
REPUBLIQUE ALGERIENNE DEMOCRATIQUE ET POPULAIRE 

MINISTERE DE L’ENSEIGNEMENT SUPERIEUR 

ET DE LA RECHERCHE SCIENTIFIQUE 

 

 

UNIVERSITE DES FRERES MENTOURI-CONSTANTINE  

FACULTE DES SCIENCES EXACTES 

DEPARTEMENT DE CHIMIE 

 

 

N°  d’ordre……… 

Série……………. 

 

 

 

THESE 

Présentée en vue de l’obtention du Diplôme de 

DOCTORAT EN SCIENCES EN CHIMIE 

 

Spécialité: Chimie Analytique 

 

Par 

Souad Merabet 

 

Thème 

 

 

 
 

 

 

 

 

Devant le jury 

 

Président :                       Pr. K. Djebbar                                 Université  Mentouri Constantine 

Rapporteur :                       Pr. C .Boukhalfa- Djebbar              Université  Mentouri Constantine 

Examinateur                   Dr. S.Chellat                                    Université Kasdi Merbah Ouargla 

Examinateur                   Dr. A.Zeddouri                                Université Kasdi Merbah Ouargla 

 

 

Soutenue le: 26/06/2016 

Etude de l’Interaction des ions Cr(III) avec 

des Surfaces Solides dans l’Environnement et 

le Traitement des Eaux 



 

 

 

 

Dédicace 

 

 
Après de longues années ce modeste manuscrit voit enfin le jour. Je le 

dédie à mes très chers parents en témoignage de ma reconnaissance 

pour leur patience, leurs sacrifices et leur soutien tout au long de mes 

études. Que Dieu tout puissant vous garde et vous procure santé, 

bonheur et longue vie. 

 

A ma belle mère et mon beau père qui n’ont jamais cessé de 

m’encourager durant mon travail 

  

A mon mari et je ne pourrai oublier mon fils Omar Anes qui savait 

toujours m’épanouir avec leur petit sourire. 

 

A mes sœurs et frères 

A tous ceux qui me sont chers 

 

 



Remerciements 

En premier lieu, je remercie Dieu le tout Puissant qui m'a donnée la 

force de mener à terme ce travail. 

Ma gratitude à mon enseignante et directrice de Thèse  Mme 

Chahrazed Boukhalfa- Djebbar Professeur au département de Chimie 

de l’université de Constantine pour son dévouement, sa motivation, 

son aide et ses conseils utiles et fructueux, qu’elle n’a pas hésité à 

m’accordés et le grand souci dont elle a montré pour la réalisation de 

ce travail. Ce fut un grand plaisir de travailler avec elle, durant la 

préparation de ce travail. Sans ses encouragements je ne serais jamais 

arrivée à ce stade de ma formation. Qu’elle reçoit l’expression de mes 

remerciements les plus sincères ; 

 

Je souhaite exprimer mes sincères et respectueuses reconnaissances et 

remerciements à mon enseignant Pr. Kamel. Djebbar, pour ces 

encouragements et de bien vouloir examiner ce travail et présider  le 

jury. 

Je remercie les membres de jury : Mr. Smain Chellat, et Mr. Aziez 

Zeddouri, maîtres de conférences A l’université de Ouargla, d'avoir 

accepté d'examiner notre travail et de faire partie du jury de 

soutenance. 

Je tiens à remercier vivement Mr. Ali Boultif Professeur au 

Département de physique de l’université de Constantine et Mr. Smain 

Chellat pour leur aide précieuse.  

Mon remerciement aussi à Mr. AMMAR Mennour, Professeur au 

Département de Chimie de l'Université de Constantine et responsable 

du laboratoire B3.  

Je remercie également Loubna bouhouf, Youcef Sahraoui, Abir et ma 

sœur Nesma pour leur aide.  

Je souhaite également remercier toutes les personnes avec qui j’ai 
travaillée. Il s’agit de Lamia, Imen, Amina, Besma, Moufida, Mounia et 
Radja. 



RÉSUMÉ 

 

 Dans le présent travail, la fixation du chrome (III) est étudiée en utilisant différents 

solides rencontrés dans l’environnement aquatique et dans le traitement des eaux. 

 

Dans l’environnement, des sédiments ont été prélevés au niveau des oueds Rhumel et 

Hemimim situés dans la wilaya de Constantine dans le Nord Est Algérie, des solides 

commerciaux ont été utilisés: (alumine, calcite, kaolinite et résines échangeuses d’ions (IR 

120 et IRC 86) et d’autres ont été préparés: (oxyhydroxydes de fer et d’aluminium).  

Tous les solides ont été caractérisés par analyses DRX et FTIR.  

  

La fixation des ions Cr(III) a été évaluée en fonction de différents paramètres en mode 

statique. Des études cinétiques et d’équilibres ont été réalisés. 

 

Les résultats obtenus montrent qu’au niveau des sédiments, la capacité de fixation des ions 

Cr(III) est en relation avec leur constitution. L’importante présence du quartz implique une 

diminution du taux de fixation. L’utilisation des différents minéraux rencontrés dans les 

sédiments montre que le taux de fixation du chrome(III) augmente selon l’ordre:  

kaolinite < calcite < alumine < ferrihydrite 

Dans tous les cas, la cinétique de fixation est mieux décrite par le modèle du deuxième ordre. 

Le modèle de Temkin est plus approprié pour décrire les isothermes de fixation du chrome 

dans le cas des sédiments. Cependant, les modèles de Langmuir et Freundlich les décrivent 

mieux dans le cas de la ferrihydrite et de l’alumine. 

 

Dans le traitement des eaux, l’efficacité de l’élimination des ions Cr(III) par les 

oxyhydroxydes de Fe(III) ou/et  Al(III) fraîchement préparés dépend largement du pH des 

eaux. Elle suit l’ordre: Al(III) < Fe(III)/Al(III) < Fe(III).  

 

Les capacités d’échange maximales des résines IR120 et IRC86 vis-à-vis des ions Cr(III) sont 

de 112mg/g  et 23mg/g respectivement. L’interaction des ions Cr(III) avec les deux résines est 

régulée par un processus de diffusion.  

 

Mots clés: chrome(III), sédiments, oxyhydroxyde de fer, oxyhydroxyde d’aluminium, calcite, 

kaolinite, adsorption, coprécipitation, échange d’ions. 
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La pollution des eaux par les métaux lourds demeure à l’heure actuelle l’un des problèmes 

majeurs à résoudre. La présence des métaux lourds dans les eaux usées et les effluents 

industriels  est une préoccupation majeure de protection de l’environnement. La plupart des 

métaux lourds sont considérés comme toxiques et représentent une grave menace pour la 

faune et la flore des cours d’eau récepteurs. Ils contaminent le système aquatique à travers les 

rejets de diverses activités industrielles. Parmi ces métaux, le chrome est un contaminant 

largement utilisé dans les applications industrielles ; telles que la production d’acier 

inoxydable, le tannage du cuir, la métallurgie et la galvanoplastie. 

 

Les formes  prédominantes du chrome dans la nature sont Cr(III) et Cr(VI). Ils présentent 

différentes caractéristiques incluant la mobilité, la toxicité et la biodisponibilité. 

Généralement, dans le milieu naturel, seuls les oxydes de manganèse et l’oxygène moléculaire 

peuvent oxyder le Cr(III) en Cr(VI). La matière organique avec des groupes fonctionnels 

contenant de l’oxygène a une forte capacité de réduction pour le Cr(VI) dans des conditions 

acides. Une fois le Cr(VI) est réduit, le Cr(III) est stable dans les milieux aquatiques et 

l’oxydation en Cr(VI) est improbable, même lorsque l’oxygène dissous ou l’oxyde de 

manganèse sont présents ; car, les réducteurs du Cr(VI) sont plus abondants que les oxydants 

de Cr(III). 

 

Dans les milieux aquatiques, le chrome trivalent est caractérisé par une mobilité limitée. Une 

fois formé, il précipite rapidement et s’accumule au niveau des sédiments ; qui peuvent 

devenir une source de pollution des cours d’eau.  

 

Par ailleurs, les eaux usées industrielles contenant du chrome doivent être traitées avant leur 

rejet dans les cours d’eau. De nombreuses techniques ont été proposées telles que la 

précipitation chimique, l’adsorption, l’extraction par solvant, la séparation par membrane, 

l’échange d’ions, l’électrodialyse et les procédés biologiques. Cependant, la performance et 

l’efficacité de ces techniques dépendent de la nature et de la disponibilité du support utilisé et 

de son coût.  

Les travaux de recherches présentés dans la présente étude, concernent d’une part, 

l’évaluation du comportement du chrome trivalent dans l’environnement aquatique à travers 

l’étude de sa fixation sur les sédiments et leurs constituants, et d’autre part, l’élimination des 

ions Cr(III) par coprécipitation avec les oxyhydroxydes de fer et d’aluminium et par échange 

d’ions. 
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I.1. Le chrome 

I.1.1. Le Chrome dans l’environnement 

Le chrome occupe le 21
ème 

rang dans le classement des éléments par ordre d’abondance 

dans la croûte terrestre (1). Il existe sous plusieurs états d’oxydation depuis Cr (0)  jusqu'à 

Cr(VI). Les états Cr(I), Cr (II), Cr (IV) et Cr (V) ne sont pas stables et sont donc rencontrés 

très rarement dans l’environnement (2). Les états Cr (0), Cr (III)  et Cr (VI) sont les plus 

stables (3). Les diverses espèces chimiques du chrome sont résumés dans le Tableau 1. 

Tableau 1: Espèces chimiques du chrome (1). 

Espèces chimiques Présence dans la nature 

Chrome élémentaire 

(Cr(0)) 
Il ne se produit pas naturellement 

Chrome bivalent 

(Cr(II)) 
Relativement instable, il est facilement oxydé à l'état trivalent 

Chrome trivalent 

(Cr(III)) 

Il forme des composés stables et se produit dans la nature dans les 

minerais, tels que le ferrochromite (FeCr2O4). 

Chrome tétravalent 

(Cr(IV)) 

Il ne se produit pas naturellement, il représente un intermédiaire 

important qui influence le taux de réduction de Cr (V). Les ions Cr 

(IV) et ses composés ne sont pas très stables. 

Chrome pentavalent 

(Cr(V)) 

Il ne se produit pas naturellement, il représente un intermédiaire 

important qui influe le taux de réduction de Cr (VI). 

Il ya peu de composés relativement stables contenant le Cr (V). 

Les espèces du chrome (V) sont dérivées de l'anion CrO4
3- et ont 

une durée de demi-vie supérieure à celle des composés de Cr (IV) 

Chrome héxavalent 

(Cr(VI)) 

Le deuxième état le plus stable de chrome. Il se produit rarement 

naturellement dans le minérale crocoïte (PbCrO4), mais est produit 

à partir des sources anthropiques. 
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Le chrome métallique est un solide avec un point de fusion élevé, habituellement utilisé pour 

la fabrication de l'acier et d'autres alliages (3). Le Cr (VI) est considéré comme la forme la 

plus toxique du chrome, car il présente un potentiel d'oxydation élevé, une forte solubilité, et 

une importante mobilité à travers les membranes dans les organismes vivants et dans 

l'environnement (3). Le chrome trivalent est la forme la plus stable mais ayant des propriétés 

chimiques plus complexes que le chrome hexavalent (4). La présence, la concentration et les 

formes du Cr(III)  dans un compartiment donné de l'environnement dépend de différents 

processus chimiques et physiques, tels que l'hydrolyse, la complexation, les réactions 

d'oxydo-réduction et l’adsorption (5).  

Naturellement, le chrome est présent dans tous les compartiments de l'environnement. La 

distribution et la concentration du chrome dans divers échantillons environnementaux sont 

résumées dans le Tableau 2. 

Tableau 2: Concentrations du chrome dans l'environnement (1). 

Type d’échantillon Concentration 

Air 100 ng.m-3 

Eaux fraiches 0 – 117 µg.l-1 

Eaux de mer 0 – 0.5 µg.l-1 

Plantes 0.006 - 18 mg.kg-1 

Sédiments de rivière 22 mg.kg-1 

Sols naturels 5 - 3000 mg.kg-1 
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La Figure 1, schématise la circulation des espèces du chrome dans l’environnement. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1: Circulation des espèces du chrome dans l'environnement (6) 

 

I.1.1.1. Origine et source du chrome dans l’environnement 

Le chrome présent dans l’environnement provient de sources naturelles et anthropiques. 

La source principale provient des activités industrielles. L’altération et l’érosion des roches 

sont des sources importantes de libération du chrome dans l’environnement (7). 

Dans l'atmosphère, le chrome se produit à partir de sources naturelles telle que les émissions 

volcaniques  ainsi que de nombreuses activités humaines, incluant la combustion de 

combustibles fossiles et de bois (8).  

Le chrome trivalent  est largement présent dans les roches ignées  où il substitue souvent le fer 

car leurs rayons ioniques sont très proches. Les traces de chrome présentes dans les minéraux 

sont souvent responsables de leur couleur comme le vert de l’émeraude et le rouge du rubis 

(9).    

Atmosphère 

Cr(III), Cr(VI) 

Plantes 

Cr(III)      Cr(VI) 

Sol 

Cr(III)      Cr(VI) 

 

Industrie 
Homme & Animaux 

Cr(VI) → Cr(III) 

Océan – Mer 

Cr(III)   Cr(VI) 

Sol 

Sédiments 
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Généralement, les concentrations en chrome mesurées dans la pédosphère, 

l’hydrosphère, l’atmosphère et la biosphère sont liées pour l’essentiel à des émissions 

d’origine industrielle (7). Les utilisations industrielles du chrome sont nombreuses (Tableau 

3). Il est utilisé à grande échelle dans de nombreuses industries telle que la métallurgie, la 

galvanoplastie, la production de peintures et de pigments, le tannage du cuire et la 

préservation du bois (1). Il est également utilisé dans les alliages ferreux et non ferreux, les 

matériaux réfractaires, et les produits chimiques (6). Le chrome est résistant aux agents 

corrosifs ordinaires à température ambiante, ce qui explique ses utilisations comme 

revêtement électrolytique de protection (6). Il existe aussi à l’état de traces dans la fumée du 

tabac (10).  

Le Tableau 3 présente les composés du chrome trivalent et hexavalent et leur utilisation 

industrielle.  

I.1.1.2. Spéciation du chrome dans l’environnement 

La spéciation du chrome est étroitement liée aux caractéristiques  physico-chimiques du 

milieu (5). 

Spéciation du chrome dans les eaux 

Dans les eaux naturelles, le chrome existe dans les  deux états d'oxydation stables: 

Cr(III) et Cr (VI). La présence et la distribution de ces deux formes dépendent de divers 

procédés chimiques et photochimiques (11). La teneur en chrome dans les eaux de surface et 

les eaux souterraines est généralement faible de l’ordre de ug/l (12). Dans les rivières et les 

lacs, la concentration de chrome est généralement limitée à 0,5-100 nmole (13, 14), tandis que 

dans les eaux de mer, elle varie de 0,1 à 16 nmole (15, 16).  

La spéciation du chrome dépend de plusieurs paramètres tels que le potentiel redox, le 

pH, la concentration et la présence des ligands (4). Dans des conditions anoxiques ou 

suboxiques, le chrome trivalent devrait être la seule forme. Dans des solutions aqueuses 

oxygénées, les espèces de Cr(III) sont stables à pH ≤ 6. Alors qu'à  pH ≥ 7, les ions CrO4
2- 

devraient prédominer (17). A des valeurs de pH intermédiaires, le rapport Cr (III)/Cr (VI) 

dépend de la concentration en oxygène. Dans les eaux de surface oxygénée, non seulement  le 

pH et la concentration en oxygène, mais la nature et la concentration des réducteurs, les 

médiateurs d'oxydation et les agents complexants jouent un rôle important (5).  
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Tableau 3: Utilisations industrielles des composés du chrome (18). 

Nom du composé Formule Utilisation 

Composés du Cr (VI) 

Trioxyde CrO3 

Métallurgie                                                                                               

Production de ferro-alliages                                                                                       

Fabrication des  aciers                                                                                      

inoxydables et des alliages non                                                                  

ferreux. 

Chromate de baryum BaCrO4 Pyrotechnie, batteries à haute  température 

Chromate de cadmium CdCrO4 Catalyseurs, pigments 

Dichromate de cadmium CdCr2O7.H2O Finissage de métaux 

Chromate de calcium CaCrO4 
Inhibiteurs de corrosion, batteries à                                                                                  

haute température 

Dichromate de cuivre CuCr2O7.2H2O 
Produits de préservation du bois,                                                                                            

catalyseurs 

Chromate de magnésium MgCrO4.5H2O 
Inhibiteurs de corrosion dans les turbines à 

gaz, matériaux réfractaires 

Dichromate de pyridine (C3H5NH)2Cr2O7 
Photosensibilisateurs dans la photogravure, 

céramiques                                                                                     

Chromate de strontium SrCrO4 
Pigments inhibiteurs de corrosion, additifs 

de placage 

Chromite de cuivre CuCr2O4 
Catalyseurs, en particulier pour les gaz 

d’échappement des automobiles 

Composés du Cr(III) 

Acétate de chrome Cr(OCOCH3)3.xH2O Impression et teinture des textiles 

Chlorure de chrome CrCl3 
Production du chrome métal, composés 

organochrome 

Chlorure de chrome 

hydraté 
CrCl3.6H2O Mordants, tannage, complexes de chrome 

Fluroborate de chrome Cr(BF4)3 Chromage, catalyseurs 

Naphténate de chrome - Conservation des textiles 

Phosphate de chrome CrPO4 Pigments, revêtements de phosphate 
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Le diagramme Eh-pH du chrome représenté dans la Figure 2, fournit une représentation des 

espèces aqueuses dominantes dans les eaux. 

 

 

Figure 2: Diagramme E = f(pH) des espèces  du chrome (19) 

 

Les principales formes de Cr (VI) dans les eaux naturelles sont HCrO4
- et CrO4

2-. A рН<1, 

l’acide fort H2CrO4 est formé. La distribution de ces espèces en fonction du pH est décrite par 

les équations (1,2) (20) et est illustrée dans la Figure 3 (21). 

H2CrO4           →          H+         +    HCrO4
-                                 K7     =    10 -0,75                (1) 

HCrO4
-            →          H+         +    CrO4

2-                        K8     =   10-6,45                  (2) 
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Figure 3: Abondance des espèces de Cr(VI) dans une solution aqueuse à une concentration 

totale de Cr (VI) 10-6 M (5) 

Ainsi, l’ion chromate CrO4
2- est prédominant au dessus de pH 6.5, H2CrO4 prédomine à pH 

inférieur à 0,9, tandis que dans la gamme intermédiaire, (1 <pH < 6) l’espèce dominante est 

HCrO4
- (20). 

 La forme Cr
2
O

7

2-

, apparaît par dimérisation en milieu acide et pour des concentrations en 

Cr(VI) supérieures à 10 mmol/l, selon la réaction (3) (4). 

                                                                                   

         2 HCrO-

4

       

→
       

Cr
2
O

7

2-     

+    H
2
O                 Kd = 48              (3)                     

                                                                                      

Cet équilibre entre la forme monomère HCrO4
- et le dimère Cr2O7

2- ne dépend pas du pH dans 

la zone de pH comprise entre 2 et 4,5, mais uniquement de la concentration totale du chrome 

(VI) (22).  

Dans l'environnement, les oxyanions de chrome sont facilement réduits à des formes 

trivalentes par des donneurs d’électrons tels que la matière organique  ou les espèces 



CHAPITRE I                                                                                  SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE 

9 

 

inorganiques réduites, qui sont omniprésents dans le sol, l'eau et les systèmes atmosphériques 

(23). Dans les conditions généralement rencontrées dans des eaux polluées au chrome, l’ion 

chromate est prédominant (4).  

Selon les calculs thermodynamiques, le chrome (III)  inorganique peut exister en 

solution aqueuse sous forme d’espèces hydroxo, telle que, Cr(OH)2+, Cr(OH)2
+, Cr(OH)3, 

Cr(OH)4
-, Cr2(OH)2

4+, Cr3(OH)4
5+, et de complexes, tels que Cr(OH)Cl+, Cr(SO4)

+. 

Cependant, les complexes chlorés et sulfatés sont ignorés parce que leur contribution dans des 

conditions de pH typiques des eaux de surface est négligeable (12).  

En absence d'agents complexants, Cr(III) existe sous forme d'un complexe 

hexaaquachromium (III) (Cr (H2O)6
3+). Ses produits d'hydrolyse sont illustrés dans les 

équations 5, 6, 7 et 8 (5). 

 

    Cr (H2O)6
3+             +      H2O                    Cr(OH)(H2O)5

2+         +          H3O
+             (5) 

    Cr (OH) (H2O)5
2+    +      H2O                    Cr(OH)2 (H2O)4

+         +             H3O
+            (6) 

    Cr (OH)2 (H2O)4
+     +       H2O

                 
          Cr(OH)3.aq                  +          H3O

+         (7) 

    Cr (OH)3(s)              +      2H2O                 Cr(OH)4
-                      +          H3O

+         (8) 

 

L’oxydation du chrome(III) est moins courante, car elle exige la présence d’un oxydant de 

potentiel redox plus élevé que celui du Cr(VI). Il a été montré que, dans les conditions des 

eaux naturelles, seuls les oxydes de manganèse sont capables d’oxyder le Cr (III) en Cr (VI) 

(5).  

Spéciation du chrome dans le sol 

Le mouvement du chrome dans le sol dépend du type et de l'état du sol et d'autres 

facteurs environnementaux. Généralement, aux pH et potentiels redox de l'environnement, le 

chrome est sous les formes Cr(III) et Cr(VI). Le chrome issu de la roche-mère est 

principalement sous forme trivalente (24). La majeure partie du chrome dans le sol ne se 

dissout pas facilement dans l'eau. Dans le sol et les milieux aquatiques, le chrome trivalent est 

principalement lié à la matière organique. Il a  une tendance à former des précipités 

d'hydroxyde avec le  fer à des valeurs  typiques de pH des eaux souterraines (3).  
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La forme dominante du chrome trivalent dépend fortement du pH: dans les sols acides (pH < 

4), il est sous forme Cr(H2O)6
3+, alors qu'à un pH <5,5, il est sous forme de ses produits 

d'hydrolyse, principalement CrOH2+ (5). Le chrome trivalent immobilisé physiquement sur la 

matrice du sol ou bien sédimenté dans les milieux liquides, est alors protégé de l’oxydation 

(7).  

Du fait de sa forme anionique, le chrome hexavalent a une faible affinité pour les charges 

négatives des colloïdes du sol (24). La distribution des espèces du chrome hexavalent en 

fonction du pH est illustrée dans la  Figure 3. Les ions CrO4
2- et HCrO4

- sont les formes de 

chrome les plus mobiles dans les sols (5). Ils peuvent être absorbés par les plantes et 

facilement lessivés dans les couches profondes du sol; provoquant une pollution de l'eau 

souterraine (5). Dans les sols neutres à alcalins, le chrome  hexavalent existe surtout sous 

forme de Na2CrO4, CaCrO4, BaCrO4 et PbCrO4 (5). Dans le sol, et lors des processus 

d’oxydo-réduction du chrome, le pH, la concentration d'oxygène, la présence et la 

concentration des réducteurs sont importants. James et Bartlett ont suggéré que Cr (VI) dans 

ces formes mobiles qui sont HCrO4
- et CrO4

2-, peut être réduit par différent réducteurs 

inorganiques tels que Fe (II) ou S2-. Ce processus appelé `dechromification' est très important. 

En l'absence d'un tel processus, tout l'oxygène atmosphérique pourrait être converti en 

chromate (VI) qui constitue une menace pour la vie sur terre (25).  

Spéciation du chrome dans l’atmosphère 

En raison des difficultés d'analyse, les données de spéciation du chrome dans l'air sont 

très limitées (26). Dans l'air, le chrome est présent sous la forme d'aérosols qui sont éliminés 

par un dépôt humide et sec. Les particules de chrome de petit diamètre aérodynamique (<10 

um) peuvent  s’aéroporter à longue distance pendant une longue période (8). 

