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Résumé : 

Cette étude vient dans le contexte de développer de nouvelles générations de billes gélifiées magnétiques 

pour l’adsorption des polluants hydrosolubles. Cette nouvelle génération est à base d’une argile 

Algérienne modifiée (argile pontée au fer (Fe-Mt) et/ou à l’aluminium (Al-Mt)), des nanoparticules 

magnétiques (FF), d’alcool polyvinylique (PVA), de carbonate de calcium (CC) et d’alginate de sodium 

(AS). 

L’étude de l’effet de pH, la cinétique d’adsorption, l’effet de la concentration de la solution polluante et 

l’effet de la masse de sorbant ont été faite en système discontinu pour les trois polluants choisis (le vert 

de méthyle, le plomb et le cadmium). 

Modélisation des résultats de la cinétique de sorption par les modèles mathématiques classiques (pseudo 

premier ordre, pseudo deuxième ordre, Elovich, model de diffusion interparticulaire de Crank et celui 

de Webber et Morris) ; et la modélisation des résultats d’isothermes de sorption par  les modèles de : 

Freundlich, Langmuir, Sips, Temkin, Elovich. Les résultats relatifs aux tests de sorption ont été 

modélisés grâce au programme Matlab et Origin.8. 

Vue la complexité du phénomène de sorption et le nombre de paramètres qui pourront l’influencer, nous 

avons développé de nouveaux modèles empiriques avec plusieurs paramètres dans l’étude des cinétiques 

de sorption, la diffusion intraparticulaire et les isothermes de sorption afin de s’approcher plus des 

conditions réelles. L’adsorption compétitive a été étudiée pour le système binaire (VM-Pb) 

 

Mots Clés : Adsorption, Argile, Alginate de sodium, Nanoparticules magnétiques. 

 

Abstract 

This study comes of developing new generations of magnetic gel beads for water depollution. This new 

generation is based on a modified Algerian clay (iron and/or aluminum pillared montmorillonite), 

magnetic nanoparticles (FF), polyvinyl alcohol (PVA), calcium carbonate (CC) and sodium alginate 

(AS). 

pH effect, kinetics sorption study, initial pollutant concentration effects and sorbent mass effect has been 

studied in discontinuous system for the three selected pollutants (the methyl green, lead and cadmium). 

Modeling of kinetics sorption by classical mathematical models (PFO, PSO, Elovich, interparticle 

diffusion model of Crank and that of Webber and Morris). Freundlich, Langmuir, Sips, Temkin, Elovich 

models has been used for modeling sorption isotherms, using the Matlab and Origin.8 program. 

Because of the complexity of the sorption phenomenon and the number of parameters that can influence 

it, we have developed new empirical models with several parameters in the study of kinetics sorption, 

intraparticle diffusion and sorption isotherms in order to approach more real conditions. The competitive 

adsorption has been studied for binary system (MG-Pb). 

 

Key words: Adsorption, clay, Sodium alginate, Magnetic nanoparticles. 



 

 

 الملخص :

جدیدة من حبیبات الھلام المغناطیسیة لامتصاص الملوثات القابلة للذوبان في الماء.  تأتي ھذه الدراسة في سیاق تطویر أجیال

)) Al-Mt) و / أو الألومنیوم (Fe-Mtیعتمد ھذا الجیل الجدید على الطین الجزائري المعدل (الطین المجسور بالحدید (

 .جینات الصودیومأل) و CCالكالسیوم () وكربونات PVA) وكحول البولي فینیل (FFوالجسیمات النانویة المغناطیسیة (

تم دراسة تأثیر الأس الھیدروجیني وحركیة الامتزاز وتأثیر تركیز المحلول الملوث وتأثیر كتلة المادة الماصة في نظام متقطع 

 .خضر المیثیل والرصاص والكادمیوم)للملوثات الثلاثة المختارة (أ

ریاضیة الكلاسیكیة (الدرجة الأولى الزائفة، الدرجة الثانیة الزائفة، نمذجة نتائج حركیة الامتصاص بواسطة النماذج ال

 سیبس ،نجمیرل،  ندلیتشافرنموذج الانتشار بین الجسیمات  ونمذجة نتائج متساویات الامتصاص بواسطة نماذج:إیلوفیتش، 

 .8ماتلاب و أوریجین.  نمذجة النتائج المتعلقة باختبارات الامتصاص باستخدام برنامج ت. تمإیلوفیتش،  تمكان، 

التي یمكن أن تؤثر علیھا ، فقد طورنا نماذج تجریبیة جدیدة مع العدید من  عواملنظرًا لتعقید ظاھرة الامتصاص وعدد ال

في دراسة حركیة الامتصاص والانتشار داخل الجسیمات وتساوي درجة حرارة الامتصاص من أجل الاقتراب من  عواملال

  ظروف أكثر واقعیة.
 )MG-Pbدراسة الامتزاز التنافسي للنظام الثنائي (تمت 

 

 المغناطیسیة.نانویة الجسیمان الالكلمات المفتاحیة : الامتزاز، الطین، ألجینات الصودیوم، 
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Un stress hydrique, qui peut également être une pénurie d'eau, est une situation dans 

laquelle la demande en eau dépasse les ressources hydriques disponibles.  

Au début des années 2020 et selon le GIEC (Groupe d'experts intergouvernemental sur 

l'évolution du climat), environ deux milliards de personnes dans le monde n’ont pas eu 

accès à l’eau potable et près de la moitié de la population mondiale a connu de graves 

pénuries d’eau pendant au moins une partie de l’année. Dans ce contexte, l’Algérie 

figure parmi les pays les plus exposés à un éventuel stress hydrique à l'horizon 2030. 

A travers le recueil des données auprès des organismes concernés dont le ministère des 

ressources en eaux (MRE), l’Office National d’Assainissement (ONA), les Stations 

d’Epuration des Eaux Usées (STEP) et les Stations de Lagunage (SL) de l’Algérie. Les 

résultats obtenus montrent que les potentialités hydriques, y compris eaux de surfaces 

et eaux souterraines, s’élèvent à 18 milliards de m3. Elles restent très faibles par rapport 

à la demande croissante de la population [1].  

Selon le Groupe international d'experts sur les ressources de l'ONU, les différents 

gouvernements ont généralement beaucoup investi dans des grands projets inefficaces 

en termes  de barrages, canaux, aqueducs, pipelines et réservoirs d'eau  qui se sont avérés 

généralement ni durables du point de vue environnemental, ni économiquement viables. 

Afin de pallier à cette problématique, la construction de nouvelles usines de traitement 

des eaux usées s’est présentée comme une solution la plus évidente à ce problème 

mondial.  

En Algérie, les eaux de rejet qui sont estimées à 1.5 milliard de mètres cubes/an pourraient 

réutiliser dans le domaine d’agriculture après traitement. Du point de vue traitement, de 

nombreuses techniques, de natures diverses, sont proposées aujourd’hui pour traiter les 

eaux usées ; la floculation, la précipitation, l’adsorption, la dégradation biologique, la 

photocatalyse, etc. Les poudres d’argiles modifiées hydrophobes et organophyles comme 

matériaux adsorbants se sont avérées très efficaces dans le traitement des eaux de rejets 

industriels. Néanmoins, elles restent confrontées à la difficulté de séparation 

solide/liquide après traitement. 

 Afin de répondre à cette problématique,  la mise en forme par immobilisation des 

particules de la poudre dans un gel d’alginate a permis de préparer plusieurs classes de  

billes gélifiées et éliminer tous les problèmes  de colmatage. De plus, elles offrent des 

avantages liés à la non-toxicité, haute réactivité, disponibilité et de faible coût [2]. 

1  
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Cette étude qui fait suite à un ensemble de travaux a pour but de développer un nouveau           

procédé d'extraction en phase solide assistée par un champ magnétique pour suivre une 

démarche d'éco-conception. La préparation d’une nouvelle génération de billes gélifiées 

magnétiques, poreuses efficaces et non toxiques permet d’éliminer, à la fois, les ions 

métalliques [3,4] et les micropolluants organiques hydrosolubles [4]. 

 

Ces billes magnétiques composites sont à base d’argile Algérienne modifiée (argile 

pontée au fer (Fe-Mt) et/ou à l’aluminium (Al-Mt)), de nanoparticules magnétiques (FF), 

d’alcool polyvinylique (PVA), de carbonate de calcium (CC) et d’alginate de sodium 

(AS). L’introduction des nanoparticules magnétiques dans la formulation a pour rôle 

essentiel la séparation magnétique facile du système binaire (Billes gélifiées/Liquide) [5].  

Du point de vue traitement, la séparation magnétique, qui ne génère pas de déchets 

secondaires et ne produit aucune pollution supplémentaire, peut être effectuée en 

discontinu ou en flux continu et peut devenir une méthode prometteuse dans 

l'élimination de ces polluants hydrosolubles. [5]. 

 

La méthodologie proposée dans cette présente étude s’articule autour des points suivants : 

- Une synthèse bibliographique actualisée et riche relative à l’emploi des 

hydrogels et les billes gélifiées dans la sorption des polluants organiques et/ou 

inorganiques. 

- La préparation et la caractérisation des poudres des nanoparticules (FF) et des 

billes gélifiées. 

- Les tests de sorption du vert de méthyle (VM), cadmium (Cd) et plomb (Pb) ont 

été réalisés en système discontinu. Dans ces différents tests de sorption, les effets du pH, 

des cinétiques de sorption, de la concentration initiale de la solution polluante et de la 

masse de sorbant ont été examinés 

- En mélanges binaires, l’étude de sorption compétitive de composés inorgano-

organiques hydrosolubles est réalisée sur les billes gélifiées composites et magnétiques. 

- Les résultats des cinétiques de sorption sont modélisés par les modèles 

mathématiques classiques (pseudo premier ordre, pseudo deuxième ordre, Elovich, 

diffusion interparticulaire de Crank et Webber et Morris) et ceux des isothermes de 

sorption sont modélisés par les modèles de Freundlich, Langmuir, Sips, Tempkin et 

Elovich.  

- Vue la complexité du phénomène de sorption et le nombre de paramètres qui 

2  



pourront l’influencer, de nouveaux modèles empiriques avec plusieurs paramètres ont été 

développés en utilisant un algorithme générique dans l’étude des cinétiques de sorption, 

la diffusion intraparticulaire et les isothermes de sorption afin de s’approcher davantage 

des conditions réelles. 

- La thèse se termine par une conclusion générale qui résume les résultats obtenus 

et trace les perspectives qui peuvent être envisagé dans le future. 

3  
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I. Synthèse bibliographique 
 

I.1. Les nanoparticules magnétiques (NPMs) 
 

La nanoscience est l'une des disciplines de recherche et de développement les plus 

importantes de la science moderne et ont fortement attiré aussi bien les chercheurs 

scientifiques que les industriels. 

Les nanoparticules magnétiques ont des applications étendues dans plusieurs domaines 

tels que le biomédical, la biotechnologie, l'ingénierie, la science des matériaux et les 

domaines environnementaux [6-9]. 

 
Les ferrofluides (FF) sont connus sous le nom de liquides magnétiques. Ce sont des 

matériaux relativement récents et ont fait leur apparition dans la deuxième moitié du 

XXème siècle. Ils n'existent pas à l'état naturel et il a donc fallu les synthétiser. 

La première approche a été réalisée par Wilson en 1779 qui a préparé un fluide constitué 

de fines particules de fer dans de l'eau [10]. Cependant, on ne peut parler d'une réelle 

synthèse de ferrofluide qu'à partir de 1963 où Stephen Papell [11], chimiste de la NASA, 

réalisa un mélange de poudre de magnétite Fe3O4 et du kérosène (liquide porteur) en 

présence d'acide oléique en tant qu’agent surfactant. L'objectif était de fabriquer un 

liquide de propulsion pour fusées en absence de gravité [10]. 

Le FF est une suspension colloïdale stable de nanoparticules magnétiques dans un liquide 

porteur qui peut être polaire ou non polaire. Chaque particule porte un moment 

magnétique permanent, et de dimensions typiques d'environ 10 nm. 

A l’échelle macroscopique, un ferrofluide est un fluide homogène rendu noir par les 

particules magnétiques [9]. 

Ces nanoparticules magnétiques sont non-toxiques, très stables chimiquement très 

efficaces dans le traitement des eaux. A côté de ces nombreux avantages, le FF reste 

confronté à un inconvénient majeur lié à son oxydation et agglomération. 

De ce fait, le recouvrement de ces nanoparticules magnétiques par une couche de matériau 

approprié permet d'éviter leur agglomération et leur oxydation. 

Selon le type du revêtement, les FF sont classés en deux groupes principaux : 

   - Les ferrofluides surfactés (FFs) : Ce sont des nanoparticules magnétiques 

(généralement de la magnétite, Fe3O4) enrobées d'agents tensioactifs (molécules 

amphiphiles, comme l'acide oléique et l'éthylhexyl-sulfosuccinate de sodium en 
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aérosol) afin d'empêcher leur agrégation [9]. Dans ce cas, le solvant est non polaire 

(solvants organiques ou huiles). La stabilité du FF provient des répulsions stériques 

entre les particules dues aux molécules de tensioactif ou polymère adsorbées à leur 

surface et compatibles avec le solvant [12]. 

 
   - Les ferrofluides ioniques (FFi): Ce sont des nanoparticules magnétiques chargés 

électriquement pour maintenir la stabilité du système colloïdal. Généralement, ils sont 

constitués de la maghemite, γ-Fe2O3, et différentes ferrites, MFe2O4, où M = Mn, Co, 

Zn, Cu, Ni) sont obtenues par une méthode de précipitation chimique, et une 

réaction acido-basique entre les nanoparticules et le milieu maintient la surface 

chargée électriquement [9]. Dans ce cas, le solvant est polaire (eau). La surface des 

nanoparticules est chargée et la stabilité de ce FF est assurée par des répulsions 

électrostatiques. La charge superficielle des nanoparticules magnétiques provient de 

l’ionisation des groupements hydroxyles de surface au contact de l’eau ou de 

l’adsorption à la surface des particules de molécules organiques ionisables [12]. 

Le domaine de stabilité des FF en fonction du pH est profondément modifié lorsque les 

particules sont fonctionnalisées par des molécules organiques ionisables comme par 

exemple, les ions citrates. Dans ce cas, le ferrofluide sera nommé « ferrofluide citraté » 

[13]. 

Les ions citrates s’adsorbent à la surface des particules et leurs fonctions carboxylates 

complexent le fer superficiel. Il reste en moyenne une à deux fonctions carboxylates libres 

par ion citrate qui assurent la charge des nanoparticules [13]. 

En milieu acide (pH < 5), la protonnation des groupements carboxylates entraine 

l’annulation de la charge de surface et donc la précipitation du FF. 

Aux pH supérieurs à 5, la surface des nanoparticules fonctionnalisées par les ions citrates 

se charge négativement avec des contre-ions Na+. Ceci assure donc la stabilité colloïdale 

du FF. 

En particulier, le FF est stable à un pH voisin de 7 et peut ainsi former une dispersion 

stable en milieu alginate [13] 

En général, les nanoparticules utilisées pour préparer des FF présentent un comportement 

de type ferromagnétique ou ferrimagnétique. Elles sont suffisamment petites et présentent 

une aimantation permanente puisque chaque particule est considérée comme étant un 
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mono-domaine magnétique. Cela signifie que chaque particule porte un moment 

magnétique permanent M [14]. L’intensité de ce moment est donnée par l’équation I.1. 

 
𝑀𝑀 = 𝑚𝑚ss × 𝑉𝑉p                                               Eq. I.1 

Où mss représente l’aimantation spécifique du matériau constituant les particules et Vp, le 

volume d’une particule. 

Pour des particules de maghemite, l’aimantation spécifique ms est égale à 3,1.105 A.m-1, 

ce qui conduit, pour une particule de diamètre égal à 7 nm à une valeur du moment 

magnétique M égale à 5,4.10-24 A.m2, soit environ 6000 μB (μB : magnéton de Bohr). 

Ces nanoparticules sont magnétiquement uni axiales. En effet et en absence de champ 

magnétique, le moment magnétique des particules est orienté dans la direction de facile 

aimantation coïncidant en général avec l’axe optique de la nanoparticule. 

En présence de champ magnétique quelconque (Hm), les propriétés magnétiques des 

nanoparticules confèrent à la solution un comportement paramagnétique géant. 

Lorsqu’un champ magnétique constant est appliqué, les particules initialement orientées 

de façon aléatoire tendent à s’orienter dans la même direction que le champ. 

L’aimantation initialement nulle, augmente jusqu’à la saturation. 

Le comportement de l’aimantation est réversible : il n’y a pas d’hystérésis ni 

d’aimantation rémanente [14]. 

Figure I.1 : Comportement structural des particules d’un fluide magnétique sous l’action 

d’un champ magnétique (image obtenue par microscope électronique) [14]. 

 
I.2. Les matériaux adsorbants 

 

Les matériaux de base utilisés dans cette étude pour la préparation des billes gélifiées 

sont les ferrofluides, l’argile modifiée et l’alginate de sodium, l’alcool polyvinylique 

(PVA) et le carbonate de calcium. Dans cette partie, nous allons citer quelques 
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applications de ces matériaux de base dans le domaine de traitement des eaux 

polluées. 

I.2.1. Les Ferrofluides 
 

La recherche d’adsorbants verts est donc actuellement en plein essor dans le monde 

académique. La littérature concernant les adsorbants magnétiques est moins riche mais 

a pris de l’ampleur ces dernières années. Cependant, les matériaux magnétiques utilisés 

ne sont pas toujours bien contrôlés. En effet, le matériau magnétique ne doit pas être 

utilisé uniquement pour ses propriétés magnétiques. Un contrôle judicieux de la surface 

par une fonctionnalisation adaptée aux polluants ciblés permettra de renforcer les 

propriétés de sorption de la matrice polymère. 

 
L’adsorption sur des charbons actifs est la plus efficace actuellement mais reste 

confrontée aux inconvénients liés aux coûts, la récupération difficile les pertes de 

matériaux [15]. 

Yano et al. [16] ont comparé une séparation magnétique à champ fort (High 

Gradient Magnetic Separation : HGMS) à un filtre à sable et ont constaté que pour 150 

mg.L-1 de déchets solides, la vitesse d’écoulement nécessaire à travers un filtre à sable est 

de 8.10-1 m.s-1 contre 6.10-2 m.s-1 par HGMS. 

Le principe de base de la séparation magnétique en dépollution consiste à ajouter 

au milieu des particules magnétiques qui adsorbent divers polluants (organiques et/ou 

inorganiques) puis de les extraire grâce à l’application d’un gradient de champ 

magnétique. 

 
Le développement de cette méthode a conduit à ajouter des particules d’oxyde 

de fer dans des eaux chargées en métaux lourds pour servir de noyaux autour desquels 

se condensent les oxydes des cations à séparer. Les particules magnétiques et leurs coques 

de polluants sont ensuite récupérées à l’aide d’aimants [17]. Même si cette technique est 

simple et efficace elle ne peut être utilisée qu’avec les cations métalliques qui sont 

capables de précipiter autour de l’oxyde de fer. 

Les résines magnétiques MIEX mises au point par la société australienne « 

ORICA » en 1995 sont déjà utilisées dans de nombreuses usines de production d’eau [18, 

19]. Ce sont des particules de maghémite (γ-Fe2O3) dispersées dans des billes constituées 

d’une résine anionique. Du fait de leur taille micrométrique, ces particules ont une 
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grande surface spécifique, ce qui rend la vitesse d’échange ionique avec les polluants très 

rapide [18]. 

Elles sont efficaces pour éliminer la Matière Organique Naturelle (MON) des 

eaux, elles permettent d’éliminer de 30% à 70% de carbone organique dissous (COD) 

[19]. Ces résines permettent aussi d’éliminer l’arsenic, les bromures, les chromes et de 

diminuer la dose de coagulant et donc le volume de boues mais elles n’éliminent pas la 

turbidité [18]. Elles sont récupérées du milieu par sédimentation grâce à leur densité 

importante.  

Ces résines anioniques ont cependant l’inconvénient d’être fabriquées à partir de 

produits issus de l’industrie pétrochimique peu respectueux de l’environnement pouvant 

relarguer les polluants (styrène, acrylique, di-vinylbenzène,…). De plus elles, ne disposent 

que d’un seul type de groupement fonctionnel correspondant à des fonctions amine 

tertiaire ou quartenaire chargées positivement. 

Le procédé Sirofloc à base de magnétite est aussi utilisé dans plusieurs usines de 

potabilisation des eaux dans le monde. Il a été mis au point dans les années 1970-1980 

par des chercheurs australiens du « CSIRO » [20-21].  

Cette méthode consiste à ajouter des particules de magnétite naturelle chargées 

positivement dans l’eau en cours de potabilisation et permet d’éliminer essentiellement 

des polluants anioniques 

Sur le plan académique, de plus en plus de chercheurs cherchent à développer de 

nouveaux supports sorbants magnétiques performants à base d’oxydes de fer 

magnétiques, comme la maghemite γ-Fe2O3 et la magnétite Fe3O4, facilement préparés 

par co-précipitation alcaline.  

En effet, A. Ngomsik et al. [22]. ont adsorbé des métaux tels que Co2+, Ni2+, Eu3+, 

La3+ par des nanoparticules magnétique. 

Pour leur part, Ghannoum obeid [15] ont étudié l’adsorption du bleu de méthylène sur les 

nanoparticules fonctionnalisées par les ions citrate et ont pu adsorber presque de 97 

% sur une gamme de pH étendue (4,2 à 10,3). En milieu acide, par contre, la quantité 

retenue a diminué de façon drastique jusqu’à atteindre 2% à pH 2. 

De leur côté, M. Faraji et al. [23] ont réussi à adsorber des colorants anioniques avec des 

particules de maghemite en présence de cétyl triméthylammonium. 

Dans un autre laboratoire, S. Yean et L. Cong [24] ont étudié la sorption des cations As 

(III) sur des nanoparticules de maghemite alors que H. Tavallali et A. Danechyar [25] se 
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sont intéressés plutôt à greffer des tensioactifs cationiques à la surface de nanoparticules 

pour renforcer leur capacité de sorption vis-à-vis des colorants anioniques. 

Dans le même contexte, des zéolithes magnétiques ainsi que des argiles 

magnétiques ont été développées et utilisées dans la sorption de plusieurs  métaux [26-

27].Dans ce même contexte,  un charbon actif magnétique a été synthétisé et utilisé dans 

l’élimination du trinitrophénol [28] et de l’aniline [29]. 

Par la suite, des composites à base de de nanoparticules avec des biopolymères 

ont fait l’objet de nombreux travaux. En effet, des nanoparticules magnétiques ont été 

encapsulées au sein de matrices biopolymères à base d’alginate [30, 31] ou de chitosane 

[32-34] puis  utilisées pour éliminer des colorants toxiques. 

Pour leur part, Soni et al. [35] ont étudié la sorption de l’o-nitrophénol sur des 

microsphères magnétiques à base d’alginate. 

Dans un autre travail, des billes d’alginate magnétiques ont été préparées puis utilisées 

pour éliminer des métaux [36-38]. 

A.M. Salgueiro et al. [39] ont greffés du carraghénane à la surface des particules 

magnétiques qu’ils ont utilisé dans la sorption des nanoparticules magnétiques ont été 

encapsulées dans les gels de chitosane et de l’alginate et utilisées dans la sorption de 

métaux et/ou des polluants organiques [40-43]. 

Dans un autre laboratoire, N. Wang et al. [44] ont couplé des particules de maghemite 

avec des molécules de cyclodextrine pour favoriser l’adsorption du bisphénol A 

En 2016, Amir Hatamie et al. [45] ont prouvé l’effet coagulant du ferrofluide dans 

le traitement de l’eau et ont montré que les fluides magnétiques utilisés ont pu, à la fois, 

diminuer la turbidité de l’eau et ’éliminer les cations et les anions dangereux. 

Une année plus tard, Hassan Yadaei et son équipe [46] ont étudié l’adsorption du 

cadmium sur un nanohybride carbone-chitosane mésoporeux magnétique et ont pu 

éliminer une quantité maximale de l’ordre de 252 mg/g. 

De leur côté, D. Talbot et al. (2018) [47] ont préparé un nouveau nanocomposite 

magnétique à base d’une solution d’alginate de sodium et de ferrofluide et ont pu 

éliminer 273 mg/g du bleu de méthylène. 

 
I.2.2. Les argiles modifiées 

 

Dans le but de valoriser les matériaux naturels, certains minéraux argileux ont été 

modifiés afin d’améliorer leurs propriétés adsorbantes. 
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Ces modifications qui sont de types physicochimiques basées essentiellement sur 

l'échange ionique, conduisent généralement et selon la nature de la modification, à 

l'obtention d’adsorbants hydrophobes, mais aussi, à des catalyseurs hétérogènes.  

On peut citer l’échange d’ions avec des cations organiques et/ou inorganiques, le 

greffage    de composés organiques, l’activation à l’acide, la calcination…, etc. 

C’est dans ce contexte que divers chercheurs ont utilisé les argiles modifiées dans la 

catalyse, le traitement des eaux, la nanotechnologie (élaboration des 

nanocomposites…etc).  

