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Avant-propos

Ce travail s’inscrit dans le cadre d’un programme de coopération scientifique
interuniversitaire entre 1’Université Quisqueya (Haiti) et des grandes écoles d’ingénieur
européennes, dont ’INSA de Lyon (France), qui porte sur la recherche en matiére de
protection de I’environnement et la formation d’enseignants-chercheurs capables de
contribuer au rehaussement de 1’enseignement supérieur en Haiti. Le volet frangais de ce
partenariat a déja permis a un enseignant-chercheur de ’UniQ de réaliser, entre 2000 et 2004,
une thése de doctorat sur 1I’Evaluation des risques sanitaires et écotoxicologiques liés aux
effluents hospitaliers, en collaboration avec plusieurs laboratoires francais dont le
Laboratoire d'Analyse Environnementale des Procedés et Systemes Industriels de I'INSA de
Lyon (devenu LGCIE site Carnot). La fin de cette premiere these a été suivie par la création
du Master en Environnement, Ecotoxicologie et Gestion des Eaux (MEEGE), dont les cours
sont en majeure partie effectués par des professeurs francais. De I’année 2005 a date, le
partenariat a donné lieu a la mise en route de six autres theses de doctorat, dont une a été
soutenue en mai 2009. Ces théses portent sur différents themes complémentaires relatifs a
I’environnement, parmi lesquelles la présente traite de la valorisation des sous-produits
agricoles pour la mise au point de matériaux utilisables en traitement des eaux useées,
contenant des métaux lourds et des polluants organiques (colorants). Cette these en alternance
a été préparée au Laboratoire de Génie Civil et Ingénierie Environnemental — LGCIE de

I’INSA de Lyon et au Laboratoire de Qualit¢ de ’Eau et de I’Environnement de 1’Université

Quisqueya.
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Etude du potentiel d’utilisation de résidus agricoles haitiens pour le
traitement par biosorption d’effluents pollués.

Résumé

La bagasse de canne a sucre et la racine de vétiver étudiés dans le cadre de cette recherche proviennent
d’Haiti et constituent des ressources abondantes et localement disponibles a faible cofit. Cette thése a
pour objectif d’étudier le potentiel d’utilisation de la bagasse et du vétiver pour le traitement
d’effluents industriels chargés en polluants métalliques et en colorants, dans une démarche de
recherche de procédés applicables au traitement des eaux usées dans le contexte haitien.

La premiére étape consistait a préparer et a déterminer les caractéristiques physicochimiques des
matériaux. En particulier, ’incubation biologique anaérobie de la bagasse a permis de doubler la
surface spécifique, de réduire la concentration de carbone organique dissous (COD) de 92%,
d’augmenter la concentration des fonctions carboxyliques de 600% et lactones de plus de 1100%, ainsi
gue la création de fonctions basiques. Tandis que les caractéristiques physicochimiques du vétiver sont
demeurées quasi-inchangées.

La biosorption des ions métalliques Pb*, Cu®*, Zn?*, Cd**, Ni*, et des colorants Acid Orange 7 et
Victoria Blue B a été étudiée en milieu dispersé (batch) a la fois sur les matériaux natifs et incubes.
L’équilibre de biosorption des polluants métalliques est atteint au bout de 300 minutes pour les
matériaux natifs et incubés. La vitesse initiale de biosorption (vo) de la bagasse incubée a augmenté de
600%, par rapport a la bagasse native, tandis que la diminution de la constante cinétique de pseudo-
second ordre (k) est de I’ordre de 45% pour la bagasse et le vétiver incubés, par rapport a celle des
matériaux natifs. Les modeles de Langmuir et de Freundlich ont permis une bonne description des
isothermes expérimentales. L ordre d’affinité correspond a Pb*" > Cu** > Zn** > Cd*" > Ni** pour la
bagasse native et Cu®* > Pb* > Ni** > Cd** > Zn*" pour la bagasse incubée. Les capacités maximales
de biosorption du cuivre sur la bagasse native et incubée varient de 0,028 & 0,12 mmol.g™ et de 0,029 &
0,09 mmol.g™ pour le plomb. Les capacités d’adsorption du vétiver natif et incubé vis-a-vis des ions
Ni?* et Cd** sont au moins deux fois plus élevées que celles de la bagasse. L’ordre de performance des
quatre matériaux vis-a-vis des ions Ni** et Cd** correspond & : vétiver incubé > vétiver natif > bagasse
incubée > et bagasse native en considérant les valeurs de (gm). A I’inverse des résultats obtenus pour
les ions métalliques, les capacités d’adsorption des colorants sont faibles. L.’échange d’ions constitue
I’'un des mécanismes de biosorption des ions métalliques sur la bagasse, accompagné de la
chimisorption ou de la complexation.

L’un des exemples de mise en ceuvre possible sur le terrain haitien consiste a traiter les effluents
chargés en métaux lourds et en pigments d’une usine de peintures de Port-au-Prince a 1’aide d’un
procédé a contrecourant.

Mots clés : Racine de vétiver, bagasse de canne a sucre, biosorbant, digestion anaérobie, adsorption
des métaux.
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Study of potential use of the Haitian agricultural by-products for
wastewater treatment by biosorption technique.

Abstract

Sugar cane bagasse and vetiver root samples used in this Research come from Haiti and constitute
cheap, abundant and locally available resources. The aim of the present work is to study the potential
of use of bagasse and vetiver for the metals and dyes laden industrial wastewater treatment, in a step of
search for processes applicable to the wastewater treatment in the Haitian context.

The first stage consisted in preparing and determining the physico-chemical characteristics of
materials. In particular, the anaerobic biological incubation of bagasse contributes to increase the
specific surface area by 100%, and the carboxylic lactones functions by 600% and more than 1100%,
respectively, reduce dissolved organic carbon (DOC) by 92%, and the creation of basic functions.
While the physico-chemical characteristics of vetiver root are remained quasi-unchanged.

The batch biosorption studies were carried out for several metal ions, namely Pb*, Cu®*, Zn**, Cd**,
Ni%*, and dyes, such as Acid Orange 7 and Victoria Blue B both onto native and incubated materials.
The biosorption equilibrium was reached at the end of 300 minutes for native and incubated materials.
The initial sorption rates (v,) of Incubated Sugar Cane Bagasse (ISCB) increased by 600%, while the
reduction in the pseudo-second order kinetics constant (K) was about 45% for ISCB and Incubated
Vetiver Root (IVR), compared to that of native materials. The metal experimental data fitted well with
the Langmuir and Freundlich model. The based maximum biosorption capacities (q.,) affinity order
corresponds to Pb?* > Cu?** > Zn?* > Cd*" > Ni** for native bagasse and Cu** > Pb*" > Ni** > Cd** >
Zn** for incubated bagasse. The maximum biosorption capacities of copper onto native and incubated
bagasse vary from 0.028 mmol.g™ to 0.12 mmol.g* and from 0.029 mmol.g™ to 0.09 mmol.g™ for
lead. The biosorption capacities of nickel and cadmium ions onto incubated vetiver root are at least
twice higher than those of bagasse. The based maximum biosorption capacities (q.,) order of native
and incubated materials for nickel and cadmium removal corresponds to IVR > NVR > ISCB > NSCB
(NVR and NSCB: Native Vetiver Root and Native Sugar Cane Bagasse). The biosorption capacities of
Acid Orange 7 and Victoria Blue B are low, compared to the results obtained for metal ions uptake.
lon exchange with Ca?* ions was found to be one of biosorption mechanism, added with chemisorption
or complexation.

One of the possible implementation in the Haitian context consists in metals and pigments laden paint
manufacturing effluents treatment, in Port-au-Prince, by using a biosorbent-based counter-current
process.

Keywords: vetiver root, sugar cane bagasse, biosorbent, anaerobic digestion, metal adsorption.
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INTRODUCTION GENERALE

La mise en ceuvre de procédés de traitement des effluents vise a réduire leur charge polluante
a un niveau jugé acceptable pour le milieu récepteur. Les pays industrialisés sont dotés
d’installations de traitement des eaux sophistiquées, dont la construction, 1’exploitation,
I’entretien et le renouvellement générent des colts élevés. A I’inverse, la plupart des pays en
développement (PED) accusent un retard énorme dans ce domaine, di en grande partie au
caractére peu contraignant de leur cadre réglementaire et au manque de moyens techniques,
matériels et financiers. En effet, les procédés mis en ceuvre dans les installations
conventionnelles sont généralement colteux et consistent en des méthodes mecaniques,
biologiques, ou physico-chimiques, telles que I'adsorption et la coagulation-précipitation ; ou
des procédés d'oxydation. L’adsorption, notent Peternele et al. (1999), est I’un des procédés
les plus utilisés dans le monde en vue de réduire la concentration des ions métalliques dans les
eaux usées et les réseaux d'eau potable. Cette technique est également trés utilisée pour
I’élimination des colorants (McKay et Al-Duri, 1988 ; Al-Duri et McKay, 1991 ; Dai, 1994).
Cependant, les charbons actifs commerciaux, principaux adsorbants utilisés en traitement
d’eaux, sont relativement chers et par conséquent, ces matériaux sont peu accessibles a grande
échelle aux pays en développement. En effet, les problemes environnementaux des pays en
développement s’inscrivent généralement dans un contexte de grave crise économique,
caractérisée par des difficultés d’approvisionnement en énergie, réactifs, et piéces de
rechange. Ainsi, au cours des récentes décennies, la recherche de matériaux adsorbants bon
marché, ayant une efficacité comparable a celle des charbons actifs commerciaux, en ce qui a
trait @ leur utilisation en traitement d’eaux, a constitué un important théme de recherche :
Gourdon et al. (1990, 1994) et Lodeiro et al. (2005) ont étudié¢ 1’adsorption du cadmium
respectivement sur des cellules bactériennes et des algues ; Al-Asheh et Duvnjak (1997) ont
investigué le pouvoir sorbant de 1’écorce de pin vis-a-vis des métaux lourds ; Reddad (2002) a
étudié I’adsorption des métaux lourds sur la pulpe de betterave ; Fiol et al. (2006) ont évalué
la capacité des noyaux d’olive pour I’adsorption d’ions métalliques ; Agarwal et al. (2006) ont
démontré 1’aptitude des noyaux de fruit, dont la graine de tamarin, pour I’adsorption du
chrome hexavalent. De nombreux travaux ont ¢galement porté sur 1’utilisation de biosorbants
pour le traitement d’effluents colorés : 1’écorce d’eucalyptus (Morais et al., 1999), la peau
d’orange (Namasivayam et al., 1996), les régimes de dattes (Nassar, 1999), la sciure de
bois et la pulpe de betterave (Bousher et al., 1997), le chitosane (Wu et al., 2000 ; Chiou et Li,
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2002 ; Chiou et al., 2004 ; Wong et al., 2004). Les résultats de ces recherches et tant d’autres
tendent & positionner les biosorbants en tant que substituts ou compléments aux charbons
actifs commerciaux pour le traitement des eaux usées, en particulier dans le contexte des pays

en développement.

En effet, d’énormes quantités de déchets sont genéralement disponibles au niveau des
exploitations agricoles et des installations agroindustrielles de nombreux pays en
développement, ou notamment 1’agriculture représente une part importante du PIB total,
comme c’est le cas pour la Thailande, les Philippines, le Cameroun, mais aussi la République

Dominicaine et Haiti.

Vu I’état de dégradation avancée de son environnement, dii en particulier a I’érosion, aux
rejets de déchets et d’effluents urbains, domestiques et industriels, et compte tenu de la
faiblesse de son économie, la capacité d’investissement d’Haiti® est fortement limitée. En
effet, le PIB total d’Haiti, est au moins 800 fois inférieur a celui des Etats-Unis et 4 fois
inférieur & celui de la Républiqgue Dominicaine. Le plus souvent, les effluents chargés en
métaux lourds et en polluants organiques, genérés par les installations industrielles sont
directement rejetés dans le milieu récepteur, c’est-a-dire sans traitement prealable. Cette
pratique porte gravement atteinte a la qualité des eaux de surface et des eaux souterraines.
Cependant, tres peu d’études ont ét€¢ menées jusqu’ici sur la pollution des eaux de surface en
Haiti. Parmi celles qui ont été répertoriées figurent les études réalisées par Desse (2002) et
Saffache (2007) qui traitent de la pollution du littoral haitien par des rejets de toutes sortes, y

compris la Baie de Port-au-Prince, mais les données rapportées sont d’ordre qualitatif.

Par ailleurs, le poids de I’agriculture dans 1’économie haitienne suggére la présence de
quantités importantes de déchets agricoles, susceptibles d’étre valorisés comme biosorbants
en vue du traitement des eaux usées, qui, a cOté des déchets solides, contribuent dans une
large mesure & la pollution de la Baie de Port-au-Prince. Toutefois, 1’une des principales
contraintes liées a 1’utilisation des biosorbants réside dans leur efficacité, qui n’est pas
toujours suffisante, et dans la libération de matiere soluble lors du contact avec les effluents.
En vue de pallier ces contraintes, des chercheurs ont opté pour la modification des propriétés
de ces matériaux au moyen de traitements chimiques : Leusch et al. (1995) ont réticulé deux

espéces d’algue marine au moyen du formaldéhyde, du glutaraldéhyde et du polyéthyléne ;

! Moins de 50% de la population haitienne a accés a ’eau potable et ’assainissement, selon (OPS/OMS et
UNICEF, 1997).
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Nagase et al. (1997) ont traité des cellules bactériennes en utilisant I’hydroxyde de sodium ;
Kumar et Bandyopadhyay (2006) ont modifié des enveloppes de riz au moyen de
I’épichlorohydrine, de 1’hydroxyde de sodium et du bicarbonate de sodium; Wartelle et
Marshall (2000) ont modifié de nombreux déchets agricoles, dont la bagasse de canne a sucre,
par contact successif avec I’hydroxyde de sodium et 1’acide citrique, avant leur utilisation
pour I’adsorption du cuivre ; enfin Garg et al. (2003) ont épuré un effluent coloré a 1’aide de
sciure de bois traitée au moyen du formaldéhyde et de 1’acide sulfurique. Les résultats de la
modification des biosorbants montrent non seulement une augmentation de la capacité
d’adsorption des matériaux modifiés mais aussi une diminution du relargage de matiere

organique en solution aqueuse.

Les travaux présentés dans ce mémoire concernent 1’étude de 1’adsorption de métaux lourds et
de colorants présents dans des effluents synthétiques sur des supports biologiques d’origine
agroindustrielle. L’une des applications envisagées concerne 1’épuration de rejets industriels
provenant de trois usines de peintures de la communauté urbaine de Port-au-Prince, chargés

en métaux lourds et en pigments.

Le premier chapitre dresse un état de I’art des procédés conventionnels de traitement des
effluents chargés en métaux lourds et en colorants. La biosorption des ions métalliques et des
colorants sur divers supports d’origine biologique a été considérée, en groupant les
biosorbants en trois catégories : les cellules bactériennes, les algues marines et les sous-
produits d’origine agroindustrielle. La recherche bibliographique a été tout d’abord orientée
vers 1’étude comparée des caractéristiques physicochimiques des biosorbants et des charbons
actifs commerciaux, dont dépendent les propriétés d’adsorption et les possibilités de mise en
ceuvre. Puis, la performance de chaque catégorie de biosorbants a été évaluée par le biais d’un

recensement des travaux relatifs a leur utilisation pour 1’adsorption en phase aqueuse.

Le deuxieéme chapitre présente les procédures expérimentales mises en ceuvre dans cette thése
pour la caractérisation des biosorbants étudiés, ainsi que pour 1’évaluation de leur potentiel
d’utilisation pour I’adsorption des métaux lourds et des colorants. Les capacités de
biosorption des matériaux ont été étudiées par la mise en contact de ces derniers
principalement avec des solutions métalliques synthétiques, mais aussi des solutions de
colorants modéles. Les expériences ont été réalisées a la fois en systeme discontinu (batch) et
dynamique (colonne). Les résultats de I’é¢tude de la fixation de cinq ions métalliques sur la
bagasse brute (dite native) ayant montré que ce matériau est relativement peu performant, il a

¢été¢ envisagé de modifier ses propriétés en vue d’obtenir de meilleures capacités de fixation.
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La méthode adoptée consiste en une incubation biologique anaérobie comme une nouvelle
option de modification des propriétés physico-chimiques des supports biologiques d’origine
agroindustrielle. Ce choix est motivé par la perspective de produire du biogaz et la mise au
point de matériaux ayant de meilleures capacités de biosorption vis-a-vis des polluants
métalliques. De plus, a la différence des traitements chimique et thermique, les procédés
biologiques présentent I’avantage de ne requérir que trés peu d’énergie et de produits

chimiques.

Le troisieme chapitre est consacré a la présentation des résultats expérimentaux relatifs a la
caractérisation des matériaux, et a la performance épuratoire de ces derniers, en termes de
capacité et vitesse d’adsorption, en fonction des conditions expérimentales imposées par les
supports et les solutions utilisés. L observation au MEB de la structure des matériaux natifs et
incubés avant et aprés fixation de polluants métalliques a permis d’apprécier 1’effet de
I’incubation biologique sur la modification des propriétés physiques et de mettre I’accent sur
les principaux facteurs responsables de 1’amélioration des propriétés de biosorption. La
modélisation des résultats expérimentaux au moyen de divers modéles mathématiques a
permis de dégager les parametres utilisés pour comparer la performance des matériaux étudiés
entre eux et avec celle d’autres matériaux adsorbants, y compris les charbons actifs

commerciaux.
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PARTIE A : ETAT DE L’ART DES
TECHNIQUES CONVENTIONNELLES DE
TRAITEMENT DES EFFLUENTS
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I. PROCEDES CONVENTIONNELS DE TRAITEMENT DES EFFLUENTS
AQUEUX CHARGES EN IONS METALLIQUES OU EN COLORANTS.

Cette section présente les procédés conventionnels, généralement employés pour le
traitement d’effluents colorés et/ou chargés en ions métalliques. Seront successivement
abordées les méthodes chimiques qui comptent la précipitation des hydroxydes
meétalliques, les procédés d’oxydation classique, 1’oxydation par voie électrochimique et
les techniques d’oxydation avancée, puis les méthodes physicochimiques dont la
coagulation-précipitation, la filtration membranaire, 1’échange d’ions et 1’adsorption.
Compte tenu que le choix d’une technique de dépollution nécessite une bonne
connaissance de son efficacité et de son contexte d’utilisation, la présentation de ces
méthodes de traitement des eaux visera a faire ressortir leurs avantages et leurs
inconvénients, en vue de mieux les situer par rapport a leur applicabilité dans le contexte

des pays en développement.

I.1 Procédés chimiques

1.1.1 Précipitation des hydroxydes métalliques

Relativement simple a mettre en ceuvre, cette méthode de traitement est généralement
appliquée aux effluents fortement chargés en polluants métalliques. Ceux-ci sont
généralement précipités sous forme d’hydroxydes, par augmentation du pH mais, selon les

procédés employés, la précipitation a lieu sous forme :
% d’hydroxydes, par ajout de NaOH ou de Ca(OH),,
¢+ de carbonates, par ajout de CaCO3 ou de NaHCOs,
¢+ ou, plus rarement, sous forme de sulfures

% il y a lieu de mentionner I’existence de précipitants organiques comme par exemple la

TMT.

Notons toutefois que des phénoménes de synergie ou d’antagonisme peuvent avoir lieu, c’est
souvent le cas avec les effluents industriels, lorsque les métaux sont en mélange. Certains

métaux, tels que alcalins et le chrome hexavalent, ne peuvent étre éliminés sous forme
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d’hydroxyde. Les hydroxydes métalliques amphoteres (Cr, Zn, Pb, ...) peuvent se redissoudre

a pH élevé.

Par ailleurs, la précipitation a elle seule ne suffit pas toujours pour réduire la concentration de
ces polluants jusqu’aux seuils de rejets admissibles par les normes de qualité de 1’eau (Abdel-
Halim et al., 2003). De plus, le rendement de la précipitation est étroitement li¢ a la
composition de ’effluent. En effet, ’efficacité de la précipitation, selon Chen et Lin (2001),
diminue fortement en présence de certains composés, comme I’EDTA, les phosphates ou les
cyanures. Par ailleurs, en raison d’un manque de sélectivité, la mise en ceuvre du procédé
exige de grandes quantités de produits chimiques et, par conséquent, la masse de boues
produite est généralement trés importante (Eccles, 1999). L’auteur montre que la précipitation
des ions ferreux ou ferriques précéde celle des métaux lourds, tels que le cuivre, le plomb, le
zinc et le cadmium. Ainsi, la précipitation sous forme d’hydroxyde d’une concentration de
100 mg.L™ de Cu®*, Cd** ou Hg®* produit respectivement 1000 mg.L™, 900 mg.L™ ou 500
mg.L™ de boue (Eccles, 1999). La mise en place d’une unité de traitement par précipitation,
d’une capacité de 1000 m®j™ ou allant de 10 000 & 20 000 m*.j*, nécessite un investissement
de base de I’ordre de 14 ou 9 €m™ respectivement ; tandis que les colts d’exploitation sont
estimés entre 0,0034 et 0,0150 €.m™ (Eccles, 1999 ; Reddad, 2002).

1.1.2 Les procédés d’oxydation classique

Les techniques d’oxydation classique utilisent des oxydants puissants et variés tels que
I’hypochlorite de sodium, I’ozone, ou encore le peroxyde d’hydrogeéne, en présence ou
non de catalyseur. Ces méthodes de traitement sont couramment utilisées pour
1I’épuration d’effluents contenant des polluants organiques, y compris des colorants, en
raison de leur mise en ceuvre relativement facile. Plus précisément, les procédés
d’oxydation classique ont pour but de modifier la forme chimique des polluants
metalliques soit pour les rendre insolubles et les eliminer par précipitation, soit pour les
transformer en nouveaux produits solubles ou moins toxiques. Dans le cas des colorants
toxiques réfractaires a la biodégradation, 1’action de ces composés permet 1’obtention de
sous-produits dégradables par les microorganismes. Enfin, 1’oxydation par I’ozone ou le
peroxyde d’hydrogeéne sont des procédés utilisés en complément ou en concurrence avec

I’adsorption sur charbons actifs ou la nanofiltration (Crini et al., 2007).
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1.1.2.1 L’hypochlorite de sodium

L’hypochlorite de sodium (NaOCl) s’attaque en particulier & la fonction amine des
colorants, il enclenche et accélere la destruction du motif azoique. Lors de leurs essais
d’élimination de colorants, Namboodri et al. (1994) rapportent des rendements de
décoloration qui varient de 60 a 100%, avec notamment 60% pour le Black 60, 95%
pour le violet 43, 100% pour I’Acid Orange 7 et le Blue 25. L’accroissement du
rendement de décoloration coincide avec 1’augmentation de la concentration du chlore
ou de I’hypochlorite de sodium et la baisse du pH du milieu. Cependant, I’hypochlorite
de sodium est de moins en moins utilisé dans les processus de traitement des eaux usées,
en raison des effets négatifs qu’il induit (Slokar et Le Marechal, 1998), notamment par
la formation d’amines aromatiques et d’organo-chlorés qui sont des composés
cancérigenes. Ces inconvénients ont motivé son remplacement par 1’ozone ou d’autres

oxydants.

11.2.2 L’ozone

L’ozone est un oxydant trés puissant, particulierement en raison de sa grande instabilité.
Les rendements de décoloration, obtenus par Ciardelli et Ranieri (2001) lors du
traitement d’un rejet de 1’industrie textile par ozonation, varient de 95 a 99%. Notons
cependant que 1’ozonation est surtout adaptée a la dégradation des molécules de
colorants ayant une double liaison, dont la destruction conduit a la formation de
molécules plus petites, tout en aboutissant a une réduction de la coloration de I’effluent
(Slokar et Le Marechal, 1998). Les sous-produits d’oxydation a 1’ozone présentent
I’avantage d’étre biodégradables. Du fait que 1’0zone peut étre appliqué a 1’état gazeux,
le volume d’effluents et de boues a traiter ne connait aucune augmentation (Robinson et
al., 2001). D’un autre coté, 1’utilisation de 1’0ozone comme agent activant du peroxyde
d’hydrogéne entraine une augmentation du rendement du processus de décoloration. De
plus, la combinaison de ces deux substances se révele étre plus adaptée au traitement des
complexes formés entre les colorants et les cations métalliques (Gregor et Schwarzer,
1993 ; Strickland et Perkins, 1995). En revanche, la courte durée de demi-vie, entrainant
une demande continue en ozone, alliée au caractére relativement colteux du produit,

constitue le principal inconvénient du procédé. Des travaux ont ainsi été orientes vers la
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recherche de méthodes de traitements moins chéres et permettant d’obtenir des taux

d’élimination similaires vis-a-vis des colorants.

1.1.2.3 Le peroxyde d’hydrogene

Le peroxyde d’hydrogéne (H,0,) est utilisé dans la plupart des procédés de décoloration
par oxydation. Cependant, en raison de la stabilité de ce composé a 1’état pur, il est
nécessaire de l’activer (Slokar et Le Marechal, 1998). Le rendement des méthodes
d’oxydation a base de peroxyde d’hydrogeéne différe en fonction de 1’agent d’activation,
les plus utilisés étant 1’ozone, les rayons UV et les sels ferreux. A titre d’exemple, des
rendements de 85 et 80%, obtenus par Gregor et Schwarzer (1993) et Pittroff et Gregor
(1992), ont été rapportés dans le cadre de I’¢élimination du Blue 186 a I’aide du peroxyde
d’hydrogeéne activé respectivement par I’ozone et le rayonnement UV. Des rendements
similaires, ou parfois supérieurs, obtenus au moyen des mémes proceédés dans le cadre
de I’élimination du Direct Blue 71, du Reactive Red 35 ou encore du Blue 27, ont été
rapportés par les mémes auteurs. Enfin, lors de 1’étude de 1’élimination d’un colorant
acide au moyen du peroxyde d’hydrogene activé par trois types de peroxydase (HRP?,
SPO* ARP?*), Morita et al. (1996) ont obtenu un meilleur rendement avec la peroxydase

extraite de Arthromyces ramosus.

L.1.3 Les procédés d’oxydation avancée (POA)

Les POA regroupent des méthodes chimiques, photochimiques ou électrochimiques. Le
développement de ces méthodes est en plein essor depuis environ trois décennies. Ces
méthodes de traitement consistent a dégrader les molécules de colorants en CO, et H,O au
moyen du rayonnement UV en présence d’hydrogéne peroxyde. Ainsi, les POA sont tous
basés sur la production et 1’utilisation in Situ d’un puissant oxydant, le radical hydroxyle

(OH"), pouvant étre produit par quatre procédeés :

1. la photolyse de 1’eau, qui comporte la photolyse directe et la photolyse indirecte. La
photolyse directe consiste en I’irradiation de 1’effluent par un rayonnement UV ou

visible de longueur d’onde appropriée ;

2 Horseradish peroxidase, traduit littéralement, correspond & la peroxydase du raifort ou radis noir.
® Soybean peroxidase ou peroxydase extraite de la graine de soja.

