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Résumé 

 

Le présent travail étudie l’influence de la modification d’une argile 

algérienne sur la capacité de l’élimination du plomb(II) et du cuivre(II) de l’eau. 

Quatre nouveaux adsorbants ont été élaborés, en utilisant l’argile de la région de 

Maghnia, par une saturation au sodium (SHC) et au calcium (CHC), par un 

traitement à l’acide sulfurique(HC10) et par intercalation par un oligosilsesquioxane 

préparé polymérisation du monomère 3- aminopropyltriméthoxysilane (CHSI). 

Les adsorbants ont été caractérisé par analyse chimique, diffraction des RX 

et par spectroscopie IR, les résultats ont révélé que les transformations de l’argile 

sont réussi. 

Les interactions des adsorbants et des deux métaux ont été étudiée sous 

différentes conditions: temps de contact, pH, concentration du métal et la quantité 

d’argile. Les interactions étaient dépendantes du pH et l’élimination du polluant 

était contrôlée par la quantité d’argile et la concentration initiale du métal. 

Les résultats de l’étude cinétique obtenus ont permis de conclure que les 

cinétiques étaient mieux représentées par le modèle de pseudo-second ordre. Les 

modèles de Langmuir, Freundlich et Temkin ont été adaptés aux isothermes 

expérimentales. Le modèle de Langmuir montre une meilleure représentation pour 

les quatre supports. Ces travaux suggèrent que l'argile modifiée pourrait être un 

candidat prometteur pour l'élimination des ions du plomb et du cuivre des solutions 

aqueuses.  

La plus grande capacité d'adsorption de 82,85 mg/g pour le pb(II) et de 

23,923 mg/g pour le Cu(II) est observée pour l'argile homoionique sodique 

(SHC).Les quatre adsorbants ont également montré une efficacité élevée dans 

l'adsorption des deux métaux des solutions très diluées et plus d'infinité pour le 

plomb(II) que pour le cuivre(II). 

 

 

Mots-clés: argile, pollution, traitement de l'eau, isotherme d'adsorption, cuivre, plomb. 
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Abstract  

Some metals are toxic and considered hazardous pollutants due to their 

stability in the environment. Current technologies involve materials which can be 

difficult to synthesize, are high-cost, or are themselves potentially toxic.  

In this study, the potential of modified Algerian bentonite as low-cost 

adsorbent for Pb(II) and Cu(II) removal from aqueous solutions was evaluated. 

Sodium homoionic clay (SHC), calcium homoionic clay (CHC), acid-activated clay 

(HC10) and an organoclays were prepared through the treatment of a natural 

Algerian bentonite (ANC) by sodium, calcium, sulfuric acid solutions and 

intercalated clay by an oligosilsesquioxane by polymerization of monomer 3- 

aminopropyltriméthoxysilane, respectively.  

The adsorbent materials were characterized by X-ray diffraction, chemical 

analyses, Fourier transform infrared (FTIR) spectra. Parameters affecting metal 

uptake, including contact time and lead(II) concentration, pH values, and mass of 

adsorbents, were evaluated. The results obtained allowed us to conclude that the 

kinetic data was better represented by the pseudo second-order model. Langmuir, 

Freundlich and Temkin models were fitted to experimental isotherms. The 

Langmuir model shows a better representation of the isotherm data for Pb ions for 

all systems.  

This work suggested that the modified clay may be promising candidates for 

the removal of lead and copper ions from aqueous solutions. The largest adsorption 

capacity of 82.85 mg/g for pb(II) and 23,923 mg/g for Cu(II) is observed for sodium 

homoionic clay. The four adsorbents also showed a high efficiency in the metal 

adsorption from much diluted solutions and present more infinity for lead(II) than 

copper(II). 

 

Keywords|: clay, pollution, water treatment, adsorption isotherm, lead, copper. 
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 ملخص

سةون جزةضم ه ةن هةي الول اةاي ال يذية  جرلةط ي ة ا   يع  ةا تشكل الوعادى الثقيلة  هظةذس سسي ةل للة 

 الحي .الكاسٌاي  أً ج جهيل ا لل جوع فل 

جاق ظةادي  تأخز ه اسا زذيذا ي  ا الحاز  إلى  ةش  فعالة   أط ح إى عولياي هعالج  الوياٍ الول ا   

صهيةذة فةل الوعالجة   لل يذة  جراي تكلةة الوعادى الثقيل  هوا أدى إلى ال حث عي ه اد زذيذة تكة ى طةذيق   لإصال 

تع وةذ  أج الوعذل . حيةثط الو اد فل الظ سة الط يعي  تل اس خذامال قليذي  الوكلة  حيث أهكي  جاس  ذال ا يالطش 

الجيةةذة  الوعالجةة و جت ويةض الوةة ادفةل  جالوةةادة الو ةة خذه هةزٍ الطشيقةة  علةى إهكاًيةة  ال ةاعةةل يةيي الوةةادة الول اة  

 .الو اد الوذ هظ  الطيي جسطح ًشط جهي أهنالإدهظاص يو اح  سطحي  عالي  

(  SHC) يي الجضاسشيةة  هةةي هٌطقةة  هعٌيةة  يعةةذ تعةةذيل ا يالظةة دي متٌةةاجه هةةزٍ اح شجحةة  اسةة خذام قةةذسة الطةة

 يلوةشة  شية  عةيقةذ هع الطةيي جسيقاي لداخ جإقحام (10SH)  الك شي  يحوض ( وتٌشيط اSHSجالكل ي م )

.(CHSI) NH2 –CH2 –CH2 –CH2 – Si (OCH3)3 

الحةضم  فةل تعيةش إلةى ديالطةيي أ علةى أزشية  ال ةل ال عيةشاي أى الكوياسية  ج الوعذًية  الذساسة  ييٌة 

 . الكوياسي  جال شكي   (001)

ال ةاعةةل و دسزةة   الوعةةذًيي فةةل رةةل رةةشج  هخ لةةة  هةةي جقةة   -توةة  دساسةة  تةةةاعمي الوو ةةضاي

تع وةذ علةى الةشقن ال يةذسجزيٌل  ال اً  ًية جكاًة  ال ةةاعمي  .تشكيض أي ًاي الوعادى جكوي  الطيي  والحو ض 

 جزةذ الاه ةضاص كيٌاتيكية  دساسة  جعٌذلوعذًيي. لوي  الطيي جال شكيض احجه جتن ال حكن فل اه ظاص الول ث يك

 ً ةاس  عولية  فشيٌةذلي  علةىج  لاًجوية س ًوة ر  اخ  ةاس تةن جقةذ. الكارية  الثاًية  الشت   ت  ع الاه ضاص عولي  أى

 س الٌ ةا أر ةشي جقةذ تط ية  أفلةل ًوة ر  لاًجوية س اهكاًية  جزةذ الشطةاص جالٌحةاط حيةث اه ضاص عٌظةش

الواسية .  الوحاليةل هةي جالٌحةاط الشطةاص أي ًةاي إصالة  فةل ق ية  ك سةيل  الوعةذه الطةيي أى اسة خذام زةذجى

 يالٌ ة   للٌحةاط غ يالٌ ة  / هلةػ 23,323 ج لشطةاصل  غ/لةػه 22,280 ت لةػ اه ةضاص قةذسة أعلةى ل حظة ج

 هةي الوعةذًيي إدهظةاص فةل  عالية كةةامة احسيعة  الوو ةضاي أر ةشي كوةا(. SHCيالظ دي م ) الوش ع الطيي

 .الٌحاط أح وي الشطاص تذهض الوحلشة الو اد أى كزلط الذساس  جييٌ  للعاي  الوخةة  الوحاليل
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Le développement industriel, agricole et urbain s’est accompagné lors des 

dernières décennies de véritables problèmes sanitaires liés à la pollution de 

l’environnement. En effet, les sociétés industrielles, grandes productrices et 

consommatrices de métaux, larguent dans l’environnement des quantités 

considérables de métaux lourds ou d’éléments  à l’état de traces métalliques (ETM), 

éléments susceptibles de contaminer l’environnement (eau, air, sol, végétaux) et 

d’avoir un impact réel sur la santé humaine. La pollution de l’eau, problème 

récurrent, est l’une des plus stratégiques de nos jours et des plus difficiles parce 

qu’elle est associée à la vie des êtres vivants et qu’elle est le produit de l’homme. 

De ce fait, la pollution des eaux, accidentellement ou volontairement, devient un 

fléau universel qui entraîne la dégradation de l’environnement, la diminution de la 

qualité de l’eau et constitue une menace pour la santé publique. Elle suscite 

actuellement un intérêt majeur partout dans le monde de la part de divers 

opérateurs. 

De nombreuses technologies ont été développées pour l’élimination des 

métaux lourds des solutions aqueuses comme la précipitation chimique, la 

nanofiltration, l’osmose inverse, l’oxydo-réduction, la flottation et le traitement 

électrochimique. Cependant, l’utilisation pratique de ces techniques est souvent 

limitée par un prix de revient élevé (réactifs, besoins énergétiques), production de 

déchets dangereux, élimination incomplète des métaux. 

L’adsorption est considérée comme la meilleure méthode pour l’élimination 

des métaux lourds en raison de son faible coût, son efficacité et sa simplicité. Une 

grande variété d'adsorbants a été examinée pour leurs capacités à éliminer le cuivre 

et le plomb de l'eau et des eaux usées. Parmi ces matrices adsorbantes, les minéraux 

argileux ont attiré beaucoup d'attention en raison de leurs caractères de 

fonctionnalités distinctifs telles que les propriétés d'échange d'ions, leur grande 

surface spécifique, leur capacité de sorption élevée, le gonflement, le comportement 

d'intercalation et leur coût inférieur par rapport aux matériaux synthétisés. 

Comme l’Algérie possède un potentiel énorme en argiles, on a pensé à 

valoriser la bentonite de la région de Maghnia et l’utiliser comme matériau 
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adsorbant après sa modification pour le traitement des eaux polluées par les métaux 

lourds (le cuivre et le plomb). 

Ce manuscrit est organisé en quatre chapitres. Le premier présente un aperçu 

sur la problématique environnementale de la contamination par les métaux lourds, 

les propriétés physico-chimiques du cuivre et du plomb, leur toxicité, leur 

distribution dans l’environnement et les différentes techniques utilisées pour leurs 

élimination. Des généralités sur les matériaux argileux, leurs modifications ainsi 

que leurs applications dans le domaine de l’environnement font l’objet du deuxième 

chapitre. Les protocoles de modifications de l’argile naturelle (AR) de la région de 

Maghnia (saturation au sodium (SHC) et au calcium (CHC), traitement à l’acide 

sulfurique (HC10), intercalation par des espèces de silicium cationique                            

3-aminopropyltriméthoxysilane (HCSI) et les résultats des différentes techniques de 

caractérisations minéralogiques et physico-chimiques sont décrits dans le troisième 

chapitre. Le quatrième chapitre est consacré à la rétention de deux métaux lourds 

(pb(II) et Cu(II)) par les supports argileux modifiés (SHC, CHC, HC10 et HCSI). 

Le but de ce chapitre était d’examiner l’efficacité de nos échantillons à éliminer le 

plomb et le cuivre de l’eau. Cette étude a été réalisée en fonction du temps, du pH, 

de la concentration initiale du polluant et la masse de l’adsorbant. 

Enfin, une conclusion générale rassemblant les points importants issus du 

travail réalisé au regard des objectifs fixés. 
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I.1  Introduction 

Les métaux lourds sont naturellement présents dans les sols, les sédiments, 

les eaux de surface et les organismes vivants. Certains sont essentiels (exemple: 

cuivre (Cu), zinc (Zn), chrome (Cr), nickel (Ni), cobalt (Co), molybdène (Mo) et le 

fer (Fe)) à l’état de trace pour de nombreux processus cellulaires. Ils se trouvent en 

proportion très faible dans les tissus biologiques et dont l’absence entrave le 

fonctionnement ou empêche le développement d’un organisme (Sfakianakis et al, 

2015). À des concentrations plus élevées que les normes, les métaux lourds peuvent 

entraîner des nuisances plus ou moins graves pour l’être humain (Chowdhury et al, 

2016), la faune et la flore (Lee et al, 2010 ; Varun et al, 2012). Certains peuvent 

devenir toxiques lorsque leur concentration dépasse un certain seuil.    

L’augmentation des concentrations en métaux dans l’environnement est 

générée principalement par des facteurs anthropiques comme l’activité minière 

(Gonzalez-Fernandez et al, 2011), les pratiques agricoles (Adrees et al, 2015), les 

activités industrielles (Landsberger et al, 1999 ; Chen et Li, 2018), les rejets des 

effluents résiduaires urbains (Naser, 2013) et les moyens de transport (Alyemeni et 

Almohisen, 2014). Bien que les sources anthropiques soient les causes principales 

de la pollution de l’environnement, les métaux lourds peuvent également être 

introduits par des processus naturels (Hogsden et Harding, 2012). Les sources 

naturelles peuvent inclurent les eaux et l’érosion du sol (Wang et Mulligan, 2006). 

Depuis leur source, ils peuvent être transportés par voie éolienne via des aérosols 

(Oucher, 2015) ou par voie aqueuse via l’eau, les matières en suspension ou les 

sédiments de fond des cours d’eau (Cegłowska et al, 2016). Les métaux lourds ne 

sont pas biodégradables et ils ont le pouvoir de s’accumuler dans les tissus des êtres 

vivants (Bitencourt et al, 2016). 
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I.2  Définitions des métaux lourds 

On appelle en général métaux lourds les éléments métalliques naturels, 

métaux ou dans certains cas métalloïdes, dont la masse volumique est supérieure à 5 

grammes par cm
3
 (Ramade, 1982). 

I.2.2  Principaux métaux lourds  

On distingue deux groupes de métaux : les métaux essentiels ou oligo-

éléments et les métaux non essentiels ou métaux toxiques. 

- Métaux essentiels : Ce sont des éléments au nombre de onze qui sont 

considérés comme indispensables pour les organismes vivants. Ces métaux sont : le 

fer, le cuivre, le zinc, le cobalt, le manganèse, le chrome, le molybdène, le 

vanadium, le sélénium, le nickel et l’étain.    

- Métaux lourds non essentiels : Ces métaux n’ont aucun intérêt biologique, 

jouant un rôle toxique (plomb, cadmium, mercure,). Il s’agit d’éléments non régulés 

(Ramade, 1982). 

Tous les métaux lourds essentiels ou non essentiels deviennent relativement 

toxiques lorsqu’ils dépassent le seuil limite spécifique de chaque métal (Doğanlar 

et Atmaca, 2011). 

I.3  Caractéristiques – utilisation – écotoxicologie du cuivre et du plomb 

I.3.1  Le cuivre 

Le cuivre est un métal rouge, brunâtre, ductile et malléable, de masse molaire 

de 63,55 g/mol, de point d’ébullition de 2595°C et a une densité de 8,93. Il possède 

une excellente conductivité électrique et thermique.  

Le cuivre est utilisé en métallurgie pour la fabrication de nombreux alliages : avec 

l’étain (le bronze), avec le zinc (le laiton), avec le nickel ou un mélange cuivre-

nickel-zinc, avec l’aluminium et le zinc, en joaillerie avec l’argent et l’or. Il est 

également utilisé dans la fabrication de matériels électriques (fils, enroulements de 

moteurs, dynamos, transformateurs), dans la plomberie, dans les équipements 

industriels, dans l'automobile et en chaudronnerie. Les dérivés du cuivre sont 

utilisés en tant que catalyseur (ex. fabrication du caoutchouc) ou en tant que 



Chapitre I :                               Métaux lourds : problématique, toxicité et méthodes de traitement 

 

 

7 

pigment ou colorant (céramiques, verre, émaux, textiles, encres, peintures, 

photographie, pyrotechnie), en tant que biocide (algicide, insecticide, peinture anti-

fouling, antiseptique contre la prolifération des microorganismes dans les filets de 

pêche, bactéricide, herbicide, fongicide) ou encore en tant qu’agent conservateur du 

bois (INERIS, 2015).  

Pour l’organisme vivant, le cuivre est essentiel du point de vue nutritif et 

constitutionnel. Ainsi, il joue un rôle important dans les métabolismes biologiques. 

L’organisme humain contient 150 mg de cuivre en moyenne, répartis dans divers 

organes (foie, rein, cerveau). L’alimentation en apporte 2 à 5 mg  par jour 

(Lauwerys, 1982). 

Ce métal peut se trouver à l’état de trace, il provient habituellement de la 

corrosion de la tuyauterie, l’industrie du cuivre,  l’industrie du bois, l’incinération 

des ordures ménagères, la combustion de charbon, d’huile et d’essence, la 

fabrication de fertilisants, la décomposition végétale, les feux de forêts et les 

aérosols marins (Pichard, 2004).  

Le cuivre est très toxique et cause des endommagements au niveau des reins, 

de l’appareil digestif et au niveau du système nerveux central (Gündogan et al, 

2004). Chez l’homme, l’intoxication est aiguë suite à une ingestion accidentelle de 

sels de cuivre notamment de sulfate de cuivre (CuSO4), les effets toxiques observés 

sont une inflammation intense du tractus gastro-intestinal accompagnée de douleurs, 

vomissements, diarrhées, une léthargie, une anémie hémolytique aigue et une 

neurotoxicité (Pichard, 2004). Des convulsions, une névrose hépatique et rénale, 

peuvent survenir (Lauwerys, 1982). 