Les deux formes du chrome, (Cr (III) et Cr (VI)) peuvent être libérées dans l'air (8). Bien que 

la chimie de chrome atmosphérique soit associée à des gouttelettes et des particules, celles-ci 

ne contribue pas à des réactions chimiques qui contrôlent l'apparition et le rapport entre les 

deux formes du chrome. La chimie de chrome dans l'atmosphère ressemble à celle dans les 

systèmes aqueux. Les réactions de précipitation, de complexation et d'oxydation influencent 

l'abondance et le rapport de ces formes. La seule différence par rapport aux eaux naturelles est 

due au pH qui est plus acide (pH ~ 1) pour les aérosols atmosphériques typiques, alors qu'il 

est comparable (pH ~ 5) pour les nuages et les gouttelettes typiques (27).  
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I.1.2. Toxicité du chrome 

La toxicité du chrome dépend de sa concentration et de son degré d’oxydation. Il est 

communément admis que le chrome (VI) est beaucoup plus toxique que le chrome (III). Ce 

dernier est un élément essentiel aux êtres vivants puisqu’il joue un rôle indispensable dans le 

métabolisme glucidique comme activateur de l’insuline (28). La toxicité de Cr(VI) est due à 

son pouvoir oxydant mais aussi à la formation de radicaux libres lors de sa réduction en 

Cr(III) dans les cellules (29, 30). 

La chlorose et la nécrose sont des symptômes de toxicité du chrome dans les plantes. 

Des plantes d'orge exposés à 50 ppm de Cr (VI) sont restés vitales mais avec une apparence 

modifiée. Une nouvelle exposition à 100 ppm a causé un aspect fatigué après 2 jours, et après 

7- 10 jours toutes les plantes d'orge sont mortes. Les symptômes toxiques produits par le Cr 

(VI) sont plus forts que ceux causés par le Cr (III). Ils se produisent plus tôt et à des 

concentrations plus faibles. Des études sur des plantes ont montré que le Cr (III) produit 

également des  problèmes dans les tissus vivants (31). Sa toxicité, à forte concentration, est 

due essentiellement à sa capacité à se lier avec des composés organiques, ce qui conduit à une 

altération du métabolisme par inhibition de l’activité enzymatique. Il a également la capacité 

de générer des espèces possédant un oxygène actif, ce qui conduit alors à un stress oxydatif. 

Cette phytotoxicité peut être à l’origine d’une diminution de la croissance et d’une chlorose 

(24). 

 A l’état de trace, le chrome est un oligo-élément essentiel pour l’homme et les animaux 

(32), il est associé au métabolisme du glucose par son action sur l’insuline et il est impliqué 

dans le métabolisme des graisses (33). Le chrome trivalent est connu comme étant un élément 

essentiel dans le métabolisme protéique, lipidique et glucidique des mammifères (24). Les 

recommandations journalières sont de 25 μg par jour pour les femmes et de 33 μg par jour 

pour les hommes. Pour les enfants, l’apport journalier doit être compris entre 10 et 40 μg par 

jour (4). La forme hexavalente n’est pas une source nutritionnelle car elle est très toxique et 

mutagène. La toxicité du chrome (VI) est due à sa grande facilité à traverser les membranes 

biologiques (3). Il a été montré que l’inhalation de Cr (VI) peut provoquer une perforation de 

la cloison nasale, l'asthme, une bronchite, une pneumonie, une inflammation du larynx et du 

foie et une incidence accrue de cancer broncho-pulmonaire (3). Son ingestion peut provoquer 

des troubles  au niveau des organes stockeurs, surtout les reins, causant des dommages à 

l’ADN qui conduisent à des mutations et à une éventuelle cancérisation (7). L'exposition due 

à un contact dermique de Cr (VI) peut induire des allergies cutanées, une dermatite et une 
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nécrose cutanée. Le chrome (VI) est un puissant irritant épithéliale, il est également considéré 

comme un cancérigène pour l'homme (3). 

Le principal mécanisme de défense de l’organisme vis-à-vis des effets de Cr(VI) est la 

réduction de celui-ci en Cr(III). Dans ces conditions, des doses élevées de Cr(VI) sont 

nécessaires pour saturer les capacités de réduction de l’estomac, induisant ainsi des effets 

toxicologiques significatifs (24).  
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I.2. Les sédiments 

I.2.1. Composition des sédiments 

Le sédiment est un matériau issu de l’érosion, Il s’agit d’un dépôt  de matériel d’origine 

minérale ou biogénique de  nature très variée (34). C’est un compartiment complexe et 

relativement hétérogène formé d’eau, de matériaux détritiques, de composés minéraux et 

organiques (35).  

Les particules solides qui constituent les sédiments peuvent être d’origine  naturelle ou 

anthropique (36). Les particules d’origine naturelle peuvent être endogènes constituées 

principalement de matière organique provenant des organismes  aquatiques (34) ou exogènes 

provenant de l’érosion éolienne des sols et de l’érosion hydrique du bassin versant et des 

phénomènes de ruissellement. Ces particules exogènes peuvent être minérales ou organiques. 

Les particules d’origines anthropiques peuvent être organiques ou minérales et proviennent 

des activités industrielles, urbaines et agricoles. 

La composition des sédiments est partiellement liée à la minéralogie des bassins versants et à 

la structure du couvert végétal régional (35). Le quartz, les carbonates, les oxydes et 

hydroxydes métalliques et les argiles constituent les principales espèces minérales d’une 

matrice sédimentaire (37). Les micro-organismes, les débris animaux et végétaux et les 

colloïdes humiques constituent quant à eux les substances organiques potentiellement 

présentes dans les sédiments (37). 

I.2.1.1. Composition granulométrique 

Selon les régions géographiques, les sédiments peuvent avoir des granulométries très 

différentes. La texture des sédiments est déterminée à partir de la répartition des argiles de 

taille inférieure à 2 μm, des limons de 2 à 50 μm et des sables de 50 μm à 2 mm (38). Les 

sédiments peuvent être classés comme argileux, équilibrés, limoneux ou sableux selon la 

teneur respective de ces trois composés en utilisant un système de coordonnées triangulaires 

(Figure 4) (36).  
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Figure 4: Diagramme ternaire de classification des sédiments en fonction de leur texture (39). 

 

I.2.1.2. Composition géochimique des sédiments 

La matrice solide des sédiments est constituée de particules organiques et inorganiques. 

Particules organiques 

Les particules organiques proviennent du métabolisme et de la dégradation des 

organismes vivants. Dans les sédiments, ces particules sont principalement des substances 

humiques (40); qui sont des polymères naturels constitués principalement de carbone et 

d’oxygène, élaborés par voie chimique et biochimique et défini par leur solubilité dans 

différents réactifs (36).  Les particules organiques se divisent en deux fractions, une fraction 

organique vivante (microflore, faune et racine) (40), constituée des polymères de type hydrate 

de carbone bien caractérisés (amidon, cellulose, lignine...) (41), et une fraction organique 

morte (débris organiques d’origines animale ou végétale, plus ou moins décomposés en 

humus sous l’action des microorganismes) (40). Cette fraction regroupe l’ensemble de 

polymères beaucoup plus complexes et moins bien définis (41). Leur décomposition est très 

lente, elle combine de très fortes propriétés tensioactives et de fortes propriétés complexantes. 

Leur rôle est prépondérant dans les interactions organo-minérales qui existent dans les 

sédiments (36).  
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Particules inorganiques 

Les particules inorganiques proviennent soit du transport par charriage du matériel 

sédimentaire du bassin versant, soit du fond géochimique du sédiment (40). Les principales 

particules inorganiques  présentes dans la matrice solide des sédiments sont: 

La Silice 

Elle est présente en abondance dans les milieux naturels à l’état cristallin  ou amorphe. 

Dans les sédiments, elle se présente principalement sous forme de quartz (SiO2) (40, 41).  

Les phosphates 

Les minéraux phosphatés se trouvent dans tous les types de roches et sédiments. Les 

plus abondants sont les phosphates de fer et la famille des apatites. Dans les sédiments, ce 

sont généralement des fluorapatites carbonatées et des hydroxyapatites (Ca5(PO4)3OH) (42). 

Les Sulfures 

Les sulfates constituent la principale source de soufre disponible à l’interface eau-

sédiment. La réduction des sulfates en sulfure d’hydrogène s’opère sous l’action des bactéries 

sulfato-réductrices, en présence de matière organique réactive (43,35) et en l’absence 

d’oxygène, lors de la diagenèse précoce sur les premiers centimètres d’enfouissement (37). 

L’essentiel du soufre dans le sédiment est inorganique. Le soufre inorganique dans des 

conditions anaérobiques, se trouve sous forme de sulfure. Dans le sédiment bien aéré et bien 

séché, il s’oxyde et donne des sulfates. L’oxydation des sulfures peut également donner lieu à 

des oxydes intermédiaires (36). Deux grandes classes de sulfures inorganiques peuvent être 

distinguées : les AVS "Acid Volatile Sulfides" qui sont caractéristiques des sulfures 

fraîchement précipités, mal cristallisés, instables et facilement oxydables, présents dans les 

sédiments tels que le sulfure de fer amorphe (FeS(amorphe), la mackinawite (FeS(1-x), la 

greigite (Fe3S4), et la pyrite (FeS2) (37). 

Les Argiles 

Avec les oxydes métalliques, les argiles sont les particules inorganiques les plus 

importantes dans la phase solide du sédiment (40). Leur faible taille leur confère une forte 

réactivité chimique et physique ainsi qu’une importante surface de contact (41). Ces minéraux 

sont des aluminosilicates appartenant à la famille des phyllosilicates hydratés, constitués 

d’une superposition de feuillets composés de couches tétraédriques de Si-O et de couches 

octaédriques composées de Al-OH ou Mg-OH, entre lesquelles se placent divers cations tels 
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que K+ et Ca2+ (40). L’assemblage de ces feuillets entre eux forme différentes structures 

correspondant à chacune des familles d’argile telle que la kaolinite, l’illite, la smectite, le 

chlorite et la vermiculite (44). La Figure 5 représente les structures des différents types 

d’argile. 

 

Figure 5: Structure des argiles (45). 

Les Carbonates 

Le carbonate de calcium (CaCO3) est l'un des matériaux les plus abondants dans les 

roches sédimentaires. Il représente 4% de la croûte terrestre et forme les types de roches 

comme le calcaire et la craie (46). Le carbonate joue un rôle important dans les sédiments, son 

équilibre de dissolution contrôle partiellement le pH (41). Le carbonate de calcium est un sel 

faiblement hydrosoluble (47). Il existe sous six formes allotropiques différentes: la calcite, 

l’aragonite, la vatérite, le CaCO3 monohydraté, le CaCO3 hexahydraté et le CaCO3 amorphe 

(38). Les minerais de carbonate rencontrés le plus souvent dans les sols sont la calcite CaCO3, 

la dolomite [CaMg(CO3)2], la nahcolite (NaHCO3), la trona [Na3H(CO3)2 H2O] et le soda 

(Na2CO3 10H2O) (36). La calcite est la forme la plus commune et la plus stable de CaCO3 

dans l'environnement. Elle est stable à la pression et à la température atmosphérique et ne se 

décompose qu’à 973 K, pour devenir l'oxyde de calcium (48). Le Tableau 4, résume les 

données cristallographiques et physiques des différentes phases cristallines du carbonate de 

calcium (47).  
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Tableau 4: Les différentes phases de carbonate de calcium rencontrés (38, 48). 

Phase 

cristalline 

Formule 

chimique 
Structure 

System 

cristallin 

Calcite CaCO3 

 

trigonal 

Aragonite CaCO3 

 

orthorhombic 

Vaterite CaCO3 

 

hexagonal 

Monohydrocalcite CaCO3
.H2O 

 

hexagonal 

Ikaite CaCO3
.6H2O 

 

monoclinic 
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Les Oxydes et hydroxydes métalliques 

Les oxydes métalliques sont présents sous forme amorphe ou cristalline. Dans la 

majorité des sédiments, ils se forment par oxydation des cations (37). Du fait de leur grande 

abondance dans la lithosphère et leur faible solubilité dans la gamme de pH des sols, 

l’aluminium, le fer et le manganèse forment les plus importants oxydes, oxyhydroxydes et 

hydroxydes dans le sol (44). 

 Hydroxydes, oxyhydroxydes et oxydes d’Aluminium 

Les hydroxydes d'aluminium, de formule chimique AI(OH)3, existent sous trois formes 

cristallines. La différence entre ces trois polymorphes consiste en des empilements différents 

de feuillets identiques. Ces derniers sont constitués par deux plans de groupements hydroxyle 

OH- en réseau compact enserrant un plan d'atomes d'aluminium qui remplissent les cavités 

octaédriques aux deux tiers. Dans la gibbsite, la séquence d'empilement des plans 

d'hydroxyles est de type ABBAABBA.... Dans la bayerite, la séquence d'empilement des 

plans d'hydroxyles est de type ABABAB.... Dans la nordstrandite, la structure est une 

combinaison des deux précédents arrangements avec une séquence d'empilement des plans 

d'hydroxyles décrite par ABBABAAB... (49). 

La structure des oxyhydroxydes d'aluminium (AlO(OH)) est constituée d'atomes 

d'aluminium en coordination octaédrique dont trois coordinants sont des groupements 

hydroxyle et les trois autres sont des atomes d'oxygène communs à deux atomes d'aluminium 

disposés en double chaînes droites (49). Ils existent sous deux formes différentes: la boehmite 

et la diaspore. Les caractéristiques cristallographiques des  hydroxydes et oxyhydroxydes 

d'aluminium sont détaillées dans le Tableau  5. 
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Tableau 5: Les hydroxydes et oxyhydroxydes d’aluminium les plus fréquemment rencontrés 

(50, 51) 

Phase 

cristalline 

Formule 

chimique 
Structure 

System 

cristallin 

Bayerite α -Al(OH)3 

 

Monoclinique 

Gibbsite γ -Al(OH)3 

 

Monoclinique 

Nordstrandite β-Al(OH)3 

 

Triclinique 

Diaspore α- AlOOH 

 

Orthorhombique 

Boehmite γ-AlOOH 

 

Orthorhombique 
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Les oxydes d'aluminium sous la forme anhydre présentent un polymorphisme structural 

remarquable avec les variétés α-, γ-, δ-, θ, κ-, ε-, η-, χ-Al2O3 (51). Le corindon ou α-Al2O3 de 

structure rhomboèdrique est un minéral couramment trouvé en milieu géologique (52).  

Le Tableau ci-dessous présente les phases d’oxyde d’aluminium les plus fréquemment 

rencontées. 

Tableau 6: Les oxydes d’aluminium les plus fréquemment rencontrés (50,52) 

Phase 

cristalline 

Formule 

chimique 
structure 

System 

cristallin 

 

 

Alumine alpha 

(Corindon) 

 

 

α-Al2O3 

 

 

 

Hexagonal 

 

 

 

Alumine gamma 

 

 

 

γ- Al2O3 

 

 

 

 

Cubique 

 

 Hydroxydes, oxyhydroxydes et oxydes de fer 

Les oxyhydroxydes et oxydes de fer, constitués d’atomes de fer, d’oxygène et/ou de 

groupements hydroxyle OH se différencient par leur composition, la valence des ions de fer et 

par leur structure cristallographique. Ces structures diffèrent essentiellement par 

l’arrangement des octaèdres qui composent le réseau (37).    

 Ces hydroxydes, oxy-hydroxydes ou oxydes apparaissent lors de l’altération des roches pour 

se retrouver ensuite au niveau des sols (52). Ils proviennent de l’altération des minéraux ferro-

magnésiens, tels que la biotite, les amphiboles ou les pyroxènes (53). Ils peuvent subir alors 

des cycles d’oxydo-réduction suivant les conditions du milieu (52). Le passage des formes 

amorphes vers des formes plus cristallisées est contrôlé par la quantité de matière organique 

dans le sol, qui retarde la cristallisation (53). La Précipitation, la dissolution et la 

reprécipitation des différents oxydes de fer dans l'environnement dépendent  principalement 
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de facteurs tels que le pH, le potentiel redox, la température et l'activité de l'eau (54). Leurs 

caractéristiques comprennent une grande stabilité en raison de leur faible solubilité, des 

couleurs voyantes et une grande surface (55). En raison de leurs couleurs frappantes allant du 

rouge au jaune, des faibles concentrations d'oxydes de fer colorent les sols et les roches (54). 

Les oxyhydroxydes de fer sont également présents dans l'environnement, car, bien qu'ils 

soient thermodynamiquement moins stables, leur formation est cinétiquement favorisée et leur 

transformation à des formes plus stables se produit lentement. Dans des environnements 

naturelles, ils sont souvent faiblement cristallins (54).  

Les oxyhydroxydes de fer les plus importants sont la goethite (α -FeOOH), l’akaganéite (β -

FeOOH), la lepidocrocite (γ −FeOOH) et la feroxyhyte (δ −FeOOH). Parmi les oxydes, on 

trouve la ferrihydrite (Fe5HO8 – 4 H2O), l’hématite (α -Fe2O3), la maghémite (γ −Fe2O3) et la 

magnétite (Fe3O4) (52). La goethite et l’hématite sont les plus thermodynamiquement stables 

dans des conditions de surface aérobies (54).  

Le Tableau 7 regroupe les différentes phases cristallines des oxyhydroxydes  et oxydes de fer.  
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Tableau 7: Les oxyhydroxydes  et oxydes de fer les plus fréquemment rencontrés (56, 57).  

Phase 

cristalline 

Formule 

chimique 
structure 

System 

cristallin 

Goethite α FeOOH 

 

 

Orthorhombic 

Akaganéite 

 

 

β FeOOH 

 

 

 

Monoclinic 

 

Lépidocrocite γ δFeOOH 

 

Orthorhombic 

Feroxyhyte δ FeOOH 

 

Hexagonal 

Hématite α Fe2O3 

 

 

Trigonal 

Maghémite 

 
γ Fe2O3 

 

 

Cubic ou 

tetragonal 

 

Magnétite Fe3O4 

 

Cubic 
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I.3. Procédés d’élimination des métaux lourds 

De nombreux procédés existent pour l'élimination des ions de métaux lourds dans des  

solutions aqueuses, tels que l'échange d'ions, la précipitation, l'extraction par solvant, 

l'ultrafiltration, l'osmose inverse, l'électrodialyse  et l'adsorption (58). Parmi ces techniques de 

traitement, la  précipitation et la coprécipitation restent les méthodes les plus utilisées suivis 

des techniques d’adsorption, d’extraction par solvant ou par membrane ou par échange d’ions 

(59,60). 

I.3.1. La co-précipitation-la coagulation floculation 

La Co-précipitation qui est le piégeage des composants chimiques étrangers dans un 

solide de composition stœchiométrique peut avoir plusieurs définitions. C’est un 

remplacement isomorphe qu’inclus l'incorporation des ions étrangers dans les sites de réseau 

cristallin habituellement occupé par un ion majeur du solide. C’est une constitution en défauts 

cristallins qui comprend l’incorporation des ions, des atomes ou des molécules étrangères en 

dehors des positions du réseau cristallin. C’est une  constitution non uniforme  incluant le 

piégeage des particules discrètes dans un solide (61). Les sels de fer ajoutés sous forme de 

FeCl3, de FeSO4 ou de Fe2(SO4)3(62) et les sels d’aluminium sous forme de (Al2(SO4)3,nH2O) 

(63) sont souvent utilisés pour la coprécipitation des métaux. 

La coagulation-floculation sont à la base du traitement de clarification des eaux. Ces deux 

techniques, souvent associées, ont pour but de neutraliser, coaguler et floculer des fines 

particules appelées colloïdes que l’on trouve en suspension dans les eaux (64). La méthode de 

coagulation utilisant des sels métalliques trivalents hydrolysables est une technologie 

ancienne. Ce processus a été traditionnellement utilisé dans le traitement de l'eau pour réduire 

la turbidité et la couleur et pour éliminer les agents pathogènes (65). Il a également été 

appliqué pour capturer les  métaux ainsi que l'élimination du phosphore dans le traitement des 

eaux usées industrielles (65). 

La surface spécifique des colloïdes est élevée et les phénomènes superficiels jouent un grand 

rôle dans leur stabilité. Les colloïdes hydrophiles ont une grande affinité pour l’eau alors que 

les colloïdes hydrophobes sont enveloppés de charges électriques qui empêchent toute 

agglomération par répulsion. Ces colloïdes sont soumis à l’action de diverses forces dans le 

milieu aqueux telle que les forces d’attraction, type Van der Waals, forces liées aux tensions 
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superficielles présentes dans le liquide, ou force de pontage entre  diverses molécules et les  

forces de répulsion, type électrostatique, existant à la surface de la particule (64). 

Quatre étapes différentes  peuvent expliquer le phénomène de coagulation: compression de la 

double couche; adsorption et neutralisation des charges; emprisonnement des particules dans 

un précipité; adsorption et pontage entre les particules (66).  

Pour la première étape qui est la compression de la double couche, l'augmentation de la force 

ionique de l'eau réduit le volume et l'épaisseur de la couche diffuse. Les forces de répulsion 

sont considérablement réduites alors que les forces d'attraction de van der Vaals ne sont pas 

affectées (67). 

La deuxième étape qui est  l’adsorption et la neutralisation de la charge, peut être  expliquée 

par adsorption des charges issues d’un surplus de coagulant à la surface des particules. Les 

particules colloïdales ainsi restabilisées possèdent alors une charge inversée (68). 

Dans la troisième étape qui est l’emprisonnement des particules dans un précipité. Les 

particules colloïdales sont déstabilisées par emprisonnement  dans des flocs formés par ajout 

de quantités suffisantes de coagulants qui sont habituellement des sels de métaux trivalent.  

En dernière étape, l'utilisation de polymères cationiques ou anioniques ayant une masse 

moléculaire élevée et une structure longitudinale permet l’adsorption des colloïdes aux 

extrémités. Ce qui permet l'agglomération des particules par "pontage" des polymères (67). 

Les coagulants les plus communément employés dans la pratique sont le sulfate d’aluminium 

(Al2(SO4)3,nH2O), le polychlorure d’aluminium (AlnOHmCl3n-m), le chlorure ferrique (FeCl3), 

le sulfate ferreux (FeSO4,nH2O) et le sulfate ferrique (Fe2(SO4)3). Dans des cas particuliers, il 

est fait appel à l’aluminate de soude NaAlO2, la chaux CaO, Ca(OH)2 pour attaquer la 

structure des matières à précipiter et favoriser ainsi la création d’un système moins stable 

susceptible d’être définitivement précipité (69).  

Les diagrammes de coagulation au  chlorure ferrique et au sulfate d’aluminium sont présentés 

dans les Figures 6 et 7 respectivement. 
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Figure 6: Diagramme de coagulation au chlorure ferrique  (70). 

 

 

 

 

 
 

Figure 7: Diagramme de coagulation au sulfate d’aluminium (71) 
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Lorsque l'alun est utilisé, plusieurs radicaux hydroxyalumineux monomères ou 

polymères sont formées (67). Le cation métallique Fe3+ est ajouté sous forme de sel dissous. 

Lorsqu’il est mis en solution, il s’hydrate en Fe(H2O)6
3+ puis s’hydrolyse pour former 

différents complexes monomères, dimères ou trimères selon le pH de la solution Fe(OH)2+, 

Fe(OH)2
+, Fe2(OH)4

2+, Fe3(OH)4
5+ (72). L’augmentation du pH entraîne la formation d’un 

précipité amorphe d’hydroxyde de fer. 

Lorsque les sels d'aluminium sont utilisés, les cations Al3+, AI(OH)2+  sont formés. Au pH 

convenable, les flocs d’hydroxydes d’aluminium se forment et s’adsorbent à la surface des 

particules en provoquant leur agglomération. 