* Arthromyces ramosus peroxidase ou peroxydase de Arthromyces ramosus.
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2. la photolyse indirecte consiste a irradier I’eau a traiter en présence de peroxyde

d’hydrogene ;
3. le procédé Fenton H,0,/Fe?* ;

4. la photocatalyse, qui regroupe la photocatalyse homogéne et la photocatalyse
hétérogene. La photocatalyse homogene, appelée encore procédé photo-Fenton, est
basée sur la réaction de Fenton assistée photochimiquement ; tandis que la dépollution
photocatalytique hétérogéne des eaux usées est basée sur D’irradiation UV de
matériaux semi-conducteurs en poudre, tels que le TiO,, le Fe O3, dispersés dans
I’eau. Compte tenu de ces différentes méthodes de fabrication du radical OH', les
procédés d’oxydation avancée sont répartis en procédé d’oxydation avancée chimique,

électrochimique et photochimique.

1.1.3.1 Procédé d’oxydation avancée chimique : réaction de Fenton

La possibilit¢ d’utilisation du réactif de Fenton dans le domaine de I’environnement, en
particulier dans le traitement des eaux usées, a été abordée durant les deux derniéres
décennies. Le réactif de Fenton n’est autre que le peroxyde d’hydrogéne activé au moyen d’un
sel ferreux et constitue un agent oxydant adapté au traitement d’effluents contenant des
colorants résistants a la biodégradation ou toxiques vis-a-vis des microorganismes (Slokar et
Le Marechal, 1998). La réaction de Fenton génere plusieurs especes oxydantes, dont le plus
actif est le radical OH’. Malgré les avantages offerts, en termes de réduction de la DCO, de la
couleur et de la toxicité, le procédé présente le désavantage majeur de nécessiter le traitement
des boues produites, ce qui a pour effet d’augmenter les cofits d’exploitation. Oturan (2007)
note qu’en dépit de nombreuses applications industrielles, le procédé¢ Fenton classique
présente certaines limites, dont la nécessité d’opérer le traitement des effluents en milieu
acide, pour éviter la précipitation du fer, la difficulté d’oxyder certaines classes de composés
organiques, qui nécessite des doses élevées de réactifs, tout en conduisant a la formation d’un
volume de boues important. Ces inconvénients ont conduit a 1’évolution de la réaction de
Fenton vers 1’¢électrochimie et la photochimie, qui permettent la diminution des quantités de
réactifs et la formation de boues, d’une part, et d’autre part celle du cotit de fonctionnement,

tout en augmentant I’efficacité du traitement.
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1.1.3.2 Procédés d’oxydation avancée électrochimique

Ces techniques consistent a éliminer les ions métalliques et les colorants sous I’influence d’un
champ électrique. Elles utilisent tres peu ou pas de réactifs chimiques. Elles présentent
I’avantage de la récupération des métaux piégés. L’investissement de base ainsi que les cofits
d’exploitation varient en fonction de la taille de I’installation, et la mise en ceuvre ne présente
un intérét que lorsque les concentrations en ions métalliques deviennent importantes, soit a
partir de 2 g.L™ (Kongsricharoern et Polprasert, 1996). En dessous de ce seuil, le rendement
du processus décroit avec la concentration et devient trés mauvais en dessous de 5 mg.L™. En
revanche, la perspective du traitement des effluents colorés par électrochimie semble étre plus
intéressante, dans la mesure ou le procédé dans ce cas fait preuve d’une bonne efficacité
technique et économique. En effet, les effluents recueillis en sortie ne présentent
généralement aucun danger pour les organismes vivants et la mise en ceuvre de ce procédé
nécessite treés peu ou pas du tout de réactifs chimiques (Robinson et al., 2001). Ainsi que le
rapportent Crini et al. (2007), 1’électrocoagulation et 1’électrofloculation, deux techniques
électrochimiques en plein essor, consistent a coaguler ou floculer les polluants grace a une
électrolyse a anode métalligue consommable, en fer ou en aluminium. La méthode fait
intervenir des réactions d’oxydo-réduction pour produire des microbulles d’oxygeéne et
d’hydrogéne. L’oxydation anodique permet entre autres 1’élimination des colorants azoiques.
L’¢électrocoagulation est utilisée pour traiter les effluents des industries du traitement de
surfaces et des manufactures de peintures. L’absence de production de boue constitue I’un des

principaux avantages du traitement des effluents colorés par la méthode électrochimique

1.1.3.3 Procédés d’oxydation avancée photochimique

L’oxydation photochimique a été envisagée depuis de nombreuses années comme technique
alternative aux méthodes d’oxydation chimique classique. Elle est fondée sur I’utilisation
d’un rayonnement UV en vue de photodégrader les polluants organiques ou de modifier la
charge des polluants métalliques ou métalloides. Emett et Khoe (2001), Yoon et al. (2008) ont
procédé a 1I’oxydation photochimique de I’arsenic (III), qui a été transformé en arsenic (V) et
ensuite ¢liminé de I’effluent par adsorption ou coagulation/floculation (Borho et Wilderer,
1996). La photodégradation des colorants peut avoir lieu en presence ou non de catalyseurs
et/ou d’agents oxydants, tels que le peroxyde d’hydrogeéne, ou 1’ozone. La réaction peut

conduire a la minéralisation compléete de la molécule polluante. Ce phénomene est di en
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particulier a I’action des radicaux hydroxyles. Le rendement du procédé est influence par la
concentration du catalyseur et de I’oxydant, I’intensité de 1’irradiation, le pH, la structure du
colorant et la composition de I’effluent (Slokar et Le Marechal, 1998). Les procédés
d’oxydation avancée offrent de nombreux avantages : paralléelement a une forte réduction de
I’odeur des effluents a traiter, le volume de boues produites est négligeable. Ce sont en effet,
de loin, les meilleurs parmi les procédés d’oxydation, en ce sens qu’ils permettent de
surmonter beaucoup de contraintes liées a I’utilisation des autres méthodes d’oxydation.
Cependant, outre un investissement de base relativement éleve, la formation de sous-produits
(Robinson et al., 2001), qui nécessitent un traitement additionnel, cette méthode est peu

adaptée au traitement des effluents contenant des pigments (Slokar et Le Marechal, 1998).

I.1.4 Principaux avantages et inconvenients des procédés chimiques

Le Tableau 1 résume les avantages et les inconvénients des traitements chimiques, dont le
principal atout réside dans le faible coit de construction et d’entretien de la plupart des
dispositifs. Cependant, 1’approvisionnement régulier de certaines de ces installations en
produits chimiques, tel que 1’0ozone ou leur production sur place peuvent rendre beaucoup
d’entre elles difficilement accessibles aux pays en développement ou de peser lourd, en

termes financiers.

Tableau 1 : Avantages et inconvénients des procédés chimiques.

Procédé

Avantages

Inconvénients

Précipitation

Hypochlorite de
sodium

Ozone

Peroxyde
d’hydrogene
Réactif de Fenton

Electrochimie

Photochimie

Mise en ceuvre relativement simple

Elimination rapide des colorants ; colt trés
abordable ; manipulation simple

Bonne capacité de traitement d’une grande
variété de polluants métalliques et de
colorants

Codt trés abordable

Efficace pour 1’élimination des colorants

résistants a la biodégradation

Elimination rapide et efficace des polluants
métalliques et des colorants

Elimination des colorants, sans production
de boue

Production de boue importante

Formation de sous-produits
cancérigenes

Courte durée de vie ; produit
relativement cher

Stabilité a 1’état pur, donc
nécessité d’utiliser un catalyseur

Forte production de boue

Co(t énergétique élevé ;

Investissement de base
relativement élevé ; formation
de sous-produits
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Du point de vue du cott, de la mise en ceuvre, ainsi que des rendements obtenus, la chloration
parait particulierement attractive. Mais la mise au point de nombreuses autres méthodes
d’oxydation offre I’avantage de recueillir des effluents traités qui sont moins dangereux pour
I’environnement et la santé humaine, tout en faisant preuve d’une efficacité comparable, voire
supérieure. Globalement, dans le cadre du traitement d’effluents chargés en ions métalliques,
les méthodes d’oxydation nécessitent le recours a des procédés additionnels, tant pour

I’élimination des sous-produits que pour le traitement des boues.

1.2 Procédes physicochimiques

1.2.1 La coagulation-précipitation

Cette technique permet 1’élimination des colorants et des ions métalliques par coagulation-
floculation-décantation, grace a ’ajout de cations trivalents, tels Fe** ou AI** (Kabdasli et al.,
2000). Cette méthode consiste en une annulation du potentiel zéta (coagulation) par ’ajout
d’un réactif chimique, ce qui entraine la déstabilisation des particules colloidales, suivie de
leur agglomération (floculation) en micro-flocs, puis en flocons volumineux et décantables. La
neutralisation de la charge superficielle (potentiel zéta) est réalisée au moyen de coagulants
minéraux a base de cations trivalents, tels que sulfate et chlorure d’alumine, chlorure et sulfate
ferrique, ou organiques de synthése a caractére cationique, tel que 1’épichlorhydrine
diméthylamine (EPL.DMA). Les floculants peuvent étre des macromolécules ioniques ou
neutres, non ioniques, anioniques, cationiques ou encore des adjuvants naturels qui favorisent
la floculation en complément des réactifs minéraux, tels que la silice activée, I’argile, les
alginates ou I’amidon. Cependant, cette technique, a elle seule, ne suffit pas toujours pour
réduire la concentration de ces polluants jusqu’aux seuils admissibles par les normes de qualité
de I’eau, qu’il s’agisse des ions métalliques (Abdel-Halim et al., 2003) ou des colorants. De
plus, parallelement a une production de boue importante, le colt des adjuvants est relativement
¢levé. Par conséquent, pour évaluer le colit d’exploitation d’une installation de traitement
d’eaux par coagulation-floculation-précipitation, il conviendrait également de prendre en
compte le colt du traitement des boues et si nécessaire celui d’un post-traitement a la

précipitation.
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1.2.2 Les techniques membranaires

Les procédés membranaires sont des techniques de séparation par perméation a travers une
membrane, sous I’action d’un gradient de pression. La séparation se fait en fonction des tailles
moléculaires des composes, mais aussi de leur forme, leur structure, leur polarisabilité, leur
solubilité, de la présence de co-solutés, du materiau et de la configuration de la membrane,
des paramétres opératoires, des phénomeénes de colmatage, etc... Les techniques
membranaires regroupent la microfiltration, 1’ultrafiltration, la nanofiltration et 1’osmose
inverse. Les cations métalliques et les colorants ne sont pas retenus par la microfiltration, ils
le sont en partie par ['ultrafiltration. La nanofiltration permet d’obtenir de meilleurs
rendements, mais environ 1 a 2% de résidus d’ions métalliques (Cardot, 1999) et de colorants
(Jouen et al., 2000) subsistent dans le perméat. L.’osmose inverse est le procédé membranaire
le plus efficace, en ce sens qu’elle permet d’enlever quasiment tous les composés de 1’eau
mais, en raison du codt relativement élevé des membranes, ce procédé est surtout réservé a la
potabilisation. La mise en ceuvre de ces techniques exige des colts d'exploitation chiffrés

entre 0,40 4 0,50 €.m™ (Laimé, 2003).

1.2.3 L’échange d’ions
L’échange d’ions est le procédé au moyen duquel les ions d’une certaine charge (positive ou
négative) contenus dans une solution sont éliminés et remplacés par une quantité équivalente
d’autres ions de méme charge émis par un solide (I’échangeur d’ions). Ainsi, les métaux
précieux ou nobles, tels que 1’argent ou le cuivre et les substances nocives, comme le cyanure,
peuvent étre récupérés et remplacés par d’autres ions sans valeur ou moins nocifs.
Généralement, les resines sont employées en aval des procedés de précipitation ou
d’¢électrolyse. Par conséquent, les concentrations d’ions métalliques en entrée sont
relativement faibles (< 500 mg.L™), les concentrations résiduelles atteintes sont de I’ordre de
0,05 & 0,1 mg.L™". En pratique, 1’échange d’ions permet par exemple ’adoucissement et la
décarbonatation d’un effluent ou d’une eau naturelle, en éliminant les ions calcium et les
carbonates. La forme générale de 1’équation (1) sur laquelle est basé le phénoméne d’échange
d’ions s’écrit :

n(RA)+B" >R"B"4nA"

ou: R :radical ionique incorporé a la résine échangeuse d’ions
A" :ion fixé sur la résine neuve
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B™ : ions en solution.

Le procédé de traitement des eaux par échange d’ions s’applique aussi bien aux effluent
contenant des colorants (Robinson et al., 2001) et des ions métalliques, comme le rapportent
Chuah et al. (2005). Extrait pour I’essentiel d’une synthése bibliographique réalisée par
O’Connell et al. (2008), le Tableau 2 présente les capacités de rétention de quelques résines
échangeuses d’ions commerciales vis-a-vis des ions Cu**. Ces chercheurs montrent que la
performance des résines commerciales est parfois équivalente, voire inférieure a celle de
certains adsorbants ligno-cellulosiques chimiquement modifiés, en accentuant par exemple
sur la performance de la sciure de bois (Gaey et al., 2000), de la poudre de cellulose (Guclu et
al., 2003) modifiées par contact avec I’acide acrylique, de la bagasse de canne a sucre
(Orlando et al., 2002) modifiée par contact avec 1’urée, et dont les capacités de fixation vis-a-
vis des ions Cu®* sont respectivement 104, 17,2 et 76 mg.g™. De plus, ces matériaux modifiés
présentent des taux de régénération élevée. Plus précisément, dans le cas de la sciure de bois
et de la poudre de cellulose les taux de régénération atteints varient respectivement de 98 a

100%, suite au contact des matériaux pollués avec une solution d’acide chlorhydrique.

Tableau 2 : Fixation du cuivre sur des résines échangeuses d’ions commerciales.

Résine Groupes fonctionnels ~ Capacité de rétention  Référence

actifs (mg.g™)
Dowex 50WX4 Acide sulfonique 74,1 Cochrane et al. (2006)
Amberlite IRC-86  Acide carboxylique 130 Marshall et Wartelle (2006)
Duolite GT-73 Thiol ou mercaptan 61,6 Vaughan et al. (2001)
Amberlite IRC-718  Acide iminodiacétique 127 Vaughan et al. (2001)
Amberlite 200 Acide sulfonique 89 Vaughan et al. (2001)
Lewatit TP207 Acide iminodiacétique 85 Brown et al. (2000)
Dowex 50W nd 77 An et al. (2001)

nd : non disponible

L’échange d’ions est utilisé généralement pour éliminer les composés indésirables d’une
solution sans en changer la concentration ionique totale ou le pH. Son avantage majeur, un
peu controverse, réside dans la possibilité de régénérer I’échangeur d’ions. Mais le cott élevé
des solvants utilisés pour la régénération est dissuasif (Slokar et Le Marechal, 1998). En cas
d’épuration d’effluents chargés en métaux nobles ou précieux, il peut étre intéressant d’un
point de vue financier de régénérer 1’échangeur d’ions, tandis que la récupération des métaux

lourds est liée directement a la protection de ’environnement. La mise en place d’une
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installation de traitement d’eaux par échange d’ions d’une capacité de 1000 m>.j™* ou variant
de 10 000 & 20 000 m*.j*, nécessite un investissement de base de 1’ordre de 100 ou 75 €.m™
respectivement ; tandis que les coits d’exploitation sont compris entre 0,050 et 0,250 €.m™
(Eccles, 1999 ; Reddad, 2002). Par ailleurs, le traitement des effluents par échange d’ions et
adsorption présente des caractéristigues communes (Gupta et Suhas, 2009). Ainsi, ces
techniques sont parfois regroupées et désignées sous le vocable de « procédés de sorption ».
Par conséquent, et en raison de la faible quantité de données disponibles sur I’élimination des
colorants par des échangeurs d’ions, les données recensées concernent principalement

I’épuration des effluents colorés par adsorption.

1.2.4 L’adsorption

L’adsorption est un procédé de transfert de matiére entre une phase liquide (ou gazeuse)
chargée en composés organiques ou inorganiques et une phase solide, I’adsorbant. Pendant des
décennies, les charbons actifs commerciaux ont été les principaux, voire les seuls adsorbants
utilisés dans les filicres de traitement d’eaux. En effet, I’adsorption sur charbons actifs
présente de nombreux avantages : elle permet 1’élimination d’une large gamme de polluants,
dont différents types de colorants, mais aussi d’autres polluants organiques et inorganiques,
tels que les phénols, les ions métalliques, les pesticides, les substances humiques, les PCBs, les
détergents, ainsi que les composés responsables du gout et de I’odeur. A I’inverse de la
précipitation, 1’adsorption est plutot efficace dans le domaine des faibles concentrations. Ses
principaux inconvenients résident dans la compétition pour I'adsorption entre molécules de
tailles différentes et le prix relativement élevé des matériaux. Car, en raison de sa qualité, le
kilogramme de charbon actif commercial peut cotter jusqu’a 6 € (Kurniawan et al., 2006). Le
traitement classique d’effluents par adsorption sur charbons actifs nécessite un cofit
d'exploitation estimé entre 0,06 4 0,09 €.m™ (Laimé, 2003). La mise en place, soutient Eccles
(1999), d’une unit¢ de traitement d’eaux usées, chargées en polluants métalliques, par
adsorption sur charbon actif d’une capacité de 1000 m>.j* ou variant de 10 000 & 20 000 m*j™,
nécessite un investissement de base de 566 ou 283 €.m™ respectivement, tandis que les colits
d’exploitation sont compris entre 0,0022 et 0,0560 €.m>. Etant donné I’importance des
charbons actifs pour le traitement des eaux, 1’origine, les caractéristiques physicochimiques et
la performance de ces matériaux sont étudiees et comparées a celles des biosorbants dans le
cadre de cette thése. Car, les biosorbants sont pressentis pour jouer le réle de substitut ou

complément aux charbons actifs commerciaux. Le Tableau 3, tiré¢ d’une revue bibliographique
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réalisée par Crini (2006), recense les capacités maximales d’adsorption de nombreux
échantillons de charbons actifs commerciaux vis-a-vis d’une grande variété de colorants

généralement présents dans les eaux usées.

Tableau 3 : Capacité maximale g, (mg.g™") d’adsorption des charbons actifs commerciaux
vis-a-vis des colorants.

Charbon actif/Fabriquant Colorant Om Référence

Tapei Chemical Corporation (Taiwan) A. yellow 1179 Chern et Wu (2001)
Chemviron Carbon (UK) Remazol yellow 1111 Al-Degs et al. (2000)
Chemviron Carbon (UK) B. yellow 21 860 Allen et al. (2003)
Chemviron Carbon (UK) B. red 22 720 Allen et al. (2003)

Filtrasorb Corporation (USA) R. orange 107 714 Aksu et Tezer (2005)

Merck Co. (Taiwan) R.red 2 712,3  Chiou et al. (2004)

Miloje Zakic (Macédoine) Basic dye 309,2  Meshko et al. (2001)

E. Merck (Inde) B. blue 9 296,3  Kannan et Sundaram (2001)
Filtrasorb Corporation (USA) R.red 5 278 Aksu et Tezer (2005)

Merck Co. (Taiwan) D. red 81 240,7  Chiou et al. (2004)
Filtrasorb Corporation (USA) A. yellow 117 155,8  Choy et al. (2000)
Chemviron Carbon (UK) A. blue 40 133,3  Ozacar et Sengil (2002)
Filtrasorb Corporation (USA) A. blue 80 112,3  Choy et al. (2000)

Calgon Corporation (USA) A.red 88 109 Venkata Mohan et al. (1999)
Chemviron Carbon (UK) B. red 46 106 Martin et al. (2003)
Filtrasorb Corporation (USA) A.red 114 103,5 Choy et al. (2000)
Chemviron Carbon (UK) A. yellow 17 57,47  Ozacar et Sengil (2002)
Calgon Corporation (USA) D. brown 1 7,69 Venkata Mohan et al. (2002)

Globalement, ces données démontrent le caractere polyvalent des charbons actifs, en ce sens
que ces matériaux font preuve d’une bonne efficacité pour I’élimination de différents types de
colorants. Gupta et Suhas (2009) sont parvenus a une conclusion similaire, au terme de la
réalisation d’une synthése bibliographique portant sur 1’utilisation des charbons actifs
commerciaux et de nombreux autres adsorbants pour le traitement d’effluents colorés. Le
Tableau 4 regroupe des capacités d’adsorption des charbons actifs commerciaux concernant le
traitement d’effluents chargés en métaux lourds. Globalement, ces données montrent que
I’efficacité de ces matériaux dépend a la fois du type de charbon actif et de la nature des ions

en solution.
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Tableau 4 : Capacité d’adsorption (mg.g™) des charbons actifs commerciaux vis-a-vis des polluants
métalligues.

Charbon actif/Fabriquant Métal

Capacité

d’adsorption

Référence

Filtrasorb 400 (Calgon, USA) Cd** 8 Leyva-Ramos et al. (1997)
Charbon Actif en Grains type C Zn* 20 Leyva-Ramos et al. (1997)
Charbon Actif en Grains Zn* 0,29 Bansode et al. (2003)

Filtrasorb 200 (Calgon, USA) cu* 6,1 Bansode et al. (2003)

(Charbon Actif en Grains + HNO;)  Cu® 15,47 Bansode et al. (2003)

Norit carbon PK1-3 (Norit, USA) Ccu* 40 McKay (1995)

Charbon Actif Commercial (Inde) cu* 2,74 Periasamy et Namasivayam (1994)
Charbon Actif Poudre Pb*™ 16,6 An et al. (2001)

Charbon Actif en Grains Pb** 27 An et al. (2001)

A titre d’exemple, le charbon actif en grains étudié par Leyva-Ramos et al. (1997) présente

une capacité d’adsorption vis-a-vis des ions Zn®* plus de 60 fois supérieure & la performance

de celui utilisé par Bansode et al. (2003). Les charbons actifs en poudre et en grains étudiés

par An et al. (2001) présentent des capacités d’adsorption différentes vis-a-vis des ions Ph?*,

malgré des conditions expérimentales similaires. Cette différence entre la performance des

charbons actifs peut étre attribuée en majeure partie a leurs caractéristiques physicochimiques

qui sont généralement différentes. Tributaires des procedes de fabrication, les caractéristiques

physicochimiques de ces matériaux différent selon les méthodes de préparation.

40



1.2.4.1 Présentation et fabrication des charbons actifs commerciaux

Les charbons actifs sont de loin les adsorbants les plus fabriqués et utilisés industriellement.
Ils ont diverses applications notamment dans les domaines de la purification de I’eau, et de
I’air. Le pouvoir d’adsorption des charbons actifs est attribué a la porosité, la surface
specifique, et les groupements fonctionnels de surface, comme le rapportent Malik et al.
(2007). Les caractéristiques des charbons actifs varient en fonction du précurseur (matériau de
départ) et de la méthode d’activation. Ils peuvent étre présentés sous trois formes différentes :
grain, poudre, ou fibres (pouvant se présenter sous forme de tissus ou de feutre). La différence
entre charbons actifs en grain et en poudre est établie sous la base de criteres
granulométriques : la taille moyenne des particules est inférieure a 0,18 mm pour le charbon
actif en poudre et inférieure a 0,6 mm pour le charbon actif en grain. Le cas des fibres ne sera
pas abordé dans cette these, du fait de leur utilisation limitée dans le domaine du traitement
des eaux. De nombreux matériaux carbonés, tels que le bois, les coquilles de noix de coco, le
charbon naturel, les résidus pétroliers, le lignite sont utilises comme précurseurs pour la
préparation de charbons actifs commerciaux. Le processus de fabrication de ces adsorbants
comporte deux grandes étapes : la carbonisation et 1’activation. Ahmadpour et Do (1996)
distinguent 1’activation physique de ’activation chimique. Cette derniére, notent Malik et al.
(2007), permet d’obtenir un meilleur rendement, une plus grande surface spécifique et un

meilleur développement de la structure poreuse du charbon.

1.2.4.1.1 La carbonisation

La carbonisation consiste a décomposer le précurseur sous 1’effet de la chaleur, en absence
d’oxygene, entre 500 et 1000 °C. Lors de la carbonisation, la teneur en carbone du précurseur
croit, et peut atteindre 95% en poids (Thwaites et al. 1993), I’oxygene et ’hydrogene étant
¢éliminés sous I’effet de la chaleur. La carbonisation entraine également une évolution de la
structure du précurseur vers 1’état cristallin du graphite, selon les conditions de traitement du
matériau : plus la structure de celui-ci se rapproche de celle du graphite, plus elle est dite
ordonnée. Les atomes de carbone restants se regroupent en réseaux aromatiques avec une
structure en feuillet, lesquels s’arrangent entre eux d’une maniére irréguliére laissant ainsi des

interstices : c’est la porosité primaire du matériau carbonisé.
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1.2.4.1.2 L’activation

L’activation assure un meilleur développement de la surface spécifique et de la structure
poreuse obtenues a I’étape de carbonisation (Ryu, 1990 ; Malik et al., 2007). Elle est réalisée
a ’aide d’agents oxydants physiques ou chimiques. Le procédé d’activation qui utilise la
vapeur d’eau, le dioxyde de carbone ou I’oxygéne correspond a la méthode physique. Elle
consiste en une gazéification du matériau carbonisé au moyen du dioxyde de carbone, de la
vapeur d’eau (Syna et Valix, 2003 ; Malik et al., 2007). La nature de I’agent d’activation
influence la distribution poreuse et la formation des groupements fonctionnels de surface :
tandis que la vapeur d’eau crée une microporosité relativement étalée, le dioxyde de carbone
permet d’obtenir une microporosité serrée au cceur du matériau, du fait d’une meilleure
diffusion. De plus, I’utilisation du CO; favorise la formation d’un charbon a caractére alcalin
(Syna et Valix, 2003). Par ailleurs, lors de I’activation chimique, la carbonisation et
I’activation sont réalisées simultanément. L’utilisation d’agents oxydants (tels que 1’acide
phosphorique, le chlorure de Zinc ou I’acide sulfurique) influence la décomposition
pyrolytique, en jouant le role d’agent déshydratant (Rodriguez-Reinoso et Molina-Sabio,
1992 ; Malik et al., 2007). Les conditions d’activation (température, durée, agent d’activation)
influencent fortement la structure du produit final. En effet, les agents oxydants chimiques
inhibent la formation de goudron et la production de composés volatils (méthanol, acide
acétique, etc...), conduisant ainsi a un meilleur rendement (Molina-Sabio et al., 1996). La
distribution de la taille des pores du charbon actif est grandement déterminée par le degré
d’imprégnation : plus ce dernier est élevé, plus grand sera le diamétre des pores (Bansal et al.,
1988 ; Wigmans, 1989). L’activation peut par ailleurs entrainer une augmentation de la teneur
en oxygene, en raison de la formation de groupements oxygénés de surface. Enfin, selon les
conditions d’activation, les charbons actifs commerciaux peuvent étre divisés en charbons
actifs de type H et L (Shizaki et Marti, 1981 ; Corapcioglu et Huang, 1987 ; Ajmal et al.,
1998). Activé a basse température (200-400 °C), le charbon de type L développe des sites
acides et présente un potentiel zéta négatif et une bonne affinité vis-a-vis des solutions a
caractére alcalin. Les charbons de type H sont activés a haute température (800-1000 °C) et

présentent des caractéristiques inverses.
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1.2.4.2 Description des interactions adsorbats-adsorbants

Etant li¢ a I’existence a la surface des solides de forces non compensées de nature physique
et/ou chimique, le phénomene d’adsorption peut donner lieu a diverses formes d’interactions
entre I’adsorbat et I’adsorbant. Ce qui permet d’établir la différence entre la physisorption, la

chimisorption et la complexation de surface.

