. La chaux.

La solution mére de chaux est préparée sous forme de lait de chaux en faisant dissoudre 10
g de chaux dans un litre d’eau distillée. Cette suspension doit étre constamment agitée afin d’éviter
toute décantation. L’agitation a été réalisée avec un agitateur magnétique (Fisher band 10 510). La

chaux utilisée durant le traitement était la chaux hydratée (Ca(OH).) a 95 % de pureté.

1.2.6. Milieux de dilution.

Au cours de nos manipulations, les milieux de dilution ont été dopés d’une certaine quantité
de composés organiques ou meétalliques testés. Ces solutions sont maintenues sous agitation
magnétique pendant une heure, et ce pour permettre la dissolution de ces composés et
I’homogénéisation de la solution. Cing milieux de dilution ont été utilisés :

+ L’eau distillée d’une conductivité de 3a5 pus/cmetunpH de6a 7.
+ Trois eaux commercialisées en bouteilles, I’eau de Lalla Khadidja et I’eau Ifri provenant des
collines de Kabylie et I’eau de Youkous provenant de la Wilaya de Tébessa.
+ Eau provenant d’un puits qui a une profondeur de 14 m a la ville de Bouhmama, Wilaya de
Khenchela.
+ Quatre eaux de forages,
Deux provenant de la ville de Biskra, la premiere (El Alia 1) c’est I’eau du forage du jardin
publique EI Alia, la deuxiéme (El Alia 2), c’est I’eau du forage de I’université.
Une de la région de Sidi Khelil (commune de Chetma).
La derniére eau provient de la région de Fontaine des gazelles (Commune El Outaya),
Wilaya de Biskra.
+ Deux eaux de surfaces provenant des barrages de Fontaine de gazelles et Foum EI-Gherza, de
la région de Biskra.
Les caractéristiques principales de chaque eau sont résumées dans le tableau 35. Quelques
essais ont été également réalisés sur des solutions préparées a partir d’eau distillée enrichie en sels
minéraux (CaClz, CaSO4, CaCOsz, MgClz, MgSO4, NaCl et Na2SOs).
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Tableau 35 : Principales caractéristiques physico-chimiques des eaux de dilution testées.

Eaux souterraines Eaux de surface (Barrages)

Eal Lalla Youkous | Ifri Fontaine des | Bouhmama | Sidi El Alia | El Alia | Fontaine de | Foum ElI-

Khedidja Gazelles Khelil |1 2 gazelles Gherza
Turbidité (NTU) - - - - - - - - 4.2 3.2
pH 8.06 7.95 7.87 7.7 7.40 7.65 7.59 7.3 7.62 7.25
Conductivité (us/cm) | 312 444 550 725 1099 1330 4660 4910 1157 1168
Minéralisation (mg/l) |240.10 |317.86 393.76 |519.1 833.64 1008.86 | 3534.81 | 3724.45 | 877.64 886
TH (°F) 26.2 36 48 50 97.2 86 180 208 88 112
TAC (°F) 11.2 13 21 22 24 18 35 21 9 8
Ca? (mg/l) 76.47 114 144 160 310.46 224 590 400 216 288
Mg?2* (mg/l) 17 18 28.8 24 47 72 78 259.2 |51.6 96
Na* (mg/l) 10 14 16 - 87.81 - 388.64 |- - -
Cl (mg/l) 39.05 53.25 60 70 95.85 135 1267.35|400 110 100
SO42 (mg/l) 14 24 42 93 266 580 800 1200 | 465 200
Fe?* (mg/) 0.06 0.06 - - 0.15 - 0.25 - 0.12 0.14
K* (mg/l) 0.00 6.6 2.5 2.8 1.6 3.7 6.6 8.8 22 12
Cd* (ng/l) <1 <1 <1 <1 <1 <1 <1 <1 4 19
NOs (mg/l) 1.772 10.189 |- - 11.075 - 21.707 |- - -
PO%4 (mg/l) 0.34 0.16 - - 0.2 - 0.28 - - -
NHs-H (mg/l) 0.17 0.16 - - 0.11 - 0.16 - - -
Mn?* (mg/l) 0.3 0.2 - - 0.3 - 0.3 - - -
M.O aromatiques :
Absorbance & 254 nm | ) ) ) ) ) ) ) 0.084 0.057
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1.3. Techniques analytiques.
1.3.1. Spectrophotométrie.

Les composés organiques sont doses en spectrophotométrie par mesure de I’absorbance
réalisée sur un appareil UV-visible Jenway 6405 UV/Vis, le trajet optique étant de 1 cm avec des
cuves en quartz. Les concentrations résiduelles des composés organiques sont déterminées a partir
des courbes d’étalonnage qui sont établies pour chaque série d’essai. Les longueurs d’ondes sont
de 254 nm et 280 nm respectivement pour les substances humiques et I’aniline. Les figures 19 et
20 representent les courbes d’étalonnage des composés en question dans de I’eau distillée et les

milieux minéralisés.

1,2 1,2
A ’
. E. Lalla khadidia . A E.Youkous
0,8 0,8
0,6 0,6

y =0,0199x y = 0,0194x + 0,0054
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lo,2 0,2
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0 g/ 0
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y = 0,0198x + 0,0045 y =0,0191x

0.4 R? = 0,9996 04 R? = 0,9995
0,2 0,2
Cmg/I C mg/l
0 0
0 10 20 30 40 50 60 0 10 20 30 40 50 60
1
A .
E. Distillée

0,8
0,6

y = 0,0187x

R2=0,
oA 0,9998
0,2
C mg/l
0 g/
0 10 20 30 40 50 60

Figure 19 : Courbes d’étalonnage des substances humiques dans des milieux

de minéralisations différentes.
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Figure 20 : Courbes d’étalonnage de I’aniline dans des milieux de minéralisations différentes.
1.3.2. Dosage du cadmium.

Pour le dosage du cadmium, différentes techniques ont prouveé leur efficacité telles que la
polarographie, la chromatographie, la meéthode colorimétrique ainsi que la spectrométrie
d’absorption atomique (limite de détection de 0,001 a 0,2 pg/l) (Rodier et al, 2016 ; LCPE, 1994).
Cependant, la méthode potentiométrique utilisée pour la détermination de la teneur en cadmium
au cours de nos essais, semble intéressante et peut se substituer aux techniques précitées.
L utilisation des électrodes spécifiques n’a cessé de croitre depuis les premieres publications de
Frank et Ross en 1966 (Ali-Mokhnache et Messadi, 1992). L électrode utilisée est congue pour
détecter et déterminer les ions cadmium (Cd?*) de solutions aqueuses et peut étre utilisée en
laboratoire ou sur terrain. Durant nos essais, la détermination des teneurs en cadmium a nécessité
I’utilisation de I’appareillage suivant :

4 Electrode de référence au chlorure d’argent (ELIT 001 AgClI 56113).

Electrode spécifique aux ions cadmium (Elit 8241 Cd?* 55670).
Agitateur magnétique de type Fisher Band 10510.
pH-metre potentiométre (Elit 202 ISE).

= = + ¥

Un support complet d’électrodes.

La méthode potentiometrique utilisée lors de dosage du cadmium nécessite tout d’abord

d’établir un étalonnage de I’electrode spécifique. Pour ce faire, nous avons mesuré le potentiel (lu
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sur le pH-métre potentiométre) pour les solutions étalons (de 0,004 & 50 mg/l) en Cd?*). Il est
impose de répéter cette opération avant chaque série d’essais. Nous présentons, a titre d’exemple
une droite d’étalonnage (figure 21).
En utilisant la méthode des moindres carres, la droite obtenue a pour équation :

E(mV)=11,777 Ln C-191,33
E : potentiel (mV).
C : concentration du cadmium (mg/l).

Avec un coefficient de corrélation R? = 0,9905. Cette droite est représentée par la figure 21.

-300
E (mV)
-250 ®
-200
Figure 21 : Courbe d’étalonnage de
-150 y=11,777In(x) - 191,33
I’électrode du cadmium, R? = 0,9905
-100
-50
LnC
0
100 10 1 0,1 0,01 0,001

1.3.3. Dosage du fer.

Le dosage du fer a été effectué en utilisant la méthode colorimétrique par I’intermédiaire
d’un photomeétre de type "PALINTEST PHOTOMETER 5000".

1.3.4. Dosage des parameétres physico-chimiques des eaux.

+ Le pH est mesuré par un pH-metre digital. L étalonnage est effectué avant chaque essai avec
des solutions tampons 4, 7, et 9.

+ Laturbidité : mesurée par la méthode néphélémetrique a I’aide d’un turbidimetre "HACH".

+ Le titre hydrotimétrique TH et le titre alcalimétrique complet TAC, sont déterminés
respectivement par complexométrie a L’EDTA et par acidimétrie (Rodier et al., 2016).

+ La conductivité est mesurée en utilisant un conductimétre électrique de type LF90.

+ Le dosage de Mg*?, Fe?*, Mn?*, K*, POs>, SO42, et NOs a été effectué par un photométre du
type " PALINTEST photometer 5000”.

+ Le dosage des chlorures a été effectué par la méthode de Mohr.

+ Le dosage de I’aluminium résiduel a été effectué par un photomeétre du type "HANNA C 100
multiparameter ion specific meter”.
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1.4. Description des essais.
1.4.1. Description des essais de floculation "JAR-TEST".

Le jar test est une méthode traditionnelle considérée comme étant un moyen d’étude et de
controle, et qui permet d’évaluer I’influence des parameétres opératoires sur le processus de
coagulation-floculation. Le materiel d’essai est constitué par un floculateur a 6 agitateurs
(floculateur Fisher 1198) avec une vitesse de rotation individuelle variant entre 0 et 200 tr /min.
Cet appareil permet d’agiter simultanément le liquide contenu dans une série de béchers remplis
chacun de 500 ml d’eau. Les conditions d’agitation pour lesquels nous avons opté sont le résultat

d’une étude antérieure faite dans le méme laboratoire. Ces conditions sont :

+ 2 minutes d’agitation rapide avec une vitesse égale a 200 tours / min.
+ 30 minutes d’agitation lente avec une vitesse égale a 60 tours / min.,

+ 30 mins de décantation apres laquelle le surnageant est récupéré pour étre filtré sous vide
sur membrane OSMONICS INC de porosité 0,45 um.

Apres décantation, I’analyse des échantillons clarifiés prélevés permettent de déterminer

les rendements de I’élimination des composés organiques et métalliques par la relation suivante :

R%=( ‘%)Xl‘"’ ol :

Co: Concentration initiale du composé a éliminer (mg/l).
Cs: Concentration finale du composé a éliminer (mg/l).

1.4.2. Description des essais de la combinaison de la floculation avec des procédés physico-

chimiques.
1.4.2.1. Effet des adjuvants de la floculation sur les rendements d’élimination.

Dans le but d’améliorer les rendements d’élimination des composés organiques et
métalliques étudiés par la coagulation-floculation au sulfate d’aluminium, nous avons testé
différents adjuvants de floculation tels que la chaux, deux types de charbon actif, la bentonite de
Mostaganem et la bentonite de Maghnia. Les essais de coagulation-floculation sont effectués selon
les conditions conventionnelles de Jar-test dans des milieux agqueux enrichis en composés
organiques et métalliques testés. Ces adjuvants sont introduits durant I’étape de I’agitation rapide

avant et apres I’ajout du coagulant ainsi que pendant I’agitation lente.
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1.5. Conclusion.

Ce chapitre a eu pour objectif de présenter les méthodes expérimentales et les étapes suivies
au cours de I’étude en laboratoire. Nous avons d’abord décrit la préparation des solutions
nécessaire a nos essais. Nous avons pu également montrer les conditions expérimentales adoptées
pour la technique de jar-test par laquelle il a été procédé aux essais de coagulation-floculation des
composés organiques et métalliques étudiées ; ensuite, nous avons présenté les techniques
analytiques permettant de juger I’efficacité de la coagulation-floculation et I’influence de la
minéralisation sur elle. Les résultats et leurs interprétations sont présentés dans les chapitres

suivants.
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CHAPITRE IT :
INCIDENCE DE LA
FLOCULATION SUR
L'ELIMINATION DE
L"ANILINE.
COMPARAISON AVEC
LES SUBSTANCES
HUMIQUES.

11.1. Introduction.

Le présent chapitre a pour but d’étudier I’influence de la coagulation-floculation par le
sulfate d’aluminium dans des milieux de minéralisation variable sur les rendements d’élimination
de I’aniline. Une comparaison des résultats obtenus avec les rendements d’élimination des
substances humiques (SH) a été faite. Différents parameétres réactionnels (pH de coagulation,
concentration des composés organiques, dose de coagulant) seront étudiés au cours des essais de
floculation realisés en eau distillée. Quelques essais seront également consacrés a la floculation de
I’aniline dans des eaux naturellement minéralisées. L’effet de la combinaison du sulfate

d’aluminium avec des adjuvants de floculation sur les concentrations des deux composés

108



Denxitme partie.  Chapitve Il : incidence de la foculation sur LAimination de Laniline. Comparaison avec les St.

organiques sera aussi étudié. Les résultats obtenus pourront faire I’objet d’une discussion

concernant les mécanismes réactionnels possibles.

11.2. Résultats et discussion des essais en solutions synthétiques d’eau distillée.
11.2.1. Influence de la dose de coagulant.

Au cours de cette étape, nous avons tenté de coaguler selon la technique de Jar-Test des
solutions d’eau distillée contenant une concentration fixe d’aniline ou de SH avec des doses
croissantes de sulfate d’aluminium dans le but de chercher la dose optimale de coagulant qui

correspond au meilleur rendement.

Dans le cas de I’aniline (figure 22), nous pouvons constater que plus la dose de coagulant
augmente et plus le pourcentage d’élimination devient important, jusqu’a une valeur optimale de

coagulant, a partir de laquelle le rendement reste constant.

Pour les SH, les résultats obtenus (figure 22) permettent de remarquer que dans ce cas, les
pourcentages d’abattement augmentent et se stabilisent aprés une certaine dose optimale de

coagulant, dont la valeur est tres faible par rapport au cas précédent.