L'optimisation du procédé de floculation/coagulation sera fonction des conditions qui 

peuvent être inhérentes à la phase liquide (pH, force ionique, nature des ions, température,…) 

ou aux particules à séparer (nature, taille, charges de surface,…). Elle pourra être accomplie 

en jouant sur le type et le dosage du coagulant, le temps de floculation, la capacité du mélange 

et la géométrie du réacteur (73). Le pH optimal constitue un compromis entre le pH 

nécessaire à la coagulation des colloïdes et le pH nécessaire à la floculation (71). Le pH 

optimal de coagulation-floculation est compris entre 6 et 7.4 pour les sels d’aluminium et est 

supérieur à 5 pour les sels de fer (71). L'efficacité du procédé repose sur l'utilisation de 

bonnes techniques de séparation telles que la filtration et/ou la décantation. 
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I.3.2. L’échange d’ion 

 L’échange d’ions fait partie des phénomènes de sorption. Un échangeur d’ions est un 

solide insoluble qui contient des ions pouvant s’échanger avec d’autres provenant d’une 

solution. Il est constitué par un réseau cristallin ou macromoléculaire portant des charges fixes 

positives ou négative équilibrées par celles des ions mobiles, appelés contre-ion  et peuvent 

être remplacés par d’autres ions dans la réaction d’échange (74).  

Les échangeurs  d’ions les plus importants du point de vue pratique sont les échangeurs 

inorganiques naturels ou synthétiques. Les résines échangeuses d’ions sont les échangeurs les 

plus courament utilisées à cause de la facilité de leur préparation et d’utilisation.  Des chaines 

de polystyrène reliées entre elles par des  ponts de divinylbenzène, constituent un réseau 

macromoléculaire tridimensionnel. Le taus de pontage, correspond au pourcentage de 

divinylbenzène dans le polymère. Dans ce réseau macromoléculaire sont gréffés des 

groupements fonctionnels (74).  

Pour les résines échangeuses de cations ces groupements sont en général: 

 

Pour les résines échangeuses d’anions ces groupements sont :  

 

Les échangeurs d'ions sont généralement classés comme faibles et forts. Les noms se réfèrent 

aux valeurs de pKa de leurs groupes chargés. Des échangeurs d'ions forts sont chimiquement 

des groupes sulfonate et amino quaternaires, et des échangeurs d'ions faibles contenant des 

groupes phénoliques et amino primaires (75). 

D’après le Tableau 8, les échangeurs d'ions peuvent être divisés en plusieurs types: type acide 

fort, type base forte, type acide faible et type base faible. Les échangeurs d'ions contenant des 

groupes acide sulfonique et phosphonique et ceux contenant des groupes de base 

tétraammonium sont des échangeurs acide forts et base forte, respectivement, alors que ceux 

contenant des groupes phénoliques et amino primaires sont des échangeurs acides faibles et 

base faibles respectivement. Les échangeurs avec des groupes carboxyle et des groupes amino 

tertiaires prennent une position intermédiaire entre les échangeurs acides et base forts et 

faibles, respectivement (75). 
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Tableau 8: Les valeurs de pK des groupes fonctionnels les plus courants de certains 

échangeurs d'ions (75). 

Echangeurs de cation Echangeurs d’anion 

Groupe fonctionnel pKa Groupe fonctionnel pKb 

-SO3H 

Acide sulfonique 

1 - 2 
≡ 𝐍+ 

Ammonium quaternaire 
1 - 2 

-PO3H2 

Acide phosphonique 

2 - 5 
≡ 𝐍 

Ammonium tertiaire 
4 - 6 

-COOH 

Acide carboxylique 

4 - 6 
= 𝐍𝐇 

Ammonium secondaire 
6 - 8 

-OH 9 - 10 −𝐍𝐇𝟐 8 - 10 

 

 

On connait d’autres types de résines tels que: 

-Les résines complexantes ou chélatantes avec les groupements fonctionnels mercaptans, 

aminodiacétique ou aminophosphorique (76). Elles  peuvent supporter des groupements 

iminodiacétiques ou bis-picolylamine. Le groupement fonctionnel iminodiacétique agit 

comme acide faible et base faible de Lewis avec son atome d’azote donneur et ses deux 

atomes d’oxygène présents dans sa structure (70). 

-Les résines redox ou résines échangeuses d’électron avec les groupements –SH. 

Il ya également des résines adsorbantes, des matériaux cellulosiques échangeurs d’ions, des 

membranes et des matériaux liquides également échangeurs d’ion (76). 

Pour l’extraction des métaux, on utilise couramment des résines échangeuses d’ions 

cationiques portant des groupes acides sulfoniques, acides carboxyliques ou acide 

iminodiacétique (77).  

La Figure 8  présente un échangeur de cations où les sites fonctionnels R-, fixés sur les 

chaînes macromoléculaires peuvent capter puis échanger des cations libres d’une solution 

d’électrolyte. Ces chaînes constituent des polyanions qui, solvatés par l’eau de la solution 

aqueuse d’équilibrage, ont tendance à se disperser, ce qui rend nécessaire leur pontage. On 

obtient donc un réseau tridimensionnel plus au moins rigide, formant un polyion. Certains 
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anions, appelés co-ions, réussissent à pénétrer dans la membrane sous l’effet de leur gradient 

électrochimique (78). 

 

 

 

Figure 8: Représentation schématique d’un échangeur de cations (78). 

Le choix de la résine cationique est déterminé par le pH de la solution à traiter et les ions à 

extraire. Quand la résine échangeuse d’ion a atteint sa capacité maximale d’échange, il 

convient de procéder à sa régénération par élution avec un acide ou avec un complexant plus 

fort. La solution éluée est concentrée et traitée par précipitation ou par d’autres méthodes afin 

de récupérer les métaux (77). 
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II.1. Interaction du chrome avec les sédiments et leurs constituants dans 

l’environnement 

Dans la présente étude, des échantillons de sédiments de rivière ont été utilisés comme 

solides naturels afin de caractériser la rétention du chrome. 

Dans le but de caractériser l’interaction des ions Cr(III) avec les constituants des sédiments, 

un oxyhydroxyde de fer (Ferrihydrite) a été préparé au laboratoire et des solides commreciaux 

ont été utilisés. Il s’agit d’une Alumine, d’un carbonate de calcium et d’une argile. 

II.1.1. Prélèvement, prétraitement et caractérisation  des sédiments 

II.1.1.1 Sites de prélèvement 

Les échantillons de sédiments ont été prélevés au niveau des deux oueds Rhumel et 

Hmimim (Figure 9), en Novembre 2013. Des échantillons d’eau ont été prélevés au niveau 

des mêmes sites. 

L’Oued Rhumel est un cours d’eau important dans l’est algérien. D’un linéaire de 123 Km, il 

draine une superficie de 5315 Km2 et prend sa source vers 1160 m dans la nappe Tellienne 

calcaire et marneuse des monts de Ferdjioua au Nord-Ouest de Bellaa. Il traverse les Hautes 

Plaines Constantinoises, avec une orientation Sud-ouest, Nord-est jusqu'a Constantine, là, il 

change brusquement de direction et tourne presque à angle droit pour couler en oblique vers le 

Nord (79).  

Oued Hemimim est un affluent de l’oued Boumerzoug qui est lui-même un affluent de oued 

Rhumel. Le choix des sites de prélèvement  est en relation avec l’environnement industriel. 

II.1.1.2 Prétraitement des sédiments 

Les  sédiments prélevés ont été séchés à l'air libre à température ambiante, puis dans 

une étuve à une température de 40°C pendant 78 heures, après séchage, ils ont été broyés, 

puis passés à travers un tamis de 0,5 mm de diamètre. 

Les échantillons d’eau  ont été stockés dans des flacons en polyéthylène dans un 

réfrigérateur à 4°C. Les sulfates et le chrome total ont été analysés dans les deux échantillons 

d'eau (Annexe I).  
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Figure 9: Localisation des sites de prélèvement des échantillons de sédiments des oueds 

Rhumel et Hemimim 
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II.1.1.3 Caractérisation des sédiments 

II.1.1.3.1 Caractérisation physico-chimiques 

Détermination du pH, de la conductivité et du taux de matière organique  

Le pH et la conductivité électrique ont été mesurés dans des suspensions formées avec 

l’eau distillée sous agitation magnétique durant 60 minutes dans un rapport 1/5 à l’aide d’un 

pH mètre M210 équipé d’une électrode de verre combiné et un conductimètre DBB-303A 

respectivement. La matière organique a été estimée par calcination à 500 °C. 

Détermination du pH de point de charge zéro 

Le pHPZC (Point of Zero) correspond au pH pour lequel la charge totale des particules 

est nulle. Ce point peut également être appelé le PZNPC (Point of Zero Net Proton Charge). 

Le PZNPC, généralement déterminé par tirage acide-base, peut ne pas correspondre à une 

charge nulle, soit à cause d’une charge initiale, soit à cause de sorptions spécifiques d’espèces 

autres que H+. 

Dans notre étude, nous avons utilisé la méthode  de dérive du pH qui consiste à suivre 

l’évolution du pH des suspensions de sédiments dans NaCl à différents pH après agitation de 

48 heures. Le pHpzc est le point  ou la courbe pHfinal en fonction du pHinitial intercepte la ligne 

pHfinal = pHinitial. 

II.1.1.3.2 Caractérisation minéralogique  

Analyse par diffraction des rayons X 

 La diffraction des rayons X est une technique qui consiste à irradier un échantillon solide 

réduit en poudre très fine à l’aide d’un faisceau de rayons X de longueur d’onde (λ) donnée. 

Lors de l’irradiation, le faisceau de rayons X se verra diffracté selon un angle θ spécifique à la 

distance interréticulaire (d) et à la longueur d’onde (λ) du faisceau incident. Les conditions de 

diffraction des rayonnements X sont définies par la loi de Bragg qui s’exprime selon 

l’équation: λ = 2d sinθ  

                 λ : longueur d’onde de la source (en nm) 

                 d : distance entre deux plans parallèles successifs du réseau cristallin (en Å) 

                 θ : angle entre le faisceau incident et le réseau plan (en °) 

Le diffractogramme exprime l’intensité des rayons X diffractés émis par l’échantillon en 

fonction de l’angle du détecteur et du canon à rayon X car les deux bougent simultanément. Il 

constitue « l’empreinte » des phases cristallines présentes dans l’échantillon. L’identification 
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des minéraux est alors possible en comparant le diffractogramme obtenu avec ceux des phases 

cristallines connues (37). 

Dans notre étude,  l'analyse par diffraction des rayons X a été effectuée sur poudre dans 

les conditions ambiantes de température. Le diffractomètre des rayons X utilisé est un 

appareil X’PERT PANALYTICAL installé au Laboratoire de cristallographie du département 

de physique à l’Université de Constantine. Il est équipé d'une anticathode de cuivre (= 

1,5406 Å), avec une tension de 45 KV et 40 mA, les échantillons ont été analysés à 2θ = 0,02° 

avec un temps par pas de 20 seconde. L’appareil est  piloté par un ordinateur pour le stockage 

et le traitement des données. 

Analyse par spectroscopie IR 

La spectroscopie infrarouge est un moyen d’analyse permettant de déterminer la nature 

des liaisons chimiques présentes dans une molécule. En plus c’est une méthode d’analyse 

quantitative qui permet l’identification des groupements présents dans une molécule 

organique par la bande de vibration ou de rotation des liaisons. Il suffit de vérifier l‘identité de 

chacune des bandes du spectre de référence et du spectre du produit étudié, tracés dans les 

mêmes conditions d’échantillonnage (gaz, liquide ou solide). 

La Figure 10 présente un schéma d'un appareil FTIR, le faisceau IR provenant de la source 

frappe une lame séparatrice semi-réfléchissante. Ce faisceau est divisé en deux, une moitié est 

déviée sur un miroir fixe, l'autre sur miroir mobile. Ces deux faisceaux se trouvent ensemble 

sur la séparatrice qui impose au faisceau une différence de marche x connue, puis ils entrent 

en interférences. Après avoir traversé l'échantillon, le signal optique est recueilli sur le 

détecteur, son intensité est fonction de la différence de marche x, l'interférogramme est à 

nouveau traduit en un spectre par une opération dite transformation de Fourier. 

Le spectre infrarouge rend compte de l’évolution de l’absorbance d’un échantillon en 

fonction de l’inverse de la longueur d’onde, appelé nombre d’onde et exprimé en cm-1 du 

rayonnement incident.  
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Figure10: Schéma de principe d’un appareil FTIR  

 

Dans la présente étude, les mesures sont réalisées en transmission au travers des 

pastilles de KBr dans lesquelles les poudres à analyser sont diluées. Une masse  de poudre 

préalablement broyée dans un mortier en agathe est mélangée avec  KBr sec (3%). Ce 

mélange est ensuite comprimé sous une pression de 5 à 8t/cm2 avec une presse manuelle. La 

pastille frittée qui en résulte, d’aspect translucide, correspond à une dispersion de 

l’échantillon dans une matrice solide. Les spectres IR ont été enregistrés à l’aide d’un appareil 

IR Hyper Schimatzu E. Le domaine spectral étudié s’étend de 4000 cm-1 à 500 cm-1. Les 

analyses spectroscopiques sont réalisées à température ambiante.  

II.1.2. Préparation de la Ferrihydrite 

La méthode de préparation utilisée pour la Ferrihydrite est celle décrite par 

Shwertmannite et Cornell (2000) (54) : Dissolution de 40g de Fe (NO3)3.9H2O dans 500ml 

d'eau distillée en présence de quelque goûtes de HNO3. L'hydroxyde est préparé par ajout de 

330ml de NaOH (1N) jusqu' à pH 7-8 sous agitation magnétique. La suspension formée est 

filtrée, le solide récupéré est lavé à l’eau distillée puis séché à l'air libre et à température 

ambiante. 
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Tous les solides utilisés (Ferrihydrite, Alumine, Calcite et Kaolinite) ont été caractérisés par 

détermination de pHPZC, par analyse IR et par analyse DRX de la même manière que les 

sédiments. 

Des essais de précipitation des ions Fe(III), Al(III) et (Fe(III) + Al(III)) à différent pH ont été 

caractérisés par IR. 

II.1.3. Essais de fixation des ions Cr(III)  

Tous les réactifs utilisés sont de qualité analytique et aucune purification  n’a été 

réalisée. Toutes les solutions sont préparées avec de l’eau distillée. Les solutions de Cr(III) 

sont préparées à partir de (Cr(NO3)3.9H2O.  

Les essais de fixation ont été effectués en batch dans des béchers en verre de 100 ml de 

capacité, avec des volumes de 50 ml de la  solution de chrome préparées après l’ajout de la 

quantité désirée de l’adsorbant. 

Les effets du pH, du temps de contact et  de la concentration initiale des ions  Cr (III) ont été 

étudiés. Le pH est ajusté en utilisant des solutions de HCl et NaOH.  

Le pH est mesuré à l’aide d’un pH mètre M 210 équipé d’une électrode de verre combiné. À 

l’aide d’un agitateur magnétique WiseStir MS-MP8. Les suspensions sont agitées avec une 

vitesse de 210 rotations par minute (rpm) à une température ambiante pendant 60 minutes 

dans tous les essais à l’exception de ceux ou l’effet du temps est étudié. Les surnageant sont 

séparés par centrifugation à l’aide d’une centrifugeuse Hettich UNIVERSAL pendant 20 

minutes. Les ions Cr(III) sont dosés dans les surnageants récupérés.  

Etude de l’effet de la concentration initiale du chrome  

L’effet de la concentration initiale des ions  chrome a été étudié avec des solutions 

synthétiques contenant différentes concentrations de chrome (5, 10, 15, 20, 25, 30, 40 et 50 

mg Cr(III) L-1) mise en contact pendant 1 heure de temps avec la masse du solide désiré. Les 

suspensions sont maintenues à la température ambiante et au pH de la solution. 

II.1.4. Dosage des ions Cr(III) 

La concentration de Cr (III) en solution aqueuse a été analysée par oxydation en Cr (VI). 

L’oxydation a été effectuée en utilisant H2O2 en milieu alcalin à température élevé. 

La détermination de la concentration des ions Cr(VI)  est effectuée par dosage spectro-

photométrique en se basant sur la loi de Beer-Lambert: 

𝐀 = 𝛆. 𝐥. 𝐂 
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 A: Absorbance (sans unité) 

  ε: Coefficient d’absorption moléculaire ou coefficent d’extinction molaire (l.mol-1.cm-1 ou 

cm2.mol-1) 

l : Trajet optique (cm) 

C: Concentration de la substance dans la solution (mol/L) 

L’absorbance a été mesurée à la longueur d’onde de 372 nm en utilisant un spectromètre UV 

visible type SHIMADZU 1650 PC à double faisceau dont le schéma de principe est illustré 

dans la Figure 11. Une droite d’étalonnage a été préalablement établie (Annexe II). 

 

 

Figure 11: Schéma de principe d’un spectrophotomètre UV-visible à double faisceau 

 

II.2. Interaction des ions Cr(III) avec des surfaces solides dans le traitement 

des eaux 

Dans cette  partie de l’étude, l’élimination des ions  Cr(III) en solution aqueuse a été 

étudiée par co-précipitation avec les ions  Fe(III), Al(III) et le mélange  Fe(III) + Al(III), et par 

échange d’ions en utilisant les résines échangeuses de cations IR 120 et IRC 86.  

II.2.1. Elimination des ions Cr(III)  par co-précipitation  

   L’évolution de l’élimination de Cr(III) par coprécipitation avec les ions Fe(III), Al(III) 

et un mélange (Fe(III) + Al(III)) a été suivie en fonction du pH, et du temps de contact. Pour 

l’effet du pH, l’étude a été effectuée à différente concentration des ions Fe(III) et/ou Al(III) en 

absence et en présence des ions compétiteurs.  

Les essais d’élimination ont été réalisés en batch de la même manière que précédemment. 

50ml de solutions mélanges pour essais ont été préparées par la combinaison de la solution de 

Fe(III) et/ou Al(III) et celle des ions Cr(III)  dans un rapport 1/1.  
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L’effet des ions SO4
2-, Cu(II) et Zn(II) ont été évalués. Les ions sulfate ont été obtenus par 

dissolution du sulfate de sodium (Na2SO4). Le Cu(NO3)23H2O et ZnNO3 ont été les deux 

types de sels utilisés comme une source des ions Cu(II) et Zn(II). 

II.2.2. Elimination des ions Cr(III) par échange d’ion 

Cette partie consiste à l’étude de la performance de deux types de résines cationiques, une 

résine cationique forte Amberlite IR 120 et une résine cationique faible Amberlite IRC 86.  

II.2.2.1. Caractérisation et prétraitement des résines 

Les propriétés physiques et les spécifications des deux résines sont illustrées dans le Tableau 

9. 

Tableau 9: Caractéristiques des  résines échangeuses de cations IR 120 et IRC 86  

Resine IR 120 IRC 86 

Type de matrice styrène DVB polymère acrylique 

Groupe fonctionnel acide sulfonique acide carboxylique 

Forme ionique H+ H+ 

Humidité (%) 45-50 50 

Limites de temperature 

(°C) 

120-150 120 

 

Avant leur utilisation, les deux résines ont été traitées avec HCl  (5%), puis  lavées 

correctement avec de l'eau distillée pour éliminer l'excès de Cl-, le lavage a été poursuivi 

jusqu'à ce que le pH soit égal à 7. Après le lavage, les deux résines ont été séchées à la 

température ambiante pendant 24 h, puis dans une étuve à 100°C durant la même période. Les 

deux résines ont été stockées à l'état sec dans des flacons bouchés pour le travail 

expérimental. 

La Figure 12 montre les spectres IR  des deux résines brutes. Concernant la résine Amberlite 

IR120, les trois bandes observées à   1006 cm-1, 1037 cm-1 et 1122 cm-1 confirment la 

présence du groupe SO3. Dans le cas de la résine IRC 86, les bandes enregistrée à 1372,16 et 

1600.25 cm-1 sont attribuée aux vibrations symétriques et asymétriques du  groupement - 

COO-.   
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Figure 12: Spectres IR des résines a) IR 120 et  b) IRC 86  
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II.2.2.2. Essais d’échange 

Les essais d’échange  ont été réalisés exactement de la même manière que ceux décrit au 

chapitre II. L’élimination du chrome (III) a été étudiée en fonction de la dose de chaque 

résine, du pH de la solution, du temps de contact et de la concentration des ions Cr(III). 

L’effet des ions compétiteurs a été évalué en utilisant  une eau de robinet dont les 

caractéristiques physico-chimique sont résumées dans le Tableau10.  

Tableau 10: Caractérisation physico-chimique de l’eau de robinet utilisée 

  

Paramètre Concentration 

pH 7,36 ± 0,05 

Conductivité electrique (us/cm) 1163 ± 29,52 

TAC (°F) 12,07 ± 0,12 

Cl- (mg/l) 143,5 ± 1,73 

Dureté (°F) 36,9 ± 0,54 

SO4
2-  (mg/l) 140,15 ± 39,94 

NO3
- (mg/l) 7,86 ± 1,94 
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III.1. Interaction du chrome avec les sédiments et leurs constituants dans 

l’environnement 

III.1.1. Fixation des ions Cr(III) sur  les sédiments 

III.1.1.1. Caractérisation des sédiments 

 Caractérisation minéralogique  

Les diagrammes DRX des sédiments des oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH) sont 

présentés dans la Figure 13. Les phases cristallines dominantes dans les deux sédiments sont 

le quartz et la calcite. D'autres pics d'intensités relativement faibles correspondent à la 

Kaolinite, l’illite et la goethite. Si on compare les spectres des deux sédiments, on trouve que  

le pic correspondant au quartz est plus intense dans le cas du sédiment prélevé au niveau de 

l’oued Hemimim (SH), alors que celui de la calcite présente une intensité plus importante 

dans le cas du sédiment  prélevé au niveau de l’oued Rhumel (SR). Les autres pics 

correspondant à la  Kaolinite, l’illite et la geotite présentent presque les mêmes intensités dans 

le cas des deux sédiments. 

Les spectres FTIR des deux sédiments dans le domaine  4000-500cm-1 sont donnés dans 

la Figure 14. La bande enregistrée à 3425,3cm-1 est généralement attribuée à OH. Les 

vibrations de carbonate et de quartz donnent lieu à des bandes dans la gamme 1426-1421cm-1  

et de 784 à 689cm-1 respectivement (80). La bande observée à 1034-1032cm-1 est attribuée 

aux silicates (80). Les bandes enregistrés à 875,6cm-1 ; 794,6cm-1 et 694,3 cm-1 sont 

caractéristiques des oxyhydroxydes de fer. La bande à 529-419 cm-1 est attribuée aux 

vibrations de flexion de Si O ou Al O dans une structure tétraédrique de l'unité (SiO4 et AlO4) 

(80).  
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Figure 13: Spectres de diffraction X des sédiments des oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH) 
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Figure 14: Spectres IR des sédiments des oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH) 
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Caractérisation physico-chimique 

Les caractéristiques physicochimiques  des sédiments prélevés au niveau des oueds 

Rhumel et Hemimim sont résumées dans le Tableau 11. Les échantillons de sédiments des 

deux oueds  se caractérisent par un pH alcalin (pH > 7,8), une minéralisation élevée et des 

teneurs élevées en matière organique. Ce qui est en bon accord avec l’étude de Azzouz 2014 

(81) concernant les sédiments des oueds Rhumel et Boumerzoug qui reçoit les eaux de oued 

Hemimim. 

Tableau 11: Caractérisation physicochimique des sédiments des oueds Rhumel (SR) et 

Hemimim (SH). 

Sediment pH ϰ (µs/cm) M.O (%) 

R 7,89 942 6,9 

H 7,84 875 6,2 

 

Les deux sédiments étudiés sont caractérisés par des pHPZC supérieurs à 8 (Figure 15). 

 D’après le Tableau (12) qui représente les valeurs de pHPZC des minéraux présents dans les 

deux sédiments, on trouve que les  valeurs de  pHpzc des deux sédiments correspondent à celui 

de la calcite qui est un minéral important dans les deux sédiments.  