1.2.4.2.1 L’adsorption physique ou physisorption

Au cours de I’adsorption physique, la fixation de 'adsorbat se fait essentiellement par des
forces intermoléculaires, telles les forces de Van der Waals et les interactions électrostatiques,
pour les adsorbants ayant une structure ionique. Elle se produit sans modification significative
de la structure moléculaire de I’adsorbat et est réversible. C’est pourquoi les procédés
d’adsorption industriels utilisent des matériaux faisant intervenir généralement des

phénomeénes d'adsorption physique.

1.2.4.3.2 L’ adsorption chimique ou chimisorption

L’adsorption chimique résulte d'une réaction chimique avec formation de liaisons covalentes
entre les molécules d'adsorbat et la surface de 1’adsorbant. Par la surface de 1’adsorbant, il faut
entendre les surfaces externe et interne engendrées par le réseau de pores et cavités a
I'intérieur de l'adsorbant. L'énergie de liaison est beaucoup plus forte que dans le cas de
I'adsorption physique et le processus est beaucoup moins réversible et méme parfois

irréversible.

1.2.4.3.3 La complexation de surface

La complexation de surface concerne principalement les associations entre les métaux et les
composés organiques ou, plus rarement, entre deux composés organiques. Pour beaucoup de
molécules, la complexation consiste en un remplacement de deux atomes d'hydrogene
émanant des groupes hydroxyles (-OH), par un cation métallique bivalent tel que Cu®* ou
Pb?*. En raison de la similitude avec de nombreuses réactions mettant en jeux des surfaces
solides qui font intervenir des fonctions (-OH), les réactions de surface sont souvent
analysées a l'aide de la théorie de la complexation, appelée alors "complexation de surface".

Il existe deux grands types de réactions de complexation :
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+¢ les réactions de complexation de surface qui sont assimilables a I'adsorption ;
+ l'association de parties hydrophobes de deux molécules organiques entrainant une
pénétration partielle d'une molécule au sein d'une autre qui est désignée par le terme

d'absorption.

Les réactions de surface assimilables a 1’adsorption peuvent étre étudiées avec le modéele de
complexation. Toutefois, le cas le plus courant consiste en des groupements -OH attachés a
une surface minérale (argiles) ou organique (phénols, carboxyles...). Comme le rapporte
Atteia (2005), selon le pH de la solution et I'affinité de la surface pour les protons, les
fonctions -OH de la surface peuvent jouer le role de base, en retenant un proton présent en
solution pour donner -OH,", ou d'acide en libérant un proton, donnant ainsi -O". Par ailleurs,
les fonctions -OH peuvent aussi échanger leur H* contre un autre cation et former ainsi une
liaison du type =O-Me"™ (ou =O représente la surface du biosorbant et Me™ symbolise le
cation). Ce type de complexe, comprenant une liaison chimique covalente entre un atome de
la surface et un cation métallique est appelé complexe de sphere interne. A l'inverse, lorsque
la surface est chargée, des ions, souvent entourés de molécules d'eau, peuvent étre retenus
proche de la surface par des interactions électrostatiques. Ce type de liaison est alors appelé
complexe de sphére externe. Les réactions d'échange consistent en un échange d'un cation fixé
a une surface par un autre cation ayant une affinité plus forte vis-a-vis de cette surface. Bien
que souvent considéré comme un phénomene a part, I'échange peut-étre intégré dans
I'ensemble des réactions d'adsorption ou de complexation de surface. Les complexes de
sphére interne et externe peuvent étre assimilés a des complexes "forts" et "faibles"
respectivement. En effet, les complexes de sphére interne impliquent des liaisons chimiques et
sont donc spécifiques. A l'inverse, les complexes de sphere externe mettent en ceuvre des

interactions électrostatiques.

1.2.5 Principaux avantages et inconvénients des procédés physicochimiques

Le tableau 5 résume les différentes méthodes physicochimiques de traitement des effluents
contenant des ions métalliques et des colorants en milieu aqueux, ainsi que leurs avantages et

leurs inconvénients.
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Tableau 5 : Avantages et inconvénients des procédés physicochimiques conventionnels.

Procedé Avantages Inconvénients

Coagulation- Co0t trés abordable ; mise en ceuvre Production de boue importante ;

précipitation relativement simple faible sélectivité vis-a-vis des

polluants

Filtration Bonne capacité d’élimination des Risque de colmatage et colt élevés ;

membranaire  colorants et des cations métalliques production de boue concentrée

Echange Bonne capacité d’élimination d’une Nécessité de régénérer la résine ;

d’ions grande variété de polluants métalliques et codt des solvants de régénération
de colorants élevé

Adsorption Trés efficace pour 1’élimination des Co(t relativement élevé ; nécessité
polluants métalliques et de colorants de régénérer I’adsorbant

Hormis la précipitation, les procédés physicochimiques font preuve d’une bonne efficacité, au
vu des taux d’élimination des polluants rapportés. Cependant, qu’il s’agisse des techniques
membranaires, de 1’échange d’ions ou de I’adsorption sur charbons actifs, tous nécessitent un
investissement de base important, a cotés des colits d’exploitation et d’entretien. Cependant,
le choix porte généralement sur les procédés physicochimiques en matiere de traitement des
effluents chargés en polluants métalliques. En particulier, en raison de I’efficacité des
échangeurs d’ions et de la polyvalence des charbons actifs commerciaux, ces derniers font
partie des matériaux les plus utilisés dans les procédés de traitement des eaux. Cependant, les
difficultés socioéconomiques auxquelles sont confrontés les PED, alliées au codt relativement
¢levé des résines échangeuses d’ions et des charbons actifs, peuvent entraver la mise en ceuvre
des «procédés de sorption » dans les PED. Ainsi, la section suivante tente de décrire
I’environnement socioéconomique des PED en rapport avec leur capacité a recourir
durablement aux techniques conventionnelles destinées a 1’épuration des effluents chargés en

métaux lourds et en polluants organiques.
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Il. APPROPRIATION DES PROCEDES CONVENTIONNELS DE
TRAITEMENTS DES EAUX PAR LES PAYS EN DEVELOPPEMENT ET
DESCRIPTION D’APPROCHES ALTERNATIVES

I1.1 Exigences liées a la mise en place des installations conventionnelles

Les couts d’investissement d’une installation conventionnelle de traitement des eaux,

rapportés par Satin et Selmi (2006), comportent deux principaux postes de travaux :

¢ les travaux de génie civil de ’ensemble des ouvrages de 1’installation proprement dite,

représentant 40 a 60% du total des investissements ;

®,

% la mise en place du mateériel électromécanique, dont le codt est estimé entre 40 et 50%

du total des investissements.

Par ailleurs, les investissements et les colits d’exploitation sont influencés substantiellement
par le choix des procédés mis en ceuvre a I’intérieur de I’installation. A titre comparatif, parmi
les méthodes de traitement mentionnées, 1’adsorption est la plus chére. Elle exige un
investissement respectivement trente et cing fois plus élevé que celui de la précipitation et de
I’échange d’ions. Outre les dépenses liées a I’investissement, les charges globales
d’exploitation comportent également les dépenses de fonctionnement, qui englobent la
consommation énergétique, les dépenses de gestion, la main-d’ceuvre, les produits et la
maintenance. Selon Tsagarakis et al. (2000), la consommation d’énergie représente 50% des
dépenses de fonctionnement et de maintenance des usines de traitement des eaux de moins de
10 000 EH en Grece. De plus, assurer le bon fonctionnement d'une installation de traitement
des eaux nécessite un entretien courant et soutenu. La construction et I’exploitation d’une
installation de traitement des eaux nécessite 1’existence d’une main-d’ceuvre qualifiée et
disponible. Si la construction, activité ponctuelle, peut étre sous-traitée, 1’exploitation doit étre
menée par une main d’ceuvre locale. Sa qualité constitue le principal gage de pérennité et
d’efficacité de I’installation. Enfin, 1’efficacité de la station est évaluée conformément aux
exigences de la reglementation en vigueur en matiére de rejet, qui varie selon les pays. En
raison des contraintes financieres, socioprofessionnelles, juridiques et politiques liées a
I’appropriation durable des techniques conventionnelles de traitement des eaux, une analyse

de la capacité d’investissement et de gestion des PED parait nécessaire.
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11.2 Environnement socioéconomique des pays en développement

Les procédés de traitement des effluents sont des outils permettant de remédier a la

dégradation des milieux naturels. Cependant, les pays en développement rencontrent des

difficultés a s’approprier ces techniques. En effet, certaines tentatives de transfert de procédés

mis au point dans les pays industrialisés vers les pays en développement se sont soldées par

des échecs, en raison principalement du développement technologique et économique

précaire, et de la réalité sociopolitique de ces pays. Car, la plupart des pays en développement

font face a de graves problemes politiques et économiques, un cadre légal et institutionnel

faible et inadapté, diminuant ainsi leur capacité a optimiser I’appropriation de ces techniques.

Le Tableau 6 présente des paramétres indicateurs, couramment utilisés par les Nations Unies,

la Banque Mondiale et le FMI pour qualifier le niveau de développement d’un pays.

Tableau 6 : Indicateurs du niveau de développement (Badie et Didiot, 2007).

Pays Mortalité Indice de Analphabétisme PIB total
Infantile développement homme/femme (Million $ US)
(%o) humain (IDH) (%)
Philippines 28,1 0,758 7,5/7,3 414 705
Viét-Nam 29,9 0,704 6,1/13,1 251 609
Bangladesh 58,8 0,520 49,7/68,6 305 640
Cameroun 94,3 0,497 23/40,2 43196
Sénégal 83,5 0,458 49,0/70,8 20 504
Ghana 62,3 0,520 33,7/50,2 55 203
Cote-d’Ivoire 118,3 0,420 39,2/61,4 27 478
Burkina Faso 121,4 0,317 70,6/84,8 16 845
Niger 152,7 0,281 57,1/84,9 10951
Vénézuela 17,5 0,772 6,7/7,3 163 503
Argentine 15,0 0,863 2,8/2,8 533 722
Cuba 6,1 0,817 0,2/0,2 33920
Haiti 51,5 0,475 46,2/50 14917

Ce tableau recense une partie des données disponibles pour trois groupes distincts de pays en

développement des continents asiatique, africain et américain. Certes, les parametres figurant

dans le tableau sont le taux de mortalité infantile, I’indice de développement humain, le taux
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d’analphabétisme homme/femme et le PIB total, mais I’analyse a été focalisée sur les deux
derniers. Car, le taux d’analphabétisme homme/femme constitue un indicateur a part entiére,
en ce sens que I’éducation élargit I'éventail des décisions personnelles, sociales et
professionnelles, en plus d'étre le prérequis de la capacité a effectuer des choix démocratiques
et a exercer des fonctions gouvernementales de meilleure qualité, et le PIB total est un
indicateur de la richesse créée, donc disponible dans un pays et qui laisse supposer, entre
autres, sa capacité d’investissement. Ainsi, le taux d’analphabétisme homme/femme des pays
en déeveloppement est tres éleve ; selon le pays, il peut étre au moins cinquante fois plus élevé
que celui des pays industrialisés. Quant au PIB total, il traduit globalement la différence de
niveau de vie entre les citoyens des pays en développement et ceux des pays industrialisés, en
termes d’infrastructures, synonyme de confort matériel. Ainsi, le PIB total du Japon, par
exemple, est au moins sept fois plus élevé que celui de 1’ Argentine, au moins 70 fois plus
important que celui du Ghana et au moins 260 fois plus élevé que celui d’Haiti. Quoique la
richesse nominale d’un pays ne soit pas toujours synonyme de bien-&tre pour ses habitants, le
PIB total permet toutefois en partie de cerner les contraintes financiéres auxquelles font face
la plupart des PED, quand il s’agit d’opérer des choix technologiques ou, le cas échéant,
d’assurer la maintenance d’équipements en provenance des pays industrialisés. En effet, les
besoins en infrastructures et services des pays en développement, selon Henry et al. (2006),
dépassent de loin leur capacité de financement. Quoique 1’aide internationale dans de
nombreux cas contribue a la réalisation de certains projets, mais elle ne représente que 15%
des investissements réalisés, en particulier dans le domaine de l’eau potable et de
I’assainissement (Camdessus, 2003). De plus, les investissements privés se sont avérés
particulierement faibles dans ce secteur. En conséquence, ’accés a 1’eau potable, la
récupération et le traitement des eaux usées constituent des problémes environnementaux et
sanitaires majeurs auxquels font face la plupart des grandes métropoles des pays en

développement de I’ Asie, de I’Amérique Latine, de I’ Afrique et de la Caraibe.

Par ailleurs, en Afrique subsaharienne, particuliérement, la consommation annuelle d’énergie
électrique par habitant est de 205 kWh, soit quatre fois moins qu’en Asie, sept fois moins
qu’en Amérique latine ; vingt-sept fois moins qu’en Europe et prés de 60 fois moins qu’aux

Etats-Unis (Henry et al., 2006).
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11.3. Considérations relatives au cas particulier de quelques PED

Le tableau 6 montre que les PED de I’Amérique du Sud et de 1’Asie jouissent d’un contexte
socioéconomique globalement meilleur que celui de la plupart des PED de I’ Afrique et de la
Caraibe. En effet, en se basant sur la richesse disponible, 1’écart entre les PED de I’ Amérique
du Sud et les pays les plus riches est beaucoup moins important que celui existant entre ces
derniers et les Etats caraibéens et africains. L’analyse suivante de la situation des pays en
développement relative a ’appropriation de technologies de traitement des eaux, mises au
point dans les pays industrialisés, est basée sur les cas de 1’ Argentine et du Cameroun, deux
pays dont les contextes de développement socioéconomique et technologique différent
largement. Le principal objectif étant de mettre 1’accent sur les conditions liées a la réussite
ou I’échec des initiatives entreprises par ces deux pays en matiere de transfert des

technologies destinées au traitement des eaux usées.

11.3.1 Cas de I’Argentine

En Argentine, environ 70% des industries productrices de déchets sont concentrées autour de
la capitale fédérale et de la province de Buenos Aires. En particulier, la production de cuir,
I’une des principales industries polluantes du pays, a longtemps fait face a des difficultés
économiques qui ont entravé ses initiatives visant le traitement des effluents chromés.
Toutefois, selon un rapport de la Commission de Coopération Environnementale (1996), des
usines de traitement des effluents industriels liquides ont pu étre construites par des
associations de tanneurs au début des années 1990. Parmi les installations en cours
d’exploitation, figure notamment celle de 1’ Association des tanneurs de ’usine d’Avellaneda
(Telipa), dont I’érection a été effectuée en trois phases. Construite durant la phase I, I’usine de
récupération et de traitement des effluents chromés, d’une capacité de 200 m®j?, a été mise
en service en décembre 1995. Sa conception, 1’installation des équipements et I’assistance
technique ont été assurées par une firme italienne pour un montant de cing millions de dollars
américains, entiérement financés par les 16 membres de 1’association. Les phases Il et IlI,
dont le colt total d’exécution a été estimé a environ 15 millions de dollars américains,
prennent en compte le traitement des boues et de la matiere organique, respectivement.
Parallélement a cette acquisition, 1’ Argentine a par ailleurs ont multiplié les initiatives locales
visant & réduire leur dépendance vis-a-vis de I’importation. En effet, il ressort de la Figure 1

que le marché argentin des matériels antipollution, c’est-a-dire la fourniture de produits et

49



services destinés a la protection de I’environnement, est détenu au moins a 70% par 1’industrie

locale.

18
16
14
12
10

en milions deF US

L= S
1

1994 1205 1908
Nl 1otal

I Ihnpuﬂaﬁuni

Figure 1 : Evolution du marché argentin des matériels antipollution (CCE, 1996).

Ainsi, le succés de 1’Argentine en matiére de transfert technologique peut étre en majeure
partie attribué a son niveau de développement économique et industriel trés proche de celui
des pays les plus riches, mais aussi a la volonté des décideurs publics de procéder a la révision

des lois et reglements relatifs a la protection de I’environnement.

11.3.2 Cas du Cameroun

Les conclusions de I’étude, menée par Deleuil (2003) pour le compte du Programme
Solidarité-Eau, permettent de cerner les principales causes qui sont a la base des échecs
enregistrés, lors de 1’exploitation de trois stations d’épuration mises en place entre 1967 et
1992 pour le traitement des effluents domestiques des quartiers planifiés de Yaoundé,
construites par la SIC. Les installations de Grand Messa® et de la Cité Verte’ fonctionnaient &
I’aide d’un systéme de boues activées qui, en raison de coupures d’¢électricité répétées et d’un
manque d’entretien, ont été abandonnées respectivement au bout de 25 ans pour la premiére et
5 pour la seconde. La station d’épuration de Grand Messa a pourtant mieux fonctionné et plus
longtemps que celles de la Cité Verte et de Biyem Assi. A Biyem Assi, I’installation consistait

en un systtme d’assainissement primaire par decanteur-digesteur. Celle-ci a semblé

® Société Immobiliere du Cameroun.

® Construite en 1967, la station Gand Messa a fonctionné de fagon satisfaisante jusqu’en 1973. Jusqu’en 1987, la
SIC a sollicité des expertises francaises et camerounaises, et la fermeture de la station est intervenue en 1992.

" La station de la Cité Verte a fonctionné de 1987 & 1992.
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fonctionner correctement pendant deux a trois ans, le temps que le matériel se dégrade, faute
d’entretien et d’un choix de matériaux inadaptés, di principalement au fait que le promoteur
avait opté pour des décanteurs-digesteurs enterrés, construits au moyen de matériaux
oxydables. Par ailleurs, les causes de 1’échec de ces installations, releve Deleuil (2003), sont
avant tout d’ordre technique et économique, mais celles-Ci ne doivent pas occulter le role
nuisible des questions d’ordre sociopolitique, tels que les jeux d’acteurs, qui étaient trés mal
coordonnés et qui constituaient un handicap rédhibitoire, et le role de 1’Etat camerounais. En
effet, construite en période de prospérité économique, la station Messa a fonctionné pendant
quelques années avant d’étre touchée par la crise économique et le désengagement de I’Etat.
Les acteurs se sont plaints, entre autres, de «/’absence de volonté politique », du flou ou vide
juridique, des retards de financement, des décisions arbitraires, ou tout simplement de
I’absence de décision. Parallélement, il convient également de mentionner que les personnels
des services d’assainissement €taient peu nombreux et sans qualification professionnelle a la

hauteur des enjeux de I’assainissement des eaux usées.

11.3.3 Cas d’Haiti

La faiblesse de I’économie haitienne tient principalement a la diminution de la productivité
agricole a partir de I’année 1997, au développement industriel trés limité, voire négligeable, a
la carence en matiéres premieres et a l'instabilité politique. Le rapport a I'environnement est
tres différent de celui des autres fles antillaises ou le niveau de vie est meilleur.
Particulierement a Port-au-Prince, la capitale administrative, politique, économique et
industrielle, les pollutions urbaines résultent du déversement de boues dans la mer par le biais
des nombreuses ravines, du lessivage des sites de traitement d'hydrocarbures et des routes, et
de la proximité d'accumulations d'ordures. Quoique dangereuses, certaines de ces pollutions
urbaines sont peu visibles. A I'inverse, les déchets solides sont trés remarqués a Port-au-
Prince, particulierement dans la zone littorale. Ainsi, les eaux peu profondes sont souvent tres
lourdes, grasses, encombrées de résidus de toutes sortes, en méme temps qu’elles charrient

des odeurs nauséabondes.

Les principales industries polluantes d’Haiti sont pour I’essentiel concentrées dans la
communauté urbaine de Port-au-Prince et consistent, entre autres, en une aciérie, trois
manufactures de peintures et de multiples installations artisanales de ferronnerie et de

réparation de batteries. Aussi modestes soient-elles, ces installations n'en ont pas moins pour
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effet de susciter de graves menaces pour la santé humaine, et les ressources en eau de surface

et souterraine, en particulier celles du littoral.

Par ailleurs, Haiti ne dispose pas de réseau de drainage des eaux usées domestiques
(Emmanuel et Lindskog, 2002) et industrielles, encore moins de station d’épuration. La fosse
septique constitue le seul dispositif de traitement des eaux usées domestiques, dont dispose
une minorité d’habitants a Port-au-Prince. Quant aux effluents industriels chargés en métaux
lourds et en colorants générés par les installations susmentionnées, ils sont déversés sur le sol
ou rejetés directement dans des cours d’eau et/ou le réseau de drainage des eaux pluviales.
Ainsi, ’absence d’infrastructures de collecte et de traitement de ces effluents industriels,
alliée a I’inefficacité du systéme de gestion des déchets solides (Bras et al., 2009), constitue
des conditions favorables a I’accélération de la dégradation de I’environnement. En
particulier, les rejets d’eaux polluées et de déchets de toutes sortes ont provoqué un fort taux
de pollution des eaux de la Baie de Port-au-Prince, entrainant ainsi la fuite et la mort de
nombreuses espeéces marines. Outre 1’absence de normes et le manque de moyens financiers,
la lutte contre la pollution est entravée par le manque d’énergie, la faible disponibilité et le
cout ¢élevé des réactifs. En effet, la consommation d’énergie électrique par habitant est de
I’ordre de 72 kWh, alors qu’elle est évaluée a 1 518 kWh a Cuba, 1 120 a la Jamaique, 4 000
a Puerto-Rico et 728 en République Dominicaine (Bernardin, 1995). Ces conditions
imposent de favoriser des techniques robustes, simples, sobres en énergie, et utilisant des

réactifs et/ou des matériaux disponibles sur place.

11.4 Développement de méthodes d’assainissement alternatives

En raison des contraintes liées a 1’exploitation et la maintenance des installations de
traitement des eaux mises au point dans les pays industrialisés, certains pays en
développement ont expérimenté des techniques d’assainissement alternatives. L’un des
aspects de la stratégie élaborée consiste a produire localement du charbon actif a partir de
déchets agricoles ligno-cellulosiques ou de certaines especes d’algues marines, pour le
traitement d’effluents industriels chargés en métaux lourds et/ou en colorants. Cette démarche
vise a réduire la dépendance des pays en développement vis-a-vis des pays industrialisés, du
moins en ce qui concerne le fonctionnement des installations de traitement des eaux ; en
méme temps qu’elle entrainera une baisse significative des colits d’exploitation. A titre
d’exemple, en raison de moyens financiers limités, le Bangladesh ne dispose pas d’installation

conventionnelle destinée au traitement des effluents industriels. En revanche, la disponibilité
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de biosorbants tels que la sciure de bois, le baton de jute, le hyacinthe aquatique et
I’enveloppe de riz a permis la production de charbons actifs qui sont utilisés pour le traitement

des effluents riches en colorants provenant de 1’industrie textile (Karim et al., 2006).

Parall¢lement, concernant I’épuration des effluents domestiques, nombre de PED, ceux du
continent africain notamment, ont opté pour la mise en ceuvre de méthodes de traitement des
eaux dites naturelles, tel le lagunage. En effet, plus d’une quinzaine de ces installations ont été
mises en place dans six pays africains et un pays caraibéen : Burkina Faso, Cameroun, Cote
d’Ivoire, Niger, Ghana, Sénégal et Cuba. Cette méthode permet d’obtenir de bons résultats
pour I’élimination de la pollution organique et des nutriments. Ces pays sont du coup
affranchis de la nécessité d’acheter des produits chimiques qui, dans la plupart des cas, ne
sont pas fabriqués dans les pays en développement. Cependant, la pratique du lagunage exige
des superficies plus ou moins importantes, ce qui peut étre incompatible la forte densité de la

population et de I’habitat dans les principales villes des PED.

Par ailleurs, suite a de nombreux travaux publiés, particulierement durant les trois dernieres
décennies, faisant état du potentiel de plusieurs types de matériaux naturels pour 1’adsorption
en phase aqueuse, I’éventualité de les utiliser en tant que compléments ou substituts aux
charbons actifs est de plus en plus envisagée. En effet, d’énormes quantités de supports
biologiques d’origine agricole, industrielle ou aquatique sont disponibles annuellement dans
de nombreux pays en développement. Ainsi, la section suivante traite du potentiel
d’utilisation de divers supports biologiques pour le traitement d’eaux polluées, notamment par

les cations métalliques et les colorants.
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I11. LABIOSORPTION

La biosorption correspond a I’utilisation de matériaux biologiques pour la fixation des
polluants par adsorption. L’évaluation du potentiel d’utilisation de ces matériaux vise a les
proposer en tant qu’alternative ou complément aux méthodes conventionnelles et
géneralement colteuses, employées pour le traitement des effluents contenant des ions
métalliques et des colorants. En effet, nombre de travaux de recherche rapportés dans la
littérature tendent & montrer que beaucoup de ces matériaux, largement disponibles a faible
cout, en particulier dans les pays tropicaux et subtropicaux, possédent d’excellentes propriétés

d’adsorption vis-a-vis des colorants et des cations métalliques.

I11.1 Définition et origines des biosorbants

Les biosorbants sont des squelettes organiques, constitués pour la plupart de polysaccharides.
De formule brute genérale Cy(H20)y, les polysaccharides désignent une grande variété de
polymeres, initialement appelés hydrates de carbone, dont les principaux sont, par rapport a
leur abondance dans la nature, la cellulose, les hémicelluloses, la lignine, les tanins, les
pectines, etc... Les biosorbants sont disponibles généralement au niveau des exploitations
agricoles et des installations industrielles, notamment les industries agroalimentaires, du bois

et de la péche.

I11.1.1 Algues et cellules bactériennes

Les algues constituent une biomasse abondante. Plus de deux millions de tonnes sont
recueillies ou cultivées annuellement dans la Région Asie-Pacifique. Les algues sont d’une
grande disponibilité sur la plupart des cotes maritimes mondiales et sont groupées en algues
brunes, rouges et vertes. Les algues brunes et rouges sont presqu’exclusivement d’origine
marine, tandis que la majorité des algues vertes proviennent des riviéres ou croissent sur
certains sols. Ainsi, cette biomasse est largement disponible tant dans les pays développés que
dans les pays en développement. Beaucoup de travaux ont traité¢ de I’utilisation de diverses
especes d’algues pour le traitement d’effluents chargés en ions métalliques et en colorants. A
titre d’exemple : Kaewsarn et Yu (2001) ont étudié 1’adsorption du cadmium sur 1’algue
marine Padina sp., fournie par le Centre Thailandais de Biologie Marine ; Leusch et al.