D u  p o i n t  d e  v u e  é l a b o r a t i o n ,  les argiles modifiées sont préparées par 

différentes méthodes chimiques comme l’intercalation, le pontage et l’activation 

chimique 

 
a. Activation chimique  

 

L’attaque acide est une méthode utile pour modifier les matériaux argileux et préparer 

des catalyseurs. Cette attaque commence par l’adsorption des protons de l’acide sur la 

surface du solide et dans les espaces interfoliaires à travers la substitution des ions 

échangeables par des protons. Ce traitement chimique crèe une mésoporosité avec 

d’importants changements de texture et de structure [48]. Le Tableau I.1 montre quelques 

études relatives à l’activation chimique ainsi que leurs applications dans le domaine du 

traitement des eaux polluées. 

 
Tableau I.1 : Application des argiles modifiées dans l’adsorption des polluants 

organiques et/ou inorganiques 

Argile modifiée Agent modificateur Adsorbat Référence 

Bentonite Acide sulfurique Aniline [49] 

Bentonite Acide sulfurique Colorant [50] 

Bentonite Acide chlorhydrique Bleu de Méthylène  [51] 

Bentonite Oxyde de manganèse Violet Cristal (VC) [52] 

Montmorillonite HCl et peroxyde 
d’hydrogène  

Chlorobenzène [53] 

Montmorillonite Acide sulfurique Cd2+, Co2+, Cu2+, Pb2+, Ni [54] 

Montmorillonite Acide sulfurique Zn, Cu, Mn, Cd, Pb, Ni 
 

[55] 
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b. Intercalation et pontage  
 

La modification des argiles brutes et/ou purifiées par intercalation a permis de préparer 

des argiles intercalées de natures très diverses selon la nature des agents intercalants 

(composés organiques, métaux tris-chélates, complexes organométalliques, tensions 

actifs, …, etc.). Le Tableau I.2 montre quelques argiles modifiées par intercalation et 

pontage et leurs applications dans l’adsorption des polluants organiques et inorganiques. 

 

De façon très globale, elles sont classées dans trois grandes catégories : 

 Les Composés Inorgano-Argileux (CIA) dans lesquels sont intercalés des 

polycations hydrox-métalliques à base d’aluminium, de fer ou de titane. Ces 

espèces se fixent sur les sites d’échange dans les espaces interfoliaires de l’argile. 

 Les Complexes Organo-Argileux (COA) où la molécule intercalée est de type 

organique. La première génération est a été intercalée par des tensioactifs de type 

ammonium quaternaire contenant une longue chaîne aliphatique (C12-C18) 

comme les alkylamines, alkyl carbazole, polydiméthylsiloxane, sels de 

quinolinium ou de pyridinium, sels de phosphonium…. pour provoquer 

l’expansion de la distance entre les feuillets d’argile. 

Toutefois, ces complexes COA qui se sont avérés très hydrophobes et 

organophyle ont été confrontés à l’instabilité thermique. Par la suite, des efforts 

ont été effectués pour synthétiser des argiles organiques thermostables en 

intercalant du stilbonium, des sels d’imidazolium et des sels de phosphonium. 

 Les Composés Organo-Inorgano-Argileux (COIA) appelés aussi argiles 

pontées mixtes contenant, à la fois, les molécules organiques et polycations 

hydroxy-métalliques dans les espaces interfolaires des complexes organo 

inorgano-argileux. Ces argiles ont alors la possibilité d’adsorber à la fois des 

polluants organiques et/ou inorganiques 
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Tableau I.2 : Quelques argiles modifiées par intercalation et pontage et leurs applications 

dans l’adsorption des polluants organiques et inorganiques 

Argile 
modifiée 

Type de 

modification 

Agent modificateur Adsorbat Référence 

Montmori
-llonite 

Pontage et 
Fixation des 
Tensioactifs 

Polycations de fer 
(Cetyltrimetylammo- -
nium chloride). 

Colorant Textile 
anionique sec 
(SAP) 

[56] 

Bentonite Insertion des 
Tensioactifs 

Dodécylammonium p-chloropnol,  
4- nitrophénol 

[57] 

Montmori
-llonite 

Pontage et 
fixation des 
tensioactifs 
cationiques 

Polycations hydroxy 
métalliques (Al3+, Fe3+, 
Ti4+) 

p-chlorophénol, 
diuron, méthyl para- 
t hion 

[58] 

Smectite Insertion des 
tensioactifs par 
échange 
cationique 

Benzyl triméthyl 
ammonium (BTMA) et  
hexadecyl tri méthyl 
ammonium (HDTMA) 

Phénol [59] 

Kaolinite Pontage Poly (oxo 
zirconium) et le 
tetra-butyl 
ammonium  
(TBA) 

Cu2+ [60] 

Montmori
-llonite 

Pontage Polycations de fer 4-nitrophenol et le 
jaune basique 28  
 

[61] 

Bentonite Insertion des 
Tensioactifs 

Bromure d’hexadécyl 
triméthyl ammonium 
(CTMAB) 

Cu2+, Zn2+,Mn2+, 
Co2+ 

[62] 

 

 
I.2.3. Les alginates 

 

      L’utilisation des polymères biodégradables et biocompatibles, pour l’immobilisation 

et l’encapsulation de molécules biologiques actives permet d’éviter un certain nombre de 

problèmes rencontrés avec des macromolécules synthétiques. 

L’alginate ou l’acide alginique est un polymère naturel, linéaire, de structure hétérogène, 

constitue de deux unités mono-saccharidiques : l’acide ß-D-mannuronique et l’acide α-

L-guluronique [63]. Il s’agit donc d’un polyuronide. Ces acides sont liés entre eux 

par des liaisons glycosidiques du type β-(1-4).  
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Il est important de noter que la proportion en acide mannuronique (Man A) et en acide 

guluronique (Gul A) varie d’une espèce à l’autre.  

L’acide alginique comporte une fraction riche en Man A appelée bloc M, une fraction 

riche en Gul A appelée G, et une fraction ou les deux unités d’acides uroniques sont liées 

alternativement entre elles, appelée bloc MG ou GM (Figure I.2). 

 
Figure I.2 : Présentation d’une structure d’alginate [63]. 

 
 

L’alginate a l’avantage de pouvoir gélifier et former un hydrogel dans des conditions 

spécifiques (pH et température constants). Il est constitué de résidus poly anions et forme 

une chaine chargée négativement lorsque dissout dans une solution aqueuse ionique. 

L’hydrogel se forme lorsque les chaines d’alginates rencontrent des cations divalents tels 

que les cations Ca2+ ou Sr2+ [64]. 

Cet agencement original est appelé structure en boite à œufs ou « egg-box » dans laquelle 

les œufs sont représentés par le cation qui se lie de façon coopérative aux blocs G [65]. 

 Pour cette raison, ce sont les blocs G qui sont responsables de la gélification des chaînes 

d’alginate [64] dictant les propriétés mécaniques de l’hydrogel en fonction du contenu en 

bloc G de l’alginate. 

Récemment, plusieurs études ont été menées pour encapsuler des adsorbants dans une 

matrice polymère en vue de leur utilisation dans le domaine de dépollution des eaux 

(Tableau I.3). 
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 L’encapsulation d’un sorbant dans une matrice polymère permet la combinaison 

d’adsorbants. Les billes résultant de cette combinaison peuvent présenter des sites 

d’adsorption efficaces vis-à-vis de substances ciblées dans la solution. 

 

Tableau I.3 : Quelques exemples de références des matériaux composites adsorbants 
 

Anion adsorbé Composite Références 

Nitrate - HDL-alginate/PVA (8% wt  HDL) 
- Alginate/nanoparticule de fer 

[66] 
[67] 

Florure - Alginate/Oxyde de fer 
- Alginate/oxyde de Fe(III) et Zr (IV) 
- Billes alginate/lanthane 
- Alginate/zirconium 
- Alginate/hydrotalcite Zn/Al et Mg/Al 
- Alginate/nano-hydroxyapatite 
- Particule d’alginate/Al (III) 
- Alginate/hydroxyapatite 

[68] 
[69] 
[70] 
[71] 
[72] 
[73] 
[74] 
[75] 

Phosphate - Granulation alginate/hydroxyapatite 
- Alginate/HDL Mg/Al 
- Alginate-Al/N- isopropylacrylamide 
- Alginate/cerium (III) 
- Composite volcanique/alginate 
 

[76] 
[77] 
[78] 
[79] 
[80] 

 
Chromate - Nanofibre d’Alginate/polyaniline  

- Biocomposite alumine/alginate 
- Composite d’alginate/gélatine 
- Alginate/goethite 
- Alginate/HDL 
- Alginate/Fe (III) 
- Fe3O4-alginate en Ce3+ 

  [81] 
[82] 
[83] 
[84] 
[85] 
[86] 
[87] 

arséniat  - Alginate/goethite 
 - Alginate/goethite 
 - Alginate/oxyde de fer 
 - Alginate/Fe(III) 
 - Alginate dopé par Fe(III) 
 - Alginate/hydr(oxyde) métallique 
 - Alginate/charbon actif 

[88] 
[89] 
[90] 
[91] 
[92] 
[93] 
[94] 

 
Parmi les polymères les plus utilisés pour préparer un tel composite, on trouve des 

polysaccharides d’origine naturelle notamment l’alginate, le chitosan, l’agarose, des 

carbohydrates [95] ou la cellulose. 

Des polymères synthétiques tels que le polystyrène [96] ou le polyacrylique ont également 

été utilisés puisqu’ils sont de former des gels organisés en réseaux tridimensionnels. Le 
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choix du polymère et de la méthode de formation des liaisons entre chaînes, influence 

directement les propriétés finales du gel : porosité, biodégradabilité, capacité de 

gonflement [97] 

Dans la pratique, la gélification d’alginate peut être effectuée selon deux 

technologies : [98] 

 
 La gélification par diffusion 

Le produit contenant l’alginate en solution est immergé dans un bain contenant 

les ions calcium. Il se forme alors instantanément en surface une pellicule gélifiée 

permettant de figer la forme qui reste cependant très fragile puisque la structure interne 

n’est pas assurée. 

Toutefois, cette pellicule reste perméable aux ions calcium qui peuvent diffuser vers le 

centre si le temps d’immersion est suffisant. Ce procédé n’est utilisé que pour les 

formes de tailles assez petites et permet une gélification dans un temps raisonnable. 

 
 La gélification dans la masse 

Ce procédé nécessite le recours à un réactif réticulant, capable de créer 

progressivement dans toute la masse des zones de jonction de façon à réaliser un gel 

homogène. Vu que le gel ne doit se former qu’après la mise en forme, il importe que le 

réticulant ne réagisse pas trop rapidement ; c’est pourquoi, on incorpore aux solutions 

d’alginate des sels retardateurs [99]. Le réticulant le plus utilisé est le sulfate de sodium 

alors que le sel retardateur n’est autre que le sulfate de calcium. 

 
I.3. Les polluants utilisés 

 

Dans cette étude, trois polluants ont été utilisés : Un polluant organique (le vert de 

méthyle)    et deux polluants inorganiques (Cadmium et Plomb). 

 
I.3.1. Le vert de méthyle 
Le vert de méthyle (VM) est largement utilisé en médecine et en biologie [100] et pour 

identifier l'ADN [101] comme solutions de coloration. Comme pour la plupart des 

colorants, le VM est non seulement chimiquement et photolytiquement stable, mais 

possède également une structure aromatique complexe, qui entrave le processus de 

biodégradation dans la nature et constitue ainsi une menace pour la vie aquatique [102]. 

15 
 



 
 

Un certain nombre d'adsorbants ont été appliqués pour éliminer le VM des solutions 

aqueuses, tels que les feuilles de graphène [103], la sépiolite [104], les fibres de luffa 

[105], la bentonite activée et les résines polymères [106]. Parmi ces matériaux, le 

graphème est un matériau assez efficace pour le traitement des eaux usées ; cependant, 

le coût élevé et la complexité de fonctionnement limitent ses applications, ce qui nous 

amène à développer des adsorbants plus économiques, facilement disponibles et très 

efficaces [104]. 

 
I.3.2. Le plomb 

 

Les cations de métaux lourds Pb2+ qui sont toxiques [105], ont reçu une grande attention 

en raison de leurs effets toxiques et cancérigènes chez l'homme. 

Le plomb naturel dans l'environnement ne représente qu'environ 4 % du total émissions 

et existe principalement sous des formes inorganiques [106,107]. Son existence est liée 

notamment à des activités industrielles ('industrie minière, métallurgie, sidérurgie) qui 

représentent environ 80 % des émissions de Pb dans l'environnement [108,109]. 

Au cours de la dernière décennie, plusieurs travaux scientifiques se sont consacrés à 

l'utilisation des nanoparticules dans le domaine du traitement de l'eau en raison de leurs 

propriétés spécifiques puisqu'ils peuvent potentiellement améliorer l'adsorption, la 

catalyse et surtout la séparation magnétique qui apparaît comme des processus 

prometteurs [110-115]. 

Le Tableau I.4 présente quelques exemples d'études d'adsorption de Pb2+ par des 

matériaux magnétiques lors la dernière décennie. 

 Tableau I.4 Travaux de sorption du plomb sur des nanoparticules magnétiques 
 

Année de 
publication n 

Adsorbant Capacité 

d’adsorption 

(mg/g) 

pH Ref. 

2020 Nano-CIS 2600 μmol/g 4 [116] 
 Nano-CIS 1900 μmol/g 6 [117] 
 Fe3O4 en poudre 15.8  [118] 
 Oxyde de cristal de fer 9.206 6 [119] 

 Fe3O4-HBPA_ASA 165.46 8 [120] 
2019 MNPs-COOH 0.855mmol/g 6 [121] 
2018 CHT/ALG/Fe3 O4@SiO2  228.73 4.2 [122] 
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I.1.1. Le cadmium 
 

Le cadmium (Cd) est l'un des métaux lourds que l'on peut trouver dans les eaux usées flux 

provenant de la galvanoplastie, de la fusion, des pigments de peinture, des batteries, 

industries des engrais, des mines et des alliages [123,124]. L'exposition à forte 

concentration des êtres humains au Cd peut endommager des organes majeurs (reins, foie, 

poumons), système immunitaire et systèmes reproductif, et autres [125,126]. De ce fait, 

l’élimination du Cd de n'importe quel plan d'eau devient importante et indispensable. Le 

Tableau I. 5 présente la capacité d’adsorption de Cd par quelques d’adsorbants utilisés 

récemment. 

 

              Tableau I.5 Travaux de sorption de Cd par différents adsorbants. 
 

Année de 
publication 

Adsorbant Capacité 
d’adsorption 

(mg g-1) 

pH Reference 

2023 nanocomposites alginate-
halloysite 
(Hy/Alg) 

 

132 5 [127] 

2022 Halloysite nano tubes (HNTs), 
nanoparticules de fer (FeNPs), et 

billes d’alginate. 
 

2.47 5 [128] 

2020 chitosane immobilisé dans de 
l'alginate 

 

207.0 5 [129] 

2019 billes d'hydrogel de cellulose 
 (SCHBs) 

 

95.62  - [130] 

2018 billes de chitosane greffé par le 
poly(méthacrylamide)  

 

178.6 5 [131] 
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MATERIELS ET METHODES 

 



II. Matériels et méthodes 
II.1. Introduction 
L’objectif principal de ce travail est d’étudie de l’adsorption compétitive en mélanges 

binaires de composés inorgano-organiques hydrosolubles sur des billes gélifiées 

composites.  En suivant cette approche, nous avons développé une nouvelle génération 

de billes gélifiées sphériques, magnétiques et efficaces destinées à traiter des eaux usées. 

A cet effet, plusieurs formulations ont été préparées, caractérisées et utilisées dans les 

tests de sorption du vert de méthyl (colorant cationique) du Cd et du Pb. 

Du point de vue élaboration, les billes préparées sont réparties en deux grandes 

catégories : Billes Souples (BS) et Billes renforcées poreuses magnétiques (BRPM). 

Ces nouvelles génération de matrices gélifiées sorbantes sont synthétisées à partir 

des formulations de plusieurs mélanges à base d’argile pontée à aluminium (Mt- Al) ou 

au fer (Mt-Fe), de nanoparticules magnétiques (FF), d’alginate de sodium (AS), d’alcool 

polyvinylique (PVA) et de carbonate de calcium (CC). 

 

II.2. Matériaux utilisés 
Le Tableau II.1 présente les réactifs et les produits chimiques utilisés 

Tableau II.1. Réactifs et produits chimiques utilisés. 

Composés chimiques Pureté (%) Provenance 

Alginate de sodium de forte viscosité (350 - 
550 mPa.S 
Carbonate de calcium 
Alcool Polyvinylique (Degré de 
polymérisation : 1600 et Degré 
d’hydrolysation : 97,5 - 99,5 % ) 

90,8 – 106,0 
 
99 
97.5 – 99.5 

Panreac  
 
Merck 
Fluka 

Chlorrure de fer Hexahydrate  Panreac 
Chlorrure de fer dihydrate 
Chlorure de sodium 

 
99.5 

Panreac 
Tm media 

Ammoniac  Panreac 
Trisodium citrate  Panreac 
Nitrate de fer Nonahydrate 
Nitrate d’argent 

98 Biochem 
Sigma aldrish 

Le chlorure d'hydrogène 37 Panreac 
Chlorure de calcium 93 Prolabo 
Hydroxyde de sodium  
Vert de méthyle 
Chlorure de cadmium 
Nitrate de plomb 

99 
 
99 
99.5 

Panreac 
Réactifs ral 
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II.3. Méthodologie de préparation des adsorbants 
 

Dans cette section, nous présentons les différentes méthodes de préparation des 

constituants des billes composites (argile pontée au fer ou à l’aluminium, nanoparticules 

magnétiques ou ferrofluide et alginate de sodium.  

 

II.3.1. Préparation de l’argile modifiée 
 

L’argile brute utilisée provient d’un lot de bentonite naturelle d’origine volcanique 

(gisement de Maghnia à l’ouest d’Algérie) fournie par l’ENOF (Entreprise Nationale des 

Substances Utiles et des Produits Non Ferreux).  

En raison de la présence de certaines phases cristallines (comme le quartz et la 

calcite), cette bentonite a été purifiée puis intercalée aux polycations de fer ou 

d’aluminium, selon les conditions déjà optimisées antérieurement [1]. L'ensemble du 

protocole de préparation d'argile pontée est résumé dans l'organigramme de la Figure II.1. 

 

Le procédé expérimental détaillé est présenté dans la partie Annexe A 
 
 

Figure II.1 Organigramme montrant les différentes méthodes expérimentales de 

traitement et de modification de la bentonite utilisée. 

 

Bentonite Brute 

Purification de la bentonite 
naturelle 

Preparation de la solution 
pontante 

Montmorillonite sodique 
(Mt- Na) 

Solution Pontante 
(PCBA/PCBF) 

Intercalation 

Mt-Alx(OH)y ou 
Fex(OH)y 

 

NaOH ou HCl 

 

AlCl3.6H2O ou 
Fe(NO3)3.9H2O 
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II.3.2. Préparation des nanoparticules magnétiques (FF) 
 

Dans cette partie de notre étude, nous nous sommes proposées d’insérer ces 

nanoparticules au sein du système sous la forme de poudre stable appelée ferrofluide 

citraté. 

Les ferrofluides sont considérés comme des matériaux intelligents du fait de leur capacité 

à répondre à la sollicitation d'un champ magnétique : Cette réponse est liée aux 

interactions au sein du fluide entre les nanoparticules et les molécules du solvant qui 

l’entourent. Ces interactions sont suffisamment importantes pour transmettre le 

comportement magnétique des particules à l'ensemble de la solution. 

 

II.3.2.1. Préparation du Ferrofluide acide (FFa) 
 
 

La préparation de ce matériau nécessite d’effectuer successivement les opérations 

suivantes optimisées antérieurement [2]: 

 
 Une masse de 180 g de FeCl2  (1.42 mol) est mélangée avec 100 mL de solution 

concentré  HCl (~11 mol.L-1) , puis diluée dans 3,5 L d’eau distillée. 

 Ce mélange initial est titré par un volume de 715 mL de FeCl3 (2,2 mol.L-1) 
 Une solution concentrée d’ammoniaque (1L, ~11 mol.L-1) est ensuite ajoutée très 

rapidement. L’ensemble est agité vigoureusement pendant 30 minutes, puis 

soumis à une décantation par emploi d’un aimant néodyme. 
 Le précipité obtenu est lavé une fois à l’eau distillée. 

 
 

La co-précipitation alcaline conduit à un précipité noir de magnétite (Fe3O4). Cette 

étape conditionne, à la fois, le rendement de la synthèse et la taille des particules. 

 
 Le précipité est transféré en milieu acide par ajout de 2 L d’acide nitrique 2 mol.L-1 

 Après 30 minutes d’agitation, la solution est à nouveau décantée. 
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Cette étape qui permet d’inverser les charges de surface consiste à utiliser successivement 

les opérations ci-dessous. Les particules de magnétite deviennent alors chargées 

positivement avec des contre-ions NO3
-. 

 
 Une solution de Fe(NO3)3 (323 g dans 800 mL d’eau distillée, 1,67 mol.L-1) est 

ajoutée au précipité cationique et l’ensemble est agité à ébullition pendant 30 

minutes, puis décanté sur des plaques magnétiques. Cette étape permet de 

transformer par oxydation la Magnétite en Maghémite. 

 Le précipité est lavé en milieu acide d’une solution de HNO3 (11 mol.L-1). 

 L’ensemble est décanté magnétiquement après 10 minutes d’agitation. 
 

 Le précipité est lavé plusieurs fois à l’acétone, puis à l’éther di-éthylique. Il est 

ensuite dispersé dans 1L d’eau et l’excès de solvant est évaporé par chauffage. 

Cette étape consiste à éliminer tous les ions gênants accumulés lors de la synthèse 

et permet d’obtenir une dispersion colloïdale stable par re-dispersion du précipité 

dans un volume d’eau contrôlé. 

 
II.3.2.2. Préparation du Ferrofluide citraté (FF) 

 
Le ferrofluide acide obtenu précédemment sert de précurseur pour préparer le 

ferrofluide citraté selon les étapes suivantes [2] : 

 A un volume de 200 mL de ferrofluide acide, on ajoute la masse de citrate de 

sodium équivalente à (9,52.10-2 mol) nécessaire pour avoir un rapport 

[𝑐𝑐𝑖𝑖t𝑟𝑟𝑎𝑎𝑡𝑡𝑒𝑒]/[𝐹𝐹𝑒𝑒]= 13%, 

[Fe] étant la concentration en fer du ferrofluide acide, déterminée par SAA. 

 L’ensemble est agité pendant 30 minutes, chauffé à 80 °C puis décanté sur 

plaques magnétiques à température ambiante. 

 Le précipité est lavé avec 300 mL d’acétone. L’ensemble est agité pendant 

10    minutes puis à nouveau décanté sur plaques magnétiques. 

 Le processus est répété trois fois dont le dernier lavage est effectué avec l’éther. 

Le précipité obtenu est alors repris dans 200 mL d’eau distillée et l’éther résiduel est 

évaporé à 60 °C. On obtient alors un ferrofluide citraté (FF). 
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II.3.3. Préparation des billes gélifiées 
Les billes gélifiées composites qui ont été préparé dans cette étude, sont classées en deux 

grandes familles : - Billes composites souples et magnétiques. 

                             - Billes composites renforcées, poreuses et magnétiques. 

La Figure II.2 illustre le dispositif expérimental de préparation des différentes billes 

gélifiées. 
 
 

 
 

Figure II.2 Schéma du dispositif expérimental illustrant la préparation des billes. 

(a) Mélange de (A Mt-Al ou Mt-Fe) ou (AMt-Al/PVA) ; (b) Barreau magnétique ; (c) 

Agitateur magnétique ; (d) Pompe péristaltique ; (e) Solution de 

(CC/CaCl2) ; (f) Billes gélifiées. 
 
 

II.3.3.1. Préparation des billes souples 
 
 

Une solution visqueuse et homogène d’alginate de sodium (AS) est préparée par ajout 

progressif de 1 g d’AS (en poudre) à 100 mL d’eau distillée sous agitation magnétique 

pendant 4 heures.  Des masses de poudres Al-Mt, Fe-Mt et/ou FF sont alors ajoutées 

séparément et lentement dans la solution initiale d’alginate de sodium sous agitation 

rapide pendant une durée de deux heures. . 

Les suspensions homogènes ainsi obtenues sont introduites goute à goute (3.3 mL.min- 1) 

à l’aide d’une pompe péristaltique dans un bain de chlorure de calcium (0,1 M; 200 mL). 

Les billes ainsi obtenues sont soumises à une série de trois lavages successifs avec l’eau 

distillée et une agitation magnétique pendant 1h30 puis conservées dans l’eau distillée 

dans des flacons ambrés. 

Les compositions des différentes formulations sont rassemblées dans le Tableau II.2. 
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Tableau II.2 : Composition des billes gélifiées souples 

Formulation AS 

(g) 

Al-Mt 

(g) 

Fe-Mt 

(g) 

FF 

(g) 

AS 1 0 0 0 

AF 1 0 0 0.3 

AFe-Mt 1 0 2.5 0 

AFe-MtF 1 0 2.5 0.3 

AAl-MtF 1 2.5 0 0.3 

AAl-Mt 1 2.5 0 0 

 

II.3.3.2. Préparation des billes renforcées et poreuses 
 

Le procédé consiste à dissoudre 1.3 g d’alginate de sodium dans 50 mL d’eau distillée 

sous agitation mécanique à 450 tr.min-1 jusqu’à la dissolution complète du solide. La 

solution d’alginate obtenue est translucide et visqueuse. 

Par la suite, des masses de poudres Mt-Al, Mt-Fe, FF et/ou CC sont alors ajoutées 

séparément et lentement dans la solution initiale AS. Les mélanges obtenus restent 

maintenus sous agitation rapide pendant une durée d’une heure. 