 

Tableau 12: Valeurs de pHPZC des minéraux présents dans les sédiments 

Minéraux pHPZC Référence 

Calcite 8,2 (82) 

Quartz 2-4,2 (83) 

Illite 2,5 (84) 

Kaolinite 2,8-3,8 (83) 

Goethite 7-9,1 (83) 
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  Figure 15: pHPZC des sédiments des oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH) 

III.1.1.2. Fixation des ions Cr (III) sur les sédiments 

Effet de la dose du sédiment 

La Figure 16 montre l'effet de la dose des deux sédiments SR et SH sur la capacité 

d'adsorption du chrome. On constate l'existence de deux intervalles. Le premier, représente 

une augmentation de la rétention du chrome avec l'augmentation de la quantité des deux 

sédiments jusqu'à une dose de 1g/L de SR, et 1,2 g/L de SH respectivement. Pour des doses 
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supérieures, la capacité d’adsorption reste constante pour les deux sédiments. L'augmentation 

de l'adsorption avec l'augmentation de la quantité d'adsorbant est due à l'augmentation du 

nombre de sites d'adsorption disponibles, ainsi qu’à la diminution du potentiel électrostatique 

près de la surface du solide qui favorise l'interaction adsorbant-soluté. A des faibles doses, les 

sites d'adsorption sont entièrement exposés, montrant une capacité d'adsorption plus élevée 

(85). Les substances humiques et les acides fluviques qui constituent la fraction stable de la 

matière organique, peuvent former des complexes et participer à la fixation des métaux sur les 

sédiments. La stabilité de ces complexes dépend de la nature des sites réactionnels de ces 

macromolécules. En dehors de la fraction organique, les oxydes de fer et de manganèse, et les 

composés alumino-silicatés des sédiments participent également à l'adsorption des métaux 

(86).  
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Figure 16: Effet de la dose du sédiment sur la fixation des ions  Cr(III) sur les 

sédiments des oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH) (C0: 50 mg/L, t: 1 h) 
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Effet du pH 

Les résultats de l'effet du pH sur la sorption des ions Cr(III) (Figure 17) indiquent que la 

capacité d'adsorption des deux sédiments augmente avec l'augmentation du pH de la solution 

aqueuse. L’adsorption maximal des ions Cr(III) est obtenue à pH = 7,66 pour le sédiment SR  

avec une capacité d’adsorption de 49,2 mg/g  (98,4 %), et pH = 7,27 pour le sédiment SH 

avec une capacité de 40,28 mg/g (96,8 %). 
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Figure 17: Effet du pH sur la fixation des ions  Cr(III) sur les  sédiments des oueds Rhumel 

(SR) et Hemimim (SH) (C0: 50 mg/L, dose du sédiment: SR : 1 g/L, SH : 1,2 g/L, t:1 h).  (En 

insertion: Evolution du pHf en fonction du pHi) 

Généralement, l’adsorption des métaux est reportée dans la littérature comme dépendante du 

pH. Ce qui est dû à l’implication de mécanismes qui sont dépendants du pH, tel que l’échange 

d’ions, ou la rétention par les forces électrostatiques. Le pH de la solution affecte la charge de 

surface de l'adsorbant, le degré d'ionisation et la spéciation de l'adsorbat (87). En raison de la 

concurrence des ions H3O
+, le taux d’adsorption à pH < 2 est faible (88). L’augmentation de 

la capacité d’adsorption du chrome (III)  en fonction du pH peut être expliquée par la charge 

de surface des sédiments. Lorsque le pH augmente, la charge négative de surface des 

sédiments augmente, donc il y a une augmentation de l'adsorption de Cr (III) (89). Selon 

Serpaud et al (86), l’évolution du taux d’adsorption en fonction du pH est interprétée de 

diverses manières dans la littérature:  

- Les ions H+ entrent moins en compétition avec les espèces cationiques Cr+++ et CrOH+ sur 

les sites de sédiments. 
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- Les composés humiques des sédiments passeraient d'une configuration d'agrégats à une 

structure plus étirée où les sites complexants sont plus accessibles. 

- Le changement de pH a un effet sur le degré de cristallisation des oxydes et donc sur la 

capacité d'adsorption des phases réductibles. 

- L'augmentation du pH provoque l'accroissement du nombre de sites (groupements 

carboxyles de la matière organique, hydroxydes des oxydes et des minéraux argileux). 

- L'élévation du pH favorise la précipitation d'oxydes, d'hydroxydes ou d'hydroxycarbonates 

et par conséquent l'adsorption sur ces phases en suspension. 

- A faible pH, la dissolution du composé alumino-silicaté diminue la surface                       

effective d'adsorption. 

Cependant, il a été reporté que la formation de complexes avec le carbone organique dissous 

peut garder du chrome en solution à des valeurs de pH alcalin (90).  

Selon le diagramme de spéciation du chrome (III) que nous avons tracé (Figure 18), le chrome 

trivalent en solution aqueuse est présent sous plusieurs formes: Cr3+, Cr(OH)2+, Cr(OH)2
+ et 

Cr(OH)4
-. La coexistence de ces espèces avec la diminution de la charge est traduite par une 

diminution de la quantité de protons libérés. Selon ce même diagramme, les espèces Cr3+, 

Cr(OH)2+ et Cr(OH)2
+ sont impliquées dans l’adsorption de Cr(III) sur les sédiments.  

Aucun changement n’est enregistré dans le spectre DRX des sédiments après fixation du 

chrome à pH: 6 (Annexe III). La précipitation des ions Cr(III) ne peut être vérifiée car le 

spectre DRX de l’hydroxyde formé par précipitation des ions Cr(III) seul ne montre aucune 

bande (Annexe IV).  
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Figure 18: Diagramme de spéciation des espèces de Cr(III) 
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Selon la Figure insérée dans la Figure 17, dans le domaine de pH étudié, une augmentation 

linéaire du pH d’équilibre avec l’augmentation du pH initial est observée.  

En comparant les taux de fixation de Cr(III) sur les deux sédiments, il apparaît clairement que 

l'affinité du chrome est plus élevée dans le cas du sédiment SR, ce qui peut être attribué à leur 

composition. La présence de la calcite est plus importante dans le cas du sédiment SR. De 

même, les argiles portent des groupes fonctionnels négatifs sur leur surface, ce qui augmente 

l'adsorption de Cr (III) dans les deux sédiments (89). 

Effet du temps de contact - Etude cinétique 

La cinétique d'adsorption est l'une des principales caractéristiques qui représentent 

l'efficacité d’un adsorbant (88).  

Les résultats de la cinétique d’adsorption des ions chrome sur les sédiments des oueds 

Rhumel et Hemimim à pH 5 et 7 sont présentés dans la Figure  19. On peut constater que dans 

tous les cas, une phase rapide a d’abord lieu avant d’atteindre la saturation au bout de 60 

minutes de temps de contact. Ce qui est en bon accord avec les résultats de l’étude de 

l’adsorption des ions cadmium sur des échantillons de sédiment, où un temps de 60 min était 

nécessaire pour atteindre l’équilibre (91). Par ailleurs lors de l’étude de l’adsorption des ions 

de métaux lourds (Cu(II), Zn(II), Cd(II), et Pb(II)) sur les particules de sédiments de rivière, 

Jiang He et al (92) ont enregistré une première étape d’adsorption rapide achevée au environ 

de 2 heures, suivie d’une seconde étape plus lente. 

La variation du taux d'adsorption est due au fait qu’au début tous les sites de surface des 

sédiments sont vacants et le gradient de concentration du Cr(III) est relativement élevé. Avec 

l’écoulement du temps, l’occupation des sites des sédiments implique une diminution du 

gradient de concentration des ions Cr (III). Ce qui entraine une baisse du taux d'adsorption  

(88). Pour l'interprétation mathématique de l’évolution du taux d'adsorption des adsorbants 

solides dans des solutions liquides en fonction du temps, plusieurs équations sont utilisées. 

Les plus courantes sont les équations du pseudo-premier ordre, pseudo-deuxième ordre et 

Elovich: 
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Figure 19: Cinétique expérimentale de la fixation des ions  Cr(III) sur les sédiments des 

oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH) (C0: 50 mg/L, dose du sédiment: SR= 1 g/L, SH=1,2 

g/L). 
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Dans le cas d'une réaction pseudo-premier ordre, la vitesse d'adsorption est 

proportionnelle à (qe -qt) et peut donc être décrite par la relation  linéaire: 

ln (qe − qt) = lnqe – K1t/2.303 

où, qe et qt sont les capacités d'adsorption (mg/g) à l'équilibre et à l'instant t, respectivement, 

et K1 est la constante de vitesse.  

La représentation des données expérimentales en utilisant cette équation est montrée dans la 

Figure 20. Selon la répartition des différents points, le modèle cinétique pseudo premier ordre 

ne parait pas applicable.  
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Figure 20: Cinétique du pseudo-premier ordre de la fixation des ions Cr(III) sur les sédiments 

des oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH)  
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La vitesse de réaction du pseudo-deuxième ordre dépend de la quantité adsorbée à la surface 

de l'adsorbant et de la quantité adsorbée à l'équilibre. La cinétique  de l'équation 

pseudo-deuxiéme ordre obéit à la relation linéaire: t/qt = 1/K2 qe
2 + t/qe 

où, K2 est la constante de vitesse (g/mg /min), qt est la capacité d'adsorption à l'instant t, qe est 

la capacité d'adsorption à l'équilibre. 

La représentation des données expérimentales en utilisant cette équation est montrée dans la 

Figure 21. La quasi parfaite linéarité entre t/Qt et t indique que ce modèle est bien vérifié.  
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Figure 21: Cinétique du pseudo deuxième ordre de la fixation des ions Cr(III) sur les 

sédiments des oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH) 



CHAPITRE III                                                                                    RESULTATS ET DISCUSSION 

52 

 

Le modèle d’Elovich est un des plus utilisés pour décrire la chimisorption activée. Ce 

modèle décrit principalement l’adsorption chimique sur des adsorbants hétérogènes, mais il ne 

donne pas de mécanisme précis d'interaction entre l’adsorbat et l’adsorbent. Ce modèle est 

représenté par l’équation linéaire: qt = 1/β ln (αβ) + 1/β ln t 

où, α : le taux d'adsorption initiale (mg / g min) et β : constante reliée à la surface extérieure et 

l'énergie d'activation de chimisorption (g/mg). 

La représentation des données expérimentales en utilisant cette équation est montrée dans la 

Figure 22. Les droites présentées, montrent que la rétention du chrome sur les deux sédiments 

peut être représentée par la cinétique d’Elovich. 
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Figure 22: Cinétique d’Elovich de la fixation des ions Cr(III) sur les sédiments des oueds 

Rhumel (SR) et Hemimim (SH) 
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En plus des modèles précédents, les données cinétiques sont analysées en utilisant le 

modèle de diffusion intra- particulaire proposé par Weber et Morris  dont l'équation est:  

qt = kid  t
1/2  + C 

 

où, kid est la constante de vitesse de diffusion intra particulaire (mg.g-1.min.-1/2) et C: 

Constante. Selon ce modèle, lorsque la diffusion intra particulaire est impliquée dans le 

procédé d'adsorption, le tracé de qt en fonction de tl/2 donne une ligne droite avec une pente 

Kid et une interception C. Les valeurs de C donnent une approximation de l'épaisseur de la 

couche limite, plus la valeur de C est élevée, plus la couche limite est plus grande. Si les 

lignes de tracé passent par l'origine, alors la diffusion intra particulaire est l'étape de la 

détermination du taux d’adsorption (93).  

La représentation des données expérimentales en utilisant cette équation est illustrée dans la 

Figure 23, qui montre qu’il n’y a pas de linéarité continue le long du processus. Les droites 

obtenues ne passent pas par l'origine, indiquant que le mécanisme d’adsorption des ions 

Cr(III) sur les deux sédiments  est complexe et implique deux ou plusieurs étapes telles que 

l'adsorption en surface et la diffusion intra particulaire.  

Le Tableau 13 résume les valeurs des paramètres cinétiques des différents modèles appliqués.  

Selon les valeurs des coefficients de corrélation, les cinétiques de fixation des ions Cr(III) sur 

les sédiments suivent les modèles utilisés selon l’ordre 2ème ordre > Elovich > Diffusion > 1er 

ordre.  

Les valeurs de Qe calculées par  l’équation du pseudo premier ordre ne sont pas appropriés 

pour illustrer la relation cinétique pour  l’adsorption des ions Cr (III) sur les deux sédiments 

SR et SH. Cependant, les valeurs calculées par l'équation du pseudo deuxième ordre sont plus 

proches des données expérimentales. Par conséquent, la cinétique d'adsorption des ions Cr(III) 

pour les deux sédiments et les deux pH peut être décrite par ce modèle qui est basé sur 

l'hypothèse que l'étape déterminante est une adsorption chimique (89). Les constantes de 

vitesse calculées par l’équation du pseudo-deuxième ordre montrent qu’à pH 5, la fixation du 

Cr(III) sur le sédiment de l’oued Hemimim est plus rapide. Alors que la constante de diffusion 

est moins importante.  

Ce résultat a été aussi obtenu pour l’adsorption des ions Zn(II), Cu(II) et Cd(II) sur les 

sédiments de rivière (92). Cependant, l’adsorption du cadmium sur les sédiments du fond de 

la rivière Hindon a été favorablement décrite par l’équation de diffusion intra particulaire 

(91).  
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Figure 23: Cinétique de diffusion intra particulaire de la fixation des ions Cr(III) sur les 

sédiments des oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH) 
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Tableau 13: Paramètres des modèles cinétiques  de la fixation des ions  Cr (III) sur les 

sédiments des oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH)  

 

Modèle 1er  ordre 2ème  ordre Elovich Diffusion 

SR 

pH : 5 

R2 = 0,742 

K = 0,0120 min-1 

Qe = 13,30 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,0047 g.mg-1.min-1 

Qe = 36,79 mg.g-1 

R2 = 0,977 

α = 4,58.104 mg.g-1.min-1 

β = 0,444 g.mg-1 

R2 = 0,965 

K = 0,6497 mg.g-1.min-1/2 

pH : 7 

R2 = 0,963 

K = 0,0249 min-1 

Qe = 14,19 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,0098 g.mg-1.min-1 

Qe = 49,02 mg.g-1 

R2 = 0 ,971 

α = 1,25.104 mg.g-1.min-1 

β = 0,267 g.mg-1 

R2 = 0,819 

K= 0,8253 mg.g-1.min-1/2 

 

SH 

pH : 5 

R2 = 0,900 

K = 0,0134 min-1 

Qe = 9,11 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,0101 g.mg-1.min-1 

Qe = 28,04 mg.g-1 

R2 = 0,993 

α = 8,84.104 mg.g-1.min-1 

β = 0,594 g.mg-1 

R2 = 0,941 

K = 0,4666 mg.g-1.min-1/2 

pH : 7 

R2 = 0,976 

K = 0,0177 min-1 

Qe = 17,54 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,0045 g.mg-1.min-1 

Qe = 41,39 mg.g-1 

R2 = 0,984 

α = 85,14 mg.g-1.min-1 

β = 0,193 g.mg-1 

R2 = 0,865 

K = 1,2069 mg.g-1.min-1/2 

Le tracé des courbes non linéaires du modèle pseudo-deuxième ordre et Elovich sont 

présentées dans les Figures 24 et 25. Les deux modèles sont adaptés, avec de petite différence  

entre les valeurs théoriques et expérimentales. 

0 50 100 150 200 250 300 350 400

0

10

20

30

40

50

60

Q
ua

n
tit

é
 f

ix
é

e
 d

e
 C

r(
II

I)
 (

m
g

/g
)

t (min)

 Données expérimentales (pH:7)

 Modèle 2
ème

 ordre 

 Modèle Elovich 

 Données expérimentales (pH:5)

 Modèle 2
ème

 ordre 

 Modèle Elovich 

 

Figure 24: Modélisation de la cinétique de la fixation des ions  Cr(III) sur les sédiments 

d’oued  Rhumel (SR) (C0: 50 mg/L, dose du sédiment: 1 g/L). 
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Figure 25: Modélisation de la cinétique de la fixation des ions  Cr(III) sur les sédiments 

d’oued  Hemimim (SH) (C0: 50 mg/L, dose du sédiment: 1,2 g/L). 

 

Effet de la concentration initiale des ions  chrome-Isotherme d’adsorption 

L’évolution de la capacité d’adsorption (Qe) exprimée en mg de Cr(III) par gramme de 

sédiment en fonction de la concentration initiale (Ci) en Cr(III) est illustrée dans la  Figure 26. 

La capacité d'adsorption augmente de 4,6 mg/g à 83,7 mg/g et de 3,9 mg/g à 56,8 mg/g 

lorsque la concentration initiale des ions  Cr(III) s’élève de 5 mg/l à 95 mg/l pour le sédiment 

SR et de 5 mg/l à 80 mg/l pour le sédiment SH respectivement. L’augmentation du taux 

d’adsorption est proportionnelle  à la concentration initiale des ions Cr(III) dans le cas des 

deux sédiments. La saturation est obtenue pour les concentrations de 95 mg/L et de 80 mg/L  

des sédiments SR, SH respectivement. Ce qui peut être expliqué par l’épuisement des sites 

actifs qui existent au niveau de la surface des sédiments. L’augmentation de la capacité 

d’adsorption est plus importante à faibles concentrations, ce qui peut être attribué à l'efficacité 

élevée de collision entre les ions Cr(III) et les sédiments. Par ailleurs, la capacité d'adsorption 

dépend aussi des propriétés physico-chimiques de la surface de l'adsorbant, telle que la 

porosité (92). 
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Figure 26: Effet de la concentration initiale sur la capacité de fixation des ions Cr(III) sur les 

sédiments des oueds Rhumel SR et Hemimim  SH  (dose du sédiment: SR=1 g/L, SH=1,2 

g/L, t: 1 h). En insertion: Evolution du pourcentage de fixation en fonction de la concentration 

initiale 

Les valeurs de la capacité d’adsorption obtenues confirment celles déjà enregistrées dans 

l’étude de l’effet de la dose de sédiment. Des valeurs de l’ordre de 47 mg/g, 39 mg/g  à des 

doses de 1g/l, 1,2 g/l sont obtenues pour les deux sédiments SR, SH respectivement. 

L'équilibre d'adsorption est généralement décrit par des isothermes dont les paramètres 

expriment les propriétés de surface et l'affinité de l’adsorbant à une température fixe (94). 

 Les isothermes d'adsorption décrivent la relation entre la quantité d'adsorbat fixée sur 

l'adsorbant et la concentration de l'adsorbat dissous à l'équilibre. Elles donnent des 

informations qualitatives sur la nature de l'interaction soluté-surface de l’adsorbant ainsi que 

la relation spécifique entre la concentration de l'adsorbat et son degré d'accumulation sur la 

surface de l'adsorbant à température constante (95). 

Les isothermes expérimentales de la fixation des ions Cr(III) sur les sédiments des oueds 

Rhumel et Hemimim sont représentées dans la Figure 27. Dans le domaine de concentration 

utilisé et pour les deux sédiments, la capacité d'adsorption augmente avec la croissance de la 

concentration à l'équilibre des ions Cr(III) jusqu’à atteindre une valeur  maximale de 83,7 

mg/g et 56,8 mg/g pour les deux sédiments SR, SH respectivement, puis devient constante 

pour des concentrations d’équilibres  plus élevés.  
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Figure 27: Isothermes expérimentales de la fixation des ions Cr(III) sur les sédiments des 

oueds Rhumel SR et Hemimim SH  (dose du sédiment: SR= 1 g/L, SH= 1,2 g/L, temps: 1 h) 

Pour l'analyse des données expérimentales de sorption à l’équilibre, on utilise différents 

modèles d’isothermes.  Les modèles  les plus utilisés pour les systèmes mono-soluté sont les 

modèles de Langmuir et de Freundlich. Les données expérimentales obtenues dans la présente 

étude sont testées à l’aide des modèles de Langmuir, Freundlich et Temkin.  La régression 

linéaire est fréquemment utilisée pour déterminer le meilleur ajustement d’isotherme, et 

l'applicabilité des équations isothermes est comparée en jugeant les coefficients de corrélation 

(95).  

L'équation de Langmuir suppose que la surface solide présente un nombre fini de sites 

identiques qui sont énergétiquement uniformes et qu’une monocouche est formée lorsque la 

surface solide atteint la saturation. La forme linéaire de l'équation de Langmuir est donnée par 

l’équation:.Ce/qe = 1/Q0 + Ce/Q0 

où, Ce est la concentration résiduelle des ions Cr (III) dans la solution à l'équilibre (mg/L), Q0 

et b sont des constantes liées à la capacité d'adsorption de Langmuir et de l'énergie 

d'adsorption, respectivement. 

L’étude de  l’isothermes de Langmuir est menée afin de déterminer la capacité d'adsorption 

maximale (Qm mg/g). Les paramètres du modèle peuvent fournir une compréhension sur le 

mécanisme d'adsorption, les propriétés de surface et l’affinité de l'adsorbant.  
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Les résultats expérimentaux représentés selon l’équation de Langmuir sont illustrées dans la 

Figure 28 qui ne montre pas une répartition linéaire pour les deux sédiments. 
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Figure 28: Isothermes de Langmuir  de la fixation des ions Cr(III) sur les sédiments des 

oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH)   

 

L'expression de Freundlich est une équation empirique basée sur la sorption sur une 

surface hétérogène qui suggère que les sites de liaison ne sont pas équivalents. L'équation de 

Freundlich est: log qe = logKf = 1/n logCe 

où, Kf (mg/g) et n sont des constantes liées à la capacité d'adsorption et l'intensité 

d'adsorption, respectivement. 

La représentation des données expérimentales par l’équation du modèle de Freundlich est 

présentée dans la Figure 29. Dans le cas des deux sédiments, cette équation ne parait pas 

convenable. 
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Figure 29: Isothermes de Freundlich de la fixation des ions Cr(III) sur les sédiments des 

oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH)  

L’isotherme de Temkin suppose que la chaleur d’adsorption due aux interactions avec 

l’adsorbat décroît linéairement  avec le taux de recouvrement (θ) et que l’adsorption est 

caractérisée par une distribution uniforme des énergies de liaison. C’est une application de la 

relation de Gibbs pour les adsorbants dont la surface est considérée comme énergétiquement 

homogène. L’équation de Temkin est: qe / qmax = θ = (RT/∆Q) ln (KT.Ce) 

R : 8,314 J mol-1 K-1 

T : Température absolue en (K) 

∆Q : variation d’énergie d’adsorption (en J mol-1) 

KT : constante de Temkin (en L.mg-1) 

Le tracé de qe en fonction de ln Ce, permet de déterminer  qmRT/ ∆Q 

La variation de l’énergie d’adsorption ∆Q est calculée en introduisant une valeur de qm 

calculée par l’équation de Langumir.  

En appliquant l’équation de Temkin  aux données expérimentales, nous avons obtenu les 

droites présentées dans la Figure 30. Une certaine linéarité est observée pour les deux 

sédiments. 
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Figure 30: Isothermes de Temkin de la fixation des ions Cr(III) sur les sédiments des oueds 

Rhumel SR et Hemimim SH   

La comparaison des valeurs R2 présentées dans le Tableau 14, révèle que les isothermes 

d’adsorption des ions Cr(III) sur les sédiments des oueds Rhumel et Hemimim peuvent être 

décrites par les équations utilisés selon l’ordre: Temkin > Langumir > Freundlich  et  

Temkin > Langumir > Freundlich respectivement. Ce qui est confirmé par les courbes non 

linéaires présentées dans la Figure 31 et qui montrent que les isothermes expérimentales 

suivent bien  le modèle de Temkin. 