Selon Lauwreys (1982), les intoxications d’origine hydriques sont 

nombreuses, provoquant des troubles cliniques et des altérations histopathologiques 

variées et l’inhalation des sels de cuivre engendre une irritation des voies 

respiratoires. La valeur guide fixée de cuivre par l’organisation mondiale de la santé 

(OMS) est de 2 mg/l pour l’eau potable (OMS, 2011). 
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I.3.2  Le plomb  

Le plomb est l’un des métaux les plus anciennement et les plus largement 

utilisés par l’homme. Sa toxicité est connue depuis l’antiquité et elle est toujours 

d’actualité. IL est un métal bleu grisâtre, malléable et ductile de masse atomique 

égale à 207,2 g/mol, dont le point de fusion est de 327 °C et son point d’ébullition 

est de 1740 °C et a une densité de 11,34 g/cm
3
. Le plomb est utilisé dans 

l’imprimerie et dans la métallurgie (fonderie). Il est également utilisé dans la 

fabrication des accumulateurs, les batteries, certains pigments (peinture), certains 

traitements de surface et la fabrication de certains verres (INERIS, 2015). Le 

carbonate de plomb est utilisé pour la fabrication des ciments, mastics et 

céramiques, le carbonate basique de plomb sert de catalyseur dans la préparation 

des polyesters, de constituant des céramiques vitreuses et des graisses lubrifiantes, 

de pigments dans les encres thermosensibles et de stabilisant dans les polymères 

(INERIS, 2003).  

Finalement, le plomb connaît des usages émergents favorisés par les 

avancées technologiques. Par exemple, la feuille de plomb offre une protection 

efficace contre les radiations utilisées en imagerie médicale et en radiothérapie 

(Pichard, 2004). Le Tableau (I.1) présente les usages courants des dérivés du 

plomb.  

Les particules de plomb métallique libérées par les activités 

anthropologiques, accumulateurs électriques, traitement des eaux usées, incinération 

des déchets, utilisation agricole d’engrais et de pesticides, production de peintures 

et de pigments s’accumulent dans le sol et dans les végétaux. Le Tableau (I.2) 

présente les différentes sources de pollution des sols, de l’eau et de l’air par le 

plomb et ses dérivés. 

Le plomb possède des propriétés cancérigènes et mutagènes, il altère les voies, le 

système digestif et perturbe le système immunitaire. Ce métal est particulièrement 

nocif pour le système nerveux des enfants. Les enjeux soulevés par l’émission du 

plomb dans l’environnement sont principalement sanitaires et ils sont liés à sa 

biopersistance, à son caractère bio-accumulateur dans l’environnement et à ses 
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effets néfastes sur la santé (Chaouali, 2018). Bien que ce métal et ses sels soient 

l’objet de nombreuses restrictions ou interdictions d’usage, il est toujours à l’origine 

d’intoxications graves, dont certaines sont mortelles. Ainsi, l’ingestion de 10 à 30 g 

d’un sel de plomb est susceptible d’entraîner le décès dans un temps compris entre 

24 et 48 heures.  

 

Tableau I.1  Usages courants des composés de plomb (Laperche etal, 2004) 

Application  Formule chimique  

Impression du coton  Pb(CH3COO)2 

Cosmétique et désinfectant  Pb(CH3COO)2 

Émail, glaçure  PbS 

Semi-conducteur  PbS, PbSe, PbTe 

Céramique  PbSi2O5 

Mastic et allumettes  PbO, PbO2, Pb3O4 

Maquillage  PbS 

Teinture des textiles  Pb(NO3)2  

Oxydant dans les feux d’artifices  PbO2 

 

 

Le métal présente un certain nombre de particularités au plan de sa 

toxicocinétique. La première d’entre elles est sa très forte absorption chez l’enfant 

comparativement à l’adulte, l’enfant est, de ce fait, très vulnérable à toute 

exposition au métal. La seconde est une capacité physiologique d’élimination 

réduite qui conduit à une accumulation osseuse durable. Une intoxication chronique 

par le plomb provoque le saturnisme par accumulation de ce métal dans l’organisme 

; Ses effets sont : l’anémie, des troubles digestifs, l’hypertension paroxystique 

(spasme des artères rénales), des trouble de mémoire, l’incidence de certains 

cancers (principalement poumon et estomac), la perte des capacités intellectuelles, 

atteinte thyroïdienne, etc., des atteintes qui vont jusqu’à la convulsion et le coma. 

Le seuil d’intervention définissant le saturnisme a été abaissé à 35 g/l en Allemagne 
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en 2009 et à 50g/l aux États-Unis en 2012. En France, a été actualisé en 2015 et 

abaissé à 50g/l au lieu de 100 g/l (Etchevers, 2017). 

La concentration maximale admissible du plomb dans l’eau de boisson 

recommandée par l’OMS est de 10 μg/l (OMS, 2011). 

 

Tableau I.2  Contamination de l’environnement par le plomb et ses dérivés (Laperche et 

al, 2004) 

Forme 

Chimique 

Milieu environnemental Provenance 

Plomb Atmosphère 

Eaux 

 

 

Sols 

Poussière volcanique; Rejets anthropiques 

Sidérurgie; Pluies acides; Contamination des eaux de 

consommation par les réseaux 

de distribution au plomb 

Retombées atmosphériques; Déchets industriels solides 

(extraction de minerai de 

plomb, affinage de plomb, recyclage des batteries, 

peintures à base de plomb) 

Carbonate de 

Pb (cérusite) 

Eaux 

 

 

Atmosphère 

Sols 

Constituant de la croûte terrestre; Extraction et 

traitement du minerai (eau de procédé) 

Transformation de composés du plomb 

Pollution suite à la carbonatation du plomb dans les 

alliages; Pigments à base de 

Carbonates 

Oxyde de Pb Atmosphère, Sols Formation à partir de composés de plomb 

Dioxyde de Pb Atmosphère, Eaux, 

 

Sols 

Présent naturellement;  

Combustion d’huiles usagées;  

Déchets solides provenant du charbon et d’huiles; 

Production de fer, d’acier, de zinc; Fusion du plomb, du 

cuivre; 

Concassage du minerai; Fabrication des batteries 

électriques, du verre au plomb; 

Lessivage des déchets de fonderie; Pertes lors de 

transport de minerais 

Tétraoxyde de 

Pb 

Atmosphères, 

Eaux, Sols 

Rejets lors de la production et de l’utilisation du plomb;  

Chauffage du minerai de plomb en présence d’oxygène;  

Fusion et affinage du plomb, soudures 

Sulfure de Pb 

(galène) 

Atmosphères, 

Eaux, Sols 

Minerai de plomb;  

Formation en présence de soufre en conditions 

réductrices; 

Extraction minière; 

Traitement du minerai, fusion et raffinage; Fabrication 

de semi-conducteurs et détecteurs infrarouges; 

Émaillage de céramique 

Sulfate de Pb 

(anglésite) 

Atmosphères, 

Eaux, Sols 

Minerai de plomb; 

Association avec l’oxyde de plomb; 

Démarrage des batteries au plomb 
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I.4  Traitement de la pollution de l’eau par les métaux lourds 

La mise au point de nouvelles méthodes efficaces et économiques dont le but 

de dépollution, connaît un intérêt croissant. Cet intérêt est à l’origine de la grande 

motivation de plusieurs laboratoires de recherches à travers le monde visant soit la 

dégradation des polluants, soit l’adsorption ou la transformation du polluant sous 

des formes moins nocives. De nombreuses technologies ont été développées pour 

l’élimination des métaux lourds des solutions aqueuses telles que la précipitation 

chimique (Kavak, 2013; Neeraj et al, 2016; Yu et al, 2017), la nanofiltration 

(Fersi Bennani, 2015), l’osmose inverse (Dialynas et Diamadopoulos,2009), 

l’oxydo-réduction (Chen et al, 2008; Sheng et al, 2016 a, b), la flottation (Yuan et 

al, 2008), l’échange d'ions (Shaidan, 2012), la dégradation photocatalytique 

(Kumar et al, 2018 a, b), la coagulation (Hargreaves, 2018), extraction 

liquide/liquide (Huang et al, 2016) et le traitement électrochimique (Hunsom, 

2005). 

Cependant, l’utilisation pratique de ces techniques est souvent limitée par un 

prix de revient élevé (réactifs, besoins énergétiques), production de déchets 

dangereux et élimination incomplète des métaux (Malkoc, 2006). 

Parmi ces méthodes, la sorption est devenue l'une des techniques les plus 

courantes et les plus efficaces en raison de son faible coût, son efficacité et sa 

simplicité (Ray et Shipley, 2015 ; Hu et al, 2015 ; Wang et al, 2018 ; Zhao et al, 

2018 ; BahadurYadav et al, 2019). 

I.4.1  Adsorption 

Le principe de l'adsorption repose sur une rétention surfacique qui entraîne 

une variation de la composition du mélange solvant - soluté à la surface de 

l'adsorbant (Sposito, 1984).  

Les adsorbants utilisés pour la purification de l'eau peuvent être répartis en plusieurs 

catégories (Fig. I.1). 
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Figure I.1. Adsorbants. 

Le choix de l'adsorbant pour l'élimination des contaminants de l'eau dépend 

de la concentration et du type de polluant présent dans l'eau, l'efficacité et la 

capacité d'adsorption du polluant. En raison du coût élevé des adsorbants 

conventionnels, plusieurs chercheurs ont concentré leur intérêt sur la recherche et la 

production d'adsorbants ayant un coût relativement faible et un bon pouvoir 

adsorbant vis-à-vis des polluants.  

I.4.2  Adsorbants à faible coût. 

Ces adsorbants sont classés, principalement, selon leur origine. Un grand 

nombre d'adsorbants (figure I.2) tels que les matériaux naturels, les déchets 

agricoles, les sous-produits industriels et des matières issues de la biomasse ont été 

utilisés pour le traitement de l'eau et des eaux usées (Singh et al, 2018). 

I.4. 3  Facteurs influençant le processus d’adsorption 

Le processus d’adsorption dépend de plusieurs paramètres qui peuvent 

influencer la capacité et la cinétique de la rétention d’un soluté sur un adsorbant 

(Boparai, 2011). Les principaux facteurs sont : la nature de l’adsorbant et sa masse, 

la concentration du polluant, la température et le pH qui constitue l'un des plus 

importants paramètres qui affectent l'adsorption de métaux lourds. 

 

Adsorbants

Déchets industriels

Adsorbants naturels
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Figure  I.2  Adsorbantsà faible coût. 

 

I.4. 4  Modélisation des cinétiques et isothermes d’adsorption 

I.4. 4.1 Modèles cinétiques 

Les modèles les plus courants utilises pour simuler les cinétiques 

d’adsorption sont : le modèle du premier ordre (Lagergren, 1898), le modèle du 

pseudo second ordre (Ho et Mckay, 2000) et le modèle de la diffusion 

intraparticulaire (Webber et Morris, 1963). 

a - Modèle du premier ordre 

Le modèle de premier ordre suppose que la vitesse de sorption est 

proportionnelle à la différence entre la quantité de métal adsorbée à un instant t (qt) 

et la quantité de métal adsorbée au moment de l'équilibre (qe). Ce modèle assume 

que l'adsorption physique est l'étape limitante dans le processus d'adsorption 

(Calvet, 2003). L’inconvénient de ce modèle est que les valeurs théoriques et 

expérimentales de qe ne sont pas toujours en bonne corrélation (Rytwo et Ruiz-

Hitzky, 2003). 

 

déchets/sous-produits 

agricoles
déchets/sous-produits 

industrielsMatériaux naturels

Adsorbants à faible coût

Argile, Zéolites naturelles, 
Bois,Chitosan, Houille, ….

Noyaux de fruits, Paille, 
Sciure de bois, Tiges de 
tournesol,…

Bagasse, Cendre d'huile de 
palme, Limaces de haut 
fourneau,…
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La forme linéaire de l'équation (I.1) du premier ordre selon Lagergren 

(Lagergren, 1898 ; Ho et McKay, 1999) est : 

2,303

tk
)log(q)qog(q 1

ete


l

                                                                                
(IV.1) 

où qe et qt sont les quantités (mg. g
–1

) adsorbées du  métal par unité de masse à 

l’équilibre et à l’instant t (min). k1 est la constante de vitesse d'adsorption (min
–1

). 

Les valeurs de k1 et qe sont obtenues respectivement à partir de la pente et de 

l'ordonnée à l'origine de la courbe log(qe-qt) en fonction du temps (t) (Özcan, 

2005). 

b - Modèle du pseudo second ordre 

Le modèle du pseudo second ordre (Ho et Mckay, 2000), décrit le 

phénomène d'adsorption chimique (chimisorption) comme étant l'étape limitante du 

processus d'adsorption étudié (Travis, 1981). Ce modèle a beaucoup attiré 

l'attention des chercheurs car il est capable de représenter les données cinétiques 

expérimentales sur toute la durée d’adsorption (Ho, 2006 ; Boparai et al, 2011). 

L’équation du pseudo second ordre (Ho, 2000) est exprimée par l’équation (I.2) : 

 

 

  
 

 

    
  

 

  
t                                                                                                 (I.2) 

 

où k2 (g/mg.min) est la constante de vitesse de pseudo-second ordre adsorption qe et 

qt sont les quantités adsorbées par unité de masse à l’équilibre et à l’instant t. 

Les valeurs de qe et k2 sont obtenues respectivement à partir de la pente et de 

l'ordonnée à l'origine de la courbe t/q en fonction de temps (t) (Hu et al, 2015). 
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c – Modèle de la diffusion intraparticulaire: 

L’adsorption est une combinaison de deux phénomènes consécutifs : 

l'adsorption sur la surface extérieure de l'adsorbant et l'adsorption au niveau des 

pores après diffusion de l'adsorbat (Boparai, 2011 ; Wu, 2009 ; Ho, 2006) 

Dans le cas où la diffusion dans le réseau des pores d'adsorbant est l'étape 

limitante du processus d'adsorption, la diffusion intraparticulaire peut être décrite 

par le modèle de Webber et Morris(1963) selon l'équation (I.3) suivante : 

 

qt = k3. t
0, 5

+ I                                                                                                           (I.3) 

 

où qt est la quantité de métal, adsorbée à un moment t exprimée en (mg/g), k3 est la 

constante de vitesse de diffusion intraparticulaire exprimée en (mg (min) 
0,5

/g) qui 

est obtenue par la pente de la portion linéaire de la courbe et «C» est une constante 

qui donne une information sur l'épaisseur de la couche limite. 

Selon Webber et Morris (1963), si la diffusion intraparticulaire est le 

mécanisme dominant et l'étape limitante dans le processus d'adsorption, la courbe 

qt= f (t
0, 5

) sera une droite qui passe par l'origine (I = 0) et l'équation aura la forme 

suivante : 

qt = k3. t
0, 5

                                                                                              (I.3a) 

 

Cependant, si la courbe qt = f (t
0, 5

) ne passe pas par l'origine, «I » sera différent de 

zéro. Ceci indique la présence de l'effet de la couche limite de diffusion (la 

diffusion externe de l'adsorbat à la surface de l'adsorbant). Ainsi, la diffusion 

intraparticulaire n'est pas la seule étape limitante de l'adsorption et la vitesse 

d'adsorption est contrôlée par un autre mécanisme (Webber et Morris, 1963 ; 

Hamadneh et al, 2015) 
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I.4.4.2  Isothermes d’adsorption 

La relation entre la quantité adsorbée à l'équilibre (qe) et la concentration 

sous laquelle elle a eu lieu (Ce), à une température donnée est décrite par les 

isothermes d'adsorption. La représentation graphique permet de caractériser les 

interactions adsorbant/adsorbat en étudiant l’effet de la concentration initiale du 

soluté sur la capacité d’adsorption des adsorbants. Plusieurs modèles 

mathématiques ont été développés pour la caractérisation des interactions 

adsorbant-adsorbat. Les modèles de Langmuir (Langmuir, 1918) et de Freundlich 

(Freundlich, 1906) sont les plus fréquemment utilisés en littérature. D’autres 

isothermes basées sur des réactions chimiques, combinant les caractéristiques de 

Langmuir et Freundlich, ont été publiés dans la littérature pour décrire les données 

expérimentales des isothermes d'adsorption tels que les modèles Temkin et 

Dubinin– Radushkevich. 

a - . Modèle d’adsorption de Langmuir 

Le modèle de Langmuir (Langmuir, 1918) implique une adsorption 

monocouche sur une surface contenant des sites individuels fixes. Ces sites de 

liaison ont une énergie uniforme d'adsorption. La forme linéaire de l’isotherme de 

Langmuir est représentée par l’équation (I.4) suivante :  

 

m

e

Lme

e

q

C

Kq

1

q

C
                                                                                                     (I.4) 

 

où qe est la quantité de polluant adsorbée à l’équilibre (en mg/g). qm représente la 

quantité maximale d’adsorbat (en mg/g), Ce est la concentrations finale du polluant 

en solution qui s’exprime en mg/l et KL est la constante relative à l’énergie 

d’adsorption (en l/g).  

Le modèle de Langmuir a été largement appliqué par plusieurs chercheurs 

(Liu et al, 2006 ; Zhi-rong et Shao-qi, 2010) pour décrire l'adsorption des ions 

métalliques sur plusieurs adsorbants, notamment les argiles. Dans la plupart des cas,  
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le modèle de Langmuir présente une bonne corrélation avec les données 

expérimentales. 

b - Modèle de Freundlich  

Le modèle d’adsorption de Freundlich (Freundlich, 1906) est utilisé dans le 

cas de formation possible de plus d’une monocouche d’adsorption sur la surface et 

les sites sont hétérogènes avec des énergies de fixation différentes. La forme 

linéaire de l’isotherme de Freundlich est donnée par l’équation (I.5) suivantes : 

Fe kloglogC
n

1
logqe   

tel que kF est la constante de Freundlich et n est un facteur relatif à l’intensité 

d’adsorption, appelé aussi facteur d’hétérogénéité. 