La solution de PVA est préparée en chauffant à une température de 80 ± 2 °C, sous 

agitation magnétique pendant 30 min le mélange (PVA et eau distillée) puis en la 

refroidissant à l’air libre. 

Des solutions de PVA sont ajoutés goutte à goutte aux mélanges (AS/CC), (AS/ Mt-Al 

/CC), (AS/Mt-Fe/FF/CC) ou (AS/Mt-Al/FF/CC), sous agitation magnétique moyenne 

d’environ une  heure à température ambiante (20 ± 2 °C). 

La formation des billes consiste à introduire ces mélanges, goutte à goutte (5 mL.min-1), 

à l’aide d’une pompe péristaltique dans un bain de chlorure de calcium (0,1 M ; 100 mL) 

et d’acide borique (6 % m/v ; 100 mL) sous une faible agitation magnétique. 

Les billes gélifiées ainsi obtenues sont laissées au repos dans le bain constitué d’un 

mélange de chlorure de calcium et d’acide borique pendant un temps de maturation de 24 

heures (temps jugé suffisant pour la gélification totale). 

Les solutions de chlorure de calcium et d’acide borique sont remplacées par des solutions 

de HCl (1 M ; 200 mL) afin de dissoudre les carbonates et de pouvoir créer une structure 

poreuse dans les différentes billes gélifiées obtenues.  
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        Tableau II.3. Différentes formulations utilisés dans les billes renforcées poreuses 

N° Code AS 

(g) 

FF 

(g) 

Mt-Fe 

(g) 

Mt-Al 

(g) 

PVA 

(g) 

CC 

(g) 

F1 AS/PVA 1.3 - - - 1 0.25 

F2 AS/CC1 1.3 - - - 0.25 1.27 

F3 AS/Al-Mt/PVA 1.3 - - 3 1 0.25 

F4 AS/Al-Mt/CC 1.3 - - 2.5 0.25 1.27 

F5 AS/FF/PVA 1.3 1.3 - - 1 0.25 

F6 AS/Al-Mt/FF/PVA 1.3 1.3 - 1.3 1 0.25 

 

 

II.4. Caractérisation physico-chimique des sorbants 
Dans cette section nous avons déterminé les méthodes utilisées pour la détermination de : 

diamètre, teneur en eau, masse volumique et pHpzc des billes gélifiées composites 

préparées. 

 

II.4.1. Diamètre des billes gélifiées 
Les diamètres des billes gélifiées préparées ont été déterminés à l’aide d’un pied à 

coulisse digital. 

 

II.4.2. Taux d’humidité 
Le Taux d’Humidité des billes gélifiées préparées a été déterminé selon l’équation 

suivante 

𝑇𝑇𝑇𝑇 % = 𝑚𝑚ℎ−𝑚𝑚𝑚𝑚
𝑚𝑚𝑚𝑚

∗ 100                                                              (Eq. II.1) 

Où mh et mS représentent respectivement les masses des billes humides et sèches. 
 
 

II.4.3. Masse volumique 
La masse volumique moyenne des billes gélifiées ρbille est déterminée à partir d’une 

moyenne de trois expériences par gravimétrie à l’aide d’une balance analytique et des 

fioles jaugées. La procédure consiste à mettre 1g de billes gélifiées dans chaque fiole 

jaugée. 
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La masse volumique des billes est déterminée par la formule suivante : 
 

𝜌𝜌 𝑏𝑏𝑏𝑏𝑏𝑏𝑏𝑏𝑏𝑏𝑏𝑏 = (𝑚𝑚3−𝑚𝑚2)
𝑚𝑚3−𝑚𝑚4

ₓ 𝜌𝜌 𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙                                   (Eq.II.2) 
 

                                     𝜌𝜌 𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙 = (𝑚𝑚2−𝑚𝑚1)
𝑉𝑉

                                                    (Eq.II.3) 
 

Où les paramètres suivants représentent : 

- m1 : Masse de la fiole vide en g. 

- m2 : Masse de la fiole pleine de liquide (eau distillée) jusqu’au trait de jauge 

en g. 

- m3 : Masse de la fiole contenant l’eau distillée et les billes en g. 

- m4 : Masse de la fiole contenant l’eau distillée jusqu’au trait de jauge et les  billes 

en g. 

 

II.4.4. pH de point de charge nulle (pHPZC) 
Les propriétés acido-basiques des billes gélifiées ont été déterminées par titrage 

potentiométrique selon le protocole de Kummert et Stumm (1981) [3]. 

Les titrages des suspensions sont réalisés à l’aide d’acide nitrique HCl (0,01 M) et 

d’hydroxyde de sodium NaOH (0,01 M). La solution à titrer (50 mL d’eau distillée 

contenant des billes gélifiées) est dosée soit par HCl ou par NaOH. Le suivi du pH est 

effectué à l’aide d’un pH-mètre. 

Les constantes d’acidité de surface ont été déterminées selon le modèle de complexation 

de surface. Ce modèle, basé sur la théorie de la double couche de Gouy et Chapman, 

montre que la charge électrostatique de surface du solide résulte de réactions acido-

basiques de surface. 

Ces réactions sont décrites uniquement par l’équation de conservation de masse basée 

sur les réactions des groupements hydroxyles de surface, déterminées par analogie avec 

les composés amphotères : 

[S-OH2
+] ⇔ SOH + H+ 

SOH⇔ SO- + H+ 

Avec : 
 

Ka1 = [H+] ˟ [SOH]/[S - OH2
+] 

Ka2 = [H+] ˟ [SO-]/[S - OH] 

       (Eq.II.4) 

    (Eq.II.5) 
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Le nombre total de sites de surface : 

[S]tot=[S-OH2
+]+[S-OH] + [S-O-]                                   

   

 

 

     (Eq.II.6) 

 

Il est alors possible de déterminer le pHpzc qui est le pH pour lequel la charge du solide 

est globalement nulle. 

pHpzc = ½ (pKa1 + pKa2)                                                                 (Eq.II.7) 

 

Pour chaque point de titrage acido-basique, on obtient la charge de surface Qs : 

Qs = �𝐶𝐶𝐶𝐶−𝐶𝐶𝐶𝐶+[𝑂𝑂𝑂𝑂− ]−[𝐻𝐻+]�
𝑚𝑚

                                                                                          (Eq.II.8) 

Où les paramètres suivants représentent :  

Qs : Charge de surface en mol.g-1 ; Ca : Concentration d’acide ajoutée en mol.L-1 ;  

Cb : Concentration de base ajoutée en mol.L-1 ; m : Prise d’essai en g. 

Soit respectivement pour un ajout d’acide ou de base : 

 
Qs = �𝐶𝐶𝐶𝐶+[𝑂𝑂𝑂𝑂− ]−[𝐻𝐻+]�

𝑚𝑚
                                                                                              (Eq.II.9) 

 

Qs = �−𝐶𝐶𝐶𝐶+[𝑂𝑂𝑂𝑂− ]−[𝐻𝐻+]�
𝑚𝑚

                                                                                                 (Eq.II.10). 
 

On peut donc obtenir la charge moyenne de surface du solide en fonction du pH. 
 
II.5. Caractéristiques structurales et morphologiques 

 
Les méthodes structurelles utilisées dans cette étude sont le DRX, IRTF, et Raman, par 

contre, le MEB a été utilisé pour déterminer la morphologie des échantillons. 

 

II.5.1. Diffraction des rayons X 
Le diffractomètre à rayon X (DRX) utilisé dans cette étude est de type (Rigaku ; SmartLab 

SE; detector D/TEX U250). 

La diffraction des rayons X (DRX) sert à identifier les phases cristallisées, donc la 

minéralogie des produits et éventuellement à en analyser le degré de cristallinité [4]. 

Les phases amorphes ou très mal cristallisées comme certains hydroxydes de fer 

naturellement présents dans les argiles ne sont pas observables par cette méthode. 
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II.5.2. Spectroscopie infrarouge à transformer de fourrier (IRTF) 
La méthode spectrométrique d’absorption infrarouge est fondée sur les propriétés 

vibrationnelles des liaisons interatomiques. Les analyses spectroscopiques effectuées par 

IRTF ont été réalisées à l’aide d’un spectromètre de marque (Frontier FT-IR/ Jasco type 

4100). 

L’analyse IRTF est utilisée pour mettre en évidence et identifier les groupements 

fonctionnels caractérisant les supports sorbants synthétisés. 

Les pastilles de KBr sont préparées en comprimant sous une pression de 10 bars un 

mélange de 1 mg de la substance à analyser avec 0,25 g du bromure de potassium pur 

initialement séché à 105 °C. 

 
 

II.5.3. Spectroscopie Raman 
Le spectromètre de micro-Raman (Confocal LabRam HRevolution) de Horiba Jobin 

Yvon est utilisé dans l’analyse des nanoparticules magnétiques. C’est un appareil qui 

présente une très bonne résolution spatiale, grâce à l’association d’un microscope optique 

muni de différents objectifs (×10, x40 et ×100), et une excellente résolution spectrale due 

à sa focale de 800 mm combinée à des réseaux de 2400, 1800 , 600 ou 300 traits par mm 

(g/mmm). Le dispositif de mesure de micro-Raman est présenté dans la partie Annexe B. 

 
II.5.4. Microscopie électronique à balayage (MEB) 
La microscopie électronique à balayage (MEB) est une technique basée sur le principe 

des interactions électrons-matière, capable de produire des images à haute résolution de 

la surface d’un échantillon.  

Le principe du MEB consiste en un faisceau d’électrons balayant la surface de 

l’échantillon à analyser qui, en réponse, réémet certaines particules.  

Ces particules sont analysées par différents détecteurs qui permettent de reconstruire une 

image en trois dimensions de la surface. 

L’analyse de l’échantillon a été réalisé par un microscope électronique à balayage 

(MEB) de type (QUANTA 250; HV: 20Kv; spot: 3; détecteur: ETD) 
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II.6. Mesure de magnétisme 
Un magnétomètre à échantillon vibrant permet de mesurer l'aimantation M d'un 

échantillon en fonction du champ magnétique appliqué H à température ambiante. 

L'analyse de la forme des courbes obtenues en balayant un large domaine de champs 

magnétiques H, typiquement de 0 à 8.105 A.m-1 (soit de 0 à 104 Oe) permet de  déterminer 

le comportement magnétique de l'échantillon, ainsi que les grandeurs associées telles que 

l'aimantation à saturation, la susceptibilité magnétique ou l'aimantation rémanente. 

La mesure est effectuée en plaçant l'échantillon entre les pièces polaires d'un 

électroaimant. Celui-ci est alors mis en vibration à la fréquence de 200 Hz.  

La vibration de l'échantillon magnétique induit dans une bobine de détection une force 

électromotrice (f.e.m.) créant un courant proportionnel à la variation du flux magnétique.  

Ce courant est  mesuré à l'aide d'un détecteur synchrone. Une sonde de Hall reliée à un 

gaussmètre mesure le champ magnétique au niveau des pièces polaires. Un ordinateur 

pilote le courant passant dans l'électroaimant, et permet de calculer l'aimantation de 

l'échantillon à partir du courant induit mesuré.  

Le magnétomètre vibrant (VSM) utilisé dans cette étude est de marque : MicroSense 

EasyVsM 20160209-01. 

 
II.7. Propriétés mécaniques des billes 
L’étude des propriétés mécaniques des billes gélifiées préparées est réalisé dans le but 

d’optimiser les billes gélifiées les plus rigides et les plus résistantes aux chutes de 

pression pour une application à la sorption en système discontinu. 

L’approche adoptée est de mesurer la déformation des billes sous un chargement uniaxial 

qui permet d’estimer la force nécessaire à la rupture d’une bille. 

Les tests sont menés à l’aide d’une machine de compression uni-axiale instrumentée 

Lloyd instrument 6000R (Fareham). 

La machine est équipée d’un capteur de force de 2 N et connectée à un ordinateur PC ou 

les données obtenues (évolution de la force en fonction du déplacement) sont traitées et 

sauvegardées avec le logiciel R-Control. 

Des mesures préliminaires ont été réalisées pour déterminer la distance de descente du 

piston, la vitesse de déplacement du piston ainsi que le taux d’écrasement que nous 

souhaitons imposer à la bille gélifiée. 

Dans cette analyse mécanique, chaque bille sphérique étudiée est soumise à une faible 

vitesse de compression de l’ordre de 1 mm.min-1 à la température de 20 ± 2°C. 
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Cette vitesse permet de relever avec suffisamment de précision les informations délivrées 

par le capteur de force et de déplacement. L’essai effectue est répété de la même manière 

sur trois billes provenant du même lot de billes gélifiées composites. 

 

II.8. Méthodes d’analyse des polluants 

II.8.1. Spectroscopie d’absorbance UV-Visible 
Le spectrophotomètre type UV-1700 phamaspec Shimadzu est utilisé pour déterminer les 

concentrations des différentes solutions du vert de méthyl à la longueur d’onde maximale 

appropriée λmax = 626 nm. 

 
II.8.2. Spectrométrie d’absorption atomique (SAA) 
Les concentrations des différentes solutions du Cd et Pb sont déterminées en utilisant un 

spectrophotomètre d’absorption atomique de type : iCE3500 AA System aux conditions 

d'analyses suivantes : 

Pour Cd : 

• Longueur d'onde : 228.8nm. 

• Fente : 0.5nm. 

• Courant de la lampe : 50%. 

• Correction de fond : Quadline. 

• Flamme : Air-C2H2. 

• Débit combustible 1.1 L/min. 

Pour Pb : 

• Longueur d'onde : 217.0nm. 

• Fente : 0.5nm. 

• Courant de la lampe : 75%. 
• Correction de fond : non. 

• Flamme : Air-C2H2. 

• Débit combustible 1.0 L/min. 
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II.9. Sorption en système discontinu 

 II.9.1. Polluants utilisés  

II.9.1.1. Vert de méthyle (Polluant organique) 

L’efficacité des différentes billes gélifiées élaborées est évaluée envers le Vert de 

méthyle (VM), choisi comme molécule modèle des polluants organiques hydrosolubles. 

Les principales caractéristiques du Vert de méthyl ainsi que sa formule semi développées 

sont respectivement regroupées dans le Tableau II.4 et la Figure II.3 

 
Tableau II.4. Caractéristiques physico-chimiques du vert de méthyle utilisé. 

 

Caractéristiques Absorbance 

maximale 

λmax (nm) 

Masse 

molaire 

(g.mol-1) 

pKa Nature du 

Colorant 

Vert de méthyle 626 458.47 11.5 Cationique 
 

 
 

Figure II.3. Structure chimique de vert de méthyle 
 

 
II.9.1.2. Polluants inorganiques (Cadmium et Plomb) 
Les polluants inorganiques utilisés sont le cadmium et le plomb. Pour cela, des solutions 

mères de chlorure de cadmium CdCl2 et de nitrate de plomb Pb(NO3)2                  sont préparées 

à la même concentration de 1 g.L-1. 

 
II.9.2. Préparation des courbes d’étalonnages 
La méthode utilisée pour établir les courbes d’étalonnages des polluants (organique et 

inorganique) consiste à préparer d’abord des solutions mères de concentrations (pour le 

VM ; 1 g.L-1 pour CdCl2 et Pb(NO3)2) à partir desquelles des solutions filles de 
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concentrations bien déterminées (allant de 2 à 10 mg.L-1 et 10 à 100 mg.L-1) sont 

préparées par dilutions successives. 

Les absorbances des différentes solutions de VM et des polluants métalliques (Cd et 

Pb) sont déterminées respectivement par spectrophotomètre UV-Visible de type UV- 

1700 phamaspec Shimadzu à la longueur d’onde maximale (λmax = 626 nm) et par le 

spectrophotomètre d’absorption atomique de type iCE3500 AA System. 

 
II.9.3. Effet de pH 

Le pH est un facteur important dans toute étude d'adsorption. Il peut conditionner, à la 

fois, la charge superficielle de l’adsorbant ainsi que celle de l’adsorbat. 

La technique de traitement à adopter dépendra donc fortement de la valeur du pH. 

C’est la raison pour laquelle, toute étude relative à l’optimisation de la capacité 

d’adsorption doit prendre en considération le comportement de l’adsorbat en fonction 

du pH. 

Dans cette étude, nous avons suivi l’effet du pH sur l’adsorption du VM (polluants 

organique) et les deux métaux lourds (Cd et Pb) par les billes gélifiées préparées. 

Les tests ont consisté à mettre en contact des séries de 50 mL de chaque solution polluante 

(C0 = 10 mg.L-1) avec des séries de masses de 0.5 g de billes. L’étude est effectuée à 

différentes valeurs de pH allant de 3 à 9.  

Tous les mélanges sont préparés à température ambiante (20 ± 2 °C) et soumis à la même 

agitation de (250 cpm pour le VM) et (225 cpm pour le Cd et le Pb) à l’aide d’un agitateur 

mécanique (Edmund Bühler GmbH SM-30). 

Toutes les solutions obtenues après équilibre sont alors analysées par la 

spectrophotométrie UV-Vis (pour le VM) et par la spectrophotométrie d’absorption 

atomique (pour les métaux Cd et Pb) aux conditions suscitées précédemment. 

L’effet de pH est étudié en examinant les quantités adsorbées de chaque polluant à 

différents pH. 

 
II.9.4. Cinétiques de sorption en systèmes mono-composés simples 

L’étude expérimentale des cinétiques de sorption est réalisée en mettant en contact, dans 

une série de plusieurs flacons en verre ambré de 250 mL fermés à bouchons, des mêmes 

masses (m) de billes gélifiées humides avec des mêmes volumes (V) de chaque solution 

de polluant (organique ou inorganique) de concentration initiale (C0).  
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L’ensemble est placé sous agitation à 250 cpm (sur une table oscillante (Ikalabortechnik 

KS 501)), et à température ambiante. 

Des prélèvements sont ainsi effectués à différents intervalles de temps variant de 0 à 24h 

heures de contact.  

Après séparation Billes/Solution par filtration, les solutions des polluants sont alors 

analysées soit par spectrophotomètre UV-Visible ou par spectrophotométrie d’absorption 

atomique, selon le type de polluant. Le tableau II.5 présente les conditions opératoires 

correspondantes. 

 
Tableau II.5. Conditions opératoires utilisées dans les tests des cinétiques de sorption 

 

Paramètres Billes 

Souples 

Billes 

Renforcées 
poreuses 

C0 (mg.L-1) 10 10 

pH 9/3 5.8/7 

V (mL) 50 50 

m (g) 0.5 0.5 

Vitesse d’agitation 

(cpm) 

250/225 225 

 
Les quantités sorbées (Qt) et le rendement d’élimination (r) sont calculées à partir de des 

équations du bilan de matière suivantes :  

𝑄𝑄𝑡𝑡=𝐶𝐶0−𝐶𝐶𝑡𝑡
𝑚𝑚

∗  V                                                             (Eq. II.11) 

𝑟𝑟=𝐶𝐶0−𝐶𝐶𝑒𝑒
𝐶𝐶0

∗  100%                                                           (Eq. II.12) 

Où les paramètres suivants représentent : 

Qt : Capacité de sorption à temps t (en mg.g-1) ; r : le taux d’élimination de polluant 

(%) ; C0 et Ct : Concentrations initiale et finale du polluant (mg.L-1) ; V : Volume de la 

solution (L) ; m : masse des billes (g). 

 
II.9.5. Effet de la concentration initiale du polluant 
L’effet de la concentration initiale est étudié on analysant les résultats obtenus des 

cinétiques de sorption à différentes concentrations de vert de méthyl (25, 50, 75 et 100 

mg L-1) sur les billes souples. 
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II.9.6. Isothermes de sorption 
Des masses de billes gélifiées variant de 0.5 à 2.5 mg sont mélangées avec des volumes 

de 100 mL de chaque solution polluante (C0 = 10 mg.L-1), et agitées pendant des durées 

correspondants aux temps de pseudo-équilibre déterminés préalablement dans les  études 

cinétiques.  . 

Les quantités adsorbées à l’équilibre 𝑄𝑄𝑒𝑒 sont calculés à partir de des équations du bilan 

de matière suivantes : 

           𝑄𝑄𝑒𝑒=𝐶𝐶0−𝐶𝐶𝑒𝑒
𝑚𝑚

∗  V                                                          (Eq. II.13) 

Avec C0 et Ce : Concentrations initiale et à l’équilibre du polluant (mg.L-1) ; V : Volume 

de la solution (L) ; m : masse des billes (g). 

 

II.9.7. Sorption compétitive en systèmes binaires 

II.9.7.1. Etude cinétique  

La procédure utilisée dans l’étude de la cinétique de sorption en systèmes binaires est 
identique à celle utilisée dans la sorption en systèmes mono composés simples.  

Ainsi donc et pour les différents mélanges binaires, nous avons choisi d’étudier le couple 

d’adsorbat suivant : (VM/Pb) en examinant les rapports massiques suivants : 2.5 :7.5 ; 

1 ; 7.5 :2.5. 

Les conditions expérimentales utilisées dans l’étude de la sorption compétitive des deux 
polluants (organique et inorganique) est effectuée à pH = 3, T = 20 ± 2 °C, vitesse 

d’agitation = 225 cpm et le temps d’équilibre 200 min. 

 

II.9.7.2. Isothermes de sorption  

Nous avons utilisé le même protocole expérimental que celui utilisé en systèmes mono 
composés simples.  

 Pour les différents mélanges binaires, nous avons étudié le couple d’adsorbat (VM/Pb) 

en examinant les effets du rapport massique (r = 2.5 :7.5 ; 1 ; 7.5 : 2.5) et le temps 
d’équilibre 200 min. 
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II.10. Modélisation des résultats d’adsorption 
 

Les données expérimentales obtenues des études relatives aux cinétiques et isothermes de 

sorption sont exploités en les ajustant à un certain nombre de modèles mathématiques 

les plus adéquats. 

Contrairement à la régression linéaire, la régression non linéaire n'implique pas de 

transformation de modèle et donc la structure d'erreur est inchangée. L'analyse de 

régression non linéaire des modèles d'adsorption a récemment attiré l'attention des 

chercheurs travaillant dans les études d'adsorption dans des systèmes discontinus. 

La présente étude se concentre en premier lieu sur l’emploi de : 

- Modélisation linéaire et non linéaire des cinétiques de sorption 

- Modélisation de la diffusion intra-particulaire 

- Modélisation des isothermes de sorption 

- Développement de nouveaux modèles empiriques relatifs aux cinétiques et 

isothermes  de sorption. 

 
II.10.1. Modélisation des cinétiques de sorption en système mono composé 

 

       II.10.1.2. Modèle de pseudo premier ordre (PFO) 
Le modèle cinétique de pseudo premier ordre permet de décrire les phénomènes ayant 

lieu lors des premières minutes du processus de sorption. Il est décrit par l’équation non 

linéaire de Lagergren suivante [5] : 

 

𝑄𝑄𝑡𝑡  =  𝑄𝑄𝑒𝑒 (1 − 𝑒𝑒−𝐾𝐾1t)                                                                                            (Eq. II.14) 

La forme linéaire de cette même équation est : 

 

Ln (Qe – Qt) = Ln (Qe) – K1t                                                    (Eq. II. 15) 

Qe (mg g-1) : La quantité de polluant sorbée à l’équilibre ; Qt (mg g-1) : La quantité de 

polluant sorbée à l’instant t ; K1 (min-1) : Constante de vitesse du modèle PFO. 
Ce modèle irréversible permet de caractériser les cinétiques de sorption en prenant en 

compte, à la fois, le cas d’une fixation rapide des solutés sur les sites les plus réactifs et 

celui d’une fixation lente sur les sites d’énergie faible. 
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II.10.1.3. Modèle de pseudo second ordre (PSO) 
Le modèle de HO et Mckay en 1999 [6] est un modèle cinétique de pseudo second ordre 

qui est définit par la relation II.14 suivante : 

Qt = K2Qe
2t

1+k2Qet
           

         (Eq. II.16)

La forme linéaire de cette même équation donne l’équation II.15 : 

 t
Qt

= t
Qe

t + 1
K2Qe

2                (Eq. II.17) 

 

Avec Qe (mg g-1) : la quantité de polluant sorbée à l’équilibre ; Qt (mg g-1) : la quantité de 

polluant sorbée à l’instant t ; K2 (g mg-1 min-1) : constante de vitesse du modèle PSO. 

 

        II.10.1.4. Modèle d’Elovich 
 

L’équation d’Elovich est l’un des modèles les plus utilisés pour décrire une chimisorption. 

Elle s’exprime comme suit : 

 

dQt/dt = α exp (-βQt)                                                                                      (Eq. II.18) 

Pour simplifier cette équation, Chien et Clayton [7] supposent que αβt >> 1. 

En appliquant les conditions : Qt = 0, à t = 0 et Qt = Qt à t = t, l’équation III.9 devient :  

 

                                    (Eq. III.19) 

 

Où les paramètres suivants représentent : 

Qt : Quantité adsorbée au temps t (mg/g) 

α : Vitesse d’adsorption initiale (mg/g min) 

β : Constante de désorption d’après l’équation de Chien et Clayton (g/mg) 

 
II.10.1.5. Modèle de diffusion intra-particulaire 
Pour un mélange solide-liquide, le procédé de sorption de soluté est généralement 

caractérisé soit par un transfert de masse externe (diffusion de la couche limite), ou une 

diffusion intra-particulaire ou les deux. 
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Le mécanisme de sorption chimique implique souvent la réaction entre les groupes 

fonctionnels de surface des sorbants et des sorbats.  