Tableau 14: Paramètres des isothermes de la fixation des ions  Cr (III) sur les sédiments des 

oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH)  

Modèle 

 

Sédiment 

Langumir Freundlich Temkin 

SR 

R2 = 0,967 

K = 0,30 L.mg-1 

Qmax = 122 mg.g-1 

R2 =  0,966 

K =  27,09 

n = 1,95 

R2 = 0,997 

K = 4,20 L.mg-1 

 

SH 

R2 = 0,942 

K = 0,14  L.mg-1 

Qmax = 140 mg.g-1 

R2 =  0,910 

K =  19,16 

n = 1,79 

R2 = 0,982 

K = 6,84 L.mg-1 
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Figure 31: Modélisation des isothermes de la fixation des ions Cr(III) sur les sédiments des 

oueds Rhumel (SR) et Hemimim (SH)  (dose du sédiment: SR= 1 g/L, SH= 1,2 g/L, t: 1 h) 

Ces résultats ne sont  pas en accord avec ceux obtenus dans d’autres études d’adsorption de 

métaux sur les sédiments de rivière, ou il a été reporté que les modèles de Langumir  et de 

Freundlich sont appropriés à la description des isothermes expérimentales (91, 96).  
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III.1.2. Fixation des ions Cr(III) sur la Ferrihydrite  

 
 III.1.2.1. Caractérisation de la Ferrihydrite préparée 

 Caractérisation minéralogique  

En fonction de son degré de cristallinité, la Ferrihydrite est appelé 2 ou 6- line 

Ferrihydrite, selon le nombre de pics dans son diagramme de diffraction des rayons X.  

Le spectre DRX de la Ferrihydrite préparée (Figure 32), montre la présence de deux larges 

bandes à 2θ = 60,8° (d = 1,76 A˚) et 2θ = 34,7° (d =2,7 A˚), caractéristiques du 2-line 

Ferrihydrite. Ce spectre DRX est comparable à celui obtenu par  Moon et al 2012 (97) (Figure 

33). 
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Figure 32: Spectre de diffraction X de l’hydroxyde de Fer préparé. 

 

Figure 33: Spectre de diffraction X du 2-line Ferrihydrite (97) 
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Le spectre IR de la Ferrihydrite  préparé (Figure 34), montre une large bande de 

vibration attribuée à (νSH2O) à des longueurs d’onde autour de 3400cm-1, et une bande de 

vibration de liaison à 1630-1600 cm-1 attribuée à (δH2O) (98). Les bandes observées à 1380 et 

1508 cm-1 sont attribuées au nitrate et carbonate respectivement. L’absence de bandes aux 

longueurs d’onde inférieure à 1000 cm-1, montre la formation de la Ferrihydrite (98). En 

utilisant la même méthode de préparation, Jun Zhu et al 2010 (99) ont obtenu un spectre 

(Figure 35) identique. 

     

Figure 34: Spectre IR de l’hydroxyde de Fer préparé 

 

Figure 35: Spectre IR de la Ferrihydrite (99) 
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 Caractérisation physico-chimique 

La Ferrihydrite préparée est caractérisé par  un pHPZC neutre égal à  7,5. Cette  valeur 

est inférieure à celles rapportées dans d’autres études. La valeur la plus élevée est 8,7; elle est 

obtenue lorsque toutes les impuretés et CO2 sont éliminées efficacement (100). 

 Les valeurs de pHPZC de la Ferrihydrite rapportés dans la  littérature sont présentées dans le 

Tableau 15. 

Tableau 15. Valeurs de pHPZC de la Ferrihydrite  dans la littérature (101). 

pHPZC Référence 

7,9 (102) 

7,9-8,1 (103) 

8,15 (104) 

7,9 (105) 

8,7 (106) 

 

III.1.2.2. Fixation des ions Cr(III) 

Effet du pH 

Les résultats expérimentaux de  l’adsorption  des ions Cr(III) sur la Ferrihydrite à 

différent pH sont montrés dans la Figure 36. La capacité de fixation est fortement liée au pH. 

Elle augmente avec l'augmentation du pH. A des valeurs plus élevés de pH, la capacité de 

rétention des ions Cr(III) demeure constante. Cela peut être expliqué par le fait qu’à de  

faibles valeurs de pH, la surface de la Ferrihydrite est entourée par des ions H+  qui gênent  

l'approche des ions  Cr(III) des sites d'adsorption. 

 La protonation des sites d'adsorption permettrait également de réduire l'adsorption des ions 

Cr(III) (107). Avec l'augmentation du pH, la déprotonation des sites d’adsorption et leur 

disponibilité favorisent  l'adsorption.  

A pH 7,0, le taux de fixation des ions Cr (III) atteint un maximum de 24 mg/g. Ceci est le 

résultat non seulement du phénomène d’adsorption mais aussi du processus de précipitation. 
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La charge de la surface est très dépendante du pH de la solution. À pH<7,5 la surface de la 

Ferrihydrite est chargée positivement, ce qui explique la faible capacité de rétention des ions 

Cr(III) dans ce domaine de pH. Par contre à pH >7,5 la surface est chargé négativement ce qui 

entraine une fixation très élevée.  

Le point isoélectrique du support d’adsorption est situé dans la zone des pH correspondant à 

l’augmentation rapide de la capacité d’adsorption. Ce qui n’est pas le cas de la Ferrihydrite 

dans la présente étude; puisque le domaine de l’augmentation rapide de la fixation des ions 

Cr(III) est (3,4 -7). Le spectre DRX de la Ferrihydrite après fixation des ions Cr(III) à pH 6 

est présenté en Annexe III.   
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Figure 36: Effet du pH sur la fixation des ions Cr(III) sur la Ferrihydrite  

(C0: 50 mg/L, dose de la Ferrihydrite: 2 g/L, t: 1 h). (En insertion: Evolution du pHf en 

fonction du pHi) 

 

Des résultats similaires  ont été trouvés par Shuhua Yao et al (2014) lors de l’étude de 

l’adsorption des ions cadmium sur une Ferrihydrite synthétique. Ils ont observé un 

pourcentage d’adsorption  dans la gamme de pH (4.0–7.5) (107). 

Une augmentation du pH de la solution durant l’adsorption des ions Cr(III) sur la Ferrihydrite 

(Figure 36) est observée à pH < 5,5. 
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Effet du temps de contact-Etude cinétique 

La variation de la sorption des ions  Cr (III) sur la Ferrihydrite en fonction du temps de 

contact est représentée dans  la Figure 37. Les résultats  indiquent que la fixation des ions 

Cr(III) est plus rapide à pH: 6. Au bout de 1h de temps, un équilibre est  atteint avec une 

capacité d’adsorption de 24,7 mg/g. Alors qu’à pH: 5, l'adsorption est lente et l'équilibre est 

atteint après 24 h avec une capacité d'adsorption de 19,4mg/g. Au delà de ces temps 

d’équilibre, la capacité d’adsorption reste constante et le temps n’a aucun effet. 
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Figure 37: Cinétique expérimentale de la fixation des ions  Cr(III) sur la Ferrihydrite  

(C0: 50 mg/l, dose de la Ferrihydrite: 2 g/L). 
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Dans une étude d’adsorption des ions Zn(II) sur 2 lignes Ferrihydrite à pH 7, Juillot et al 

(2008) (108), ont aussi enregistré un temps d’équilibre de 24 h. Un certain nombre d'études 

ont montré que la sorption des métaux lourds sur les oxydes est initialement rapide, puis 

ralentit à cause des phénomènes de diffusion (109). 

Pour déterminer le modèle cinétique le plus approprié pour simuler la sorption de 

Cr(III) sur la Ferrihydrite, nous avons tracé les équations linéaires des modèles pseudo-

premier ordre, pseudo-deuxième ordre, Elovich et diffusion intra-particulaire Figures (38, 39, 

40, 41). 

La représentation des données expérimentales en utilisant l’équation du pseudo-premier ordre 

est montrée dans la Figure 38. Selon la répartition des différents points, ce modèle peut être 

appliqué pour la rétention du chromre sur la Ferrihydrite à pH 5.  
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Figure 38: Cinétique du pseudo-premier  ordre de la fixation des ions Cr(III) sur la 

Ferrihydrite 

 

La représentation des données expérimentales en utilisant l’équation du deuxième ordre est 

montrée dans la Figure 39. La quasi parfaite linéarité entre t/Qt et t indique que ce modèle est 

bien vérifié. 
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Figure 39: Cinétique du pseudo-deuxième ordre de la fixation des ions Cr(III) sur la 

Ferrihydrite 

           

La représentation des données expérimentales en utilisant l’équation d’Elovich est montrée 

dans la Figure 40. Elle montre que la rétention du chrome sur la Ferrihydrite peut être 

représentée par cette cinétique à pH 5. 
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Figure 40: Cinétique d’Elovich de la fixation des ions Cr(III) sur la Ferrihydrite 
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La représentation des données expérimentales en utilisant l’équation de diffusion intra 

particulaire est illustrée dans la Figure 41. Les droites obtenues ne passent pas par l'origine 

indiquant que la diffusion n’est pas le seul mécanisme d’adsorption.  
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Figure 41: Cinétique  de diffusion intra particulaire de la fixation des ions Cr(III) sur la 

Ferrihydrite 

Le Tableau 16  présente  les paramètres des modèles cinétiques obtenus. À pH = 5, et  

d’après les coefficients de corrélation, les quatre modèles sont appropriés pour illustrer la 

relation cinétique de l’adsorption des ions Cr(III) sur la Ferrihydrite. À pH = 6, les modèles 

pseudo 1er ordre et pseudo 2ème ordre sont appropriés pour décrire les résultats expérimentaux. 

Les capacités d'adsorption à l'équilibre  calculées par l'équation du modèle deuxième d'ordre, 

sont en accord avec les données expérimentales.  

Tableau 16: Paramètres des modèles cinétiques  de la fixation des ions Cr (III) sur la 

Ferrihydrite 

Modèle 1er  ordre 2ème  ordre Elovich Diffusion 

pH : 5,0 

R2 = 0,993 

K = 0,0024 min-1 

Qe = 9,18 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K =0,0012 g.mg.min-1 

Qe = 19,83 mg.g-1 

R2 = 0,993 

α = 73,56 mg.g-1.min-1 

β = 0,604 g.mg-1 

R2 = 0,950 

K = 0,2777 mg.g-1.min-1/2 

C = 9,3761 mg.g-1 

pH : 6,8 

R2 = 0,983 

K = 0,0364 min-1 

Qe = 1,53 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,1100 g.mg.min-1 

Qe = 24,86 mg.g-1 

R2 = 0,911 

α = 4,55 mg.g-1.min-1  

β = 3,304 g.mg-1 

R2 = 0,752 

K = 0,0898 mg.g-1.min-1/2 

C = 23,5162 mg.g-1 
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Dans le cas des deux pH, les courbes calculées par le modèle du premier ordre ne donnent pas 

des valeurs de capacité d’adsorption acceptables par rapport aux données expérimentales. 

Cependant, celles calculées par le modèle du deuxième ordre se rapprochent (Figure 42). Le 

modèle d’Elovich est plus approprié pour décrire les données expérimentales dans la première 

étape d'adsorption. La constante d’Elovich calculée (β) qui est en relation avec l'énergie 

d'activation est d'environ 0,60 g/mg. 
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Figure 42: Modélisation de la cinétique de la fixation des ions Cr (III) sur la Ferrihydrite  

(C0: 50 mg/l, dose de la Ferrihydrite: 2 g/L, pH: 5,0). 

 

Effet de la concentration initiale des ions chrome - Isotherme d’adsorption 

 

 L’effet de la concentration initiale des ions Cr(III) sur la capacité d’adsorption a été 

étudié à des concentrations initiales variant de 5 à 150 mg/L. Les résultats obtenus sont 

représentés dans la Figure 43. Ils indiquent une augmentation assez rapide de la capacité de 

rétention dans la zone des faibles concentrations. La capacité de fixation continue à 

augmenter avec l’élévation de la concentration initiale indiquant l’existence des forces 

d’attractions entre la surface  et les ions chrome. La diminution du pourcentage d’enlèvement 

des ions Cr(III) avec l’augmentation de la concentration initiale est due au manque de sites 

actifs nécessaires pour le procédé d'adsorption. Comme la concentration initiale augmente, 

une quantité importante de soluté  est disponible pour l'adsorption sur un nombre limité de 

sites actifs qui se traduit par une diminution du pourcentage d’élimination (110). 
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Figure 43: Effet de la concentration initiale sur la capacité de fixation des ions Cr(III) sur la 

Ferrihydrite (C0: 50 mg/L, dose de la Ferrihydite: 1g/L, t: 24 h). (En insertion: Evolution du 

pourcentage de fixation en fonction de la concentration initiale)  

La représentation linéaire de l’évolution de la quantité adsorbée en (mg/g) en fonction de la 

concentration initiale en (mg/L) montre une augmentation proportionnelle dans deux 

domaines de concentration [5-60] mg/L et [80-150] mg/L suivant les relations Q = 0,34 C0  et 

Q = 0,22 C0 respectivement. 
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Figure 44: Evolution linéaire de la quantité adsorbée de Cr(III) en fonction de la 

concentration initiale 
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L'isotherme expérimentale de la fixation des ions Cr(III) sur la Ferrihydrite (Figure 45), 

montre une augmentation de la capacité d'adsorption avec l'augmentation de la concentration 

à l'équilibre. Dans la gamme de concentration étudiée aucune saturation n’est observée. 
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Figure 45: Isotherme de la fixation des ions Cr(III) sur la Ferrihydrite 

(C0: 50 mg/L, dose de Ferrihydite: 1g/L, t: 24 h) 

Les formes linéaires des isothermes de Langumir, de Freundlich et de Temkin des 

données de sorption de Cr(III) par la Ferrihydrite sont présentées dans les Figures 46, 47 et 

48. 

Les résultats expérimentaux représentés selon l’équation de Langmuir (Figure 46) montrent 

une répartition linéaire. 
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Figure 46: Isotherme de Langmuir  de la fixation des ions Cr (III) sur la Ferrihydrite 
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La représentation des données expérimentales par l’équation de Freundlich (Figure 47) 

montre que cette équation est convenable. 
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Figure 47: Isotherme de Freundlich  de la fixation des ions Cr (III) sur la Ferrihydrite 

En appliquant l’équation de Temkin  aux données expérimentales, nous avons obtenu la droite 

présentée dans la Figure 48. Aucune linéarité n’est observée. 
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Figure 48: Isotherme de Temkin  de la fixation des ions Cr (III) sur la Ferrihydrite 
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Les paramètres des équations de Langumir, de Freundlich et de Temkin sont présentés dans le 

Tableau 17. Les coefficients de corrélation obtenus pour les isothermes de Langumir et 

Freundlich sont supérieurs à 0,99, indiquant que les deux modèles peuvent être utilisés pour 

décrire les données expérimentales. Cependant, l’application de l’isotherme de Temkin ne 

montre pas une linéarité satisfaisante. La forme de la courbe expérimentale obtenue montre 

que le modèle de Freundlich est le plus convenable. Le coefficient de Freundlich calculé est 

supérieur à 1 montrant une forte affinité de Cr(III) pour la Ferrihydrite. Dans les conditions 

des essais, la capacité d’adsorption maximale de la Ferrihydrite calculée par l’équation de 

Langumir est de 78 mg/g. 

Tableau 17: Paramètres des isothermes de la fixation des ions Cr(III) sur la Ferrihydrite 

Modèle Langumir Freundlich Temkin 

Paramètres 

R2 = 0,996 

K = 0,01 L.mg-1 

Qmax = 78 mg.g-1 

R2 = 0,995 

K = 0,78 

n = 1,11 

R2 = 0,933 

K = 0,21 L.mg-1 

 

 

Une étude sur l’adsorption des ions Pb(II) sur la Ferrihydrite a montré que l’isotherme de 

Langumir est plus appropriée pour décrire les données expérimentales et que la capacité 

maximale d’adsorption ne dépasse pas 12 mg/g (111). 

Les courbes calculées montrent que l’application des modèles utilisés dépend de la 

concentration des ions Cr(III). 
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Figure 49: Modélisation de l’isotherme de la fixation des ions Cr(III) sur la Ferrihydrite 
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III.1.3. Fixation des ions Cr(III) sur l’Alumine 

III.1.3.1. Caractérisation de l’Alumine utilisée  

 Caractérisation minéralogique  

La Figure 50 montre le diagramme de diffraction des rayons X de l’Alumine utilisée. 

Trois larges pics apparaissent à environ 2θ = 37°,  2θ = 46,03 ° et 2θ = 66,98 °. Ce qui  

caractérise  la phase γ Alumine (112).  
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Figure 50: Spectres de diffraction X de l’Alumine  utilisée. 

 

Ce spectre est similaire à celui obtenu par Adarsh Bhat et ces coauteurs (88) (Figure 

51). D’après ces auteurs, les grands pics indiquent que les particules sont de taille 

nanométrique. 

 

Figure 51: Spectre de diffraction X de γ-Alumine synthétisée (88) 
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Le spectre FTIR de la poudre d'Alumine est représenté dans la Figure 52. Les bandes 

enregistrées dans le domaine 1000 - 500cm-1 sont dues aux vibrations Al-O. Les bandes 

observées à 1404,3cm-1 et 1527,5cm-1 sont attribuées à la présence des carbonates. Celles 

observées à 1631,7cm-1 et 3417,6cm-1 sont en relation avec l’eau physisorbée. Ces bandes 

sont identiques à celle enregistrées par Hosseini et ses coauteurs (113) lors de la 

caractérisation de γ -Alumine (Figure 53). 

 

 

Figure 52: Spectre IR de l’Alumine utilisée 

 

Figure 53: Spectre IR de γ-Alumine synthétisée (113) 
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 Caractérisation physico-chimique 

Le point de charge nulle de  l’Alumine utilisée est 7,63 (Figure 54). La charge de 

surface est négative à pH > 7,63 et positive à pH < 7,63. Cette valeur est légèrement inférieure 

à celle mesurée par d'autres auteurs (114, 115).  
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Figure 54: pHPZC de l’Alumine utilisée 

 

Dans la littérature, on peut trouver des valeurs de pHPZC pour les oxydes d’aluminium allant 

de 4 à 9,5, en fonction de l’hydratation, de la pureté, des traitements de surface et du taux de 

carbonatation (116). La majorité des pHPZC des oxydes d’aluminium  s’étend cependant sur 

une gamme plus restreinte entre 8,5 et 9,5.  

 

Le Tableau 18 regroupe les pHPZC déterminés par différents auteurs pour différents oxydes 

d’Aluminium.  
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Tableau 18: pHPZC des oxydes d’aluminium  (116) 

Oxyde pHPZC Référence 

α-Al2O3 6,7 (117) 

α-Al2O3 7,2 (118) 

α-Al2O3 9,1 (119) 

α-Al2O3 9,2 (120) 

α-Al2O3 9,4 (121) 

γ -Al2O3 8,5 (122) 

γ -Al2O3 8,7 (123) 

γ -Al2O3 8,6 (124) 

 

III.1.3.2. Fixation des ions Cr (III) 

Effet du pH 

Les résultats de l’adsorption des ions Cr (III) sur l’Alumine sont représentés dans la 

Figure 55. Ils montrent que l'élimination des ions Cr (III) par γ-Alumine est très dépendante 

du pH de la solution qui affecte les caractéristiques de l’Alumine en influençant la répartition 

des sites actifs sur la surface. Avec l'augmentation du pH, la surface de l'oxyde d'aluminium 

se charge négativement, les OH- sur la surface de γ-Al2O3 fournissent une capacité de liaison 

de cations. Cependant, la diminution du pH conduit à la neutralisation de la charge de surface, 

et OH- est déplacée de la surface (125). La capacité d'adsorption des ions Cr(III) augmente 

fortement dans la gamme de pH 2,8-7. La proportion des ions hydratés augmente avec 

l’augmentation de pH et ceux-ci peuvent être plus fortement adsorbés que les ions non 

hydratés (126). 

L'adsorption des ions chrome trivalents sur l’Alumine peut être montrée par l'équation:  

AlOH + Cr3+ → AlOCr + 3H+  

Quand le pH de la solution augmente, la concentration en ions H+ diminue, forçant la réaction 

à droite (88). 

A pH = 7, la concentration de H+ est plus faible impliquant une adsorption maximale de Cr 

(III) sur la surface de Al2O3. Ce qui explique l’augmentation remarquable de la capacité 
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d'adsorption. Le spectre DRX de l’Alumine après fixation des ions Cr(III) à pH 6 est présenté 

en Annexe III.   
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Figure 55: Effet du pH sur la fixation des ions Cr(III) sur γ -Alumine  

(C0: 50 mg/L, dose de l’Alumine: 2 g/L, t: 1 h). (En insertion: Evolution du pHf en fonction 

du pHi) 

Selon la Figure insérée dans la Figure 55, dans le domaine de pH étudié, une augmentation 

linéaire du pH d’équilibre est observée avec l’augmentation du pH initial. 

Dans des études d’adsorption des ions Pb(II) (88), Zn(II) (110) et Cu(II) (127) sur l’Alumine, 

une augmentation du pourcentage d'adsorption a été aussi observée dans la gamme de pH 2-7. 

Par ailleurs, un maximum d’adsorption des ions Pb(II) et Cd(II) (94) a été enregistré à pH 5. 

Effet du temps de contact-Etude cinétique 

La quantité adsorbée  de Cr(III) sur l’Alumine en fonction du temps de contact est 

représentée dans la  Figure 56. A pH 5, l’évolution cinétique de l’adsorption implique que 

l’adsorption est un processus à  deux étapes: une adsorption rapide à la surface externe suivie 

d’une diffusion lente. Le temps nécessaire pour atteindre l'équilibre est d'environ 4 heures 

avec une capacité d'adsorption de 14 mg/g. Alors qu’à pH  6, la fixation des ions Cr(III)  est 

plus rapide. L’équilibre est établi dans la première heure avec une capacité d’adsorption de  

49 mg/g.  
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Figure 56: Cinétique expérimentale de la fixation des ions Cr(III) sur γ -Alumine 

(C0: 50 mg/L, dose de l’Alumine: 1 g/L). 

 

En comparaison avec les résultats publiés sur l’adsorption des cations sur γ-Alumine, 

ces résultats sont en accord avec certaines études et en contradiction avec d’autres. D’une 

part, le temps nécessaire pour atteindre l’équilibre est de 3h (125), 4 h (94) et 4,5 h (110), 

d’autre part, des temps d’équilibre de 90 min (88) et 40 min (126, 127) ont été aussi observés. 
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Les représentations linéaires des modèles cinétiques des équations du pseudo-premier ordre, 

pseudo-deuxième ordre, Elovich et diffusion sont illustrés dans les Figures 57, 58, 59, 60. Les 

paramètres calculés sont résumés dans le Tableau 19. 

D'après les coefficients de corrélation, les quatre modèles peuvent décrire la cinétique des 

données expérimentales. Cependant, la courbe calculée du modèle de premier ordre ne donne 

pas des valeurs acceptables par rapport aux données expérimentales (Figure 61). Les modèles 

du deuxième ordre et Elovich décrivent bien l'adsorption des ions Cr(III) sur γ-Alumine 

(Figure 61). Le modèle d’Elovich est utilisé pour décrire la chimisorption activée; la constante 

(β) qui est en relation avec l'énergie d'activation est d'environ 1,13 g/mg à pH  5,2 et 2,34 

g/mg à pH 6,7. En utilisant le modèle du deuxième ordre, les valeurs calculées de la capacité 

d'adsorption d'équilibre sont en accord avec les données expérimentales (Tableau 19). Ce 

modèle admet un mécanisme de chimisorption où l'adsorption a lieu sur des sites localisés 

sans interaction entre les molécules adsorbées. Les constantes de vitesse d'adsorption 

calculées sont 0,01672 g.mg-1.min-1 à pH 5,2 et 0,04016 g.mg-1.min-1 à pH 6,7. 

L’adsorption des ions Cu(II) a été aussi caractérisée par une constante de vitesse du modèle 

du pseudo-deuxième ordre de 0,04 g/mg.min à pH 5,8 (93). L’adéquation du modèle du 

deuxième ordre n’a pas été observée pour l’adsorption des ions Zn(II) sur l’Alumine (110). 