(1995) ont investigué 1’adsorption de nombreux métaux lourds sur les algues marines
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Ascophyllum nodosum et Sargassum fluitans, recueillies respectivement aux abords de
I’Océan Atlantique en Nouvelle Ecosse et en Floride ; Hashim et Chu (2004) se sont
intéressés a 1’adsorption du cadmium sur Sargassum siliquosum, Sargassum baccularia,
Padina tetrastomatica, Chaetomorpha linum, Gracilaria changii, Gracilaria edulis,
Gracilaria salicornia, collectées sur la cote ouest de la Malaisie. Les travaux pris en exemple
et tant d’autres montrent que les algues constituent de bons adsorbants, dont les capacités et

vitesses d’adsorption peuvent rivaliser avec celles des charbons actifs commerciaux.

Par ailleurs, les cellules bactériennes sont généralement cultivées ou recueillies au niveau des
stations d’épuration (Diard, 1996 ; Gourdon et al. 1990) ou des industries spécialisées dans la
fabrication de produits fermentés (Vijayaraghavan et Yun, 2007 ; Vijayaraghavan et al.,
2007). A I’instar des algues, les cellules bactériennes ont ¢galement fait 1’objet de nombreuses
recherches. Parmi celles-ci, Pagnanelli et al. (2001) ont investigué la capacité d’Anthrobacter
sp. pour la fixation du cadmium et du cuivre ; Chang et al. (1997) ont évalué la capacité
d’adsorption de Pseudomonas aeruginosa pu2l vis-a-vis du plomb, du cuivre et du cadmium.
En ce qui a trait a I’¢limination des colorants, les travaux recensés sont surtout focalisés sur la
biodégradation de ces composés par des microorganismes tels que des champignons ou des
bactéries. Il convient de noter que le processus d’élimination des colorants par les organismes
vivants comporte a la fois 1’adsorption et la dégradation, comme 1’ont montré¢ Walker et
Weatherley (2000) pour un colorant anthraquinonique, et Mahdavi-Talarposhti et al. (2001)
pour des colorants cationiques. Toutefois, la bioaccumulation et la biodégradation ne sont pas
prises en compte dans cette thése, 1’accent étant mis sur 1’aspect passif du phénomene de

fixation des polluants par les supports biologiques.

I11.1.2 Biosorbants d’origine agro-industrielle

Les déchets résultant de la transformation des matiéres premieres ont en général peu ou pas de
valeur marchande. Ainsi, I’utilisation de ces sous-produits en tant que matériau vise a les
valoriser et a prévenir d’éventuelles conséquences dommageables pour I’environnement et la
sante. En ce qui a trait a la biosorption des cations métalliques et des colorants, les matériaux
les plus recherchés sont ceux ayant une teneur élevée en tanin et en lignine, tels que 1’écorce
et la sciure de bois. Les récentes décennies ont en effet vu la publication de nombreux travaux
relatifs a I’utilisation des sous-produits industriels et des déchets agricoles comme supports
d’adsorption, tels que 1’écorce de pin pour le traitement d’effluents contenant des métaux

lourds (Teles De Vasconcelos et Gonzalez Beca, 1994 ; Vazquez et al., 1994 ; Al-Asheh et
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Duvnjak, 1997 ; Al-Asheh et al., 2000) ; la sciure de pin pour I’adsorption de colorants
métalliques (Ozacar et Sengil, 2005); la hyacinthe aquatique pour la fixation des ions
métalliques (Abdel-Halim, 2003) ; le régime de palme pour I’élimination de colorants
basiques (Nassar et Magdy, 1997) ; le tronc de fougere (Ho, 2005), de papaye (Saeed et al.,
2005). Dans beaucoup de cas, ces matériaux ont été expérimentés avec succes, en ce sens que
leurs capacités et vitesses d’adsorption sont parfois trés proches celles des charbons actifs

commerciaux.

111.2 Propriétés des biosorbants

111.2.1 Propriétés physiques : structure poreuse et surface spécifique

La structure poreuse d’un adsorbant est caractérisée par la mesure de sa surface spécifique et
de son volume poreux, exprimés respectivement en m?.g™* et en cm®.g™. Le tableau 7 recense
les principales caractéristiques physiques de dix échantillons de biosorbants natifs. Ces
données mettent en lumiére le faible développement de la structure poreuse de ces matériaux,
qui présentent des valeurs de surface spécifique tres inférieures a celles des charbons actifs
commerciaux, en prenant comme base de comparaison, les valeurs de surface spécifique
(Sget) de 1100 et de 1006 m2.g™ obtenues par Kang et al. (2007) et Swiatkowski et al. (2004),
respectivement pour deux échantillons de charbon actif en grains et en poudre. Les
biosorbants présentent des structures microporeuse et mésoporeuse pour le moins
négligeables, tandis que les micropores comptent généralement pour plus de 95% de la
surface specifique des charbons actifs commerciaux, comme le rapportent Juang et al. (2002).
Le faible développement de la surface spécifique des biosorbants permet de supposer que les
propriétés d’adsorption de ces matériaux sont peu influencées par leur structure poreuse. En
effet, An et al. (2001) ont obtenu des capacités d’adsorption (qm) pour la carapace de crabe
vis-a-vis du plomb, du cadmium, du cuivre et du chrome respectivement 16, 59, 12 et 26 fois
supérieure a celles d’un charbon actif en grain, évaluées dans les mémes conditions
opératoires, et dont la surface spécifique (1032 m2.g™) est 76 fois plus élevée que celle de la
carapace de crabe (13,5 m%.g™). La répartition du volume poreux total des charbons actifs et
des biosorbants suggére que 1’adsorption des polluants sur ces deux types de matériaux se fait

par des mécanismes différents.
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Tableau 7 : Caractéristiques physigues des biosorbants natifs.

Matériau SeeT Vipore  Vnicopore  Vmésopore P Référence

(m’.g") (em’g?) (cm’g") (cm’g?) (kg.m?)
Fibre de jute 1,73 0,00 0,00 0,00 - Phan et al. (2006)
Fibre de noix coco 1,33 0,00 0,00 0,00 - Phan et al. (2006)
Ecorce de pin 1,3-7,7 0,006 0,0015 - 559 Gendrault (2004)
Pulpe de betterave 0,2 - - - 1262 Reddad (2002)
Son de riz 452 0,39 - - 300 Singh et al. (2005)
Carapace de crabe 13,35 - - - - An et al. (2001)
Noyau d’olive 0,187 - - - 1,25 Fiol et al. (2006)
Coquille de lentille 0,19 - - - 0,049 Aydin et al. (2008)
Enveloppe de blé 0,67 - - - 0,036 Aydin et al. (2008)
Enveloppe de riz 0,83 - - - 0,038 Aydin et al. (2008)

La surface spécifique d’un adsorbant, mesurée par adsorption en phase gazeuse, est calculée a
partir de la capacité d’adsorption du matériau et représente la surface occupée par une
molécule-sonde adsorbée dans une monocouche. Cette méthode repose sur les travaux de
Brunauer, Emmett et Teller, qui ont utilisé les résultats de 1’adsorption du diazote (N) a 77 K
pour décrire la structure poreuse des charbons actifs. D’autres méthodes permettent une
caractérisation plus compléte de la structure, mais I’ensemble de ces méthodes utilise

également les résultats obtenus a partir de 1’adsorption du diazote a 77 K.

111.2.2 Propriétés chimiques des biosorbants

111.2.2.1 Composition élémentaire

Les principaux éléments constitutifs de quelques biosorbants sont listés dans le Tableau 8.
Ces données mettent en évidence la similarité de la composition élémentaire des charbons
actifs commerciaux et des biosorbants. Cependant, les deux types de matériaux présentent des
teneurs en carbone, en oxygene et en hydrogene trés différents, soit environ 2 fois plus de
carbone pour les charbons actifs commerciaux, et des teneurs en oxygene et en hydrogéne
plus élevées du coté des biosorbants. Ces différences significatives au niveau de la teneur des
éléments constitutifs peuvent étre attribuées notamment a la carbonisation. La composition
¢lémentaire d’un adsorbant influence fortement sa chimie de surface. Comme le rapportent
Kang et al. (2007), I’augmentation de la teneur en oxygene, au terme du traitement d’un
charbon actif en grain au moyen d’un acide, entraine 1’accroissement des groupements
fonctionnels acides de surface. Ainsi, la forte teneur en oxygene des biosorbants suggére une

forte présence de groupements fonctionnels oxygénés a la surface de ces matériaux.
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Tableau 8 : Composition élémentaire d’échantillons de biosorbants agro-industriels.

Matériau C(%) H(%o) 0O(%) N(%) Référence

Fibre de jute 44,10 6,73 45,70 0,10 Phan et al. (2006)
Fibre de noix coco 45,94 5,79 42,84 0,30 Phan et al. (2006)
Pulpe de betterave 43,00 6,00 48,00 1,00 Reddad (2002)
Vigne (sauvage) 49,01 6,17 42,77 1,93 Allen et al. (2003)
Bagasse de canne (Cuba) 46,90 5,49 47,40 0,18 Erlich et al. (2005)
Bagasse de canne (Brésil) 47,00 5,98 46,8 0,21 Erlich et al. (2005)
Charbon actif 97,05 - 1,48 - Kang et al. (2007)
Charbon Actif Commercial 88,17 0,80 3,34 0,63 Pardo-Botello et al. (2004)
Charbon Actif Commercial 94,9 0,3 3,6 0,2 Faria et al. (2004)
Charbon Actif Commercial 93,9 - 6,1 - Morris et Newcombe (1994)

111.2.2.2 Chimie de surface

Le Tableau 9 montre que les biosorbants natifs et les charbons actifs commerciaux présentent
des groupements fonctionnels de surface similaires. Les échantillons de biosorbant considérés
ont toutefois un potentiel acide important, qui est égal ou supérieur a celui des échantillons de
charbon actif en grains (CAG) ou en poudre (CAP), dont la chimie de surface a été
caractérisée respectivement par Kang et al. (2007) et Swiatkowski et al. (2004). La chimie de
surface d’un adsorbant est déterminée par ses groupements fonctionnels de surface, qui
peuvent étre des fonctions acides, basiques ou neutres. En particulier, I’existence de
complexes oxygénés et de fonctions contenant de 1’oxygene, telles que les fonctions
carboxyliques, phénoliques ou lactones, entraine un caractere acide, alors que la présence des
fonctions de type pyrones, chromenes induit un caractere basique (Lopez-Ramon et al., 1999).
Selon leur nature et leur concentration, ces fonctions de surface peuvent influencer la capacité
d’adsorption, le caractére hydrophile/hydrophobe d’un adsorbant. Ainsi, le point de charge
nulle (pHpcz), la valeur de pH pour laquelle la charge de surface est nulle, tend a diminuer

lorsque la teneur en oxygene augmente (Lopez-Ramon et al., 1999).
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Tableau 9 : Groupements fonctionnels de surface de quelques adsorbants (mmol.g™).

Matériau Carboxyle Lactone Phénol Carbonyle Acidité Alcalinité pH
totale totale

Biosorbant

Enveloppe de blé® 0,146 0,020 0,842 - 1,008 0,00 6,1
Enveloppe de riz® 0,166 0,076 1,212 - 1,454 0,00 6,0
Pulpe de betterave™® 0,246 0,220 0,109 - 0,575 - 55
Coquille de lentille™ 0,434 0,051 0,586 - 1,071 0,00 5,0
Charbon actif

CAG" 0,08 0,37 0,17 - 0,62 1,06 7,8
CAP* 0,225 0,063 - 0,134 0,422 0395 7,2

La méthode de Boehm (1994), qui est une méthode quantitative, est la plus répandue pour la
caractérisation des fonctions de surface. Elle consiste a doser les groupes de fonctions
0xygénées acides et basiques de surface. Ces groupements fonctionnels désignent d’une part
les fonctions acides, telles les fonctions carboxyliques, lactones, hydroxyles et carbonyles,
dont le dosage est réalisé a 1’aide des bases de force différente, et d’autre part les fonctions
basiques, déterminées au moyen de 1’acide chlorhydrique. Parallélement, la spectroscopie
infrarouge a transformée de Fourier, qui est une méthode qualitative, utilisée par exemple par
Shin et al. (1997) et Pradhan et Sandle (1999), permet I’identification des groupements
fonctionnels de surface. A 'inverse de la méthode de Boehm, la spectroscopie infrarouge a
transformée de Fourier permet d’identifier les liaisons chimiques existant entre les différents

éléments constitutifs des matériaux.

111.2.2.3 Principaux constituants de la fraction pariétale des biosorbants

La fraction pariétale d’un biosorbant est constituée genéralement par sa teneur en cellulose,
hémicellulose et lignine, insoluble dans 1’eau. Les données présentées dans le Tableau 10,
regroupent majoritairement les résultats issus des travaux de Wartelle et Marshall (2000),

menés sur un total de douze biosorbants. Les hémicelluloses sont les plus facilement

® Aydin et al. (2008)

° Aydin et al. (2008)

' Reddad (2002)

! Aydin et al. (2008)

12 Charbon Actif en Grains (Kang et al., 2007)

13 Charbon Actif en Poudre (Swiatkowski et al., 2004)
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biodégradables (Palmisano et Barlaz, 1996 ; Aguilar-Juarez, 2000), la cellulose étant plus ou
moins résistante selon sa structure. La cellulose et les hémicelluloses sont souvent liées a la
lignine sous forme d’un complexe lignocellulosique difficilement accessibles aux micro-
organismes (Palmisano et Barlaz, 1996). L’ intérét de ces composés tient au fait qu’ils peuvent
jouer un role aussi bien dans la tenue mécanique et les propriétés d’adsorption des

biosorbants.

Tableau 10 : Principaux constituants de la fraction pariétale des biosorbants.

Biosorbant Cellulose  Hémicellulose Lignin Reférence

(%) (%) e (%)
Coque d’arachide 45,3 8,1 32,8 Wartelle et Marshall (2000)
Coque de noisette 38,6 11,2 28,6 Wartelle et Marshall (2000)
Enveloppe de riz 13,0 7,2 43,0 Wartelle et Marshall (2000)
Coque de coton 48,7 18,5 22,3 Wartelle et Marshall (2000)
Epi de mais 38,4 40,7 9,1 Wartelle et Marshall (2000)
Coque de soja 67,6 13,7 4,9 Wartelle et Marshall (2000)
Coque d’amande 40,5 19,7 27,2 Wartelle et Marshall (2000)
Coque de noix noire 54,0 14,4 28,5 Wartelle et Marshall (2000)
Pulpe de betterave 22-24 - 2,0 Reddad (2002)
Ecorce de pin 29,2 1,1 54,8 Gendrault (2004)
Fibre de jute 58-62 20-22 12-15 Phan et al. (2006)
Fibre de noix de coco 64 - 22 Phan et al. (2006)
Tronc de Papaye 34,1 - 37,33 Saeed et al. (2005)
Racine de vetiver (Haiti) 21,54 20,09 33,07 Alténor (2008)
Bagasse de canne (Haiti) 50,69 27,01 13,21 Alténor (2008)

Les teneurs en cellulose et hémicelluloses peuvent étre déterminées par hydrolyse acide, soit
par mesure de la perte de masse de I'échantillon, soit par analyse de la solution acide et
quantification des sucres monomeériques dissous, constitutifs des hydrates de carbone, par
chromatographie liquide. Contrairement a la cellulose et aux hémicelluloses, la lignine est non
hydrolysable par les acides forts, méme concentrés. La méthode Van Soest est la plus utilisée
pour analyser quantitativement la fraction pariétale de ces matériaux. Elaborée par Van Soest
(1994), cette méthode repose sur une série d’hydrolyses sélectives et permet de la distinguer,

par analyse gravimétrique, les résidus d’hydrolyse des quatre fractions de plus en plus
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résistantes : les solubles, les hémicelluloses, la cellulose et la lignine. Mis au point pour
I’analyse de la valeur nutritionnelle de fourrages destinés a I’alimentation animale, ce

protocole peut étre mis en ceuvre sur composts, déchets ou catégories de déchets (Binner et

al., 1997).

111.2.2.3.1 Cellulose

La cellulose est un glucide. Elle constitue la molécule organique la plus abondante sur Terre.
Elle est un polymeére du glucose, de formule (CsH100s), (n compris entre 200 et 14 000) et
principal constituant des végétaux, en particulier de la paroi cellulaire. Elle garantit la rigidité
de la paroi cellulaire des plantes. Ce polysaccharide est constitué par un enchainement de
cycles glucopyranoses, avec une liaison glycosidique du type C1 (B)-C4. Les molécules de
cellulose ne sont pas libres mais associees entre elles par des liaisons hydrogene inter-
caténaires pour constituer des "microfibrilles” extrémement résistantes qui protégent la
cellule. La cellulose semble ne pas jouer un grand role dans les mécanismes d’adsorption

(Bailey et al., 1999).

111.2.2.3.2 Hémicelluloses

Les hémicelluloses sont des polyholosides ramifiés dont la chaine principale peut étre formée
de motifs xylose, galactose, ou glucose et mannose. La nature et la proportion des
hémicelluloses varient sensiblement en fonction de I’espéce. La structure chimique des
hémicelluloses est voisine de celle de la cellulose. Les hémicelluloses constituent une classe
de polymeres trés variés et jouent un role de liaison entre les fibres de cellulose, assurant ainsi

le maintient de la paroi cellulaire.

111.2.2.3.3 Lignine

La lignine étant trés résistante a la compression, elle confére aux cellules végétales leur
solidité. La structure de ce composé est partiellement représentée sur la Figure 2. Ce
biopolymeére est constitué en majorité d’un groupe de substances chimiques appartenant aux
composés phenoliques. En termes de quantité, il est le deuxieme biopolymére aprés la
cellulose, synthétise par les vegétaux. La cellulose et la lignine représentent environ 70% de
la biomasse végétale totale. Grace a ses groupements fonctionnels (alcool, aldéhydes, éthers,
hydroxydes de phénols, acides, cétones), la lignine joue un réle important au niveau des

mécanismes d’adsorption des biosorbants.

61



HyCOH
L
Hygom -2 - co
HG CHy CH HCOH
CH HC
HyttM HE: CH [ ol OCH,
—GH -, i HiGOH |~ °
co - HE . "
OCH,
HiCOH pow acH, || o b : LI
Hioom P e g Hco 7 OCH, ) H.eo & E:TUH
Hyco” P HE—, o CH aeH, OH
w x o CH
5 Ly % HCOH HaGOH oy
I OCH, WC—  —D CH HaOO s, - 0EH;
wsan ] OcHFERH He @ a
HyG0 v TOCH; HE Q 1 i Hﬁ_o_cﬂ S OEH,
o CHO HAB0 o ey - 00H, OH
T HyGOH HGOH o] MG [=1]
HCOH TGH HC o
3 5 HOGH;—CHy— G0 HC. GH,
He—, J—0——CH oo o
Wa®0—CH [ I
OCHy e HaCOH ~OCH; 5 0GH; I
g e b o CH Mo”7 TocH
1, L L, é )
HyCO & & CH L OCH, HE: o
OH 3
HOCH;—CH-cho % 0 o
| HiGOW 7 DCHy o
1 HE o H OO OCHy
| N o
A CHSOy N
hyed e HOCH, CH—CHO
OH e ]
Hyol™ T TUBCH,
OH

Figure 2 : Structure partielle de la lignine (Mohan et al., 2006).

La lignine est d’ailleurs isolée et extraite de certains biosorbants, pour étre utilisée comme
biosorbant. C’est le cas, entre autres, de la lignine extraite de la bagasse, par Peternele et
al.(1999) dont la capacité d’adsorption vis-a-vis du plomb et du cadmium est de 0,519 et
0,338 mmol.g™ respectivement. Pour leur part, Mohan et al. (2006) ont obtenu des capacités
d’adsorption respective de 1,37 et de 1,22 mmol.g™ vis-a-vis du cuivre et du cadmium pour

une lignine préparée a partir d’un extrait de pulpe d’eucalyptus.

Au-dela de ces composés, il existe d’autres €¢léments actifs susceptibles de jouer un role

favorable & I’adsorption des polluants, tels que les tanins, la chitine/chitosane et les pectines.

111.2.2.3.4 Les tanins

Les tanins proviennent de 1’estérification des fonctions alcool du glucose par I’acide gallique
(acide 3, 4, 5 trihydroxybenzoique) et les acides polyphénoliques. Parfaitement solubles dans
I’eau, ces composé€s produisent apres hydrolyse soit de 1’acide gallique, soit de 1’acide
ellagique. Les tanins se trouvent dans pratiquement toutes les divisions d’une plante (écorce,
racines, feuilles, fruits). Ils n’ont pas de structure chimique précise, mais comportent toujours
des groupements phénoliques, qui conferent des propriétés adsorbantes aux biosorbants.
L’efficacité des sous-produits dérivés de 1’industrie du bois pour 1’adsorption est déterminée
par leur contenu en tanin et en lignine (Bailey et al., 1999). En effet, les groupements
polyphénoliques des tanins constituent une espece chimique trés active dans les processus

62



d’adsorption des sous-produits dérivés de 1’industric du bois vis-a-vis des métaux lourds
(Bailey et al., 1999). Cependant, leur présence peut entrainer la coloration de I’effluent traité.
Il arrive toutefois qu’un pré-traitement chimique soit nécessaire pour les matériaux riches en
tanin, en vue de prévenir la coloration de 1’eau traitée, due principalement au relargage de

composés phénoliques.

[11.2.2.3.5 La chitine/chitosane

La chitine, dont la structure chimique est représentée sur la Figure 3, est un polymere
contenant un grand nombre de groupements fonctionnels aminés (Chiou et al., 2004). Elle est
le principal constituant du squelette des arthropodes, (crustacés, insectes, etc.) et se retrouve

en forte proportion dans la paroi cellulaire de certaines especes de champignons.
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Figure 3 : Structure de la chitine/chitosane (Chiou et al., 2004).

La carapace de crabe dont la capacité d’adsorption vis-a-vis des ions metalliques a été évaluee
par An et al. (2001), contient environ 26,65% de chitine. La carapace de crabe a été
également utilisée comme adsorbant par Vijayaraghavan et al. (2006), qui ont rapporté une
capacité maximale d’adsorption de 243,9 mg.g™" vis-a-vis du cuivre. Cependant le dérivé dé-
acétylé de la chitine, le chitosane, est le plus utilis¢ comme adsorbant, en raison de I’existence
de groupements aminés libres qui lui conférent une plus grande capacité d’adsorption (Bailey
et al., 1999). Le chitosane est obtenu soit chimiquement, par une N-dé-acétylation partielle de
la chitine, ou naturellement dans les parois cellulaires de certains champignons (Bailey et al.,
1999). Il importe de souligner, a la lumiére de la performance du chitosane, que ce matériau
présente un potentiel d’adsorption remarquable vis-a-vis des colorants. En effet, comme le
montre le Tableau 11, ce matériau peut étre utilisé pour I’élimination d’une grande variété de
colorants et ses capacités d’adsorption sont souvent supérieures a celles des charbons actifs

commerciaux (Crini, 2006).
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Tableau 11 : Capacité maximale g, (mg.g™) d’adsorption du chitosane vis-a-vis des colorants.

Biosorbant Colorant Om Référence

Perle de chitosane réticulé R. blue 2 2498 Chiou et al. (2004)
Perle de chitosane réticulé R.red 2 2422 Chiou et al. (2004)
Perle de chitosane réticulé D. red 81 2383 Chiou et al. (2004)
Perle de chitosane réticulé R. red 189 1936  Chiou et Li (2002)
Perle de chitosane réticulé R. yellow 86 1911 Chiou et al. (2004)
Perle de chitosane R. red 189 1189 Chiou et Li (2002)
Perle de chitosane (crabe) R. red 222 1106 Wu et al. (2000)
Perle de chitosane (langouste, homard) R. red 222 1037 Wu et al. (2000)
Chitosane A. orange 12 973,3 Wong et al. (2004)
Chitosane A. orange 10 922,9  Wong et al. (2004)
Chitosane A.red 73 728,2  Wong et al. (2004)
Chitosane A.red 18 693,2 Wong et al. (2004)
Chitosane A. green 25 645,1 Wong et al. (2004)
Paillette de chitosane (langouste, homard) R. red 222 398 Wu et al. (2000)
Paillette de chitosane (crabe) R. red 222 293 Wu et al. (2000)

Sa capacité¢ d’adsorption varie avec le degré de cristallisation, d’affinité pour 1’eau, du
pourcentage de dé-acétylation et du nombre de groupements aminés (Bailey et al., 1999).
Cependant le processus de préparation et de transformation chitine-chitosane crée un autre

probléme environnemental par la production d’une grande quantité de déchets.

111.2.2.3.6 Les pectines

Les composés pectiques constituent un ensemble complexe de macromolécules voisines des
hémicelluloses. lls sont constitués d'une chaine principale et de chaines secondaires. Les
monomeres et les types de branchement sont variés. La chaine principale est constituée
d'acide galacturonique. La lignine est associée aux pectines comme un seul polymére par
Phan et al. (2006), lors de 1’étude 1’adsorption du colorant Acid Red 27, du phénol et du
cuivre sur des fibres de jute et de noix de coco. Le role des pectines est mis en évidence de
facon plus spécifique par Reddad (2002), lors de I’étude de la fixation des cations métalliques
sur la pulpe de betterave. La teneur de la pulpe en substances pectiques représente 40% de la
maticre seche et leur role dans les mécanismes d’adsorption a été souligné. Ainsi, en raison de
la présence de fonctions carboxyliques, 1’acide galacturonique confére de bonnes propriétés

adsorbantes aux substances pectiques vis-a-vis des ions métalliques en solution aqueuse.
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111.2.3 Propriétés des biosorbants en suspension aqueuse

111.2.3.1 Fraction soluble

La fraction soluble correspond aux substances libérées par un matériau en solution, lors du
contact avec un solvant (généralement de 1’eau). Elle est un indicateur de la charge polluante
des biosorbants et peut constituer une entrave a leur utilisation en traitement d’eaux.
Quoiqu’elle puisse comporter une partie minérale, la fraction soluble des biosorbants est en
général majoritairement représentée par la concentration en carbone organique total (COT)
(Matheickal et al., 1998) ou par la teneur en carbone organique dissous (COD), en raison de la

filtration de 1’échantillon utilisé pour sa détermination a I’aide d’'une membrane de 0,45 pm.

111.2.3.2 Gonflement

Le gonflement est défini par I’accroissement (en %) du volume d’une masse connue de
matériau, lors de son contact avec un solvant (généralement de I’eau). Il est influencé a la fois
par la composition chimique des biosorbants, la constante diélectrique, le pH et la force
ionique du milieu (Reddad, 2002). Il est exprimé par le rapport du volume de biosorbant
hydraté sur le volume de biosorbant sec. Le gonflement des biosorbants est de nature a

entraver leur utilisation en lit fixe.