80

R%
. 70
Figure 22 : Influence de la dose de 60
coagulant sur I’élimination de 50

I’aniline et des SH en eau distillée, 40

. 30 SH
[Aniline] = [SH] =5 mg/I. . —— Aniline
10
Cmg/l
0@
0 10 20 30 40 50 60

La stabilité des rendements d’élimination de I’aniline apres la dose optimale, est due
probablement aux mécanismes de coagulation prédominants, qui seraient essentiellement des
mécanismes de surface, représentés par une complexation avec les espéces hydrolysées
cationiques ou anioniques de I’aluminium aboutissant a des formes organoaluminiques solubles
ou insolubles selon le pH des solutions (Rezeg et Achour, 2009). Les faibles rendements
d’élimination de I’aniline observés par rapport aux rendements d’élimination des substances
humiques, peuvent étre expliqués probablement par la nature du composé étudié, a savoir son état
dissous ainsi que sa faible masse moléculaire et dimensions. Dans notre cas, la présence de la
fonction amine et les faibles taux d’élimination de ce composé — par rapport aux SH - peuvent
nous inciter a penser que les structures —NH> sont peu affectés par la floculation (Hecini et al.,

2017), tout au moins dans nos conditions expérimentales.
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11.2.2. Influence du pH sur la floculation.

Cette phase de I’étude a pour but d’apprécier I’influence du pH sur I’élimination de
I’aniline (5 mg/l) en eau distillée. L étude du parametre pH s’avére importante du fait qu’il
conditionne d’une part la dissociation des groupements fonctionnels existant dans la structure des
composes organiques et d’autre part la spéciation du coagulant (forme solubles ou insolubles,
chargées ou neutres) (Hecini et Achour, 2010). La dose de sulfate d’aluminium introduite
correspond a la dose optimale déja déterminée au cours de I’étape précédente. L’ajustement du pH
(de 2 a 9) a eté realisé durant la phase d’agitation rapide. La figure 23 récapitule les résultats

obtenus et présente I’évolution du rendement d’élimination en fonction du pH initial des solutions.

95 -

85 —&— Aniline
Figure 23 : Influence du pH sur les 75 —8— SH
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rendements d’élimination de I’aniline et s
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Nous pouvons observer que I’optimum de I’élimination de I’aniline correspond a des pH
tres acides. 1l faut remarquer qu’a pH optimal, I’amélioration des rendements est appréciable.
Ainsi, la valeur du rendement optimal passe de 50,41% a pH non ajusté a 87,2 % apH =2. A pH
inférieur & 4,5, I’ion AI** prédomine et il devient la seule forme d’aluminium existante & pH plus
bas (pH inférieur a 3) (Desjardins, 1999). A ces conditions particuliéres le mécanise d’élimination
prédominant serait une neutralisation par compression de la double couche. Cela va nous permettre
de supposer que ce mécanisme est plus efficace pour éliminer I’aniline par rapport aux autres

mécanismes.

Dans le cas des SH, La figure 23 montre que leur élimination est meilleure a pH acide et
notamment pour des pH compris entre (5,0 et 5,64). Ces valeurs du pH optimal que nous avons
obtenues confirment les résultats cités dans la bibliographie (Huang et Shiu, 1996 ; Rezeg, 2010 ;
Hacini, 2016). A ces pH les réactions mises en jeu sont probablement nombreux comptes tenus
de la presence simultanée de plusieurs especes hydrolysées d’aluminium (solubles et insolubles)
et de la forme dissociée des SH a ce pH voisin de 5. Toutefois, les especes cationiques de
I’aluminium sont prépondérantes et une des réactions possibles est la formation de composés

hydroxo-aluminiques solubles. Bien que minimes, d’autres réactions peuvent compétitivement
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apparaitre a ce pH, notamment avec les flocs constitués par un mélange de Al(OH)s; amorphe
et d’espéces chargées telles que AI(OH)?* et AI(OH).;* (Wais-Mossa et Mazet, 1991). Un

échange de ligand a la surface des flocs peut avoir lieu (Greenland, 1971).

A des pH neutres ou basiques, I’élimination des SH en eau distillée est beaucoup moins
efficace qu’a pH =5 a 6. Elle s’expliquerait par une complexation compétitive des OH™ du milieu

avec I’aluminium (Van Benschoten et Edzward, 1990).
11.2.3. Influence de la concentration initiale.

Pour apprécier I’effet d’une variation de la concentration initiale, nous avons tenté
d’examiner la floculation de concentrations croissantes de I’aniline et de SH. Les concentrations
initiales choisies sont de 2, 5, 8 et 10 mg/l. La floculation de ces solutions par le sulfate

d’aluminium nous a permis d’obtenir les résultats illustrés par les figures 24 et 25.
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Figure 24 : Rendements d’élimination de I’aniline en différentes concentrations et en

fonction de la dose de coagulant.

Dans le cas de I’aniline, nous pouvons constater que plus la dose de coagulant augmente et
plus le pourcentage d’élimination devient important. En fait, au pH de I’eau distillée, I’hydrolyse
du sulfate d’aluminium peut mener non seulement a des espéces cationiques de I’aluminium mais
aussi a la formation de AI(OH)s, qui pourrait adsorber ces composés organiques. Ceci peut
expliquer I’amélioration des rendements d’élimination de I’aniline lorsque sa teneur diminue.
Cependant, les composés organiques a faibles masses moléculaires et dissous sont généralement
faiblement éliminés quelles que soient la dose de coagulant et la concentration initiale du composé.

C’est en particulier le cas de la plupart des composés phénoliques (Achour et Guesbaya, 2005).

Pour les SH (figure 25), nous pouvons constater que les pourcentages d’abattement
augmentent et se stabilisent apres une certaine dose optimale de coagulant. Par ailleurs, Nous

avons pu aussi vérifier que la dose optimale de coagulant semble suivre une loi linéaire : Y = 2X
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(C’est-a-dire : 2 mg de Al2(S04)3,18H20 / 1 mg de SH) en fonction de la concentration initiale des
SH, notamment dans la gamme testée et en eau distillée.
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A partir des résultats de floculation des deux composés, nous avons pu constater que le
pourcentage d’élimination et la dose de coagulant dépendent largement de la nature des composés
organiques. Ainsi les composés ayant les masses moléculaires les plus élevées et la structure
chimique la plus complexe (présence de plusieurs fonctions carboxyles et hydroxyles) sont mieux

abattus avec des taux de traitement moins importants.

11.3. Influence de la minéralisation des eaux sur la floculation de I’aniline et les SH.

11.3.1. Influence de sels minéraux spécifiques sur la floculation de I’aniline et les SH.

Cette phase d’étude a pour but de tester I’effet de divers sels minéraux (CaClz, CaSOs,
CaCOs, MgCl,, MgSO4, NaCl et NazSOas), pris individuellement, sur I’élimination des deux
COmpOosés organiques.

Les figures 26 et 27 permettent de visualiser les effets variables des sels minéraux testés sur

I’élimination des SH et de I’aniline.

+ Les ions calcium et magnesium introduits entrainent une faible amélioration du rendement
d’élimination de I’aniline et une amélioration progressive du rendement d’élimination des SH.
Une amélioration qui commence a diminuer pour les fortes teneurs en sels dans les deux cas.
Pour d’expliquer cette diminution, on peut suggérer que I’effet inhibiteur des anions (CI- et
SO42) prend de I’importance, ce qui va se traduire par une diminution du potentiel Zéta et un
déplacement du point isoélectrique.

+ Dans le cas des SH, on peut suggérer qu’une compétition entre les ions CI- et SO42 et les SH
intervient lors du melange. Ainsi, avec les sulfates, la réaction suivante peut se
produire (Achour, 2001) :  [Mex (OH)y]*™ + SO4 = [Mex (OH)y-1 SO4™D*] + OH",

+ L’ajout du CaCOsznous a permis de visualiser I’effet inhibiteur des carbonates sur I’élimination
de I’aniline et des SH.

+ Dans le cas du sodium I’effet inhibiteur des anions (CI- et SO472) pourrait &tre prépondérant par

rapport a I’amélioration qui pourrait apporter un cation tel le sodium dans le cas des deux
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composés organiques. Nous pouvons observer ainsi un effet promoteur des cations testés dans

cet ordre : Ca*?>Mg*? > Na*?.

+ Les anions testés ont un effet inhibiteur qui varie selon I’ordre : CO32 > SO42 > CI,
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Figure 26 : Influence de la teneur en sels minéraux sur I’élimination de I’aniline en eau
distillée, [Aniline] = 5 mg/l, [Al2(SO4)3] = 50 mg/I.

Les résultats concordent avec les travaux déja réalisés au laboratoire (Guesbaya et
Achour, 1998 ; Rezeg et Achour, 2009 ; Hecini et Achour, 2010 ; Bacha, 2017), et avec les
recherches de certains auteurs (Bernhardt et al., 1985 ; Wais-Mossa et Mazet, 1991), et qui se
sont surtout intéresse a I’effet bénéfique des ions calcium.

Concernant les mécanismes qui peuvent intervenir lors de la floculation de I’aniline et des SH, en

présence des sels, nous pouvons suggérer qu’il y a :

4+ Adsorption des cations, notamment le calcium sur les flocs d’hydroxyde ce qui aboutit a la
création de nouveaux sites d’adsorption : [Mex (OH),]™ + Ca*? =» [Mex (OH)y.1 OCa] + H".

4+ Formation de complexes (calcium — matieres organiques) insolubles.

Il est a noter que pour les SH, un autre mécanisme pourrait intervenir, il s’agit de : I’effet
de pontage des ions Ca*? entre les formes anioniques des SH (pKa = 4.2 et 8.2) et les espéces

chargées négativement du coagulant.
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En revanche, I’addition des anions sulfates et carbonates conduisent a un abaissement de la charge

de surface des hydroxydes métalliques (Letterman et al., 1979 ; Achour, 2001).
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Figure 27 : Influence de la teneur en sels minéraux sur I’élimination des SH en eau distillée,
[SH] = 5 mg/l, [Al2(SO4)3] = 10 mg/I.

La variation du pH (figure 28) dans le cas de I’aniline confirme le faible effet des sels sur les

rendements d’élimination. La présence de CaCl, et en particulier de Ca?* améliore légérement

I’élimination de I’aniline quel que soit le pH de coagulation. Les résultats confirment aussi que la

présence des carbonates, entraine une dégradation du rendement d’élimination de I’aniline.

En ce qui concerne I’effet du pH sur les rendements d’élimination des SH en présence de sels,

I’analyse de la figure 29 indique que la présence des sels a :

4 Basculé le pH optimal vers un pH presque neutre.

4+ Amélioré les rendements d’élimination, et a élargi la gamme optimale du pH dans les deux
sens (vers les pH acides et basiques).

4+ Apart le cas de I’ajout du CaCOs, On peut remarquer une faible variation des rendements en

fonction du pH, par rapport aux rendements enregistrés en absence des sels.
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Figure 28 : Influence du pH sur I’élimination de I’aniline en présence de sels minéraux en eau
distillée, [Aniline] =5 mg/l, [Al2(SO4)3] = 50 mg/I.
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Figure 29 : Influence du pH sur I’élimination des SH en présence de sels minéraux en eau
distillée, [SH] = 5 mg/l, [Al2(SOa4)3] = 10 mg/I.
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Les travaux réalisés au sein du laboratoire de traitement des eaux du département
d’hydraulique de I’université de Biskra (Guesbaya et Achour, 1998 ; Khellili et Mellaoui,
2000 ; Rezeg et Achour, 2009 ; Hecini et Achour, 2010 ; Bacha, 2017), et la synthese des
travaux de Mazet et al. (Mazet et al, 1992), Angbo (Angbo, 1989), et Lefebvre (Lefebvre,
1990), nous ont permis de déduire trois hypotheses proposées pour confirmer I’effet bénéfique de
ces ions -surtout le Ca®*et Mg?*- sur les rendements d’éliminations enregistrées malgré la variation
dupH:

+ Formation de complexes Cations-SH, insolubles.

+ Adsorption préalable des ions Ca?*, Mg?*, et Na* sur les flocs d’hydroxyde avant qu’il y’ait
adsorption des SH, d’ou la création de nouveaux sites d’adsorption c’est-a-dire que la charge
positive des complexes métalliques formés augmente lorsque la teneur en Ca?*, Mg?*, et Na*
croit. Ceci a été mis en évidence en particulier par des études de variation de potentiel Zéta.
Ainsi plus le potentiel est positif et plus il y’a élimination des SH (Wais-Mossa et Mazet,
1991 ; Angbo, 1989).

+ Effet de pontage des ions Ca®* et Mg?* entre les formes anioniques des SH et les espéces
chargées négativement du coagulant (Jekel, 1986).

Par ailleurs, I’effet inhibiteur des sulfates et des carbonates (et plus au moins les chlorures),
peut étre expliqué par I’adsorption de ces anions sur les hydroxydes métalliques en abaissant ainsi,
la charge de surface ou méme a la limite la faire changer de signe. L’addition de ces anions se
traduit aussi par une baisse importante du potentiel Zéta. Une compétition entre ces ions négatifs
et les SH négatives intervient lors du mélange.

11.3.2. Elimination de I’aniline et des SH en eaux minéralisées.

Le but de cette étape est d’évaluer les pourcentages d’élimination de I’aniline et des SH
par floculation d’eaux minéralisées. Les essais de floculation réalisés sur les différents types

d’eaux minéralisées testées nous ont permis d’aboutir aux résultats illustrés sur la figure 30.
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Figure 30 : Rendements d’élimination de I’aniline et des SH en fonction de la dose de
coagulant en eaux minéralisées, [SH] = 5 mg/l, [Aniline] = 5 mg/I.
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Pour I’aniline, et a partir des courbes englobees dans la figure 30 nous pouvons remarquer
que contrairement aux SH, I’aniline est faiblement abattue par floculation et qu’il n’y a pas une
variation notable du rendement en fonction de la dose de coagulant. Il est & noter qu’une meilleure
élimination est obtenue avec I’eau de Youkous qu’avec les deux autres eaux. En effet une dose de

150 mg/I de sulfate d’aluminium induit 43,51 % d’abattement de I’aniline.

Nous pouvons lier la faible élimination de I’aniline aux pH des essais (7 + 8). Ceci pourrait
expliquer aussi le fait que le rendement s’améliore pour les fortes doses de coagulant (évolution
du pH vers la gamme acide). On observe aussi une certaine variation des rendements et ce en
fonction des caractéristiques physico-chimiques des eaux mettant en évidence surtout la

contribution de la minéralisation globale notamment le calcium sur I’élimination.

Toutefois, I’influence reste tres limitée et ce probablement a cause de I’intervention d’ions

inhibiteurs tels que : les chlorures, les sulfates et les carbonates.

Dans le cas des SH, nous pouvons affirmer que les SH sont bien éliminées par le sulfate
d’aluminium quel que soit le milieu de dilution des SH. Les pourcentages d’élimination varient
d’une eau a I’autre selon I’ordre suivant : E. Bouhmama>E. Youkous>E. Lalla kh>E. El Alia 1.
En ce qui concerne la dose optimale de coagulant, chaque eau a sa dose optimale a partir de
laguelle le rendement se stabilise. Concernant I’aluminium résiduel, les plus faibles concentrations
correspondent a I’optimum de I’élimination et semblent conformes aux normes (<0.2 mg/l). Le

tableau 36 récapitule les résultats optima de ces essais.