Tableau 19: Paramètres des modèles cinétiques  de la fixation des ions  Cr (III) sur  

γ-Alumine 

Modèle 1er ordre 2ème  ordre Elovich Diffusion 

Paramètres 

pH : 5,2 

R2 = 0,991 

K = 0,0140 min-1 

Qe = 3,77 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,0132 g.mg-1.min-1 

Qe = 14,36 mg.g-1 

R2 = 0,961 

α = 1,28.104 mg. g-1.min-1 

β = 1,044 g.mg-1 

R2 = 0,922 

K = 0,2378 mg. g-1.min-1/2 

C = 10,24 mg.g-1 

pH : 6,7 

R2 = 0,953 

K =  0,0117 min-1 

Qe = 1,5 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,0401 g.mg-1.min-1 

Qe = 49,90 mg.g-1 

R2 = 0,828 

α = 2,99 mg. g-1.min-1 

β = 3,739 g.mg-1 

R2 = 0,949 

K= 0,1191 mg. g-1.min-1/2 

C = 48,15 mg.g-1 
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La représentation des données expérimentales en utilisant l’équation du pseudo-premier ordre 

est montrée dans la Figure 57. Selon la répartition des différents points, le modèle cinétique 

du pseudo premier ordre ne parait pas applicable.  
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Figure 57: Cinétique du pseudo-premier ordre de la fixation des ions Cr(III) sur γ –Alumine 

 

La représentation des données expérimentales en utilisant l’équation du deuxième ordre est 

montrée dans la Figure 58. Elle indique que ce modèle est bien vérifié. 
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Figure 58: Cinétique du pseudo-deuxième  ordre de la fixation des ions Cr(III) sur  

γ -Alumine  
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La représentation des données expérimentales en utilisant les équations d’Elovich  et de 

diffusion intra particulaire sont montrées dans les Figures 59 et 60. Seules les droites obtenues 

à pH 5,2  peuvent être exploitées.  
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Figure 59: Cinétique d’Elovich de la fixation des ions Cr(III) sur γ -Alumine 
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Figure 60: Cinétique de diffusion intra particulaire de la fixation des ions Cr(III)  sur  

γ -Alumine 
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Les courbes calculées présentées dans la Figure 61 montre bien l’adéquation du modèle 

cinétique  du pseudo deuxième ordre. 
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Figure 61: Modélisation de la cinétique de la fixation des ions Cr (III) sur γ -Alumine  

(C0: 50 mg/L, dose d’Alumine: 1 g/L). 

 

Effet de la concentration initiale des ions Cr(III)-Isotherme d’adsorption 

 

La concentration initiale des ions Cr(III) a une influence assez importante sur la 

capacité de rétention de l’Alumine (Figure 62). Cette dernière augmente avec l'augmentation 

de la concentration initiale. Ce résultat est en accord avec ceux de l’étude de Rompicherla 

(110) et Yarkandi (93) qui concerne l’adsorption des métaux lourds sur l’Alumine. À de 

faibles concentrations initiales, les sites d’adsorption au niveau de l’Alumine sont vacants et 

ont tendance à fixer d’avantage les ions Cr(III). Ensuite, un plateau de saturation est observé, 

traduisant la saturation des sites énergétiquement actifs impliqués dans le processus 

d’adsorption (128). Le palier caractérisant la capacité d’adsorption maximale est atteint à 

partir de la concentration initiale de 150 mg/l avec une capacité d’adsorption de 52,4 mg/g.  
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Figure 62: Effet de la concentration initiale sur la capacité de fixation des ions Cr(III) sur  

γ -Alumine (dose d’Alumine: 1g/L, t: 4h) 

L’évolution de la capacité d’adsorption en fonction de la concentration des ions Cr(III) à 

l’équilibre est illustrée dans la Figure 63. Elle augmente jusqu’à une valeur maximale ou 

l’Alumine atteint sa capacité maximale d’adsorption et devient saturée pour une concentration 

à l’équilibre de 120,5 mg/L. 
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Figure 63: Isotherme de la fixation des ions Cr(III) sur γ -Alumine  

(dose d’Alumine: 1g/L, t: 4 h) 
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Afin de déterminer le mécanisme impliqué dans l’adsorption, et les paramètres d’adsorption, 

nous avons appliqué aux données d’équilibre les modèles  de Langumir, de Freundlich et de 

Temkin. Les représentations linéaires sont présentées dans les Figures 64,65 et 66. 

Les résultats expérimentaux représentés selon l’équation de Langmuir (Figure 64) montrent 

une répartition linéaire. 
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Figure 64: Isotherme de Langmuir  de la fixation des ions Cr (III) sur γ -Alumine  

La représentation des données expérimentales par l’équation du modèle de Freundlich (Figure 

65) montre que cette équation est convenable. 
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Figure 65: Isotherme de Freundlich  de la fixation des ions Cr (III) sur γ -Alumine  
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En appliquant l’équation de Temkin  aux données expérimentales (Figure 66), nous 

remarquons, la non linéarité des points expérimentaux. 
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Figure 66: Isotherme de Temkin  de la fixation des ions Cr (III) sur γ -Alumine 

Le Tableau 20 présente les valeurs des paramètres des diverses équations appliquées. Les 

coefficients de corrélation sont supérieurs à 0,99 pour les modèles de Freundlich et de 

Langmuir, indiquant que les deux modèles sont appropriés pour décrire les données 

expérimentales. Le même résultat a été trouvé par Thavamani et al (127) lors de l’adsorption 

des ions Cu(II), Ni(II) et Pb(II) sur l'Alumine. Cependant, l'adsorption des ions  Zn (II) sur 

l’Alumine a été bien expliquée seulement par le modèle de Langmuir (110). 

Tableau 20: Paramètres des isothermes de la fixation des ions  Cr (III) sur γ –Alumine 

Modèle Langumir Freundlich Temkin 

Paramètres 

R2 = 0,996 

K = 0,0030 L.mg-1 

 

R2 = 0,993 

K = 0,36 

n = 0,95 

R2 = 0,923 

K  = 0,09 L.mg-1 

 

 

Les quantités de Cr(III) adsorbée sur γ –Alumine calculées par les équations des trois modèles 

ne correspondent pas aux données expérimentales. 
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III.1.4. Fixation  des ions Cr(III) sur le carbonate de calcium (CaCO3) 

III.1.4.1. Caractérisation de CaCO3 

 Caractérisation minéralogique 

 

L’analyse par diffraction X du carbonate de calcium utilisé montre la présence des pics 

caractéristique de la  calcite à 2θ = 23, 2θ = 30 ,2θ = 39 et 2θ = 47. Ce spectre se rapproche de 

celui d’une calcite pure (Figure 68). 
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Figure 67 : Spectre de diffraction X du carbonate de calcium utilisé 

 

 

Figure 68 : Spectre de diffraction X d’une calcite pure (129) 
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Les spectres de vibration de carbonates contiennent des modes attribués à l'élongation 

symétrique (1), hors du plan de flexion (2), élongation asymétrique (3), dans le plan de 

flexion (4), en plus des deux modes combinés (1+3) et (1+4). Dans la calcite pur, les 

bandes de 2, 3 , 4 apparaissent à 871, 1447, et 708 cm-1, respectivement (130). 

La Figure 69 montre le spectre IR du carbonate de calcium utilisé, l’apparition des bandes à 

709 cm-1, 875 cm-1 et 1423 cm-1 montrent qu’il correspond à celui de la calcite. Il se 

rapproche de celui d’une calcite naturelle (Figure 70). 

 

Figure 69: Spectre IR du Carbonate de calcium utilisé 

 

Figure 70: Spectre IR de la calcite (130) 
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 Caractérisation physico-chimique  

Le point de charge nulle pHPZC du carbonate de calcium utilisé exprimé en unités de pH est 

8,5 (Figure 71). Cette valeur est en bon accord avec les valeurs citées dans la littérature (131, 

132, 82). Les valeurs pHPZC de quelques carbonates de calcium sont présentées dans le 

Tableau 21. 
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Figure 71: pHPZC du Carbonate de calcium utilisé 

 

Tableau 21: Valeurs pHPZC de CaCO3 dans la littérature (133) 

Matériel pHPZC Référence 

CaCO3 (Omya) 8,5 (134) 

CaCO3 (obtenu par carbonatation 

d'une suspension de chaux éteinte) 
> 11 (135) 

Calcite (Mexique) 10,1 (136) 
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III.1.4.2. Fixation des ions Cr(III) 

Effet du pH  

Les résultats de l’étude de l’influence du pH sur l’adsorption des ions Cr(III) par le carbonate 

de calcium sont présentés dans la Figure 72. On peut remarquer que le pH a une grande 

influence sur le taux d’adsorption. A faibles valeurs de pH, le taux d’adsorption est très faible, 

il est autour de 15 mg/g à pH : 3,5. En augmentant le pH de 5 à 7, le taux de rétention 

augmente rapidement pour atteindre un maximum à pH 7,69. Selon le pHPZC, cette évolution 

pourait avoir une relation directe avec la charge de la surface. Il a été rapporté que les espèces 

cationiques  Ca2+, CaHCO3
+, et CaOH+ sont dominantes quand le pH est inférieur à 8 (130). 

A des valeurs de pH inférieures au point de charge zéro (pHpzc), la surface  a une charge 

positive impliquant la diminution des cations métalliques. 
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Figure 72: Effet du pH sur la fixation des ions  Cr(III) sur la calcite (C0: 50 mg/L, dose de 

calcite: 1 g/L, t: 1 h). (En insertion: Evolution du pHf en fonction du pHi) 

 

L’évolution du pH d’équilibre en fonction du pH initial de la solution (Figure insérée dans la 

Figure 72), montre deux domaines d’augmentation linéaire, à pH 2,75-5,2  et  pH 5,4-9,45. 

En général, le mécanisme d'adsorption des cations par le carbonate de calcium est fortement 

dépendant du pH et peut se produire par divers procédés:  
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- Echange d'ions avec les ions Ca2+ situés sur la surface minérale  

- Enfouissement  des ions au sein du réseau de carbonate par recristallisation  

- Formation de complexes de surface avec les groupes CaOH> et > CO3H  

- Coprecipitation et précipitation sous forme de carbonate d’hydroxyde de métal, ou les deux,  

 - Diffusion à l'état solide (130). 

 

Dans une autre étude qui concerne la complexation de surface sur les minéraux carbonatés, il 

a été proposé qu’en absence de CO2 (g) et loin  de l'équilibre, la spéciation de surface de la 

calcite est dominée par les réactions: (130) 

 

 

Selon les prévisions par le modèle de complexation de surface (130), dans la gamme de pH de 

5,5 à 8, la surface est composée de quantités presque égales de sites >CaOH2
+ et >CO3

–. 

Quand le pH augmente, une diminution de l'abondance de >CaOH2
+ se produit avec une 

augmentation progressive de la quantité de sites  >CaOHo. Les données expérimentales sur la 

base de résultats XPS a indiqué également que l'hydratation de la surface de la calcite conduit 

à la formation de >CaOHo  et >CO3H
o (130). 

 

Effet du temps de contact-Etude cinétique 

Les résultats de la fixation des ions Cr(III) sur la calcite en fonction du temps de contact à pH 

5 et pH  7 sont illustrés dans la Figure 73. La capacité de fixation des ions chrome (III) 

augmente rapidement avec le temps durant les  premières minutes. L’adsorption rapide des 

ions de métaux lourds  peut  être liée à la taille des cristallites d'adsorbant, des surfaces 

spécifiques et de la structure mésoporeuse. Le temps de contact optimal pour atteindre 

l'équilibre d’adsorption des ions Cr(III) sur la calcite (CaCO3) est  2h à pH 5 avec une 

capacité d’adsorption de 21 mg/g et 1h à pH  7 avec une capacité d’adsorption de 46 mg/g.  
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Figure 73: Cinétique expérimentale de la fixation des ions  Cr(III) sur la calcite 

(C0: 50 mg/L, dose de CaCO3: 1 g/L). 

Il a été reporté  que le taux  d’adsorption de l’ion Pb(II) par une boue de calcite usée ne 

change pas avec le temps, et une adsorption de 100% a été observée au début de la réaction  

(137). Yavuz et al (2007) ont enregistré un temps d’équilibre de 10 min pour l’adsorption des 

ions Pb(II) et Cd(II) sur la calcite (138). Dans le cas des ions Co(II), un temps d’équilibre de 

4h a été enregistré à pH 7,5 (129). 
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Les Figures 74, 75, 76 et 77 présentent les tracés des données expérimentales avec les formes 

linéaires des modèles cinétiques.  

Selon la répartition des différents points, le modèle cinétique pseudo premier ordre ne parait 

pas applicable.  
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Figure 74: Cinétique du pseudo-premier ordre de la fixation des ions Cr(III) sur la calcite 

 

La représentation des données expérimentales en utilisant l’équation du pseudo deuxième 

ordre est montrée dans la Figure 75. La quasi parfaite linéarité entre t/Qt  et t indique que ce 

modèle est bien vérifié. 
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Figure 75: Cinétique du pseudo-deuxième ordre de la fixation des ions Cr(III) sur la calcite 
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Les droites présentées dans la Figure 76, montrent que la rétention du chrome sur CaCO3 peut 

être représentée par la cinétique d’Elovich.  
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Figure 76: Cinétique d’Elovich de la fixation des ions Cr(III) sur la calcite 

 

La représentation des données expérimentales en utilisant l’équation de diffusion intra 

particulaire est illustrée dans la Figure 77. Elle ne montre pas une bonne linéarité. 
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Figure 77: Cinétique de diffusion intra particulaire de la fixation des ions Cr(III)  sur la 

calcite 
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Les paramètres obtenus des quatre modèles utilisés sont résumés dans le Tableau 22.  

D’après les coefficients de corrélation calculés, les modèles cinétiques  du pseudo-deuxième 

ordre et d’Elovich conviennent bien à l’adsorption des ions Cr(III) sur la calcite. Les 

constantes de vitesse calculées montrent que l’adsorption est plus rapide à pH 7 qu’à pH 5. 

Tableau 22: Paramètres des modèles cinétiques  de la fixation des ions  Cr (III) sur la calcite  

Modèle 

 

pH 

1er ordre 2ème  ordre Elovich Diffusion 

pH : 5,0 

R2 = 0,855 

K = 0,0059 min-1 

Qe = 8,70 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,0040 g.mg-1.min-1 

Qe = 24,55 mg.g-1 

R2 = 0,992 

α = 2.105 mg.g-1.min-1 

β = 0,777 g.mg-1 

R2 =0,940 

K = 0,3654 mg.g-1.min-1/2 

pH : 7,6 

R2 = 0,768 

K =  0,0109 min-1 

Qe = 7,83 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,0066 g.mg-1.min-1 

Qe = 49,19 mg.g-1 

R2 = 0,996 

α =1,04.1013 mg.g-1.min-1 

β = 0,734 g.mg-1 

R2 =0,949 

K= 0,3706 mg.g-1.min-1/2 

 

Les valeurs de la capacité d’adsorption calculées par l’équation du pseudo deuxième ordre 

sont très proches des valeurs expérimentales ce qui confirme l’adéquation du modèle aux 

résultats expérimentaux. 

Il a été noté que l’adsorption de Co (II) sur CaCO3 peut être décrite par l’équation du pseudo- 

deuxième ordre. L'équation d’Elovich n’a pas été appliquée de manière satisfaisante au 

système (129). 

Les courbes calculées présentées dans la Figure 78, montrent que les deux modèles du 

pseudo-deuxième ordre et d’Elovich peuvent être utilisés  pour décrire la cinétique, mais le 

modèle d’Elovich est plus proche. 
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Figure 78: Modélisation de la cinétique de la fixation des ions  Cr(III) sur la calcite 

(C0: 50 mg/L, dose de CaCO3: 1 g/L). 

Effet de la concentration initiale des ions chrome- Isotherme d’adsorption 

L'effet de la concentration initiale des ions Cr(III) sur l'efficacité d’adsorption de la 

calcite est représenté dans la Figure 79. On constate que la capacité d’adsorption augmente 

proportionnellement à la concentration initiale. Lorsque la concentration augmente de 5 à 100 

mg/L, la capacité d’adsorption augmente de 4,7 à 90,4 mg/g. Cependant, le pourcentage 

d’élimination  diminue avec l'augmentation de la concentration initiale d’ions Cr(III) (Figure 

insérée dans la Figure 77).  
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Figure 79: Effet de la concentration initiale sur la capacité de fixation des ions Cr(III) sur la 

calcite (dose de CaCO3: 1 g/L, t: 1 h). (En insertion: Evolution du pourcentage de fixation en 

fonction de la concentration initiale) 
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D’après El-Korashy (2003), le mécanisme d'adsorption des cations métalliques sur la calcite 

est principalement dû à la cristallisation sous forme de sels et à l’échange des ions Ca(II) de la 

surface de la structure du carbonate avec les cations métalliques (139). 

La représentation de l’isotherme d’adsorption montre une importante diminution de la 

concentration résiduelle des ions Cr (III). Dans le domaine de concentration étudié aucune 

saturation n’est observée. 
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Figure 80: Isotherme expérimentale de la fixation des ions Cr(III) sur la calcite  

(dose de CaCO3: 1 g/L, t: 1 h) 

Les isothermes de Langumir, de Freundlich et de Temkin sont utilisées pour décrire les 

résultats expérimentaux. Les formes linéaires sont présentées dans les Figures 81, 82, 83. Les 

paramètres calculés sont regroupés dans le Tableau 23. Les meilleures linéarités sont obtenues 

dans le cas des équations de Langumir et de Freundlich. 

D’après les coefficients de corrélation, ces deux modèles sont appropriés pour décrire les 

données expérimentales de l’adsorption des ions Cr (III) sur la calcite. La constante de 

Freundlich (n) est supérieure à l'unité, impliquant une affinité d’adsorption plus élevée à des 

faibles concentrations (140). La capacité d’adsorption de la calcite calculée par l’équation de 

Langumir est de 203,66 mg/g. Cette valeur est supérieure à celles enregistrée pour les ions 

Co(II) (2,29 mg/g) (129), les ions Pb(II) (18,52 mg/g) et les ions Cd(II) (19,92 mg/g) (138). 
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Tableau 23: Paramètres des isothermes de la fixation des ions  Cr(III) sur la calcite 

Modèle Langumir Freundlich Temkin 

Paramètres 

R2 = 0,998 

K = 0,08 L.mg-1 

Qmax = 203,66 mg.g-1 

R2 = 0,990 

K = 14,74 

n = 1,12 

R2 = 0,930 

K= 2,61 L.mg-1 
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Figure 81: Isotherme de Langumir de la fixation des ions Cr (III) sur la calcite 
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Figure 82: Isotherme de Freundlich de la fixation des ions Cr (III) sur la calcite 
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Figure 83: Isotherme de Temkin  de la fixation des ions Cr (III) sur la calcite 

 

 

Les représentations des courbes calculées ne montrent pas une adéquation de l’isotherme de 

Freundlich. Le modèle de Langumir peut être appliqué à faibles concentrations. 
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Figure 84: Modélisation de l’isotherme de la fixation des ions Cr(III) sur la calcite                                                                   

(dose de CaCO3: 1 g/L, t: 1 h) 
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III.1.5. Fixation des ions Cr(III) sur la kaolinite 

III.1.5.1. Caractérisation de la kaolinite 

 Caractérisation minéralogique 

L’analyse par diffraction X de la Kaolinite utilisée montre la présence des pics caractéristique 

de la  Kaolinite à 2θ = 12, 2θ = 20 ,2θ = 25 et 2θ = 38. On note la présence des pics 

caractéristiques  de l'illite à (2θ =18 et 2θ = 35) et du Quartz (2θ = 21, 2θ = 36) (Figure 85). Ce 

spectre se rapproche de celui d’une kaolinite naturelle (Figure 86). 

 

0 20 40 60 80

0

200

400

600

800

1000

1200

62,34
55,61

35,22

38,63

24,99

20,47

12,20

I

In
te

n
si

té

 (°)

 

Figure 85: Spectre de diffraction X de la Kaolinite utilisée. 

 

 

Figure 86: Spectre de diffraction X d’une Kaolinite naturelle (141) 
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Le spectre IR de la kaolinite utilisée  est représenté dans la  Figure 87. La présence des bandes 

à 1029cm1- et 918cm1- est attribuée à la vibration dans le plan de (Si-O-Si,) et à celle de 

déformation de Al-OH respectivement (142). L’apparition des bandes à  780 cm-1  et 748cm-1 

est due aux vibrations de Si-O-Al, ces bandes sont également des bandes typiques qui 

caractérisent la kaolinite. Ce spectre se rapproche aussi de celui d’une kaolinite naturelle 

(Figure 88). 

 

 

Figure 87: Spectre IR de la kaolinite utilisée 

 

 

Figure 88: Spectres IR d’une kaolinite naturelle (143). 
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 Caractérisation  physico-chimique 

Suivant la représentation de l’évolution du pH (Figure 89), nous avons 2 points d’intersection 

à pH: 2,2 et pH: 5,7. La première valeur est comparable à celle enregistrée pour une kaolinite 

naturelle avec un pHPZC de 2,35 (144). Mais, elle est inférieure à celles données par 

Chantawong et al (2003) (140) et Jorge et al (2003) (145) qui ont obtenu des pHPZC de 

4,34 et 4,7 respectivement. La deuxième valeur peut être attribuée à la présence de particules 

d’impuretés. Dans le Tableau 24, les valeurs de pHPZC de quelques kaolinites commerciales 

sont présentées. Elles sont proches de la première valeur. 
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Figure 89: pHPZC de la kaolinite utilisée 

 

Tableau 24: Valeurs pHPZC de kaolinite (124) 

Matériel pHPZC Référence 

K15GM, kaolinite de minéraux commerciaux <3 (146) 

Kaolinite (Réactif de compagnie Shanghai) <3,5 (147) 

kaolinite (Zhejiang) <3 (148) 
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III.1.5.2.Fixation des ions Cr(III) 

Effet du pH 

La Figure 90 représente la sorption des ions Cr(III) à différentes valeurs de pH. Dans le 

domaine étudié, les valeurs de pH les plus faibles entraînent une capacité d’adsorption faible. 

A pH  2,24, une capacité d’adsorption de 7,37 mg/g est enregistrée. Ce qui est due d’une part 

à la forte concurrence des ions H+ pour les sites d’échanges disponibles et d’autre part à la 

surface chargée positivement à pH faible qui ne favorise pas l'adsorption des ions chargés 

positivement. Une augmentation de la capacité d’adsorption est observée  avec 

l’augmentation du pH. Dans le domaine de pH (4-6,3), la capacité d’adsorption augmente de 

12,6 mg/g à 35,5 mg/g. Ce qui est en relation avec l’augmentation de la capacité d'échange de 

l'argile qui est due à l'hydrolyse des groupements Si-OH et A1-OH. En plus, le changement 

dans la charge de la surface de la kaolinite avec l'augmentation du pH favorise l'adsorption 

des ions Cr (III), du fait que les interactions d'attraction électrostatique entre la surface de la 

kaolinite et les ions Cr(III) présents dans la solution sont améliorées (144).   
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Figure 90: Effet du pH sur la fixation des ions  Cr(III) sur la kaolinite 

(C0: 50 mg/L, dose de la kaolinite: 1 g/L, t: 1 h) 

 

Il  a été noté que le taux d'adsorption des ions de métaux lourds par la kaolinite augmente 

progressivement en augmentant le pH jusqu'à atteindre une valeur maximale à pH 7 (149). En 

utilisant la kaolinite, Yuan-yuan et al (2004) ont trouvé que la fraction adsorbée des ions 
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Cu(II) augmente avec l'augmentation du pH dans l'intervalle de 2 à 6 (150). D’après ces 

auteurs, l'adsorption de métaux  diminue avec la diminution du pH parce que les groupes 

aluminol et silanol sont plus protonés donc moins disponibles aux cations. Durant les essais 

de fixation des ions Cr(III) réalisées dans la présente étude, aucune évolution du pH n’a été 

observée. 

Étant donné que la kaolinite a une forte liaison entre les couches, l'échange dans la région de 

couches intermédiaires ne peut pas se produire, laissant un échange d'ion sur les faces de 

siloxane et la formation des complexes de surface avec les groupes SOH (150). 