Il se forme ainsi des complexes inorgano-métalliques, des complexes organométalliques 

ou des réactions d'échange de cations en raison de la grande capacité d'échange cationique 

que possèdent ces sorbants.  

La dynamique de sorption d’une espèce organique-inorganique par un sorbant poreux 

peut être décrite par les trois étapes successives suivantes : 

(i) Transport du soluté à la surface extérieure du sorbant qui est également appelé 

transfert de masse du film ou de la couche limite de diffusion (diffusion du film) ; 

(ii) Transport de soluté dans les pores du sorbant à l'exception pour une petite quantité 

de sorption qui se produit sur la surface externe (diffusion dans les pores) ; 

(iii) Sorption du soluté à la surface intérieure du sorbant [8]. 
Parmi les trois étapes, la troisième étape est supposée être très rapide et ne représente 

pas l'étape déterminant la vitesse dans la sorption des composés organiques- inorganiques. 

En général, cette étape est considérée comme étant une réaction d'équilibre et donc 

négligeable. Le taux global de sorption peut être volontairement contrôlé par l'étape la 

plus lente qui serait soit la diffusion de film soit la diffusion dans les pores ou la 

combinaison de ces deux diffusions [8]. 

Le modèle de diffusion intra-particulaire (transfert de masse interne), proposé par Weber 

et Morris [9] permet d’examiner l’existence de la diffusion intra-particulaire. Il est 

représenté par l’équation suivante : 

Qt= Kd t 1/ 2                                       (Eq.II.20) 

Où Kd représente la constante de la diffusion intra-particulaire en mg. g-1. temps-1/2. Afin 

de déterminer la nature du modèle de diffusion intra-particulaire (film ou pore), les 

cinétiques de sorption d’un soluté dans un sorbant de géométrie sphérique (billes   gélifiées 

dans le cas de cette étude) sont tracées puis modélisées en utilisant les  expressions des 

coefficients de pore (Dp) ou de film (effectif) (Df) obtenues par Crank    [10]. 

Pour calculer les coefficients de diffusion intra-particulaire, les équations utilisées 

peuvent être écrites sous la forme suivante : 

 
Eq. II.18    (Eq.II.21) 

 
 

Eq.II.19 (Eq.II.22) 
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Où les paramètres suivants représentent : 

Dp : Coefficient de diffusion de pore en cm2.s-1. 

Df : Coefficient de diffusion de film en cm2.s-1. 

Qt : Quantité de polluant sorbée à l’instant « t » par gramme de sorbant en mg.g-1. 

Qe : Quantité de polluant sorbée à l’équilibre par gramme de sorbant en mg.g-1. 

a : Diamètre de la bille en cm. 
 

II.10.2. Modélisation des isothermes de sorption 
 

II.10.2.1. Isothermes de sorption en système mono composé 
 

Parmi les modèles représentant la relation à l’équilibre entre la quantité adsorbée Qe et 

la concentration du soluté en solution Ce, nous pouvons citer les modèles classiques 

suivants : Langmuir, Freundlich, Tempkin, Elovich et Sips.  

 
a. Modèle de Freundlich 

Le modèle de Freundlich est semi empirique. Il est basé sur l’hypothèse d’une surface 

hétérogène du sorbant, avec une distribution exponentielle des sites actifs en fonction des 

énergies d’adsorption [11]. L’équation du modèle s’écrit comme suit : 

 

𝑄𝑄𝑒𝑒 = Qm KF Cen                                                                                        (Eq. II.23) 
 

Dont la forme linéaire est la suivante : 

 

log 𝑄𝑄𝑒𝑒 = log (𝑄𝑄𝑚𝑚 𝐾𝐾𝐹𝐹)+ n * log 𝐶𝐶𝑒𝑒                                                                (Eq. II.24) 

Avec Qm : Capacité maximale d’adsorption en mg.g-1 ; KF : Paramètre relatif à la capacité 

de sorption ; n : Paramètre relatif à la distribution des énergies de sorption. 

Ces paramètres de Freundlich sont des constantes caractéristiques du couple 

(sorbant/sorbat), déterminées expérimentalement à une température donnée. 
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Néanmoins, ce modèle n’admet pas l’existence d’une capacité maximale de sorption. Il 

est limité aux milieux dilués et ne prend en compte que des interactions sorbat / sorbant. 

Le coefficient n est une mesure de l’intensité de sorption ou de l’hétérogénéité de la 

surface. Ainsi donc, si n = 1, la partition entre les deux phases est indépendante de la 

concentration. Par contre si n < 1, la sorption est quantitativement plus importante et pour 

n > 1 : l’intensité de sorption est plus faible [11]. 

 

b- Modèle de Langmuir 
Le modèle de Langmuir suppose que la surface du sorbant est homogène en termes 

d’énergie et ne tient pas compte des interactions entre les molécules sorbées [12]. 

          A l’équilibre, l’équation du modèle de Langmuir est donnée comme suit :  

Qe = KLQmCe
1+KLCe 

                                                                          (Eq. II.25) 

Don’t la forme linéaire est la suivante: 

Ce
Qe

= 1
Qm

Ce + 1
QmKL

                                                                (Eq. II.26) 

 

Avec Qm : Capacité maximale de sorption en mg.g-1 ; KL : Rapport entre les constantes 

de vitesse de sorption et désorption. 

 

b- Modèle de Sips 
Sips a proposé une équation semblable dans la forme à l’équation de Freundlich, mais   elle a une 

limite quand la concentration est suffisamment grande [13].  

Qe = QmKsCe
ms

1+KsCe
ms                                                                    (Eq. II.27) 

Avec Ks : Constante d’équilibre de Sips, ms : L’exposant du modèle de Sips. 

 

b- Modèle d’Elovich 
La relation d’Elovich diffère de celle de Langmuir au sujet de l'évolution des sites 

d'adsorption. Le nombre de site disponible varie dans ce modèle de manière exponentielle 

au cours de l'adsorption, ce qui implique une adsorption en plusieurs couches. L’isotherme 

d’Elovich s’exprime par [14] : 
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Qe/Qm=Ke Ce exp (Qe/Qm)                                             (Eq II.28) 

La linéarisation de l’équation (Eq II.21) donne : 

Ln(Qe/Ce) = Ln(Ke.Qm) + Qe/Qm                                 (Eq. II.29) 

 

Qm (mg g-1) est la quantité maximale adsorbée par unité de masse de 

l'adsorbant, Ke (L mg-1) est la constante d’adsorption d’Elovich liée à 

l'affinité des sites de surface avec l’adsorbat. 

 

c- Isotherme de Temkin 
L’isotherme de Temkin tient compte du fait que la chaleur d'adsorption de 

l'ensemble des molécules de la couche de recouvrement diminue 

linéairement avec le recouvrement en raison de la diminution des 

interactions adsorbant-adsorbat.  

L'adsorption est caractérisée par une distribution uniforme des énergies de 

liaison en surface. L’isotherme de Temkin est exprimée sous la forme [14]  

 

Qe = (RT/bt)Ln(Kt .Ce)                                                                (Eq. II.30) 

Ou sous la forme linéaire : 

Qe = B1 LnKt + B1 LnCe                                                              (Eq. II.31) 

 

Avec B1= RT/ bt (J/mol), la constante de Temkin relative à la chaleur de 

sorption et Kt (Lg-1), la constante d'équilibre d’adsorption correspondant à 

l'énergie de liaison maximale. 

 

         II.10.2.2. Isothermes de sorption en systèmes binaires 

La sorption compétitive des polluants (VM/Pb) a été étudié par un modèle 

d’isotherme multi-composants. L'isotherme de sorption de Langmuir est 

couramment utilisée dans l'adsorption à un ou plusieurs composants en 

raison de ses performances pour décrire le comportement d'adsorption. 

L'isotherme de sorption de Langmuir en système mono-composé peut être 

étendue à l’isotherme aux multi-composants : Modèle compétitif de 

Langmuir non modifié [15]. 
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Le modèle de Langmuir non modifié est utilisé dans l’adsorption 

compétitive. Il est basé sur l'hypothèse de la similitude de tous les sites 

actifs sur le sorbant de surface et que toutes les molécules de l’adsorbat 

sont également en compétition envers les sites actifs [15].  

Le modèle de Langmuir non modifié est le suivant : 

𝐐𝐐𝐐𝐐𝐢𝐢 = 𝐊𝐊𝐋𝐋,𝐢𝐢𝐐𝐐𝐦𝐦,𝐢𝐢𝐂𝐂𝐞𝐞,𝐢𝐢
𝟏𝟏+𝐊𝐊𝐋𝐋,𝐣𝐣𝐂𝐂𝐞𝐞,𝐣𝐣 

                                                                          (Eq. II. 32) 

Qm et KL,i sont les paramètres non modifiés du modèle de Langmuir 

dérivés de l'isotherme de Langmuir mono-composé. 

 

II.10.3. Développement de nouveaux modèles empiriques 

 
Comme le phénomène de diffusion est très complexe et pour plus de 

souplesse dans la modélisation, nous avons développé des modèles 

empiriques relatifs aux cinétiques de sorption, à la diffusion 

intraparticulaire et aux isothermes de sorption. Le tableau N° présente les 

modèles empiriques proposés. 

Les paramètres associés à chaque modèle sont calculés en utilisant des 

algorithmes génériques à l’aide du logiciel MATLAB. 
 
 

a. Modèles empiriques proposés pour la diffusion intraparticulaire sont : 

 Diffusion dans les pores  

Modèle C1 (avec 2 paramètres) 
𝑄𝑄𝑡𝑡/𝑄𝑄𝑒𝑒 = 1 − (6/π2𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒(−𝐷𝐷𝑃𝑃  π2/𝑎𝑎2) 𝑡𝑡𝑥𝑥) 

 

 
(Eq. II.33) 

Modèle C 2 (avec 3 paramètres) 
𝑄𝑄𝑡𝑡/𝑄𝑄𝑒𝑒 = 1 − (𝑦𝑦 𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒(−𝐷𝐷𝑃𝑃  π2/𝑎𝑎2)𝑡𝑡𝑥𝑥) 

 

 

  (Eq. II.34) 

 Diffusion dans le film  

Modèle A1 (avec 2 paramètres) 

𝑄𝑄𝑡𝑡/𝑄𝑄𝑒𝑒 =  6 �𝐷𝐷𝑓𝑓/π 𝑎𝑎2�
𝑥𝑥

𝑡𝑡𝑥𝑥 
 

 

 (Eq. II.35) 

Modèle A2 (avec 2 paramètres) 

𝑄𝑄𝑡𝑡/𝑄𝑄𝑒𝑒 =  6 �𝐷𝐷𝑓𝑓/π 𝑎𝑎2�
1
2𝑡𝑡𝑥𝑥 

 

 

 (Eq. II.36) 
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Modèle A3 (avec 3 paramètres) 

𝑄𝑄𝑡𝑡/𝑄𝑄𝑒𝑒 =  𝑦𝑦 �𝐷𝐷𝑓𝑓/π 𝑎𝑎2�
1
2𝑡𝑡𝑥𝑥  

 

(Eq. II.37) 

Modèle A4 (avec 3 paramètres) 

𝑄𝑄𝑡𝑡/𝑄𝑄𝑒𝑒 =  𝑦𝑦 ��𝐷𝐷𝑓𝑓/π 𝑎𝑎2� 𝑡𝑡�
𝑥𝑥
 

 

 

(Eq. II.38) 

Modèle A5 (avec 2 paramètres) 
 

𝑄𝑄𝑡𝑡/𝑄𝑄𝑒𝑒 =  𝑥𝑥 �𝐷𝐷𝑓𝑓/π 𝑎𝑎2�
1
2𝑡𝑡

1
2 

 

 

      (Eq. II.39) 

 

b. Modèles empiriques proposés pour les cinétiques de sorption 
 
Qt = Qe �1 − (1 + (x − 1)K t)1

1−x� �                                      (Eq. II.40) 

 

c. Modèles empiriques proposés pour les isothermes de sorption 

1ier Modèle : B1 

𝑄𝑄𝑒𝑒 = (𝑎𝑎 𝐶𝐶𝑒𝑒
𝑏𝑏 + (𝑐𝑐 + 𝐶𝐶𝑒𝑒))/(1 + 𝑑𝑑 𝐶𝐶𝑒𝑒) * Qm 

   

 
 
(Eq. II.41) 

2eme Modèle : B2 
𝑄𝑄𝑒𝑒 = �𝑎𝑎 ∗ 𝐶𝐶𝑒𝑒

𝑏𝑏 + c ∗ 𝑒𝑒−d∗𝐶𝐶𝑒𝑒�*Qm 
 

 

(Eq. II.42) 

3eme Modèle : B3 
𝑄𝑄𝑒𝑒 = (𝑎𝑎 𝐶𝐶𝑒𝑒/(1 + 𝑏𝑏 𝐶𝐶𝑒𝑒) + 𝑐𝑐 𝑒𝑒−𝑑𝑑 𝐶𝐶𝑒𝑒) ∗ 𝑄𝑄𝑚𝑚 

 

 

(Eq. II.43) 

4eme Modèle : B4 

𝑄𝑄𝑒𝑒 = �𝑎𝑎 𝐶𝐶𝑒𝑒
𝑏𝑏 + 𝑐𝑐 𝐶𝐶𝑒𝑒

𝑑𝑑/�1 + 𝑒𝑒 𝐶𝐶𝑒𝑒
𝑓𝑓��* 𝑄𝑄𝑚𝑚 

 

 

(Eq. II.44) 

5eme Modèle : B5 

𝑄𝑄𝑒𝑒 = �𝑎𝑎 𝐶𝐶𝑒𝑒
𝑏𝑏 + 𝐶𝐶 𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑑𝑑𝐶𝐶𝑒𝑒

𝑒𝑒�* 𝑄𝑄𝑚𝑚 
 

 

(Eq. II.45) 

6eme Modèle : B6 

𝑄𝑄𝑒𝑒 = �𝑎𝑎 𝐶𝐶𝑒𝑒
𝑏𝑏 + 𝑐𝑐 𝐶𝐶𝑒𝑒

𝑑𝑑/�1 + 𝑒𝑒 𝐶𝐶𝑒𝑒
𝑓𝑓��* 𝑄𝑄𝑚𝑚 

 

 

(Eq. II.46) 

7eme Modèle : B7 
𝑄𝑄𝑒𝑒 = (𝑎𝑎 𝐶𝐶𝑒𝑒

𝑏𝑏 + 𝑐𝑐 𝐶𝐶𝑒𝑒/(1 + 𝑑𝑑 𝐶𝐶𝑒𝑒) + 𝑒𝑒 𝑒𝑒−𝑓𝑓𝐶𝐶𝑒𝑒)* 𝑄𝑄𝑚𝑚 
 

 

(Eq. II.47) 
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RESULTATS ET DISCUSSION 
 
 



III. Résultats et discussion 
III. 1. Introduction 
Dans ce chapitre, tous les résultats expérimentaux obtenus sont présentés et discutés. En 

effet, des nanoparticules magnétiques (FF) ont été préparées et caractérisés par les 

techniques MEB, DRX, IRTF, spectroscopie Raman, magnétomètre vibrant et le pHpzc. 

• Deux types d’argiles modifiées (argile pontée au fer Mt-Fe et argile pontée à 

l’aluminium Mt-Al) ont été préparés. . 

• Plusieurs formulations de billes gélifiées (souples, poreuses et renforcées) à base 

d’alginate de sodium(AS), ferrofluide FF, argile pontée au fer Mt-Fe, argile 

pontée à l’aluminium Mt-Al, alcool polyvinylique (PVA) et carbonate de calcium 

(CC) ont été préparés et caractérisés par des essais physico-chimiques et  tests 

mécaniques. 

• L’étude de la cinétique de sorption et de la diffusion intraparticulaire en système 

discontinu a été effectuée pour le vert de méthyle, le cadmium et le plomb. 

• L’adsorption compétitive en systèmes binaires a été étudiée. 

• Les effets de pH de la solution, de la concentration initiale de polluant et de la 

masse d’adsorbant ont été étudiés. 

• La modélisation des résultats obtenus a été réalisée en utilisant les modèles 

empiriques classiques (Freundlich, Langmuir, Sips, Tempkin et, Evolich) ainsi 

de nouveaux modèles empiriques que nous avons développés. 

• Les logiciels Matlab et Origin.V ont été utilisés pour tracer les graphes et 

déterminer les paramètres liés à chaque modèle. 

III. 2. Caractérisation des adsorbants 
III.2.1. Caractérisation de l’argile modifiée 
Comme le montre le tableau III.1, les propriétés de surface des argiles pontées à 

l’aluminium ou au fer ont été déjà  déterminées et publiées précédemment [1]. 

Tableau III.1 Propriétés de surface de Mt-Al et Mt-Fe. 
 

Argile 
pontée 

Potentiel Zeta 
(±5mV) 

Surface 
spécifique 
(m2.g-1) 

Distance basal 
(001) A° 

 pH  
3 3.4 6.5 9.7 

Mt-Fe -1 -1 -16 +1 270 26 
Mt-Al 20 1 6 14 230 20 
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III.2.2. Caractérisation des nanoparticules magnétiques (FF) 

III.2.2.1. Diffraction des rayons X (DRX) 

La Figure III.1 relative au spectre DRX des nanoparticules magnétiques synthétisées 

montre de larges pics qui peuvent être liés à la mauvaise cristallinité des particules.  

Les deux phases magnétite et maghémite sont difficile à mettre en œuvre à cause de la 

similitude de leurs diffractogrammes. 

La comparaison entre le diffractogramme des nanoparticules magnétiques à celui de la 

référence de la maghémite (N° 96-901-2693) confirme la présence d’une structure 

cristalline de la maghémite. Comme le montre la Figure III.1,   tous les pics de γ -Fe2O3 

(30,29, 35,71, 37,35, 43,28, 53,81, 57,39 et 63,06) sont indexés dans le spectre DRX. 

La diffraction des rayons X permet d’avoir accès au diamètre cristallin (DRX), à partir du 

diffractogramme représenté sur la Figure II.1. Nous pouvons donc accéder au diamètre 

moyen des particules à l’aide de la relation de Scherrer (Eq.III.1) [2] : 

D = 0.9*λ (Eq.III.1) 

β*COSϴ 
 

        Avec : 

         λ : la longueur d’onde du rayonnement utilisé, Θ : l’angle de Bragg du pic (en radian) 

et β : l’élargissement du pic à mi-hauteur (en radian) déterminé par le logiciel Origin.V. 

Le diamètre cristallin obtenu pour le pic (311) est 68.87 nm, et le diamètre cristallin 

moyen est de l’ordre de 156.72 nm. 
 
 

Figure III.1. Diffractogramme des nanoparticules magnétiques préparées 
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III.2.2.2. Spectroscopie infrarouge à transformée de Fourrier (IRTF) 

La Figure III.2 présente le spectre IRTF des nanoparticules magnétiques qui est 

caractérisé par [3] : 

- Deux bandes d’absorption sortantes à 636 and 586 cm-1, correspondantes à la 

vibration de la liaison (Fe-O). 

- Une importante bande d’absorption sortante à 3400 cm−1, correspondante à 

la vibration de la liaison (-OH). 

- Double bandes d’absorption sortantes 1616 cm−1 et 1386 cm−1, 

caractéristiques au groupement carboxyle (-COO-). 

 

Figure III.2. Spectre IRTF des nanoparticules magnétiques (FF). 
 

III.2.2.3. Spectroscopie Raman 

La Figure III.3 présente l’analyse Raman des nanoparticules magnétiques, ainsi que la 

photographie de ces derniers par le microscope Olympus BX41.  

La photographie du ferrofluide obtenu par le microscope Olympus montre l’existence de 

deux matériaux : un de couleur rouge et l’autre de couleur noir. 
  

Figure III.3. Spectre Raman des nanoparticules magnétiques (FF). 
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La présence de ces deux matériaux de couleurs différentes est due probablement au 

processus de synthèse du ferrofluide. 

En effet et lors de la précipitation de la magnétite (Fe3O4) à partir de mélanges de sels 

(Fe2+ et Fe3+), deux réactions distinctes pourraient se produire après ajout de l'hydroxyde 

d'ammonium au mélange et précipitation des magnétites (Fe3O4). En effet, les deux 

phases Fe(OH)2 et Fe(OH)3 se forment à pH > 8 par hydroxylation des ions ferreux et 

ferriques dans des conditions anaérobiques [4].  

Dans de telles conditions, il se produit la formation des nanoparticules magnétiques 

(Fe3O4) de couleur noir. Selon les réactions suivantes [5] : 

Fe3+ + 3OH− → Fe(OH)3 

Fe(OH)3 → FeOOH + H2O 

Fe2+ + 2OH− → Fe(OH)2 

2FeOOH + Fe(OH)2 → Fe3O4↓ + 2H2O 

 

La magnétite (Fe3O4) se transforme, par la suite, en maghemite (Fe2O3) à travers une 

réaction d’oxydation par ajout de nitrate de fer. 

De ce fait, la phase de couleur rouge identifiée par le microscope Olympus BX 41 est 

attribuée à la maghémite alors que celle de couleur noir est attribuée à la magnétite. 

Les spectres Raman obtenus lors de l’analyse de la magnétite (Fe3O4) présentés dans la 

Figure III.3 révèlent des pics photoniques qui correspondent aux déplacements suivants : 

(390, 520, 625, 1300 cm-1). Ces pics concordent parfaitement avec ceux obtenus 

antérieurement par K.S. K. Varadwaj et al. [4]. 

L’étude comparative des résultats obtenus par la spectroscopie Raman et ceux à base 

des données RMX montre que le ferrofluide préparé est un mélange de maghémite de 

couleur rouge et de magnétite de couleur noir. 

 

III.2.2.4. Mesure du magnétisme 

Les mesures du magnétisme du ferrofluide sont effectuées par un Magnétomètre vibrant 

(VSM). Les résultats correspondants donnent la variation d’aimantation M en fonction du 

champ magnétique appliqué.  

La Figure III.4 montre le caractère magnétique de ferrofluide préparé, mesurées à l'aide 

d'un magnétomètre vibrant à 25 °C, avec un champ magnétique allant jusqu’à 22 kOe et 

une vibration d’échantillon de l’ordre de 75 hz. 
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Le ferrofluide préparé présente un comportement super paramagnétique. Les valeurs 

d'aimantation de saturation, de coercivité et de rémanence sont respectivement de l’ordre 

de 35,4 ému g−1, 4,90 Oe et 0,21 ému g-1. 

Ces résultats sont en parfait accord avec ceux obtenus antérieurement par Ani Idris [6] 

qui a travaillé sur d’autres types de billes gélifiées magnétiques de natures différentes.  
 
 

Figure III.4. Courbe de magnétisme des nanoparticules magnétiques (FF). 
 
 

III.2.2.5. Microscopie électronique à balayage (MEB) 
 
La Figure III.5 montre les photos MEB des nanoparticules magnétiques (FF). Ces images 

affichent une géométrie presque sphérique, avec une distribution de forme non uniforme [7]. 

Comme le montre la Figure III.5 A, les tailles des particules les plus grosses peuvent être 

obtenues par agrégation de petites cristallites à travers la réaction de synthèse [8] 

 
 

 

Figure III.5. Images MEB des nanoparticules magnétiques. (A) amplification ˟12000, 
(B) amplification ˟ 24000. 

A    B  
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III.2.3. Caractérisation des billes gélifiées 

Dans cette partie, nous avons procédé à la caractérisation physico-chimique, 

spectroscopique, mécanique et morphologique de toutes les billes gélifiées préparées. 

 

III.2.3.1. Caractérisation physico-chimique 

Les Figures III.6 et III.7 montrent que les billes préparées sont à peu près sphériques se 

caractérisant par une couleur blanchâtre pour les billes à base d’argile pontée à 

l’aluminium (Al-Mt) ; et de  couleur marron pour celles préparées à base de : (Al-Mt et 

FF), (Fe-Mt) et (Fe-Mt et FF).  

Le diamètre moyen des billes préparées ainsi que les valeurs de teneur en eau sont 

données dans le Tableau III.2.  

Les résultats obtenus pour les tous types des billes  gélifiées montrent une bonne 

reproductibilité. 
 

 
   

Billes AS Billes  AMt-FeF Billes  AMt-Al 

     

Billes  AMt-Fe Billes  AMt-Al Billes  AF 

Figure III.6. Photographies numériques montrant des billes gélifiées souples et effet du 
magnétisme. 

 

 

  

Pied à coulisse Billes F6 Billes F3 

Figure III.7. Photographies numériques montrant des billes renforcées poreuses 
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La réponse magnétique des différentes billes biocomposites préparées a été testée en plaçant 

un aimant néodyme près du flacon en verre. Comme le montre la Figure III.6, les billes 

biocomposites contenant des FF ont été attirées vers l'aimant et séparées facilement de la 

suspension sous un champ magnétique externe. 

Le diamètre moyen des billes a été déterminé sur une population de 70 billes. La Figure III.8 

montre un exemple de distribution granulométrique de billes gélifiées de type (AMt-FeF). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure III. 8. Exemple de distribution granulométrique de billes gélifiées de type AMt-FeF. 

 

Le point de charge nulle est défini comme étant le pH de la suspension aqueuse dans laquelle 

le solide existe avec un potentiel électrique neutre.  

Dans notre cas, la connaissance du pHpzc des différentes billes gélifiées optimisées permet de 

déterminer leurs caractères acides et/ou basiques. Les courbes QS = f (pH) de toutes les billes 

étudiées sont présentés dans les Figures III.9 et III.10 ainsi que les valeurs de pHpzc sont 

rassemblées dans le Tableau III.2. 