Tableau 36 : Les rendements d’élimination des SH, les doses optimales de coagulant et

I’aluminium résiduel pour différents milieux de dilution, [SH] =5 mg/I.

Eaux Dose optimale (mg/l) |R% optimal | Al résiduel (mg/l)
El Alial 35 81,63 0,03
Lalla Khadidja 25 94,00 0,07
Youkous 25 95,20 0,08
Bouhmama 15 95,46 0,09

En se référant aux caractéristiques des eaux étudiées (Cf. tableau 35, p 102), il semble
que la variation du rendement ne depend pas d’un seul paramétre, minéralisation totale ou TH. En
effet, si on avait tenu compte seulement de la minéralisation totale, ou du TH un meilleur
rendement aurait été obtenu pour I’eau de EI Alia 1 (TH =180°F, minéralisation totale = 3534,8

mg/l). Or, nous avons pu constater que les trois autres eaux ayant des TH et des conductivités plus
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faibles, avaient été mieux coagulées. Ceci nous a permis de supposer I’influence de plusieurs

parametres minéraux d’une fagon simultanee.

Cela peut étre justifié par les résultats d’autres études récentes qui ont montré que certains
éléments minéraux ont un effet inhibiteur lors de la coagulation-floculation des substances
humiques tels que les sulfates et les chlorures (Achour, 2001), (Rezeg, 2010), (Hacini, 2016).
D’autres ont un effet promoteur tels que les éléments participant a la dureté totale, et en particulier
le calcium (Jekel, 1986 ; Wais-Mossa et Mazet, 1991 ; Letterman et Vanerbrook, 1983). Ce
dernier représente 37,24% de la minéralisation totale de I’eau de Bouhmama, 35,86% pour I’eau
de Youkous, 34,23% pour I’eau de Lalla Khadidja, tandis qu’il ne représente que 16,7% de la
minéralisation totale de I’eau de El Alia 1. Le faible rendement de cette derniére eau par rapport
aux autres eaux est dd aussi a la présence excessive des éléments inhibiteurs (les chlorures =
35,85%, les sulfates = 22,63%). C’est cette hypothése méme qui permet d’expliquer le fait qu’a
rendement égal, le taux de coagulant diminue au fur et a mesure que le pourcentage d’éléments

participant a la dureté totale augmente (Guesbaya et Achour, 1998).

11.3.3. Elimination de I’aniline et des SH en eau de surface.

Nous nous sommes intéressés a la fin de notre étude a observer I’incidence de la
coagulation sur I’abattement des composes organiques directement en eau de surface. Nous avons
mené nos essais d’abord en eau brute puis en eau brute dopée en composés organiques.
11.3.3.1. Caractéristiques physico-chimiques de I’eau de barrage Foum El-Gherza.

Les caractéristiques physico-chimiques des eaux du barrage, que nous avons déterminé
sont présentées dans le tableau 35. Les valeurs des paramétres de ce dernier indiquent une qualité
moyenne de cette eau de surface avec des teneurs assez importantes en éléments minéraux et
notamment la dureté. Par contre, les chlorures et les sulfates sont & des concentrations moyennes
(par rapport aux eaux souterraines de la région).

La concentration des substances humiques en eau du barrage est déduite de la corrélation que nous

avons réalisée (tableau 37 et figure 31), elle est de I’ordre de 8,67 mg/I.

Tableau 37 : Etalonnage des substances humiques en eau de barrage Foum EI-Gherza.

C(mg/l) | 05 1 3 5 7 10 15 20
Absorbance| 0,151 | 0,158 | 0,197 | 0,217 | 0,223 | 0,310 | 0,388 | 0,466
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11.3.3.2. Essai de jar-Test sur I’eau brute.

Les résultats des essais de coagulation par des doses croissantes de sulfate d’aluminium de
I’eau brute du barrage Foum EI-Gherza sont résumes sur la figure 32.
Nous pouvons remarquer essentiellement que les doses optimales de coagulant correspondant a
I’élimination de la turbidité et I’abattement de la charge organique coincident. Ceci impliquerait

que la matiere organique se trouve en partie sous forme colloidale.

Concernant le mécanisme prédominant intervenant et suite aux valeurs de pH, il s’agirait
du phénomene d’adsorption sur les flocs AI(OH)s. Aprés la dose de 30 mg/l de coagulant on assiste

également a un phénomene de restabilisation des colloides.
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Figure 32 : Essai de jar-test de I’eau de
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11.3.3.3. Essai de Jar-Test sur I’eau de barrage dopée en composés organiques.

L étude est poursuivie mais en dopant cette fois-ci I’eau de barrage par 10 mg/l d’aniline
ou de SH. Les resultats obtenus pour les deux composés organiques testés (figures 33 et 34)
montrent, comme dans le cas des eaux minéralisées une faible élimination de I’aniline par rapport
aux substances humiques. La présence d’une charge organique initiale pourrait en particulier géner

I’élimination de I’aniline par le sulfate d’aluminium.
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Figure 33 : Essais de jar-test de I’eau du Figure 34 : Essais de jar-test de I’eau du
barrage Foum EI-Gherza dopée en aniline barrage Foum EI-Gherza dopée en SH
[aniline] = 10 mg/I. [SH] = 10 mg/I.

Nous constatons que la dose optimale pour I’élimination de la turbidité est de 30 mg/l que
ce soit pour I’aniline ou les substances humiques. Par contre, la charge organique nécessite un taux
de traitement plus important. Par ailleurs, signalons qu’il n’y a pas de restabilisation de la fraction
colloidale. Ceci provient du fait que les composés organiques testés sont en majorité a I’état
dissous.

11.4. Effet de la combinaison du sulfate d’aluminium avec des adjuvants de floculation sur
I’élimination de I’aniline et les SH.

11.4.1. La bentonite.

11.4.1.1. Effet de I’ajout de la bentonite & I’étape de floculation sur I’élimination de I’aniline

en eau distillée.

Les figures 35 et 36 présentent les résultats des essais de I’utilisation de la bentonite comme
adjuvants de floculation. Pour ce faire, nous avons adopté deux bentonites, qui proviennent des
gisements de Hammam Boughrara (Maghnia) et de M’Zila (Mostaganem). En se basant sur les
caractéristiques déterminées par le laboratoire des analyses de la bentonite de I’unité de ENOF,
(ENOF, 2005). Les deux figures montrent clairement que I’utilisation de la bentonite de Maghnia
améliore les rendements d’élimination de I’aniline. En effet, I’utilisation de la bentonite de
Maghnia éléve le rendement d’élimination de 50,41 % (son bentonite) a un rendement de 83,60
%, soit une amélioration de 33,19 %, pour une dose de bentonite = 200 mg/I. En ce qui concerne
la bentonite de Mostaganem, aucun changement significatif n’a été observer ; juste une faible
amélioration de 2.05 % pour les faibles doses de bentonite ; puis une détérioration massive des

rendements.
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Figure 35 : Effet de I’ajout de la bentonite a
I’étape de floculation sur I’élimination de

I’aniline en eau distillée, [Aniline] =5 mg/l,

Figure 36 : Effet de I’ajout de la bentonite a
I’étape de floculation sur I’élimination de

I’aniline en eau distillée, [Aniline] =5 mg/l,

[Al2(SO4)s] = 50 mg/l. [Al2(SO4)s] = 50 mg/.

Pour expliquer cette grande différence de rendement entre les deux bentonites, nous devons
revenir aux caractéristiques des deux bentonites, surtout leurs pH et surface spécifique. Le pH
basique de la bentonite de Mostaganem (pH = 9,1) peut influencer fortement les mécanismes de
coagulation-floculation en changeant les formes du coagulant vers des formes moins efficaces ;
son oublier que les pH acides présentent le milieu favorable pour I’élimination de I’aniline selon,
nos résultats déja présentés (Cf. figure 24, p 112). En ce qui concerne la surface spécifique, celle
de la bentonite de Maghnia dépasse celle de la bentonite de Mostaganem avec un pourcentage de
18.75 % ; ce qui peut aussi expliquer cette grande différence de rendement entre les deux
bentonites.

Dans le cas des SH et selon les résultats (les figures 39 et 40), montrent que, I’ajout de la
bentonite n’améliore que peu les rendements d’élimination et juste pour les faibles doses de
bentonite (< 7 mg/l), aprés cette dose les deux bentonites inhibent I’élimination des SH. Cela peut-
étre justifier par la difficulté que trouve les SH pour pénétrer a I’intérieur des feuillets des deux
bentonites a cause de leur taille et ne leur permet de s’adsorber que grace a des phénomenes de

pontages favorises par certains éléments minéraux tels que le calcium (Guesbaya, 1998).
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Figure 37 : Effet de I’ajout de la bentonite & | Figure 38 : Effet de I’ajout de la bentonite &
I’étape de floculation sur I’élimination des SH | I’étape de floculation sur I’élimination des
en eau distillée, [SH] = 5 mg/I, SH en eau distillée, [SH] =5 mgl/l,
[Al2(SO4)3] = 10 mg/l. [Al2(SO4)3] = 10 mg/l.

11.4.1.2. Effet de I’ajout de la bentonite avec le coagulant sur I’élimination de I’aniline en eau
distillée.

Les figures 41 et 42 présentent les résultats de la comparaison entre I’ajout de la bentonite
avec le coagulant (au début de la coagulation), et au cours de I’étape de floculation des deux
COmpOosés organiques.

Les deux graphes montrent clairement que I’ajout de la bentonite avec le coagulant
détériore les rendements d’élimination, contrairement a son ajout a I’étape de floculation, ou la
bentonite conserve son pouvoir adsorbant et permet un abattement optimal de la matiére organique
(Guesbaya et Achour, 2003).
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Cela peut étre justifié aussi, par le fait que le coagulant considére la bentonite ajoutée comme
étant une quantité de MES, qui doit étre déstabilisée, ce qui demande une quantité supplémentaire
de coagulant. A I’absence de cette quantité supplémentaire, les rendements d’élimination de
I’aniline et des SH baissent, avec I’augmentation des quantités de bentonite ajoutés.
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11.4.2. Le Charbon actif.
11.4.2.1. Effet de I’ajout du charbon actif en poudre et en grains a I’étape de floculation sur
I’élimination d’aniline et des SH en eau distillée.

Au cours de cette étape de I’étude, les essais de coagulation-floculation sont conduits sur une
solution synthétique contenant une concentration constante d’aniline ou de SH en eau distillée.
Des doses croissantes de charbon actif en poudre ou en grains sont introduites dans les différents
béchers. Le charbon actif est connu comme I’un des meilleurs adsorbants dans le monde du
traitement des eaux. Il présente une trés grande porosité et une surface spécifique importante de
I’ordre de 500 41500 m? par gramme de charbon. Ces qualités conférent au charbon actif un grand
pouvoir d’adsorption (Kheliel, 2018).

Les figures 43 et 44 montrent que I’utilisation du charbon actif en poudre (CAP) améliore d’une
maniere significative les rendements d’élimination de I’aniline et des SH méme a des faibles doses.
A fortes doses, on a remarqué I’élimination totale de I’aniline (figure 43). L’ensemble des résultats
obtenus montrent aussi que les rendements d’élimination sur le charbon actif en poudre sont en

général supérieurs a ceux obtenus lors de I’utilisation du charbon actif en grains.
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Ce dernier n’a pas en réalité un effet significatif sur les rendements par apport a I’utilisation du
coagulant seul. Avec une grande dose de 600 mg/l, juste une faible amélioration de 6% du

rendement a été observée.
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Pour expliquer la différence entre I’utilisation du charbon actif en poudre et en grains, en doit
une autre fois revenir aux caractéristiques des deux matieres. En fait, La surface spécifique, - qui
joue un réle trés important dans I’adsorption - du charbon actif en poudre dépasse celle du charbon

actif en grain avec un pourcentage de 16,41% ; ce qui présente un avantage pour le charbon actif

en poudre. p
90
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11.4.2.2. Effet de I’ajout du charbon actif en poudre avec le coagulant sur I’élimination de
I’aniline en eau distillée.

Cette phase de I’étude a pour but d’apprécier I’influence du charbon actif en poudre avec le
coagulant sur I’élimination de I’aniline en eau distillée. Les résultats présentés dans les figures 45
et 46, confirment I’efficacité accrue du charbon actif en poudre utilisé soit avec le coagulant ou en
étape de floculation des deux composés organiques. Les résultats montrent qu’il n’y a pas une
grande différence entre I’utilisation du charbon a I’étape de coagulation ou a I’étape de floculation

surtout dans le cas des SH.
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Figure 43 : Effet de I’ajout du charbon actif | Figure 44 : Effet de I’ajout du charbon actif

en poudre sur I’élimination de I’aniline en en poudre sur I’élimination des SH en eau
eau distillée. [Aniline] =5 mg/I, distillée. [SH] = 5 mg/I,
[Al2(SO4)3] = 50 mg/I. [Al2(SO4)3] = 10 mg/l.
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Dans le cas de I’aniline I’utilisation du charbon actif en poudre a I’étape de floculation dépasse
Iégerement les rendements de son utilisation avec le coagulant ; cela est di probablement au
pouvoir du charbon actif a adsorber mieux la matiére organique floculée que la matiere organique
dissoute.

11.6. Conclusion.

L’objectif de ce chapitre était d’observer I’efficacité du sulfate d’aluminium dans
I’élimination de I’aniline et des SH par floculation et d’apprécier I’influence de la minéralisation
des eaux de dilution sur I’efficacité de I’élimination de ce composé organique.

En eau distillée, les résultats obtenus ont indiqué que I’aniline présente des rendements
d’élimination non négligeables comparée a d’autres composés simples tels que le phénol ou le
résorcinol (Achour et Guesbaya, 2005) ; I’élimination optimale est apparue pour un pH tres acide
(pH = 2). A des pH semblables, le mécanisme prédominant serait essentiellement une
neutralisation par compression de la double couche.

Cependant, I’ajout de sels minéraux n’affecte que peu la réaction et peut méme détériorer les
rendements pour les fortes doses de sels.

De la méme maniére qu’en eau distillée, des essais de floculation de I’aniline ont été
réalisés dans plusieurs eaux souterraines. Les essais ont montré qu’une minéralisation croissante
du milieu pouvait notablement influencer le procédé. La floculation de I’aniline aboutit en eaux
minéralisées a des rendements moindres qu’en eau distillée, et notamment en présence d’une
dureté considérable. La présence de la fonction amine dans la structure de I’aniline pourrait avoir
un effet inhibiteur sur la floculation de ce composé en eaux minéralisées.