111.2.3.3 Capacité de rétention d’eau (CRE)

L’évaluation de la capacité de rétention d’eau (CRE) d’un biosorbant correspond a la mesure
de son affinit¢ pour I’eau. La CRE, tout comme le gonflement, dépend des paramétres
intrinseques du matériau, mais aussi des parameétres extrinseques du milieu dispersant. Elle est
exprimée en masse d’eau retenue par unité¢ de masse de biosorbant. La forte affinit¢ d’un
matériau pour 1’eau peut constituer un facteur limitant de sa capacité d’adsorption vis-a-vis

des polluants.

111.2.4 Modification des biosorbants

En raison de la libération de substances et en vue d’améliorer les capacités d’adsorption des
supports biologiques, plusieurs chercheurs se sont employés a modifier les propriétés de ces

matériaux. Dans la plupart des cas, les traitements appliqués ont souvent entrainé une
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amélioration de la tenue mécanique, parallelement & une augmentation de la capacité
d’adsorption et une diminution de la fraction soluble des matériaux. Dans certains cas, la
stabilisation des supports biologiques passe par une modification substantielle de leurs
propriétés physicochimiques. Les méthodes de modification les plus utilisées étant la pyrolyse

et les traitements chimiques.

111.2.4.1 Fabrication de charbons actifs a partir de précurseurs organiques

La modification des biosorbants par pyrolyse comporte les mémes étapes que les méthodes de
fabrication des charbons actifs commerciaux. Elle permet 1’obtention d’un produit final de
qualité égale ou supérieure a ces derniers, en termes de développement de la structure poreuse
et de modification de la chimie de surface. A titre d’exemple, Phan et al. (2006) ont mis en
évidence les modifications intervenues au niveau de la structure poreuse et de la chimie de
surface de la fibre de jute et de la fibre de noix de coco, suite a leur transformation en
charbons actifs. En particulier, au terme de la carbonisation, la surface spécifique des

matériaux bruts a connu un développement spectaculaire, comme I’illustre le Tableau 12.

Tableau 12 : Modification des propriétés physiques de la Fibre de Jute et de la Fibre de noix de
coco (Phan et al., 2006).

Echantillon SgeT Vme’sopore Vmicropore Vmésopore Dmicropore

(mgh)  (em’gl)  (emigh  (emigh) A

FJ brute 1,73 0,00 0,00 0,00 -

FNC brute 1,33 0,00 0,00 0,00 -

FJ carbonisée 657 0,07 0,289 0,00 4,90
FNC carbonisée 534 0,013 0,238 0,00 5,58
FJ (activation physique.) 912 0,269 0,388 1,49 5,63
FNC (activation physique) 1088 0,132 0,473 1,69 5,89
FJ (activation chimique) 959 0,345 0,381 1,64 5,83
FNC (activation chimique) 1303 0,089 0,536 0,74 6,04

FJ : Fibre de jute ; FNC : Fibre de noix de coco

En effet, la surface spécifique est passée de 1,73 & 657 m2.g™* et de 1,33 & 534 m2.g™, soit une
augmentation de 379% et de 400% pour la fibre de jute et la fibre de noix de coco,

66



respectivement. La surface spécifique des matériaux a par ailleurs augmenté de facon
considérable, suite a I’activation. Ainsi, I’accroissement de la surface spécifique obtenu pour
les deux précurseurs est respectivement 527 et au moins 800 fois plus élevé que celui de la

fibre de jute et de la fibre de noix de coco a 1’état brut.

En ce qui a trait a la chimie de surface des fibres brutes, elle a été modifiée de facon
significative, particuliérement au terme de 1’activation chimique, puisque la concentration
totale des groupements fonctionnels basiques est passée de 2,9 et de 3,2 méq.g™, pour la fibre
de jute et la fibre de noix de coco brutes & 6,4 et 5,5 méq.g™ pour les matériaux issus de

I’activation chimique, respectivement, comme 1’indique le Tableau 13.

Tableau 13 : Modification de la chimie de surface de la Fibre de Jute et de la Fibre de noix de coco
(Phan et al., 2006).

Fibre brute Fibre carbonisée Activation physique  Activation chimique

FJ FNC FJ FNC FJ FNC HJ FNC
Gl 0,25 0,20 0,00 0,00 0,00 0,00 0,80 0,40
Gll 0,10 0,40 0,30 0,30 0,30 0,40 0,60 0,90
Gl 0,20 0,40 0,40 0,50 0,40 0,60 2,20 1,80
GIV 2,35 2,20 0,40 1,10 1,30 0,90 2,80 2,40
Total 2,90 3,20 1,10 1,90 2,00 1,90 6,40 5,50
pHpcz 6,80 7,60 9,60 8,20 9,60 8,80 4,60 4,90

FJ : Fibre de jute ; FNC : Fibre de noix de coco ; Groupements fonctionnels acides (méq.g™) : GI =
fonctions carboxyliques fortes ; Gll = fonctions lactones et carboxyliques faibles ; Gl = fonctions
phénoliques ; GIV = fonctions carbonyles.

Les capacités d’adsorption des matériaux activés vis-a-vis du phénol et du cuivre sont au
moins six fois meilleures que celles des matériaux bruts, et sont fortement liées a la création
ou au renforcement des fonctions de surface, selon les chercheurs. Globalement, ces résultats
confirment d’une part, le meilleur rendement obtenu en utilisant la méthode d’activation
chimique et I’obtention d’autre part, d’un produit final de qualité comparable a celle des

charbons actifs commerciaux, en termes de capacité d’adsorption.
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De nombreux autres travaux ont eu pour objectif d’évaluer 1’aptitude d’une grande variété de
supports biologiques pour la production de charbon actif. Parmi les plus récents, on peut citer
la fibre de noix de coco (Kavitha et Namasivayam, 2007) ; la bagasse de canne a sucre (Juang
et al., 2002 ; Mohan et Singh, 2002 ; Syna et Valix, 2003) ; la sciure de cocotier, la fibre de
banane et 1’épi de mais (Kadirvelu et al., 2003) ; la coque d’arachide (Malik et al., 2007) ; la
coque de noix de pécan (Bansode et al., 2003). Dans de nombreux cas, les charbons actifs
issus de I’activation des déchets agroindustriels présentent des capacités d’adsorption
supérieures a celles des charbons actifs commerciaux. A titre d’exemple, lors de 1’adsorption
d’un composé cyanuré (Au(CN),") sur un charbon actif préparé a partir de la bagasse de canne
a sucre, Syna et Valix (2003) ont obtenu une capacité d’adsorption 227% supérieure a celle du
charbon actif commercial PICA G 210 AS, qui est de 101 mg Au/g de charbon ; Bansode et
al. (2003) sont également parvenus a la conclusion que le charbon actif préparé a partir de la
coque de noix a une performance supérieure a celle du charbon actif en grains Filtrasorb 200.
En effet, au terme de la comparaison des capacités d’adsorption des deux matériaux vis-a-vis
du cuivre, du plomb et du zinc, il est apparu que le charbon actif a base de coque de noix
adsorbe au moins deux fois plus de cuivre et de plomb, et environ 25 fois plus de zinc que le
Filtrasorb 200, dont les capacités de fixation vis-a-vis du cuivre, du plomb et du zinc sont de
6,1, 14,6 et 0,29 mg.g™". Par conséquent, la transformation de supports biologiques en
charbons actifs constitue une opportunité pour produire des matériaux a moindre co(t au
moyen de ressources locales renouvelables, particulierement dans les pays en développement.
Cependant, quoique le codt de production des charbons actifs a partir de supports biologiques
constitue un paramétre important, ces données sont pourtant rarement disponibles dans la
littérature. Ainsi, Alténor (2008) est I’un des rares chercheurs a avoir propos¢ un colit moyen
de production de charbons actifs a partir de supports biologiques. En effet, ayant fabriqué des
charbons actifs a partir de la bagasse de canne a sucre, de la racine de vétiver et de I’algue
marine Turbinaria turbinata, il a pu estimer un montant moyen de 0,74 €/kg de charbon
(environ un dollar américain), soit un codt environ huit fois moins éleve que celui de certains
charbons actifs commerciaux. La plupart des résultats répertoriés montrent que ces nouveaux
adsorbants constituent une option économique attractive, puisqu’ils résultent de la valorisation
de déchets agricoles et de sous-produits industriels locaux, largement disponibles, et de valeur
marchande tres faible, voire nulle. Toutefois, Fiol et al. (2006), en considérant les différentes
filieres de valorisation des noyaux d’olive en rapport avec le traitement des eaux, ont
argument¢ contre le colit de transformation de ce biosorbant en charbon actif, qu’ils estiment

étre non compétitif. Tout en reconnaissant la bonne qualité des charbons produits, ils

68



préconisent la valorisation du matériau a 1’état natif. Cependant, pour de nombreux autres
biosorbants natifs, en raison de la libération de composés organiques lors du contact avec les
effluents, beaucoup de chercheurs estiment nécessaire de les stabiliser par le biais de divers

traitements chimiques.

111.2.4.2 Modification au moyen de traitements chimiques

Bailey et al. (1999) ont rapporté les principaux traitements chimiques permettant de stabiliser
les biosorbants, tout en améliorant leur capacité d’adsorption. Parmi ceux-ci, la réticulation et
la protonation sont souvent mentionnées dans la littérature. La réticulation d’un biosorbant
consiste en une transformation de ses chaines de biopolyméres en polymeres tridimensionnels
par la création de liaisons transversales intermoléculaires. Kurita et al. (1986) ont recouru a la
réticulation du chitosane par contact avec le glutaraldéhyde en vue de prévenir sa
solubilisation en milieu aqueux. Néanmoins, la modification du chitosane par réticulation
entraine une baisse de la capacité d’adsorption du matériau. En vue de pallier la désagrégation
de I’algue marine Ascophyllum nodosum au contact de 1’eau, Holan et al. (1993) ont recouru a
la réticulation de ce matériau par contact simultané avec le divinyl sulfone et le formaldehyde
en milieu acide. Comme dans le cas du chitosane, la réticulation a entrainé une amélioration
de la tenue mécanique de 1’algue, paralléelement a une réduction de sa capacité d’adsorption
vis-a-vis du cadmium, qui varie de 215 mg.g™ pour le matériau brut & 149 mg.g™ pour le
matériau modifié. Pour leur part, Hsien et Rorrer (1995) ont mis en ceuvre un traitement de
perles de chitosane par contact avec des anhydrides acides, suivi de réticulation, en vue de
remédier au faible développement de la structure poreuse du matériau et sa tendance a se
solubiliser au contact de solutions acides, respectivement. lls ont ainsi obtenu une valeur de
surface spécifique de 223,6 m2.g™ pour les perles de chitosane issues du traitement combing,
contre 192,4 m2.g* et 42,6 m2.g™, obtenues respectivement pour les perles non réticulées,
mais traitées par contact avec des anhydrides acides, et les perles réticulées mais exemptes de
contact avec des anhydrides acides. Relevant d’autres effets du traitement conjugué du
chitosane par contact avec les anhydrides acides suivi de réticulation, les chercheurs ont
rapporté une réduction de la solubilité de 99 a 0,3%, simultanément a une baisse de la
capacité d’adsorption vis-a-vis du cadmium d’environ 20%, due en particulier a la
réticulation. Beaucoup de récents travaux relatifs a la modification des biosorbants ont
recouru a la réticulation en milieu acide. Parmi ceux-ci, on peut mentionner les travaux de
Vazquez et al. (2002) ou de Taty-Costodes et al. (2003) qui ont respectivement procédé a la
réticulation des écorces de pin Pinus pinaster et Pinus sylvestris par contact avec le
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formaldéhyde combiné a I’acide sulfurique. Dans le dernier cas notamment une réduction de
71% du COD a été obtenue.

Par ailleurs, d’autres traitements chimiques consistent a mettre les biosorbants en contact avec
des solutions acides et/ou basiques. Selon le matériau, ces traitements peuvent soit libérer
certains sites d’adsorption, préalablement obstrués par des cations échangeables se trouvant
au niveau de la surface utile (Hawari et Mulligan, 2006) soit favoriser 1’élimination, la
création ou le renforcement de certaines fonctions de surface (Reddad et al., 2002). Il
convient toutefois de préciser que ces types de modification affectent particuliérement la
chimie de surface des matériaux. Matheickal et al. (1998) ont modifié de facon substantielle
les propriétés d’hydratation de 1’algue marine Durvillaea potatorum, suite au traitement par
contact avec I’hydroxyde de sodium (NaOH). lls ont ainsi obtenu une diminution du
gonflement et de la capacité de rétention d’eau de 74 et 40%, respectivement. De plus,
I’attrition a également chuté de 90%, tandis que la courbe du relargage de carbone organique
a permis d’observer une réduction considérable de la matiere organique dissoute libérée.
D’autres travaux, focalisés sur la modification de la tenue mécanique, la capacité d’adsorption
et la sélectivité des biosorbants au moyen de traitements chimiques ont également été
recensés : Nagase et al. (1997) ont évalué la différence de sélectivité des cellules bactériennes
Tolypothrix tenuis traités par cing procédés différents: lyophilisation, dessiccation,
sonication, acidification et alcalinisation. Les souches bactériennes ainsi modifiées ont été
utilisées pour 1’adsorption du cadmium en présence des cations échangeables Ca™, Mg2+. La
plus forte capacité d’adsorption, soit environ 80% du cadmium fixé, éteé obtenue en présence
de Ca** ou de Mg?*, a I’aide des cellules traitées par contact avec I’hydroxyde de sodium
(NaOH). A I’inverse, une faible capacité d’adsorption du cadmium par les cellules traitées au
moyen de 1’acide sulfurique a été observée. Dans le cas des cellules traitées par sonication,
lyophilisation et dessiccation, la quantité de cadmium adsorbée est égale ou inférieure a la
capacité de fixation des cellules non traitées. Le Tableau 14 résume I’effet des différents types
de traitement appliqués aux cellules bactériennes, par rapport a leur rendement relatif a la

fixation du cadmium
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Tableau 14 : Effets de différents traitements sur le rendement de biosorption des cellules
bactériennes Tolypothrix tenuis vis-a-vis du cadmium (Nagase et al., 1997).

Méthode de traitement Rendement (%)
Absence de Ca”* et Mg** 4 mM Ca”™* 4 mM Mg**

Cellules non traitées 86 + 10 32+13 42 + 17
Cellules traitées par NaOH 97 +2 80+ 12 82+8
Cellules traitées par H,SO4 56 7 4
Cellules traitées par sonication 83 28 51
Cellules traitées par lyophilisation 93 25 31
Cellules traitées par dessiccation 75 42 55

Ces résultats témoignent de I’amélioration de la sélectivité des cellules bactériennes
Tolypothrix tenuis pour 1’adsorption du cadmium en solution, en présence de cations
inhibiteurs a des concentrations voisines de celles des eaux dures. Selon Nagase et al. (1997),
I’amélioration de la capacité d’adsorption des cellules bactériennes vis-a-vis du cadmium peut
étre attribuée en partie, a la désorganisation de la structure cellulaire suite a 1’action des
substances alcalines qui les rend aptes & mieux fixer les cations Cd®*, mais aussi et surtout a la
déprotonation des sites actifs (Brierley, 1990). Lors de I’étude de I’adsorption du cadmium sur
I’enveloppe de riz modifiée au moyen de I’hydroxyde de sodium, de 1’épichlorohydrine et du
carbonate de sodium, Kumar et Bandyopadhyay (2006) ont obtenu des rendements de 97%,
80% et 97% respectivement, par comparaison a la performance du matériau natif (75%),
tandis que le rendement du méme matériau traité par une solution acide n’a atteint que 65%.
La meilleure performance des biosorbants ayant subi un traitement alcalin, par rapport a celle
des matériaux dont les propriétés ont été modifiées par acidification, a été également observée
par de nombreux autres chercheurs, notamment Hawari et Mulligan (2006), lors de 1’étude de
I’adsorption des métaux lourds sur la biomasse microbienne, modifiée par contact avec les
hydroxydes de potassium et de calcium, d’une part, et de I’acide chlorhydrique. En effet, ces
résultats ont révélé que les capacités maximales d’adsorption de la biomasse traitée a ’aide de
I’hydroxyde de calcium sont meilleures que celles du matériau natif ou modifié¢ par le biais de
I’hydroxyde de potassium ou de 1’acide chlorhydrique. La faible capacité d’adsorption du
matériau traité par acidification par rapport a celle du matériau natif est attribuable a une forte
compétition entre les ions métalliques et les ions H3zO™ vis-a-vis des mémes sites actifs. La
forte compétition, existant & des valeurs de pH inférieures ou égales a 2 entre les ions HsO" et

les ions métalliques, a été I’un des principaux arguments évoqués par Kaewsarn et Yu (2001)
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en vue d’expliquer la faible capacité de biosorption vis-a-vis du cadmium de Padina sp.

modifié par contact avec le CaCl..

111.2.5 Mécanismes de biosorption

111.2.5.1 Mécanismes de biosorption des cellules bactériennes

Le principal réle de la paroi cellulaire des bactéries consiste & maintenir 1’intégrité de la
cellule, dont la structure différe de celle des autres organismes, en raison de la présence de
peptidoglycanes. Selon Vijayaraghavan et Yun (2008), les acides teichoique et téichuronique
du peptidoglycane des cellules bactériennes gram-positif, et les phospholipides, les
polysaccharides du peptidoglycane des cellules bactériennes gram-négatif sont les principales
substances qui expliquent la charge négative de la paroi cellulaire des bactéries, ainsi que sa
capacité a pieger les polluants métalliques et les colorants. Selon les cellules bactériennes,
différents groupements fonctionnels ont été décelés sur la paroi cellulaire, incluant notamment
les groupements carboxyliques, phosphatés, aminés et les hydroxyles (Doyle et al., 1980 ; van
der Wal et al., 1997). En particulier, les groupements amines sont impliqués dans la chélation
de cations métalliques, mais aussi ’adsorption d’especes métalliques ou de colorants au

moyen d’interactions électrostatiques ou de liaisons hydrogénes.

111.2.5.2 Mécanismes de biosorption des algues

La paroi cellulaire des algues marines joue un rdle déterminant dans la fixation des protons et
des ions métalliques, en raison notamment de sa forte teneur en polysaccharides, constitués de
groupements carboxyliques, aminés et protéinés. L’algine, I’un des principaux constituants
des algues brunes, se transforme en alginate, suite a la substitution des protons des fonctions
carboxyliques par un ion métallique (Ca**, Na"). Les alginates donnent ainsi lieu a des
réactions d’échange d’ions entre les cations préalablement fixés sur les algues et les métaux
lourds en solution aqueuse. La caractérisation d’une espéce d’algue marine, la Turbinaria
turbinata, par Alténor (2008) a mis en évidence une teneur en lignine de 12,59%, ce qui
suggere que les groupements fonctionnels de types phénoliques de la lignine contribuent aux
mécanismes d’adsorption de ce biosorbant. Par ailleurs, Lodeiro et al. (2005) ont mis 1’accent
sur le role de certains groupements fonctionnels chargés négativement, qui contribuent a la

complexation des ions metalliques a la surface des algues.

72



111.2.5.3 Mécanismes de biosorption des déchets agroindustriels

Des recherches relativement récentes ont mis en évidence le potentiel de nombreux déchets
agricoles et sous-produits industriels pour 1’adsorption des métaux lourds et des colorants en
phase aqueuse. Dans de nombreux cas, les propriétés d’adsorption de ces matériaux ont été
mises en relation directe avec leur teneur en protéine, polysaccharides et composés
phénoliques. Ces biopolymeres présentent des groupements fonctionnels, tels que les
groupements carboxyliques, sulfatés, phosphatés, amines et les radicaux hydroxyles, ayant la
capacité de fixer des ions métalliques, comme le rapportent Al-Asheh et Duvnjak (1997). De
nombreux travaux de recherche disponibles dans la littérature tendent a montrer que la
fixation des polluants métalliques peut étre due a I’adsorption a la surface et/ou a I’intérieur
du réseau poreux, mais aussi a la complexation ou I’échange. En effet, Gérente et al. (2000)
ont pu observer que 1’échange d’ions a été le principal phénomene régissant la fixation du
nickel, du cuivre et du plomb sur la pulpe de betterave. Ces chercheurs avancent que les
mécanismes de fixation sont influencés a la fois par le type d’ion et les groupements
fonctionnels des sites actifs. Ainsi, soulignent-ils, les fonctions carboxyliques sont
particuliérement impliquées dans des réactions d’échange d’ions. Par ailleurs, Phan et al.
(2006) ont mis 1’accent sur le role déterminant des groupements fonctionnels acides de
surface, lors de I’étude de I’adsorption du colorant AR27 sur la fibre de noix de coco. En
effet, malgré sa structure poreuse peu développée, la performance du matériau a I’état brut est

supérieure a celle de la fibre de noix de coco carbonisée.

111.2.5.4 Mise en évidence des mécanismes de biosorption

Les méthodes d’analyse de la chimie de surface des matériaux ainsi que celles des
mécanismes de biosorption sont nombreuses. Les mécanismes de biosorption sont
généralement élucidés au moyen de plusieurs méthodes analytiques, incluant également
I’analyse spectrométrique infrarouge a transformée de Fourier, qui repose sur la comparaison
des spectres émis par un échantillon de matériau avant et apres la fixation des polluants. A
titre d’exemple, cette méthode a été utilisée par Vannela et Verma (2006) lors de 1’étude des
mécanismes de fixation du cuivre sur I’espéce bactérienne Spirulina platensis. Cette
technique permet ainsi d’identifier la nature des sites actifs d’un matériau et leur implication
dans la biosorption des polluants. La spectroscopie a dispersion d’énergie (EDX pour energy

dispersive X-ray spectrometry) est une autre technique analytique qui peut étre utilisée pour
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effectuer 1’analyse élémentaire ou la caractérisation chimique de matériaux. Tunali et al.
(2006) ont analysé par EDX les cellules bactériennes Bacillus sp. chargées en plomb et en
cuivre et ont pu ainsi confirmer la fixation de ces polluants par échange d’ions. Pour leur part,
Lu et al. (2006) ont observé les dommages dus a 1’adsorption des métaux lourds sur la surface

de Enterobacter sp., grace a I’imagerie microscopique électronique a balayage (MEB).

I11.2.6 Modélisation de I’adsorption

I11.2.6.1 Modélisation des cinétiques d’adsorption

Puisque 1’adsorption correspond a un phénomeéne de transfert de matiére d’une phase liquide
ou gazeuse vers une phase solide, 1’établissement du bilan matieére de 1’adsorbant permet de
rendre compte de la répartition de la masse de polluant entre les deux phases en fonction du

temps (t). Le parametre g; (équation 2) désigne la capacité d’adsorption a I’instant (t) s’écrit :

G =—""— (2)

ol:  : capacité d’adsorption a I’instant t (mg de /g d’adsorbant),
Co : concentration initiale en solution (mg.L™),
C:: concentration en solution & I’instant t (mg.L™),
V : volume de solution (L),

m : masse d’adsorbant (g).

Outre la fixation proprement dite, I’adsorption d’un soluté en phase liquide ou gazeuse peut
comporter différentes étapes pouvant inclure, entre autres, les phénomeénes de diffusion. De
nombreux modéles théoriques, rapportés dans la littérature, permettent de rendre compte du
phénomeéne de transfert et de diffusion de matiere entre les phases liquide et solide. Au
nombre des modeles cinétiques, figurent le modéle de pseudo premier ordre, le modele de
pseudo second ordre et le modele de diffusion intraparticulaire proposé par Weber et Morris
(1963). La modélisation des données cinétiques expérimentales permet une description des
mécanismes de fixation, en particulier par le calcul de la vitesse d’adsorption, des coefficients

de transfert de masse externe et de diffusion intraparticulaire.
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Le modele de pseudo premier ordre

Connu sous le nom de modele cinétique (équation 3) de pseudo premier ordre, 1’équation de

Lagergren s’écrit :

g =0, 1-e™ 3)
ou
ge (Mg de polluant/g de sorbant) représente la quantité de polluant adsorbée a 1’équilibre.
Ce modéle permet de décrire les phénomenes ayant lieu lors des premiéres minutes du
processus d’adsorption (généralement les 20 a 30 premiéres minutes), en calculant k; (%), qui

représente la constante cinétique d’ordre 1.
Le modeéle de pseudo second ordre

Le modéle de Ho et McKay (1999), un modeéle cinétique de pseudo second ordre, est défini
par la relation :
qe2k2 t

“r@ky

G,
Contrairement au modele de premier ordre, le modéle de pseudo second ordre est applicable a
un intervalle de temps plus large (généralement 1’ensemble du processus d’adsorption). La

constante cinétique d’ordre 2 est désignée par k, (g de sorbant/mg de soluté/t)

Le modele de Weber et Morris

Weber et Morris ont déterminé expérimentalement que, lorsque 1’adsorption est contrdlée par
la diffusion intraparticulaire et tant que la capacité d’adsorption reste inférieure a 20 % de la
capacité maximale, la fraction de soluté adsorbée varie proportionnellement avec la racine

carrée du temps. Le modéle est défini par 1’équation :

q =k t"*+C 5)

int
ou

C et kin représentent respectivement I’ordonnée a Iorigine et la pente de la droite (mg.g™.t *3),
qui n’est autre que la constante de diffusion intraparticulaire du soluté. La droite passe par

’origine lorsque le transfert des solutés est régi par la diffusion intraparticulaire.
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I11.2.6.2 Modélisation des équilibres d’adsorption
La capacité d’adsorption a I’équilibre est définie par I’équation :

_V(CO _Ce)
m

e (6)

ou:
Qe : capacité d’adsorption a 1’équilibre (mg.g'l),

Ce : concentration en soluté dans la phase liquide a I’équilibre (mg.L™).

II1.2.6.2.1 Modélisation de I’adsorption monocomposé

La modélisation des équilibres d’adsorption consiste a décrire les résultats expérimentaux a
I’aide d’équations mathématiques théoriques ou semi-empiriques, et vise a dégager des
parameétres permettant de comparer 1’efficacité de différents matériaux. Au nombre des
modeles rapportés dans la littérature, figurent les équations de Freundlich, de Langmuir et
celles qui sont de type Langmuir-Freundlich.

Le modéle de Freundlich

Le modele de Freundlich est semi-empirique. Il est basé sur 1’hypothése d’une surface
hétérogene de 1’adsorbant, avec une distribution exponentielle des sites actifs en fonction des

énergies d’adsorption, et s’écrit :

U
qe = KF 'Ce " (7)
ou:
K : paramétre relatif a la capacité d’adsorption (mg™" L™ g,

I/n : parametre relatif a la distribution des énergies d’adsorption (sans unitg).