Le point de charge zéro régit la mobilité électrophorétique dans l'échantillon où la charge de 

la surface est neutre. Le titrage potentiométrique fournit une mesure de la liaison séquentielle 

du proton par les groupes fonctionnels de surface des matériaux [9].  

Lorsque le pH de la solution est inférieur au pHPZC de l'adsorbant, les billes biocomposites 

seraient favorables à la rétention du colorant anionique. 

Lorsque le pH de la solution est supérieur au pHPZC de l'adsorbant, la surface des billes est 

chargée négativement, ce qui permet d'adsorber facilement le vert de méthyle majoritairement 

cationique) ou les cations métalliques (Pb2+, Cd2+). Cela indique en outre que l'adsorption des 

solutés sur des billes biocomposites est due principalement aux interactions électrostatiques 

dans l’intervalle de pH étudiée. 
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Figure III.9 Courbes pHPZC des billes souples 
 

Figure III.10. Courbes pHPZC des billes renforcées poreuses  
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Tableau III.2. Caractérisation physique des billes biocomposites préparées 

Code des formulations Dbille 
(mm) 

TH 
(%) 

ρ 
(g.cm3) 

pHpzc 

AS 3 96.75 1.01 7 

AMt-Fe 3.5 94.23 1.03 4.5 

AMt-FeF 3.5 93.79 1.03 7.1 

AMt -Al 3.5 95.08 1.03 5.75 

AMt-AlF 3.5 94.04 1.03 6.6 

AF 3 94.75 1.02 8.3 

F1 3.48 95.46 1.3 7.5 

F2 3.16 97 1.08 7 

F3 2.94 87.2 1.42 7 

F4 3.31 93.2 1.24 7.5 

F5 3.16 92.59 1.35 7.5 

F6 3.18 91 1.04 7 

 
 

III.2.3.2. Analyse morphologique par MEB 

Les propriétés d’adsorption des matériaux poreux dépendent du nombre et de la nature 

des sites actifs qui sont également liées à la présence de pores. 

Les billes souples magnétiques de type AMt-FeF observées par microscopie électronique 

à balayage montre que les billes souples perdent de leur forme sphérique après le séchage 

(Figure III.11.b) 

La figure III.11.a montre que les billes d’alginate seules sans matériau encapsulé et 

séchées présentent une surface lisse [10]. Par contre, les billes AMt-FeF séchées (Figure 

III.11.b) ont une surface irrégulière et rugueuse liée à la présence des deux nanoparticules 

d’argile et de ferrofluide dans les billes.  
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(a) (b) 

  
(c) (d) 

Figure III.11 Photos  de microscopie électronique à balayage : (a) : Bille d’alginate 

séchée [11], (b, c et d) : Billes gélifiées souples magnétiques séchées (AMt-FeF). 

 

III.2.3.3. Analyse Infrarouge à Transformée de Fourier IRTF 
a- Billes composites souples 

Les spectres IRTF relatifs aux billes composites souples sont présentés ci-après dans la 

Figure III.12. L’exploitation de ces spectres fait apparaitre les bandes d’absorption 

suivantes  [11, 12] : 

Bandes d’adsorption de l’alginate : 

3384-3439 cm-1 : Elles sont bien observées dans le cas des billes simples AS, billes 

composites (AS/Mt pontée) et billes composites magnétiques (AS/Mt pontée/FF). 

Elles correspondent à la vibration de valence des groupements –OH caractéristiques des 

polysaccharides naturels et à la vibration de déformation des molécules H2O. 

1613-1634 cm-1 : Bande caractéristique des groupements carboxylate COO- 

asymétriques/symétriques. 
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1032-1083 cm-1 : Bande caractéristique des liaisons C-O-C. 

La bande qui s’étale entre1600-1750 cm-1 est attribuée aux vibrations de valence du 

groupement OH de l’eau de constitution plus les vibrations de liaison de l’eau adsorbée. 

Bandes d’absorption caractéristiques de la phase argileuse 

 Liaison Si-O  

Les liaisons Si-O sont caractérisées par les bandes d’absorption suivantes : 

 la bande intense située entre 900-1200 correspond aux vibrations de valence de 

la liaison Si-O. Dans l’argile purifiée (Mt-Na), elle est située vers 1030 cm-1 entre 

1115 et 1020 cm-1 

 les bandes situées à 525, 468 et 425 cm-1 sont attribuées respectivement aux 

vibrations de déformation des liaisons SiOAlVI, SiOMgVI et Si-O-Fe. 

 Le partage du groupement OH entre les atomes Fe et Al en position octaédrique 

peut déplacer les vibrations Al-OH vers les basses fréquences aux environs de 815 

et 915 cm-1. Ainsi, les vibrations Mg-O et Mg-OH (confondues avec celle de SiO) 

sont localisées respectivement à 530 cm-1 et 560 cm-1. 

 
L'analyse a montré un pic sortant à 529 cm-1 dans les échantillons AMt-FeF, AMt-AlF, 

AF correspondant à la vibration de la liaison Fe-O liée à la phase magnétite dans les 

nanoparticules magnétiques [13].  

Ces résultats confirment que les poudres Fe-Mt, Al-Mt et FF ont été encapsulées avec 

succès dans le gel d’alginate de sodium et confirment l'absence de toute réaction entre 

elles et l’alginate. 
 

Figure III.12 : Spectre IRTF des différentes billes gélifiées souples. 
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La Figure III. 13 présente les spectres IRTF des billes biocomposites et magnétiques 

(AMt-FeF) avant et après adsorption de VM. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure III. 13 Spectres IRTF des matrices AMt-FeF, avant et après adsorption de VM. 

 
Après adsorption de VM, ces spectres montrent que l’intensité des pics caractéristiques 

des groupements carbonyles (1990-2055 cm-1) et carboxyles (1300-1400 cm-1) a diminué, 

indiquant que ces groupes fonctionnels sont fortement impliqués dans le processus 

d'adsorption, soit, par complexation/chélation de surface [14] ou soit, par attraction 

électrostatique entre la charge négative des groupements carboxyles et la charge positive 

du cation VM.  

La Figure III.14 montre le mécanisme d’adsorption de VM sur les billes gélifiées souples 

et magnétiques (AMt-FeF). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure III. 14 Mécanisme d’adsorption de VM sur AMt-FeF. 
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b- Billes composites renforcées poreuses 
Les spectres IRTF des billes gélifiées renforcées, poreuses et magnétiques (F1, F2, F3, 

F4, F5 et F6) sont regroupés par la Figure III. 15. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure III.15. Spectres IRTF des billes gélifiées renforcées, poreuses et magnétiques 

L’examen de ces spectres fait apparaître les bandes d’absorption citées dans le tableau    III.3. 

Tableau III.3. Tableau des attributions des bandes d’absorption du groupement 
fonctionnel [15-21]. 

 

Bande 
d’absorption 

(cm- 1) 

Attribution de la bande et du groupement 
fonctionnel   correspondant 

Billes 

[2800-3000] Vibrations d’élongation des groupements 
CH2, CH3. 

F2, F3, F4, 
F5, F6 

[1300-1600] Anion carbonate F2, F3, F4 

931 Vibrations de valence de la         liaison Si-O. 
 

F2 

460.96 et 457.46 Vibrations de déformation de la liaison –Si –O 
–MgVI  

F3, F4 

[1730 - 1750] Vibrations d’élongation des groupements ester 
C=O. 

F5, F6 

1429.15 et 
1417.58 

Vibrations de déformation des groupements 
CH2 et CH3 

F5 

1033.77 Vibrations de valence de la  liaison C-O dans 
les groupements C-OH. 

F6 
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III.2.3.3. Propriétés mécaniques des billes 
 
Pour mieux comprendre le comportement mécanique des billes, on utilise généralement, 

les théories d’élasticité et de viscoélasticité basées sur la réponse temporelle d’une bille 

soumise à une contrainte. 

Les billes fragiles sont viscoélastiques et possèdent, non seulement, un faible module de 

Young, mais aussi une contrainte seuil de plasticité à partir de laquelle la déformation est 

irréversible : c’est le régime de viscoplasticité. 

Les billes les plus rigides possèdent des modules de Young plus élevés. Elles sont moins 

déformables et peuvent donc se casser lorsque la contrainte dépasse la contrainte seuil de 

rupture. 

D’une manière générale, dans un solide élastique linéaire, le comportement mécanique 

est régi par la loi de Hooke [22] suivante : 

σ  = E * ɛ (Eq. III. 2) 

Où les paramètres suivants représentent : 

σ : Contrainte appliquée (force par unité de surface) en Pa. 

E : Module de Young ou module élastique en Pa. 

ɛ : Déformation. 

 

La loi de Hooke montre que la déformation est proportionnelle à la contrainte appliquée. 

Ainsi donc, lorsque la contrainte est relâchée, la déformation s’annule et le solide revient 

à sa forme d’origine. 

Cette loi suppose implicitement que le matériau répond instantanément à une sollicitation 

mécanique puisqu’il n’y a pas de temps caractéristique dans cette loi. 

En se basant sur cette loi et pour les solides sphériques, les modules d’élasticité linéaire 

de Young peuvent être déterminés en utilisant la théorie de Hertz [23]. 

Dans le cas d’une petite déformation d’une bille gélifiée sphérique de rayon « a » 

composée d’une membrane d’épaisseur « H » et soumise à une force de compression 

« F », la relation entre la force F et le déplacement de la bille H est donnée par l’équation 

suivante : 

 

F = 4d1/2

3
− E

1−ν2
∗ �H

2
�
3/2

                                                                                          (Eq. III. 3) 

 

Où les paramètres suivants représentent : 
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dbille: Rayon de la bille en mm. 

H : Déplacement en mm 

E : Module de Young en Pa. 

ν : Coefficient de Poisson, égal à ½ si on considère le matériau incompressible [22] 

Le module de Young peut être déterminé en calculant la tangente de la courbe force F en 

fonction de déplacement H1/2 [23,24]. 

Les résultats des essais mécaniques sur les billes gélifiées souples sont présentés par 
la Figure III.14 et le Tableau III.4. 

 
 

Tableau III.4. Valeurs de module de Young à température T = 22 ± 2 °C. 
 

Billes gélifiées Module de 

Young E 

(kPa) 

R2 Younga 

AMt-AlF 275.92 0.99 

AMt-Fe 79.46 0.99 

AMt-FeF 179.70 0.97 

AF 67,52 0.97 

                                          a :  R2
Young: Coefficient de corrélation 

 
 
Les résultats obtenus (Figure III.16-a) révèlent les phénomènes suivants : 

     - Les courbes présentent deux phases : la première phase lorsque H < 1 mm correspondant 

au comportement élastique des billes sélectionnées ; 

     - La deuxième phase lorsque H > 1 mm : le matériau choisi devient très dur, résiste à la 

fissuration et se caractérise par des propriétés plastiques. On peut observer que la matrice AMt-

FeF présente une plus grande résistance à la déformation que la matrice AMt-Fe. Ceci est dû à 

cause de l’ajout des nanoparticules magnétiques. 

La Figure III.16-b présente les courbes de la force à la compression en fonction du déplacement 

(H3/2) ; pour les billes composites souples.  

Les valeurs du coefficient de corrélation R2 sont égales à 0.97, 0.97, 0.99, et 0,99 pour AF, 

AMt-FeF, AMt-AlF et AMt-Fe, respectivement.  

Les résultats obtenus indiquent une bonne linéarité entre la force et le déplacement (H3/2). Le 

module de Young (E) a été calculé sur la base de la théorie d’Hertz.  

Les valeurs résultantes sont respectivement de 179.70, 79.46, 67.52 et 275.92 kPa pour AMt-

FeF, AMt-Fe, AF et AMt-AlF.  
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La valeur du module de Young des billes AMt-FeF est 2.25 fois supérieure à la valeur obtenue 

pour les billes AMt-Fe. Cela suggère aussi que la matrice AMt-FeF (Le ferrofluid) avec est plus 

viscoélastique que la matrice AMt-Fe (sans le ferrofluid). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure III.16. (a) Courbes de la Force-déplacement. (b) Courbes de force-déplacement 

(H3/2) des billes gélifiées souples. 

 

III.3. Etude de sorption en systèmes mono-composés simples 
III.3.1. Vert de méthyle 

III.3.1.1. Effet de pH 

Le vert de méthyle (VM) est caractérisé par un pKa égale à 11.5 tandis que les valeurs du 

paramètre pHZPC sont 6, 4.5, 7.1, 5.75, 6.6 et 8.3 respectivement pour les matrices AS ; 

AMt-AlF ; AMt-Al ; AMt-FeF ; AMt-Fe ; AF.  

Cependant, la Figure.III.17 et le Tableau III.5 montrent clairement que le pH de la 

suspension n'a pas d'effet significatif sur le mécanisme de sorption de VM sur les billes 

gélifiées dans l’intervalle de pH (3-9).  

Cette observation suggère que les interactions électrostatiques ne sont pas les principaux 

mécanismes d'élimination.  

Dans de telles conditions, l'adsorption se produit par d'autres interactions telles que les 

liaisons H, les interactions π-π et n-π, qui peuvent être réalisées par certains groupes 

fonctionnels (-OH, COOH, -COH et cycle aromatique C=C) sur la surface du sorbant [25].  

Globalement, la sorption semble ne pas être affectée par le pH de la solution en accord 

avec les résultats de Rocher et al. [26], qui n'ont observé aucune influence de pH sur 

l'élimination des colorants par des billes d'alginate magnétiques. 

 
 
 
 
 
 
 

 
 

  
 

       AMt-AlF 
       AMt-FeF 
       AF 
       AMt-Fe 
 

(a) (b
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Pour toute la gamme de pH étudiés, les billes gélifiées de types AMt-AlF ; AMt-Al ; AMt-

FeF et AMt-Fe se sont avérées efficaces pour sorber le VM avec des taux d'élimination 

de l’ordre de 90 %. 
 

Figure III.17. Courbes d’évaluation de l’effet de pH sur le rendement d’élimination de 

VM par les billes gélifiées souples. 

 
Tableau III.5. Effet de pH sur le rendement d’élimination du vert de méthyl par les 

billes gélifiées 

Matrices pH 
3 4 5 6,8 8 9 

AS 18.2380 22.38112 16.2807 18.7083 20.0246 17.9933 

AMt-Fe 91.6236 92.6218 92.8059 92.2256 91.2589 89.7801 

AMt-FeF 90.2577 87.7397 91.59621 89.0928 92.0196 88.2545 

AMt-Al 91.6236 92.6218 92.8059 92.2256 91.2589 89.7801 

AMt-AlF 90.3492 92.2194 91.7772 91.9712 91.9242 87.3961 

AF 18.2009 23.7308 23.9908 26.6596 27.8097 28.6752 
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III.3.1.2. Cinétiques de sorption 
 
         La Figure III. 18 montre la photo des billes AMt-Al avant et après adsorption de VM. 

La Figure III.19 et le Tableau III.6 montrent les données de la cinétique de sorption de 

VM par les billes gélifiées souples.  

Les capacités de sorption du VM augmentent avec le temps de contact et la sorption atteint 

l'équilibre après 150 minutes pour les billes gélifiées souples.  

La capacité de sorption des billes AMt-Al ; AMt-AlF ; AMt-FeF et AMt-Fe ; AS et AF 

est de 19.06, 15.94, 16.56, 13.68, 15.34, 13.68 et 4.10 mg g-1, respectivement pour C0 = 

10 mg g-1.  

L'élimination efficace du colorant pour les quatre billes composites souples est d'environ 

89 % pour C0 = 10 mg g-1.  

Il a été constaté qu'une extension du temps de contact à 776 minutes n'entraînait aucun 

changement dans la quantité de VM sorbée.  

Dans ce même contexte, Bahgat et al. [27] ont obtenu une élimination efficace du VM 

sur les nanotubes de carbone (NTC) autour de 30.8, 51.9 et 59.4 % alors que la 

concentration en NTC augmentait de 0.6, 1.0 et 1.4 g L-1, respectivement, tandis que le 

taux d'élimination maximal du VM par la coquille d'œuf de la solution aqueuse était 

69.38 % [30]. 

  
Billes AMt-Al avant adsorption Billes AMt-Al après adsorption VM 

  
Solution de VM (C0=10 mg g-1) Solution de VM après adsorption 

Figure III.18.  Billes AMt-Al avant et après adsorption de VM. 
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Tableau III.6. Résultats des cinétiques de sorption du VM par les billes préparées à 

pH=9, C0=10 mg L-1, T=28± 2 °C et vitesse d’agitation=250 cpm 

 
  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

Figure III.19. Cinétiques de sorption de VM par les billes souples biocomposites 
(a) Taux d’élimination ; (b) Quantité adsorbée  

(pH=9, C0=10 mg L-1, T=28 ± 2 °C et vitesse d’agitation=250 cpm). 
 

III.3.1.3. Effet de la concentration initiale du VM 

 
Les résultats de l’effet de la concentration sont exploités sous forme de courbes dans la 

Figure III.20. L’examen de cette figure montre l’influence de la concentration initiale sur 

la capacité d’adsorption de VM (la masse des billes étant fixe). On constate que celle-ci 

croît en même temps que l'augmentation de la concentration initiale du polluant. 

Pour les quatre matrices sorbantes sélectionnées, nous observons l’augmentation de la 

capacité d’adsorption de VM de 75 % dans le cas de la solution de 100 mg g-1, par rapport 

à celle de 25 mg g-1 (Voire Tableau III.7). 

Matrices  Taux d’élimination 
du colorant 

r (%) 

Quantité adsorbée à 
l’équilibre 
Qe (mg g-1) 

AS 41 13.68 

AF 20 4.10 

AMt-Al 88.09 19.06 

AMt-AlF 89.35 15.94 

AMt-Fe 89 16.56 

AMt-FeF 89 15.34 

(a) (b) 
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Il a été enregistré qu’a température de 28 ± 2 °C, pH = 9 et concentration initiale de VM 

100 mg g-1, la capacité d’adsorption est de l’ordre de 165, 155, 184 et 164 mg g-1 

successivement pour les matrices AMt-Fe, AMt-FeF, AMt-Al et AMt-AlF. 

Le Tableau III. 8 présente les valeurs obtenues par d’autres travaux de la capacité 

d’adsorption et/ou du rendement d’élimination du vert de méthyle (VM) en utilisant 

différents matériaux et procédés.  

L’analyse de ces deux tableaux (Tableau III.7 et Tableau III.8) montre que les résultats 

obtenus dans cette étude par les billes souples sont très satisfaisants. 
 

 

 

 

 

(A) (B) 
 

 

 

 

(C) (D) 

Figure III.20. Courbes d’effet de la concentration initiale sur la quantité sorbée de VM. 

    (A) : Les billes AMt-Al, (B) : Les billes AMt-AlF, (C) : Les billes AMt-Fe, (D) : Les 

billes AMt-FeF. (T = 28 ± 2 °C, pH = 9, vitesse d’agitation = 250 cpm) 
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Tableau III.7 Effet de la concentration initiale sur le rendement d’élimination (r) et la 

quantité adsorbée (Qe) de VM. (T = 28 ± 2 °C, pH = 9, vitesse d’agitation = 250 cpm) 

C0 
(mg L-1) 

AMt-Al AMt-AlF AMt-Fe AMt-FeF 
r  

(%) 
Qe 

 (mg g-1) 
r  

(%) 
Qe 

 (mg g-1) 
r  

(%) 
Qe 

 (mg g-1) 
r  

(%) 
Qe 

 (mg g-1) 
25 94 47 97 40 92.5 40 97 38 
50 94 96 98 81 97.5 84 93 77 
75 93 133 97 115 97 139 95 108 
100 87 184 93.5 164 91 165 92 155 

 
Tableau III. 8 Élimination du VM en utilisant différents matériaux et procédés. 

 
Le procédé de dépollution C0 de VM 

( mg L-1 ) 

Qe 

(mg g-1) 

r 

(%) 

Ref. 

Adsorption sur des CNTs 1400 - 59.4 [27] 

Adsorption sur des NiFe2O4-
CNTs 

1400 - 56.19 [27] 

Adsorption sur kaolinique brute 
 de Sejnane 

750 - 73.3 [29] 

Adsorption sur des kaoliniques 
purifiées de Sejnane 

750 - 99.8 [29] 

Adsorption sur carbone activé  30 - 80 [30] 

Adsorption sur des feuilles de 
graphène  

100 - 71.5 [31] 

Adsorption sur bentonite activée  20 - 70.7 [32] 

Photodécoloration par zeolite 
synthétique  

40 - 80 [33] 

Biodégradation par 
staphylococcus epidermidis 

750 - 80 [34] 

photolyse par rayonnement UV 25 - 66 [35] 

Photolyse par H2O2/UV 25 - 86 [35] 

Photolyse par acétone/UV 25 - 100 [35] 

Activated carbon derived from 
cryogenic crushed 

- 71.43 - [36] 

Adsorption on Mesoporous silica-
based sorbent SBA-S4 

- 39.4 100 [37] 

Adsorption on Mesoporous 
material MCM-41 

20 20.97 - [38] 

Adsorption on Apricot stone 
activated carbon 

- 148.478 - [39] 
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III.3.1.4. Modélisation des cinétiques de sorption 
 

Les données expérimentales obtenues des cinétiques sont ajustées aux modèles 

mathématiques pour estimer les paramètres des modèles. 

La technique de régression linéaire nécessite la transformation de la forme non linéaire des 

équations du modèle en forme linéaire.  

La procédure de linéarisation entraîne une modification de la structure d'erreur, une 

violation de la variance d'erreur [40]. 

Contrairement à la régression linéaire, la régression non linéaire n'implique pas de 

transformation de modèle ; par conséquent, la structure d'erreur est inchangée.  

L'analyse de régression non linéaire des modèles d'adsorption a récemment attiré l'attention 

des chercheurs principalement pour les études d'adsorption en système discontinu. 

De ce fait, nous avons procédé à la modélisation de la cinétique d’adsorption du VM par 

les billes gélifiées souples sélectionnées, en utilisant la forme linéaire et la forme non 

linéaire des modèles de pseudo premier et pseudo second ordre. 

Nous avons déterminé ainsi, les paramètres du modèle empirique pour la cinétique 

d’adsorption que nous avons développé dans cette présente étude. 

 

a- Modélisation non linéaire 

Le Tableau III.8 montre les paramètres de modélisation de la cinétique de sorption de VM 

pour différentes concentrations de colorant (10, 25, 50, 75 et 100 mg L-1), ajustés par la 

forme non linéaire des modèles classique : pseudo premier ordre (PFO), pseudo seconde 

ordre (PSO) et un nouveau modèle empirique que nous avons développé dans cette étude  

En se référant aux valeurs RMSE données dans le Tableau III. 9 pour les modèles 

cinétiques classiques, le mécanisme de sorption des billes AMt-Fe, AMt-FeF est mieux 

adapté par l'équation PFO pour une plage de concentration initiale comprise entre 10 et 

50 mg L-1.  

En revanche, pour une plage de concentration initiale de polluant comprise entre 75 et 

100 mg L-1, l'équation du modèle de PSO donne des valeurs RMSE inférieures, ce qui 

signifie que la cinétique de sorption pour une concentration élevée suit le modèle PSO.  

Dans des travaux antérieurs, les cinétiques de sorption du cristal violet [41], des ions 

cuivre [42], du lanthane (III) [43] et du méthylène bleu [44] par des billes d'alginate 

magnétiques étaient mieux ajustées aussi par le modèle de PSO.  
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Le modèle empirique proposé pour la cinétique de sorption suggère une sorption avec 

interaction de charge entre le sorbant et le sorbate, un phénomène complexe qui ne peut 

être représenté par un seul paramètre.  

  
 

Figure III.21. Modélisation non linéaire des cinétiques de sorption du VM par les billes 

gélifiées sélectionnées (C0 = 10 mg L-1) (a) : Billes AMt-Fe, (b) : Billes AMt-FeF,  

(c) : Billes  AMt-Al, (d) : Billes AMt-AlF. 

 

De plus, les quantités sorbées calculées correspondent aux mesures expérimentales. Les 

résultats présentés sur la Figure III.21 et le Tableau III. 9 révèlent que le modèle 

empirique proposé donne le meilleur ajustement des données expérimentales. Ceci pour 

toutes les plages des concentrations initiales de VM et pour toutes les matrices 

sélectionnées (AMt -Fe, AMt-FeF, AMt-Al et AMt-AlF).  

En effet, avec un RMSE très faible, ce modèle donne la meilleure description du processus  

de sorption. 
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Tableau III.9. Modélisation non linéaire des cinétiques de sorption de VM. 
 