Dans le cas des SH, la coagulation-floculation est trés efficace vis-a-vis du type de SH
étudié, caractérisé par de fortes masses moléculaires et en partie sous forme colloidale. Le pH
influe d’une facon notable sur le rendement de la coagulation-floculation de ces SH. En eau
distillée, le rendement optimal est obtenu dans des conditions de pH acide.

En eaux minéralisées, les rendements de coagulation-floculation des SH sont supérieurs a
ceux obtenus dans le cas de I’eau distillée. La proportion de la dureté par rapport a la minéralisation
totale joue un role important lors de I’élimination des SH. La présence de Ca?* serait bénéfique
alors que la présence des anions SO4>, HCOs serait néfaste.

En eaux de surface, et comme dans le cas des eaux minéralisées, on a enregistré une faible
élimination de I’aniline par rapport aux SH. La présence d’une charge organique initiale pourrait
en particulier géner I’élimination de I’aniline par le sulfate d’aluminium.

A la fin de ce chapitre, nous avons tenté d’étudier I’effet de la combinaison du sulfate
d’aluminium avec des adjuvants de floculation (la bentonite et le charbon actif) sur I’élimination

de I’aniline et des SH. L’utilisation de la bentonite surtout, la bentonite de Maghnia comme
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adjuvant de floculation améliore nettement le rendement d’elimination de I’aniline, soit une
amélioration de 33,19% a été observée, en revanche I’ajout de celle-ci avec le coagulant, baisse
les rendements d’élimination.

Le charbon actif surtout en poudre présente une efficacité exceptionnelle comme adjuvant
de floculation. On a remarqué une élimination totale de I’aniline pour les fortes doses de charbon.
Cela est di probablement a son pouvoir excellent confirmé d’adsorber la matiére organique. Nos
résultats montrent que le charbon actif est plus efficace que la bentonite dans le cas de I’élimination

des deux composés organiques étudiés.
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CHAPITRE :
INCIDENCE DE LA
FLOCULATION SUR
L'ELIMINATION DU
CADMIUM ET DU FER.

I11.1. Introduction.

L’objectif global de ce chapitre est d’expérimenter et d’observer I’influence de la
coagulation-floculation par sulfate d’aluminium sur deux composés métalliques, a savoir le
cadmium et le fer. Nous allons donc, dans un premier temps observer le rendement d’élimination
du cadmium et du fer en fonction de différents paramétres réactionnels. En réalisant les essais de
Jar-test, nous avons testé I’influence des différents paramétres réactionnels tels que la dose de
coagulant, la concentration initiale du composé métallique et le pH des solutions, ces essais sont
réalisés en eau distillée et en eaux minéralisées. Nous tenterons aussi d’étudier I’effet de la
combinaison du sulfate d’aluminium avec des adjuvants de floculation sur les concentrations des
deux composes meétalliques. Les résultats obtenus pourront faire I’objet d’une discussion

concernant les mécanismes réactionnels produits.

111.2. Le cadmium.
111.2.1. Résultats et discussion des essais en solutions synthétiques d’eau distillée.
111.2.1.1. Effet de la dose de coagulant.

Au cours de cette étape de I’étude, les essais de coagulation-floculation sont conduits sur
des solutions synthétiques contenant une concentration constante de cadmium (20 mg/l) en eau
distillée. Des doses croissantes de sulfate d’aluminium sont introduites dans les différents béchers.
Pour chaque échantillon traité, nous avons suivi I’évolution du cadmium résiduel ainsi que le pH.

Les figures 47 et 48 présentent les résultats obtenus. Au cours de cette étape, nous pouvons
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constater que le rendement d’élimination du cadmium s’améliore avec I’augmentation de la dose

de coagulant jusqu’a I’atteinte d’une valeur maximale (74.5 %) avec une quantité optimale de

coagulant est égale a 15 mg/I a partir de laquelle le rendement commence a diminuer surtout pour
les fortes doses de coagulant. Nos résultats expérimentaux montrent que :

+ La valeur du cadmium résiduel (5.1 mg/l), correspondant a la dose optimale du coagulant reste
trop loin de la valeur limite admissible recommandée par les normes Algériennes d’eau potable
(3 ng/h).

+ Nous remarquons aussi que le traitement d’élimination du cadmium passe par deux étapes une
évolution brusque et une autre moins marquee. L’étape de diminution brusque montre une
réduction appréciable du cadmium (de 20 a 5.1 mg/l) pour une dose de coagulant variant de 0
a 15 mg/l. Nous observons aussi que les rendements d’élimination du cadmium semblent
importants avec un optimum de 74.5%. L’ajout de doses croissantes de sulfate d’aluminium
supérieure a la dose optimale, conduit a la diminution de ces rendements. Les pH des solutions

traitées varient pratiquement en fonction de la dose du coagulant introduite.

80 25
cd

20 Résiduel
60 mg/|

15
40
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20
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0 Coagulant mg/I 0 Coagulant mg/I
0 5 10 15 20 25 30 0 5 10 15 20 25 30

Figure 45 : Variation du rendement d’élimination Figure 46 : Variation du cadmium résiduel en
du cadmium en fonction de la dose du coagulant | fonction de la dose du coagulant en eau distillée,
en eau distillée. [Cdo**] = 20 mg/I. [Cdo**] = 20 mgl/l.

111.2.1.2. Effet de la concentration initiale.

Afin de mieux élucider I’incidence de la concentration initiale du cadmium sur les
rendements de coagulation-floculation au sulfate d’aluminium, nous avons essayé de varier la
teneur initiale en cadmium. Pour ce faire, nous avons considéré une eau distilléee dopée par des
teneurs en cadmium variant de 5 a 50 mg/l. Nous avons introduit des doses croissantes du
coagulant allant de 5 a 30 mg/l. Puis nous avons suivi le rendement d’élimination du cadmium

résiduel et le pH final pour tous les échantillons traités.
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Tableau 38 : Influence de la dose de coagulant sur I’élimination du cadmium a des

concentrations différentes en eau distillée.

Concentration initiale du (Cd?*) =5 (mg/l)
Coagulant (mg/l) |0 5 10 15 20 30
pH final 6.87 6.62 6.49 6.27 6.08 5.68
Cd résiduel mg/l |5 1.677 1.457 1.677 1.828 2.213
Rendement % 0 66.45 70.86 66.45 63.44 55.73
Concentration initiale du (Cd?*) = 10 (mg/l)
Coagulant (mg/l) |0 5 10 15 20 30
pH final 6.60 6.35 6.21 5.92 5.63 541
Cd résiduel mg/l |10 3.056 2.717 3.056 3515 |4.04
Rendement % 0 69.44 72.83 69.44 64.85 59.6
Concentration initiale du (Cd?*) = 20 (mg/l)
Coagulant (mg/l) |0 5 10 15 20 30
pH final 6.9 6.80 6.70 6.45 6.21 5.75
Cd résiduel mg/l |20 5.524 5.236 5.1 6.346 7.71
Rendement % 0 72.38 73.82 745 68.27 61.45
Concentration initiale du (Cd?*) = 30 (mg/l)
Coagulant (mg/l) |0 5 10 15 20 30
pH final 6.58 6.10 6.02 5.95 581 5.72
Cd résiduel mg/l |30 11.826 |10.236 |8.805 7.416 10.25
Rendement % 0 60.43 65.88 70.65 75.28 65.83
Concentration initiale du (Cd?*) =50 (mg/l)
Coagulant (mg/l) |0 5 10 15 20 30
pH final 6.25 6.19 6.14 5.98 5.57 5.52
Cd résiduel mg/l |50 18.12 16.36 12.935 |10.81 16.28
Rendement % 0 63.76 67.28 74.13 78.38 67.44

D’apreés les résultats d’essais que nous avons regroupés dans le tableau 39 et les figures 49,

et 50, nous pouvons apporter les remarques suivantes :

+ Quelle que soit la teneur initiale en cadmium testee, les rendements d’élimination du cadmium
augmentent d’une facon brusque jusqu’a une certaine valeur puis diminue d’une facon moins

marquée.
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+ La figure 51 montre que la dose optimale de sulfate d’aluminium varie peu en fonction de la

teneur initiale en cadmium (de 10 a 20 mg/l).
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Quelle que soit la teneur initiale en cadmium testée, la valeur limite admissible (norme du
cadmium = 3 pg/l) n’est jamais atteinte méme pour les meilleurs rendements obtenus.
Pour une méme concentration en cadmium, I’ajout progressif des doses du coagulant conduit a

I’abaissement du pH, qui peut étre expliquer par la libération d’ions H* lors de I’hydrolyse du

coagulant.
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Figure 47 : Variation du rendement d’élimination du cadmium en fonction de la dose du

coagulant en eau distillée.
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Figure 48 : Variation du cadmium résiduel en | Figure 49 : Variation de la dose optimale de
fonction de la dose de sulfate d’aluminium en | coagulant en fonction de la dose initiale du

eau distillée. cadmium en eau distillée.
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111.2.1.3. Effet du pH.

Les figures 52 et 53 et le tableau 40 montrent I’influence du pH sur I’élimination du
cadmium, on a utilisé 20 mg/l comme concentration initiale de ce dernier. En faisant varier le pH
d’un milieu acide d’une valeur de 4 a un pH d’un milieu basique d’une valeur de 10 en fixant le

pH de la solution considérée a six valeurs (4 ;5 ;6 ; 7 ; 9 et 10), il y aura une amélioration notable

du rendement de 55.35% a 98.78%.

(Cadmium) = 20 (mg/l)

Tableau 39 : Influence du pH pH

4 5 6 7 9 10

sur I’élimination du cadmium.

Coagulant mg/l

15 15 15 15 15 15

Cd résiduel mg/l |8.93 |7.83 [6.466 4.97 |2.534 |0.244

Rendement %

55.35/60.85 |67.67 | 75.15 |87.33 |98.78
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Figure 50 : Variation du rendement
d’élimination en fonction du pH en eau
distillée [Cdo?*] = 20 mg/l.

Figure 51 : Variation du cadmium résiduel en
fonction du pH en eau distillée
[Cdo?*] = 20 mg/I.

111.2.2. Discussion des résultats d’essais en solutions synthétiques d’eau distillée.

Pour comprendre les mécanismes de coagulation-floculation du cadmium il faut déterminer
les différentes formes présentes du cadmium et du coagulant dans le milieu. Pour cela on a tracé
le diagramme de spéciation du cadmium en utilisant le logiciel "Visual MINTEQ 3.1". La figure
54 présente les différentes formes du cadmium en fonction du pH et nos conditions de travail. Pour

le coagulant, le diagramme de solubilité de I’aluminium (Cf. figure 7, p 49) présente les différentes

formes de ce dernier en fonction du pH.
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Pour I’effet de la dose de coagulant et la concentration initiale du cadmium, le pH des essais
varie entre 5.41 et 6.9. A cet intervalle la seule forme que prend le cadmium est la forme ionique
Cd?*. Le pH influe significativement sur les réactions d’hydrolyse de sel d’aluminium. A pH entre
5.41 et 6.9 en présence du coagulant, I’hydrolyse de sulfate d’aluminium aboutit a la formation de
plusieurs composés (AlI(OH)2*, AI(OH)?* et AI(OH)s3) a des concentrations différentes. La forme
prédominante de I’aluminium dans ces conditions est la forme insoluble (Al(OH)3), qui se forme
aprés la réaction des ions A13* avec les ions OH™ provenant de I’eau elle-méme (Kemmer, 1984 ;

Degrémont, 2016), avec un pourcentage de présence qui varie entre 90 a 100%.

120
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Figure 52 : Diagramme de
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Cd20H+3 %
20 CAOH+ %
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1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14

Les protons H* sont ainsi libérés. Ce qui explique la baisse sensible du pH. Le mécanisme
probable dans ce cas est une adsorption des ions Cd?* sur le précipité AI(OH)s.
Lors de la variation du pH entre 4 et 10, La forme prédominante est toujours Cd?*. Elle est
d’ailleurs la seule forme dans les pH acides. A partir d’un pH = 7 commence |’apparition de
I’hydroxyde de cadmium Cd(OH).. C’est un solide ionique blanc cristallin, gélatineux, et
hygroscopique. 1l peut se présenter sous forme d’une poudre incolore. L hydroxyde de cadmium
est soluble dans les acides, et I’7ammoniaque. Il est trés peu soluble dans I’eau (Elmanira, 2022).
Cette forme insoluble favorise I’élimination du cadmium par précipitation, ce qui explique
I’amélioration des rendements d’elimination avec I’augmentation du pH surtout pour les pH trés
basiques.
111.2.3. Effet de sels minéraux spécifiques sur les rendements de floculation du cadmium.

Cette phase d’étude a pour but de tester I’effet de divers sels calciques et magnésiens, pris
individuellement, sur I’élimination de différentes concentrations du cadmium. Pour une eau
distillée contenant 20 mg/l de cadmium et 15 mg/I du sulfate d’aluminium, nous avons ajouté des
doses croissantes d’ions Ca?* et Mg?* variant de 20 a 500 mg/I. Selon les résultats présentés dans
le tableau 41 et les figures 55 et 56, il semble que le rendement d’élimination du cadmium a subi

une légere amélioration en présence du Magnésium ceci est accompagné par une diminution de la
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teneur résiduelle en ions cadmium. Les rendements d’élimination du cadmium ont augmenté de

74.5 % jusqu’a 81.52 % en présence du Magnésium. Par contre, en présence du calcium une baisse
du rendement a été produite et prouvée par une augmentation de la teneur résiduelle en ions
cadmium ; le pH semble subir une légere réduction avec I’accroissement des doses des sels
minéraux introduits.

Tableau 40 : Effet de sels minéraux spécifiques sur la coagulation-floculation du cadmium.