La représentation graphique de cette équation linéarisée permet                        

de déterminer 1/n et kF qui correspondent respectivement à la pente de la courbe et 

son ordonné à l'origine. 

Le modèle de Freundlich a beaucoup été utilisé pour exprimer les isothermes 

d'adsorption des métaux lourds sur différents adsorbants. Dans la plupart des cas 

c'est le modèle de Langmuir qui s'applique le mieux aux résultats expérimentaux 

d'adsorption des métaux lourds (Liu et al, 2006 ; Álvarez-Ayuso et García-

Sánchez, 2003 ; Gu et al, 2019). Cependant, dans certains cas, le modèle de 

Freundlich exhibe une meilleure corrélation (Vijayaraghavan, 2006 ; Jiang, 2010). 

Dans d'autres cas, certains chercheurs ont trouvé que les isothermes de Freundlich 

et de Langmuir peuvent tous les deux bien s'adapter aux résultats expérimentaux 

(Pawar, 2016 ; Georgescu, 2018). 

c - Isothermede Temkin 

Le modèle de Temkin suggère une diminution linéaire de l'énergie de 

sorption en même temps que le degré d'occupation des sites d'adsorption augmente. 

La chaleur d'adsorption de l'ensemble des molécules de la couche diminue 

linéairement avec sa couverture en raison des interactions adsorbant-adsorbat. 

(I.5)
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L'adsorption est caractérisée par une distribution uniforme des énergies de liaison, 

supérieure à certaines énergies maximales de liaison.  

 

L'équation (I.6) représente la forme linéaire de l'isotherme Temkin (Sadeghalvad, 

2014). 

qe = 
  

 
    +

  

 
                                                                                                               (I.6) 

où b et A sont des constantes  de l’isotherme de Temkin, b est une constante liée à 

la chaleur d'adsorption (J/mol), R la constante des gaz (8.314 J/mol.K) et T (K) est 

la température absolue. qe (mg/g) est la concentration à l'équilibre du polluants. 

d – Isotherme de Dubinin–Radushkevich (D–R) 

Il est adapté à l'étude de l'adsorption sur des surfaces homogènes et 

hétérogènes. En outre, il permet de distinguer entre l'adsorption physique et 

chimique. 

La forme linéaire du modèle D-R (Sadeghalvad, 2014) est donnée par 

l'équation (I.7). 

         –         (      )                                                                             (I.7) 

où R est la constante des gaz (8,314 J/mol.K), T (K) la température absolue, qm est 

la capacité maximale d'adsorption (mg/g) et β est une constante liée à l'énergie 

d'adsorption (mol
2
/J

2
). L'énergie libre d'adsorption E peut être calculée en utilisant 

l'équation suivante (Fan et al, 2014) : 

  
 

√  
                                                                                                                (I.8) 

L'énergie moyenne d'adsorption (E) calculée à partir de l'isotherme de D–R fournit 

des informations importantes au sujet de ces propriétés (Maather, 2007). 

- E<8kJmol
−1

: la physisorption domine le mécanisme de sorption. 

- E est entre 8 et 16 kJ mol
−1

, l'échange ionique est le facteur dominant. 



Chapitre I :                               Métaux lourds : problématique, toxicité et méthodes de traitement 

 

 

19 

- E>16 kJmol
−1

: la sorption est dominée par diffusion intra particule (Hamdaoui, 

2007). 

 

I.5  Conclusion 

Les métaux lourds sont des éléments naturels de la croûte terrestre qui 

peuvent devenir toxiques. Leur bioaccumulation dans les tissus végétaux et 

animaux peut provoquer des effets indésirables pour l'homme. 

Les sources naturelles des métaux lourds ne conduisent que très rarement à 

des concentrations élevées du métal dans l’environnement. L’intoxication est 

essentiellement liée généralement à des sources anthropiques.  

Le cuivre est un métal très toxique et cause des endommagements au niveau 

des reins, de l’appareil digestif et au niveau du système nerveux central. 

Le plomb possède des propriétés cancérigènes et mutagènes, il altère les 

voies respiratoires et le système digestif et perturbe le système immunitaire. Ce 

métal est particulièrement nocif pour le système nerveux des enfants. 

De nombreuses technologies ont été développées pour l’élimination des 

métaux lourds des solutions aqueuses comme la précipitation chimique, la 

nanofiltration, l’osmose inverse, l’oxydo-réduction, la flotation et le traitement 

électrochimique. Cependant, l’utilisation pratique de ces techniques est souvent 

limitée par un prix de revient très élevé (réactifs, besoins énergétiques), production 

de déchets dangereux et élimination incomplète des métaux.  

L’adsorption est considérée comme la meilleure méthode pour l’élimination 

des métaux lourds en raison de son faible coût, son efficacité et sa simplicité.  

Pour décrire le mécanisme d’adsorption, plusieurs modèles de cinétiques et 

isothermes d’adsorption sont utilisés. 
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II.1 Introduction  

L’abondance naturelle et la disponibilité des matériaux argileux en ont fait 

une des matières premières les plus utilisées par l’homme depuis des millénaires. 

On les retrouve dans la poterie, la construction, la pétrochimie, l’alimentation, 

l’industrie, protection de l’environnement et dans le milieu de la santé, Ces 

matériaux ont prouvé leurs capacités à maintes reprises (Hernot, 2016). 

Les propriétés et la composition des argiles diffèrent selon les conditions dans 

lesquelles elles se sont formées. L’altération de diverses roches, à travers les temps 

géologiques, sont à l’origine des différentes argiles (Andrianne, 2003). 

II.2  Structure et Classification des Argiles 

II.2.1 Définitions de l’argile  

La définition des argiles repose sur des critères de granulométrie pour les 

différentes disciplines mais sans parvenir à un véritable accord. Ainsi, de façon 

générale les sédimentologues utilisent habituellement une taille de particules < 4 μm 

(en diamètre sphérique équivalent.) pour la distinction des argiles, alors que les 

géologues considèrent 2 μm et 1 μm seulement pour les chimistes colloïdaux 

(Guggenheim and Martin, 1995). 

Moreno-Maroto et Alonso-Azcárate (2018) ont montré que les argiles 

peuvent être identifiées avec précision selon des critères de plasticité objectifs. Il est 

démontré qu’un matériau à grain fin peut être défini comme une argile lorsque la 

valeur de l’indice de plasticité IP est supérieure ou égale à la moitié de la valeur de la 

limite de liquidité  (IP ≥ LL/2), alors qu’un matériau est moyennement ou légèrement 

argileux si LL/3  < I P< LL/2. 

II.2.2  Classification selon leur structure chimique 

Les différents groupes de minéraux argileux se différencient par 

l'arrangement de leurs couches tétraédriques et octaédriques représentés sur la 

figure II.1. 
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Figure II.1  Éléments constitutifs du feuillet 

 

 

Dans les cavités de ces unités structurales élémentaires, viennent se loger des 

cations de tailles variables (Si
4+

, Al
3+

, Fe
3+

, Fe
2+

, Mg
2+

) en position tétraédrique ou 

octaédrique. Ces éléments s'organisent suivant un plan pour constituer des couches 

octaédriques et tétraédriques dont le nombre détermine l'épaisseur du feuillet (figure 

II.2). L'espace entre deux feuillets parallèles s'appelle espace interfoliaire. Lorsque 

deux cavités sur trois de la couche octaédrique sont occupées par Al
3+ 

(ou un autre 

ion métallique trivalent), la structure est dénommée dioctaédrique. Quand la totalité 

des cavités octaédriques est occupée par des ions métalliques bivalents, la structure 

s'appelle trioctaédrique. 
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Figure II.2  Feuillet de phyllosilicate 2:1 (Benchabane, 2006). 

 

La classification actuellement retenue est celle adaptée par Millot (1964), 

Caillère et al (1982), Brindeley (1951) et Brown (1961). 

Généralement, les silicates présentent un empilement de couches 

tétraédriques et octaédriques dont la mise en commun forme ce qu’on appelle les 

phyllosilicates (tableau II.1). Ainsi, selon les positions et le nombre de couches, ces 

auteurs ont établi trois classes (figure II.3) auxquelles viennent s’ajouter les 

minéraux fibreux et les argiles interstratifiées. 

a - Structure 1/ 1 ou TO (Famille à 7 Å) 

Les minéraux de ce groupe sont caractérisés par un feuillet constitué d’une 

couche tétraédrique et d’une couche octaédrique (1/1) et une équidistance de 7 Å. 
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b - Structure 2 /1 ou TOT (Famille à 10 Å) 

La caractéristique principale réside dans un feuillet comportant une couche 

octaédrique comprise entre deux couches tétraédriques (2/1) et d’une distance 

intérréticulaire de 10 Å. 

c - Structure 2/ 1 / 1 ou TOTO (Famille à 14 Å) 

Cette famille est caractérisée par un feuillet (2/1/1) composé de la 

superposition d’un feuillet de type (2/1) et d’une couche octaédrique interfoliaire. 

Les minéraux de ce groupe sont caractérisés par une distance interréticulaire          

de 14Å. 

d - Les argiles interstratifiées  

Il y a interstratification quand les feuillets élémentaires sont de nature 

différente en proportion variable et dans un ordre répondant à une certaine loi de 

répétition. 

e - Les argiles fibreuses  

Ces minéraux sont sous forme de ruban. C’est la largeur de ce ruban qui 

caractérise chacune des familles.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Chapitre II :                               Caractéristiques, modification et applications des argiles 

 

33 

Tableau II.1  Classification des minéraux argileux (Decarreau, 1990) 

Minéraux 1/1 Minéraux dioctaédrique Minéraux trioctaédrique 

1T+1O = 4,5 Å 

Charge électrique du feuillet = 0 

1T+1O +Esp. Int. + = 7 Å 

Kaolinite 

Kaolinite, dickite, nacrite 

Serpentine 

Amesite, berthiérine, 

chrysolite, antigorite, 

lizardite 

Minéraux 2/1 Minéraux dioctaédrique Minéraux trioctaédrique 

1T+1O + 1T = 7 Å 

Charge électrique du feuillet = 0 

1T+1O +1T + Esp. Int.  = 9 Å 

PYROPHYLLITE 

 

TALC 

Charge électrique du feuillet : 0,2-0,6  

1T+1O +1T + Esp. Int. = 10-18 Å 

Esp. Int. :cations+/-hydratés (Ca, Na) 

(Ch: 10 Å ; 2H2O : 14 Å; EG :17 Å) 

SMECTITES 

Al : Montmorillonite 

Beidellite 

Fe : nontronite 

SMECTITES 

Mg : saponite, 

stevensite,hectorite 

Charge électrique du feuillet : 0,6-0,9 

1T+1O +1T + Esp. Int. = 10-15 Å 

Esp. Int.:cations+/-hydratés (Ca,Na) 

(Ch : 10 Å ; 2H2O: 14 Å; EG:14Å) 

VERMICULITES VERMICULITES 

Charge électrique du feuillet = 0,9 

1T+1O +1T + Esp. Int.  = 10 Å 

Esp. Int. : non hydratés (Ka) 

ILLITE, CLAUCONITE  

Charge électrique du feuillet = 1 

1T+1O +1T + Esp. Int.  = 10 Å 

Esp. Int. : non hydratés : (Na, Ka) 

MICA MOUS 

Al :muscovite, phengite, paragonite 

Fe : céladonite 

MICA 

Mg-Fe : biotite, lépodilite, 

phlogopite 

Charge électrique du feuillet = 2 

1T+1O +1T + Esp. Int.  = 10 Å 

Esp. Int. : non hydratés : (Ca) 

MICA DURS 

Al : margarite, clintonite 

 

Minéraux 2/1/1 Minéraux dioctaédrique Minéraux trioctaédrique 

Charge électrique du feuillet variable 

1T+1O +1T + 1O (Esp. Int).=14Å 

Esp. Int. : feuillets octaédriques 

(type brucite ou gibbsite) 

CHLORITES 

Donbassite  

CHLORITES DITRIOCTAEDRIQUES 

Cookeite, sudoite 

CHLORITES 

Diabantite, 

penninite,chamosite, 

brunsvigite, 

ripidolite,spheridanite 

(T : couche tétraédrique ; O : couche octaédrique ; Esp. Int. : espace interfoliaire ; Ch : chauffage ; 2couches 

d’eau associées au cation interfoliaire ; EG : éthylène glycol)  
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Figure II.3  Détail des structures des minéraux argileux (a) Type TO exemple de 

lakaolinite (b) Type TOT exemple muscovite; (c) Type TOT-O-TOT exemple 

chlorite (Delavernhe, 2011) 

 

II.2.3  Classification des argiles selon la couleur 

Les argiles ne sont pas identifiées par leur couleur. Une couleur peut être 

attribuée à plusieurs types d’argiles (Hernot, 2016). La variation de couleur 

constatée est fonction de la concentration en oxyde de fer (Villieras, 2008). 

a – Argiles blanches 

Elles ne contiennent aucune substance colorée. On retrouve le plus souvent 

des kaolinites et également des smectites (Merabet et Belkacemi, 2003).  

b – Argiles Rouges 

Ces argiles sont riches en oxyde de fer, généralement se sont des illites. 

(Ségalen, 1969). 
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 c – Argiles vertes 

Elles présentent une faible teneur en fer, ce sont généralement les illites et les 

smectites. (Villieras, 2008). 

d – Argiles jaunes 

Ce sont des illites riches en oxyde de fer et magnésie (Ségalen, 1969). Elles 

sont utilisées pour diminuer les douleurs (articulaires, musculaires) et en 

cosmétique. 

e – Argiles roses 

Ces argiles n’existent pas dans la  nature, elles sont obtenues par un mélange 

d'argile rouge et d'argile blanche afin d'augmenter la concentration en oligo-

éléments de l’argile blanche et la concentration en fer de l’argile rouge (Cousin, 

2013). 

f – Argiles bleues 

Les argiles bleues sont d’origine marine et elles sont constituées d’illite 

dominante et de chlorite et parfois, la présence de kaolinite (Arnould et al, 2002) 

II.3  Minéraux associes aux argiles  

Du fait de leur genèse, les argiles contiennent divers minéraux accessoires, 

en diverses proportions.  

II.3.1  Minéraux de composition chimique différente de celle de l’argile 

Les carbonates : La calcite CaCO3 se rencontre fréquemment dans les dépôts 

sédimentaires parmi les autres carbonates, on peut citer la Dolomite (Ca, Mg) CO3, 

la Giobertite (MgCO3), la Sidérite (FeCO3), la Diallogite (MnCO3). 

Les composés du manganèse : les oxydes de manganèse sont présents mais à 

l’état de trace comme par exemple : la Poliamite MnO2 et la Pyrochlorite Mn(OH)2. 
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II.3.2  Minéraux cristallisés ayant au moins un élément commun avec l’argile 

Minéraux de silicium : La silice existe le plus souvent sous forme cristalline: quartz, 

cristoballite et tridymite. 

Les oxydes et les hydroxydes d’aluminium : le corindon Al2O3 est très rare. Par 

contre les hydroxydes sont fréquents et en général bien cristallisés tel que la 

Gibbsite (Al(OH)3). 

Minéraux ferrifères : le fer est très répandu dans la nature à l’état ferreux ou ferrique 

et responsable des colorations de l’argile et comme exemple : Hépidocrocite 

(Fe2O3,H2O). 

II.4  Les argiles montmorillonitiques  

Dans cette thèse, nous nous sommes intéressés seulement aux                  

Phyllosilicates 2:1 et plus précisément aux smectites dioctaédriques 

(montmorillonite). Le terme montmorillonite, donné en 1847 par Damour et 

Salvetat, dérive d’une roche trouvée à Montmorillon dans le département de la 

Vienne en France. Ce minéral argileux est connu sous le nom commercial de 

bentonite qui dérive d’une roche trouvée dans le Fort Benton dans le Wyoming 

(USA) en 1883 (Perry, 2006). 

II.4.1  Structure  

L’étude de la structure de la montmorillonite (MMt) a fait l’objet de 

plusieurs déterminations (Hoffman (1933) et Hendricks (1942). C’est un 

aluminosilicate phyllitheux. Plus précisément, c’est une smectite avec des feuillets 

élémentaires de type 2/1 séparés par des molécules d’eau et des cations 

échangeables (figure II.4). Le feuillet est constitué par une couche médiane d’ions 

aluminium hexacoordonnés entre deux couches d’ions de silicium tétraédriques. 

Rappelons que la structure des Phyllosilicates 2:1 est composée d’une couche 

octaédrique entourée de deux couches tétraédriques. Les minéraux les plus 

importants dans la famille des smectites sont la montmorillonite, la Beidellite et la 
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Saponite. La charge négative présente dans les feuillets est due aux substitutions qui 

ont lieu majoritairement dans la couche octaédrique.  

La formule générale des smectites dioctaédriques s’écrit de la manière 

suivante (Si8-xAlx][Al4-yMgy]O20(OH)4X
Z+

(x+y)/Z,nH20 (Sakhawoth, 2017). 

où X désigne la nature des cations interfoliaires, x et y désignent le taux de 

substitution dans les sites tétraédriques et octaédriques, respectivement. 

La bentonite est généralement considérée par les minéralogistes comme une 

argile minérale impure qui constitue à la fois la structure cristalline de 

montmorillonite et autres structures cristallines supplémentaires (Uddin, 2017). 