Selon le diagramme de spéciation de Cr(III) (Figure 18), les espèces Cr(OH)2+ et Cr(OH)2
+ 

sont les cations dominants dans ce domaine de pH. 

Effet du temps de contact-Etude cinétique 

La variation du taux de rétention des ions Cr(III) en fonction du temps de contact est donnée 

dans la Figure 91. Initialement, l'adsorption de Cr (III) est rapide. Ceci a été aussi observé 

pour l’adsorption des ions Co(II) sur une kaolinite naturelle (151). Puis le pourcentage de 

fixation augmente lentement conduisant progressivement à un état d'équilibre. La rétention 

initiale rapide peut être due à l'accumulation des ions Cr(III) sur la surface de la kaolinite qui 

est une étape rapide (143). Dans les conditions expérimentales, le temps nécessaire pour 

atteindre l’équilibre est d’environ 60 min avec une capacité d’adsorption de 23,5 mg/g.  
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Figure 91: Cinétique expérimentale de la fixation des ions  Cr(III) sur la Kaolinite (C0: 50 

mg/L, dose de kaolinite: 1g/L, pH: 5) 
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Ce temps d’équilibre a été aussi enregistré pour l’adsorption des ions Fe(II), Mn(II) et  Cu(II) 

sur une kaolinite (149). Des résultats différents ont été enregistrés pour l’adsorption des ions 

Pb(II) et Zn(II) ou le temps d’équilibre était de 8h et 12h respectivement (145).  

Pour examiner les mécanismes de contrôle du procédé d'adsorption, les données 

expérimentales ont été testées en termes des modèles de pseudo premier ordre, pseudo 

deuxième ordre et Elovich. Les paramètres calculés sont résumés dans le Tableau 25. 

La représentation des données expérimentales en utilisant l’équation du pseudo premier ordre 

est montrée dans la Figure 92. Selon la répartition des différents points, le modèle cinétique 

pseudo premier ordre ne parait pas applicable.  
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Figure 92: Cinétique du pseudo-premier ordre de la fixation des ions Cr(III) sur la kaolinite 

 

La représentation des données expérimentales en utilisant l’équation  du pseudo deuxième 

ordre est montrée dans la Figure 93. La quasi parfaite linéarité entre t/Qt et t indique que ce 

modèle est bien vérifié. 
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Figure 93: Cinétique du pseudo-deuxième ordre de la fixation des ions Cr(III) sur la kaolinite 

 

La représentation des données expérimentales en utilisant l’équation d’Elovich est montrée 

dans la Figure 94. Elle montre une certaine linéarité.  

 

0 1 2 3 4 5 6

19

20

21

22

23

24

25

26

Q

ln t

 
Figure 94: Cinétique d’Elovich de la fixation des ions Cr(III) sur la kaolinite 

 

 

Le coefficient de corrélation dans le cas du modèle pseudo deuxième ordre est plus élevé. Le 

modèle cinétique du pseudo deuxième ordre a été bien adapté pour décrire l’adsorption des 

ions Pb(II) et Cd(II) sur la kaolinite (152). Par ailleurs, l'adsorption des ions Ni(II) sur  la 

kaolinite a été bien corrélée avec les modèles pseudo-premier ordre et pseudo- deuxième 

ordre (142). 
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Tableau 25: Paramètres cinétiques  de la fixation des ions  Cr (III) sur la  kaolinite 

 

Modèle 1er  ordre 2ème  ordre Elovich 

Paramètres 

R2 = 0,673 

K = 0,0038 min-1 

Qe = 11,77 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,0179 g.mg-1.min-1 

Qe = 25,55 mg.g-1 

R2 = 0,963 

α = 1,15.106 mg.g-1.min-1 

β = 0,7593 g.mg-1 

 

 

Le tracé des courbes calculées (Figure 95) montre bien que le modèle d’Elovich  est plus 

approprié. 
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Figure 95: Modélisation de la cinétique de la fixation des ions  Cr(III) sur la kaolinite  

(C0:50 mg/L, dose de kaolinite: 1g /L). 

Effet de la concentration initiale du chrome-Isotherme d’adsorption 

Le processus de rétention des ions Cr(III) est influencé par leur concentration initiale. 

L’accroissement de cette dernière engendre une élévation de la quantité adsorbée. D’après la 

Figure 96, la capacité d’adsorption augmente de 0,8 mg/g à 13,4 mg/g  lorsque la 

concentration initiale passe de 5 à 150 mg/l. Cependant, le pourcentage de fixation diminue de 

65,4 %  à 35 %. 
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Figure 96: Effet de la concentration initiale sur la capacité de fixation des ions Cr(III) sur la 

kaolinite (dose de kaolinite: 1 g/L, t: 1 h). (En insertion: Evolution du pourcentage de fixation 

en fonction de la concentration initiale)             

La variation de la quantité de Cr(III) adsorbée sur la kaolinite en fonction de la concentration 

d’équilibre (mg/L) est représentée dans la Figure 97. Une augmentation de la capacité 

d’adsorption en même temps que celle de la concentration résiduelle est enregistrée dans le 

domaine de concentration utilisé. 
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Figure 97: Isotherme de la fixation des ions Cr(III) sur la kaolinite  

(dose de kaolinite: 1 g/L, t: 1 h) 
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Les tracés des isothermes de Langumir, de Freundlich et de Temkin de la  sorption des  ions 

Cr(III) sur la kaolinite sont représentés dans les Figures (98, 99, 100), aucune linéarité n’est 

observée, impliquant que l’isotherme expérimentale ne peut pas être décrite par ces modèles. 

Ce qui est confirmé par les coefficients de corrélation calculés (Tableau 26) qui sont 

inférieurs à 0,9.  
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                      Figure 98: Isotherme de Langmuir de la fixation des ions Cr(III) sur la kaolinite 
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                      Figure 99: Isotherme de Freundlich  de la fixation des ions Cr(III) sur la kaolinite  
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                      Figure 100: Isotherme de Temkin de la fixation des ions Cr(III) sur la kaolinite  

 

Tableau 26: Paramètres des isothermes de la fixation des ions Cr(III) sur la kaolinite 

 

Modèle Langumir Freundlich Temkin 

Paramètres 

R2 = 0,891 

K = 0,12 L.mg-1 

Qmax = 4,59 mg.g-1 

R2 = 0,903 

K = 0,3334 

n = 1,35 

R2 = 0,800 

K = 0,27 L.mg-1  

 

  

Par ailleurs, la capacité d’adsorption calculée par l’équation de Langumir est comparable à 

celles obtenues dans le cas de l’adsorption des ions Cu(II) et Zn(II) sur la kaolinite naturelle 

avec des capacités de 4,27 mg/g et 4,67 mg/g respectivement (153).  
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Conclusion 

La comparaison des résultats de la fixation des ions Cr(III) sur les sédiments et les 

différents minéraux (Figure 101) montre que: 

- Le taux de fixation des ions Cr(III) implique l’ordre d’affinité suivant: Ferrihydrite > 

Sédiments > Alumine > Calcite > Kaolinite. 

- La contribution de la précipitation dans le processus de fixation dépasse 25  %. 

 

 

 

Figure 101: Fixation des ions Cr(III) sur les solides utilisés – Comparaison 
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III.2. Interaction du chrome avec des surfaces solides dans le traitement des 

eaux 

III.2.1. Elimination des ions Cr(III) par co-précipitation  

III.2.1.1. Co-précipitation avec les ions ferriques 

Effet du pH  

Le pH est un facteur important dans le contrôle de la coprécipitation, du moment qu’il 

affecte la charge de la surface et la spéciation du métal. L’évolution de l’élimination des ions 

Cr(III) par Fe (III) en fonction du pH, montre une augmentation avec l’augmentation du pH 

d’équilibre montrant un comportement d’adsorption typiquement cationique (154) (Figure 

102). Pour une concentration des ions ferrique de 5.10-3 M, la coprécipitation des ions Cr(III) 

débute au alentour de pH  4. Ce qui a été enregistré lors de la coprécipitation de Pb(II) avec 

les oxyhydroxydes ferriques (155). Le maximum de fixation des ions Cr(III) est atteint au 

alentour de pH 6-6,5.  
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Figure 102: Effet du pH sur l’élimination de Cr (III) par coprécipitation avec Fe (III)  

(Cr (III): 50 mg / L, t: 1h) 

 

La quantité faible de Cr (III) éliminée à faible pH reflète la compétition des protons et le 

potentiel zêta positif de la surface de l’oxyde de fer hydraté formé. À pH élevé, l’élimination  

de Cr(III) est attribuée aussi à la précipitation de l'hydroxyde de chrome. D'après le 

diagramme de spéciation (Figure 18), dans la gamme de pH 4-6, les espèces dominantes sont 
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CrOH2+ et Cr(OH)2
+. L'augmentation du taux d'élimination du chrome à pH 6 par rapport au 

pH 5 peut être en relation avec la diminution de CrOH2+ impliquant plus d'affinité de l’oxyde 

hydraté  formé  pour les deux autres espèces de chrome. 

L’augmentation de la concentration des ions Fe(III) déplace le maximum d’élimination des 

ions Cr(III) à pH plus acide. Ce qui est en accord avec ce qui a été conclu dans une étude sur 

la coprécipitation de différents métaux. Une proportionnalité inverse entre la coprécipitation 

et le rapport métal en solution/Fer précipité a été noté (156). 

En plus de l’évolution de la spéciation du Cr(III), l’influence du pH est directement liée à la 

distribution des différentes espèces de Fe(III) en solution aqueuse. Selon le diagramme de 

spéciation des ions ferriques que nous avons tracé présenté dans la Figure 103, à pH ≤ 5, 

plusieurs ions ferriques existent en solution aqueuse: Fe3+, Fe(OH)2+, Fe(OH)2
+. 

L’augmentation de l’élimination des ions Cr(III) parait avoir une relation avec 

l’accroissement de la concentration de l’espèce Fe(OH)2
+. À plus forte concentration de 

Fe(III), l’espèce dimère Fe2(OH)2
2+ est aussi présente. 
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Figure 103 : Diagramme de spéciation des espèces de Fer (III) en fonction du pH 

Effet des ions compétiteurs 

Afin d’évaluer les effets des ions compétiteurs, la co-précipitation des ions Cr(III) a été 

examinée d’une part, en présence des métaux Cu(II) et Zn(II) et d’autre part, en présence des 

ions sulfate. Les ions Cu(II) et Zn(II) ont un effet plus important sur la rétention des ions 
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Cr(III). L’élimination des ions Cr(III) par co-précipitation avec les ions Fe(III) est améliorée 

en présence des ions cuivre et zinc à un pH acide (Figure 104). Les ions Cu(II) ont un effet 

plus important que celui des ions Zn(II), par exemple à un pH  4,5, l’élimination des ions 

Cr(III) par coprécipitation en présence des ions Cu(II) atteint 38 %  alors qu’en présence des 

ions Zn(II), elle est de l’ordre de 32 %. L'influence de la présence d'un métal compétiteur sur 

la fixation d’un autre  peut être produite à la surface de l’adsorbant de façon que la répartition 

de l'espèce dans des systèmes métalliques multiples peut être différente de celle lorsque le 

métal est seul (157). A pH élevé, il est difficile de distinguer les effets des deux métaux du 

moment que les données  macroscopiques de la coprécipitation de Cr(III) seul et en présence 

des métaux compétiteurs se rejoignent, à cause de la précipitation de l’hydroxyde de chrome. 
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Figure 104: Effet de la présence des métaux sur l’élimination de Cr (III) par coprécipitation 

avec Fe (III) (Fe (III): 2.510-3M, Cr (III): 50 mg/L, Cu (II): 25 mg/L, Zn (II): 25 mg/L, t: 1 h) 

En présence des ions sulfate (Figure 105), la co-précipitation de Cr(III) avec les ions 

Fe(III) est significativement améliorée dans la gamme de pH 4-6. Les ions sulfates 

s’adsorbent fortement à faible pH sur la surface de l'oxyde de fer hydraté (158), Ceci induit la 

diminution de la charge positive de la surface impliquant la fixation des espèces de chrome 

chargés positivement. La même observation a été notée dans plusieurs cas d’adsorption d’ions 

métalliques en présence des ions sulfate (159,160).  
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Les études spectroscopiques ont suggéré que les effets électrostatiques et la formation 

du complexe ternaire, peuvent être à l’origine de l’augmentation de l’adsorption des métaux 

traces en présence des ions SO4
2- (161). 
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Figure 105: Effet de la présence des ions sulfates sur l’élimination de Cr (III) par 

coprécipitation avec Fe (III) (Cr(III): 50 mg/L, Fe(III): 2,5.10-3 M, t: 60 min)  

Etude cinétique 

L’évolution de la co-précipitation des ions Cr(III) avec les ions ferriques en fonction du temps 

de contact est représentée dans la Figure 106. Une élimination rapide des ions Cr(III) est 

observée durant les premières minutes suivie par une légère augmentation avec 

l’augmentation du temps. La coprécipitation des ions Cr(III) est plus rapide à pH  6 qu’à pH 

5. Au bout des quinze premières minutes, le taux d’élimination des ions Cr(III) dépasse 65 % 

à pH 5 et 99% à pH 6. 

Afin de caractériser la cinétique de coprécipitation des ions Cr(III) avec Fe(III), les équations 

linéaires du modèle pseudo premier ordre et pseudo deuxième ordre sous les formes (ln C / C0 

= f (t)) et (t/C0 –Cr = f (t)) respectivement sont  appliquées aux données expérimentales 

obtenues à pH 5. 

Les tracés obtenus, montrent que la première équation n'est pas applicable, et que les résultats 

expérimentaux suivent parfaitement la variation linéaire donnée par l’équation représentative 
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d’une cinétique du pseudo deuxième ordre. Les paramètres calculés par les deux équations 

sont résumés dans le Tableau 27. 
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Figure 106: Cinétique de l’élimination de Cr(III) par coprécipitation avec Fe (III)  

(Cr (III): 50 mg /L, Fe (III): 5.10-3M) 
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Figure 107: Cinétique du premier ordre de l’élimination de Cr(III) par coprécipitation avec  

Fe (III) 
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Figure 108: Cinétique du pseudo deuxième ordre de l’élimination de Cr(III) par 

coprécipitation avec Fe (III) 
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Les coefficients de corrélation calculés confirment que la cinétique de la réaction de 

coprécipitation des ions chrome avec les ions ferriques est mieux décrite par le modèle de 

pseudo deuxième ordre.  

Tableau 27 : Paramètres des modèles cinétiques  de l’élimination de Cr(III) par 

coprécipitation avec Fe(III) 

Modèle cinétique 1er ordre 2ème ordre 

Paramètres 

R2 = 0,880 

K = 0,0816 min-1 

Qe = 0,69 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,0722 g.mg-1.min-1 

Qe = 33,87 mg.g-1 

 

 

III.2.1.2. Co-précipitation avec les ions aluminium 

Effet du pH    
 

 La variation de la concentration résiduelle  avec la variation du pH de la solution lors 

de l’élimination des ions Cr(III) par coprécipitation avec les ions Al(III) est montrée dans la 

Figure 109. Aucune élimination n’est observée à pH < 4,5 pour les deux concentrations d’ions 

aluminium testées. Au delà de ce pH, le pourcentage d'élimination des ions Cr(III) augmente 

avec l’augmentation du pH. Cette évolution en fonction du pH est identique à celle enregistrée 

dans le cas de l’élimination des ions Cr(III) par coprécipitation avec les ions Fe(III). 

L’augmentation de la concentration des ions Al(III) déplace la fixation des ions Cr(III) vers 

les valeurs acides du pH. L’élimination totale des ions Cr(III) est obtenue pour un pH 7,9 pour 

une concentration de Al (III) de 2,5.10-3 M et pour un pH 7 pour une concentration de Al(III) 

de 5 .10-3 M. 

Dans une étude sur la coprécipitation des ions Co(II) et Ni(II) avec les ions Al(III) (162), il a 

été observé que quand la concentration initiale de l’ion divalent augmente, le taux de 

coprécipitation diminue. 
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Figure 109: Effet du pH sur l’élimination de Cr (III) par coprécipitation avec Al (III)  

(Cr (III): 50 mg / L, t: 1h) 

 

D’après le diagramme de prédominance des espèces d’aluminium que nous avons tracé et 

présenté dans la Figure 110, on peut remarquer que le minimum de solubilité se situe 

approximativement à pH 6,5. Le précipité d’hydroxyde d’aluminium Al(OH)3 prédomine à 

pH se situant entre 5,2 et 8,8.  

A pH < 6,5, les espèces Al(OH2)
+ , Al(OH)2+ et  Al(H2O)6

3+ prédominent. L’augmentation de 

l’élimination des ions Cr(III) parait avoir une relation directe avec l’accroissement de la 

précipitation de Al(OH)3. 
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Figure 110: Diagramme de spéciation des espèces d’Al (III) en fonction du pH 
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Effet des ions compétiteurs 

En analysant les courbes de la Figure 111, nous pouvons remarquer que l’élimination 

des ions Cr(III) par coprécipitation avec les ions Al(III) est affectée par la présence des 

cations Cu(II) et Zn(II). La capacité de fixation de Cr(III)  en présence des ions Cu(II) est 

légèrement supérieure. La Figure indique aussi que les ions Zn(II) ont un effet plus important 

sur l’élimination des ions Cr(III) que celui des ions Cu(II). Cependant, la présence des ions 

Zn(II) induit une augmentation significative de l’élimination de Cr(III). 
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Figure 111: Effet de la présence des métaux sur l’élimination de Cr (III) par coprécipitation 

avec Al (III) (Al(III): 2.5.10-3M, Cr (III): 50 mg / l, Cu (II): 25 mg / l, Zn (II) : 25 mg / l, t: 1h) 

Concernant l’effet de la présence des ions sulfate, les résultats obtenus (Figure 112), montrent 

que l’interaction des ions Cr(III) avec l’anion fait augmenter la coprécipitation dans le 

domaine de pH (4 – 5,5). La coprécipitation commence à pH plus acide. Un déplacement du 

pH du maximum de coprécipitation vers les valeurs acides est aussi observé. Ce qui n’est pas 

en accord avec l’étude de Tsunenobu. Shigematsu et ses coauteurs (163) qui ont montré que la 

co-précipitation des ions Cr (III) avec l’hydroxyde d’aluminium n’est pas influencée par la 

présence des ions sulfate.  
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Figure 112: Effet de la présence des ions sulfates sur l’élimination de Cr (III) par 

coprécipitation avec Al (III) (Cr(III) : 50 mg/L, Al(III) :2,5.10-3 M, SO4
2- :96 mg/L, t : 1h) 

 

Etude cinétique 

Les résultats de l’élimination des ions Cr(III) par coprécipitation avec les ions Al(III) 

montrent une cinétique rapide (Figure 113). Au bout de 15 min, l’équilibre est atteint avec un 

taux d’élimination de 43,65 % et 59,45 % à pH = 5 et pH = 6 respectivement. Ces taux sont 

plus faibles que ceux enregistrés aux même pH par coprécipitation avec les ions Fe(III). Cette 

différence montre que l’intervention de la précipitation des ions Cr(III) est faible dans ces 

systèmes de coprécipitation. 

Les représentations linéaires des modèles cinétiques testés sont présentées dans les Figures 

114 et 115. Les paramètres calculés sont regroupés dans le Tableau 28. Il parait que l’équation 

du pseudo premier ordre n’est pas applicable pour l’élimination des ions Cr(III) par Al (III) 

alors que celle du pseudo deuxième ordre est plus convenable. 
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Figure 113: Cinétique de l’élimination de Cr(III) par coprécipitation avec Al (III)  

(Cr (III): 50 mg /L, Al (III): 5.10-3 M) 
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Figure 114: Cinétique du premier ordre de l’élimination de Cr(III) par coprécipitation avec  

Al (III) 
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Figure 115: Cinétique du pseudo deuxième ordre de l’élimination de Cr(III) par 

coprécipitation avec Al (III) 
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D’après les valeurs calculées des coefficients de corrélation, le modèle cinétique pseudo 

deuxième ordre est plus fiable pour décrire la  cinétique de co-précipitation des ions Cr(III) 

avec les ions Al(III).  

Tableau 28: Paramètres des modèles cinétiques  de l’élimination de Cr(III) par 

coprécipitation avec Al(III) 

Modèle 1er ordre 2ème ordre 

Paramètres 

R2 = 0,598 

K = 0,0096 min-1 

Qe = 0,77 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,0997 g.mg-1.min-1 

Qe =17,12 mg.g-1 

 

 

III.2.1.3. Co-précipitation avec le mélange (Fe(III) + Al(III)) 

Effet du pH et de la présence des ions sulfate 

L’élimination des ions Cr(III) avec un mélange composé des ions ferrique et aluminium 

augmente aussi avec l’augmentation du pH. Aucune élimination n’est observée à un pH 

inférieur à 3,5. L’utilisation de plusieurs concentrations de Fe(III) et Al(III) montre que 

l’évolution de l’élimination des ions Cr(III) se déplace vers les faibles  pH lorsque la 

concentration de Fe(III) est augmentée. Aucun effet n’est observé lorsque la concentration 

d’aluminium est augmentée (Figure 116). A pH supérieure à 5,5, les trois systèmes combinés 

utilisés ont la même capacité d’élimination des ions Cr(III). 

 

La Figure 117 représente l’effet de la présence des ions sulfate sur la coprécipitation des ions 

Cr(III) avec le mélange (Fe(III) + Al(III)). En générale, la présence des ions sulfate améliore 

la fixation de Cr(III) à pH < 5,5.  
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Figure 116: Effet du pH sur l’élimination de Cr (III) par coprécipitation avec  

Fe (III) + Al (III) (Cr (III): 50 mg / L, t: 1 h) 
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Figure 117: Effet de la présence des ions sulfates sur l’élimination de Cr (III) par 

coprécipitation avec Fe (III) + Al(III) (Cr(III): 50 mg/L, Fe(III): 2,5.10-3 M, Al(III): 2,5.10-3 

M, t: 1 h) 
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Etude cinétique 

L’élimination des ions Cr(III) par coprécipitation avec le mélange Fe(III) + Al(III) avec un 

rapport (Fe(III) /Al(III):1) atteint l’équilibre dans les 30 première minutes. Ce qui montre que 

l’élimination est moins rapide que précédemment. Le pourcentage d’élimination à l’équilibre  

est de l’ordre de 53 %  à pH : 5 et  80 % à pH : 6. 
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Figure 118: Cinétique de l’élimination de Cr(III) par coprécipitation avec Fe (III) + Al(III) 

(Cr (III): 50 mg / L) 
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La représentation des données expérimentales par les équations des modèles du pseudo-

premier ordre et du pseudo-deuxième ordre est présentée dans les Figures 119 et 120. Aucune 

linéarité n’est observée pour le premier modèle alors que le deuxième modèle est convenable. 

Les paramètres calculés sont regroupés dans le Tableau 29. 
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Figure 119: Cinétique du premier ordre de l’élimination de Cr(III) par coprécipitation avec  

(Fe(III) +Al (III))  
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Figure 120: Cinétique du pseudo deuxième ordre de l’élimination de Cr(III) par 

coprécipitation avec  (Fe(III) + Al (III)) 
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Les valeurs calculées des coefficients de corrélation confirment que le modèle pseudo 

deuxième ordre est le plus adapté pour décrire la cinétique de coprécipitation des ions Cr(III) 

avec le mélange (Fe(III) + Al(III)). 