Ca2+
Coagulant (mg/l) 15 15 15 15 15 15 15 15 15
Dose de Ca?*(mg/l) |0 20 |50 100 150 |200 |300 [400 500
Cd résiduel (mg/l) |5.098 |6.113 |7.641 |9.549 |9.549 [9.549 [10.67 |11.935 |11.935

pHjs 6.78 |6.21 |5.59 541 532 |5.26 |5.3 5.30 5.30
Rendement % 745 169.43 |61.179 |52.25 |52.25|52.25 (46.66 |40.32 |40.32
Mg?*

Coagulant (mg/l) 15 15 15 15 15 15 15 15 15

Dose de Mg?*(mg/l) |0 20 50 100 150 |200 |[300 400 500
Cd résiduel (mg/l)  |5.098 |5.565 [5.565 |6.165 |6.165 6.165 |5.565 [4.534 |3.694
pHs 6.78 |6.08 |5.85 5.63 553 |54 |526 |53 551
Rendement % 745 7217|7217 69.17 |69.17 |69.17 [ 72.17 | 77.32 |81.52

Concernant I’effet du sel de Chlorure de magnésium, la méme constatation a été faite par
Pang et al., (2009), ils ont remarqué que le chlorure de magnésium a prouvé son efficacité comme
coagulant pour I’élimination du Pb?*.
D’autre part, Le rayon hydraté des ions Ca®* (4,12 A°) est plus faible que celui des ions Cd?* (4.16
A°) (Nightingale, 1959), cet effet peut expliquer le fait que la présence des ions calcium inhibe
légérement I’élimination des ions Cd?*. Sachant que le rayon hydraté est défini comme le rayon
des ions et des molécules d’eau étroitement liées. Cela signifie que le rayon hydraté est le rayon
des ions lorsqu’ils sont entourés de molécules d’eau.
Selon Kuo et al., (2006), L’ajout de CaCl, a une solution acide diluée a nettement amélioré
I’extractibilité du Cd?* dans le sol. Le déplacement des métaux lourds adsorbés par réaction
d’échange pourrait étre favorisé par I’inclusion de cations tels que CaCl; et d’anions tels que CI
dans la solution acide si le métal lourd est capable de former des complexes stables de CI". Le
chlorure est connu pour former des complexes stables avec Cd?* et cette formation est attribuée a

une solubilité accrue du Cd?* dans la solution (Kuo et al., 2006 ; Weggler et al., 2004).
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Figure 53 : Variation du cadmium résiduel en Figure 54 : Variation du rendement

fonction de la dose des sels en eau distillée, d’élimination du cadmium en fonction de la
[Al2(SO4)s] = 15 mg/l, dose des sels en eau distillée, [Al2(SO4)3] =
[Cdo?*] = 20 mg/l. 15 mg/I, [Cdo®*] = 20 mg/l.

111.2.4. Elimination du cadmium en eaux souterraines.

Le but de cette étape est d’évaluer les pourcentages d’élimination du cadmium par

coagulation-floculation d’eaux minéralisées et aussi déterminer la dose optimale de coagulant
correspondant a chaque eau. Les essais de coagulation-floculation sont conduits sur des solutions
synthétiques contenant une concentration constante de cadmium (20 mg/l). Nous avons utilisé
comme milieu de dilution, une eau minéralisée embouteillée Ifri, trois eaux de forages (eau de Sidi
Khelil, eau Fontaine des gazelles, eau d’El Alia 2).
Avant d’aborder les essais d’élimination du cadmium, il a été nécessaire de determiner les
principaux parameétres de qualité des eaux a traiter. Le tableau 35 (Cf. tableau 35, p 102) présente
les résultats d’analyse obtenus. D’apreés ces résultats, nous pouvons constater que les teneurs en
cadmium des différentes eaux sont conformes aux normes algériennes a I’exception des eaux de
du barrage Foum EI-Gherza et du barrage Fontaine de gazelles. Concernant les autres parameétres,
nous remarquons que la conductivité passe d’une valeur moyenne (eau d’Ifri) a une valeur qui
dépasse largement la norme (eau d’El Alia 2). Les fortes teneurs en calcium et magnésium reflétent
une dureté importante supérieure dans tous les cas a 50 °F (a I’exception I’eau d’Ifri). Le TAC est
trés inférieur a la dureté totale (TH) ce qui traduit la présence d’une dureté permanente liée aux
chlorures et aux sulfates.

Les essais de coagulation-floculation réalisés sur les différents types d’eaux minéralisées

testées nous ont permis d’aboutir aux résultats illustrés sur les figures 57 et 58 et le tableau 42.
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Tableau 41 : Influence de la dose de coagulant en eaux minérales.

Eau Ifri. Concentration initiale du Cd?* = 20 (mg/l)

Coagulant (mg/l) |5 8 10 20 40 60 80
Cd résiduel (mg/l) |7.494 |6.749 |6.078 |6.749 | 6.078 | 6.749 | 6.749
pH final 6.87 |6.89 [6.91 |6.95 692 |6.86 [6.85

Rendement % 62.52 |66.2569.6 |66.25|69.6 |69.6 |69.6

Eau Fontaine des Gazelles. Concentration initiale du Cd?* = 20 (mg/l)

Coagulant (mg/l) |5 8 10 20 40 60 80
Cd résiduel (mg/l) [0.7393 |- 1.422 11.819 |2.738 | 3.501 |4.123
pH final 7.67 - 766 |7.60 |7.45 |7.34 |7.27
Rendement % 96.3 |- 92.883|90.9 |86.3 |82.49|79.38
Eau Sidi Khelil. Concentration initiale du Cd?* = 20 (mg/l)
Coagulant (mg/l) |5 8 10 20 40 60 80
Cd résiduel (mg/l) |4.413 |4.778 |5.172 |5.172 |5.172 |5.172 | 5.599
pH final 7.42 75 756 |7.64 |7.62 |7.53 |7.47

Rendement % 77.93 |76.11 |74.13 |74.13 |74.13 |74.13 |72
Eau El Alia 2. Concentration initiale du Cd?* = 20 (mg/l)

Coagulant (mg/l) |5 8 10 20 40 60 80
Cd résiduel (mg/l) [3.997 3.6 |3.242 3.242 |3.242 |3.242 | 3.242
pH final 6.96 |7.05 (722 |7.25 |72 |7.13 |7.03

Rendement % 80 81.99 |83.78 |83.78 | 83.78 | 83.78 | 83.78

D’apreés ces résultats, nous constatons que les faibles teneurs résiduelles en cadmium sont
obtenues pour des doses de sulfate d’aluminium variant de 5 a 10 mg/l ; ces teneurs résiduelles
sont inférieures a celles obtenues en solutions synthétiques d’eau distillée. Cela peut s’expliquer
par la stabilité du pH entre 6.5 et 7.5 du fait que ces eaux constituent des milieux tamponnés. Dans
cet intervalle de pH, suite a la réaction d’hydrolyse de sulfate d’aluminium, la forme prédominante
est I’hydroxyde d’aluminium qui peut adsorber le cadmium. Il apparait que la minéralisation totale
contribue plus ou moins dans la réduction des teneurs en cadmium car les rendements
d’élimination semblent assez importants et dépassent pour toutes les eaux traitées 69%. Nous
remarquons egalement que les rendements d’élimination s’améliorent d’une maniére globale avec

I’augmentation de la minéralisation totale comme le montre le tableau 43.
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Figure 55 : Variation du cadmium résiduel en
fonction de la dose de sulfate d’aluminium
des eaux souterraines,
[Cdo?*] = 20 mg/I.

d’élimination du cadmium en fonction de la

Figure 56 : Variation du rendement

dose de sulfate d’aluminium des eaux

souterraines, [Cdo?*] = 20 mg/I.

Cet accroissement du rendement d’élimination en fonction de la minéralisation totale peut

s’expliquer par la précipitation de certains composés qui contribuent a la rétention du cadmium ou

I’aident a précipiter (phénomenes de coprécipitation) (Ouanoughi et al., 2004). La coagulation-

floculation au sulfate d’aluminium demeure un procédé assez peu efficace vis-a-vis I’abattement

du cadmium du fait que la teneur admissible n’est jamais atteinte.

Tableau 42 : Variation du rendement d’élimination du cadmium en fonction de la conductivité

des eaux souterraines.

_ Conductivité | Rendement d’élimination du cadmium (%),
Eau souterraine (us/cm) Coagulant = 80 mg/I
Eau Ifri 550 69.50
Eau fontaine des gazelles | 725 79.38
Eau Sidi Khelil 1330 72.00
Eau d’El Alia 2 4910 83.78
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111.2.5. Elimination du cadmium en eaux de surface.

Apres avoir observe I’effet de la coagulation-floculation au sulfate d’aluminium sur
I>’élimination du cadmium en solutions synthétiques, en eau distillée et en eaux minéralisées, il
nous a paru impératif de réaliser une application sur des eaux de surface algériennes qui sont des
eaux de barrages (barrage Fontaine des gazelles, barrage Foum El-Gherza) ; caractérisées par une
minéralisation et une dureté plus ou moins élevées.

Le tableau 44 et les figures 59 et 60 présentent les résultats obtenus durant les essais. Au
vu de ces résultats, nous pouvons constater que les rendements obtenus pour les eaux de surface
sont supérieurs a ceux obtenus dans le cas des eaux souterraines en particulier pour les eaux de
Foum el-Gherza car les rendements dépassent 83%. Ceci peut étre expliquée par la complexation
du cadmium avec les matiéres organiques ou la rétention du cadmium par les matiéres en
suspension. Vu les caractéristiques physico-chimiques des eaux de surfaces utilisées (Cf. tableau
35, p 102), il apparait qu’elles sont moyennement turbides et contiennent des matieres organiques.
Selon nos résultats présentés dans le chapitre précédent (Cf. Figure 33, p 121), la coagulation-
floculation au sulfate d’aluminium de I’eau brute du barrage Foum EI-Gherza a montré que la dose
optimale de coagulant nécessaire pour I’élimination de la turbidité est égale a 30 mg/l. Ce qui
pourrait expliquer que I’abattement du cadmium nécessite des doses de coagulant supérieures a 30
mg/Il. Dans le cas de I’eau fontaines des gazelles, les rendements apparaissent moins importants et
diminuent avec I’augmentation de la dose de coagulant.

Tableau 43 : Influence de la dose de coagulant sur les rendements d’élimination du cadmium en

eau de surface.

Eau de Barrage Fontaine de Gazelles. Concentration initiale du Cd?* = 20 (mg/l)
Coagulant (mg/l) |0 10 20 40 60 80 100
Cd résiduel (mg/l) | 20 5.044 5.508 5.508 5.508 6.015 6.569
pH final 7.35 7.3 7.14 7 6.86 6.72 6.63
Rendement % 0 74.78 72.46 72.46 72.46 69.925 67.15

Eau de Barrage Foum El-Gherza. Concentration initiale du Cd?* =20 (mg/l)
Coagulant (mg/l) |0 |5 8 10 |20 |40 60 80 100
Cd résiduel (mg/l) |20 |4.378 |3.98 3.98 1398 |3.619 3.29 3.29 |3.29
pH final 7.38|7.36 7.37 735 (7.2 |7.01 6.85 6.69 6.51
Rendement % 0 |78.11 |80.1 |80.1 |80.1 |81.905 |83.55 |83.55 |83.54
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Figure 57 : Variation du cadmium résiduel en Figure 58 : Variation du rendement

fonction de la dose de sulfate d’aluminium d’élimination du cadmium en fonction de la
des eaux de surface, dose de sulfate d’aluminium des eaux de
[Cdo?*] = 20 mg/l. surface, [Cdo?*] = 20 mg/I.

111.2.6. Effet de la combinaison du sulfate d’aluminium avec des adjuvants de floculation sur
I’élimination du cadmium.

Au cours de cette étape, nous avons essayé de voir I’effet de I’emploi de la chaux, et la
bentonite comme adjuvants de floculation. Nous avons appliqué ce traitement sur une eau distillée
dont la teneur en cadmium a été fixée a 20 mg/l et une dose de coagulant =15 mg/l. Les adjuvants
employés sont introduits durant I’étape d’agitation rapide avant et apres I’ajout du coagulant ainsi

gue pendant I’étape d’agitation lente.

111.2.6.1. Effet de la chaux sur I’élimination du cadmium par coagulation-floculation au
sulfate d’aluminium.

Dans une eau distillée enrichie par une teneur en cadmium égale 20 mg/l et contenant la dose
optimale de sulfate d’aluminium (15 mg/l), nous avons introduit tout d’abord des doses croissantes
de chaux variant entre 1 et 20 mg/l pendant I’agitation rapide. Puis, nous avons pris la dose
optimale de chaux et nous I’avons introduit pendant I’agitation rapide avant coagulant ainsi que
pendant I’agitation lente afin de tester I’influence de moments d’introduction de I’adjuvant utilise.
Les résultats obtenus sont présentés dans les tableaux 45 et 46 et les figures 61 et 62. Au vu de ces
résultats, nous constatons que pour une teneur en cadmium de 20 mg/l ; les rendements
d’élimination sont importants et dépassent largement ceux obtenus en présence du coagulant seul.
La dose optimale qui donne le meilleur rendement d’élimination est égale a 20 mg/l. La variation
des moments d’introduction de la chaux influe peu sur les rendements d’élimination (tableau 46).
Il apparait que I’ajout de la chaux lors de I’étape d’agitation rapide avant coagulant est un peu plus
efficace et donne des rendements de I’ordre de 99%. La chaux semble étre un adjuvant puissant

de la floculation au sulfate d’aluminium. L ajout progressif de la chaux augmente le pH du milieu,
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ce qui engendre par la suite I’accroissement de la précipitation des hydroxydes et des carbonates

du cadmium, en plus de I’adsorption du cadmium sur les hydroxydes d’aluminium formés lors de
I’hydrolyse de sel d’aluminium ainsi que la fixation des ions Cd?* sur les carbonates de calcium
précipités. L’essai représente une combinaison entre la précipitation a la chaux et la coagulation-
floculation au sulfate d’aluminium.

Tableau 44 : Effet de I’ajout de la chaux apres coagulant lors de I’agitation rapide sur

I’élimination du cadmium par coagulation-floculation au sulfate d’aluminium.

Cdo =20 mg/I

Coagulant (mg/l) 15 15 15 15 15 15

Dose de Chaux (mg/l) |0 1 5 10 15 20

Cd résiduel (mg/l) 51 4755 4407 |4.084 |3.014 |1.771

pHs¢ 6.55 6.59 6.65 7.38 8.07 8.55

Rendement % 745 76.22 |77.96 |79.57 |84.92 91.14
6 94

R %
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41 cd
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Figure 59 : Variation du cadmium résiduel en Figure 60 : Variation du rendement

fonction de la dose de chaux en eau distillée | d’élimination en fonction de la dose de chaux
pendant I’étape d’agitation rapide apres

coagulant, [Al2(SO4)3] = 15 mg/l.

en eau distillée, pendant I’étape d’agitation

rapide apres coagulant, [Al2(SO4)3] = 15mg/I.

Tableau 45 : Effet des moments d’introduction de la chaux sur I’élimination du cadmium par le

sulfate d’aluminium.

Cdo = 20 mg/l, Al2(SO4)s = 15 mg/l, la chaux = 20 mg/I.

Moment d’introduction | Agitation rapide | Agitation rapide | Agitation lente
de la chaux apres coagulant | avant coagulant

Cd résiduel (mg/l) 1.771 0.054 0.1018
Rendement (%) 91.14 99.71 99.49
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111.2.6.2. Effet de la bentonite sur I’élimination du cadmium par coagulation-floculation au
sulfate d’aluminium.