 

Figure II.4  Représentation structurale de la montmorillonite (Gautier, 2008) 
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II.4.2  Propriétés caractéristiques  

II.4.2.1  Hydratation et le gonflement 

Les smectites, les vermiculites et les minéraux interstatifiés sont parmi les 

argiles qui se caractérisent par une forte capacité d’adsorption d’eau entre les 

feuillets de leur structure ce qui provoque une variation de leurs volumes et 

provoque ainsi leur gonflement. Il est à préciser que le gonflement des argiles est 

tributaire aussi de sa composition puisque ces matériaux sont constitués par des 

minéraux argileux et d’autres minéraux associés. La texture des argiles joue aussi 

un rôle primordial dans ce processus d’expansion. Pour les argiles naturelles, cette 

propriété est liée aussi au site d’échantillonnage ce qui génère une spécificité pour 

chaque type d’argile selon sa genèse et son milieux de formation (Bentahar, 2016) , 

il est intéressant de noter qu’une montmorillonite, même séchée à 105°C, présente 

généralement une distance interfoliaire d’environ 12 Å, témoignant de la présence 

d’eau liée entre ses feuillets (Pinnavaia et al 1979). 

II.4.2.2  Capacité d'échange cationique 

La capacité d’échange cationique (CEC) d’une montmorillonite est l’une des 

paramètres les plus importants à considérer lors de la modification des propriétés 

hydrophiles de la montmorillonite naturelle. En effet, elle nous renseigne sur la 

capacité de l’argile à échanger ses cations compensateurs localisés dans son espace 

interfoliaire. La CEC peut être définie comme étant le nombre de cations qu’il est 

possible de substituer aux cations compensateurs pour neutraliser la charge négative 

de 100 grammes d’argile sèche. Elle s’exprime généralement en milliéquivalents 

pour 100 grammes d’argile (Endo, 1981). 

La détermination de la valeur de ce paramètre peut être réalisée grâce à 

plusieurs méthodes de mesure. De manière générale, il s’agit de saturer une 

montmorillonite naturelle des cations, puis une analyse élémentaire est réalisée afin 

d’évaluer la quantité de cations échangés entre l’argile et la solution (Hassoun, 

1989).  
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Récemment, Chenga et Heidari (2018) proposent une nouvelle méthode 

basée sur les analyses par résonance magnétique nucléaire (RMN), diffraction des 

rayons X (DRX) et adsorption-désorption d'azote. Généralement, la capacité 

d’échange cationique de la montmorillonite varie entre 80 et 150 meq/100g. 

II. 5  Modification des argiles 

Les minéraux argileux sont non seulement abondants dans la nature, mais 

peuvent être facilement mis au point pour produire des matériaux extrêmement 

efficaces pour le traitement et la désinfection de l'eau. Plusieurs travaux ont signalé 

l’utilisation de minéraux argileux sous forme modifiée pour l'élimination des 

polluants et des agents pathogènes nocifs de l'eau.  

II.5. 1  Argile échangée au sodium et au calcium 

 L’opération d'échange de la bentonite consiste à remplacer les cations de 

l’espace interfoliaire soit par le sodium ou par le calcium.    

II.5. 2  Activation thermique 

L’activation thermique est une exposition de l’argile à la chaleur pouvant 

atteindre quelques centaines de degrés pour un certain temps (Jominez-Lopez et al, 

1978 ; Caturla et al, 1999 ; Emmerick et al, 1999). Les traitements thermiques à 

des températures élevées conduisent à un changement de la microstructure interne 

de la bentonite qui affecte par conséquent ses propriétés physiques (Geng et Sun, 

2018), ils peuvent détruire la structure cristalline des minéraux argileux (Emmerick 

et al, 2001) et diminuent le taux d’adsorption (Chaari et al, 2008). 

Le traitement thermique provoque quelques modifications dans la structure 

de l’argile. Le départ de l’eau d’hydratation (eau interfoliaire) est presque total à 

220°C environ. Le départ de l’eau constitution et des hydroxyles des octaèdres a 

lieu à des températures dans le domaine 220 à 350°C (Emmerick et al, 1999 ; 

2001), cette déshydratation libère des sites et accroît la surface spécifique ainsi que 

la capacité d’adsorption (Sarikaya et al, 2000; Emmerick et al, 2001) de l’argile. 
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II.5.3  Activation acide 

Le lavage à l'acide de la montmorillonite, généralement à l'aide de HCl ou de 

H2SO4, peut éliminer les impuretés minérales et améliorer sa capacité d'adsorption 

(Bhattacharyya et Gupta, 2007 ; 2008; Banat et al, 2007 ; Toor et al, 2015). 

L’activation chimique aux acides augmente le nombre de sites acides dans l’argile 

qui sont responsable des propriétés d’adsorption (Ganzlez-Pradas, 1991 et al ; 

Bhattacharyya et Gupta, 2011). 

II.5.4  Modification des argiles par des composés organiques, organo-

inorganiques et inorganiques 

En raison de leur état d'hydratation et de leur faible liaison aux feuillets, les 

cations interfoliaires dans les smectites peuvent être facilement échangés contre des 

espèces cationiques organiques ou inorganiques permettant l'obtention de différents 

matériaux hybrides organo-inorganiques ou inorgano-inorganiques, respectivement. 

Cette modification permet l'obtention de matériau susceptible d'être utilisé dans 

différentes applications telles que l'adsorption des polluants. Initialement, les 

recherches ont utilisé les molécules organiques pour la formation de piliers dans les 

argiles, mais ces nouvelles matrices ont manqué de stabilité thermique et leur forme 

se sont déformées lors du chauffage (Pandey et Saini, 2018). 

II.5.4.1 Argiles intercalées par des composés organiques et organo-

inorganiques 

De nombreux chercheurs tentent aujourd’hui de préparer de nouveaux 

adsorbants moins coûteux à base d’argile naturelle intercalée par de grandes espèces 

polymériques organiques ou par des espèces mixtes organique-inorganiques afin 

d’obtenir des adsorbants hydrophobes et organophiles. Ce type de solide 

initialement décrit par Barrer et MacLeod (1955) qui ont introduit dans l’espace 

interfoliaire des ions alkyl ammonium. Par ailleurs Barrer et al (1978) ont séparé 

les feuillets d’argile par des ions tetraalkylammoniums, après chauffage, les ions 

introduits se sont décomposés et l’espace interlamelaire a décru.  
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La modification des argiles par des composés organo-inorganiques, 

particulièrement intéressant en catalyse, a été développé par Pinnavaia et al (1979) 

selon une méthode qui consiste à immobiliser dans la montmorillonite des espèces 

cationiques. Plusieurs travaux de recherche ont intercalés l’argile par différents 

espèces tels que l’aminopropyltrimethoxysilane (Geolar, 1991), l’aminopropyl-

methyldimethoxysilane (Erdemoglu et al, 2004) et 3-aminopropyltriéthoxysilane 

(Mbaye et al, 2014). 

II.5.4.2  Pondages des argiles (argiles à piliers) 

Les montmorillonites à piliers ont attiré l'attention des chercheurs en tant 

qu’adsorbant potentiel dans le contrôle de la pollution de l'environnement (Pandey, 

2018).  

De nombreux travaux sur les argiles pontées rapportent des informations sur 

les différentes méthodes de synthèse et de caractérisation texturales. Le pontage des 

argiles est réalisé en deux étapes (figure II.5), la première consiste à échanger les 

cations interfoliaires du minéral argileux avec des polycations du métal issus au 

préalable de l'hydrolyse de l'élément métallique. La deuxième étape est la 

calcination de l’argile intercalée à une température élevée (300 – 500) pour 

transformer ces polycations en piliers d'oxydes métallique (Figueras, 1988). Le 

pontage confère au minéral argileux une stabilité thermique accrue et l'ouverture de 

ses espaces interfoliaires engendrant par conséquent une augmentation de sa surface 

spécifique et de son volume microporeux (Bergaya et Barrault, 1990 ; Bergaya et 

al 2013).  

Différents cations ont servi aux pontages de la montmorillonite. La 

possibilité de combiner deux types de métaux au sein des polycations a aussi permis 

de synthétiser de nombreux types d’argiles intercalées par des piliers mixtes. Parmi 

ces travaux, l’intercalation de Ni (Yamanaka et Brindley, 1978), Zr (Yamanka et 

Brindley, 1979), Si (Pinnavaia, 1983) ; Cu (Yamanaka et al, 1987), Al, Fe et Ti 

(Belkhadem, 2008), Fe (Belaroui, 2010), Cr (Georgescu, 2018), Al/Si (Occelli, 
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1986), Al/Fe et Al/Ti (Belkhadem, 2008),  Zr/Al (Mnasri Ghnimi et Frini-

Srasra, 2018) et Pd(II)–Cu(II)/Al (Rakitskaya, 2019). 

 

 

 

 

 

 

 

Figure II.5  Schéma des étapes de pontage des argiles 

 

II.6  Élimination des métaux lourds par les bentonites modifiées 

Divers scientifiques ont mené de nombreuses études pour explorer les 

caractéristiques d’adsorption de la bentonite (montmorillonite), sous sa forme 

naturelle et traitée ou modifiée. Elle s’est avérée être 20 fois moins chère par 

rapport au charbon actif (Tripathi et Ranjan, 2015 ; Bisht et al, 2016).  

Sur la base d’une revue des recherche de 2013 à 2017 sur l'adsorption des 

métaux lourds par les minéraux argileux, Gu et al (2019) ont conclu que les 

capacités d’adsorption des argiles modifiées sont beaucoup plus élevées que celles 

de argiles naturelles, les données cinétiques expérimentales de l’adsorption des 

métaux lourds par diverses argiles sont décrits par le modèle de pseudo second 

ordre et les isothermes suivent l’équation de Langmuir.  

On propose de présenter en revue, pour chaque type d’argiles modifiées, une 

synthèse bibliographique de quelques travaux effectués sur leurs utilisations dans le 

domaine de traitement des eaux. 
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II.6.1  Bentonite traitée thermiquement 

Plusieurs études ont rapporté l’évolution des propriétés de l’argile naturelle 

après un traitement thermique à diverses températures et que l’adsorption des 

polluants était fortement dépendante de la température de cuisson (Ionescu, 2011). 

Bertagnolli et al (2011) ont utilisé une bentonite après calcination à           

400–500 °C pour l’élimination du cuivre(II). Il a été constaté que ce matériau a 

présenté une capacité maximale d'adsorption de 11,89 mg/g. 

II.6.2  Bentonite échangée au sodium et au calcium 

Plusieurs chercheurs ont étudié l'utilisation des montmorillonites 

homoioniques dans l’élimination des métaux lourds. 

Abollino et al. (2003) ont étudié l’adsorption de sept métaux (Cd, Cr, Cu, 

Mn, Ni, Pb et Zn) sur une montmorillonite sodé. Ils ont conclu que la capacité 

d’adsorption de Na-montmorillonite est remarquable. 

Zhi-rong et Shao-qi (2010) ont testé l’élimination du cuivre et du nickel de 

la solution aqueuse par Na-bentonite. Les expériences ont été effectuées en fonction 

du pH de la solution, du dosage de Na-bentonite, du temps de contact et de la 

température. Ils sont parvenus que la cinétique d’adsorption peut être décrite par le 

modèle pseudo second ordre et l’isotherme d’adsorption est ajusté au modèle de 

Langmuir. 

Dans un autre travail, Chen (2015) et ses collaborateurs ont affirmé que 

Na-montmorillonite (Na-MMt) et le Ca-montmorillonite (Ca-MMt) se sont révélés 

être des matériaux potentiels pour l’élimination des Pb (II), Zn (II), Co (II), Cu (II) 

et Cd (II), Ag (I), Hg (I), Cr (VI) d'une solution aqueuse, la capacité d'adsorption de 

Na-MMt était légèrement supérieure à celle de Ca-MMt. En outre, la cinétique 

d'adsorption était considérablement rapide et décrite par le modèle pseudo-second 

ordre. D'autre part, l'énergie libre calculée par adsorption était comprise entre          

8 kJ/mol et 16 kJ/mol. 
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II.6.3  Bentonite traitée par les acides 

Plusieurs études ont signalé que l’activation de l’argile par acidification peut 

améliorer considérablement l’adsorption.  

Al-Shahrani (2014) a appliqué la bentonite saoudienne activée par l’acide 

sulfurique à 15 % pour adsorber le cobalt, il a argué qu’elle peut être considérée 

comme une solution prometteuse pour l'élimination du cobalt des solutions 

aqueuses. 

De leur côté, Pawar et al (2016) ont traité la bentonite par H2SO4 (6 N) pour 

la récupération du plomb et du cuivre et ils ont déduit que cette argile modifiée est 

un adsorbant efficace pour le traitement des eaux contaminés par Cu(II) et Pb(II). 

II.6.4  Bentonite modifiée par des molécules organiques et organo-inorganiques 

Les montmorillonites modifiées par des molécules organiques (organo-

inorganiques) ont été largement utilisées dans le traitement de eaux polluées par les 

métaux lourds. 

Les travaux menés par Abou-El-Sherbini et Hassanien (2010) sur 

l’adsorption du cuivre par une nouvelle matrice préparée à partir d’une 

montmorillonite modifiée par 2-Oxyhydrazino-N-(2-methylen-yl-hydroxyphenyl) 

pyridinium (OMHP). Les résultats ont montré que cet adsorbant a été appliqué avec 

succès pour la récupération du Cu(II).  

Par ailleurs, Cruz-Guzmàn (2006) ont constaté que la capacité d’adsorption 

des montmorillonites modifiées, par divers cations organiques naturels (les esters 

(L-cystéine, L-cystine dimethyle et les cations de thiamine) et par des cations 

organiques synthétiques (hexadecyltrimethylammonium et phenyltrimethyl- 

ammonium),  du plomb est inférieure à celle de l’argile non traitée qu’ils ont 

attribuées à la concurrence entre les cations organiques et les métaux lourds pour les 

sites d'adsorption.  

Dans un autre travail, Liu et al. (2006) ont examiné l'élimination du Pb(II) et 

Cu(II) en utilisant une bentonite modifiée par 4′-methylbenzo-15-crown-5. Ils ont 

conclu que les résultats de l’étude cinétique se décrivent par le modèle du pseudo 
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second ordre, les isothermes d’adsorption suivent l’équation de Langmuir, l’organo-

bentonite a présenté plus d’affinité pour le plomb par rapport au cuivre et que le pH 

est un paramètre important pour l’élimination des métaux lourds. 

De leur côté, Piri et al (2016), ont confirmé que la modification de l’argile 

par la polyaniline peut être utilisée pour la purification de l’eau des métaux lourds 

(plomb, cadmium) et ils ont constaté que les interactions (nanocomposite, métaux 

lourds) étaient dépendantes du pH, de la concentration initiale du métal et du temps 

de contact. 

Pour leur part, Ma et al (2016) ont modifié une Ca-montmorillonite par les 

surfactants hexadecyltrimethylammonium bromide et zwitterionic 

hexadecyldimethyl  (3- sulphonatopropyl) afin d’éliminer le cuivre de l’eau. 

Des études récentes menées par Kostenko et al (2019), sur le traitement des 

eaux polluées par trois métaux (Cu(II), Pb(II) et Cd (II)) par emploi de bentonites 

greffées par methylaminopropyl (NHCH3-Bent), aminopropyl (NH2-Bent), 

ethylenediaminopropyl (En-Bent) et diethylenetriaminopropyl (Dien-Bent), ont 

confirmé que leurs capacités d’adsorption étaient quatre fois plus élevées que celle 

de la bentonite naturelle. 

En revanche, une pollution secondaire peut résulter de la lixiviation du 

surfactant intercalé dans les solutions environnantes lorsque les organoclays sont 

utilisés comme adsorbants (He et al, 2006 ; He et al, 2013). Leur utilisation comme 

catalyseur a été restreinte à des réactions effectuées à des températures inférieures à 

300°C, au-delà de laquelle les intercalaires organiques sont décomposés conduisant 

à l’effondrement de la structure microporeuse. Ainsi les recherches sont orientées 

vers des composés plus stables ayant des surfaces spécifiques plus importantes (He 

et al, 2013). 

Wang et al (2011) ont étudié l’adsorption des ions Cr(III), Hg(II) et Pb(II) 

de l’eau par l’immobilisation d’aminoantipyrine sur une bentonite en examinant 

plusieurs paramètres. 
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Pour leur part, Mbaye et al (2014) ont préparé une argile organique par 

greffage de 3-aminopropyltriéthoxysilane pour l’investir dans l’adsorption du 

plomb de l’eau. 

II.6.5  Argiles pontées 

De nombreux auteurs ont examiné la capacité d’adsorption des métaux 

lourds par les montmorillonites pontées à l’aluminium (Gupta et Bhattacharya, 

2009 ; Karamanis et Assimakopoulos, 2006 ; Jobstmann et Singh, 2001). 

Lenoble et al (2002) ont synthétisé une argile pontée au titane (IV), au fer 

(III) et à l'aluminium (III) pour l'adsorption de l'arsenic provenant des effluents 

industriels.  

Dans un autre travail, Karamanis et Assimakopoulos (2007) ont synthétisé 

une montmorillonite pontée à l’aluminium. L’efficacité de l’adsorption de cette 

argile modifiée a été étudiée pour l’élimination du cuivre.  

De leur côté, Georgescu et al (2018) ont ponté une Ca-bentonite par Cr(III). 

Ils ont abouti que le nanomatériau synthétisé était un bon adsorbant pour les ions 

plomb des solutions aqueuses. 

II.7  Conclusion 

Les bentonites (montmorillonites) ont attiré beaucoup l'attention des 

chercheurs en tant que potentiel adsorbant dans le contrôle de la pollution de 

l'environnement en raison de leurs propriétés physico-chimiques telles que les 

propriétés d'échange d'ions, leur grande surface spécifique, leur capacité de sorption 

élevée, le gonflement, le comportement d'intercalation et leur coût inférieur par 

rapport aux matériaux synthétisés. Ces propriétés peuvent être considérablement 

modifiées par plusieurs agents et différents protocoles opératoires afin d’améliorer 

leurs capacité d’adsorption tels que l'activation acide, l'échange d'ions, les 

traitements thermiques et l’intercalation par des polycations.  