Tableau 29: Paramètres des modèles cinétiques  de l’élimination de Cr(III) par 

coprécipitation avec  (Fe(III) +Al(III)) 

Modèle 1er ordre 2ème ordre 

Paramètres 

R2 = 0,833 

K = 0,0181 min-1 

Qe = 0,84 mg.g-1 

R2 = 0,996 

K = 0,0150 g.mg-1.min-1 

Qe = 22,74 mg.g-1 

 

Conclusion 

L’élimination des ions Cr(III) par coprécipitation avec les ions Fe(III) et/ou Al(III) en 

solution aqueuse est fortement liée au pH. Elle augmente avec l’augmentation du pH dans un 

domaine étroit. Fe (III) est plus efficace pour l'élimination des ions Cr(III) que Al (III) et Al 

(III)/Fe (III), montrant l'affinité significative pour l'oxyde de fer hydraté en comparaison avec 

celui de l'aluminium. Pour  les trois systèmes de coprécipitation, le maximum d’élimination 

des ions Cr(III) se déplace vers les pH  acides en présence des ions sulfate.  
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III.2.2. Elimination des ions Cr(III) par échange d’ion  

Effet de la dose de résine 

L'évolution de la fixation des ions chrome (III) en  fonction de la  quantité de la résine utilisée 

(Figure 121), montre une augmentation dans le taux d'élimination avec l'augmentation de la 

dose introduite de la résine. Le rendement atteint un maximum de 96% pour une dose de 2g/L 

de la résine IR 120 et 60,4% pour une dose de 5g/L de la résine IRC 86. Si on compare le taux 

d'élimination de Cr(III) par les deux résines dans le cas de l'utilisation d'une dose de 1,5 g/L, 

on trouve que la capacité d'échange de la résine IR120 est 2 fois supérieure à celle de l’IRC 

86.  
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Figure 121: Effet de la dose de la résine sur la fixation des ions Cr(III) sur les résines IR 120 

et IRC 86 (C0: 50 mg/L, t: 1h) 
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Effet du pH     

Les résultats de la fixation des ions Cr(III) sur IR 120 et IRC 86 en fonction du pH sont 

représentés dans la Figure 122. L'élimination de Cr(III) à partir d’une solution de 50 mg/L par 

la résine IR 120 est importante à pH acide. Quand le pH augmente, une légère diminution de 

la fixation des ions Cr(III) est observée. Cette évolution est similaire à celle rapportée par 

Sahu et al (164) et Bajpai et al (165) concernant l’élimination de Cr(III) par les résines Indion 

790 et SR1L NA S ou une diminution de l’élimination a été enregistrée à partir de pH 3,5 

dans le premier cas et pH 3 dans le deuxième cas. 

Ce qui est en accord avec ce qui est a été observé pour différentes résines cationiques fortes 

IRN77 (166), 1200H, 1500H et IRN97H (167). 

Concernant IRC 86, l'évolution de l'élimination des ions Cr(III) en fonction du pH montre une 

augmentation avec l'augmentation du pH jusqu'à pH 3,7, où une fixation maximale (9,8 mg/g) 

est obtenue puis une légère diminution est observée. La faible élimination à pH très acide est 

attribuée à la concurrence entre l’espèce Cr(III) et les ions H+ pour les sites actifs de la résine. 

Ces résultats, sont en bon accord avec ceux d’une étude sur l’adsorption des ions chrome sur 

XAD7- DEHPA. Les auteurs ont trouvés que  la capacité d'adsorption augmente fortement 

dans la gamme de pH 1-3 (87). 

L’évolution du pH d’équilibre en fonction du pH initial de la solution montre une diminution 

du pH d’équilibre par rapport au pH initial dans la gamme de pH étudiée ce qui confirme le 

processus d’échange avec les ions H+. Selon le diagramme de spéciation du chrome trivalent, 

les espèces Cr3+, Cr(OH)2+ et Cr(OH)2
+ sont échangée dans le cas de la résine IR 120. 

Cependant, la résine IRC 86  a plus d’affinité pour l’espèce Cr(OH)2+. 
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Figure 122: Effet du pH sur la fixation des ions  Cr(III) sur les résines IR 120 et IRC 86  

(C0: 50 mg/L, dose de la résine IR 120: 2 g/L, dose de la résine IRC 86: 5 g/L, t: 1 h). (En 

insertion: Evolution du pHf en fonction du pHi) 
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Effet des ions compétiteurs 

Les résultats de l’élimination des ions Cr(III) par les résines IR 120 et IRC 86 en 

présence des ions présents dans l’eau de robinet utilisée (Tableau 10) sont représentés dans la 

Figure 123. On peut constater que la fixation des ions Cr(III) est améliorée à pH supérieur à 

6,5. Alors qu’à pH inférieur à 6,5, une diminution est observée. Ce comportement est en 

relation d’une part à la compétition des cations présents dans l’eau tels que Ca(II) et Mg(II) et 

d’autre part à la complexation des ions Cr(III) avec les anions présents en quantité importante 

tels que les chlorures et les sulfates. 
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Figure 123: Effet du pH sur la fixation des ions  Cr(III) sur les résines IR 120 et IRC 86 en 

présence d’eau de robinet (C0: 50 mg/L, dose de la résine IR 120: 2 g/L, dose de la résine IRC 

86: 5 g/L, t: 1 h) 

 

Etude cinétique 

Les résultats de l'élimination des ions Cr(III) par les résines IR 120 et IRC 86 en fonction du 

temps de contact (Figure 124) montrent une augmentation du taux d’échange des ions Cr(III) 

avec l'augmentation du temps. L'élimination est rapide pendant les 30 premières minutes, puis 

ralentit pour atteindre un maximum de 97,2 % et 59,2 % pour un temps de 60 minutes pour 

les deux résines.  
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Figure 124: Cinétique expérimentale de la fixation des ions Cr(III) sur les résines  IR120 et 

IRC 86  (C0: 50 mg/L, dose de la résine IR 120: 2 g/L, dose de la résine IRC 86: 5 g/L) 
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Les résultats de l’élimination des ions Cr(III) en utilisant différentes résines montrent que le 

temps d’équilibre ne dépasse pas 150 min. Dans une solution 500 ppm de Cr(III), 92% ont été 

extrait par la résine Indion 790 en 12 min (164).  Les résultats de la cinétique de sorption de 

Cr(III) sur les différentes formes de la résine Amberlyst 15 indiquent que l’'équilibre est 

atteint dans les  15, 30, 60, 90 et 120 min pour les formes  (H+), (Li+), (Na+), (Ca++) et (Al+++), 

respectivement (168). En utilisant la résine Amberlite SR1L Na, 92% d'élimination de Cr(III) 

a été enregistré à 150 min (165). Des temps d’équilibre de 45 min (87) et 120 min (169) ont 

été observés lors  de l’utilisation des résines faibles XAD7 et IRC-50 (Na) respectivement. 

Généralement, la cinétique d'échange suit les étapes suivantes: diffusion des ions de la 

solution vers la surface de la résine; diffusion des ions à l’intérieure de la résine et l'échange 

avec les groupes fonctionnels de la résine (170). 

Dans la présente étude, les modèles cinétiques du pseudo premier ordre, du pseudo deuxième 

ordre et de diffusion ont été appliqués afin de caractériser la cinétique d’échange des ions 

Cr(III) à l’aide des résines IR 120 et IRC 86. 

La représentation des données expérimentales en utilisant les équations du pseudo-premier 

ordre et du pseudo-deuxième ordre (Figures 125 et 126), montre des répartitions linéaires 

dans les deux cas.  
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Figure 125: Cinétique du pseudo-premier ordre de la fixation des ions (III) sur les résines  

IR 120 et IRC 86 
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Figure 126: Cinétique du pseudo-deuxième de la fixation des ions (III) sur les résines IR 120 

et IRC 86 

 

Les paramètres obtenus pour les deux modèles cinétiques sont données dans le Tableau 30. 

Selon les valeurs des coefficients de corrélation, les cinétiques de fixation des ions Cr(III) sur 

les deux résines suivent bien les deux modèles. Cependant, les valeurs de la capacité 

d’échange à l’équilibre calculées par l’équation du pseudo premier ordre diffèrent 

complètement des valeurs expérimentales à l’inverse de celle calculée par l’équation du 

deuxième modèle. 

Tableau 30: Paramètres des modèles cinétiques 1er ordre et 2ème  ordre de l’élimination des 

ions Cr(III) par IR 120 et IRC 86 

Modèle 1er ordre 2ème  ordre 

IR 120 

R2 = 0,993 

K = 0,069 min-1 

Qe = 17,75 mg.g-1 

R2 = 0,999 

K = 0,008 g.mg-1.min-1 

Qe = 25,79 mg.g-1  

IRC 86 

R2 = 0,974 

K = 0,062 min-1 

Qe = 3,78 mg.g-1  

R2 = 0,999 

K = 0,048 g.mg-1.min-1 

Qe = 7,05 mg.g-1 
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Les deux modèles cinétiques  ont été appliqués dans plusieurs études d’élimination des ions 

Cr(III) par échange d’ion, mais différents résultats ont été trouvés. Ainsi, le modèle du pseudo 

premier ordre était le plus approprié pour décrire la cinétique d’échange dans le cas des 

résines Indion 790 (164), Amberlite IRN77 (166), Amberjet 1200H, Amberjet 1500H et 

Amberlite IRN97H (169). Cependant, le modèle du pseudo-deuxième ordre la décrivait bien 

dans le cas de la résine XAD7-DEHPA (87). 

Le tracé des courbes non linéaires du modèle pseudo-deuxième ordre (Figure 127) confirme 

que la cinétique est mieux décrite par ce modèle.  
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Figure 127: Modélisation de la cinétique de la fixation des ions Cr(III) sur les résines 

Amberlite IR120 et IRC 86 (C0: 50 mg/L, dose de la résine IR 120 = 2 g/L, dose de la résine 

IRC 86  = 5 g/L) 

 

La cinétique d’échange  de Cr III) a été aussi analysée par utilisation des modèles de diffusion 

intra-particulaire et externe. Deux équations de diffusion externe ont été testées (169): 

−ln (1 − F) = Kt    

-Ln (1- F2 ) = kt                    

Où F est le rapport de la quantité adsorbée après l'instant t à la quantité adsorbée à l'équilibre 

et K est la constante de vitesse. Les données cinétiques obtenues sont illustrées dans les 

Figures 128, 129 et 130.  
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Figure 128: Cinétiques de filme de diffusion de la fixation des ions Cr(III) sur les résines 

IR 120 et IRC 86 
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Figure 129: Cinétiques de diffusion de particules de la fixation des ions Cr(III)  

sur les résines IR 120 et IRC 86 
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Figure 130: Cinétiques de diffusion intraparticulaire de la fixation des ions Cr(III)  

sur les résines IR 120 et  IRC 86 

  

Les deux modèles décrivent bien la cinétique d’échange dans le cas de la résine IR 120. 

Cependant, seule la deuxième équation du modèle de diffusion externe parait applicable dans 

le cas de la résine IRC 86. Les constantes de vitesse calculées dans chaque cas (Tableau 31) 

montrent que la diffusion intra particulaire est plus rapide dans le cas  des deux résines. Dans 

plusieurs études  d’élimination des ions Cr(III), la cinétique d’échange a été bien décrite par 

une ou deux équations de diffusion (168-170). 

Tableau 31: Paramètres des modèles cinétiques de l’élimination de Cr(III) par 120 et IRC 86 

Modèle Diffusion intraparticulaire Filme de diffusion  Diffusion de Particules  

IR 120 
R2= 0,984 

K = 3,13 mg.g-1.min-1/2 

R2 = 0,993 

Ku = 0,0695 min-1 

R2 = 0,999 

K = 0,0616 min-1 

IRC 86 
R2 = 0,920 

K = 0,2687 mg.g-1.min-1/2 

R2 = 0,974 

Ku = 0,0626 min-1 

R2 = 0,990 

K = 0,0560 min-1 
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Effet de la concentration initiale des ions chrome 

 

L'effet de la concentration initiale  des ions Cr (III) sur la capacité d’échange des deux 

résines IR 120 et IRC 86 à pH 2 et pH 4 respectivement est présenté dans la Figure 131. Une 

augmentation proportionnelle de la capacité d'échange est observée avec l'augmentation de la 

concentration initiale. Cependant, le taux d’élimination diminue avec l’augmentation de la 

concentration. Ce qui est en relation avec la diminution des sites disponibles.  
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Figure 131: Effet de la concentration initiale sur la capacité d’élimination de Cr(III) par les 

résines IR 120 et IRC 86  (dose de la résine: 2g/L, pH:2,7  (IR 120), pH : 4 (IRC 86), t:1 h) 
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Dans le cas des deux résines, la capacité d’élimination augmente avec l'augmentation de la 

concentration de Cr(III) à l'équilibre. Pour les mêmes concentrations résiduelles de Cr(III), les 

capacités d’échange de la résine IR 120 sont plus importantes que celles de la résine IRC 86. 
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Figure 132: Isothermes de la fixation des ions Cr(III) sur les résines IR 120 et IRC 86 

(t:1 h, dose: 2g/L, pH = 2,7 (IR 120), pH = 4 (IRC 86)) 

    

Les données expérimentales obtenues sont testées à l’aide des modèles de Langmuir et de  

Freundlich. Les valeurs des paramètres calculées sont résumés dans le Tableau 32. 

Les résultats expérimentaux représentés selon les équations de Langmuir et de Freundlich 

(Figure 133, 134), montrent une meilleure linéarité dans le premier cas. 

 

 

 

 

 



CHAPITRE III                                                                                    RESULTATS ET DISCUSSION 

143 

 

0,0 0,2 0,4 0,6 0,8 1,0 1,2 1,4 1,6 1,8 2,0

0,00

0,04

0,08

0,12

0,16

0,20

IR 120

IRC 86

1
/Q

1/C

 

Figure 133: Isotherme de Langmuir  de la fixation des ions Cr (III) sur les résine IR 120 et  

IRC 86 
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Figure 134: Isotherme de Freundlich  de la fixation des ions Cr (III) sur les résines IR 120 et  

IRC 86   
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Tableau 32: Paramètres des isothermes pour l’élimination de Cr (III) par les deux résines IR 

120 et IRC 86 

Modèle Langumir Freundlich 

IR 120 (pH :2,7) 

R2 = 0,984 

K = 0,18 L.mg-1 

Qmax = 112,11 mg.g-1 

R2 = 0,937 

K = 19,67 

n = 2,22 

IRC 86 (pH: 4) 

R2 = 0,995 

K = 0,48 L.mg-1 

Qmax = 22,85 mg.g-1 

R2 = 0,983 

K = 6,95 

n = 2,39 

 

Au pH du maximum d’échange des ions Cr(III), la capacité de la résine IR 120 est supérieure 

cinq fois à celle de la résine IRC 86 

La représentation des courbes calculées montre une adéquation de l’isotherme de Freundlich 

dans le cas de la résine IRC 86. Le modèle de Langumir peut être appliqué à faible 

concentration dans le cas des deux résines IR 120 et IRC 86. 
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Figure 135: Modélisation de l’isotherme de la fixation des ions Cr(III) sur les résines IR 120 

et IRC 86 (t:1 h, dose: 2g/L, pH = 2,7 (IR 120), pH = 4 (IRC 86)) 
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La comparaison des résultats obtenus dans la présente étude avec ceux d’autres études 

utilisant des résines type acide fort pour l’élimination des ions Cr(III) est illustrée dans le 

Tableau 33. Avec une capacité d’échange de 112 mg/g, la résine IR 120 donne des 

rendements d’élimination des ions Cr(III) plus importante que les autres résines. 

Tableau 33: Comparaison de la performance de différentes résines utilisées pour l’extraction 

de Cr (III) 

Echangeur 

d'ions 
pH 

optimal 

Capacité 

(mg/g) 

Modèle 

cinétique 

Modèle 

isotherme 
Référence 

Lewatit S 100 3,5 20.3 Premier ordre  Langmuir (171) 

IRN 77  2,7 35,4 Premier ordre Freundlich (172) 

SKN 1  2,7 46,3 Premier ordre Freundlich (172) 

Indion 790  2,74 86,9 Premier ordre Freundlich (164) 

Amberlite IR 

120  
2,7 112,11 Dexième ordre Freundlich 

La présente 

étude 

 

Conclusion 

Avec des capacités de fixation de 112,11mg/g  à  pH 2,7 et  22,85 mg/g  à pH 4, les 

résines Amberlite IR 120 et  Amberlite IRC 86 respectivement sont efficaces pour 

l’élimination des ions Cr(III). Dans le cas des deux résines, la cinétique d’échange dépend de 

la dose de la résine et de la concentration des ions Cr(III). 
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Conclusion générale 

 

Le présent travail a été consacré à l’étude de la fixation des ions Cr(III) sur des solides 

rencontrés dans l’environnement aquatique et dans le traitement des eaux. 

Sur la base des résultats obtenus, les conclusions suivantes peuvent être tirées:  

Dans l’environnement aquatique: 

Les sédiments prélevés au niveau des oueds Rhumel et Hemimim peuvent être considérés 

comme des adsorbants naturels efficaces pour l’élimination du chrome (III) de l’eau. 

L’importante présence de la calcite dans les deux sédiments leurs confère un pouvoir  

d’adsorption important lié au pH.  

 

A pH acide, parmi les minéraux testés, la ferrihydrite présente la plus forte affinité vis à vis du 

chrome (III) avec une capacité d’adsorption de 78mg/g. Le taux de fixation du chrome(III) 

augmente selon l’ordre: kaolinite < calcite < alumine < ferrihydrite.  

 

L’interaction du chrome avec les sédiments, la ferrihydrite et l’alumine est principalement 

chimique. Dans le cas de la calcite, la contribution de la précipitation de surface est 

significative.  

 

Dans le traitement des eaux: 

L’élimination du chrome(III) par coprécipitation avec les ions Fe(III) est plus efficace que 

celle observée en présence des ions Al(III) ou du mélange Al(III)/Fe(III). A pH acide et en 

présence des ions sulfates, le taux d’élimination augmente dans les trois cas.  

 

L’utilisation des  résines IR120 et IRC86 dans le traitement des eaux chargées en chrome(III) 

dépend du pH. L’élimination du chrome(III) par la résine IR120, donne de bons rendements à 

pH<7. Cependant, la résine IRC86 est plus efficace à pH > 3.5. La capacité d’échange 

maximale de la résine IR120 vis à vis de Cr(III) est de 112mg/g à pH3. Elle est supérieure à 

celles obtenues pour d’autres résines dans la littérature. Celle de la résine IRC86 est de 

23mg/g. 
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Annexes 



ANNEXE I 

 

Caractérisation physicochimique des eaux des oueds Rhumel (R) et Hemimim (H). 

 

Echantillon pH SO4
2- (mg/l) 

Chrome total 

(mg/L) 

R 7,45 238,86 0,1 

H 7,57 115,86 0,06 

 

 

 

 

Dosage du chrome total 

 

La méthode colorimétrique au diphénylcarbazide a été utilisée.  Le chrome hexavalent 

déjà existant est réduit en chrome trivalent par le sulfite de sodium en présence d'acide 

sulfurique. Le chrome total est convertie en chrome trivalent puis oxydé par une solution de 

permanganate de potassium est déterminé sous forme hexavalent en solution légèrement 

acide. Le chrome hexavalent réagit avec la diphénylecarbazide pour donner une couleur 

rouge-violet susceptible d’un dosage colorimétrique à la langueur d’onde 540 nm.  

 

Dosage des sulfates 

 

La méthode néphélométrique a été utilisée.  Les  sulfates  sont  précipités  en  milieu  

chlorhydrique  à  l’état  de  sulfate  de  baryum. Les  suspensions  homogènes  sont  mesurées  

au  spectrophotomètre UV-visible à 650 nm. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

ANNEXE II 

 

 

 

 

Droite d’étalonnage du dosage des ions Cr(III) 
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ANEXXE III 

 

Spectres DRX des solides après fixation des ions Cr(III) (pH: 6) 
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ANNEXE IV 

 

Spectres DRX de  l’hydroxyde de chrome (pH:7) 
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Abstract 

 

In the present work, the fixing of chromium (III) is studied using various solids 

encountered in aquatic environment and water treatment. 

In the environment, sediments were collected from Rhumel and Hemimim rivers located in 

Constantine city in the North East Algeria. Commercial solid were used (alumina, calcite, 

kaolinite and ion exchangers) and others were prepared (iron and aluminum oxyhydroxides). 

All solids were characterized by XRD and FTIR analysis. 

The fixing of Cr (III) ions was evaluated according to different parameters in static mode. 

Kinetic and equilibrium studies were performed. 

The obtained results show that for the used sediments, the binding capacity of Cr (III) ions is 

in relation to their constitution. The significant presence of quartz involves a decrease in 

fixing rates. The use of the different minerals encountered in the sediments shows that the 

fixing rate of chromium (III) increases in the order: 

kaolinite < calcite < alumina < ferrihydrite 

In all cases, fixing kinetic is best described by the second order model. The Temkin model is 

more appropriate to describe the fixing isotherms of chromium in the case of sediments. 

However, Langmuir and Freundlich models better describe in the case of ferrihydrite and 

alumina. 

In water treatment, the effectiveness of Cr (III) removal by the oxyhydroxides of Fe (III) or / 

and Al (III) freshly prepared depends largely on the water pH. It follows the order:  

Al (III) < Fe(III)/Al(III) < Fe(III).  

The maximum exchange capacity of IR120 and IRC 86 resins towards Cr (III) ions are 

112mg/g and 23mg/g respectively. The interaction of Cr(III) ions with the two resins is 

controlled by a diffusion process. 

 

Keywords: chromium (III), sediments, iron oxyhydroxide, aluminum oxyhydroxide, calcite, 

kaolinite, adsorption, coprecipitation, ion exchange. 



 ملخص

و في معالجة  ةالمائي البيئةالموجودة في  الصلبة المواد باستخدام مختلف( IIIالكروم ) دراسة تثبيت تتم في هذا العمل،

 و الواقعين في ولاية قسنطينة في شمال شرق الجزائر رواسب اخد ت على مستوى وادي الرمال وحميميماستعملنا  .المياه

اوكسيدهيدروكسيد الفيريهدريت، تم تحضيرها ) مواد ( و ةالأيوني تبادلامال و ، الكاولينيتمواد تجارية )الألومين، الكالسيت

( بدلالة مختلف IIIالكروم ) تثبيت قيم .FTIRو   DRXليل اتح باستعمالالمواد ميزت   هذه الحديد و الألمنيوم(. كل

 دراسات الحركية و التوازنات.. و أجريت  )منافسة ايونات ،الابتدائي التركيز ت،قالو ،pH) العوامل

( على مستوى الرواسب متعلقة بتركيبتها. وجود IIIالنتائج المحصل عليها تبين ان قدرة تثبيت ايونات الكروم ) :البيئة في

 الموجودة في الصلبة المواد على (III)الكروم  تثبيت انخفاض في معدل التثبيت. إلىؤدي كمية معتبرة من الكوارتز ي

 الفيريهدريت. <الألومين   <الكالسيت    <( يرتفع حسب الترتيب: الكاولينيتIIIيبين ان معدل تثبيت الكروم )رواسب ال

هو اكثر ملاءمة لوصف  Temkinنموذج الدرجة الثانية. نموذج  هو حركية التثبيتل أفضل وصف في جميع الحالات

   Freundlich و  Langumirينموذج  باستعمال  نويك وصف أحسن أن ( في حالة الرواسب. في حينIIIتثبيت الكروم )

 و الالومين. الفيريهدريت في حالة 

و/و ا Fe(III)بواسطة اوكسيهيدروكسيد  حبالمصط بيرستبال (IIIايونات كروم ) إزالةفعالية   :هالميا جةالمع في

Al(III) ءماال المحضرة حديثا يتعلق بشكل كبير بدرجة حموضة .( معدل تثبيت الكرومIII:يرتفع حسب الترتيب ) 

Al(III) > Fe(III)/Al(III) > Fe(III). 

 ملغ/غ على 12ملغ/غ و 111هي  (IIIيونات كروم )لا نسبةلبا  IR120 ،IRC86قدرات التبادل القصوى للراتنجات 

 عملية الانتشار. ب  يتعلق ( مع الراتنجات الاثنتينIII)التسلسل. تفاعل ايونات الكروم 

 

الألومنيوم، الكالسيت، الكولنيت،  اوكسيهيدروكسيدالحديد ،  اوكسيهيدروكسيد(، الرواسب، IIIالكروم ) :البحث كلمات

 .، التبادل الأيوني حبالمصط بيرستلاالامتزاز، 
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