Modèles 

mathématiques 

paramètres Concentration initiale du colorant VM (mg L-1) 

10 25 50 75 100 

Formulation AMt-Fe 

Pseudo Premier 

Ordre 

Qe exp (mg g-1) 17 40 84 119 165 

Qe cal (mg g-1) 18.96 46.99 47 47 47 

K1 (min-1) 0.277 0.277 0.0931 0.1153 0.0760 

RMSE 0.9731 0.9731 0.8338 0.6983 0.6159 

R2 1.3943 1.3943 21.2019 40.1045 61.6840 

Pseudo Second 

Ordre 

Qe cal (mg g-1) 27 45.50 143.02 154.00 155.46 

K2 (g mg-1 min-1) 5.4972 E-6 2.0689 E-6 3.6727 E-5 8.2979 E-5 9.8066 E-5 

RMSE 0.5613 0.6986 0.7278 0.9486 0.9965 

R2 5.9413 11.1434 30.7293 17.4661 6.6397 

Modèle 

empirique 

proposé 

Qe cal (mg g-1) 16.84 39.35 83.57 116.86 163.35 

x 0.0479 0.844 0.0385 0.0289 0.0127 

K 1.3172 0.0095 1.6354 1.8301 1.4273 
RMSE 

R2 
0.2649 2.3747 1.5692 2.6166 4.0618 

0.9974 0.9900 0.9970 0.9960 0.9960 
Formulation AMt-FeF 

Pseudo Premier 

Ordre 

Qe exp (mg g-1) 15 38 77 108 155 

Qe cal (mg g-1) 18.99 47 47 47 47 

K1 (min-1) 0.231 0.0200 0.0937 0.1282 0.1356 

RMSE 2.0025 5.2498 17.1858 36.5034 64.9937 

R2 0.9357 0.9578 0.8671 0.7475 0.6588 

Pseudo Second 

Ordre 

Qe cal (mg g-1) 19.34 46.35 126.89 105.88 150.47 

K2  (g mg-1 min-1) 5.0625E-6 2.1223E-6 1.8422E-5 1.0607E-4 2.1443E-4 

RMSE 5.6850 19.1085 33.4281 19.1444 5.8003 

R2 0.5494 0.3982 0.5511 0.9248 0.9947 

Modèle 

empirique 

proposé 

Qe cal 14.96 37.95 76.72 107.42 154.49 

x 0.0541 0.0464 0.0446 0.0360 0.0251 

K 1.1938 1.5049 1.6156 1.6274 1.4340 

RMSE 0.5825 0.7346 2.0297 1.7719 3.2859 

R2 0.9852 0.9971 0.9939 0.9977 0.9968 

Formulation AMt-Al 

Pseudo premier 

Ordre 

Qe exp (mg g-1) 19 47 96 133 184 

Qe cal (mg g-1) 18.99 47 47 47 47 

K1 (min-1) 0.0418 0.0322 0.4832 0.6054 0,6897 

RMSE 0.9601 3.5390 33,5153 60.8196 95.2939 

R2 0.9806 0.9611 0.6792 0.5017 0.4659 
 

Qe cal (mg g-1) 31.13 95.48 126.36 130.39 130.11 
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Pseudo Second 

Ordre 
K2  (g mg-1 min-1) 6.4647E-6 0.0010 0.0061 3.9489E-4 0.0012 

RMSE 6.7574 23.7953 26.9616 7.5478 32.4852 

R2 0.5768 0.3891 0.7508 0.9690 0.8735 

Modèle 

empirique 

proposé 

Qe cal 18.70 46.73 90.51 94.88 176.05 

x 0.0590 0.0534 0.1167 0.1352 0.403 

K 1.4428 1.6956 2.3177 5.0133 1.6863 

RMSE 0.7216 2.7838 4.7996 2.6660 5.7965 

R2 0.9839 0.9670 0.9718 0.9910 0.9911 

Formulation AMt-AlF 

Pseudo Premier 

Ordre 

Qe exp (mg g-1) 16 40 81 115 164 

Qe cal (mg g-1) 15.9441 40.2386 81.4521 115.1564 163.9308 

K1 (min-1) 0.0232 0.0113 0.0586 0.2664 0.0718 

RMSE 1.5165 6.3318 18.4702 35.6731 69.1592 

R2 0.9646 0.9227 0.8464 0.5455 0.6907 

Pseudo Second 

Ordre 

Qe cal (mg g-1) 15.9441 40.2386 81.4521 115.1564 163.9308 

K2 (g mg-1 min-1) 5.2127E-6 2.8612E-6 5.4881E-5 1.3924E-4 2.4614E-4 
RMSE 5.4839 13.7828 20.6792 15.3251 23.7249 

R2 0.5883 0.6445 0.8879 0.9187 0.9513 

Modèle 

empirique 

proposé 

x 0.0354 0.1077 0.0285 0.617 0.617 

K 7.8465 1.3253 1.7895 3.2656 3.2656 

RMSE 0.8210 11.1408 1.6403 9.6952 9.6952 

R2 0.9725 0.6342 0.9972 0.9315 0.9315 

 
a- Modélisation linéaire  
Le Tableau III.10 regroupe les paramètres de modélisation linéaire de la cinétique 

d’adsorption de VM par les billes sélectionnées (AMt-Fe, AMt-FeF, AMt-Al, AMt-AlF), 

en utilisant les modèles de pseudo premier ordre (PFO) et pseudo second ordre (PSO). 
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Tableau III.10. Paramètres de modélisation des cinétiques de sorption obtenus par les 

formes linéaires des modèles mathématiques. 

 RMSE 1.4057 1.7172 1.0004 0.9026 0.5216 

R2 0.9982 0.7104 0.9822 0.7797 0.9209 

 Modèles 

mathématiques 

Paramètres Concentration initiale du colorant VM (mg L-1) 

10 25 50 75 100 

Formulation AMt-Fe 

Pseudo Premier 

Ordre 

Qe exp (mg g-1)  17 40 84 119 165  

Qe cal (mg g-1)  16.80 30.42 75.02 94.11 163.65 

K1 (min-1)  0.0180 -0.0186 -0,0187 -0.0292 2.1 E-4 

RMSE  0.8023 1.6398 1.9784 2.2273 3.1304  

R2  0.9849 0.9698 0.9802 0.9608 0.9853  

Pseudo Second 

Ordre 

Qe cal (mg g-1)  16.55 39.52 84.03 119.04 166.66 

K2  (g mg-1 min-1)  0.7421 0.2875 4.4053 3.5657 324.90 

RMSE  0.0346 0.0593 0.0124 0.0132 228.94 

R2  0.9908 0.9294 0.9912 0.9803 0.8963  

Formulation AMt-FeF  

Pseudo Premier 

Ordre 

Qe exp (mg g-1)  15 38 77 108 155 

Qe cal (mg g-1)  14.6742 35.2952 70.5871 94.4647 129.7758 

  K1 min-1)  0.0189 -0.0043 -0.0153 -0.0232 -0.0307 
 RMSE  0.6928 1.4329 1.9167 2.1520 2.4417 
 R2  0.9909 0.9836 0.9802 0.9747 0.9791 

Pseudo Second 

Ordre 

Qe cal (mg g-1)  15.3375 38.4615 74.0741 107.5268 153.8461 
 

K2  (g mg-1 min-1)  0.8641 1.7535 4.3535 5.1178 2.6291 
 RMSE  0.0441 0.0030 0.0082 0.0115 0.0188 

 

 R2  0.9323 0.9948 0.9912 0.9895 0.9595 

 Formulation AMt-Al 

Pseudo Premier 

Ordre 

Qe exp (mg g-1)  19 47 96 133 184  

Qe cal (mg g-1)  18.9 46.9 95.28 132.63 184  

K1 (min-1)  0.0619 0.0313 0.0228 0.0220 0.0404  

RMSE  1.4585 1.0847 0.6950 0.8098 15.2829  

R2  0.9592 0.9098 0.9714 0.8639 0.9597  

Pseudo Second 

Ordre 

Qe cal (mg g-1)  18 46.5 46.73 46.95 46.95  

K2  (g mg-1 min-1)  1.1193 4.9020 41.1441 60.3020 60.6557  

RMSE  0.0351 0.0055 0.0088 0.0114 0.0136  

R2  0.9109 0.8059 0.8724 0.8562 0.9687  

Formulation AMt-AlF 

Pseudo 

Premier 

Ordre 

Qe exp (mg g-1)  16 40 81 115 164  

Qe cal (mg g-1)  15.9 39.65 80.89 114.83 163.41  

K1 (min-1)  0.0671 0.0043 0.0077 0.0299 0.0048  
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Pseudo Second 

Ordre 
Qe cal (mg g-1) 15.7 46.3 46.73 46.95 46.3 

K2  (g mg-1 min-1) 0.6430 2.223 4.0314 25.0405 2.4069 

RMSE 0.0353 0.0432 0.065 0.0080 0.0139 

R2 0.9938 0.1775 0.9731 0.8328 0.9888 

 
c. Discussion des résultats : 
 

La forme linéaire des modèles PFO et PSO a donnée des résultats très satisfaisant pour 

modélisation de la cinétique d’adsorption de VM par les trois matrices (AMt-Fe, AMt-Al 

et AMt-FeF).   

Pour les concentrations initiales de VM allant de 10 à 100 mg L-1, Les valeurs de R2 pour 

ces matrices dépassent 0.9; de même pour les cinétiques d’adsorption par la matrice AMt-

AlF pour les concentrations C0 égale à 10, 50 et 100 mg L-1, , Par contre, pour les C0 égale 

à 25 et à 75 mg L-1, les valeurs de R2 sont inférieures à 0.83. 

Apres la comparaison faite entre les résultats obtenus par la forme linéaire des modèles 

empiriques (PFO et PSO) et la forme non linéaire (Tableaux III.9 et III.10), on constate que 

la forme linéaire a donné des résultats plus satisfaisant de point de vu valeur de R2.  

La forme non linéaire du modèle PFO était plus efficace pour de faible concentration des 

solutions initiale VM de (10 et 25 mg L-1).  

Par contre, pour le modèle de PSO, la forme non linéaire était plus efficace avec les 

concentrations enlevée (75 et 100 mg L-1). 

d. Modèles de diffusion intra particulaire 
 

Les mesures quantitatives de la vitesse à laquelle un processus de diffusion se produit 

sont généralement exprimées en termes de coefficient de diffusion [45].  

La Figure III. 22, montre que le Qt versus t1/2 présente une multi-linéarité, ce qui 

indique que deux étapes ou plus se  produisent dans les processus de sorption. La 

première phase fait      référence à la sorption de surface externe et c’est une étape de sorption 

instantanée. La deuxième phase est l'étape de sorption progressive, dans laquelle la 

diffusion intraparticulaire s'effectue à une vitesse contrôlée. La troisième phase est l'étape 

finale d'équilibre, où la diffusion intraparticulaire commence à ralentir en raison de la 

concentration extrêmement faible de soluté en solution. Les Tableaux III. 11 et III.12 

regroupe les paramètres de modélisation de la diffusion intraparticulaire dans les matrices 

AMt-Fe et AMt-FeF pour les différentes valeurs de concentration initiale de VM.  
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En analysant les résultats obtenus, on constate la diminution des valeurs de coefficient de 

diffusion de film (Df)  de 1,76*10-8 m2.s-1 à 0,98*10-8 m2.s-1 avec l'augmentation de la 

concentration initiale de colorant de 10 à 100 mg L-1.  

Ce résultat est conforme aux travaux antérieurs [46]. La diffusion dans les pores des 

sorbants solides est une étape déterminante de la vitesse relativement importante dans de 

nombreux processus de sorption.  

Les résultats obtenus présentés par les Tableaux (III.11 et III.12) et la Figure III.23 

montrent que les valeurs de diffusion dans les pores ne présentent aucune linéarité avec 

la concentration initiale de polluant.  

Ce comportement peut être attribué aux différences              microstructurales qui apparaissent 

par la réaction de réticulation lors de la synthèse des billes composites, ce qui conduit à 

une diminution du diamètre des pores [47].  

Ces résultats sont en accord avec des résultats antérieurs mentionnant l'influence du 

diamètre des particules d'adsorbant poreux sur le coefficient de diffusion des 

contaminants transportés [48]. 

 

Tableau III. 11 Paramètres de modélisation de la diffusion intraparticulaire dans la 
matrice AMt-Fe pour différentes valeurs de concentration initiale de VM. 
 

Billes souples AMt-Fe 

Modèles 
mathématiques 

Paramètres Concentration initiale de VM (mg L-1) 

10 25 50 75 100 
Modèle de 
Weber et Morris 

Df*10-8 (m2.s-1) 1.71 0.06 1.05 0.83 0.58 

R2 0.99 0.96 0.95 0.96 0.96 
Modèle de 

Crank 

Dp*10-8(m2.s-1) 1.62 0.69 1.0 0.72 0.05 

R2 0.98 0.96 0.97 0.95 0.97 
 

Tableau III.12 Paramètres de modélisation de la diffusion intraparticulaire dans la matrice 
AMt-FeF pour différentes valeurs de concentration initiale de VM. 
 

Billes souples AMt-FeF 

Modèle 
mathématique 

Paramètres Concentration initiale de VM (mg L-1) 

10 25 50 75 100 

Modèle de Weber  
et Morris 

Df*10-8 (m2.s-1) 1.76 1.21 1.13 1.04 0.98 

R2 0.99 0.95 0.95 0.96 0.96 

Modèle de Crank Dp*10-8(m2.s-1) 1.62 1.23 1.46 0.56 0.87 

R2 0.99 0.98 0.99 0.96 0.97 
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Figure III.22 Evolution de la quantité adsorbée en fonction du temps selon le modèle de Weber 

et Morris. ( A) : AMt-Al, (B) : AMt-AlF, (C) : AMt-Fe, (D) : AMt-FeF, (E) : AS, (F) : AF 
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(E) (F) 

Figure III.23 Evolution de la quantité adsorbée en fonction du temps selon le modèle de 

Crank.         (A) : AMt-Al, (B) : AMt-AlF, (C): AMt-Fe, (D): AMt-FeF, (E): AS, F: AF 

 
Cinq modèles mathématiques ont été développés et proposés dans cette étude pour la 

modélisation du coefficient de diffusion du film (Df).  

Les résultats correspondant, regroupés dans le Tableau III.13, montrent que le 1ier et le 3eme 

modèle à trois paramètres inconnus ont donné des résultats satisfaisants avec des 

coefficients de corrélation R2 supérieur à 0.9.
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Tableau III.13. Coefficient de diffusion de film (Df) de différentes matrices (C0=10 mg L-1) 
 

Paramètres AMt-Al AMt-AlF AMt-Fe AMt-FeF AS AF 

Modèle de Weber et Morris Qt/Qe = 6.[Df/(π.a2)]1/2.t1/2 

Df*10 -8 
( m2.s-1) 

1.7375 2.3415 2.5557 2.4193 0.8382 0.54351 

R2 0.99627 0.9969 0.9978 0.9975 0.9986 0.9582 

Modèle A1 proposé Qt/Qe = y.{[Df/(π.a2)].t}x 

y 0.1761 0.5962 0.2365 0.3453 0.0381 0.6709 
Df 

 
37518 176 6472 2616 8928 349 

x 0.2410 0.2830 0.2624 0.2416 0.5171 0.1471 

RMSE 1.2971 1.3983 1.4519 1.1633 1.2412 0.1834 

R2 0.9451 0.9206 0.9189 0.9347 0.9226 0.9712 

Modèle A2 proposé Qt/Qe = 6.[Df/(π.a2)]n.tx 

Df Non 

déterminé 

0.0000 Non 

déterminé 

Non 

déterminé 

0.0001 Non 

déterminé x 0.2821 0.5203 

RMSE 1.3902 1.2410 

R2 0.9207 0.9225 

 Modèle A3 proposé Qt/Qe = y.[Df/(π.a2)]1/2.tx 

y 0.1464 0.3573 0.2634 0.3370 0.1100 0.5657 

Df*10-4 6635 1887.928 4000.305 3352.2410 11631.1980 2146 

x 0.2414 0.2818 0.2643 0.2416 0.5123 0.1472 

RMSE 1.2971 1.3982 1.4520 1.1633 1.2420 0.1834 

R2 0.9450 0.9207 0.9188 0.9347 0.9227 0.9712 

Modèle A4 proposé Qt/Qe = 6.[Df/(π.a2)]1/2.tx 

Df*10-4  
Non 

déterminé 

 
Non 

déterminé 

Non 

déterminé 

255.5 0.3634 19 

x 1.1248 E-6 0.5203 0.1471 

RMSE 10.7158 1.2410 0.1834 

R2 0.5385 0.9229 0.9712 

                                    Modèle A5 proposé Qt/Qe = y.[Df/(π.a2)]1/2.t1/2 

y 4.9346 E-6 0.3093 0.9118 0.5523 0.0482 0.2970 

Df*10-4 2821 341 39 117 9259 429 

RMSE 3.3453 2.5827 2.8987 2.7919 1.2474 0.9705 

R2 0.8084 0.8215 0.7999 0.7954 0.9228 0.6890 

 
Par ailleurs, deux autres modèles mathématiques ont été développés et proposés pour la 

modélisation de la diffusion des solutés dans les pores.  

Les résultats de cette modélisation, présentés dans le Tableau III.14, montrent que le 1ier 

modèle avec trois paramètres donne des résultats très satisfaisants avec R2 supérieurs à 0.96 
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et RMSE relativement faibles, pour toutes les matrices sauf pour les billes d’alginate seul 

(AS), ou R2 égale à 0.24. 

 

Tableau III.14 Coefficients de diffusion de pore (Dp) des différentes matrice (C0=10 mg L-1) 
 

 AMt-Al AMt-AlF AMt-Fe AMt-FeF AS AF 

 Modèle de Crank ln(1-Qt/Qe)=ln(6/ π2)-( π2.Dp/a2).t 

Dp*10-8 

( m2.s-1) 

1.3328 1.4798 1.62068 1.6207 0.2547 1.1043 

R2 0.98455 0.98202 0.97997 0.98835 0.82001 0.96973 

 Modèle C1 proposé Qt/Qe = 1 – {m.exp{-[(π2.Dp)/a2].tn}} 

m 0.9846 0.9944 0.9996 0.9777 0.4105 0.9923 

Dp 0.0012 0.0006 0.008 0.0010 0.2380 0.0033 

n 0.7422 0.9093 0.0322 0.8389 -12.7835 0.4703 

RMSE 0.5355 0.1586 0.2727 0.4700 5.4823 0.1941 

R2 0.9907 0.9990 0.9974 0.9904 0.2441 0.9691 

Modèle C 2  proposé Qt/Qe = 1 – {(6/π2).exp{-[(π2.Dp)/a2].tn}} 

Dp*10-4 0.45376 0.15216 0.3024 0.2294 0.000204 7.303 

n 1.5060 1.7641 1.5876 1.7473 2.8706 0.7995 

RMSE 2.2008 2.0192 2.1374 1.7187 2.0224 0.4709 

R2 0.9052 0.9130 0.9037 0.9190 0.9025 0.8993 

 
 

III.3.1.5. Isothermes de sorption 
 

Le Tableau III.15 résume les paramètres de modélisation pour les équations isothermes 

classiques (Freundlich, Langmuir et Sips) et les équations empiriques proposées (sept 

nouveaux modèles proposés par nos soins).  

En comparant les valeurs RMSE   obtenues pour les isothermes de sorption classiques, 

nous pouvons dire que le modèle Sips correspond mieux à l'isotherme de sorption de VM 

par les billes gélifiées étudiées (Figure III.24 et Figure III.25), car les valeurs RMSE 

obtenues par le modèle Sips sont les plus faibles. 

 
Ce modèle de Sips décrit parfaitement les systèmes homogènes ou hétérogènes et il 

devient le modèle de Langmuir lorsque ms est égal à un, et devient le modèle de 

Freundlich à faible C0 [49].  

Ainsi donc, en ajustant les points expérimentaux sur les différents modèles empiriques 

développés, on constate que le R2 tend vers un (1) pour les modèles 5, 6 et 7.  
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En revanche et en se basant sur les valeurs RMSE obtenues,  on constate que l’erreur pour 

le 5ème modèle empirique proposé tend vers zéro et  démontre donc  qu’il est le  plus précis 

que tous les autres modèles.  

Comme le montre le Tableau III.16,  le processus de sorption de l'isotherme VM est mieux 

présenté par le 5ème modèle proposé avec cinq paramètres.  

Les courbes des Figure III.24 et III.25 montrent l'ajustement des données expérimentales 

avec ces différents modèles.  

Le processus de sorption de VM est bien représenté par le modèle à cinq paramètres pour 

les billes composites souples. 
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 Figure III.25. Modélisation d’isothermes de sorption 

du VM (a) AMt-Al, (b) AMt-AlF, (c) Modèles 
proposés AMt-Al, (d) Modèles proposés AMt-AlF 

(t=3h, C0 = 10 mg L-1, pH = 9, T= 28 ±2°C) 

Figure III.24. Modélisation d’isothermes de 
sorption de VM (a) AMt-Fe, (b) AMt-FeF, (c) 

Modèles proposés AMt-Fe,(d) Modèles proposés  
AMt-FeF (t=3h, C0 = 10 mg L-1, pH = 9, T= 28 ±2°C) 

(a) 

(d) 

(b) 

(c) 
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Tableau III.15. Paramètres de modélisation des isothermes de sorption 
 

Modèles mathématiques Paramètres Matrices sélectionnées 

  AMt-Al AMt-AlF AMt-Fe AMt-FeF 

Qe exp (mg g-1) 37 29 32 29 

Freundlich 
 
𝑄𝑄𝑒𝑒 = Qm  KF Cen 

KF 0.8636 0.8261 0.9349 0.332 

n -1.2374 -1.7927 0.3351 0.4020 

R2 0.8780 0.9580 0.9824 0.9984 

RMSE 6.3163 4.3983 5.1890 4.1663 

Langmuir 
 

Qe = KLQmCe
1+KLCe 

e 

Qm (mg g-1)      37      29    24.33     23.7 

KL 0.8636 0.5346 0.6010 0.5432 

R2 0.8780 0.9457 0.9811 0.9945 

RMSE 6.3163 3.4209 4.1045 3.1186 

Sips ou Koble-Corigan 
 
 

Qe =
QmKsCems

1 + KsCems
 

Ks 0.9394 0.437 0.4643 0.4498 

ms 9.0037 1.8245 2.1119 1.7956 

R2 0.9762 0.9516 0.9798 0.9951 

RMSE 1.5574 1.7126 1.2019 0.5472 

 
Tableau III.16. Paramètres de modélisation des modèles empiriques proposés 

 
 
 

 

Modèles mathématiques Paramètres Formulations 

AMt-Al AMt-AlF AMt-Fe AMt-FeF 

1ier Modèle : B1 
 

Qe=(a*Ceb+((c*Ce)/(1+d*Ce)))*Qm 

a 0.8636 0.5346 0.6010 0.5432 

b 0.6588 -0.9026 1.574 0.0196 

c 0.8373 0.0278 3.1715 0.0034 

d 1.6924 -0.3782 2.4823 0.1050 

R2 0.8780 0.9457 0.9811 0.9945 

RMSE 6.3163 3.4209 4.1045 3.1186 

2eme Modèle : B2 
 
 

Qe=((a*Ceb)+(c*exp(-d*Ce)))*Qm 

a 0.8636 0.5346 0.6010 0.5432 

b 2.5892 0.5932 -0.1578 1.1071 

c 0.7080 0.8203 0.9204 2.6831 

d 0.0898 1.0585 1.8199 1.9835 

R2 0.8780 0.9457 0.9811 0.9945 

 RMSE 6.3163 3.4209 4.1045 3.1186 

76  



3eme Modèle : B3 
 
 

Qe=((a*Ce)/(1+b*Ce)+c*exp(- 

d*Ce))*Qm 

a 0.8635 0.5346 0.6010 0.5432 

b -0.3101 1.9470 1.5268 1.5649 

c 0.8171 0.5774 1.6304 1.8239 

d -0.0671 0.3488 1.0576 0.6407 

R2 0.8780 0.9457 0.9811 0.9945 

RMSE 6.3163 3.4209 4.1045 3.1186 

4eme Modèle : B4 
 
 

Qe=((a*Ceb)+(c*Ced/(1+e*Cef)))*Qm 

a 0.9964 -2.8989 2.2607 1.4769 

b 0.0912 -0.1507 1.2535 0.7809 

c -13.3336 5.1055 -1.7382 -1.5872 

d 2.9888 -0.0424 0.7187 0.8215 

f -0.5934 0.1207 -1.6822 2.0177 

R2 0.9580 0.8817 0.9815 0.9991 

RMSE 2.0586 2.6565 1.1485 0.2302 

5eme Modèle : B5 
 
 

Qe=(a*Ceb+c*exp(d*Cee))*Qm 

a 0.2791 0.5819 0.3843 0.2316 

b 0.7245 0.2370 0.6819 0.8050 

c 0.3597 -261.7304 -0.1460 0.1770 

d -0.3761 -6.8433 -9.9975 -0.6031 

e -35.3927 0.3381 31.8405 -5.800 

R2 1.000 0.9978 1 1 

RMSE 1.3610 

e-0009 

0.3949 1.7662 e- 

8 

1.1303 e-13 

6eme Modèle : B6 
 
 

Qe=(a*Ceb+c*Ced/(1+e*Cef))*Qm 

a -4.8477 -0.0059 6.2595 0.2316 

b -2.17 -21.5920 0.1406 0.8050 

c 0.4385 0.8417 -5.0029 0.1770 

d 2.4972 -0.9622 0.1711 -0.6031 

e -0.6654 -2.0417 0.3776 -5.8 

f -1.4966 2.9095 0.3599 -0.9883 

R2 0.9623 0.9992 0.9829 1 

RMSE 1.9517 0.2169 1.1053 1.5863 e-13 

7eme Modèle : B7 
 
 
Qe=(a*Ceb+(c* Ce/(1+d*Ce))+ e*exp(- 

f*Ce))*Qm 

a 0.9913 0.8776 6.2155 0.3813 

b 3.0931 0.1591 0.1413 0.6022 

c -0.1753 -0.2673 -4.9675 -0.1640 

d 1.0673 0.7515 0.1707 -1.1367 

e 1.3882 -1.6790 0.3795 5.6849 

f 0.6732 1.9428 0.5996 -0.9941 

R2 0.9801 0.9984 0.9829 1 

RMSE 1.4156 0.3085 1.1053 1.1987 e-13 

Qm : représente la capacité maximale de sorption (mg.g-1) 
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Par ailleurs, le tracé des courbes des quantités adsorbées calculées à partir des modèles 

mathématiques utilisés (Qe cal), en fonction des quantités adsorbées expérimentale (Qe exp) 

confirme la performance du 5ème modèle empirique proposé par rapport aux modèles classiques 

(voire Figure III.26), avec R2 de l’ordre de 1 et une tangente aussi de l’ordre de 1.  