Globalement, La bentonite est un adsorbant qui a récemment été utilisé dans 

plusieurs études pour adsorber les ions de métaux lourds et d’autres polluants 

organiques et inorganiques 
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III.1  Introduction 

Dans cette étude, le matériau (ANC) utilisé est une argile naturelle (sans 

prétraitement physique ou chimique préalable) provenant du site Roussel au niveau 

du gisement de Hammam Boughrara dans la région de Maghnia (ouest Algerien). 

Pour améliorer ses capacités d’adsorption, on lui a fait subir des modifications qui 

consistent à préparer les adsorbants SHC et CHC par saturation au sodium et au 

calcium. Le troisième adsorbant HC10 est obtenu par activation acide et le 

quatrième adsorbant CHSI est obtenu par intercalation d’un composé organo-

inorganique obtenu par hydrolyse de 3- aminopropyltriméthoxysilane. 

Afin de déterminer la famille à laquelle appartient l’argile utilisée dans notre 

travail et pour pouvoir la caractériser après modification, nous avons fait appel à 

plusieurs techniques d’analyse physico-chimique et minéralogiques telles que la 

diffraction des rayons X, la spectroscopie infrarouge, l’analyse chimique et 

thermique, la physisorption de N2 à 77K et la microscopie électronique à balayage. 

III.2  Caractéristiques physiquo-chimique du matériau naturel 

III.2.1  Granulométrie 

Le but de l’analyse granulométrique est d’étudier la taille des particules et de 

mesurer l’importance relative de chacune des fractions du sol. Comme on est en 

présence d’un sol argileux, on a fait un tamisage sous l’eau et pour les particules 

inférieures à 80 µm, on a eu recours à la sédimentométrie.  

Les résultats obtenus (tableau III.1) révèlent que la teneur en argile 

prédomine dans l’échantillon ANC. 

Tableau III.1  Résultats de l’analyse granulométrique 

Granulométrie     

(%) 

Sable grossier Sable fin Limon  Argile 

 6,86 22,64 27, 42 43,08 
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III.2.2  Masse spécifique  

La masse spécifique (ρs) de l’échantillon naturel ANC est déterminée par 

l’essai au pycnomètre. Le résultat montre que la valeur de la masse spécifique de 

l’échantillon ANC (tableau III.2) est en accord avec les valeurs données par la 

bibliographie pour la montmorillonite qui s’échelonnent entre 2 et 3 g/cm
3
 

(Caillère, 1963). 

.III.2.3  Limites d’Atterberg  

On distingue trois états dans la consistance des argiles (Figure III.1): les états 

liquide, plastique et solide. A l’état liquide, les grains sont indépendants les uns des 

autres. A l’état plastique, les grains se sont rapprochés et ont mis en commun des 

couches adsorbées. A l’état solide, les grains sont plus près les uns des autres, ils 

arrivent même au contact en quelques points en chassant l’eau adsorbée. Pour fixer 

la limite entre deux états, les limites définies par Atterberg (1911) et précisées par 

Casagrande (1948) sont utilisées. La limite de plasticité se détermine par la 

"Méthode du rouleau" et la limite de liquidité se détermine par la "Méthode de la 

Coupelle de Casagrande (Casagrande, 1948 ; Marsigli et Dondi, 1997 ; Andrade, 

2011). 

 

 

 

 

 

Figure III.1  Domaine des limites d’Atterberg. 

 

Les limites d’Atterberg permettent de déterminer l’indice de plasticité et 

l’activité du matériau. 
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III.2.3.1  Indice de plasticité 

C’est la différence entre la limite de liquidité (WL) et la limite de plasticité 

(WP), il mesure l’étendu du domaine de plasticité du matériau (équation III.1). Il 

s’exprime par la relation suivante :  

                                                                                                             (III.1) 

III.2.3.2  Activité 

L’indice de plasticité permet de déterminer l’activité des argiles 

(Chassefiere et Monaco, 1983, El Amrani Paaza et al, 2002) à partir de 

l’équation (III.2) suivante : 

   
  

  
                                                                                                          (III.2) 

F2 étant la teneur en argile (pourcentage de particules dont la dimension est 

inférieure à 2 µm). 

La valeur élevée de l’indice de plasticité Ip s’explique d’une part, par la 

nature argileuse du matériau ANC et son caractère gonflant. D’après l’abaque de 

Casagrande nous sommes en présence d’une argile plastique. 

A partir des valeurs obtenues pour les limites d’Atterberg et les indices qui 

en découlent et en se basant sur les références bibliographiques (Skepton (1953), 

Rivière (1977)), on peut dire que le matériau ANC est constituée de smectites, actif 

et possède une forte capacité d’échange d’ions. 

III.2.4  Teneur en carbonate 

La détermination du pourcentage de carbonate de calcium CaCO3 contenue dans  

l’échantillon ANC a été effectuée par calcimétrie. 

Le pourcentage de CaCO3 trouvé représente 20%. On conclut que la calcite est 

parmi les impuretés existant dans l’échantillon ANC. 
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III.2.5  pH de la suspension de l’échantillon ANC  

La connaissance du pH des suspensions argileuses est un des éléments 

importants dans l’étude des argiles. Le pH de la suspension argileuse à 2% a été 

déterminé par la méthode électromagnétique, on utilisant une électrode en verre.  

La suspension de notre échantillon est basique (tableau III.2), cette basicité est due 

aux fortes teneurs en cations alcalins et alcalino-terreux tels que les carbonates. 

Tableau III.2  Caractéristiques physico-chimique du matériau ANC 

Wl(%) Wp(%) Ip(%) ρs (g/cm
3) pH AC 

90.20 40.24 49.96 2.25 9.80 1,16 

 

III. 2.6  Détermination de la capacité d’échange cationique «CEC »  

La capacité d'échange cationique (CEC) est une mesure du pouvoir d'un sol à retenir 

et échanger des cations. La détermination de la CEC de ANC a été effectuée par 

échange des cations de baryum Ba
2+

 par la méthode conductimétrique (Peech et al, 

1962 ; Chiu et al, 1990). Cette méthode est basée sur le principe d’échange des 

cations interfolières de l’argile par le barium. Ensuite un autre échange est réalisé en 

titrant l’échantillon saturé par le barium par une solution de sulfate de magnésium. 

La conductivité est mesurée au cours du titrage. La capacité d’échange cationique 

de ANC trouvée est de 73.20 meq/100 g d’argile. 

III.3  Caractérisations minéralogiques 

III.3.1  Etude par diffraction des rayons X (DRX) 

La diffraction des rayons X permet l’identification des équidistances des 

différents minéraux cristallins.  

L’échantillon argileux est caractérisé par diffraction des rayons X dans 

l’intervalle de 2° (2θ) à 70° (2θ) en utilisant un diffractomètre de type Philips 

PW1830 avec une anticathode Cu (λKα= 15, 4 nm). 
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La figure (III.2) donne la diffraction des RX de l’échantillon brut ANC, la 

raie la plus intense de distance 15,61 Å située à 2θ= 5,88 est indexée comme étant 

la raie (001). 

De nombreux travaux antérieurs (Brown et Brindley, 1980; Moore et 

Reynolds, 1989 ; Drits et Tchoubar, 1990) ont montré la difficulté de relier la 

structure réelle des argiles à la forme et à la position des réflexions présentes sur un 

diagramme de diffraction X. Pour lever les ambiguïtés, les échantillons sont soumis 

à des traitements chimiques ou thermiques qui modifient sélectivement les distances 

entre feuillets selon la nature minéralogique de l’argile. 

 

Figure III.2: Diffractogramme de ANC (M : Montmorillonite, Q : Quartz, C : 

Calcite, Ct : Cristobalite, H : Hématite, D : Dolomite) 

L'identification des minéraux argileux est obtenue grâce au déplacement de 

la raie principale d001 sous l'action de traitements particuliers tel que le traitement à 

l'éthylène glycol (EG), le chauffage à 550°C et la saturation par KCl. 

Le traitement de ANC à l'éthylène glycol provoque un déplacement de la raie 

(001) qui prend la valeur 17,10 Å (tableau III.3). Par conséquent, le minéral 

argileux est gonflant. 
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L'échantillon ANC chauffé à 550°C donne une valeur d001= 9,5Å (tableau 

III.3). Il s'agit d’une montmorillonite ou d'une vermiculite. 

La distance obtenue après la saturation au KCl est égale à 12,39 Å (tableau 

III.3). On peut confirmer que l’argile utilisée est une montmorillonite car la 

vermiculite donne une distance de 10,5 Å. 

Tableau III.3  Variation de l’espacement basal suivant les tests de comportement des 

argiles  

Echantillon 

ANC 

Argile 

brute 

Traitement à 

l'éthylène glycol 

saturation au 

KCl 

Chauffage à 

550°C 

d001(Å) 15,61 17,10 12,39 9,50 

 

La raie (060) est particulièrement importante pour la détermination du caractère 

dioctaédrique ou trioctaédrique des smectites. La réflexion (060) correspondant à 

une distance réticulaire égale à 1,50 Å. Un tel pic est caractéristique des smectites 

dioctaédriques (Chevalier et Dejou, 1982 ; Bouna et al, 2012 ; Şans et al, 2017). 

Certains pics ont été identifiés comme impuretés. On note la présence du 

Quartz, la calcite, la cristobalite, l'hématite et la dolomite. Les résultats relatifs à 

l'identification des minéraux présents dans ANC sont résumés dans le tableau 

(III.4). 

Tableau III.4  Distances interéticulaires des différents minéraux de ANC (Å) 

Minéraux argileux  d (Å) Impuretés  d (Å) 

Montmorillonite 15,61 (001) 

4,49 (020) 

3,79 (004) 

2,56 (200) 

1,50 (060) 

1,69 (009) 

Quartz 

 

 

Cristabolite 

Dolomite 

Calcite 

 

 

Hématite 

3,36 

1,54 

1,38 

3,23 

2,22 

3,04 

2,29 

1,91 

2,71 

1,87 

1,60 
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III.3.2  Spectroscopie infrarouge à Transformée de Fourier (FTIR) 

Le principe de l’analyse consiste en la connaissance de la position des bandes 

de certains groupements caractéristiques des minéraux argileux. Les spectres ont été 

obtenus par un spectrophotomètre de type Perkin-Elmer 1600.   

La figure (III.3) présente le spectre de spectroscopie I.R enregistré entre 400 

et 4000 cm
-1

 de l’échantillon ANC.  

La bande d'absorption observée à 3510 cm
-1 

 est attribuée aux vibrations des 

groupements hydroxyles Mg-OH-Al, Fe-OH-Al et Al-OH-Al de la couche 

octaédrique, caractéristique de la montmorillonite (Ugochukwu, 2014 ; 

Sadeghalvad, 2014) 

Deux bandes d’absorption à 3425,35 cm
–1

 et 3759,78 cm
–1

 sont observées 

correspondent aux vibrations de valence des groupements OH de l’eau de 

constitution (Farmer et Russel, 1967) et une autre bande située à 1633,03 cm
-1

 

attribuée à la déformation angulaire des molécules d’eau interfoliaires. La très large 

bande de vibration à 3388 cm
–1

 est due à la vibration d'élongation O-H. La bande 

d'absorption à 1632 cm
–1

 est attribuée à la vibration des molécules d'eau 

physisorbées. La bande près de 1100 cm
–1

 correspond aux vibrations des groupes 

Si-O-Si de la couche tétraédrique et la large bande centrée vers 977 cm
–1

 est liée à 

des vibrations d'étirement des groupes Si-O. On note la présence d’une bande 

d'absorption entre 900 cm
–1

 et 1200 cm
–1

 centrée aux environs de 1036,36 cm
–1

 

caractéristique des silicates lamellaires (Farmer et Russel, 1967). A 525,47 cm
-1

, 

on observe une bande de déformation angulaire des liaisons Si-O-Al (Gadsden, 

1975).  

Dans notre cas les vibrations du groupement Al-O-H se manifestent par un pic 

de faible intensité aux alentours de 900 cm
–1

 qui est le cas de la montmorillonite 

(Farmer et.Russel, 1967).    

Pour les bandes d'absorption des impuretés, la présence de la dolomite se traduit 

par un pic à 1383,49 cm
–1

. Concernant la silice libre, la bande d’absorption 

caractéristique s’étale de 900 à 1200 cm
–1

.Cette dernière sera difficile à mettre en 

évidence par infrarouge. En effet la bande d’absorption principale des liaisons Si-O 
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de la montmorillonite située à 1036,36 cm
–1 

est plus large, elle masque donc celle 

correspondante à la silice libre attribuable au quartz. 

 

Figure III.3  Spectre infrarouge de ANC 

 

III.3.3  Analyse thermique différentielle (ATD) 

Le thermogramme de ANC représenté sur la figure (III.4) contient une suite 

de trois phénomènes endothermiques et un phénomène exothermique 

caractéristiques de la montmorillonite (Caillère et S.Henin, 1963 ; Jouenne, 1975) 

Le premier crochet s'étale entre 50 et 300 °C correspond au départ de l'eau 

interfoliaire. Le second pic situé entre 400 et 600 °C attribué au départ de l'eau de 

constitution (déshydroxylation). Un dernier pic endothermique apparaît vers 750 °C 

et précède le phénomène exothermique, il est dû au départ des derniers hydroxyles. 

A 900 °C, on note la présence d’un phénomène exothermique attribué à la 

destruction du réseau cristallin ou à la réorganisation dans d’autres phases 

cristallines.  
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Figure III.4  Thermogramme ATD de l’échantillon ANC 

III.3.4  Mesures texturales 

La détermination des surfaces spécifiques développée par BRUNAUER, 

EMMET et TELLER (Brunauer et Emmet, 1938) reposant sur l’adsorption 

d’azote à une température proche de sa température de liquéfaction. Ces auteurs ont 

établi l’équation de l’isotherme d’adsorption en tenant compte de la formation de 

multicouches. L’équation de BET s’écrit  

 

  (    )
 

 

   
 
   

   
 
 

  
                                                                   (III.3) 

 

où : P : Pression d’équilibre  

       P0 : Pression saturante 

        Va : Volume adsorbé à la pression d’équilibre 

       Vm : Volume de gaz correspondant à une monocouche 

        C : Constante reliée à la chaleur d’adsorption 

 

La surface spécifique de l’argile naturelle ANC est de 49 m
2
/g.   
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III.3.7  Analyse chimique 

La composition chimique des différents matériaux a été déterminée par 

microscopie électronique à balayage doté d’un EDAX de type  AV9800 Phylips. 

Les différents taux d'oxyde déterminés pour notre échantillon ANC sont donnés 

dans le tableau (III.5). 

Tableau III.5  Composition chimique de l’argile ANC 

Composition (mol%) ANC 

SiO2 65,52 

Al2O3 18,36 

Fe2O3 2,24 

CaO 0,67 

MgO 1,99 

Na2O 4,05 

K2O 1,92 

SiO2/Al2O3  3,57 

 

Les résultats obtenus montrent que la valeur du rapport SiO2 /Al2O3 est 

élevée, cela peut s’expliquer par une forte teneur en silice libre. Certains auteurs 

présentent ce rapport comme étant l’indice caractéristique de la montmorillonite 

quand sa valeur varie entre 2 et 5.5 (Decarreau, 1990).  

III.3.8  Microscopie électronique à balayage (MEB)  

La photo de la microscopie électronique à balayage de ANC est présentée sur 

la figure (III.5). Elle présente un assemblage d’agrégats qui est dû à la présence 

d’impuretés. 
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Figure III.5  Analyse par microscopie électronique à balayage de ANC 

III.4  Elaboration des adsorbants  

III.4.1  Argile échangée au sodium 

L’échantillon ANC est rendu homoionique sodique (SHC) par des 

traitements successifs avec des solutions de chlorure de sodium (NaCl (0,5 M)). Ils 

sont effectués sous reflux à 70 °C pendant 4 heures. Cette opération est poursuivie 

par plusieurs lavages successifs à l’eau distillée jusqu’au test négatif de AgNO3 

(disparition totale des chlorures). La figure (III.6) illustre les étapes de préparation 

des adsorbants.  

III.4.2  Argile échangée au calcium 

L’adsorbant CHC est préparé par échange de la bentonite naturelle (ANC) 

avec une solution de chlorure de calcium (CaCl2 (0,5 M)) sous agitation pendant 

quatre heures. Le traitement est répété quatre fois sous reflux à une température de 

70 °C. Le matériau obtenu est lavé à l’eau distillée pour éliminer les chlorures 

(figure III.6). 
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III.4.3  Activation acide de la bentonite naturelle 

Dans un ballon tricol muni d’un réfrigérant, on introduit une masse de la 

solution acide de concentration de 10% et l’échantillon ANC selon le rapport 

massique (Acide/Argile = 50%). La suspension est maintenue sous agitation durant 

2 heures à une température qui ne dépasse pas 98 °C (figure (III.6). 

Le produit ainsi obtenu est filtré puis lavé à l’eau chaude jusqu’au test négatif de 

BaCl2 (disparition totale des sulfates). Enfin, l’échantillon traité est séché, broyé 

finement et désigné par HC10. 

 

Figure III.6  Organigramme des étapes de préparation de SHC, CHC et HC10 

 

III.4.4  Intercalation de l’argile par un oligosilsesquioxane 

Avant l’intercalation de la bentonite par des espèces siloxanes, on a essayé 

d’éliminer le maximum des particules de diamètre supérieur à 2 µm par 

sédimentation. 
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III.4.4.1  Sédimentation 

La sédimentation (figure III.7) consiste à disperser une masse donnée de 

l'échantillon de bentonite brute naturelle dans un certain volume d'eau distillée, 

qu’on soumet à une bonne agitation pendant 2 heures jusqu'à l'homogénéisation 

complète de la suspension (dispersion des feuillets). Par un calcul simple, basé sur 

la loi de Stokes (Caillère et Henin, 1963). La fraction montmorillonitique dont la 

taille des particules est inférieure à 2 µm est siphonnée par aspiration, à l'aide d’une 

pipette. La surface surnageante prélevée est séchée à une température de 25°C puis 

broyée. 