Ces paramétres de Freundlich sont des constantes caractéristiques du couple adsorbant-
adsorbat, déterminées expérimentalement a une température donnée. Ce modéle n’admet pas
I’existence d’une capacité maximale d’adsorption. Il est limité aux milieux dilués et prend en
compte les interactions adsorbat-adsorbat. Dans cette équation, la constante Kg peut étre
définie comme étant un coefficient d’adsorption qui représente la quantité de molécules
adsorbées par unité de masse a I’équilibre, alors que 1/n est une mesure de l'intensité de

I’adsorption ou de I’hétérogénéité de la surface. Si 1/n = 1, la partition entre les deux phases
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est indépendante de la concentration et si 1/n < 1 (le plus courant), I’isotherme correspond a
un type-L (isotherme de Langmuir), tandis que si 1/n > 1, cela révéle de fortes interactions

entre ’adsorbant et 1’adsorbat.
Le modele Langmuir

Le modéle de Langmuir suppose que la surface de I’adsorbant est homogene en termes
d’énergie et ne tient pas compte des interactions entre les molécules adsorbées. A partir de
I’équation d’Adams-Bohart-Thomas qui décrit 1’équilibre thermodynamique pour Ie
recouvrement monocouche de la surface de 1’adsorbant, la condition d’équilibre dq/dt = 0,

permet d’obtenir :

b.q,,.C
Qe =~ (8)
1+b.C,
oll:  Om: capacité maximale d’adsorption monocouche (mg.g™),

b : constante d’équilibre adsorption/désorption (L. g'l).

Le coefficient b dépend de la nature du couple adsorbant-adsorbat. Il est fonction de 1’énergie

d’interaction entre les molécules de soluté et la phase solide, et de la température.

Les modéles de type Langmuir-Freundlich
Chern et Wu (2001) rapportent que les isothermes d’adsorption monocomposée peuvent étre

classées en deux grands groupes :

1. les isothermes ayant deux parameétres caractéristiques, tels que les modeles de

Freundlich et de Langmuir,

2. les modéles de type Langmuir-Freundlich qui, comme leur nom I’indique, résultent de
la combinaison des isothermes de Langmuir et de Freundlich. Ces derniers présentent
trois parametres caractéristiques du phénomene d’adsorption, qui tiennent compte de
la capacit¢é maximale d’adsorption, de la constante caractéristique de 1’équilibre

d’adsorption et d’un paramétre de dissociation.

Selon Chern et Wu (2001), les modeéles a trois parameétres permettent en général une meilleure
description du processus d’adsorption. La forme générale des isothermes de type Langmuir-

Freundlich s’écrit :
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Ner
K LF Ce

* v C 10

Les modeles mathématiques listés au Tableau 15 constituent des exemples d’isothermes de
type Langmuir-Freundlich. Pour certaines valeurs comprises entre 0 et 1, attribuées aux
parametres caracteristiques, les modeles de type Langmuir-Freundlich peuvent étre réduits
soit au modele de Langmuir, soit au modele de Freundlich. A titre d’exemple, si m = 1, les
équations de Fritz-Schluender, Radke-Prausnitz, Toth et Sips sont réduites au modéle de
Langmuir ; si s = 0, le modéle UNILAN est réduit au modeéle de Langmuir; pour des
concentrations élevées en phase liquide, les équations de Fritz-Schluender et Radke-Prausnitz
sont réduites au modele de Freundlich ; enfin, si p = 1, I’équation de Redlich-Peterson est
réduite au modele de Langmuir. Certains modeles de type Langmuir-Freundlich ont été

proposés et appliqués notamment pour rendre compte de I’adsorption compétitive.

Tableau 15 : Modéles d’adsorption monocomposé de type Langmuir-Freundlich

Modéle Equation Paramétres Référence
Fritz-Schluender ~ KNC, K, N, m Chern et Wu (2001)
%=y NC,”
Radke-Prausnitz KNC, K, N, m Chern et Wu (2001)
Q="+
° 1+KC "
Toth B NC, K,N, m Chern et Wu (2001)
. VK +C" o
UNILAN N 1+ KCS K,N,s Chern et Wu (2001)
=—In| —
% 2s (1+KC.*
Sips N KC, m K,N, m Chern et Wu (2001)
Q="
© 1+ KC,
Redlich-Peterson B K.C, Kg, ar, B Pagnanelli et al. (2001)
%15 a;.C.’
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111.2.6.2.2 Modélisation de I’adsorption compétitive

Compte tenu que les effluents réels contiennent souvent plusieurs substances en solution, des
modeles mathématiques ont été développés en vue d’apprécier 1’effet de la présence d’un
compos¢ sur I’adsorption d’un autre et aussi pour favoriser la compréhension et la description
du comportement de différents mélanges de polluants. Parmi les modé¢les d’adsorption
compétitive les plus utilisés, figurent 1’équation de Langmuir pour 1’adsorption compétitive,

appelée « modéle de Langmuir étendu », le modele de Jain et Snoeyink.
Le modele de Langmuir étendu

Le modele de Langmuir étendu (LE) est trés utilisé pour décrire 1’adsorption compétitive. Les
hypotheéses du modele sont les mémes qu’en systeme monocomposé. Il s’applique ainsi aux
mélanges dont chacun des composés suit le modele de Langmuir lorsqu’il est seul en solution.

La capacité d’adsorption du composé i dans un mélange de N solutés s’écrit :

bi 'qmi 'Cei

1+i:bj.Cej

-1

CIei = (11)

ou: bjet gmi sont les constantes de Langmuir calculées en systeme monocomposé pour le

COmpose i.
Le modéle de Jain et Snoeyink

Le modéle de Langmuir étendu n’est applicable que lorsque les composés mis en compétition
ont des capacités d’adsorption voisines en systéme monocomposé. Pour le cas contraire, Jain
et Snoeyink ont proposé un modele basé sur 1’équation de Langmuir, qui suppose que, pour le
compos¢ le plus adsorbable, une partie de ’adsorption se fait sans compétition. Pour un

systéme binaire, les capacités d’adsorption a 1’équilibre sont exprimées comme suit :

Ot — Om2 'blcel + qmzblcel
1+ blcel 1+ blcel + bZCeZ

qel = (12)
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q — qubZCez
. l+ blcel + bZCBZ

(13)

Les raisons pour lesquelles une partie de I’adsorption se fait sans compétition peuvent étre
d’ordre stérique, si 1’'un des deux adsorptifs ne peut pénétrer dans 1’ensemble du réseau

poreux, ou d’ordre chimique (relativement au soluté et/ou a 1’adsorbant).

I11.2.7 Performance des biosorbants pour le traitement d’effluents chargés en métaux

lourds et en colorants

Afin d’évaluer la faisabilit¢ de 1’utilisation de biosorbants comme substituts ou compléments
aux charbons actifs commerciaux, il est nécessaire de comparer 1’efficacité des deux types de
matériau par rapport a leur rendement relatif au traitement des eaux. En effet, de nombreux
matériaux d’origine biologique et des charbons actifs commerciaux ont été 1’objet d’études en
vue d’évaluer leur capacité a épurer des effluents aqueux chargés en ions métalliques et en
colorants. Les Tableaux 16, 17 et 18 presentent un réesumé de données disponibles dans la
littérature concernant la performance des trois catégories de biosorbants prises en compte dans
cette synthese bibliographique vis-a-vis des polluants métalliques : les cellules bactériennes,
les algues et les déchets agroindustriels. La confrontation des données présentées dans les
tableaux susmentionnés a celles recueillies pour des charbons actifs commerciaux, testés dans
des conditions opératoires similaires, permet de faire ressortir I’intérét des biosorbants pour le
traitement des eaux. Les principaux paramétres de comparaison retenus sont qm et teg, qui
désignent respectivement la capacité maximale d’adsorption prédite au moyen du modéle de
Langmuir et le temps d’équilibre, qui prend en compte la vitesse de fixation. Parallelement,
d’autres parametres permettant de cerner le contexte général de réalisation des essais (pH,
température, la dose de matériau et Cy : la concentration initiale du soluté) ont été également
mentionnés. Les données recensées concernent principalement 1’adsorption des ions Cu®’,
Cd*, Pb®*, Ni** zn?*, et divers colorants. Globalement, ces données montrent que les
capacités et vitesses d’adsorption des polluants métalliques et des colorants sur les divers
supports considerés sont tres variables. Il ressort de la comparaison des données que, du point
de vue des capacités d’adsorption, les biosorbants font globalement preuve d’une efficacite
comparable, voire supérieure dans certains cas a celle des charbons actifs commerciaux (cf.
Tableaux 3 et 4). En effet, plusieurs études, notamment des syntheses bibliographiques, qui
comparent la performance des charbons actifs commerciaux et des biosorbants, ont abouti a un

constat similaire. En particulier les travaux élaborés par Vijayaraghavan et Yun (2008), ou
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Kurniawan et al. (2006) et Crini (2006) qui relatent ou comparent la performance de
biosorbants et de charbons actifs commerciaux en rapport avec le traitement d’effluents
chargés en polluants métalliques et/ou en colorants. En effet, au terme de I’analyse de plus
d’une centaine de publications parues entre 1984 et 2005, Kurniawan et al. (2006) ont mis en
évidence le potentiel remarquable de divers biosorbants pour 1’adsorption des polluants
métalliques. Sur la base de ces résultats, ces chercheurs ont conclu que les biosorbants peuvent

constituer une alternative viable aux charbons actifs commerciaux.

En ce qui a trait a I’adsorption des colorants, les Tableaux 19 et 20 présentent un résumé des
données recueillies sur la performance des cellules bactériennes et des déchets agroindustriels
concernant I’élimination des colorants. Il ressort de la comparaison des capacités d’adsorption
que les biosorbants peuvent étre substitués ou combinés aux charbons actifs dans le cadre du
traitement des effluents colorés. Crini (2006) est parvenu a un constat similaire, aprés avoir

passé en revue plus de 200 publications.

Par ailleurs, comme il a été démontré, a la § 111.3.4.2, la modification chimique des biosorbants
tend a améliorer leur performance. Ainsi, les plus fortes capacités d’adsorption des biosorbants
ont été obtenues au moyen de matériaux chimiquement modifiés. Cependant, il convient de
souligner que certaines des capacités d’adsorption des cellules bactériennes vis-a-vis du
cadmium (250 et 278 mg.g™) ont été obtenues avec des matériaux utilisés a I’état natif. A
I’inverse, les biosorbants chimiquement modifiés Pseudomonas aeruginosa PU21 et la bagasse
de canne a sucre présentent de faibles capacités d’adsorption vis-a-vis du plomb (0,7 mg.g™) et
du nickel (0,001 mg.g™), respectivement. En particulier, la faible capacité d’adsorption de la
bagasse de canne a sucre vis-a-vis du nickel peut étre attribuée au fait que ce matériau a été en
grande partie dépourvu de son contenu en lignine, suite a son traitement au moyen de
I’hydroxyde de sodium (0,1 N pendant une nuit) (Rao et al., 2002). Tandis qu’Orlando et al.
(2002) et (Wartelle et Marshall, 2000) ont obtenu des capacités d’adsorption de 76 et 80,7
mg.g™, lors de I’étude de I’adsorption du cuivre sur la bagasse de canne a sucre modifiée au
moyen d’un rayonnement micro-onde, et par contact successif avec 1’hydroxyde de sodium et
de I’acide citrique, respectivement. 1l est a noter également que le traitement de la bagasse a
I’aide de I’hydroxyde de sodium (0,1 N pendant 1 heure) a permis 1’obtention d’une capacité

d’adsorption moins élevée (10,8 mg.g™) vis-a-vis du cuivre (Wartelle et Marshall, 2000).
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Tableau 16 : Adsorption des métaux lourds sur les cellules bactériennes.

lon Organisme pH Gy Sorbant  Temp  tg Om Référence Type de traitement
(mgL™ (gL*) (°C)  (min) (mg.g?)

Cu®  Bacillus subtilis IAM 1026 50 - 0,5 25 60 20,8 Nakajima et al. (2001)

Cu?*  Streptomyces coelicolor 50 - 1,0 25 480 66,7 Oztiirk et al. (2004)

Cu®*  Enterobacter sp. J1 50 - - 25 1440 325 Lu et al. (2006)

Cu**  Micrococcus luteus IAM 1056 50 - 0,5 25 60 33,5 Nakajima et al. (2001)

Cu**  Pseudomonas putida CZ1 45 - 1,0 30 1440 15,8 Chen et al. (2005)

Cu*  Thiobacillus ferrooxidans* 6,0 - 0,2 37 120 198,55 Ruiz-Manriquez et al. (1997)  Chimiquement modifié

Cd**  Aeromonas caviae 70 - 1,0 20 120 155,3 Loukidou et al. (2004)

Cd**  Bacillus circulans 70 - 0,5 30 120 26,5 Yilmaz et Ensari (2005)

Cd*  Pseudomonas sp. 70 - 1,0 - 90 278,0 Ziagova et al. (2007)

Cd**  Staphylococcus xylosus 6,0 - 1,0 - 90 250,0 Ziagova et al. (2007)

Cd**  Pseudomonas aeruginosa PU21 6,0 0-500 1-2 - 60 58,0 Chang et al. (1997)

Pb?*  Pseudomonas aeruginosa PU21 55 0-500 1-2 - 60 110 Chang et al. (1997)

Pb*  Pseudomonas putida 55 - 1,0 25 1440 270,4 Uslu et Tanyol (2006)

Pb®*  Pseudomonas aeruginosa PU21* 50 - 200 50 - 0,70 Lin et Lai (2006) Immobilisation

Pb**  Enterobacter sp. J1 50 - - 25 1440 50,9 Lu et al. (2006)

Pb*  Streptomyces rimosus* - - 3,0 - 180 1350 Selatnia et al. (2004) Immobilisation

Ni**  Bacillus thuringiensis 6,0 25-250 1,0 35 15 34,3 Oztiirk (2007)

Ni?*  Streptomyces rimosus* 6,5 - 3,0 - 120 32,6 Selatnia et al. (2004) Chimiquement modifié

Ni?*  Artrobacter sp. 5-6 10-400 14 30 - 13,0 Veglio et al. (1997)

Zn**  Streptomyces rimosus 75 - 3,0 20 - 30,0 Mameri et al. (1999)

Zn**  Streptomyces rimosus* 75 - 3,0 20 - 80,0 Mameri et al. (1999) Chimiquement modifié

Zn**  Thiobacillus ferrooxidans* 6,0 - 0,2 25 120 82,6 Celaya et al. (2000) Chimiquement modifié

Zn**  Pseudomonas putida CZ1 50 - 1,0 30 1440 17,7 Chen et al. (2005)

Zn®*  Thiobacillus ferrooxidans* 6,0 - 300 40 120 1724 Liu et al. (2004) Chimiquement modifié

* : Matériau chimiquement modifié
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Tableau 17 : Adsorption des métaux lourds sur les algues.

lon Organisme pH G, Sorbant  Temp  tg Om Référence Type de traitement

(mgL") (gL") (°C)  (min) (mgg™)
Cu®*  Durvillaea potatorum* 50 225-394 2 21 - 83,2 Yu et al. (1998) Saponification (CaCl, 1M)
Cu*  Lessonia nigresense* 50 225-394 2 21 - 80,0 Yu et al. (1998) Saponification (CaCl, 1M)
Cu?*  Lessonia flavicans* 50 225-394 2 21 - 79,4 Yu et al. (1998) Saponification (CaCl, 1M)
Cu**  Ulva fasciata sp. 5,0 20-100 3 31+1 20 26,88 Kumar et al. (2006)
Cd*  Azolla filiculoides* 55 59,6-472 2 25 366  107,0 Rakhshaee et al. (2006) NaOH + (CaCl,/MgCl,/NaCl,)
Cd*  Durvillaea potatorum* 5,0 45-506 2 21+1 100 1237 Matheickal et al. (1998) Modifié a I’aide de (CaCl, 0,2M)
Cd**  Durvillaea potatorum* 50 22-394 2 21 - 132,7 Yu et al. (1998) Saponification (CaCl, 1M)
Cd*  Padina sp.* 5,0 56-506 2 2542 50 59,6 Kaewsarn et Yu (2001) Modifié a I’aide (de CaCl, 0,2M)
Cd**  Sargassum baccularia 5,0 51-400 4 25 35 83,2 Hashim et Chu (2004)
Cd*  Azolla filiculoides* 55 59,6-472 2 25 252 1229 Rakhshaee et al. (2006) NaOH + (CaCl,/MgCl,/NaCl,)
Pb®*  Chlorella vulgaris 50 5-250 2 25 90 169,0 El-Naas et al. (2007)
Pb>*  Azolla filiculoides 55 110-870 2 25 366  218,4 Rakhshaee et al. (2006) NaOH + (CaCl,/MgCl,/NaCl,)
Pb*  Azolla filiculoides* 5,5 110-870 2 25 252  285,1 Rakhshaee et al. (2006) NaOH + (CaCl,/MgCl,/NaCl,)
Pb*  Durvillaga potatorum* 50 225-394 2 21 - 321,2 Yu et al. (1998) Saponification (CaCl, 1M)
Pb*  Cystoseira baccata 4,0 10-2000 1 15-45 60 186,0 Lodeiro et al. (2006)
Pb*  Ascophyllum nodosum* 50 23-394 2 21 - 263,2 Yu et al. (1998) Saponification (CaCl, 1M)
Ni?*  Scenedesmus quadricauda* 5-6 100 - 5-40 90 30,4 Bayramoglu et Arica (2009)  Immobilisation (Ca-alginate)
Ni?*  Azolla filiculoides 55 31-247 2 25 366 60,2 Rakhshaee et al. (2006) NaOH + (CaCl,/MgCl,/NaCl,)
Ni?*  Azolla filiculoides* 55 31-247 2 25 252 73,8 Rakhshaee et al. (2006) NaOH + (CaCl,/MgCl,/NaCl,)
Ni?*  Sargassum fluitans* 50 200 2 - 180 117 Leusch et al. (1995) Réticulé a I’aide de formaldéhyde
Ni**  Ascophyllum nodosum* 50 200 2 - 180 115 Leusch et al. (1995) Réticulé a I’aide de formaldéhyde
Zn**  Ulva fasciata sp. 5,0 20-100 3 31+1 20 13,5 Kumar et al. (2006)
Zn**  Sargassum fluitans* 50 200 2 - 180 115 Leusch et al. (1995) Réticulé a I’aide de formaldéhyde
Zn**  Ascophyllum nodosum* 50 200 2 - 180 115 Leusch et al. (1995) Réticulé a I’aide de formaldéhyde
Zn**  Azolla filiculoides* 55 35-275 2 25 366 64,8 Rakhshaee et al. (2006) NaOH + (CaCl,/MgCl,/NaCl,)
Zn**  Azolla filiculoides* 55 35-275 2 25 252 70,3 Rakhshaee et al. (2006) NaOH + (CaCl,/MgCl,/NaCl,)
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Tableau 18 : Adsorption des métaux lourds sur les déchets agricoles/industriels.

lon Matériau pH Co Sorbant  Temp teq Om Référence Type de traitement
(mg.L™) @L")  (°0) (min) (mg.g™)

Cu®™  Pulpe de betterave 55 12,7-158,75 2,50 21+05 20 20,95 Reddad et al. (2002)

cu* Pulpe de betterave* 55 12,7-158,75 2,50 21+0,5 30 36,20 Reddad et al. (2002) Saponifiee

Cu* B.decanneasucre* 50 - - - - 76,0 Orlando et al. (2002) Modifié par microonde

Cu®*  Carapace de crabe* 6,0 500-2000 5,00 - 120 2439 Vijayaraghavan et al. (2006) HCI 0,1M

Cu?* B.decanneasucre* 4.8 1270 10 - - 80,7 Wartelle et Marshall (2000) NaOH + acide citrique

Cu**  Coque de soja 4.8 1270 10 25-60 38 20,4 Marshall et al. (1999)

Cu?*  Coque de soja* 4,8 1270 10 25-60 15 154,9 Marshall et al. (1999) NaOH + acide citrique

Cu®** B.decanne asucre* 4.8 1270 10 - - 10,8 Wartelle et Marshall (2000) NaOH + acide citrique

Cd*  Son de riz 8,6 100-150 20,0 20 90 9,72 Singh et al. (2005)

Cd**  Enveloppe de riz 9,0 50 2-10 2812 600 8,58 Kumar et Bandyopadhyay (2006)

Cd*  Enveloppe de riz* 9,0 50 2-10 28+2 60 20,24 Kumar et Bandyopadhyay (2006) NaOH 0,5M

Cd**  Coquille de cacao 2,0 28,1 5,00 - - 4,94 Meunier et al. (2003)

Cd**  Sciure de pin* 55 1-100 1-20 20£05 20 19,1 Taty-Costodes et al. (2003) Formaldéhyde + acide

Pb*  Noyau d’olive 5,0 62-31080 13,33 20+2 60 9,26 Fiol et al. (2006)

Pb*  Pulpe de betterave 6,0 - 2,50 20+0,5 45 57,0 Gérente et al. (2000)

Pb**  Cone de pin* 70  0,1-150 3 25-40 105 32,00 Argun et al. (2008) Oxydation ( H,0,/Fe’")

Pb*  Sciure de pin* 55 1-100 1-20 20105 20 22,22 Taty-Costodes et al. (2003) Formaldéhyde + acide

Ni? Pulpe de betterave 55 12,7-158,75 2,50 21+0,5 15 20,95 Reddad et al. (2002)

Ni?*  Pulpe de betterave* 55 12,7-158,75 2,50 21+05 30 36,20 Reddad et al. (2002) Modifié a I’aide de NaOH

Ni**  B.decanneasucre* 8,0 5-1000 10,00 3005 90 0,001 Roa et al. (2002) Modifi¢ a I’aide de NaOH

Ni**  Enveloppe d’amande 5,0 250 5,00 - - 37,17 Hasar (2003)

Zn**  Tronc de Papaye 50 5-500 10,0 - 60 13,45 Saeed et al. (2005)

Zn**  Coque d’arachide - 33 10 - - 9,00 Brown et al. (2000)

Zn**  Résidu de carotte 2-5 20-500 10 25 70 29,61 Nasernejad et al. (2005)
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Tableau 19 : Adsorption des colorants sur les cellules bactériennes.

Colorant Organisme pH Co Sorbant  Temp  tg Qm Référence Type de traitement
(mgLh) (L") ()  (min) (mgg?)

R. Black 5 C. glutamicum* 1,0 500-2000 2,5 35 720 4190 Vijayaraghavan et Yun (2007b)  Contact (HNO; 0,1M)

R. Red 4 C. glutamicum 1,0 - 10 20+2 1440 104,6 Won et al. (2005)

R. Orange 16 C. glutamicum 1,0 - 10 20+2 1440 186,6 Won et al. (2004)

R. Yellow2  C. glutamicum 1,0 - 10 2542 1440 178,5 Won et Yun (2008)

M. Blue Streptomyces rimosus - - 4,5 20 - 34,3 Nacéra et Aicha (2006)

R. Blue 5 Aeromonas sp. 3 200 - 28 60 124,8 Hu (1996)

R. Yellow2  Aeromonas sp. 3 200 - 28 60 124,8 Hu (1996)

R. Blue 5 Escherichia coli 3 200 - 28 60 89,4 Hu (1996)

R. Yellow 2  Escherichia coli 3 200 - 28 60 52,4 Hu (1996)

R. Yellow2  Pseudomonas luteola 3 200 - 28 60 102,6 Hu (1996)

R. Black 5 C. glutamicum 1 500 2,5 25 180 352 Vijayaraghavan et Yun (2007a)

R. Black 5 C. glutamicum* 1 500 50 25 540 282 Vijayaraghavan et Yun (2007a)  Immobilisé (alginate)

R. Black 5 C. glutamicum* 1 500 25 25 300 291 Vijayaraghavan et Yun (2007a)  Immobilisé (alginate)

R. Red 22 Aeromonas sp. 3 200 - 28 60 116,5 Hu (1996)

R. Violet 2 Aeromonas sp. 3 200 - 28 60 114,5 Hu (1996)

R. Red 22 Escherichia coli 3 200 - 28 60 76,6 Hu (1996)

R. Red 2 Escherichia coli 3 200 - 28 60 65,5 Hu (1996)

R. Blue 5 Pseudomonas luteola 3 200 - 28 60 102,5 Hu (1996)

B. Red 29 Boue activée - 500 - 20 360 113,2 Chu et Chen (2002)

B. Yellow 24 Boue activée - 500 - 20 360 105,6 Chu et Chen (2002)

B. Blue 54 Boue activée - 500 - 20 360 86,6 Chu et Chen (2002)

B. Red 18 Boue activée - 500 - 20 360 1339 Chu et Chen (2002)

B. Violet 3 Boue activée - 500 - 20 360 113,6 Chu et Chen (2002)

B. Blue 4 Boue activée - 500 - 20 360 157,5 Chu et Chen (2002)
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Tableau 20 : Adsorption des colorants sur les déchets agricoles/industriels.