La bentonite utilisée comme adjuvant est la bentonite de Mostaganem. Elle a été introduite sous
forme de poudre a des doses préalablement pesées variant de 10 jusqu’a 200 mg/l a une eau
distillée contenant 20 mg/l de cadmium et 15 mg/I de sulfate d’aluminium. La dose de bentonite
donnant le meilleur abattement est testée ensuite durant I’étape d’agitation rapide avant I’ajout de
coagulant ainsi que pendant I’agitation lente. Les résultats que nous avons obtenus sont donnés

dans le tableau 47, ainsi que sur les figures 63 et 64.

Tableau 46 : Effet de la bentonite sur I’élimination du cadmium par coagulation au sulfate

d’aluminium sur des solutions synthétiques d’eau distillée [Cd?*] = 20 mg/I.

Coagulant (mg/l) 15 15 15 15 15 15 15
Dose de la Bentonite (mg/l) | 0 20 40 80 | 120 | 160 | 200
Cd résiduel (mg/l) 51 |3.988| 3.49 | 3.49 | 272 | 2.2 | 1.83
pHs 6.09 | 6.06 | 5.74 | 5.57 | 575 | 5.84 | 59
Rendement % 74.5 | 80.06 | 82.55|82.55| 86.4 | 89 |90.85

D’aprés ces résultats, nous pouvons constater que I’introduction de la bentonite brute de
Mostaganem semble améliorer I’élimination du cadmium. Les rendements d’élimination
s’améliorent avec I’augmentation de la dose de bentonite. Nous observons aussi que le moment
d’introduction de I’adjuvant influe sur les rendements d’élimination du cadmium (tableau 48). Il
apparait que I’ajout de la bentonite pendant I’étape d’agitation rapide avant coagulant donne de
bons résultats par rapport a ceux obtenus durant I’étape d’agitation lente ou durant I’étape
d’agitation rapide apres coagulant. L’amélioration du rendement d’élimination du cadmium
apportée par I’utilisation de la bentonite en tant qu’adjuvant est trés appréciable car elle augmente
les rendements de 74.5% a 90.85% pour une teneur en cadmium égale a 20 mg/I.

Cette amélioration est expliquée par la rétention du cadmium sur la bentonite. Cette rétention
semble s’effectuer selon plusieurs mécanismes compétitifs, le cadmium peut se comporter comme
un cation échangeable. Les possibilités d’échange se produisent entre les ions Ca?* et Cd?* d’une
part et entre les ions Mg?* et Cd?" d’autre part (Cousin, 1980). Le cadmium peut aussi, se
complexer a des groupements fonctionnels a la surface d’argiles et subir une précipitation sous

formes d’hydroxydes par élévation du pH (Achour et Youcef, 2002).
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Figure 61 : Variation du cadmium résiduel en
fonction de la dose de bentonite en eau
distillée pendant I’étape d’agitation rapide
apreés coagulant. [Al2(SO4)s] = 15 mgl/l,
[Cdo?*] = 20 mg/l.

Figure 62 : Variation du rendement
d’élimination du cadmium en fonction de la
dose de bentonite en eau distillée pendant
I’étape d’agitation rapide apres coagulant.
[Al2(SO4)s] = 15 mg/l, [Cdo**] = 20 mg/l.

Tableau 47 : Effet des moments d’introduction de la bentonite sur I’élimination du cadmium par

le sulfate d’aluminium.

Cdo = 20 mg/l, Al2(SO4)s = 15 mg/l, la bentonite = 200 mg/I.
Moment d’introduction | Agitation rapide | Agitation rapide | Agitation
de la bentonite apres coagulant | avant coagulant | lente
Cd résiduel (mg/l) 1.83 0.97 2.27
Rendement (%) 90.85 95.15 88.65
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111.3. Le Fer.

Apres avoir étudier I’élimination du cadmium par coagulation-floculation au sulfate
d’aluminium, nous allons voir au cours de cette phase de travail, I’influence de différents
parameétres réactionnels sur les rendements d’élimination du fer par coagulation-floculation au
sulfate d’aluminium. Un intérét tout particulier sera donné a I’influence de la minéralisation

sur les rendements d’élimination.

111.3.1. Effet de la dose de coagulant.

De méme que pour le cadmium, le but de cette étape est de voir I’influence de la
coagulation-floculation au sulfate d’aluminium sur les rendements d’élimination du fer. Le
tableau 49 et les figures 65, 66 représentent I’influence de la variation de la dose du coagulant sur
I’élimination du fer en eau distillée.

Il est a noter que le rendement augmente et atteigne une valeur maximale de 44% pour une
quantité de coagulant égale a 5 mg/l et un pH = 6,16. Apreés la dose optimale de coagulant, les
rendements diminuent jusqu’a 27.5% et le pH chute a 4.19, pour une quantité de coagulant de 50

mg/l.

Tableau 48 : Influence de la dose de coagulant sur I’élimination du fer en eau distillée.

Concentration initiale du [Fe?*] = 2 mg/I.

Coagulant (mg/l) |0 1 5 10 |20 |30 |50

pH final 6,8 /6,39/6,16|5,02 4,5 |4,33|4,19

Fer Résiduel mg/l | 1,30 11,211,12|1,37|1,38|1,42|1,45

Rendement % 35 [395|44 |315(31 |29 |275

1,5 -
Fe Résiduel
. o mg/|

Figure 63 : Variation du |14 1
fer résiduel en fonction 13
de la dose du coagulant

. L ern s 1,2 1
en eau distillée. ’
[Fe?*] = 2 mg/l. 11 1

1 Coagulant mg/I
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111.3.2. Effet de la concentration initiale.

Au cours de cette étape, nous avons tenté d’examiner la coagulation-floculation de
quantités variables de fer (0.5 a 3 mg/l) par des doses croissantes de sulfate d’aluminium pour
chaque concentration de fer. Ceci, dans le but de mettre en évidence I’effet du taux de coagulant
sur le pourcentage d’élimination ainsi que la relation entre la concentration initiale du fer et la dose
optimale de coagulation. La figure 67 et le tableau 50 présentent les résultats obtenus. Nous
pouvons constater que le rendement d’élimination du fer s’améliore avec I’augmentation de la
dose de coagulant jusqu’a une valeur optimale de coagulant, a partir de laquelle les rendements
d’éliminations chutent. Par ailleurs, nous pouvons constater que les rendements d’élimination sont
variables d’une part en fonction de la teneur initiale du fer et d’autre part en fonction de la dose de
coagulant introduit.

Nos résultats montrent des rendements d’éliminations moyens surtout pour les faibles doses de
fer ; des rendements qui augmentent avec I’augmentation de la concentration initiale du fer pour

arriver a un rendement acceptable de 70.23%.
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Tableau 49 : Influence de la dose de coagulant sur I’élimination du fer a des concentrations

différentes en eau distillée.

Concentration initiale du [Fe?*] = 0,5 (mg/l)
Coagulantmg/l |0 0,5 1 2,5 5 10
pH final 7,08 7,06 6,95 6,60 6,4 5,8
Fer Résiduel mg/l | 0,44 0,43 0,41 0,32 0,42 0,44
Rendement % 12 14 18 36 16 12

Concentration initiale du [Fe?*] = 1 (mg/l)
Coagulantmg/l |0 1 2,5 3,5 5 10
pH final 7 6,8 6,69 |6,64 [6,33 |529
Fer Résiduel mg/l | 0,71 0,67 0,61 0,54 0,75 0,78
Rendement % 29 33 39 46 25 22

Concentration initiale du [Fe?*] = 3 (mg/l)
Coagulantmg/l |0 2,5 3,5 5 7,5 10
pH final 6,58 6,10 6,02 595 |581 572
Fer Résiduel mg/l | 1,86 1,325 1,161 |1,018 0,893 |1,161
Rendement % 38 55,83 |61,28 |66,05 |70,23 |61,28

Nous pouvons aussi signalés la présence d’une faible élimination du fer dans les béchers témoins
(Dose de coagulant = 0 mg/l), avec des rendements qui varient entre (12 a 38%) ; ce qui nous
laissent supposer la présence de conditions de précipitation chimiques au cours de nous essais dans

les trois béchers témoins.

Dose optimale
de Coagulant

mg/| y = 1,9492x + 1,4576
Figure 66 : Variation de R? = 0,9875

la dose optimale de
coagulant en fonction de
la dose initiale de fer en

eau distillée. 3

Dose initiale de fer mg/|

0 0,5 1 1,5 2 2,5 3 3,5

La figure 68 montre que la dose optimale de sulfate d’aluminium semble augmenter et varie d’une
manicre presque linéaire en fonction de la teneur initiale de fer. Une stoechiométrie ne peut étre
aisément mise en évidence d’une facon claire du fait de la possibilité de I’occurrence de différents

mécanismes chimiques au cours de la réaction sulfate d’aluminium/fer.
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111.3.3. Effet du pH.

Compte tenu des résultats précédents, nous avons adopté une dose optimale de sulfate

d’aluminium, afin d’observer I’influence du pH sur I’abattement du fer et ce, dans un intervalle de
pH entre 3 et 9,5.
Les figures 69, 70 et le tableau 51 représentent I’influence du pH sur I’élimination du fer, par
coagulation-floculation au sulfate d’aluminium ; on observe que I’augmentation du pH de 34 7,5
engendre une augmentation du rendement de 25,68% jusqu’a une valeur maximale de 95,33%,
ensuite, une chute du rendement pour les pH basiques. A pH= 7,5 la valeur du fer résiduel est
inférieure a la norme de potabilité (0.3 mg/l) selon les normes Algériennes.

Tableau 50 : Influence du pH sur I’élimination du fer.

[Fer] =2 (mg/l)
pH 3 4,76 6 7,5 9,5
Coagulant mg/I 5 5 5 5 5
Fer Résiduel mg/l | 1,486 1,214 1,19 0,093 0,988
Rendement % 25,7 39,3 40,47 95,35 50,6
100
Rendement %
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111.3.4. Discussion des résultats d’essais en solutions synthétiques d’eau distillée.

Les résultats obtenus au cours de cette étape montrent clairement que la coagulation-
floculation & une influence sur les concentrations du fer présent dans une eau distillée, la présence
des doses optimales le confirme. Les rendements d’élimination s’améliorent avec I’augmentation
de la concentration initiale du fer.

En utilisant le logiciel "Visual MINTEQ 3.1", on n’a pu tracer le diagramme de spéciation
du fer (figure 71) pour une concentration [Fe2*] = 2 mg/I. Pour I’effet de la dose de coagulant et la
concentration initiale du cadmium, le pH des essais varie entre 5,29 et 7,08. A cet intervalle la
seule forme que prend le fer est la forme ionique Fe?* (figure 71). Dans le méme intervalle la forme
majoritaire du coagulant est la forme insoluble du sulfate d’aluminium AI(OH)s. Dans ces
conditions, on peut suggérer que le mécanisme de coagulation sera une adsorption des ions Fe*
sur le précipité AI(OH)z. La présence d’une faible élimination du fer dans les béchers témoins
(Dose de coagulant = 0 mg/l), nous laissent supposer la présence aussi des conditions de
précipitation chimiques au cours de nous essais dans les trois béchers témoins. A partir du pH =6,
débute la réaction suivante : Fe?* + 2 OH" — Fe(OH).|, ce qui explique la présence d’une

précipitation dans les béchers témoins.
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100
Figure 69 : Diagramme %
de spéciation du fer pour For2 %
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. Fe(OH)3- %

[Fe?*] =2 mg/l & 25°C. 40 ———FeOH+ %
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O Z
1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14

Les valeurs du fer résiduel (0.32, 0.54, 0.893, 1.12 mg/l), correspondant aux doses optimales de
coagulant restent loin de la valeur limite admissible recommandée par les normes Algériennes
d’eau potable (0.3 mg/l).

Le pH semble étre un parametre principal dans I’explication et I’interprétation des résultats obtenus
au cours de ce travail. Le changement de ce dernier paramétre améliore le rendement de 25.68%
pour un pH = 3 jusqu’a I’élimination presque totale (95.35%) pour un pH =7,5. ApH =75, le fer
résiduel est conforme aux normes de potabilité (0.093 mg/l < 3 mg/l). L’amélioration progressive
des rendements d’élimination dans la gamme de pH entre 6 et 7,5 peut étre justifier par :

< La précipitation du Fe(OH). déja signalé, selon la réaction chimique suivante :
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Fe?* + 20H" — Fe(OH).| Cette réaction débute a pH 6 et elle est compléte a pH 7,8.

< A cette gamme de pH (6 et 7,5), I’aluminium prend la forme insoluble Al(OH)3, ce qui favorise
I’adsorption des ions Fe?* sur ce dernier.

< A pH basique (pH = 9.5), les rendements d’élimination du fer diminuent, probablement parce
que le coagulant change de forme vers des formes anioniques solubles AI(OH)s", Al(OH)s?,
avec une dominance du radical Al(OH)4 ; des formes qui ne conduisent pas probablement a
une bonne coagulation-floculation des différentes espéces du fer dans cette intervalle de pH.

111.3.5. Effet de sels minéraux sur la coagulation-floculation du fer.

Les essais de I’influence des teneurs en sels minéraux sur I’élimination du fer & des
concentrations différentes en eau distillée (figure 72 et tableau 52), montrent clairement que I’ajout
des sels de calcium, magnésium et de sodium ont presque le méme effet sur les rendements
d’élimination. Une faible dose de sels induit une faible amélioration des rendements.
L’augmentation de la quantité des sels minéraux induisent un décroissement des rendements de
coagulation-floculation. Cette diminution peut s’expliquer en faisant I’hypothése d’une
compétition entre les ions Fe?* et les nouveaux cations ajoutés au milieu de dilution (Ca®*, Mg?*

et Na*) pour les sites d’adsorption de Al(OH)s.
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Tableau 51 : Influence de la teneur en sels minéraux sur I’élimination du fer en eau distillée.