Après chaque prélèvement, la fraction restante est agitée et l'opération est 

répétée autant de fois que possible. 

 

Figure III.7  Organigramme de sédimentation 

 

III.4.4.2  Préparation d’oligosilsesquioxane 

Les silsesquioxanes sont des oligomères organosiliciques de structure 

tridimensionnelle. Ils sont constitués par une charpente ou chaque atome de silicium 

est entouré de trois atomes d’oxygène formant ainsi des groupes siloxanes. Les 
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atomes de silicium portent d’autre part, pour compléter leur environnement 

tétraédrique, des substituants organiques ou inorganiques. 

La méthode de synthèse des oligosilsesquioxanes, employée, consiste à 

effectuer une réaction de polycondensation de monomères (Fetter et al, 1994). 

Le choix du monomère de départ devra permettre la préparation 

d’oligosilsesquioxanes répondant à plusieurs impératifs essentiels pour 

l’intercalation des argiles. Ainsi, il est nécessaire d’obtenir des espèces cationiques 

de dimensions suffisantes pour pouvoir induire des écartements interfoliaires, donc 

des microporosités importantes. D’autres aspects tels que la réactivité et le coût des 

monomères jouent un rôle essentiel dans l’optique des applications industrielles. 

Ces divers critères nous ont conduits dans ce travail à choisir comme monomères de 

départ : le 3- aminopropyltriméthoxysilane (APTMS) de formule : NH2 –CH2 –

CH2 –CH2 – Si (OCH3)3 dont lequel le radical aminé (aminopropyl) est facilement 

ionisé en présence de protons et dont les encombrements stériques conduisent à des 

distances interfoliaires élevées.  

Le protocole de préparation du composé Si (solution d’APTMS) est le suivant:  

20,0 g de 3- aminopropyltriméthoxysilane et du méthanol sont mélangés sous 

agitation à température ambiante, ensuite l’acide chlorhydrique à 16 % est 

additionné goutte à goutte. La solution est maintenue sous agitation pendant 27 

heures.  

Cette solution à laquelle sont ajoutés 300 ml d’acétone est ensuite portée à reflux 

pendant une heure. On la laisse refroidir jusqu’à la température ambiante en 

maintenant l’agitation pendant 3 heures. Cette solution (APTMS) est conservée à 

l’abri de la lumière pendant 12 heures. En fait, ce traitement conduit à une 

condensation des silanes en polysiloxanes contenant le groupe NH2 (Fetter et al, 

1994). 

III.4.4.3  Protocole d’intercalation de l’échantillon ANS 

5 g de l’échantillon ANS sont dispersés dans 1500 ml d’eau distillée et 

maintenus sous agitation pendant 1 heure. La solution d’intercalation d’APTMS est 
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ajoutée goutte à goutte à raison de 4 ml/min à l’argile en suspension. Le mélange est 

maintenu sous agitation pendant 36 heures. Après réaction, le solide  est récupéré 

par filtration. Ensuite, des lavages sont effectués avec l’eau distillée (2 L d'eau/g 

d'argile) et enfin, l’échantillon CHSI obtenu est séché à l'ambiante en formant un lit 

mince.  

III.5  Caractérisation des adsorbants 

III.5.1  Diffraction des rayons X 

Les diffractogrammes de ANC, SHC, CHC et CH10 sont présentés sur la 

figure III.8. Le diffractogramme des RX de l’argile sodée SHC indique une 

diminution de la raie d001de 1,561 nm vers 1,291 nm par rapport à celle de l’argile 

brute ANC. Cela est dû au remplacement des cations échangeables de nature 

diverse par les cations de sodium (El Hechi, 2009). Ce changement est confirmé 

par l’analyse chimique donnée dans le tableau (III.6). Le résultat de la diffraction 

des rayons X de CHC montre que la distance interfoliaire d001 basale devient égale 

à 1,575 nm, indiquant que l'échange d'ions a eu lieu. Ce résultat est confirmé par 

l’analyse chimique de CHC (tableau III.6) où on observe une augmentation de la 

teneur en calcium dans cet échantillon. 

L’argile acidifiée HC10, présente la même allure que l’argile naturelle ANC, 

ce qui montre que notre argile a conservé sa structure après activation acide. On 

remarque la disparition des deux raies de quartz (1,38 Å et 1,54 Å) et de la calcite 

(1,91 Å et 2,29 Å). Ce résultat est confirmé par l’analyse chimique du Tableau III.6, 

où on observe une diminution prononcée de la teneur en sodium, en magnésium et 

en fer de ces échantillons. Ainsi d’une disparition totale des ions calcium. Ce qui 

implique que l’activation acide de l’argile a éliminé les carbonates. L’augmentation 

du rapport Si/Al est due probablement à une désalumination partielle qui suit le 

traitement acide. 
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Figure III.8: Spectres de diffraction des rayons X en poudre des échantillons (a) 

ANC, (b) SHC, (c) CHC et (d) HC10. 

 

Les spectres des figures (III.9) et (III.10) représentent les diffractogrammes de 

l’argile sédimentée ANS.et de l’argile sédimentée intercalée par la solution 

d’APTMS (CHSI). La figure (III.9) montre que l’argile intercalée CHSI présente 

presque le même diffractogramme que l’argile sédimentée ANS, par ailleurs, la 

distance réticulaire passe de 13,38 Å pour l’argile sédimentée à  20,0 Å pour l’argile 

intercalée par l’APTMS (figure III.10), ce qui explique le décalage de la raie d001 

vers 2Ɵ = 4,64 comme le montre le diffractogramme de la figure (III.10) de l’argile 

sédimentée intercalée. Ces résultats sont en accord avec ceux trouvé par Fetter 

(1994). 
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Figure III.9 : Diffractogramme de ANS (a) et CHSI (b) 

 

Figure III.10 : Diffractogramme de CHSI 
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III.5.2  Analyse chimique 

L’analyse chimique (Tableau III.6) montre que les réactions d’échange 

d’ions ont bien eu lieu. En effet, une augmentation des quantités de sodium et de 

calcium est observée dans les deux échantillons SHC et CHC, respectivement. 

Concernant le matériau CH10, une diminution prononcée de la teneur en sodium, en 

magnésium et en fer de ces échantillons et une disparition totale des ions calcium 

sont observées.  

Tableau III.6 : Composition chimique des échantillons ANC, CHC, SHC et CH10 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Le tableau (III.7) présente les résultats de l’analyse chimique par 

microscopie électronique (edax) de ANS et CHSI. Il apparait clairement qu’il y a 

une augmentation de la teneur en silicium et en oxygène et la disparition complète 

de calcium, sodium et de potassium pour l’argile intercalée CHSI. Ces résultats 

viennent confirmer l’opération d’échange des cations (Na
+
, Ca

2+
, K

+
) par l’espèce 

oligomère organosilicique. 

 

 

 

Composition 

(mol%) 

                        Echantillons 

ANC HC10 CHC SHC 

SiO2 65.52 69.54 62.57 57.07 

Al2O3 18.36 17.22 20.47 20.05 

Fe2O3 2.24 1.04 2.40 3.21 

CaO 0.67 0.00 2.50 0.79 

MgO 1.99 3.49 4.59 5.47 

Na2O 4.05 2.62 0.00 5.52 

K2O 1.92 1.19 1.05 0.96 
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Tableau III.7  Composition chimique de ANS et de CHSI 

Composition chimique  ANS CHSI 

Si 19,69 38,31 

Al 10,61 9,04 

O 46,68 49,39 

Fe 2,25 1,59 

Mg 3,30 1,68 

Na 1,10 0,00 

Ca 0,57 0,00 

K 0,80 0,00 

 

III.5.3  Analyse par spectroscopie IR 

Les spectres FTIR des échantillons ANC, SHC, CHC et HC10 représentés 

sur la figure III.9 révèle que les échantillons SHC et CHC donnent les mêmes 

bandes d'absorption que le matériau mère ANC, ce qui indique que la structure en 

couches est conservée après les réactions d'échange d'ions. Cependant, le spectre 

FTIR de HC10 (figure III.9) montre la disparition de la bande à 1100 cm
–1

qui est 

probablement due à l'amorphisation partielle de la structure, telle qu'elle est 

observée par diffraction des rayons X. 



Chapitre III :              Caractérisation et préparation des adsorbants à partir de l’argile de Maghnia 

 

 

75 

 

Figure III.9  Spectres FTIR des échantillons ANC, SHC, CHC et HC10 

Après silylation (figure III.10), le spectre de FTIR montre de nouvelles 

bandes. Les bandes d’absorption à environ 2932 et 2852 cm
-1 

correspondent aux 

vibrations d’étirement asymétrique et symétrique de ─CH2─, respectivement. La 

bande située autour des 3370 cm
-1 

et un épaulement à environ 3290 cm
-1

 peuvent 

être affectés aux vibrations d’étirement du groupe = NH2 (Tonle, 2003). De plus, la 

diminution des intensités maximales à 3635 cm
-1

 peut être attribuée à l’interaction 

de liaison hydrogène entre l’APTES et le groupe –OH. 
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Figure III.10  Spectres FTIR des échantillons ANC et CHSI 

III.5.4  Détermination de la CEC des échantillons élaborés 

Les valeurs de la capacité d’échange cationique de ANC, SHC, CHC, CHSI 

sont données sur le tableau (III.8). Les résultats montrent que les échantillons SHC, 

CHC, HC10 présentent des CEC supérieures à celle de la bentonite naturelle. 

Le matériau CHSI présente une CEC nettement inférieure à celle de l’argile 

de départ. Cette diminution peut être expliquée par le fait que les oligomères 

organosiliciques initialement fixés en tant que cations compensateurs occupent les 

sites d’échange de l’espace interlamellaire de l’argile intercalée. 

Tableau III.8 Capacité d’échange cationique des différents matériaux préparés 

Echantillons ANC SHC CHC HC10 CHSI 

C.E.C(meq/g) 73,20 89,86 81,06 74,72 31,03 

 

 

 



Chapitre III :              Caractérisation et préparation des adsorbants à partir de l’argile de Maghnia 

 

 

77 

III.6  Conclusion 

Les résultats des différentes méthodes d’analyses, effectuées sur l'échantillon 

naturel ANC, montrent que le principal constituant argileux est la montmorillonite 

qui possède les propriétés d’un matériau plastique avec une activité élevée. Les 

différentes analyses font également apparaître la présence d’impuretés qui se 

composent essentiellement du quartz, de la cristobalite, de la calcite, de la dolomite 

et l’hématite.  

Les distances interfoliaires des matériaux ANC, SHC, CHC, HC10 et SHSI 

préparés sont comprises entre 12 Å et 20 Å selon la nature du cation introduit. Les 

espaces basaux correspondant à HC10, CHC et SHC sont en corrélation avec la 

taille de ces cations (H
+
, Ca

2+
 et Na

+
). Par ailleurs l’augmentation de l’espace basal 

de CHSI est de 20 Å qui se traduit par la structure tridimensionnelle de l’oligomère 

organosilicique introduit dans l’espace interfoliaire 

L’analyse chimique a montré que l’échantillon ANC après traitement par 

l’acide subit une élimination des carbonates. Par ailleurs, les échanges de la 

bentonite par le sodium et le calcium sont confirmée par l’augmentation de la teneur 

en sodium et en calcium par rapport à ANC. 

L’insertion de l’espèce oligomère organosilicique dans l’espace interfoliaire 

de la bentonite sédimentée est confirmée par la composition chimique. Elle montre, 

en effet, la forte teneur en silicium et en oxygène et la disparition des cations 

échangeables Na
+
, Ca

2+ 
et K

+ 
qui sont échangés par ses espèces cationiques 

(oligomère organosilicique).  

Les mesures de l’échange cationique montrent une différence notable de la 

CEC des différents adsorbants préparées. La différence de la capacité d’échange 

cationique des quatre matrices préparées, nous permettons d’évaluer le 

comportement de ces matériaux vis-à-vis aux polluants à étudier.  
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IV.1  Introduction  

Aujourd’hui, Les axes actuels de recherche s’orientent principalement vers 

un procédé à faible coût pour l’élimination des métaux lourds et des effluents dont 

la qualité respecte les normes internationales. Pour cela, la méthode d’adsorption est 

la plus répondue en raison de son faible coût, son efficacité et sa simplicité (Ray et 

Shipley, 2015 ; Pawar et al, 2016 ; Chu et al, 2019). 

Par ailleurs, la recherche et la mise au point de nouveaux adsorbants naturels, 

abondants économiquement rentables et efficaces pour le traitement des eaux est un 

grand chalenge. Les argiles modifiées ont montré une rentabilité prometteuse pour 

leur coût inférieur par rapport aux matériaux synthétisés (Soleimani, 2011). Ainsi, 

elles ont fait l’objet de plusieurs travaux pour examiner les capacités à éliminer le 

cuivre et le plomb de l'eau (Ghezeljeh nanoclay (Soleiman et Siahpoosh, 2015), 

Ca–montmorillonite (Wu, 2011), Na–bentonite (Zhi-rong, 2010), Sodium dodecyl 

sulfate modified Fe-pillared montmorillonite (Li et Wu, 2010),  chitosan/ clay/ 

magnetite composite (Cho et al, 2012), Acid-activated bentonite (Pawar, 2016), 

argile modifiée par la polyaniline (Piri et al, 2016), argile modifiée par 4′-

methylbenzo -15-crown-5 (Liu et al 2006), argile greffée par 3-aminopropy 

ltriethoxysilane (Mbaye et al, 2014), 4-aminoantipyrine immobilisé sur une 

bentonite (Wang et al, 2011), Bentonite greffée par des aminogroups (Kostenko et 

al, 2019). 

Le présent chapitre ambitionne d’évaluer le potentiel des quatre adsorbants 

(SHC, CHC, HC10 et CHSI) élaborés à partir de la bentonite de Maghnia, dans une 

optique d’optimisation, l’influence de quelques paramètres clés sur la capacité 

d’adsorption du plomb et du cuivre.  

IV.2  Matériels et méthodes 

IV.2.1 Réactifs 

Tous les produits chimiques et les réactifs utilisés étaient de qualité 

analytique. Des solutions mères contenant 1g/l de cuivre et de plomb ont été 

préparées par dissolution de CuSO4 et Pb (NO3)2 dans 1 litre d'eau distillée et 
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utilisées pour préparer des solutions des adsorbats par dilution appropriée. Le pH 

est ajusté aux valeurs désirées par solutions de HCl (1 N) et du NaOH (1 N). 

IV.2.2  Méthode d’analyse du plomb et du cuivre 

Le dosage du cuivre et du plomb a été effectué par spectrophotométrie d’absorption 

atomique (A.A.S) / avec un appareil de marque PERKIN-ELMER A. Analyst100, il 

est doté de lampes de type H.C.L, Hallow Cathod Lamp (lampe à cathode creuse), 

spécifique pour chaque élément. 

IV.3  Procédure expérimentale 

Les expériences d’adsorption ont été réalisées, en triplicata, en mettant 

contact 0,5 g de SHC, CHC, HC10 et CHSI avec 500 mL de la solution du métal. 

Pour les cinétiques d’adsorption, les échantillons ont été pris à des intervalles de 

temps prédéterminés (0 – 167min), filtrées puis analysées par absorption atomique. 

L’influence du pH est étudiée dans un pH variant de 2 à 6. L’étude est 

limitée à un pH égale à 6 en raison de la formation des précipités Cu(OH)2 et 

Pb(OH)2. Un comportement similaire a été rapporté par de nombreux auteurs (Li et 

Wu, 2010 ; Bhattacharyya et Gupta, 2006 ; Mbaye et al, 2014 ; Niu et al, 2017) 

pour l'élimination des ions métalliques par divers adsorbants. Pour établir les 

isothermes d’adsorption, cette étude a été réalisée avec différentes concentrations 

initiales (de 5 à 200 mg/l). 

L’effet de la masse d'adsorbant a été varié pour de 0,25 g à 5,0 g pour le 

plomb(II) et de de 0,25 g à 4,0 g  pour le cuivre (II). 

La quantité du métal adsorbée par gramme d’argile, q (mg/g) est calculée 

selon la formule suivante : 

   
     

 
                                                                          (IV.1) 

Où C0 et Cf sont respectivement les concentrations initiale et finale du métal en 

solution qui s’expriment en mg/l. V est le volume en litre de la solution et m 

représente la masse de l’adsorbant en gramme.  
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IV.4  Adsorption du plomb 

IV.4.1  Etude cinétique 

Le temps de la mise en équilibre est un paramètre important qui permet la 

détermination de la vitesse d’élimination du métal et par conséquent l’évaluation de 

l’efficacité de l’adsorbant. 

L'effet du temps de contact sur l'élimination du plomb(II) par les quatre 

adsorbants est représenté sur la figure IV.1. Nous pouvons voir que l'adsorption de 

Pb(II) a eu lieu très rapidement à partir du début de l'expérience et l’équilibre est 

vite atteint pour les quatre adsorbants. Dans le cas du SHC (10 minutes), CHC (30 

minutes), CHSI (30 minutes) et HC10 (40 minutes); au-delà il n’y avait presque pas 

de nouvelle augmentation de l'adsorption. Ces observations sont en accord avec les 

travaux de Asokbunyarat et al. (2017). Les quantités d'adsorption du métal sur par 

les quatre adsorbants solides ont varié dans l'ordre décroissant suivant SHC > CHC 

> HC10 > CHSI. Au début du processus, la vitesse d'adsorption initiale du métal est 

très élevée en raison de la disponibilité des sites d'adsorption. Étant donné que les 

sites d'adsorption ont été progressivement saturés, l'adsorption devient lente et la 

cinétique devient plus dépendante de la vitesse à laquelle les adsorbats ont été 

transportées aux sites d'adsorption (Abollino, 2008).  