Colorant Matériau pH Co Sorbant  Temp  tg Qm Référence Type de traitement
(mgL™) (@@L (C)  (min) (mg.g™)

A. Blue 25 Coquille de noisette - 50-500 - - 60-180 60,2 Ferrero (2007)

A. Blue 25 Bagasse brute - 10-1000 - - 7200 17,5 Chen et al. (2001)

A. Orange 52 Peau de banane - 10-120 - - 1440 21 Annadurai et al. (2002)

A. Orange 52 Peau d’orange - 10-120 - - 1440 20,5 Annadurai et al. (2002)

A.Red 114  Moelle de bagasse - 10-1000 - - 7200 20 Chen et al. (2001)

A.Red 114  Moelle de bagasse - 200 - - 7200 22,3 McKay et al. (1997)

B. Blue 3 Régime de datte - 50-600 - - 10080 92 Nassar et Magdy (1997)

B. Blue 69 Sciure de bois - - - - 480 71,9 Ho et McKay (1998)

B. Blue 9 Sciure de Neem 7,2 12 - - 30 3,62 Khattri et Singh (2000)

B. Red 13 Tronc de fougere 500 - - - 1440 408 Ho et al. (2005)

B. Red 2 Enveloppe de riz - 10-1000 - - 360 838 McKay et al. (1999)

B. Red 22 Vigne sauvage (Kudzu) - 50-1000 - - 1260 210 Allen et al. (2003)

B. Yellow 21 Régime de datte - 50-600 - - 420 327 Nassar et Magdy (1997)

B. Yellow 21 Vigne sauvage (Kudzu) - 50-1000 - - 1260 160 Allen et al. (2003)

D. Red 80 Peau d’orange 2 - - - 15 10,72 Arami et al. (2005)

D. Red 80 Coquille d’amande 6 50-150 - - - 22,42 Doulati Ardejani et al. (2008)

D. Red 80 Coque de soja 2 50-150 - - 1440 178,57  Arami et al. (2006)

B. Blue 9 Enveloppe de riz - - - - - 312,0 McKay et al. (1999)

Remazol BB  Ecorce d’eucalyptus - - - - - 90,0 Morais et al. (1999)

B. Green 4 Sciure de bois* - - - - - 74,5 Garg et al. (2003) H,SO, + séchage a 150° C

A. Blue 25 Bagasse Egyptienne - - - - - 144 Ho et McKay (2003)

B. Red 22 Bagasse Egyptienne - - - - - 75,0 Chen et al. (2001)

B. Blue 69 Bagasse Egyptienne - - - - - 168,0 Ho et McKay (2003)

B. Blue 69 Bagasse Egyptienne - - - - - 152,0 Chen et al. (2001)
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En ce qui a trait & la vitesse de fixation des polluants métalliques sur les deux types de
matériau, le bilan parait un peu mitigé, en ce sens que des temps d’équilibre a la fois trés
courts et trés longs ont été répertoriés dans les deux cas. Toutefois, les charbons actifs
commerciaux semblent faire preuve d’une efficacité supérieure en moyenne a celle des
biosorbants. A titre d’exemple, les résultats de 1’étude de la vitesse d’adsorption du zinc sur un
charbon actif en grain indiquent que 1’équilibre est atteint entre 60 et 120 minutes (Lu et Chiu,
2006), ou apres 240 minutes pour la fixation du cuivre et du cadmium (Kang et al., 2007). Par
comparaison, les temps d’équilibre rapportés varient de 60 a 1440 minutes dans le cas des
cellules bactériennes, de 20 a 366 minutes pour les algues; en revanche, des temps
d’équilibre assez courts ont été recueillis pour les sous-produits agroindustriels, soit entre 15 a

120 minutes.
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111.3 Conclusion

L’objectif de cette synthése bibliographique était de présenter les techniques conventionnelles
généralement utilisées pour le traitement des eaux dans les pays développés, d’analyser la
capacité des PED a s’en approprier de fagon durable, et d’explorer la possibilité pour ces pays
de recourir a des méthodes alternatives. 1l ressort de cette synthése que de nombreux supports
biologiques, en particulier les algues et divers sous-produits d’origine agricole ou
agroindustrielle, présentent de bonnes capacités d’adsorption vis-a-vis des ions metalliques et
des colorants en solution aqueuse. L’aptitude de ces matériaux, aussi bien a 1’état natif que
modifié, a fixer ces polluants a en effet été confirmée par de nombreux chercheurs (cf.
Tableaux 3, 4, 11, 16, 17, 18, 19 et 20), ayant rapporté des capacités et vitesses d’adsorption
souvent égales ou supeérieures a celles des charbons actifs commerciaux. 1l est donc
envisageable que de nombreux PED, en particulier ceux dont 1’agriculture représente une part
importante du PIB, projettent de mettre & profit ces matériaux adsorbants pour la mise en
place de procedés alternatifs aux procédés conventionnels, généralement trop colteux. Cette
démarche permettrait de réduire la dépendance des PED par rapport aux matériaux et réactifs
importés des pays industrialisés, tout en minimisant les codts liés au fonctionnement des
installations de traitement des eaux.

Ainsi, la bagasse de canne a sucre et la racine de vétiver, deux sous-produits agroindustriels
provenant d’Haiti (d’une usine de transformation de la canne a sucre et d’une installation de
production d’huiles essentielles) paraissent particulierement attractifs : les deux sous-produits
ont une valeur marchande faible, voire nulle et peuvent fixer les polluants métalliques et les
colorants. La bagasse et le vétiver ont été utilises pour la production de charbons actifs mais, a
I’inverse de la racine de vétiver, la bagasse a fait I’objet de plusieurs études ou les propriétés
du matériau ont été chimiquement modifiées avant son utilisation pour 1’adsorption.

Les travaux réalisés dans le cadre de cette theése visent a étudier le potentiel d’utilisation de la
bagasse de canne a sucre et de la racine de vétiver pour le traitement d’effluents contenant des
polluants métalliques et des colorants, essentiellement par la modification des propriétés
physicochimiques des deux matériaux aprés incubation biologique anaérobie. Il convient de
préciser que, selon toutes les données disponibles concernant la modification des supports
biologiques, aucun travail de recherche avant cette thése n’a eu pour objectif de modifier un

matériau par incubation biologique anaérobie pour améliorer ses propriétés d’adsorption.
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L’approche méthodologique adoptée consiste a déterminer et comparer les caractéristiques
physicochimiques des matériaux avant et apres incubation.

Ensuite, le potentiel d’utilisation des matériaux natifs et incubés a été évalué par 1’¢tude des
cinétiques et/ou isothermes de biosorption de polluants métalliques et/ou de colorants en
milieu discontinu (batch). En vue d’évaluer la performance intrinséque des matériaux natifs et
incubés pour la fixation des polluants, les essais ont été systématiquement réalisés aux valeurs
de pH imposées par les matériaux. La bagasse native a également été mise en contact en
milicu dispersé avec un échantillon d’eau usée recueilli a la sortie d’une usine haitienne de
fabrication de peintures, en vue d’évaluer sont rendement par rapport I’épuration d’un effluent

réel (résultat présenté en annexe 6).
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PARTIE B : MATERIELS ET METHODES
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INTRODUCTION

Le secteur agricole représente en moyenne 26% du PIB total d’Haiti (CCI/CNUCED/OMC,
2003). Parmi les cultures recensées, la production annuelle de canne a sucre et de vétiver est
estimée respectivement a 1 080 000 tonnes (FAO, 2005) et 50 tonnes (CCI/CNUCED/OMC,
2003). Le jus de canne a sucre est utilisé pour la fabrication du rhum et d’autres boissons
alcoolisées, mais aussi du « rapadou », un produit de base trés consommé dans le milieu rural
haitien, obtenu par distillation du jus de canne a sucre. Aprés I’extraction du vesou (le jus de
canne a sucre), une tonne de canne produit en moyenne 300 kg de bagasse, soit environ 30%
de la matiere premiere, ce qui représente une disponibilité annuelle moyenne de 324 000
tonnes de bagasse. Environ 15 a 20% de la bagasse produite est utilisée a des fins
énergétiques comme combustible dans les distilleries (BME, 1999). Au terme de la saison de
broyage de la canne a sucre, plus de 250 000 tonnes de bagasse sont abandonnées dans le

milieu naturel.

Le vétiver est utilis¢ pour la production d’huile essentielle destinée a I’exportation. Le
rendement d’exploitation du vétiver avoisine 1,03%, ce qui correspond a une masse annuelle
d’environ 49,48 tonnes de déchets de vétiver. Ces résidus sont parfois utilisés en faible

quantité comme amendement dans des champs de banane.

D’autres résidus, parmi lesquels I’enveloppe de riz, 1’épi de mais et les fibres de noix de coco
sont également disponibles dans le pays. La FAO estime qu’environ 102 000 tonnes de riz et
180 000 tonnes de mais sont produites par an en Haiti. Selon Kumar et Bandyopadhyay
(2006), le rendement d’usinage du riz est estimé a 0,23 tonne d’enveloppe de riz pour chaque
tonne de riz décortiqué, ce qui correspond a une disponibilité annuelle d’environ 23 460
tonnes d’enveloppe de riz. Des travaux de plus en plus nombreux, recensés dans la littérature,
traitent du potentiel de la plupart de ces déchets pour 1’adsorption des métaux lourds et des
colorants en phase aqueuse, et pour la production d’énergies. Ainsi, I’enveloppe de riz a été
utilisée pour la fixation des colorants et des ions métalliques (Chuah et al., 2005), de méme
que la bagasse de canne a sucre, dont I’aptitude a fixer des ions métalliques a été investiguée
par Rao et al. (2002). La valorisation de ces résidus souvent rejetés dans le milieu naturel,
constitue dans certains cas une possibilité de transformer une nuisance en produit, mais aussi
une opportunité de créer de la valeur ajoutée au niveau des différents secteurs d’activités

impliqués.
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I. Origine et préparation de la bagasse et du vétiver

1.1 Origine de la bagasse de canne a sucre

Cultivée principalement pour la production de sucre, la canne a sucre (Saccharum
officinarum) désigne un ensemble d’espéces de plantes de la famille des Poacées. Répartie
dans la plupart des régions tropicales et subtropicales, elle est la principale matiére premiere
de I’industrie sucriére et du rhum dans ces régions. La Figure 4 présente des tiges de canne a
sucre récoltée dans la Plaine du Cul-de-sac et acheminées a 1’usine Jean Merlin. Au terme du
pressage au moyen de rouleaux en acier, la canne récoltée sous forme de trongons de tiges
produit du jus et un résidu fibreux, appelé bagasse. La bagasse de canne a sucre est utilisée
dans beaucoup de pays a des fins multiples, notamment pour la production d'électricité. Elle
est, par exemple, valorisée a Cuba, au Mexique et en Indonésie pour produire du papier
journal et des panneaux agglomérés; au Brésil, elle est prétraitée par contact avec
I’hydroxyde de sodium, en vue d’augmenter sa digestibilité, avant d’étre utilisée comme
aliment pour le bétail (EI-Morsy, 1980). En Haiti, la plupart des déchets issus du processus de

transformation de la canne a sucre ne sont pas valorisés.

Figure 4 : Tige de canne a sucre avant pressage (a) et bagasse de canne a sucre obtenue apres
pressage (b) (photos prises en novembre 2008 sur le site de ’'usine Jean Merlin, située dans la
Plaine du Cul-de-sac (Haiti).

La bagasse de canne a sucre utilisée dans le cadre de cette these a été prelevée manuellement
par une équipe de I’Université Quisqueya (Haiti), moins d’une heure apres le pressage des

tiges de canne a sucre sur le site de ’usine sucriére « Jean Merlin », installée dans la Plaine du
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Cul-de-sac, a 20 km environ de la ville de Port-au-Prince. Elle a ensuite été conservée dans
des cartons, avant d’étre acheminée au Laboratoire de Qualité de 1’Eau et de I’Environnement

de I’Université, au moyen d’un pick-up.

1.2 Origine du vétiver

Le Vétiver (Vetiveria zizanioides) fait partie de la famille des Poacées, appelées aussi
graminées. Il est cultivé principalement en Indonésie, a la Réunion, en Haiti, au Brésil, au
Chili et en Angola. Environ une douzaine d'especes présentes dans les zones tropicales et
subtropicales ont notamment été identifiées. Les plus connues étant Chrysopogon zizanioides,
Chrysopogon nigritanus, et Chrysopogon nemoralis, qui poussent respectivement dans le
sous-continent indien, en Afrique australe et en Asie du Sud-est. Cette plante se présente sous
forme de grandes touffes vertes, dont la racine se développant verticalement, peut atteindre
des profondeurs allant jusqu'a trois métres. La Figure 5 est une représentation partielle d’un
champ de vétiver. Aprés distillation, la racine de vétiver fournit une essence résineuse tres
épaisse utilisée dans 1’industrie de la parfumerie, ou les trois variétés les plus appréciées sont :
le vétiver Bourbon, ceux d’Haiti et de Java. Outre son utilisation en parfumerie, cette plante
peut étre utilisée pour combattre 1’érosion et la pollution des sols par les métaux lourds par le
biais de la phytoextraction (Yang et al., 2003 ; Lai et Chen, 2004 ; Chen et al., 2004 ; Chiu
et al., 2005). En Haiti, le vétiver est cultivé exclusivement pour la production d’huiles

essentielles.

Figure 5 : Vue partielle d’un champ de vétiver situé dans la ville des Cayes (photo prise en
décembre 2007 dans la ville des Cayes (Haiti).

Le déchet de vétiver (Vetiveria zizanioides) vient de I’usine « Frager », située dans la ville des
Cayes (Sud d’Haiti), a plus de 250 km de Port-au-Prince. Cette installation est spécialisée
dans la production d’huiles essentielles par distillation par voie seche. Le sous-produit issu du
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processus d’extraction est récupéré et acheminé au LAQUE dans les mémes conditions

décrites précédemment.

1.3 Préparation des matériaux

La bagasse de canne a sucre et le déchet de veétiver sont présentés sur la Figure 6a et b.
Environ 3 kg de matériau ont été préparés en vue de la réalisation des essais de caractérisation
et d’adsorption dans le cadre de cette thése. La préparation de la bagasse et du vétiver

comporte 5 étapes : séchage, broyage, tamisage, lavage et incubation biologique anaérobie.

Figure 6 : Présentation des échantillons de bagasse de canne a sucre (a) et de racine de vétiver (b)
utilisés dans cette these.

1.3.1 Séchage

Le séchage des matériaux a été réalisé jusqu’a masse constante au moyen d‘une étuve, entre
40 et 50°C. Le séchage modéré a été pratiqué en vue de prévenir une éventuelle altération des
propriétés physicochimiques des matériaux. Plusieurs chercheurs ont pratiqué le séchage
modeéré des biosorbants, notamment en utilisant 1’énergie solaire. A titre d’exemple, des
algues marines ont été séchées a 1’aide de I’énergie solaire par Kaewsarn et Yu (2001) et

Leusch et al. (1995).

1.3.2 Broyage

Le broyage a été réalisé en vue d’obtenir des matériaux homogenes pour le besoin des études
de laboratoire. Cette opération a été conduite en deux étapes consécutives. La premiere
consistait a réduire les fibres en grains de taille inférieure a 4 mm. Ces derniers ont été a
nouveau broyés en vue d’obtenir des particules de taille inférieure a 1 mm. La Figure 7a et b
présente des échantillons de bagasse et de vétiver broyés a I’aide d’un broyeur Retch SM
2000/1430 UPM, équipé de lames amovibles de 1, 4 et 10 mm.
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Figure 7 : Bagasse de canne a sucre (a) et racine de vétiver (b) aprés broyage
(Photos prises au LGCIE site Carnot, mars 2009).

1.3.3 Tamisage

Au terme du broyage, les tailles de particules utilisées pour les essais d’adsorption ont été
isolées mécaniquement au moyen de trois tamis dont la dimension des mailles correspond a
1 mm, 800 et 500 um. Seule la masse de matériau retenue sur les tamis a été considérée. Ces
fractions granulométriques ont été sélectionnées en vue de prévenir les contraintes dues aux
particules de tailles inférieures a 500 um qui ont tendance a s’agglomérer au contact de
I’eau. En d’autres termes, les essais d’adsorption ont été réalisés au moyen des matériaux

retenus sur les tamis 500 um, 800 um et 1 mm.

1.3.4 Lavage

Le lavage a été effectué par la mise en contact de 20 g de matériau broyé avec 2 L d’eau
déminéralisée (L/S = 100 mL.g™"). La suspension ainsi réalisée a été agitée a I’aide d’un
agitateur magnétique pendant 24 h & 300 tr.min™. Cette opération visait a la fois 1’élimination
des résidus de broyage et 1’évaluation de la fraction soluble, par la mesure du carbone
organique dissous (COD), exprimé en mg de COD par g de matériau. Au terme du lavage, les

matériaux ont €té¢ a nouveau séchés entre 40 et 50 °C, jusqu’a masse constante.

95



1.3.5 Incubation biologique anaérobie

L’incubation biologique des matériaux est envisagée en vue d’améliorer leur capacité
d’adsorption mais également pour faciliter leur mise en ceuvre dans un procédé de traitement
des eaux, et couplé cette forme de valorisation a la production d’énergic par méthanisation.
Cette opération vise a stabiliser les matériaux par incubation biologique anaérobie. Des
échantillons de 204 g de bagasse et de 163 g de vétiver ont respectivement été placés pendant
60 jours dans des récipients de 6 L. L’inoculation des suspensions a été réalisée a I’aide d’une
boue anaérobie prélevée a la station municipale de traitement des eaux usées de Chambéry
(France), et dont le pH, la teneur en matiére volatile et la concentration en solides totaux sont
respectivement 7,8, 48% (exprimée en % des solides totaux) et 6,5 g.L™. Parallélement, la
suspension a ¢été enrichie au moyen d’un milieu nutritif, préparé selon la norme ISO 11734
(ISO, 1995), qui consiste en un tampon a base de phosphate, dont la composition correspond a
0,27 g de KH,PO4 et 1,12 g de NA;HPO,4.12H,0), et de sels minéraux avec 0,53 g de
NH4CI, 0,075 g de CaCl,.2H,0, 0,10 g de MgCl,.6H,0 et 0,1 g de Na,S.9H,0, dans 1000 ml
d’eau déminéralisée, et 3 ml d’une solution a base d’oligo-éléments contenant, dissous dans
1000 ml d’eau déminéralisée, 5 mg de H3BOs, 5 g de ZnCl,, 3 mg de CuCl;, et 100 mg de
CoCl,. 6H,0. La proportion du mélange entre 1’inoculum et le milieu nutritif était de 50/50
v/v. Aprés I’introduction de la quantité de substrat et de milieu nutritif dans chacun des
réacteurs, le milieu a été rapidement purgé a I’azote pour éliminer I’oxygene avant I’ajout de
I’inoculum. Le réacteur de la Figure 8 a été fermé et incubé a 35 °C a I’obscurité pendant 3
mois, avec apport hebdomadaire de 30 g de substrat de diamétre inférieur 1 mm pendant deux

mois.
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1- Biodigesteur anaérobie
2- Point de prélevement
3- Dispositif de mesure du volume de biogaz produit

Figure 8 : Schéma du systéme utilisé pour lincubation biologique anaérobie des matériaux.

Pendant I’incubation, les microorganismes dégradent la matiére organique et produisent du
biogaz, qui peut étre collecté et utilisé pour la production d’énergie. L’évolution du processus
a été suivie par la mesure du pH et de la production de biogaz au moyen d’un systéme de
vases communicants. Enfin, au terme de 3 mois d’incubation, soit un mois aprés le dernier
ajout de substrat, les phases liquide et solide des réacteurs ont été séparées, au moyen d’un
tamis de 500 pum. Les matériaux retenus ont été séchés entre 40 et 50 °C jusqu’a I’obtention

de masses constantes.

1.4 Caractérisation des matériaux

1.4.1 Méthodes de caractérisation physique

1.4.1.1 Matiéres seches et humidité

Le teneur en maticre seche et le taux d’humidité renseignent sur la masse réelle de matériau
mise en contact avec les effluents. Ces paramétres ont été déterminés par pesée différentielle
d’une quantité connue de matériau (5 g), avant et aprés dessiccation a 105°C pendant 24

heures.

1.4.1.2 Matiere volatile et teneur en cendres

La teneur en cendres et la matiére volatile ont été évaluées par la détermination de la perte de
masse, par combustion de 5 g de matériau a 550°C dans un four a moufle. Le calcul a été
effectué par pesée différentielle entre la quantité de matiére séche initiale et celle recueillie a

la fin de I’opération de calcination.
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1.4.1.3 Surface spécifique

La surface spécifique des matériaux a eté déterminée sur les fractions utilisées pour les essais
d’adsorption (500 et 800 um) au Laboratoire de Génie Electrique et Ferroélectricit¢ (LGEF),
par I’application de la méthode BET (Brunauer, Emmett et Teller) aux isothermes
d’adsorption de 1’azote a 77°K. Le principe de cette méthode consiste & déterminer la quantité
de gaz (N,) adsorbée a la surface des matériaux, par la mesure de la variation de la
conductivité thermique d’un mélange gazeux composé d’un gaz adsorbat (azote) et d’un gaz
porteur inerte (hélium). L’instrument de mesure utilis€ est un Monosorb (Quantachrom).
Cette méthode est fondée sur 1I’hypothése d’une adsorption multimoléculaire due a des
liaisons de type Van der Waals. Le calcul des paramétres permet d’établir 1’équation BET de

I’isotherme d’adsorption de 1’azote, comme suit :

ou :
V : volume de gaz adsorbé a la pression relative P/Py,
Vm : volume de gaz nécessaire pour remplir les pores a la surface d’une monocouche,
C : facteur proportionnel a la différence entre 1’énergie d’adsorption de la premiere
couche et I’énergie de liquéfaction.

La surface spécifique est calculée en portant %O en fonction de P/P,. La courbe

v(ii-P )
(1-Pr
théorique est décrite sous la forme d’une droite de pente € —1 et d’ordonnée a
V,,.C
1
V,,.C

m

I’origine

En pratique, le domaine de linéarité de la courbe est défini pour les faibles valeurs de pression
relative P/Po. La surface spécifique est calculée a partir de la valeur V, déduite de la

transformée linéaire BET.
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1.4.2 Méthodes de caractérisation chimique

1.4.2.1 Composition elémentaire

La composition chimique élémentaire des matériaux a été déterminée au Service Central
d’Analyse de Solaize du CNRS. Environ 100 mg ont été utilisés pour la réalisation des
analyses. Les principaux éléments déterminés sont les teneurs en carbone (C), oxygéne (O) et
hydrogéne (H), ainsi que les ions échangeables, tels que les ions calcium (Ca*"), sodium
(Na"), potassium (K) et magnésium (Mg"). Ces analyses ont été effectuées sur des

échantillons solides.

1.4.2.2 Chimie de surface

1.4.2.2.1 Analyse des fonctions de surface par la méthode de Boehm

Le dosage des fonctions de surface a été effectué selon la méthode de Boehm (1994) qui
correspond au titrage acido-basique des groupements fonctionnels de surface. Des
échantillons de matériau (0,5 g) ont été mis en contact avec 50 ml de solutions basiques, de
concentration 0,1 M de forces différentes, comme il est indiqué au Tableau 21, et de HCI,
respectivement pour la détermination des fonctions acides et basiques de surface. L exces de
base ou d’acide a été titré en retour sur 10 ml de filtrat au moyen d’une solution d’HCI ou de
NaOH de concentration 0,1 M. Cette méthode permet également de calculer I’acidité et
I’alcalinité totale d’un matériau adsorbant, en faisant la somme respective des groupements

fonctionnels acides et basiques. Le résultat est exprimé en mmol.g™ ou méqg.g™* de matériau.

Tableau 21 : Classification des fonctions, selon la méthode de Boehm.

Classification Bases de dosage Fonctions

Groupe | NaHCO3, Na,CO3;, NaOH, NaOC,Hs Carboxyliques fortes
Groupe Il Na,CO3;, NaOH, NaOC,Hs Carboxyliques faibles et lactones
Groupe 11 NaOH, NaOC,Hs Phénoliques

Groupe IV NaOC,Hs Carbonyles

Les groupements carbonyles n’ont pas été déterminés, du fait que ces derniers sont rarement
pris en compte dans la plupart des données rapportées dans la littérature concernant la chimie

de surface des biosorbants. L’intégralité du protocole de Boehm figure en annexe 1.
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1.4.2.2.2 Analyse des fonctions de surface par spectroscopie infrarouge a transformée de

Fourier

L’analyse des 4 matériaux par spectroscopie infrarouge a été réalisée au Laboratoire des
matériaux de I’INSA de Lyon, afin d’identifier le plus complétement possible les principales
fonctions chimiques présentes a la surface de ces derniers. Méthode non destructive, la
spectroscopie infrarouge est basée sur 1’étude de I’absorption par I’échantillon des radiations
¢lectromagnétiques de longueurs d’ondes A comprises entre 1 et 1000 um, soit un nombre
d’onde v = 1/A compris entre 1 et 102 m™. La partie la plus riche en informations et la plus
accessible d’un point de vue expérimental est celle du moyen infrarouge (A compris entre 2,5
et 25 um, soit v compris entre 0,04 et 0,4 pm™). Les absorptions renvoient I’empreinte

spectrale des composes caracteéristiques des liaisons interatomiques qui les composent.

1.4.2.2.3 Protocole expérimental

L’analyse infrarouge est réalisée sur des pastilles de bromure de potassium (KBr) fabriquées
en respectant les proportions suivantes : 300 mg de KBr et 5 mg de matériau finement broye.
La formation d’une pastille nécessite le prélevement d’une masse de mélange de 30 mg.
L’analyse des pastilles est effectuée au nombre d’onde variant entre 400 et 4000 cm™ a I’aide

d’un instrument Perkin Elmer de type dispersif (Spectrum One, FTIR Spectrometer).

1.4.2.3 Fraction pariétale

Le dosage des constituants pariétaux a été effectué a SAS LABORATOIRE, situé a Olivet
(France) par la méthode Van Soest, sur des échantillons de matériaux broyés dont la taille des
particules varie entre 500 um et 1 mm. Le principe de cette méthode de type gravimétrique est
basé sur la différence de solubilité et de résistance aux hydrolyses des constituants des parois
cellulaires. Comme indiqué a la Figure 9, la mati¢re végétale a ét€ soumise a 1’action
successive de détergents acides et neutres, en milieu tamponné. La fraction pariétale prend en
compte les teneurs en cellulose, en hémicelluloses et en lignine. L’intégralité du protocole

Van Soest figure en annexe 2.
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Figure 9 : Fractionnement Van Soest, d’aprés (Buffiére, 2006) Buffiére (2006). NDF : Neutral
Detergent Fiber ; ADF : Acid Detergent Fiber ; ADL : Acid Detergent Lignin; Résidu déterminé a
550°C par calcinations.

1.4.3 Propriétés en milieu aqueux

1.4.3.1 Capacité de rétention d’eau

La Capacité de Rétention d’Eau (CRE) a été¢ déterminée en mettant en contact 0,3 g de
matériau (500-800 um) avec de 1’eau déminéralisée (Reddad, 2002). La suspension a été
agitée pendant 16 heures a 4 °C au moyen d’un agitateur magnétique. Egoutté sur un tamis
pendant deux heures, le matériau a été pesé¢ avant et aprés séchage a 105 °C jusqu’a
I’obtention d’une masse constante. La CRE est exprimée en gramme d’eau par gramme de

biosorbant sec (Reddad, 2002).

1.4.3.2 Gonflement

Le gonflement correspond a I’augmentation de volume d’une masse connue de biosorbant
mise en contact avec de ’eau déminéralisée. La détermination du gonflement a été effectuee
en mesurant le volume occupé dans une éprouvette de 100 mL par une masse connue de
matériau (500-800 um) sec (1 g). Aprés avoir ajouté de 1’eau déminéralisée, la suspension a
été homogeénéisée et laissée au repos a la température ambiante pendant 24 heures. Le
gonflement est exprimé par le rapport du volume d’échantillon hydraté, lu au moyen de la

graduation de I’éprouvette, a celui de I’échantillon sec. L’essai a été réalisé en duplicat.

1.4.3.3 Fraction soluble
Pour la détermination de la fraction soluble des matériaux, en mettant séparément 1 g de

matériaux natifs et 0,5 g de matériaux incubés (500-800 um) en contact avec 100 mL d’eau
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déminéralisée. Les suspensions ainsi réalisées ont été agitées (300 tours.min™) pendant 24 h,
puis filtrées a I’aide de membranes en fibre de verre de 0,45 pm. La mesure de la
concentration en carbone organique dissous (en triplicat) a été effectuée sur le filtrat selon le
protocole standard (APHA, 1998), en utilisant un COTmeétre Shimadzu TOC-5000A.