CaCl:
Coagulant (mg/l) 5 5 5 5 5 5
Teneur en sel (mg/l) |0 10 50 100 200 500
pHs¢ 4,52 4,57 4,63 4,64 4,69 4,70
Rendement % 44 46 42,5 42 42 41,5
MgCl2
Coagulant (mg/l) 5 5 5 5 5 5
Teneur en sel (mg/l) |0 10 50 100 200 500
pHs¢ 5,27 5,04 4,89 4,84 4,77 4,74
Rendement % 44 48 46,5 38,5 37,5 31,5
CaSOq
Coagulant (mg/l) 5 5 5 5 5 5
Teneur en sel (mg/l) |0 10 50 100 200 500
pHjs 4,6 4,63 4,65 4,77 4.8 4,97
Rendement % 44 47 43 44 43 40,5
MgSOa4
Coagulant (mg/l) 5 5 5 5 5 5
Teneur en sel (mg/l) |0 10 50 100 200 500
pHs¢ 4,99 4,8 4,82 4,84 4,9 4,92
Rendement % 44 47 48,5 48 47 45
NaCl
Coagulant (mg/l) 5 5 5 5 5 5
Teneurensel mg/l |0 10 50 100 200 500
pHs¢ 4,51 4,48 4,45 4,51 4,56 4,61
Rendement % 44 45 42,5 42,5 42 41,5
Na2SO4
Coagulant (mg/l) 5 5 5 5 5 5
Teneur en sel (mg/l) |0 10 50 100 200 500
pHs¢ 4,45 4,45 4,55 4,61 4,68 4,82
Rendement % 44 46,5 45,5 41,5 41 41
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111.3.6. Elimination du fer en eaux souterraines.

Cette phase de travail a pour but d’évaluer les pourcentages d’élimination du fer par
coagulation-floculation d’eaux minéralisées et aussi déterminer la dose optimale de coagulant
correspondant a chaque eau. Nous avons utilisé comme milieu de dilution du fer (2 mg/l), une eau
minéralisée embouteillée, Youkous, une eau de forage de la ville de Biskra (EI Alia 1) et une eau
d’un puits de la commune de Bouhmama (Khenchela). Les essais de coagulation-floculation
réalisés sur les trois types d’eaux testées nous ont permis d’aboutir aux résultats résumes dans le
tableau 53 et illustrés sur la figure 73.

Les résultats montrent clairement que la coagulation du fer dans des milieux naturellement
minéralisées améliore nettement les rendements d’élimination par apport a I’eau distillée. Les
pourcentages d’élimination varient d’une eau a I’autre selon I’ordre suivant : E. Youkous > E.
Bouhmama > E. El Alia 1. L élimination du fer est presque totale dans le cas des eaux de Youkous
(R% = 99.2%) (formation de macro-flocs visible a I’ceil nu dans le bécher de la dose optimale de
coagulant). Les doses optimales enregistrées sont presque les mémes (15 mg/l pour I’eau
Bouhmama et 20 mg/l pour les eaux Youkous et El Alia 1). A partir de la dose optimale, les
rendements commencent a diminuer. Pour le fer résiduel, tous les teneurs obtenues aprés
coagulation-floculation pour les eaux de Youkous et Bouhmama sont trés faibles et obéissent a la
norme de potabilité (0.3 mg/l). Méme pour I’eau de El Alia 1, la teneur résiduelle en fer qui
corresponde a la dose optimale de coagulant est inférieure a la norme.

Tableau 52 : Influence de la dose de coagulant sur I’élimination du fer

en eaux minéralisées, Concentration initiale du [Fe?*] = 2 (mg/).

Eau Youkous
Coagulant (mg/l) 5 10 15 20 30 35

pHs¢ 7,78 | 7,74 | 7,72 | 7,69 | 7,57 | 7,50
Fer résiduel mg/l | 0,11 | 0,05 | 0,036 | 0,01 | 0,05 | 0,08
R % 945 | 975|982 | 992 975 | 96

Eau Bouhmama
Coagulant (mg/l) 5 10 15 20 30 35

pHs 7,88 | 7,85 | 7,78 | 7,76 | 7,70 | 7,61
Fer résiduel mg/l | 0,214 | 0,07 | 0,06 | 0,07 | 0,08 | 0,1
R % 93 | 965 | 97 | 96,5 96 95
Eau El Alia 1
Coagulant (mg/l) 5 10 15 20 30 35
pHs 741 | 7,39 | 7,30 | 7,22 | 7,15 | 7,02
Fer résiduel mg/l | 0,4 | 0,33 | 0,26 | 0,23 | 0,49 | 0,52
R % 80 | 835 | 87 | 885|755 | 74
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En ce qui concerne la dose optimale de coagulant, chaque eau a une dose optimale en

fonction de ses propriétés chimiques. En se référant aux caractéristiques des eaux étudiees (Cf.
tableau 35, p 102), il semble que la variation du rendement dépend de la minéralisation, et
notamment de sa dureté (TH). Nous avons pu constater qu’il existe une proportion directe entre
une faible dureté et un bon rendement d’élimination du fer. L’eau ayant une dureté moyenne (Eau
Youkous, TH= 36 °F) avait été mieux coagulée qu’une eau a forte dureté (Eau Bouhmama, TH=
97.2 °F) ; cette derniére avait été aussi mieux coagulée qu’une eau a trés forte dureté (Eau EIl Alia
1, TH= 180 °F). Cet effet de dureté peut étre expliquer en faisant I’hypothése, d’une compétition

entre les ions Fe?* et les cations Ca®* et Mg?*, pour les sites d’adsorption de Al(OH)s.

100 1
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—@— E.Youkous
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dose de coagulant en L @—E.Bouhmama
eaux minéralisées ; 80 4 T& EElAlial
[Fe?*] = 2 mg/l.
75
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111.3.7. Elimination du fer en eaux de surface.

Aprés avoir étudier la coagulation-floculation au sulfate d’aluminium du fer en solutions
synthétiques, en eau distillée et en eaux minéralisées, il nous a paru impératif de réaliser une
application du procédé sur deux eaux de surface algériennes caractérisée par une minéralisation et
une dureté plus ou moins élevés.

Les résultats des essais de la coagulation-floculation du fer en eaux de surface (tableau 54
et figure 74), s’approchent beaucoup des résultats obtenus dans le cas des eaux minerales déja
testées ; les rendements d’élimination sont appréciables est dépassent 79%. Malgreé ca, les teneurs

en fer résiduel restent supérieurs a la norme de potabilité.
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Tableau 53 : Influence de la dose de coagulant en eau de surface,

Concentration initiale du [Fe**] = 2 (mg/l).

Eau de Barrage Fontaine de Gazelles.

Coagulant (mg/l) 0 10 20 40 60 80 100
Fer résiduel (mg/l) |2 0,688 0,544 0,412 0,48 0,636 |0,716
pH final 7,62 7,55 7,40 7,25 7,10 7,00 6,89
Rendement % 0 65,6 72,8 79,1 76 68,2 |64,2

Eau de Barrage Foum EI-Gherza.

Coagulant (mg/l) 0 10 20 40 60 80 100
Fer résiduel (mg/l) |2 0,838 |0,664 0,574 0,48 0,818 |0,818
pH final 7,40 7,37 7,25 7,07 6,91 6,75 6,62
Rendement % 0 58,1 66,8 71,3 76 59,1 59,1
90
Rendement %
80

Figure 72 : Variation du 7o

rendement d’élimination du g,

fer en fonction de la dose 50

—e— E. Barrage Fontaine de Gazelles
de CoaQUIant en eau de :Z —e— E.Barrage Foum El-Gherza
surface ; [Fe**] = 2 mg/I. 20

12 Coagulant mg/I
0 20 40 60 80 100

111.3.8. Discussion des résultats en eaux minéralisées.

Les résultats de la floculation du fer en milieux minéralisés différent des résultats obtenus
en eaux distillées, surtout en ce qui concerne les rendements d’élimination. Pour expliquer cette
différence, nous devons essayer de connaitre les mécanismes possibles de la coagulation dans ces
nouvelles conditions de travail et les espéces possibles que peut le fer en prendre.

La forme du fer dans les eaux naturelles dépende principalement de la valeur du pH et du
potentiel redox ; sur la figure 75, on voit qu’il est possible de passer d’une forme dissoute du fer
(par exemple Fe?* ou FeOH") & une forme précipitée (FeCOs, Fe(OH), ou Fe(OH)s3) soit en élevant
le potentiel (oxydation), soit en changeant la gamme de pH, soit les deux a la fois. C’est sur ces
principes, et plus particuliérement sur la séquence [oxydation Fe?* — précipitation Fe(OH)s], que
sont fondes les différents traitements de déferrisation physico-chimiques envisageables
(Degrémont, 2016).
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Dans les eaux naturelles, I’élévation du pH, est favorable a I’élimination du fer. Ainsi, la
précipitation du carbonate ferreux est pratiquement totale a pH 8,2 (surtout lorsqu’elle se produit
conjointement avec celle du CaCO3) (figure 76). Une décarbonatation partielle (élévation du pH),
a pH voisin de 8, peut donc entrainer une déferrisation complete. Les pH finaux de nos essais
n’étaient pas loin de 8 soit pour les eaux de surfaces soit pour les eaux souterraines, Cela nous
laisse suggeéraient que les phénomeénes déja cités ont contribuaient a I’amélioration de nos
rendements d’élimination par rapport aux rendements en eau distillée. Pour conclure, on peut dire
que I’adsorption des formes solubles du fer sur Al(OH)z et la transformation des formes solubles
(Fe?* ou FeOH™) au cours de la coagulation-floculation & des formes insolubles (FeCOs, Fe(OH)
ou Fe(OH)z3), et la précipitation de ces dernieres sont les principaux mécanismes qui peuvent

justifier la bonne coagulation-floculation du fer dans ces milieux minéralisées.
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111.3.9. Effet de la combinaison du sulfate d’aluminium avec des adjuvants de floculation sur

I’élimination du fer.

Les figures 77, 78 et les tableaux 55, 56 présentent les résultats des essais de I’utilisation
de la bentonite et du charbon actif comme adjuvants de floculation. Pour ce faire, nous avons
adopté une bentonite, qui provienne des gisements de M’Zila (Mostaganem) et un charbon actif
en poudre (CAP). Des doses croissantes de bentonite sont introduites dans les differents béchers
du premier essai aprées coagulation. Au cours du deuxiéme essai la bentonite a été remplacé par le
charbon actif en poudre. La dose de coagulant introduite est la dose optimale déja déterminée au
cours des essais précédents pour une concentration initiale de fer = 2 mg/l, ([Al2(SO4)s] = 5 mg/l).
Les résultats montrent que I’utilisation d’adjuvants n’améliorent que peu les rendements
d’élimination du fer méme & fortes doses. Pour la bentonite I’amélioration des rendements
d’¢élimination touche juste les faibles doses de bentonite (< 2,5 mg/l), aprés cette dose la bentonite
inhibe I’élimination du fer. Les deux adjuvants qu’on a utilisés sont en réalité des adsorbants a
cause de leurs caractéristiques physico-chimiques, surtout leurs grandes surfaces spécifiques.

Au cours de nos essais de combinaison du sulfate d’aluminium avec des adjuvants de
floculation, il y a sGrement plusieurs mécanismes qui ont lieu simultanément, aussi bien des
mécanismes coagulant/fer, adsorbant/fer et sulfate d’aluminium/adsorbant, notamment avec la
bentonite. Ce qui est important, c’est effectivement le role du pH qui influe a la fois sur la forme
chimique du fer et la forme de I’aluminium du coagulant et la protonation de la surface des
adsorbants. Des phénomeénes d’adsorption peuvent avoir lieu sur chacun des adsorbants utilisés

mais apparemment ils sont minimes dans les conditions des essais qui ont été réalisés ce qui peut
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expliquer I’absence d’une grande amélioration des rendements d’élimination du fer en présence

des deux adjuvants.

Selon Ruiti et Ben thayer (2015), la faible amélioration des rendements peut étre aussi
justifier par les pH acides de nos essais, le phénomeéne de précipitation n’est pas prédominant mais
le fer peut se complexer a certains groupements chimiques a la surface des adsorbants (bentonite,
CARP et aussi flocs d’hydroxyde d’aluminium).

D’autres essais sont nécessaires pour bien comprendre et interpréter cette phase de travail.
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Figure 75 : Effet de la bentonite sur les rendements d’élimination du fer par coagulation-
floculation ; [Fe?*] = 2 mg/l, [Al2(SO4)3] =5 mg/I.

Tableau 54 : Influence de la bentonite sur I’élimination du fer par coagulation-floculation.

Fe?* =2 mgl/l
Coagulant (mg/l) 5 5 5 5 5 5
Dose de la Bentonite mg/l |0 0,5 1,5 2,5 3,5 5
pH final 6,19 6,18 6,17 6,18 6,16 6,17
Rendement % 44 50 50 50 47 45

Tableau 55 : Influence du charbon actif sur I’élimination du fer par coagulation-floculation.

Fe** =2 mgll
Coagulant (mg/l) 5 5 5 5 5 5
Dose du charbon actif (mg/l) | 0 5 15 25 50 200
pH final 6,19 6,17 6,17 6,17 6,18 6,18
Rendement % 44 45,5 50 47,5 45,5 45,5
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Figure 76 : Effet du charbon actif sur les rendements d’élimination du fer par coagulation-
floculation ; [Fe?*] = 2 mg/l, [Al2(SO4)3] = 5 mgl/l.

111.4. Conclusion.

L’objectif de ce chapitre était d’observer I’efficacité du sulfate d’aluminium dans
I’élimination de fer et de cadmium par coagulation-floculation et d’apprécier I’influence de
parametres réactionnels sur les rendements d’élimination. Les essais présentés au cours de ce
chapitre ont permis de mettre en évidence les possibilités de I’élimination du cadmium et du fer
par coagulation-floculation au sulfate d’aluminium avec des rendements appréciables. Quelle que
soit la teneur initiale en cadmium, les rendements d’élimination du cadmium augmentent d’une
facon brusque jusqu’a une certaine valeur puis diminue d’une facon moins marquée.

Le pH semble étre le parameétre le plus important dans I’élimination du cadmium. Les
meilleurs rendements on était obtenus a des pH basiques (pH = 10).

En ce qui concerne I’effet des sels minéraux sur les rendements d’éliminations ; I’ajout des
ions Mg?* donnent des résultats satisfaisants contrairement aux ions Ca?* qui inhibent I’abattement
du cadmium. En ce qui concerne I’effet de la minéralisation totale des milieux de dilution sur les
rendements d’éliminations, on a remarqué qu’une minéralisation totale croissante du milieu
pouvait notablement influencer le procédé. L’augmentation de la minéralisation améliore d’une
maniere significative les rendements d’élimination du cadmium.

Pour I’effet des adjuvants de floculation, I’introduction de la chaux donne le meilleur
rendement (99.49%) et I’essai représente une combinaison entre la précipitation a la chaux et la
coagulation-floculation au sulfate d’aluminium. L’amélioration du rendement d’élimination du
cadmium apportée par I’utilisation de la bentonite en tant qu’adjuvant est trés appréciable car elle
augmente les rendements de 74.5 % a 90.85 % pour une teneur initiale en cadmium égale 20 mg/I.