 

  Figure IV.1  Cinétiques de l’élimination du plomb(II) par les adsorbants HC10, CHC, 

SHC et CHSI. 
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Afin d’évaluer le mécanisme de cinétique qui contrôle le processus 

d'adsorption, les données expérimentales ont été interprétées par les modèles du 

premier ordre, de pseudo-deuxième ordre et par la diffusion intraparticulaire 

(équations I.1, I.2 et I.3, citées dans le premier chapitre). 

Les cinétiques des quatre échantillons ont été testées en premier lieu par le 

modèle du premier ordre en traçant ln (qe - qt) en fonction du temps (figure IV.2). 

Les coefficients de corrélation (0,908 - 0,857) et les constantes du premier ordre 

sont donnés sur le tableau IV.1. Les courbes obtenues sont linéaires mais la linéarité 

des courbes n’implique pas que les cinétiques suivent ce modèle (Ho et McKay, 

2002). Cependant les valeurs de qe déduites ne correspondent pas aux valeurs de 

(qe) expérimentales (tableau IV.1). Ceci veut dire que le processus de fixation du 

plomb n’obéit pas à une cinétique du premier ordre.  

 

Figure IV.2  Courbes du premier ordre pour la fixation du Pb(II) sur HC10, CHC, 

SHC et CHSI. 
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les valeurs de (qe) déduites des courbes se rapprochent des valeurs expérimentaux 

(tableau IV.1). Ce qui indique que ce modèle est le plus représentative des 

cinétiques. 

 

Figure IV.3  Courbes du pseudo second ordre pour la fixation du Pb(II) sur 

HC10, CHC, SHC et CHSI. 
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Figure IV.4  Courbes de transfert intraparticulaire pour l’adsorption du Pb(II) 

sur HC10, CHC, SHC et CHSI. 

 

Tableau IV.1  Paramètres cinétiques de l’élimination du plomb(II) par les adsorbants 

HC10, CHC, SHC et CHSI. 

Modèle Paramètre HC10 CHC SHC       CHSI 

Premier ordre 

ln(qe−qt) = lnqe−k1t 

qe(mg/g) 0,515 0,018 0,021      0,966 

k1( min-1) 0,003 0,070 0,093         0,0072 

R2 0,908 0,961 0,857    0,826 

Pseudo second ordre 

t/qt = 1/k2qe
2 +(1/qe)t 

qe(mg/g) 4,975 5,000 5,000 4,132 

K2( g mg-1min-1) 0,191 20,000 20,000  0,942 

R2 0,999 1,000 1,000        1,000 

Diffusion intraparticulaire  

qt = K3.t0.5+I 

K3( mg g-1min-1) 0,011 0,002 0,003        0,024 

I(mg g-1) 4,376 4,979 4,979 3,971 

R2 0,949 0,975 0,957 0,822 

qe (Expérimental)  4,906 4,988 5,000 4,124 
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IV.4.2  Effet du pH 

Le pH de la solution est un paramètre à ne pas négliger dans l'adsorption des 

métaux lourds. Il contrôle à la fois la forme chimique des groupements fonctionnels 

à la surface de l'adsorbant et la spéciation des ions métalliques en solution, ce qui 

influence par la suite les mécanismes de fixation (Sheng et 2004, Arief et al, 2008). 

La figure IV.5 présente la sorption de Pb(II) sur SHC, CHC, HC10 et CHSI. 

Il est clair que la sorption de Pb(II) dépend fortement de la valeur du pH. Ceci est 

attribué au fait que la valeur de pH de la solution peut modifier la charge de surface 

sur l'adsorbant et affecte également la spéciation des ions métalliques. 

Comme le montre la figure IV.5, à pH <3, la quantité de métal adsorbé est 

faible puis augmente avec l’accroissement de la valeur du pH de la solution. La 

sorption maximale est presque complète (100%) à pH = 5,6. Pour un pH > 5,6, un 

plateau est atteint. Ces résultats peuvent s’expliquer, tout d’abord, par le fait qu’à 

faible pH, une compétition est établie entre les ions hydronium et les ions Pb(II) 

présents dans la solution entourant l'adsorbant (Jain et Ram, 1997 ; Potgieter et al, 

2006) ; Gupta et Bhattacharyya, 2007 ; Abollino et al, 2003 ; Lackovic et al 

2003, 2004 ; Abollino et al, 2007 ; Sari et al 2007). Une augmentation dans la 

valeur de pH de la solution entraîne une réduction de la répulsion électrostatique et 

donc une augmentation de la quantité du plomb adsorbée (Abollino et al, 2008).  

La quantité de plomb(II) adsorbé augmente en fonction de l'adsorbant utilisé 

dans l’ordre croissant: SHC > CHC > HC10 > CHSI. Cela peut être expliqué que 

les cations Na
+
 échangé plus facilement que le Ca

2+ 
et des ions H

+
. Des observations 

similaires ont également été signalées par d'autres auteurs (Liu et al, 2016). Une 

valeur de pH de 5,7 est utilisée pour tous mesures ultérieures. 
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Figure IV.5  Influence du pH sur l’adsorption du plomb (II) par HC10, CHC, 

SHC et CHSI. 
 

IV.4.3 Etude de l’influence de la quantité d’argile 

Le poids de l’adsorbant est considéré comme le paramètre le plus important 

dans le procédé d'adsorption des métaux lourds.  

L’effet de la masse de l’absorbant sur l’élimination de Pb
2 + 

des solutions est 

illustré su la figure IV.6. Il est évident que, quelle que soit la nature de l'adsorbant 

utilisé, l'élimination de Pb
2 + 

augmente rapidement quand la masse de la bentonite 

augmente de 0,25 à 1 g/l. Ensuite, la capacité d'adsorption de Pb
2+

 par la bentonite 

modifiée diminue progressivement avec l’augmentation de la quantité de 

l'adsorbant. Aux fortes doses de bentonite, la concentration en métal disponible est 

insuffisante pour couvrir complètement les sites échangeables de l'adsorbant. De 

plus, l’interférence entre les sites de liaison due à l’augmentation de la 

concentration en adsorbant peut entraîner une élimination spécifique faible (Yang 

et al, 2010). Avec une masse de bentonite modifiée de 1 g/l, l’efficacité 

d’élimination de Pb
2+

 était de 82,35 mg/g, 73,17 mg/g, 22,66 mg/g et 6,205 mg/g 

pour SHC, CHC, HC10 et CHSI, respectivement. 
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Figure IV.6 Influence de la quantité de l’adsorbant sur l’adsorption du Pb(II) par HC10, 

CHC, SHC et CHSI. 

IV.4.4  Influence de la concentration initiale du pb(II) 

L’effet de la concentration initiale du Pb(II) sur la capacité d'adsorption des 

argiles (HC10, CHC, SHC et CHSI) a été étudiée en faisant varier la concentration 

initiale des métal lourd de 5 à 200 mg/l.  

La figure IV.7 présente la quantité du plomb(II) adsorbée par unité de masse 

en fonction de la variation de la concentration d’équilibre. L’expérimentation relève 

la séquence d’affinité suivante : SHC > CHC > HC10 > CHSI. 

On constate que la quantité du plomb(II) adsorbée augmente avec 

l’augmentation de la concentration du plomb(II) mise en solution, quand la 

concentration du plomb augmente à 150 mg/l pour SHC, 100 mg/l pour CHC et 

HC10 et 15 mg/l pour CHSI. Pour des concentrations supérieures à ces valeurs 

l’adsorption du plomb devient constante d’où l’apparition presque d’un plateau 

indiquant que les pores des trois argiles sont saturés (Kubilay, 2007). Tandis que 

pour CHSI, la sorption atteint une valeur maximale puis une désorption du plomb 

apparait.Ces résultats sont en accord avec ceux de Erdemoğlu et al (2004). 
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Figure IV.7  Isothermes d’adsorption du plomb (II) sur les adsorbants SHC, CHC, 

HC10 et CHSI. 

 

Les résultats obtenus ont été modélisés en utilisant les deux modèles 

empiriques de de Langmuir (1918) et Freundlich (1906). Les équations de ces 

modèles sont mentionnées dans le premier chapitre. 

La représentation graphique (figure IV.8) de la variation du rapport (Ce/qe) 

en fonction de (Ce) donne lieu à des droites à partir desquelles les valeurs 

théoriques du modèle Langmuir qm et KL sont calculées à l’aide des pentes et des 

ordonnées à l’origine. 
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Figure IV.8  Application du modèle de Langmuir pour l’adsorption de Pb(II) 

par les adsorbants HC10, CHC, SHC et CHSI.  

 

La représentation graphique de l’isothermes Freundlich (Figure IV.9), 

donnant la variation de Log qe en fonction de Log Ce, conduit à des droites de 

régressions à partir desquelles les valeurs théoriques de Freundlich n et kF sont 

calculées. 
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Figure IV.9  Application du modèle de Freundlich pour l’adsorption de Pb(II) par 

les adsorbants HC10, CHC, SHC et CHSI.  

 

En comparant le coefficient de détermination R
2 

(tableau IV.2), il apparaît 

que l'adsorption de plomb(II) sur SHC, CHC, HC10 est mieux décrite par le modèle 

de Langmuir plutôt que Freundlich. D’où la supposition que le phénomène 

d’adsorption étudié se produit en monocouche sur des sites actifs ayant des affinités 

quasi-similaires vis-à-vis du métal. Tandis que l’adsorption du plomb par 

l’échantillon CHSI peut être décrite par les deux modèles Langmuir (R
2
 = 0,999) et 

Freundlich (R
2
 = 0,999). 

Les caractéristiques de l’isotherme de Langmuir peuvent être exprimés par le 

paramètre d’équilibre, RL (Fan et al, 2014 ; Yang et al, 2010) sans dimension, dont 

l’utilité est la connaissance du type d’équilibre (favorable ou défavorable à 

l’adsorption) qui a lieu entre les phases liquides et solides. Il est exprimé par 

l'équation (IV.5): 

 

   
 

  LK   
                                                                                                 (IV.5) 

où    (mg. l
–1

) est la concentration initiale en plomb(II) et KL (l.mg
–1

) est la 

constante de Langmuir liée à l'énergie d'adsorption.  

CH10 : R² = 0,9078 
CHC :R² = 0,9629 
CHSI:R² = 0,9947 
SHC : R² = 0,6726 
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Le facteur RL donne des informations sur le processus d'adsorption à être 

irréversible  (RL = 0),  favorable (0 < RL  < 1), linéaire (RL = 1) ou défavorable (RL > 

1). Comme le montre La courbe de RL en fonction de C0 (Figure IV.10) et le 

tableau IV.2, les valeurs de RL pour les quatre adsorbants sont entre zéro et l'unité 

ce qui indique que ces adsorbants présentent une adsorption favorable pour les ions 

plomb. 

 

 

Figure. IV  10  Facteur de séparation pour l'adsorption du plomb (II) par les 

adsorbants HC10, CHC, SHC et CHSI. 

 

Le modèle de Freundlich peut fournir des informations précieuses sur le 

processus d'adsorption. La constante de Freundlich, n, qui représente l'intensité 

d'adsorption (ou l'hétérogénéité de surface) de l'adsorbant, peut également fournir 

un éclairage précieux en ce qui concerne le caractère favorable du processus 

d'adsorption. En général, si n > 1, l’adsorbant présente de bonnes caractéristiques 

d'adsorption (Hamadneh, 2015). Les valeurs de n sont respectivement 5,076, 4,444, 

4,602 et 5,552 pour CHC, HC10, SHC et CHSI (tableau IV.2), ce qui implique que 

le plomb(II) est adsorbé de manière favorable sur ces adsorbants. Ce résultat est 

cohérent avec celui obtenu à partir des valeurs RL. 
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Tableau IV.2: Constantes des isothermes de Langmuir et Freundlich pour l’adsorption du 

plomb(II) par les adsorbants SHC, CHC, HC10 et CHSI. 

Modèle Paramètre HC10 CHC SHC CHSI 

 

Langmuir 

 

qm (mg/g) 23,809 76,923 83,333 6,583 

R
2
 0,994 0,998 0,996 0,999 

RL 0,029–0,549 0,0084–0,253 0,0029–0,104 0,038–0,107 

 

     Freundlich 

 

Kf 8,423 16,887 34,6 4,245 

n 4,444 5,076 4,608 5,552 

R
2
 0,990 0,902 0,921 0,9947 

 

IV.5 Adsorption du cuivre 

IV.5.1  Etude cinétique  

Afin de déterminer le temps nécessaire à l’obtention de l’équilibre de 

sorption du cuivre(II) sur les supports argileux : HC10, CHC, SHC et HCSI et de 

comparer la vitesse de sorption de chaque support, des études de cinétique ont été 

réalisées en fonction du temps. Les études cinétiques (figure IV.11) ont été 

effectuées suivant le même protocole utilisé pour l’adsorption du plomb(II). La 

première remarque est l’affinité des quatre supports argileux au cation métallique 

Cu(II). SHC présente toujours le grand pourcentage de rétention, suivi par CHC, 

HC10 et enfin CHSI. 

L’adsorption de Cu(II) sur SHC, CHC et HC10 est quasi-instantanée 

puisqu’après 30 min un plateau est atteint; tandis que pour CHSI, l’adsorption du 

Cu(II) est un peu plus lente que les trois autres, elle est complète au bout de 40 min, 

mais elle reste une réaction à temps court par rapport à d’autres réactions 

d’adsorption qui peuvent durer plusieurs heures (Wong, 2000). Cette différence de 

la vitesse d’adsorption est liée à la nature hétérogène de ces surfaces et à la 

différence de leurs propriétés physico-chimiques. 

Au début du processus, la vitesse d'adsorption initiale du métal est très élevée 

en raison de la disponibilité des sites d'adsorption. Étant donné que les sites 

d'adsorption ont été progressivement saturés, l'adsorption devient lente et la 
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cinétique devient plus dépendante de la vitesse à laquelle les adsorbats ont été 

transportés aux sites d'adsorption (Abollino, 2008). La quantité d'adsorption du 

métal sur l'interface de ces adsorbants a varié dans l'ordre décroissant suivant             

SHC > CHC >HC10 > CHSI.  

 

 

Figure IV.11  Cinétiques de l’élimination du cuivre(II) par les adsorbants 

par HC10, CHC et SHC et CHSI.  

 

La modélisation de la cinétique d’adsorption du cuivre(II) sur les matériaux 

élaborés est effectuée en utilisant  les modèles décrits précédemment : modèle du 

premier ordre (figure IV.12), modèle du pseudo second ordre (figure IV.13) et 

modèle de diffusion intraparticulaire (figure IV.14). Le but de l’application de ces 

modèles est de fournir des expressions générales capables de décrire la cinétique 

d’adsorption. 

Le tableau IV.3 présente les différents paramètres cinétiques calculés à partir 

de la représentation graphique de ces trois modèles. Pour le modèle du premier 

ordre, les courbes obtenues sont linéaires, les coefficients de corrélation sont 

compris entre 0,835et 0,987 et les valeurs de (qe) déduites ne correspondent pas aux 

valeurs de qe expérimentales (Tableau IV.3). 
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Figure IV.12  Représentation du modèle cinétique du premier ordre pour 

l’adsorption de Cu(II) sur les adsorbants par les HC10, CHC et SHC et 

CHSI. 

 

Les courbes du pseudo second ordre ont une meilleure linéarisation et 

présentent une excellente corrélation (les coefficients de corrélations ne s’écartent 

pas de l’unité). 

Les valeurs de la quantité d’adsorption du cuivre(II) calculée à partir du 

modèle pseudo seconde ordre sont les plus proches de celles déterminées 

expérimentalement pour tous les solides ce qui indique l’adéquation de l’utilisation 

de ce modèle à décrire l’adsorption du cuivre par ces supports (Tableau IV.3). 

Même tendance a été également reportée par plusieurs auteurs (Soleimani et al, 

2015, Zhi-rong et al, 2010 ; Li, 2010, Cho et al, 2012 ; Pawar et al, 2016) 

La figure IV.14 illustre que les courbes de transfert intraparticulaire ne 

passent pas par l’origine. Ceci explique que la diffusion n’est pas l’étape limitante 

et qu’ils existent d’autres phénomènes qui régissent le processus d’adsorption du 

cuivre(II) tels que l’échange d’ions. Des résultats similaires sont reportés dans la 

littérature (Pawar et al, 2016) 
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Figure IV.13  Représentation du modèle cinétique pseudo second ordre pour l’adsorption 

de Cu(II) par les argiles HC10, CHC et SHC et CHSI. 

 

Figure IV.14  Courbes de transfert intraparticulaire pour l’adsorption de 

Cu(II) par les argiles HC10, CHC, SHC et CHSI. 
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Tableau IV.3  Paramètres cinétiques de l'adsorption du cuivre par les adsorbants HC10, 

CHC, SHC et CHSI. 