Les courbes de Qe cal = f(Qe exp) de toutes les matrices sélectionnées (AMt-Fe, AMt-FeF, AMt-

Al, AMt-AlF) et de tous les modèles mathématiques (modèles de Freundlich, de Langmuir, de 

Sips, le 1ier modèle proposé, le 2eme modèle proposé, le 3eme modèle proposé , le 4eme modèle 

proposé, le 5eme modèle proposé, le 6eme modèle proposé et  le 7eme modèle proposé) sont 

présentés dans l’annexe E. 

 
 

  
(a) Modèle de Langmuir (b) Modèle de Freundlich 

  
(c) 5 ème modèle mathématiques proposés (d) Modèle de Sips 

 
Figure III. 26 Courbes de Qe cal en fonction de Qe exp pour la matrice AMt-FeF. 
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III.3.2. Cadmium  
Les billes renforcées poreuses (F1, F2, F3, F4, F5 et F6) ont été utilisées pour l’étude de 

la cinétique et des isothermes de sorption des ions Cd2+ en solution aqueuse. 

III.3.2.1. Effet de pH 
La Figure III.27 et le Tableau III.17 montrent l'effet de pH sur la sorption des ions Cd2+ 

par les billes renforcées et poreuses.    

On observe un négligeable effet de pH sur la sorption des ions Cd2+ par les billes de 

formulations F1, F2 et F5.  

Pour les billes de type F2, on enregistre un rendement d’élimination de l’ordre de 99 %, 

par contre pour F1 et F5 donnent des rendements autour de 50 %. 

Par ailleurs, une augmentation graduelle de la sorption de Cd2+ a été enregistré par les 

billes de formulation F3 et F4 dans l’intervalle de pH allant de 3 à 9. 

Avec les billes de la formulation F6, le taux d’élimination des ions Cd2+ reste stable 

dans l’intervalle de pH (3 – 8), de l’ordre de 50 %, puis augmente jusqu’à 76 % à pH =9. 

D’après les résultats obtenus, on remarque que la meilleur sorption des ions Cd2+a été 

enregistrée par les billes d’alginate poreuses F2. 

 
Tableau III.17. Effet de pH sur le taux d’élimination du cadmium 

 

N° de la 

formulation 

Taux d’élimination r (%) 

pH 
3 5 6 8 9 

F1 48.331 49.411 50.841 51.674 51.987 

F2 96.249 97.953 99.902 99.383 98.816 

F3 74.032 82.985 84.55 86.31 96.588 

F4 51.761 70.034 75.946 74.133 88.274 

F5 51.061 59.797 58.7 60.625 66.807 

F6 49.651 50.316 50.326 50.313 76.047 
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Figure III.27. Courbes d’effet de pH sur le taux d’élimination de Cd2+. 
 
 

III.3.2.2. Cinétiques de sorption de cadmium 
 

La Figure III.28 présente la cinétique de sorption du Cd2+ par les billes gélifiées poreuses 

renforcées.  

Les résultats correspondants indiquent une forte sorption dès les premières minutes où la 

capacité d'adsorption augmente légèrement avec l'augmentation   du temps de contact pour 

atteindre un temps de contact d'équilibre d'environ 60 min pour toutes les billes utilisées.  

Ce type d'adsorption a été bien rapporté dans plusieurs travaux effectués sur l’adsorption 

des métaux lourds [50,51].  

La phase rapide était probablement due à la disponibilité abondante de sites actifs sur 

l’adsorbant initialement.  

Lors de l’occupation progressive de ces sites, l’adsorption devient moins efficace, ce qui 

est décrit par la phase la plus lente du palier.  

Les capacités maximales de l’adsorption des cations Cd2+ de l’ordre de 96.5 et 99 % sont 

obtenues respectivement par les billes (AS/AP-Al/PVA/CaCO3) de l’échantillon F3 

confirment donc la grande efficacité de ces billes composites. 

Les résultats expérimentaux correspondants ont été  modélisés en appliquant la forme 

linéaire des modèles du pseudo-premier ordre (PFO) et du pseudo-second  ordre (PSO) 

et d’Elovich.  

Comme le montre le Tableau III.18 et les Figures (III.29 ; III.30 et III.31), le 

comportement cinétique de sorption du Cd2+ par les billes gélifiées poreuses et renforcées 

sont bien caractérisées par le modèle de pseudo second ordre.  
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La quantité adsorbe obtenue avec le modèle PSO est proche de la valeur expérimentale.  

La valeur du coefficient de corrélation R2 est considérée comme très satisfaisante de 

l’ordre de 0.99 pour toutes les formulations étudiées. De ce fait, on conclue donc que la 

vitesse de la réaction dépend du facteur de la concentration [52]. 
 

 

 

 

 

Figure III.28 Courbes cinétiques de 
sorption de cadmium 

Figure III.29 Courbes de modélisation 
des cinétiques de Cd2+par le modèle 
de PFO 

  
 

 

 

 

Figure III.30 Courbes de modélisation des 
cinétiques de Cd2+ par le modèle de PSO 

Figure III.31 Courbes de modélisation 
des cinétiques de Cd2+ par le modèle 
d’Elovich 
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Tableau III.18. Paramètres de modélisation de la cinétique d’adsorption de Cd2+ 
 

Paramètres PFO PSO Elovich 
Billes F1 

Constantes K1=0.0164 min-1 K2 = 0.01566 g mg-1 β = 0.8723 g mg -1 
Qe cal =4.3249 mg g-1 Qe cal =16.5016 mg g-1 α = 11680.9137 

mg g-1 min-1 
R2 0.68 0.9905 0.7075 
RMSE 0.3973 0.2138 0.6855 

Billes F2 
Constantes K1= 0.0099 min-1 K2 = 0.0198 g mg-1 min-1 β = 1.5391 g mg -1 

Qe cal = 2.6208 mg g-1 Qe cal =19.6078 mg g-1 α = 27673576976 
mg g min -1 

R2 0.8354 0.9977 0.7788 
RMSE 0.1796 0.1190 0.4067 

Billes F3 
Constantes K1=0.0516 min-1 K2 = 0.0293 g mg-1 min-1 β = 1.5777 g mg -1 

Qe cal =4.3514 mg g-1 Qe cal =6.7658 mg g-1 α = 150.9812 mg 
g min -1 

R2 0.7892 0.9988 0.8601 
RMSE 0.9757 0.2697 0.2688 

Billes F4 
Constantes K1=0.0119 min-1 K2 = 0.0349 g mg-1 min-1 β = 2.8425 g mg -1 

Qe cal =1.2934 mg g-1 Qe cal =9.5785 mg g-1 α = 746042659.4 
mg g min -1 

R2 0.7983 0.9991 0.8153 
RMSE 0.3101 0.1877 0.1776 

Les billes F5 
Constantes K1=0.0029 min-1 K2 = 0.1015 g mg-1 min-1 β = 2.6852 g mg -1 

Qe cal =2.4615 mg g-1 Qe cal =8.6505 mg g-1 α = 13704926.13 
mg g min -1 

R2 0.8664 0.9973 0.6750 
RMSE 0.1947 0.9754 0.5751 

Les billes F6 
Constantes K1=0.0048 min-1 K2 = 0.3603 g mg-1 min-1 β = 16.6944 g mg -1 

Qe cal =0.3441 mg g-1 Qe cal =6.0827 mg g-1 α = 1.67181E+40 
mg g min -1 

R2 0.9505 0.9999 0.7491 
RMSE 0.1876 0.2236 0.0778 

 
Le Tableau III.19 montre les valeurs de capacité d'adsorption (Qe) de quelques adsorbants 

de différentes natures rapportées de la littérature.  

Ces résultats montrent clairement que les valeurs de Qe varient selon la nature du sorbant. 

La comparaison entre les valeurs de ce tableau et celle obtenu de cette étude, montre que la 

matrice F2 (SA-PVA-CaCO3-Al-Mt) a une bonne affinité de sorption vis-à-vis des ions Cd2+ 

dans les solutions aqueuses. 
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Tableau III.19 Paramètres de la cinétique de sorption pour quelques adsorbants. 

Type de 

sorbant 

Paramètres du modèle de PSO  Temps 
d’équilibre 

(h) 

Conditions Réf. 
Qe cal 
(mg g-1) 

K2 
(g g−1 min−1) R2 

Résine 
Levextrel 
 

22.3 6.6 × 10−1 0.999 1.5 pH 6.5, 0.083–5 h, 25 °C, 
100 mg L-1 

[53] 

Coquilles 
d'oeufs 

 

8.3 1.08 0.994 1.0 pH 5.5, 0.083–1.0 h, 25 °C,  
100 mg L-1 

[54] 

Bca 64.9 1.6 × 10−1 1.000 1.0 pH5.0, 0.17–23.3 h, 25 °C, 
166 mg L-1 

[55] 

MC151.8 408.1 1.4 × 10−1 0.968 2.0 pH 6.0–6.5, 0.017–6.0 h, 
20 °C, 500 mg L-1 

[56] 

 
 
Les cinétiques de sorption de Cd2+ par les billes renforcées et poreuses ont été aussi 

modélisées par les modèles de la diffusion intraparticulaire (modèle de Weber et Morris 

et le modèle de Crank). Le Tableau III. 20 regroupe les paramètres de modélisation par 

ces deux modèles pour toutes les formulations de billes préparées dans cette section. 

Les Figures III.32 et III.33, montrent successivement les courbes de modélisation de la 

cinétique de sorption de Cd2+ par le modèle de Crank et de Webber-Morris,  

D’après la Figure III.32 on remarque que la sorption des ions Cd2+ passe par deux étapes 

principales : 

• La première phase fait   référence à la sorption de surface externe et c’est une étape 

de sorption instantanée.  

• La deuxième phase est l'étape finale d'équilibre, où la diffusion intraparticulaire 

commence à ralentir en raison de la concentration extrêmement faible de soluté 

en solution. 

Tableau III.20. Paramètres de modélisation de la diffusion intraparticulaire 
 

Paramètres F1 F2 F3 F4 F5 F6 

Modèle de Weber et Morris Qt/Qe = 6.[Df/(π.a2)]1/2.t1/2 

Df*10-8 
( m2.s-1) 

0.0892 0.0033 0.1393 0.0220 0.0033 0.0447 

RMSE 0.2236 0.0264 0.1726 0.1921 0.0771 0.1297 

R2 0.4633 0.9836 0.9626 0.3874 -0.1491 0.6058 

Modèle de Crank ln(1-Qt/Qe)=ln(6/ π2)-( π2.Dp/a2).t 

DP*10-8 
( m2.s-1) 

1,6827 1,0256 3,5417 1,2205 0.1620 0.5435 

RMSE 0.3717 0.1805 1.0804 0.3101 0.0831 0.2153 

R2 0.7198 0.8352 0.7415 0.7983 0.0041 0.1144 
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Figure III.32. Courbe de modélisation 
des cinétiques de sorption du Cd2+ selon 
le   modèle de Crank 

Figure III.33. Courbe de modélisation 
de la cinétique d’adsorption du Cd2+ 
selon le modèle de Weber morris 

 
 

III.3.2.3. Isothermes de sorption du cadmium 
 

La Figure III.34 montre les isothermes de sorption de différentes billes gélifiées poreuses 

et renforcées. Ces isothermes sont de type S1, dont la direction d’adsorbant à   la surface 

est verticale à cause des forces d’attraction soluté-soluté, comme c’est indiqué  dans la 

classification de Giles et al [57] 

 

 
 

Figure III.34. Courbes des isothermes de sorption de Cd2+. 
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Le modèle de Langmuir indique que la chimisorption avec une monocouche est 

dominante [58,59] contrairement au modèle de Freundlich qui a été développé pour une 

surface d’adsorption pas uniforme [60]. 

Dans cette étude, la forme linéaire des modèles de Freundlich, Langmuir, Temkin et 

Elovich ont été étudiés. 

Comme le montre le Tableau III.21, le modèle d’Elovich donne des coefficients de 

correlation R2 plus élevés que ceux obtenus des modèles de Freundlich, Langmuir, 

Temkin. 

Tableau III.21. Paramètres de modélisation des isothermes de sorption de Cd2+ 
 

 Langmuir Freundlich Temkin Elovich 
Equation 

linéaire 
 

   

Billes F1 
Constante 
s 

KL=-0.3369 L mg-1 KF=14004.0241 
mg g-1 

KT= 0.2418 L mg-1 KE= 0.0850 L mg-1 

QmL =0.7156 mg g-1 n= -0.1605 BT= -42.0872 J mol-1 QmE = 6.6755 mg g-1 

R
2 0.9726 0.8859 0.6905 0.9029 

RMSE 0.0207 0.2333 2.8347 0.2470 
Billes F2 

Constante 
s 

KL = -0.2102 L mg-1 KF =0.2876 mg g-1 KT =0.7625 L mg-1 KE = 0.0885 L mg-1 
QmL=-2.7563 mg g-1 n=0.36793112 BT = 10.2608 J mol-1 QmE = 11.6550 mg g-1 

R
2 -0.1513 -0.2659 -0.3258 0.9639 

RMSE 0.0755 0.7077 8.2001 0.1176 
Billes F3 

Constante 
s 

KL =-0.0120 L mg-1 KF =1.2945 mg g-1 KT = 1.3243 L mg-1 KE = 0.1496 L mg-1 
QmL =-114.9425 

mg g-1 
n= 0.7813 BT = 3.6305 J mol-1 QmE = 6.3653 mg g-1 

R2 0.7058 0.5880 0.3678 0.6845 
RMSE 0.1160 0.3686 1.4848 0.1886 

Billes F4 
Constante 
s 

KL =-0.5118 L mg-1 KF =64.7154 mg 
g-1 

KT = 0.2453 L mg-1 KE = 0.1450 L mg-1 

QmL =0.9267 mg g-1 n= -0.3626 BT = -12.4733 J mol-1 QmE = 3.4554 mg g-1 

R2 0.7572 0.5734 0.3033 0.8311 
RMSE 0.0859 0.4595 3.1707 0.3637 

Billes F5 
Constante 
s 

KL =-0.2600 L mg-1 KF =751630.405 
mg g-1 

KT = 0.1971 L mg-1 KE = 0.0792 L mg-1 

QmL =0.2345 mg g-1 n= -0.1151 BT = -21.6005 J mol-1 QmE = 2.3435 mg g-1 

R2 0.9403 0.9039 0.8220 0.9622 
RMSE 0.0453 0.1336 0.4659 0.0928 

Billes F6 
Constante KL =-0.3281 L mg-1 KF =43647.4439 

mg g-1 
KT = 0.2464 L mg-1 KE = 0.0832 L mg-1 
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s QmL=0.3626 mg g-1 n= -0.1328 BT = -29.1413 J mol-1 QmE= 3.4423 mg g-1 
R2 0.5798 0.7726 0.8493 0.9439 
RMSE 0.1537 0.3222 0.9822 0.1777 

 
III.3.3. Plomb  
Dans cette section, nous avons étudié l’effet de pH sur la capacité d’adsorption de Pb2+ 

par six matrices différentes de billes gélifiées renforcées, poreuses et magnétiques.  

 

III.3.3.1. Effet de pH 
L'effet du pH sur la sorption de Pb2+ par les billes gélifiées est illustré par la Figure III.35 

et le Tableau III. 22. L’analyse des résultats obtenus montre une sorption importante des 

ions Pb2+ par les formulations (F1, F2, F3 et F4) avec des taux d’élimination de l’ordre 

de 99% sur tout l’intervalle de de pH étudié (3 à 9).  

La formulation F6 montre une sorption moyenne avec un taux d’élimination des ions Pb2+ 

compris entre 63% et 76% respectivement.  

Par ailleurs la formulation F5 semble  plus efficace dans l’intervalle de pH (5 à 9) avec 

des taux d’élimination des ions Pb2+ atteignant 99%  Par contre en milieu très acide 

(pH=3), le taux diminue jusqu’à 90%. Cette variation de sorption peut s'expliquer par les 

propriétés acido-basiques des groupes fonctionnels des billes gélifiées magnétiques.  
 

 
Figure III.35. Courbes d’effet de pH sur la sorption de Pb2+ 

 
En milieu acide, la protonation des fonctions carboxylate conduit à une diminution de la 

sorption des ions Pb2+. Cela peut s'expliquer par la grande disponibilité des protons (H+) 

pour les groupes carboxyles, ce qui réduit les sites de liaison actifs dans la molécule 

d'alginate en parfaite concordance avec les propositions de Idris et al. [61]. 
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Tableau III.22. Effet de pH sur le rendement d’élimination du plomb par les billes 

gélifiées poreuses et renforcées. 
  

 
pH 

r (%) 
3 5 6 8 9 

F1 67.393 98.987 99.507 99.799 99.423 
F2 96.249 97.953 99.902 99.383 98.816 

F3 98.536 99.621 99.991 100 100 

F4 100 100 99.978 99.919 98.816 

F5 48.331 49.411 50.841 51.674 51.987 

F6 63.506 77.551 79.235 75.723 76.946 

 

Outre la compétitivité entre les ions Pb2+ et H+, l'adsorption des ions métalliques s'est 

également produite via un mécanisme d'échange ionique par remplacement des ions 

calcium (Ca2+) par complexation (chelation) des groupements fonctionnels des billes 

d'alginate magnétique [62].  

En effet, lors du processus d'échange d'ionique, les ions calcium sont alors remplacés par 

Pb2+.  

Dans ce contexte, plusieurs chercheurs [63,64] ont trouvé que l'affinité de l'alginate pour 

les ions Pb2+ est beaucoup plus élevé que celui           du Ca2+. 

De plus, il a été constaté que l'adsorption des ions métalliques augmente avec 

l'augmentation du pH ce qui est du à l'apparition de nouveaux sites chargés négativement 

dans les billes gélifiées magnétiques (F5).  

Ainsi, les interactions électrostatiques deviennent attractifs et favorisent donc les ions 

Pb2+ chargés positivement dans des milieux aqueux. Plusieurs articles ont rapporté des 

effets similaires de pH sur l'adsorption des métaux [65–68]. 

L'étude comparative des valeurs du taux d'élimination entre les différentes billes gélifiées 

reste cependant délicate puisque la composition de chaque bille est différente. 

Cependant, sur la base des résultats de Bayramog˘lu et al. [69] relatifs à l'immobilisation 

de Chlamydomonas reinhardtii dans des billes d'alginate, l'adsorption d'ions Pb2+ pour 

un temps de contact  de 2 h est de 62.5 % (à pH 4), 85.65 % (à pH 10) et 92.5 % (à pH 7). 

Dans cette étude, les billes gélifiées magnétiques (F5) adsorbent les ions Pb2+ à un pH 

compris entre 5 et 9 avec maximum adsorption à pH 7.  
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Ces résultats semblent similaires aux conclusions de Ngomsik et al. [70] dont l'adsorption 

maximale de cations Cu2+ et Ni2+ dans des billes d’alginates magnétiques se sont 

produites à un pH autour de 7.5. 

La forte sorption de Pb2+ par les billes gélifiées préparées même en milieu acide (environ 

90 %) peut être attribuée aux facteurs suivants : 

1. Les ions citrates des nanoparticules magnétiques fournissent de nombreux sites actifs 

avec l'alginate. 

2. La structure poreuse des billes gélifiées favorise la diffusion et offre donc une grande 

surface de contact adsorbant/adsorbat. 

 
III.3.3.2. Cinétiques de sorption du plomb 

 
Les résultats de l’étude cinétique de sorption de plomb (Pb2+) par les billes renforcées 

poreuses et magnétiques sont exploités sous forme courbes (Figure III.36) et Tableau 

III.23 
 

 
Figure III.36. Courbes des cinétiques de sorption de Pb2+ 

 

La Figure III.36 montre que la sorption de Pb2+ est rapide dès les premières minutes de contacte 

(Pb2+/billes). Le taux d’élimination de Pb2+ après environ 10 min de contacte est de l’ordre de 

30 %, 28 %, 93 %, 11 %, 70%  et 52 % successivement pour les billes F1, F2, F3, F4, F5 et F6. 

Ce taux continue à augmenter progressivement avec le temps. On remarque que les billes F3 

donnent de meilleurs résultats. 
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Le Tableau III.23 présente les paramètres de la modélisation des cinétiques de sorption du 

Pb2+ par des billes renforcées, poreuses et magnétiques.  

Au vu des résultats obtenus, il apparait de façon  claire que la cinétique de sorption suit le 

modèle de pseudo second ordre pour toutes les matrices utilisées (F1, F2, F3, F4, F5 et F6) 

avec des valeurs du coefficient de corrélation R2 (0.9377, 0.9999, 0.8901, 0.999, 0.9993 et 

0.999) respectivement et de faible valeurs de RMSE (0.6004, 0.0239, 6.3687, 0.1107, 

6.3687 et 0.1107). 

Tableau III.23. Paramètres de modélisation de la cinétique d’adsorption de Pb2+ 
 

Equation linéaire PFO PSO Elovich 
Billes F1 

Constantes K1= 0.0121 min-1 K2 = 0.0009 g mg-1min-1 β =0.2228 g mg-1 min-1 
Qe cal =14.9857 mg g-1 Qe cal =21.0526 mg g-1 α = 1.0625 g mg-1 min-1 

R2 0.8878 0.9377 0.9442 
RMSE 0.2136 0.6004 1.1079 

Billes F2 
Constantes K1= 0.0280 min-1 K2 = 0.0202 g mg-1 min-1 β =0.4430 g mg-1 min-1 

Qe cal = 7.5074 mg g-1 Qe cal = 33.1125 mg g-1 α = 26741.7807 g mg-1 
min-1 

R2 0.9687 0.9999 0.9311 
RMSE 0.3549 0.0239 1.1781 

Billes F3 
Constantes K1= 0.0211 min-1 K2 =0.0053 g mg-1 min-1 β =2.5176 g mg-1 min-1 

Qe cal = 1.1593 mg g-1 Qe cal =6.3653 mg g-1 α = 458007.2731 g mg-1 
min-1 

R2 0.5282 0.8901 0.5869 
RMSE 1.2962 6.3687 0.7227 

Billes F4 
Constantes K1= 0.0025 min-1 K2 = 0.0071 g mg-1 min-1 β =5.8105 g mg-1 min-1 

Qe cal = 1.3911 mg g-1 Qe cal =34.7222 mg g-1 α = 3.9430E+30 g mg-1 
min-1 

R2 -0.0435 0.9965 -0.1177 
RMSE 1.1649 0.6964 2.0453 

Billes F5 
Constantes K1= 0.0148 min-1 K2 =0.0196 g mg-1 min-1 β =0.8024 g mg-1 min-1 

Qe cal = 4.9978 mg g-1 Qe cal = 13.5135 mg g-1 α = 222.9409 g mg-1 
min-1 

R2 0.7223 0.9993 0.8397 
RMSE 0.6242 0.2227 0.0801 

Billes F6 
Constantes K1= 1.8549 min-1 K2 =0.9395 g mg-1 min-1 β =14.9253 g mg-1 min-1 

Qe cal =5.2577 mg g-1 Qe cal =6.0790 mg g-1 α = 1.009E+36 g mg-1 
min-1 

R2 0.3824 0.999 0.7802 
RMSE 0.02439 0.1107 0.0754 
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III.3.3.3. Isothermes de sorption du plomb 
 

Les isothermes d’adsorption de Pb2+ par les billes poreuses, renforcées et magnétiques 

sont présentées dans la Figure III.37 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure III.37 : Isothermes de sorption de Pb2+ par les billes renforcées, poreuses et 

magnétiques. 

 

L’analyse des résultats obtenus, regroupés dans le Tableau III.24, montre que   le modèle 

d’Elovich donne des valeurs de R2 les plus élevées par rapport aux modèles de Freundlich, 

Langmuir et Temkin pour les différentes billes étudiées. 

Ce modèle suppose que la chaleur d’adsorption varie linéairement avec le degré de 

recouvrement θ. Elle a surtout été observée par Zarrouki [71] pour des taux de 

recouvrement de surface compris entre 4.4 et 0.08 en phase liquide. Cette décroissance 

linéaire peut s’expliquer sur une surface uniforme par des interactions entre molécules 

adsorbées.   

Sur     une surface non uniforme, cet effet peut se superposer à ceux dû à l’hétérogénéité de 

la surface. 
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Tableau III.24 Paramètres de modélisation des isothermes de sorption de Pb2+. 