Concernant le fer, les essais en eau distillée montrent I’apparition d’une dose optimale pour

les quatre concentrations initiales du fer puis une chute du rendement apres cet optimum. Les

155



Deuxidme partie. Chapitre (Il : incidence de La Aoculation sur LA imination du cadmivim et du fzr.

essais montrent aussi, des rendements d’éliminations moyens surtout pour les faibles doses de fer,
des rendements qui augmentent avec I’augmentation de la concentration initiale du fer pour arriver
a un rendement acceptable de 70.23%.

L’augmentation du pH de 3 a 7.5 engendre une augmentation du rendement de 25.68 %
jusgu’a une valeur maximale de 95.33 %, ensuite, on observe une chute du rendement pour les pH
basiques. L’élévation du pH, & pH voisin de 8, peut donc entrainer une déferrisation presque
complete.

L’ajout des sels de calcium, magnésium et de sodium ont presque le méme effet sur les
rendements d’élimination du fer. Une faible dose de sels induit une faible amélioration des
rendements. L’augmentation de la quantité des sels minéraux induisent un décroissement des
rendements de coagulation-floculation. Contrairement a I’eau distillée, les rendements de la
coagulation-floculation du fer en eaux minéralisées sont tres appréciables (déferrisation presque
compléte dans le cas de I’eau Youkous). Il semble que la dureté joue un role intéressant dans cette
amélioration de rendements. A I’inverse du cadmium, Les essais ont montré que I’augmentation
de la minéralisation totale amoindrie les rendements d’élimination du fer.

L’ajout de la bentonite n’améliore que peu les rendements d’élimination et juste pour les
faibles doses de bentonite (< 2.5 mg/l), aprés cette dose la bentonite inhibe 1’élimination du fer.
De méme que la bentonite, I’utilisation du charbon actif en poudre (CAP) n’apporte pas une grande

amélioration des rendements d’élimination du fer méme a fortes doses.
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CONCLUSION
GENERALE.

Les eaux naturelles peuvent contenir de nombreuses substances minéraux et organiques de

structures diverses. Certains de ces composés peuvent étre responsables d’effets toxiques produits
par I’élément initial ou par ses dérivés, genérés par ses interactions avec les réactifs introduits au
cours du traitement de I’eau.

Le procédé de coagulation-floculation apparait comme une phase fondamentale de clarification et
son amélioration contribue grandement a I’optimisation de toute la filiere de traitement. Elle est
traditionnellement considérée comme un procédeé lié a I’élimination des états dispersés. Mais elle
peut devenir efficace vis-a-vis de la charge organique dissoute et des composés minéraux.

En effet, cette phase apparait de plus en plus comme un traitement d’élimination spécifique de
composés minéraux et organiques, capable de rivaliser avec des traitements plus colteux et plus
complexes. Son optimisation sera fonction de plusieurs conditions qui sont soit inhérentes aux
substances a éliminer et séparer, soit aux caractéristiques de leur milieu de dilution (pH,
température, force ionique, ...).

En particulier, I’influence de sels minéraux sur le processus de coagulation-floculation a été assez
peu étudiée et s’est souvent limitée a de simples observations.

L objectif de notre travail a donc été de préciser I’impact de sels minéraux communément
présents dans les eaux a traiter et de déterminer si les effets observés sont bénéfiques ou inhibiteurs
par rapport au processus d’élimination de composés soit organiques, soit métalliques par
coagulation-floculation.

A cet effet, une mise au point bibliographique, consacrée a un état des connaissances se
rapportant au domaine de coagulation-floculation, a été réalisée. Elle a été divisée en trois
chapitres.

Le premier chapitre a permis dans un premier temps de faire le point sur les différents types des
eaux naturelles, leur pollution par les micropolluants aussi bien minéraux qu’organiques et les
parameétres de qualité puis de potabilité.

Le deuxiéme chapitre a eu pour objectif d’étudier d’une maniére détaillée la matiére organique des
eaux de surface et son élimination par coagulation-floculation. Ce chapitre a passé en revue les

principaux aspects théoriques et pratiques de la coagulation-floculation, les principaux travaux
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relatifs a I’elimination des matieres organiques par coagulation-floculation, ainsi que I’incidence

de quelques parametres réactionnels sur les rendements d’élimination.

Au cours du troisieme chapitre, nous avons pu exposer les caractéristiques et la toxicité des

principaux micropolluants métalliques des eaux de surface et plus particulierement le fer et le

cadmium. 1l a été possible également de donner un apercu sur les différents procédés physico-
chimiques et biologiques susceptibles de réduire leur teneur dans les eaux potables.

En ce qui concerne la seconde partie de la these, elle a été consacrée a la description et aux
résultats de la partie expérimentale. Les essais ont porté sur des composés organiques a structure
aromatique (Substances humiques et aniline) afin de faciliter I’analyse de ces substances par
spectrophotométrie UV/Visible. Les composés métalliques sont des micropolluants de toxicité
variable et ont éte testés sous forme de sels de fer et de cadmium.

Le premier chapitre a présenté la procédure expérimentale et décrit les produits chimiques
utilisés, les milieux de dilution et les modes opératoires suivis lors des essais expérimentaux.

Le deuxiéme chapitre a eu pour but I’exposé et la discussion des résultats de la coagulation-

floculation par le sulfate d’aluminium des composés organiques testés, I’aniline et les (SH).

A travers les résultats que nous avons obtenus au cours de nos essais, il a été possible d’aboutir a

ces principales observations et conclusions :

1. En eau distillée, les résultats de la coagulation-floculation de I’aniline ont pu étre comparés a
ceux obtenus au cours d’essais similaires que nous avons réalisés sur les SH et en s’appuyant
sur des travaux antérieurs.

+ Les résultats obtenus ont indiqué que I’aniline présente des rendements d’élimination non
négligeables comparée a d’autres composés simples tels que le phénol ou le résorcinol. Les
doses optimales de coagulant sont élevées.

+ L’ aniline présente un comportement différent de celui des substances humiques et qui peut
étre attribué d’une part a sa forme dissoute et de faible taille moléculaire et d’autre part a
sa structure chimique.

+ L’élimination optimale est apparue pour un pH trés acide (pH = 2). A des pH semblables,
le mecanisme prédominant serait essentiellement une neutralisation par compression de la
double couche.

+ L’ajout de sels minéraux dans I’eau distillée n’affecte que peu la réaction aniline/sulfate
d’aluminium et peut méme détériorer les rendements pour les fortes doses de sels.

+ Contrairement a I’aniline, les essais conduits sur des SH en eau distillée ont confirme divers
travaux de la littérature et ont montré que la floculation au sulfate d’aluminium pouvait

aboutir a d’excellents rendements d’élimination de ces substances.
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+ La coagulation-floculation est tres efficace vis-a-vis du type de SH étudié, caractérisé par
de fortes masses moléculaires et en partie sous forme colloidale.

+ Le pH influe d’une fagon notable sur le rendement de la coagulation-floculation de ces SH.
En eau distillée, le rendement optimal est obtenu dans des conditions de pH acide.

+ Les sels constitutifs de la dureté peuvent notablement améliorer ces rendements a condition
que I’anion associé au calcium ou au magnéesium ne soit pas tres inhibiteur de la réaction.

2. En eau minéralisées : Lorsque les composés organiques sont dissous dans des eaux naturelles
minéralisées, les essais ont montré qu’une minéralisation croissante du milieu pouvait
notablement influencer le procédé.

+ Dans le cas des SH, les rendements d’élimination restent trés élevés bien que les
meécanismes de floculation soient différents de ceux en eau distillée.

+ La proportion de la dureté par rapport a la minéralisation totale joue un réle important lors
de I’élimination des SH.

+ La présence de Ca?* serait bénéfique alors que la présence des anions SO4%", HCOs™ serait
néfaste.

+ Par contre, la floculation de I’aniline aboutit en eaux minéralisées a des rendements
moindres qu’en eau distillée, et notamment en présence d’une dureté considérable. La
présence de la fonction amine dans la structure de I’aniline pourrait avoir un effet inhibiteur
sur la floculation de ce composeé en eaux minéralisées.

+ En eaux de surface, on a aussi enregistré une faible élimination de I’aniline par rapport aux
SH. La présence d’une charge organique initiale pourrait en particulier géner I’élimination
de I’aniline par coagulation-floculation.

3. L’influence de traitements complémentaires a la coagulation-floculation sur les composés
organiques testés :

+ Nous avons testé I’influence d’adjuvants classiques (charbon actif, argile) et communément
utilisés dans les stations de traitement, sur I’efficacité de la floculation des composés étudiés.
D’une maniere générale, I’utilisation des adjuvants semble intéressante et conduit & une
amélioration nette des rendements de floculation. L’utilisation de la bentonite surtout, la
bentonite de Maghnia comme adjuvant de floculation améliore nettement le rendement
d’élimination de I’aniline, une amélioration qui peut dépasser 33%.

Dans le cas du charbon actif, ce dernier surtout en poudre présente une efficacité
exceptionnelle comme adjuvant de floculation. En fait, les rendements d’élimination de I’aniline
peuvent arriver jusqu’a 100%. Cela est di probablement a son pouvoir excellent confirmé

d’adsorber la matiére organique, notamment aromatique.
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Différents phénomenes peuvent se produire soit simultanément, soit compétitivement et pourront

englober plusieurs types de réactions de complexation, de précipitation ou d’adsorption entre les

différentes entités.

Dans le cas de la coagulation-floculation pour I’élimination de composés métalliques :

Au cours du troisieme chapitre, nous avons pu présenter et discuter les résultats de la coagulation-

floculation des deux métaux, le cadmium et le fer en rappelant que leurs nuisances dans I’eau sont

a des niveaux de toxicité différents.

a. Dans le cas du cadmium, les essais effectués en solutions synthétiques d’eau distillée ont

permis d’aboutir aux résultats suivants :

-

La coagulation-floculation au sulfate d’aluminium donne des résultats appréciables avec
des rendements d’élimination qui dépassent parfois 70%, avec de faibles doses de
coagulant (10 a 20 mg/l). Cependant, la valeur limite admissible dans I’eau potable n’est
jamais atteinte, méme pour les meilleurs rendements obtenus.

Le pH joue un réle primordial dans ce procédé.

Au cours de I’application de la coagulation-floculation sur différentes eaux souterraines, la
réduction du cadmium par le biais de sulfate d’aluminium demeure peu efficace mais
I’utilisation des adjuvants de floculation tels que la chaux et la bentonite peut élever les
rendements d’élimination du cadmium par le sulfate d’aluminium.

L’ajout des ions Mg*2 donnent des résultats satisfaisants, contrairement aux ions Ca*? qui
inhibent I’abattement du cadmium et se complexent probablement a I’aluminium
compétitivement au cadmium.

Au cours de I’application de la coagulation-floculation sur différentes eaux souterraines et
eau de surface, la réduction du cadmium par le biais du sulfate d’aluminium seul demeure
peu efficace.

Les principaux mécanismes d’élimination du cadmium seraient I’adsorption du métal sur
les précipités formés tels que AI(OH)s, voire méme Mg(OH)>, ainsi que la précipitation du
cadmium sous forme d’hydroxyde par élévation du pH.

Nos résultats expérimentaux et ceux de travaux antérieurs peuvent donc nous permettre de
confirmer que, bien que I’abattement du cadmium par coagulation-floculation au sulfate
d’aluminium seul apparait comme peu utile, il serait judicieux d’employer des adjuvants

de floculation ou d’ajuster le pH afin d’aboutir aux résultats voulus.

b. Dans le cas du fer, les essais effectués en solutions synthetiques d’eau distillée ont permis

d’aboutir aux résultats suivants :
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+ Pour I’effet de la dose du coagulant, d’une maniére générale, on peut marquer I’apparition
d’une dose optimale pour les trois concentrations du fer puis une chute du rendement apreés
cet optimum.

+ La coagulation-floculation au sulfate d’aluminium seul donne des rendements
d’élimination peu importants mais qui augmentent avec la concentration initiale du fer.

+ |l faut toutefois signaler que I’ajustement du pH peut nettement améliorer les rendements
d’élimination du fer (& pH = 7.5, les rendements d’élimination dépassent 95%), avec une
valeur du fer résiduel inférieure a la norme de potabilité (0.3 mg/l) selon les normes
algériennes.

+ Le pH influe d’une part sur la forme chimique du coagulant (les réactions d’hydrolyse de
sel d’aluminium, AI(OH)2*, AI(OH)?* et AI(OH)s, ...), et d’autre part sur la forme chimique
du fer dans I’eau.

+ Concernant, I’effet des sels minéraux sur I’élimination du fer, I’ajout des sels de calcium,
magnésium et de sodium n’améliore que peu les rendements et seulement pour les faibles
doses de sels. L’augmentation de la quantité des sels minéraux ajoutés induit une
dégradation de I’efficacité de la coagulation-floculation.

+ En eaux minéralisées, et contrairement a I’eau distillée, les rendements de la coagulation-
floculation du fer sont appréciables (déferrisation presque compléete dans le cas de I’eau
Youkous). Cependant, une augmentation excessive de la force ionique des eaux semble
néfaste au processus d’élimination du fer par le sulfate d’aluminium.

+ Les résultats des essais de la coagulation-floculation du fer en eau de surface sont assez
comparables a ceux obtenus sur des eaux souterraines minéralisées. Les rendements
d’élimination sont appréciables, mais les teneurs en fer résiduel restent souvent supérieurs
a la norme de potabilité.

+ L’utilisation des adjuvants de floculation tels que le charbon actif (CAP) et la bentonite n’a
pas de grands effets sur les rendements d’élimination du fer par le sulfate d’aluminium.
Leur ajout n’améliore que peu les rendements d’élimination et juste pour les faibles doses
de ces adjuvants.

Au cours de toute notre étude, nous avions surtout pour objectif de montrer que, bien que
la coagulation-floculation soit un procédé physico-chimique conventionnel, elle reste un
traitement trés utilisé et efficace dans les stations de potabilisation et d’épuration des eaux
naturelles et résiduaires.

Nos essais et nos résultats ont mis en évidence la complexité des mécanismes mis en jeu
lorsqu’on doit prendre en compte les différentes interactions pouvant survenir aussi bien entre les

diverses espéces hydrolysées de I’aluminium et les constituants des micropolluants métalliques et
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organiques de I’eau ainsi que les interactions micropolluant / éléments minéraux. Il en est de méme
pour les interactions phase dispersée / phase dissoute, notamment en présence de matériaux solides
utilisés en tant qu’adjuvants au sulfate d’aluminium. Différents phénomenes peuvent se produire
soit simultanément, soit compétitivement et pourront englober plusieurs types de réactions de
complexation, de précipitation ou d’adsorption entre les différentes entités. L’ optimisation du
procédé reste toutefois la clé de I’efficacité de la coagulation-floculation vis-a-vis de I’élimination

de polluants minéraux et organiques des eaux.
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