   

Modèle cinétique Paramètre HC10 CHC SHC CHSI 

premier ordre 

ln (qe −qt) = ln qe −k1t 

 

qe (mg.g–1) 0,718 0,339 0,167 1,456 

k1 ( min–1) 0,163 0,180 0,332 0,150 

R2 0,968 0,978 0,834 0,981 

 

Pseudo second ordre 

t/ qt = 1/ k2 qe
2 + (1/ qe) t 

qe (mg.g–1) 3,389 4,7167 4,7167 2,740 

k1 ( min-1) 0,163 0,180 0,338 0,338 

R2 0,999 1,000 1,000 0,999 

Diffusion intraparticulaire 

qt = K3. t0,5 +I 

 

K3(mg g-1min-1) 0,231 0,105 0,058 0,152 

I (mg/g) 2,542 4,302 4,600 1,761 

R2 0,949 0,975 0,957 0,958 

qe (expérimental) qe (mg.g–1) 3,392 4,711 4,885 2,712 

 

IV.5.2  Effet du pH 

Pour optimiser le pH, une étude de l’adsorption du Cu(II) en fonction de la 

variation du pH allant de 2 à 6. Les résultats de cette étude (Figure IV.15) montrent 

que la quantité de métal adsorbée augmente en fonction de l’augmentation du pH de 

la solution. L'adsorption maximale est presque complète (100%) à pH = 5,6. Pour 

les valeurs de pH > 5,6, un plateau est atteint. Ces résultats peuvent être expliqués, 

par le fait qu’à un pH faible, une compétition est établie entre les ions hydronium et 

les ions Cu(II) présents dans la solution entourant l'adsorbant (Ma et al, 2016). 

Lorsque le pH augmente, la concentration en ions hydronium dans la solution 

diminue et les ions Cu(II) atteignent facilement les sites disponibles dans le solide, 

et par conséquent, l'adsorption du cuivre(II) croit (Ma et al, 2016).  

On observe également que la quantité de cuivre(II) adsorbée augmente en fonction 

de l'adsorbant utilisé dans l'ordre croissant suivant : CHSI < HC10 < CHC < SHC. 
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Ceci peut s'expliquer comme suit : les cations échangeables Na
+
 sont plus mobiles 

et sont échangés plus facilement que les Ca
2+

 et H
+
. Une augmentation du pH de la 

solution conduit à une réduction de la répulsion électrostatique et par conséquent 

une augmentation de la quantité de cuivre(II) adsorbée (Abollino, 2008).  

Afin d'éviter la précipitation du cuivre(II) qui se produit à un pH élevé, une 

valeur de pH de 5,7 est utilisée pour toutes les mesures ultérieures. 

 

Figure IV.15  Influence du pH sur l’adsorption du cuivre(II) par les  

adsorbants HC10, CHC, SHC et CHSI. 

IV.5.3  Etude de l’influence de la quantité de l’adsorbant 

Différentes quantités d'argile dans la gamme de 0,25 à 4,0 g de chaque 

adsorbant (HC10, CHC, SHC et CHSI) ont été ajoutées à des solutions de Cu(II) de 

concentration constante. Il est évident que, quelle que soit la nature de l'adsorbant 

utilisé, le pourcentage d'adsorption de cuivre(II) augmente jusqu'à une certaine 

limite avec l'augmentation de la masse de l'adsorbant comme le montre la figure 

IV.16 qui représente la quantité du polluant adsorbée par gramme d’argile en 

fonction de la masse de l’adsorbant. Le maximum d'adsorption est observé pour une 
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concentration de 1g/l pour chaque adsorbant, ensuite elle décroit. La diminution de 

la densité d'adsorption peut être dû au fait que lorsque la masse de l'adsorbant est 

inférieure à 1g, les ions métalliques peuvent facilement atteindre les sites 

d'adsorption. Pour des quantités supérieures à 1 g le nombre de ces sites par unité 

masse diminue en raison de l'agrégation et de floculation des particules (Soleimani 

et al, 2015). Par conséquent, une masse d'adsorbant de 1 g l
–1

 est utilisée pour toutes 

les mesures suivantes.  

 

Figure IV.16  Influence de la quantité d’argile sur l’adsorption du Cu(II) par HC10, CHC, 

SHC et CHSI. 

IV.5.4  Influence de la concentration initiale du cuivre(II)  

L’influence de la concentration initiale de cuivre(II) sur la capacité 

d’adsorption des trois adsorbants HC10, CHC, SHC et CHSI a été étudiée pour des 

concentrations de 5, 10, 15, 20, 25, 30, 35, 40, 50, 70, 100 et 150 mg de Cu(II) par 

litre de solution et à pH égale à 5,7. Les résultats illustrés sur la figure IV.17, 

montrent une augmentation de la quantité de Cu(II) adsorbée en fonction de 

l’augmentation de la concentration initiale. En effet, après un temps d’équilibre de 
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45 minutes, la capacité d’adsorption enregistrée est de 23,923 mg.g
–1

, 17,363 mg.g
–1

 

et 15,200 mg.g
–1

 pour SHC, CHC et HC10, respectivement. Ce comportement 

s’explique par le fait que plus la concentration de cuivre(II) augmente, plus le 

nombre d’ions en solution augmente, impliquant une capacité d’adsorption plus 

élevée. Par ailleurs, l’isotherme d’adsorption de CHSI donne une courbe constante 

sur la plage des concentrations, ce qui laisse suggérer que cette adsorption peut être 

attribuée à la formation d’un complexe entre le matériau CHSI et le métal 

(Erdemoglu et al, 2004). L’échantillon SHC présente la plus grande affinité pour 

l’adsorption du cuivre. L’expérimentation relève la séquence d’affinité suivante :  

SHC > CHC >HC10 > CHSI. 

 

 

Figure IV.17 Influence de la concentration initiale du Cu(II) sur la capacité d’adsorption 

du Cu(II) par les adsorbants HC10, CHC, SHC et CHSI. 

 

Les résultats obtenus ont été modélisés par les deux modèles empiriques : 

Langmuir (figure IV.17 et figure IV.19) et Freundlich (figure IV.20)  

La représentation graphique de RL en fonction de C0 (Figure IV.21) montre 

que la favorabilité de l'adsorption augmente dans le sens CHSI- HC10- CHC- SHC 

qui confirme les résultat trouvés où il est montré que l'adsorption de cuivre (II) est 
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plus facilement faite avec l'adsorbant préalablement échangée avec le sodium. Des 

résultats similaires ont également été observés lors de l’adsorption de des métaux 

lourds sur des argiles par Liu et al (2016). 

 

Figure IV.18  Application du modèle de Langmuir pour l’adsorption de 

Cu(II) par les adsorbants HC10, CHC et SHC. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure IV.19  Application du modèle de Langmuir pour l’adsorption de Cu(II) par CHSI. 
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Figure IV.20 Application du modèle de Freundlich pour l’adsorption Cu(II) par 

les adsorbants HC10, CHC, SHC et CHSI. 

 

En comparant le coefficient de détermination R
2 

(Tableau IV.4), il apparaît 

que le modèle de Langmuir est le plus représentative des quatre échantillons avec 

les capacités des 3,047 mg/g, 15,241 mg/g, 18,182, 24,390 pour CHSI, HC10, CHC 

et SHC, respectivement. 

La représentation graphique de RL en fonction de C0 (Figure IV.21) montre 

que la favorabilité de l'adsorption augmente dans le sens CHSI- HC10- CHC- SHC 

qui confirme les résultats antérieurs où il est montré que l'adsorption de cuivre (II) 

est plus facilement fait avec l'adsorbant préalablement échangée avec le sodium. 

Des résultats similaires ont également été observés lors de l’adsorption de des 

métaux lourds sur des argiles par Liu et al (2016). 

Le tableau IV.4 fait également état des valeurs de RL et illustre bien une 

adsorption très favorable du métal lourd sur nos matériaux argileux. 
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Figure IV.21: Facteur de séparation pour l'adsorption du cuivre (II) par HC10, 

CHC, SHC et CHSI 

 

Tableau IV.4: Constantes des isothermes de Langmuir et Freundlich pour l’adsorption du 

plomb(II) par les adsorbants SHC, CHC, HC10 et CHSI. 

Modèle Paramètre HC10 CHC SHC CHSI 

 

Langmuir 

 

qm (mg/g) 15,773 18,182 24,390 3,048 

R
2
 0,975 0,994 0,999 0,999 

RL 0,061–0,661 0,014–0,302 0,004–0,112 0,008–0,217 

Freundlich  R
2
 0,816 0,919 0,938 0,846 

qe (mg/g) 15,200 17,363 23,923 3,000 

 

IV.6  Effet de compétition entre le cuivre et le plomb 

Les résultats d’adsorption des deux métaux lourds, le cuivre et le plomb, montrent 

une meilleure adsorption sur les quatre matériaux dans le cas du plomb par rapport à 

celle du cuivre. Pour cela, un test concernant la compétition d’adsorption entre les 

deux métaux sur ces argiles a été réalisé. 
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Des quantités de CH10, CHC, SHC et CHSI sont dispersées dans une solution du 

cuivre et du plomb à concentration égale. Les échantillons sont mis sous agitation 

pendant le temps d’équilibre de chaque matériau.  

Les résultats montrent qu’on a une meilleure adsorption du plomb par 

rapport à celle du cuivre sur les quatre matériaux préparés (figure IV.22). Les 

quantités des deux métaux récupérés par l’argile sodée sont plus importantes que 

celles des autres matériaux et ceci due à la grande capacité d’échange cationique qui 

caractérise le matériau SHC par rapport aux autres adsorbants préparés. 

 

 

 

Figure IV.22 Compétition d’adsorption du cuivre(II) et du plomb(II) sur HC10, CHC, SHC 

et CHSI 

 

IV.7  Comparaison de Capacités d’adsorption du Pb (II) et Cu(II) par les 

supports argileux élaborés à d’autres adsorbants de la littérature.  

La capacité d'adsorption de nos supports argileux SHC, CHC, HC10 et CHSI 

vis à vis des ions métalliques Pb(II) et Cu(II) a été comparée avec celles des autres 

adsorbants rapportés dans la littérature. Ces valeurs des capacités d'adsorption sont 

présentées sur le tableau IV.5. La bentonite Algérienne sous ses formes modifiées 

présentent donc des capacités d'adsorption du plomb(II) et du cuivre(II) 
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raisonnables par rapport à d'autres adsorbants et qui peuvent être élevées en 

comparaison à celles d'autres supports.   

Les résultats indiquent que l'échantillon SHC a une assez haute capacité pour 

l'élimination des ions de plomb et du cuivre. Ceci suggère que l’argile de Maghnia 

modifiée constitue une solution efficace pour le traitement des effluents pollués par 

les métaux lourds. 

Tableau IV.5  Comparaison de la capacité maximale d'adsorption de SHC, CHC, HC10 et 

CHSI avec divers supports pour la rétention du Pb (II) et Cu(II)  

Plomb(II) 

Adsorbant qm(mg/g) Reference 

Modified palygorskite 18,23 (Shirvani et al, 2015) 

PVA-modified Kaolinite 36,23 (Mbaye et al, 2014) 

3-aminopropyltriethoxysilane 3,02 (Mbaye et al, 2014) 

Acid-activated bentonite 2,3175 (Kul & Koyuncu, 2010) 

Acid activated montmorillonite 34,00 (Bhattacharyya et Gupta, 2007) 

Na-Bentonite  47,81 (Yang et al, 2010) 

SHC 82,45 Présent travail 

CHC 73,17 Présent travail 

HC10 23,809 Présent travail 

CHSI 6,205 Présent travail 

Cuivre(II) 

Ghezeljeh nanoclay 2,500 Soleimani et al (2015) 

Ca–montmorillonite 12,633 Wu et al (2011) 

Charbon actif   19,5 Madhava Rao et al (2009) 

Na–bentonite 17,8 Zhi-rong et al (2010)   

Sodium dodecyl sulfate modified Fe-

pillared montmorillonite 

11,0–20,6 Li et Wu(2010) 

chitosan/clay/magnetite composite 17,2 Cho et al (2012)  

Acid-activated bentonite  3,787 Pawar et al (2016) 

Ca– montmorillonite 14,87 Ma et al (2016) 

cationic surfactant modified  14,15 Ma et al (2016) 

zwitterionic surfactant modified 

montmorillonite 

2,94 Ma et al (2016) 

CHSI  3,00 Présent travail 

HC10  15,200 Présent travail 

CHC 17,363 Présent travail 

SHC 23,923 Présent travail 

 

http://www.tandfonline.com/author/Shirvani%2C+M
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IV.8 Conclusion 

L’adsorption des deux métaux lourds a abouti à des résultats différents, selon 

la modification qu’elle a subie. Il ressort de cette étude les résultats suivants : 

- La cinétique d’adsorption obéit au modèle du second pseudo ordre et que la 

diffusion intraparticulaire n’est pas l’étape limitante. 

- Le pH et la quantité d’adsorbant et l’adsorbat influent sur la fixation du cuivre (II) 

et du plomb(II) sur les quatre matrices préparées. 

- L’isotherme de Langmuir est le modèle qui caractérise le mieux l’adsorption. 

 L’échantillon  SHC demeure le meilleur adsorbant pour les deux métaux, par 

ailleurs on suggère que l’adsorption sur CHSI peut être attribuée à la formation d’un 

complexe entre l’échantillon CHSI et le métal.  

L’ordre de réactivité des deux métaux vis-à-vis des quatre matrices préparées est le 

suivant : SHC > CHC > HC10 > CHSI. 

Par conséquent, compte tenu de l’ensemble des résultats fournis par cette 

étude, l’argile sodée bon marché et facile à préparer à partir d’un matériau naturel 

pourrait être considérée comme un matériau assez prometteur pour être utiliser en 

tant qu’adsorbant efficace pour l’élimination des métaux présents dans les effluents 

liquides. 
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La pollution de plus en plus importante des eaux incite à rechercher des 

méthodes de dépollution faciles à mettre en œuvre, peu coûteuses et adaptées à notre 

environnement.  

L’objectif principal de ces travaux de thèse est de développer d’une part de 

nouveaux adsorbants en utilisant un solide naturel, et d’autre part de les utiliser pour la 

dépollution des eaux polluées par les métaux lourds. 

L’argile, matériau naturel abondant, peu coûteuse dotée de propriétés 

remarquables présente une piste de développement prometteuse. Dans ce contexte 

l’argile de Maghnia (ANC) a été choisie. 

Les résultats des différentes méthodes d’analyses, effectuées sur l'échantillon 

naturel ANC, montrent qu’il s’agit d’une bentonite qui possède les propriétés d’un 

matériau plastique avec une activité élevée. Les différentes analyses font également 

apparaître la présence d’une proportion importante d’impuretés qui se composent 

essentiellement du quartz, de la cristobalite, de la calcite, de la dolomite et l’hématite.  

La capacité d'adsorption de l'argile naturelle peut être renforcée par sa 

modification en utilisant différents agents de modification. Pour cette optique, quatre 

adsorbants ont été élaborés : argiles échangées au sodium(SHC) et au calcium (CHC), 

argile activée par l’acide sulfurique (HC10) et argile intercalée par des 

oligosilsesquioxanes (CHSI) obtenues des monomères 3-aminopropyltriméthoxysilane 

(APTMS).  

Les caractérisations des matériaux de ANC, SHC, CHC et SHSI préparés par 

DRX montent que les distances interfoliaires sont comprises entre 12 Å et 20 Å selon 

la nature du cation introduit. Par ailleurs l’augmentation de l’espace basal de CHSI est 

de 20 Å, se traduit par la structure tridimensionnelle de l’oligomère organosilicique 

introduit dans l’espace interfoliaire. 

La composition chimique est venue compléter et confirmer les résultats obtenus 

par DRX. L’analyse chimique a montré l’élimination des carbonates de l’échantillon 

ANC après le traitement acide. Par ailleurs, les échanges de la bentonite par le sodium 

et le calcium sont confirmée par l’augmentation de la teneur en sodium et en calcium 

par rapport à ANC. 
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L’insertion de l’espèce oligomère organosilicique dans l’espace interfoliaire de 

la bentonite sédimentée est confirmée par la composition chimique. Elle montre, en 

effet, la forte teneur en silicium et en oxygène et la disparition des cations 

échangeables Na
+
, Ca

2+
 et K

+
 qui sont échangés par ses espèces cationiques (oligomère 

organosilicique).  

Les analyses par spectroscopie infrarouge  et par DRX ont montré que la 

structure en couche est conservée après modification de l’argile  

Cette présente étude avait aussi pour objectif, l’application des argiles modifiées 

préparées dans l'adsorption de certains micropolluants (Cu(II) et Pb(II)) présents dans 

les eaux. Elle nous a permis de dégager des conclusions suivantes : 

 La cinétique d’adsorption obéit au modèle du second pseudo ordre et que 

la diffusion intraparticulaire n’est pas l’étape limitante et qu’ils existent d’autres 

phénomènes qui régissent le processus d’adsorption des métaux. 

 Le pH et la quantité d’adsorbant et l’adsorbat influent sur la fixation du 

cuivre (II) et du plomb(II) sur les quatre matrices préparées. 

 L’isotherme de Langmuir est le plus adapté pour décrire l’adsorption des deux 

métaux lourds par les quatre. argiles. 

 Les quatre adsorbants présentent plus d’affinité pour le plomb(II) par 

rapport au cuivre(II) 

L’ordre de réactivité du cuivre(II) et du plomb(II) vis-à-vis des quatre matrices 

préparées est le suivant : SHC>CHC>HC10>CHSI. Toutefois, l’argile échangée au 

sodium (SHC) demeure le meilleur adsorbant pour les deux métaux avec une capacité 

d'adsorption de 82,85 mg/g pour le Pb(II) et de 23,923 mg/g pour le Cu(II). Les quatre 

adsorbants ont également montré une efficacité élevée dans l'adsorption des deux 

métaux des solutions très diluées. 

Ce travail ouvre donc de nouvelles perspectives pour l’application de l’argile de 

Maghia modifiée dans la protection de l’environnent.  

 

 