 

Paramètres Langmuir Freundlich Temkin Elovich 

Billes F1 
Constantes  KL= -31,6029 L mg-1 KF=2,2963 mg g-1 KT= 1,6852 L mg-1 KE= 1,6554 L mg-1 

QmL= 4,6533 mg g-1 n= -1,5800 BT= -6.5888 J mol-1 QmE= 4,7846 mg g-1 

R2 0.7877 0.8671 0.7286 0.8377 
RMSE 0.0346 0.2363 3.7369 0.6443 

Billes F2 
Constantes  KL= -5,6581 L mg-1 KF=4,9550 mg g-1 KT=0,6465 L mg-1 KE= 0,5614 L mg-1 

QmL=4,9925 mg g-1 n= -1,2592 BT= -8.0902 J mol-1 QmE= 4,9603 mg g-1 

R2 0.9148 0.8972 0.8065 0.9033 
RMSE 0.01278 0.1346 1.9462 0.2867 

Billes F3 
Constantes  KL= -1,8321 L mg-1 KF= 8,9773 mg g-1 KT= 107,0440 L mg-1 KE= 2,4781 L mg-1 

QmL= -9,7465 mg g-1 n= 2,0837 BT= 1.4907 J mol-1 QmE= 4,0600 mg g-1 

R2 -0.1697 -0.1097 -0.1950 0.9645 
RMSE 0.2385 0.6670 2.7365 0.1270 

Billes F4 
Constantes  KL= -4,4564 L mg-1 KF= 6,5857 E- 

 mg g-1 
KT= 1,2702 L mg-1 KE= 0,8929 L mg-1 

QmL= 1,5637 mg g-1 n= -0,6804 BT= -6.0746 J mol-1 QmE= 3,4794 mg g-1 

R2 0.5479 0.3900 0.1919 0.8074 
RMSE 0.0628 0.3142 1.6954 0.2548 

Billes F5 
Constantes  KL= -0,2600 L mg-1 KF= 754793,892 mg g-

1 
KT= 0,2065 L mg-1 KE= 0,0792 L mg-1 

QmL= 0,2345 mg g-1 n= -0,1152 BT= -21.6005 J mol-1 QmE= 2,3435 mg g-1 

R2 0.9403 0.9038 0.8220 0.9622 
RMSE 0.0453 0.1336 0.4659 0.0928 

Les billes F6 
Constantes  KL= 26,1275 L mg-1 KF= 2,4488 mg g-1 KT= 520,2966 L mg-1 KE= 0,1586 L mg-1 

QmL= 2,5687 mg g-1 n= 9,3283 BT= 0.3978 J mol-1 QmE= 4,9800 mg g-1 

R2 -0.4966 -0.4480 -0.4067 -0.3622 
RMSE 0.1664 0.4180 1.1411 0.74422 
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III.4. Etude de la sorption de VM en système binaire  
Dans cette partie de notre étude, nous nous sommes intéressés à étudier l’adsorption en 

systèmes binaires de couples (VM-Pb) par des billes gélifiées composites souples et 

magnétiques (AMt-FeF). 

La méthode adaptée est la même que celle utilisée dans le cas des systèmes mono 

composés simples.  

 

III.4.1. Etude de la cinétique d’adsorption  
Les essais des cinétiques d’adsorption ont été effectués en mélanges binaires de couples 

(VM-Pb) dans les conditions opératoire suivantes : pH = 3, T = 20 ± 2 °C, vitesse 

d’agitation = 225 cpm. 

Cette étude nous a permis d’examiner les éventuels effets du co-adsorbat (Pb2+) sur le 

temps d’équilibre.  Les résultats obtenus correspondants sont exploités sous forme de 

courbes dans la Figure III.38.  

La capacité d’adsorption de VM par les billes souples et magnétiques (AMt-FeF) en 

systèmes binaires (VM/Pb) sont regroupées dans le Tableau III.25. 

  

 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

Figure III.38 Cinétiques d’adsorption en mélanges binaires (VM-Pb) montrant 

l’influence du Pb2+ sur la sorption de VM par les billes souples et magnétiques (AMt-

FeF) à différents rapports adsorbat/co-adsorbat « Rm». 
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Au regard des résultats obtenus, nous constatons que toutes les courbes cinétiques 

présentent les mêmes allures que celles obtenues dans les systèmes mono composés 

simples avec des temps de pseudo équilibres généralement courts. 

D’une manière générale et pour tous les rapports massiques utilisés (Rm = VM/Pb), nous 

remarquons que les capacités d’adsorption en systèmes binaires sont nettement inférieures 

à celles obtenues lorsque le soluté est testé séparément en systèmes mono composés 

simples.  

Ces résultats montrent aussi et d’une façon plus claire que la présence d’un co-adsorbat 

inorganique (Pb2+) en systèmes binaires semble gêner l’adsorption du VM sur le même 

support adsorbant.  

 

Tableau III.25 Capacités d’adsorption de VM par les billes souples et magnétiques 

(AMt-FeF) en systèmes binaires (VM/Pb) (pH = 3, T = 20 ± 2 °C) 

Rapport massique 

Rm = (VM/Pb) 

Ce 

(mg.L-1) 

Qe 

(mg.g-1) 

Rq VM 

10:0 1.2903 56.0538 - 

2.5 :7.5 0.2000 30 0.5352 

1 1.6452 22.4856 0.4011 

7.5 :2.5 2.6007 32.0788 0.5723 

 

La réduction de la capacité d'adsorption de VM dans les mélanges binaire par rapport à la 

solution témoin (VM seul) ; pourrait être attribuée à la disponibilité de sites actifs dans 

lesquels le VM et le Pb2+ sont en compétition et aussi à la force d'affinité [14]. 

A pH acide, les solutés (VM et Pb2+) seront en compétition pour les sites actifs qui 

conduisent à la diminution de la sorption du VM en systèmes binaires.  

L'adsorption compétitive dans un système binaire (VM/Pb) pourrait être évaluée par le 

rapport des capacités de sorption (Rqi) d’ion (i) en systèmes binaires et en systèmes mono-

composés simples (Qe,imélange/Qe,iseul) dans les mêmes conditions opératoires.  

Ainsi donc, trois types d'effet ont été identifiés sur la base des valeurs de Rqi [14] :  

- si Rqi > 1, il y a un effet synergie et l'adsorption d’ion i est favorisée par la 

coexistence d’un autre ion j,  

- si Rqi < 1, il y a un effet antagoniste et l'adsorption de l'ion i est inhibée par la 

présence de l'ion métallique j ; 

-  si Rqi = 1 il n'y a pas d'interaction.  
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Les valeurs RqVM qui sont répertoriées dans le Tableau III. 25, sont comprises entre 0 et 1, 

indiquant par-là, l’effet antagoniste exercé sur la sorption du VM par la coexistence de 

Pb2+.  

 

En conclusion, l’ajout d’un co-adsorbat dans les systèmes binaires (adsorbant-adsorbat) 

semble modifier quelque peu l’état d’équilibre de ce système dans la mesure où les deux 

solutés (organique et/ou inorganique) en mélanges pourraient rentrer en compétition vis-

à-vis des sites actifs de l’adsorbant solide. 

 

III.4.2. Isothermes d’adsorption  
Les isothermes d’adsorption de VM sur les billes souples et magnétiques de classe AMt-

FeF en présence d’un co-adsorbat inorganique a été tracé en examinant le rapport massique 

Rm = adsorbat/co-adsorbat. Ces isothermes sont présentés par la Figure III.39 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure III.39 Isothermes d’adsorption en mélanges binaires (VM-Pb) 

montrant l’influence du Pb2+ sur la sorption de VM sur les billes gélifiées 

et magnétiques à différents rapport Rm. 

 

Dans le cas de la présence d’un deuxième micropolluant de nature différente 

(inorganique), en systèmes binaires, les deux solutés (VM et Pb) entre en compétition 

envers les mêmes sites d’adsorption.  .  

La comparaison de ces courbes d’adsorption de VM sur les billes souples et magnétiques 

de classe AMt-FeF est différente de celle obtenue lorsqu’il est seul en système mono-

composé simple.  
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D’une manière générale et pour tous les rapports massiques utilisés (Rm = VM/Pb), nous 

remarquons que les capacités d’adsorption en systèmes binaires sont nettement inférieures 

que celles obtenues lorsque les deux solutés sont testés séparément en systèmes mono 

composés simples. 

Ces résultats montrent aussi et d’une façon plus claire que la présence d’un co-adsorbat 

inorganique (Pb2+) en systèmes binaires gêne l’adsorption du colorant VM. 

 

III.4.3. Modélisation des isothermes d’adsorption  
Les isothermes de Langmuir et de Freundlich sont parmi les plus couramment utilisés pour 

décrire le comportement du phénomène d'adsorption.  

La forme non linéaire de ces deux modèles a été utilisé pour déterminer les paramètres de 

modélisation de l’adsorption en système mono composés du VM et des ions Pb2+ par les 

billes composites souples et magnétiques (AMt-FeF) dans les conditions expérimentales 

suivantes : pH = 3, T = 20 ± 2 °C et vitesse d’agitation 225 cpm. 

Le modèle de Langmuir se caractérise par un paramètre sans dimension RL (Eq.III.4) 

appelé aussi facteur de séparation : 

- RL > 1 Adsorption défavorable,  

- RL = 1 Adsorption Linéaire,  

- 0 < RL < 1 Adsorption favorable, 

- RL = 0 Adsorption irréversible. 

RL = 1
 1 +  KLC0

                                 (Eq.III.4) 

Où KL est la constante de Langmuir (mg g-1 min-1) et C0 est la concentration initiale du 

polluant (mg L-1). 

Les résultats de modélisation des isothermes d’adsorption (Langmuir et Freundlich) de 

VM et Pb en systèmes mono-composés simples, sont présentés par le Tableau III.26. 

 

Tableau III.26 Paramètres de modélisation des isothermes d’adsorption de VM et Pb en 

systèmes mono-composés simples (pH = 3, T = 20 ± 2 °C et vitesse d’agitation 225 cpm) 

Modèles 
mathématiques 

Langmuir Freundlich 

Paramètres  Qm 

mg g-1 
KL 
L mg-1

 

RMSE RL R2 KF  
mg g

-1 
n RMSE R2 

VM 41.8499 0.4862 3.0859 0.1530 0.9626 20.1297 1.2734 3.6126 0.9433 

Pb2+ 26.8730 1.2485 1.8585 0.0732 0.9452 503.5896 0.4456 2.2939 0.9166 
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Les données à l'équilibre ont été ajustées aux isothermes de Langmuir et de Freundlich. 

Les résultats sont rassemblés dans le Tableau III.26. 

Comme présenté dans ce Tableau III.26, le modèle de Langmuir donne des coefficients de 

corrélation R2 plus élevés avec des RMSE plus faibles (R2 ; RMSE) (0,9626 ; 3.0859), 

(0,9452 ; 1.8585) pour VM et Pb2+ respectivement. Les résultats (R2 ; RMSE) obtenus du 

Modèle de Freundlich pour le VM (0,9433, 3.6126) et pour le Pb2+ (0,9166, 2.2939). Ceci 

indique, que l'isotherme de Langmuir décrit bien l’adsorption des deux polluants (VM et 

Pb2+) sur les billes composites souple et magnétiques (AMt-FeF).  

Ce modèle indique la sorption monocouche sans interaction entre les molécules analysées. 

Les capacités d'adsorption maximales obtenues avec le modèle de Langmuir sont de 

41.4973 et 26.8730 mg g-1 pour VM et Pb2+ respectivement.  

Les valeurs de RL sont de l’ordre de 0,1531 et 0.0732 respectivement pour VM et Pb2+.  

Ces valeurs sont comprises entre 0 et 1 pour les deux polluants (organique et inorganique) 

indiquant que l'adsorption est favorable. Ce résultat est confirmé par les valeurs de nF du 

modèle de Freundlich qui sont inférieures à 1. 

 

Le modèle de Langmuir non modifié est utilisé dans l’adsorption compétitive pour 

examiner plus en détail ses performances.   

Les valeurs Qe(cal) prédites de l’ équation II.28 ont été tracées en fonction des valeurs 

expérimentales Qe(exp) de VM et de Pb dans les systèmes binaires (Figure III.40) et 

(Figure III.40).  

La distribution des valeurs de Qe autour de la diagonale du carré donne un bon ajustement 

du modèle est suggère donc une interception proche de zéro et une pente proche de l'unité. 

 Cependant, les valeurs R2 pour le VM et Pb2+ sont inférieures à 0,9, ce qui indique que le 

modèle de Langmuir non modifié n'a pas pu décrire complètement le comportement 

d'adsorption du VM et Pb en systèmes binaires. 
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Figure III.40 Capacités d’adsorption calculées en fonction des valeurs expérimentales. Analyse 

de VM dans les systèmes binaires (VM-Pb). (a) : Rm = 2.5 :7.5 ; (b) : Rm = 1. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure III.41 Capacités d’adsorption calculées en fonction des valeurs expérimentales. Analyse 

de Pb2+ en système binaire (VM-Pb). (a) : Rm = 2.5 :7.5 ; (b) : Rm = 1. 
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Dans le cadre de ce travail, nous pouvons avancer les conclusions suivantes : 

- Les ferrofluides préparés sont des mélanges d’oxyde de fer ( Maghémite et Magnétite), 

- Synthétiser une nouvelle génération de billes gélifiées composites magnétiques et les utiliser 

dans la sorption de quelques polluants organiques et inorganiques. 

- La présence des nanoparticules magnétiques dans les billes composites (alginate de sodium 

(AS)/argile modifiée AM) n’influe pas sur la capacité de sorption des billes, mais procurent aux 

billes le pouvoir d’être récupérées par un champ magnétique. 

- Les tests mécaniques des billes gélifiées montrent que l’ajout des nanoparticules magnétiques 

au système (AS/AM) améliore sa rigidité. 

- Les taux d’élimination des polluants organiques sont plus importants avec les billes poreuses 

(96%) qu’avec les billes souples (92%). 

- Les taux d’élimination des métaux lourds Cd et Pb atteignent 99.9% avec les billes renforcées 

poreuses. 

- L’étude comparative entre les formes (linéaire et non linéaire) des modèles mathématiques 

dans les cinétiques de sorption a montré que c’est la forme non linéaire qui donne les résultats 

les plus satisfaisants. 

- Le modèle développé et proposé dans la modélisation des cinétiques de sorption est plus 

satisfaisant que ceux de Freundlich, Langmuir et Sips. 

- Parmi les sept modèles développés et proposés dans la modélisation des isothermes de 

sorption, trois modèles ont donné des résultats très satisfaisants (R2 = 1 et RMSE très faibles). 

- La présence d’un co-adsorbat inorganique (Pb2+) en systèmes binaires semble gêner 

l’adsorption du VM sur le même support adsorbant. 

- Le modèle de Langmuir non modifié n'a pas pu décrire complètement le comportement 

d'adsorption du VM et Pb en systèmes binaires. 
 

 

 

 

 

 



 

 

Perspectives 

- Application de cette nouvelle génération des billes magnétiques dans l’adsorption 

d’autres polluants. 

- Détermination du cycle sorption/désorption 

- Préparation  d’un prototype à l’échelle pilote pour la dépollution des eaux  

- Application d’autres modèles empiriques d’isothermes de sorption pour la 

modélisation de la sorption compétitive. 

- Application des modèles empiriques développés dans cette étude avec d’autres couples 

« sorbant/sorbat ». 

- Application de ces nouveaux modèles empiriques dans la modélisation fractionnaire, 

l’inteligence artificielle… 
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Annexe A 

Preparation de l’argile pontée 
 

1. Traitement préliminaire de l’argile brute 

Le traitement préliminaire de la bentonite naturelle par homoionisation sodique 

consiste, non seulement, à la débarrasser de toutes les phases cristallines (quartz, 

feldspath, calcite, ...), mais aussi à remplacer tous les cations échangeables de 

natures diverses par des cations de sodium tous identiques. Il permet aussi d’avoir 

des fractions granulométriques bien définies, de taille inférieure à 2 micromètres (< 

2 µm), qui correspondent à la montmorillonite homoionique sodique. Nous la 

symboliserons dans la suite de notre travail par Mt-Na. 

 
2. Elimination des sels résiduels 

Les lavages successifs de la bentonite à l'eau distillée ne permettent pas l'élimination 

de tous les sels. Au fur et à mesure que la concentration du sel dans la suspension 

diminue, la séparation solide/liquide devient très difficile. C’est pourquoi, nous 

procédons à une séparation par centrifugation. 

 
Enfin pour éliminer les sels résiduels, nous procédons au traitement final des 

échantillons "Mt-Na" par dialyse. Les montmorillonites sodiques en suspension 

ainsi obtenues et mises dans des sacs à dialyse que nous avons fabriquée en 

membranes d’acétate de cellulose (cellophane) sont plongées dans de grands 

récipients (béchers de 3 L) remplis à moitié par de l’eau distillée. Celle-ci est 

changée régulièrement toutes les 24 heures jusqu’à ce que le test au nitrate d’argent 

s’avère négatif. 

 
Il faut signaler à ce passage que la dialyse ne doit pas être poursuivie trop longtemps 

si l’on veut éviter l’hydrolyse de l’argile : une fraction de magnésium Mg et 

d’aluminium Al de la couche octaédrique peut être libérée et vient occuper les sites 

d’échange au détriment du sodium Na. 

3. Préparation des argiles pontées 

Dans cette partie de notre travail, nous avons synthétisé deux solutions pontantes à 

base d’aluminium Al(III) et à base de fer Fe(III). Les différentes conditions de 



préparation de ces solutions pontantes sont optimisées antérieurement par Bouras. 

 
Dans la préparation de ces deux solutions, nous utilisons le même procédé qui 

consiste à titrer une solution d’un sel métallique par une solution d’hydroxyde de 

sodium NaOH à l'aide d'une pompe péristaltique fonctionnant avec un débit 

discontinu (goutte à goutte). 

 
Lors du titrage, l'homogénéisation de chaque solution est réalisée par un agitateur 

rapide et puissant (agitateur mécanique) afin d'éviter la sur-alcalinité locale des 

solutions, qui peut déclencher la formation du précipité de l’hydroxyde métallique 

[Al(OH)3, Fe(OH)3].  

 
Tout au long de cette étude, reviendront les notations "Alx(OH)y", et "Fex(OH)y" qui 

désigneront à chaque fois les polycations fournis respectivement par les deux 

solutions pontantes symbolisées par "PCBA" et "PCBF" . 

 
Solution PCBA 

Dans cette synthèse, nous procédons à la titration d’une solution de chlorure 

d'aluminium 0,5M (AlCl3.6H2O) par une solution d’hydroxyde de sodium 0,225 M 

(NaOH,) avec un débit discontinu de 1,5 mL.min-1 et un temps de maturation de 

48heures. 

 
Solution PCBF 

Cette solution est préparée en titrant une solution de nitrate ferrique 0,43 M 

(Fe(NO3)3.9H2O) par une solution basique 0,75 M (NaOH) selon les conditions 

suivantes : 

 
 Temps de maturation : 10 jours. 

 Le titrage est effectué avec un débit discontinu de 0,6 mL.mn-1. 

 Toutes les solutions "PCBF" préparées sont mises dans 

des flacons sombres à l’obscurité. 

 



Des suspensions de Mt-Na de concentrations généralement égales à 0,5 % (Bouras et al. 

, ]), initialement bien homogénéisées pendant une heure sont titrées goutte à goutte 

(8,1mL.min-1) à l’aide d’une pompe péristaltique, par des solutions pontantes (PCBA, 

PCBF) sous agitation rapide et permanente. 

A la fin de la titration, nous laissons les montmorillonites en contact avec les polycations 

métalliques pendant environ 4 heures dans le but d'assurer une bonne insertion. 

Après plusieurs lavages à l’eau MilliQ et filtration sous vide, les complexes inorgano- 

montmorillonites CIM sont séchés dans une étuve à 40 °C pendant 24 heures à l'abri de 

toute contamination extérieure surtout par les produits organiques volatils. 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

Annexe B 

Spectroscopie Raman 
 

Le dispositif de mesure de micro-Raman est doté des éléments suivants : 

• Une platine porte-échantillon qui permet d’effectuer un réglage précis en X, Y et 

Z grâce à sa motorisation dans les trois directions de l’espace, et de faire de 

l’imagerie Raman de la surface d’un échantillon ou selon une strate à la 

profondeur Z sous   la surface. La platine fonctionne à température ambiante. Avec 

l’objectif x100, la résolution spatiale (xy) est de l’ordre de 1 μm. 

• Un microscope optique Olympus BX41 utilisé pour la focalisation du laser à la 

surface de L’échantillon et la collection du signal de l’ordre de quelques 

micromètres. Ce système Dispose de cinq grossissements (×10, x40 et ×100 

x40UV et x100NIR) et d’un diaphragme confocal. Aussi, pour contrôler la 

résolution en profondeur dans les couches à analyser, un trou laissant passer le 

signal collecté, peut être réglé entre 0 et 1000 μm. 

• Une source excitatrice produite soit par un laser hélium-néon émettant dans le 

rouge (633 nm), et aussi par un laser He-Cd émettant dans l’UV (325 nm). Et une 

longueur d’onde infra rouge de (785nm) 

• Un filtre ‘notch’ qui joue le rôle de coupe bande à la fréquence de la raie laser 

excitatrice utilisée et permet ainsi d’éliminer la diffusion Rayleigh. Ce filtre sert 

aussi de Séparatrice pour acheminer le faisceau d’excitation. 

• Un dispositif monochromateur pour l’analyse spectrale. Il est composé de 4 

réseaux (300, 600, 1800 et 2400 traits par millimètres) et il permet de disperser 

les différentes composantes de la lumière diffusée par l’échantillon. 



• Un système de détection composé d’une caméra multi-canal CCD (Charge 

Coupled Device) refroidie à la température de l’azote liquide (77 K) par effet 

Peltier pour diminuer le bruit (électronique). La résolution de cette caméra est de 

1024 × 256 pixels de 26μm chacun. 

• Une caméra couleur pour visualiser la zone analysée. 

Ce dispositif expérimental est doté d’un système informatique de pilotage. Les 

caractéristiques des spectres Raman obtenus (fréquence, intensité, position des pics, 

largeur à mi-hauteur…) Sont analysées par le logiciel LabSpec de Horiba 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Annexe C 

Essai mécanique 

Deux aspects pratiques requièrent une attention particulière. 

 
 

Figure A1 : Principe de compression  
(avec F, la force exercée sur la bille et D la distance entre les deux plateaux) 

 
D’une part la vitesse à laquelle le chargement uni-axial est réalisé et d’autre part le moyen 

de détecter la rupture à un chargement donné. La force de rupture, pour une bille, dépend 

de l’épaisseur de la membrane aussi bien que des propriétés du noyau de celle-ci (en 

termes de viscosité). 

L’évolution de la force F s’exerçant sur la bille est suivie en fonction de la distance D 

comprise entre les plaques. La bille est placée entre deux plaques planes parallèles. On 

mesure l’évolution de la force en fonction du déplacement du piston. Une déformation à 

vitesse constante (afin de ne pas prendre en compte les effets d’inertie) est appliquée à la 

bille selon le cycle suivant (Figure A2) : 

 

Figure A2 : Déformation appliquée à la bille 



L’analyse des courbes force/déplacement permet de mettre en évidence différents types 

de comportement mécanique caractérisant le matériau étudié. La Figure 1.6 illustre les 

différents types de déformations que l’on peut obtenir : 

 

Figure A3 : Types de comportement mécanique caractérisant le matériau 

 

Le cas 1 : Représentatif de la déformation élastique, le chemin emprunté par la courbe 

est le même lors du chargement et du déchargement du matériau : l’énergie accumulée 

lors de la compression est entièrement restituée lors du retour du piston. 

Le cas 2 : Illustre une déformation viscoélastique. Les chemins allés et retour sont 

différents, cependant, les points correspondant au début de chargement et à la fin de 

déchargement sont confondus. La viscoélasticité est la conséquence d’une dissipation 

d’énergie au sein d’un matériau sans que la structure de celui-ci soit affectée (cette 

dissipation est proportionnelle à l’aire comprise entre les deux courbes). 

Le cas 3 : Représente une déformation élasto-plastique, le matériau reprend partiellement 

sa taille d’origine : une déformation résiduelle persiste, elle se traduit, lors du retour, par 

un déplacement non nul pour une force nulle. 

Le cas 4 : Typique d’une déformation plastique rigide, le matériau se déforme de façon 

définitive au fur et à mesure qu’il subit un écrasement. Ainsi, lorsque la force appliquée 

est supprimée, il reste déformé. 

 

 



Annexe D 

Courbes d’étalonnages 
Dans cet annexe, nous avons rassemblé toutes les courbes d’étalonnage utilisées dans cette 

étude. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

Figure A5 Courbe d’étalonnage pour les solutions de VM 
de concentration 25 mg L-1. 

 

Figure A4 Courbe d’étalonnage pour les solutions de VM 
de concentration 10 mg L-1. 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 Figure .A6 Courbe d’étalonnage pour les solutions de VM 
de concentration 50 mg L-1. 

 

Figure A7 Courbe d’étalonnage pour les solutions de VM 
de concentration 75 mg L-1. 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure A8 Courbe d’étalonnage pour les solutions de VM 
de concentration 100 mg L-1. 

 

Figure A9 Courbe d’étalonnage pour les solutions de Pb2+ 
de concentration 10 mg L-1. 



 

 

 

 

 Figure A10 Courbe d’étalonnage pour les solutions de Cd2+ 
de concentration 10 mg L-1. 



Annexe E 
 

Courbes Qe cal =f (Qe exp) 
 

 

Les Figures ci-dessous, présentent les courbes de Qe cal en fonction de Qe exp des 

isothermes de sorption de VM par les billes gélifiées composites et souples (AMt-Fe, 

AMt-FeF, AMt-Al, AMt-AlF).  Nous avons tracé les courbes pour les modèles isothermes 

classiques (Freundlich, Langmuir et Sips) et les modèles empiriques développés par nos 

soins. 
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