1.4.3.4 pH d’équilibre

Le pH d’équilibre a été déterminé, en mettant séparément 1 g de matériaux natifs et 0,5 g de
matériaux incubés (500-800 um) en contact avec 100 mL d’eau déminéralisée (pH = 5,2 +
0,2). Les échantillons ont été agités a 300 tours.min™, & 1’aide d’une table d’agitation pendant
24 heures. Les mesures de pH ont été effectuées toutes les 25 minutes a I’aide d’un multimeétre
(Consort model C533), jusqu’a 1’équilibre. Au terme des 24 heures, le pH d’équilibre des
échantillons a été de nouveau mesuré, apres que ces derniers aient été égouttés, séchés a

I’étuve entre 40 et 50 °C et de nouveau mis en contact avec 100 mL d’eau déminéralisée.

1.5 Protocole opératoire pour les essais d’adsorption en milieu dispersé

1.5.1 Etude de ’adsorption de polluants présents dans des effluents synthétiques

1.5.1.1 Cinétiques d’adsorption

L’étude de I’adsorption des ions métalliques sur la bagasse de canne a sucre et la racine de
vétiver a été réalisée en batch. Les cinétiques d’adsorption des matériaux natifs et incubés ont
été étudi¢es en milieu dispersé a température ambiante (environ 20°C). L’objectif de ces
essais était d’évaluer l’effet de I’incubation sur la vitesse de fixation des polluants
métalliques sur les supports étudiés. 10 g.L™" de matériaux natifs et 5 g.L"* de matériaux
incubés (1 et 0,5 g dans 100 mL de solution) ont été mises en contact avec des solutions
métalliques de concentrations initiales Co = 1,8 mmol.L™ de plomb et 1,7 mmol.L™ de nickel.
L’¢étude des cinétiques d’adsorption n’a pas pu €tre menée sur tous les ions métalliques, du
fait que les matériaux incubés ont été préparés en quantité limitée. Une solution de plomb,
préparée avec du PbCl; a été utilisée pour 1’étude des cinétiques d’adsorption de la bagasse.
Dans le cas du vétiver, une solution de nickel, préparée avec du Ni(NO3),. 6H,0 a été utilisée
en vue de minimiser les risques de précipitation. Le pH des échantillons a été mesuré, mais
pas contrblé, puisque tous les essais ont été réalisés a des valeurs de pH imposées par les
matériaux. Les erlenmeyers ont été fermés et agités au moyen d’une table d’agitation a 300

tours.min pendant 36 heures, au cours desquelles les échantillons ont été successivement
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enlevés de la table d’agitation, a des pas de temps préalablement fixés. Le surnageant a été
séparé du matériau solide par filtration a 1’aide d’une membrane d’acétate de cellulose de
0,45 pum, puis acidifié¢ par de I’acide nitrique concentré, dont le volume ajouté représente 3 a

5% du volume d’échantillon prélevé.

1.5.1.2 Equilibres d’adsorption

1.5.1.2.1 Isothermes d’adsorption monocomposé

L’¢étude des équilibres d’adsorption a été effectuée en mettant en contact des solutions dopées
en ions métalliques (Pb?*, Cd**, Zn?*, Ni** ou Cu?®*) avec les matériaux natifs et incubés. Les
essais ont tous été réalises a température ambiante (environ 20 °C) et a des valeurs de pH
imposées par les matériaux. Aprés la mesure du pH initial des solutions, 10 g.L™" de matériaux
natifs et 5 g.L™ de matériaux incubés (1 et 0,5 g dans 100 mL de solution) ont été mis en
contact séparément avec les solutions métalliques de dans des erlenmeyers de volume 100
mL. Les gammes de concentrations initiales Co testées varient de 0 & 1,95 mmol.L™ pour le
cadmium ; de 0 & 3,67 mmol.L™ pour le zinc ; de 0 & 0,9 mmol.L™* pour le plomb ; de 0 & 2,0
mmol.L™! pour le cuivre ; de 0 & 0,85 mmol.L™ pour le nickel. Au terme de 24 h d’agitation a
300 tr.min™, les échantillons ont été filtrés au moyen de membranes d’acétate de cellulose de
0,45 pm. Apres la mesure du pH final, ils ont été acidifiés a I’aide d’une solution d’acide
nitrique concentré. La fixation des cing ions métalliques a été étudiée pour la bagasse native
et incubée, tandis que deux d’entre eux, le nickel, le cadmium ont été étudiés pour le vétiver
natif et incubé. Enfin, la fixation du plomb a été étudiée uniquement pour le vétiver natif. Le
Tableau 22 présente quelques caractéristiques des ions métalliques étudiés. Les sels

métalliques utilisés sont fournis par le laboratoire Merck et sont tous de grade analytique.
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Tableau 22 : Quelques caractéristiques des ions métalliques étudiés.

lon métallique Masse molaire Rayon ionique Electronégativité
(g.mole™) (A)

Pb** 207,2 1,19 1,87

cd* 112,41 0,95 1,69

Ni** 58,69 0,69 1,91

cu* 63,5 0,72 2,00

zZn* 65,39 0,74 1,65

La fixation des colorants sur les supports a été étudiée, en mettant en contact les matériaux et
des solutions de colorant préparées a 1’aide de 1’Acid Orange 7 et du Victoria Blue B a des
concentrations respectives de 10 g.L™! pour les matériaux natifs et de 5 g.L™ pour les
matériaux (1 et 0,5 g dans 100 mL de solution). Le mélange a éteé effectué dans des
erlenmeyers de 100 mL & des concentrations initiales en colorant variant de 0 & 5.10™ mol.L™.
La vitesse d’agitation et la température sont maintenues constantes et égales respectivement a
300 tr.min™ et 20 + 1 °C. Aprés avoir été enlevées de la table d’agitation, les solutions ont été
laissées au repos pendant 30 minutes environ, avant la mesure de la concentration résiduelle

en colorant du surnageant. Le Tableau 23 donne quelques caractéristiques des colorants

étudiés.
Tableau 23 : Quelques caractéristiques des colorants étudiés.
Colorant Masse molaire Longueur d’onde Fournisseur
(g.mole™) (nm)
Acid Orange 7 350 483 Chimie Plus
Victoria Blue B 506,1 618 Chimie Plus

1.5.1.2.2 Isothermes d’adsorption multicomposé

L’étude de 1’adsorption compétitive a été effectuée respectivement au moyen de mélanges
binaires et ternaires d’ions métalliques en concentration équimolaire. Les essais d’adsorption
multicompose ont été réalisés uniquement sur la bagasse native en respectant la méme
guantité de matériau ajoutée lors des essais en systeme monocomposé, soit 1 g de matériau
natif/100 mL de solution multimétallique. Le domaine de concentration initiale varie de 0 a

0,5 mmol.L™. L’étude de I’adsorption compétitive a été réalisée pour le plomb, le cadmium et
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le zinc, associés en systémes binaires Pb®*/zn**, Pb*/Cd** et Cd*/zn** ou ternaire
Pb*/Cd**/zn**. Comme pour les essais précédents, le pH des solutions a été mesuré avant et
apres contact avec la bagasse. Le surnageant a été filtré a I’aide d’une membrane d’acétate de

cellulose de 0,45 um, puis acidifié par de I’acide nitrique concentré.

1.6 Modélisation de I’adsorption en suspension aqueuse

1.6.1 Modélisation des cinétiques d’adsorption

Les trois modeles retenus pour la description des cinétiques d’adsorption sont les équations
cinétiques de premier et second ordre (équation 3 et 4), et le modéle de diffusion
intraparticulaire (équation 5) qui permettent de calculer les constantes cinétiques ki, k, et la
vitesse initiale d’adsorption vo. Le choix de ces modeles a été motivé par leur simplicité et du

fait qu’ils sont largement utilisés.

1.6.2 Modélisation des isothermes d’adsorption monocomposé a l’équilibre

Les modéles de Langmuir (équation 8) et de Freundlich (équation 7) ont été utilisés pour la
description des résultats expérimentaux. Ces modeles sont a la fois trés répandus et prennent
en compte la plupart des hypotheses propres aux autres modeles d’adsorption monocomposé.
Les parametres des modeles (gm, b, Ks et 1/n) ont été calculés en utilisant la méthode des
moindres carrés. Toutes les régressions ont été effectuées en utilisant la fonction “solveur” de
Microsoft Excel, en minimisant la somme des carrés des différences entre les résultats

expérimentaux et calculés.

1.6.3 Modélisation des isothermes d’adsorption compétitive

L’adsorption compétitive a été modélisée a 1’aide du modéle de Langmuir étendu (équation
11). Ce choix s’explique par le fait que ce modele a été utilisé par de nombreux chercheurs et
de plus ses paramétres d’entrée sont les constantes d’adsorption calculées en systéme

monocomposé a I’aide du modele de Langmuir.

1.7 Protocole opératoire pour les essais de biosorption en colonne

1.7.1 Préparation de la colonne
La colonne utilisée est fournie par la société Amersham Biosciences (Figure 10). C’est une
colonne standard, en verre de 400 mm de hauteur et 25 mm de diamétre interne. Elle est

équipée de deux pistons dont I’extrémité en contact avec le milieu poreux est protégée par une
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grille plastique (maille de 1 mm?) recouverte d’'une membrane en nylon (diamétre des pores

10 um). Des tubulures en polyéthyléne ont été utilisées pour la conduite des effluents.

<4—— Tube PTFE
—

4—— Colonne de verre{D. 26mm, L 400 mm)

4——— Joint caoutchouc

Gnillle protectnce

Membrane nylon

Figure 10 : Description détaillée d’une colonne.

Environ 10 g de bagasse native, de granulométrie comprise entre 500 um et 1 mm ont été
utilisés pour le remplissage de la colonne. Aprés chaque ajout de 2 g, une pression a été
appliquée afin de compacter les matériaux, en tapant 2 a 3 coups a la surface du lit a I’aide
d’une barre métallique en vue d’homogénéiser le tassement. Le lit de matériau dont la hauteur
était de 9 £ 0,2 cm environ a été pressé entre les deux pistons afin de le maintenir en place
durant 1’écoulement et pour minimiser le gonflement. La colonne a été dans un premier temps
portée a saturation en eau a 1’aide d’un flux ascendant d’eau déminéralisée pendant environ
12 h.

1.7.2 Choix et suivi d’un traceur
La distribution des temps de sé¢jour (DTS) permet de rendre compte de 1’écoulement de 1’eau
dans un milieu poreux, entre un point d’origine et un point de détection a I’aide d’un traceur
artificiel. Le traceur idéal est une substance non réactive qui présente un comportement
identique a celui du solvant en tout point du milieu poreux. Les traceurs les plus utilisés dans
la pratique sont les bromures, les chlorures et certains colorants. Le tragage de la colonne a été
réalisé¢ a I’aide de 700 mL d’une solution de chlorure de potassium (KCI) de 1 g.L'l, dont
Iinjection a été effectuée en créneau, a un débit de 1,25 mL.min™. La concentration du KCl a

été suivie en sortie de colonne par conductimétrie sur des fractions de 25 mL collectées toutes
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les 25 minutes. Les mesures de conductivité ont été effectuées grace a un multimetre (Consort
model C533). L’injection de la solution de tragage en créneau peut fournir diverses formes de

courbe d’élution, comme I’illustre la Figure 11.
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Figure 11 : Différentes formes de courbes d’élution rapportées suite a une injection en créneau
(1 a3). C etV expriment respectivement la concentration en soluté et le volume de solution cumulé
collecté en sortie de colonne ; V, représente la teneur totale de la colonne, Cy est la concentration

entrante de soluté.
1. La courbe d’¢lution symétrique met en évidence I’homogénéité du lit a travers lequel

s’effectue 1’écoulement. Son sommet correspond au temps de séjour moyen.

2. La courbe asymétrique, dans laquelle le front compressif (montée) est plus rapide que

le front diffusif (descente), est liée a la présence de zones mortes ou stagnantes.
3. La présence de deux pics indique 1’existence de chemins préférentiels.

L’expression des unités en concentration relative (C/Cop) par rapport au volume relatif (V/Vo)

ou au temps t permet de s’affranchir d’éventuelles variations des conditions opératoires et de

comparer plusieurs courbes d’élution entre elles.

L’injection des polluants a débuté lorsqu’aucune irrégularité n’a été constatée (pic d’élution
symétrique). Dans le cas contraire la colonne remplie a été vidée et testée a nouveau. Le

Tableau 24 résume les valeurs des paramétres caractéristiques d’une colonne.
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Tableau 24 : Paramétres caractéristiqgues de la colonne.

Parameétre Valeur Symbole Unité
Diamétre interne 2,5 d cm
Section 4,9 S cm?
Hauteur du lit 9+0,2 L cm
Masse de matériau 10 m G
Volume du lit 44,2 V, cm?®
Volume poreux 54 V. ou V, cm?®
Volume mort 1,2 Vo, cm?®
Teneur en eau mobile ou porosité totale 1,2 £ (V/VY) -

Flux 1,7 D cm®.min®
Vitesse de Darcy 0,4 g (D/S) cm.min™
Vitesse de pore 0,3 V (g/¢) cm.min™

L’essai d’adsorption en colonne a été réalisé sur un effluent synthétique chargé simultanément
en plomb et en zinc (adsorption multicomposé) en mélange équimolaire (Co = 1,1 mmol.L™).
L’injection de la solution a été réalisée a l’aide d’une pompe péristaltique. Seule la
concentration en ions métalliques a été suivie en sortie de colonne sur des échantillons
prélevés toutes les 25 minutes. Les résultats de cet essai sont présentés en annexe 3, du fait
que des essais complémentaires, tels que 1’étude des cinétiques de fixation du plomb et du
zinc en batch sur la bagasse native n’ont pas fourni de résultats exploitables ou encore 1’étude
de la fixation du plomb et du zinc en colonne n’a pas pu étre effectuée séparément. Ces

données sont donc fournies a titre informatif.

1.8 Protocole opératoire pour un essai d’adsorption en batch des ions métalliques
présents dans un effluent industriel réel

L’adsorption des métaux lourds présents dans un effluent provenant d’une usine de peintures
haitienne a été étudiée, qui utilise dans son processus de fabrication des pigments a base
d’éléments minéraux et organiques tels que le mercure, le plomb, le cadmium, le cuivre et le
zinc. Les caractéristiques de 1’échantillon utilisé pour la réalisation de cet essai d’adsorption
en batch sont résumés dans le Tableau 25. L’effluent a été prelevé le 24 aolt 2006 a la sortie
du canal d’évacuation des ecaux de lavage des réservoirs de stockage. Il a ensuite eté
transporté et maintenu au laboratoire (Université Quisqueya, Haiti) a4 °C jusqu’a sa
caractérisation. Le pH et la conductivité électrique ont été mesurés in situ au moyen du pH-
meétre WTW pH 340 ION et du conductimetre WTW - LF 330.
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Tableau 25 : Caractéristiques de ’effluent de peintures.

Parameétre Unité Résultat
pH - 7,94
Température (°C) 28,4
Conductivité (uS.cm™) 1257
Plomb (mmol.L™?) 0,02
Cadmium (mmol.L™?) 0,09
zZinc (mmol.L™) 0,57

L’essai a été réalisé en mettant en contact 100 mL d’effluent et 1 g de bagasse native. Les
suspensions ont été agitées pendant 8 heures a I’aide d’une table d’agitation (Orbit Shaker,
model N° 3520) & 300 tr.min™’. Les concentrations en polluants métalliques avant et aprés
contact avec le matériau ont ét¢ mesurées au LAQUE par spectrophotométrie d’absorption
moléculaire, a partir du Nova 60. La granulométrie du matériau utilisé était de 500 um. Les

résultats obtenus sont présentés en annexe 6.

1.9 Méthodes d’analyse des solutions

1.9.1 Analyse des ions métalliques

La concentration des ions métalliques en solution aqueuse est déterminée par ICP-AES
(Plasma induit par haute fréquence-spectroscopie d’émission atomique), a 1’aide d’un
instrument Ultima Jobin Yvon. Les mesures ont été effectuées sur 20 mL de solution. Les
résultats constituent une moyenne de trois mesures et sont entachés d’une incertitude relative
de 5%. Le Tableau 26 présente les limites de quantification de 1’instrument, ainsi que les
longueurs d’onde de mesure des intensités émises par le plomb, le zinc, le cadmium, le nickel,

le cuivre et le calcium.

109



Tableau 26 : Longueur d’onde et paramétres indicateurs de la performance de 'instrument.

Métal Longueur d’onde (nm)  Limite de détection (mg.L™)  Limite de quantification (mg.L™)

Pb?* 220,353 0,003 0,010
Cd* 228,802 0,005 0,015
zn? 213,856 0,0006 0,002
Ni* 231,604 0,0017 0,005
cu® 324,754 0,001 0,003
Ca* 393,366 0,0003 0,001

1.9.2 Analyse des colorants

Les colorants ont été analysés par spectrophotométrie a 1’aide du spectrophotomeétre HACH

DR-2010. Les cuves en verre utilisées ont un trajet optique de 1 cm. La mesure des

concentrations est réalisée a la longueur d’onde correspondant au maximum d’absorbance a

partir d’une courbe d’étalonnage, d’apres la loi de Beer-Lambert. Cette derniére est réalisée

sur une gamme comprise entre 0 et 5.10° mol.L™, dont seule la partie linéaire a été considérée.

Des dilutions ont été effectuées a chaque fois que les conditions analytiques 1’'imposaient. La

Figure 12 présente les droites d’étalonnage des colorants étudiés, pour lesquelles les mesures

d’absorbance ont ¢été effectuées a la longueur d’onde 618 nm pour le Victoria Blue B et de 483

nm pour I’Acid Orange 7.
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Figure 12 : Droite d’étalonnage pour ’analyse spectrométrique des colorants Victoria Blue B.

(a gauche) et Acid Orange 7 (a droite).
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1.10 Observation de la structure microscopique des matériaux

L’observation des échantillons avant et aprés adsorption a été réalisée au Centre
Technologique des Microstructures de I’Université Claude Bernard (Lyon 1). La microscopie
¢lectronique a balayage (MEB) repose sur le principe de 1’émission d’un faisceau d’électrons
balayant la surface de I’échantillon a analyser qui, en réponse, réémet des électrons et des
photons. Cette technique est basée sur le principe des interactions électrons-matiére, capable
de produire des images a haute résolution de la surface et de la microstructure d’un
échantillon. Ainsi, un faisceau d’électrons primaires frappe la surface de 1’échantillon et les
photons réémis sont remplacés par tout un spectre de particules ou rayonnements : électrons
secondaires, électrons rétrodiffusés, électrons Auger ou rayons X. Ces particules ou
rayonnements apportent différents types d’informations sur la matiére dont est constitué
I’échantillon, son relief ainsi que son homogénéité chimique. La qualité des images obtenues
en microscopie électronique a balayage dépend grandement de la qualité de 1’échantillon
analysé. ldéalement, celui-ci doit étre absolument propre, si possible plat, conducteur de
’électricité et de dimensions relativement modestes, de I’ordre de 1 a 2 centimétres. Toutes
ces conditions imposent donc un travail préalable de découpe et de polissage. Les échantillons
isolants (échantillons biologiques, polyméres, etc.), comme la bagasse et le vétiver, sont
métallisés, c’est-a-dire recouverts d’une fine couche de carbone ou d’or. L’objectif des
observations MEB réalisées dans le cadre de cette thése était de faire ressortir d’une part le
contraste entre la nature et la structure poreuse de la bagasse et du vétiver avant et apres
incubation, et d’autre part de pouvoir rendre compte de la modification du relief des
matériaux au terme de la fixation des polluants métalliques. Ainsi, les spectres résultant de

I’émission d’électrons secondaires ont été recueillis et analysés.
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PARTIE C : RESULTATS ET

DISCUSSIONS.
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I. CARACTERISTIQUES PHYSICOCHIMIQUES DES MATERIAUX

1.1 Caractéristiques physiques

1.1.1 Humidité et teneur en cendres

La teneur en cendres et I’humidité des matériaux étudiés sont indiqués dans le Tableau 27.
L humidité est exprimée en pourcentage de la masse humide, tandis que la teneur en cendres
est exprimée par rapport a la masse seche. La bagasse de canne a sucre présente une humidité
environ 4 fois plus élevée que celle de la racine de vétiver. Cet écart peut étre attribué au fait
que, apres pressage des tiges de canne a sucre, la bagasse conserve généralement une forte
teneur en eau. Ce constat met en évidence la faible efficacité du procédé d’extraction du jus
de canne, particulierement en Haiti, ou le rendement des dispositifs de broyage avoisine 50%
(Guerrin, 1986). La distillation par voie séche de la racine de vétiver laisse des déchets de
teneur en eau tres faible. Il convient toutefois de préciser que, a I’inverse de la bagasse, ces
mesures n’ont pas pu éEtre effectuées sur des déchets de vétiver frais. En raison de
I’éloignement de la ville des Cayes (Sud d’Haiti) par rapport a de Port-au-Prince (Ouest
d’Haiti), les déchets de vétiver ont été prélevés probablement plusieurs jours, voire des

semaines apres 1’extraction de I’huile essentielle.

Tableau 27 : Humidité et teneur en cendres des matériaux.

Matériau Humidité Matiere seche Matiére volatile Teneur en cendres
% de MH % de MH % des MS % des MS

Bagasse 30,8 69,2 93,7 6,3

Vétiver 7,1 92,9 91,4 8,6

MH : masse humide ; MS : masse seche

La bagasse de canne a sucre et le déchet de vétiver présentent des teneurs en matiéres
minérales (cendres) proches. Cependant, un important écart a été observé entre les teneurs en
cendres déterminées dans le cadre de cette thése et celles rapportées par d’autres chercheurs
pour les mémes matériaux. En effet, Wartelle et Marshall (2000) ont obtenu une teneur en
cendres de 0,4% pour un échantillon de bagasse américaine. Alténor (2008) a rapporté des
teneurs en cendres respectives de 1,67 et 1,66%, suite a la calcination a 800 °C de déchets de
vétiver et de bagasse provenant d’Haiti et de la Guadeloupe, respectivement. Pour leur part,
Erlich et al. (2005) ont déterminé des teneurs en cendres de 1,7 et de 5,5% a 550 °C en
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utilisant des échantillons de bagasses cubaine et brésilienne. La teneur en cendres des
bagasses brésilienne (5,5%) et haitienne de cette these (6,5%) sont relativement proches.
L’¢écart entre les mesures effectuées dans le cadre de cette thése et celles obtenues par Alténor
(2008) (1,66%) peut étre imputé au fait que les essais ont été réalisés a des températures
différentes. Notons que la teneur en cendres peut en partie influencer le rendement en charbon
actif d’un précurseur, ¢’est-a-dire, plus la teneur en cendres est importante, plus le rendement
en charbon actif est élevé. Ainsi, lors de la transformation de la turbinaria, de la bagasse de
canne a sucre et de la racine de veétiver en charbon actif, Alténor (2008) explique le meilleur

rendement fourni par la turbinaria par la forte teneur en cendres de ce substrat.

1.1.2 Surface spécifique

En dépit du fait que [D’incubation biologique anaérobie a permis d’augmenter
significativement la surface spécifique de la bagasse, il ressort des résultats présentés dans le
Tableau 28 que la structure poreuse de la bagasse de canne a sucre et celle de la racine de
vétiver restent faibles. Ce constat est tout a fait cohérent avec ce qui a été mis en évidence
dans la synthese bibliographique (cf. 8 111.3.1.1), concernant le faible développement de la
structure poreuse des biosorbants, par rapport a celle des charbons actifs commerciaux.
Cependant, I’accroissement de plus de 100% de la surface spécifique, obtenu dans le cas de la
bagasse par digestion anaérobie, témoigne de modifications importantes intervenues au
niveau de la structure poreuse de ce matériau. Ainsi que le rapportent Palmowski et Muller
(2003), I’augmentation de la surface spécifique peut étre, entre autres, attribuée a la réduction

de la taille des particules, suite a I’incubation.

Tableau 28 : Surface spécifique des matériaux avant et aprés incubation biologigue anaérobie.

Matériau Surface spécifique (m2.g™) Surface spécifique (m2.g™)
(avant incubation) (apres incubation)

Bagasse 0,67 1,53

Vétiver 1,25 1,27

L’observation de la structure poreuse de la bagasse par microscopie électronique a balayage
(MEB) permet de faire ressortir le contraste entre le développement et la dimension des pores
de la bagasse native et ceux de la bagasse incubée, comme illustré sur la Figure 13a et b,

respectivement. Ainsi, ces images MEB confirment les résultats de 1’analyse BET relatifs au
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meilleur développement de la surface spécifique du matériau incubé par comparaison a celle

du matériau natif.

Figure 13 : Visualisation au microscope électronique a balayage de la structure poreuse de la
bagasse native (a) et incubée (b).
Dans le cas des déchets de vétiver, en revanche, 1’augmentation de la surface spécifique, de
I’ordre de 2%, n’est pas significative, ce qui suggere que la digestion anaérobie a tres peu
affecté les propriétés physiques de ce matériau (cf. Tableau 28). Les mesures de la surface
BET rejoignent le constat effectué lors de 1’observation de la structure poreuse du vétiver par

microscopie électronique a balayage, comme illustré a la Figure 14.

Figure 14 : Visualisation au microscope électronique a balayage de la structure poreuse du vétiver
natif (a) et incubé (b).

Néanmoins, la surface spécifique des matériaux natifs et incubés reste tout de méme faible,

par comparaison aux valeurs rapportées pour les matériaux adsorbants poreux, notamment les

charbons actifs commerciaux, dont la surface spécifique varie entre 400 et 2000 m2.g™

(Carrott et al., 1991).
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Par ailleurs, Rao et al. (2002) ont déterminé une valeur de surface spécifique de 419,5 m2g™
pour un échantillon de bagasse indienne, apres modification par contact avec 1’hydroxyde de
sodium, selon la méthode élaborée par Chhatre et al. (1996), qui vise a déegrader la lignine de
la bagasse a I’aide d’une solution de 0,1 N d’hydroxyde de sodium pendant une nuit. Hormis
ce résultat rapporté pour une bagasse chimiquement modifiée, la quasi-totalité des données
disponibles dans la littérature concernant la bagasse traite du développement spectaculaire de
la surface spécifiqgue de ce matériau, suite a sa transformation en charbon actif. A titre
d’exemple, les charbons actifs a base de bagasse de canne a sucre fabriqués par Juang et al.
(2002) ou Mohan et Singh (2002) présentent des valeurs de surface spécifique respectives
estimées & 607 et 960 m2.g™, soit 395 et 627 fois plus élevées que celle de notre bagasse
incubée. Pour leur part, Erlich et al. (2005) ont déterminé des valeurs de surface spécifique de
2,7 et 101,6 m2.g™ pour un échantillon de bagasse de canne & sucre carbonisé & 900 °C au
moyen de débits gazeux de 4 et 10 L.min™, ayant des teneurs en oxygéne de 5 et 15%,
respectivement. La surface spécifique devient 1,9 m2.g™, au terme de la carbonisation du
matériau & une température de 600 °C (débit gazeux = 4 L.min™ et 15% O,). Ces données
montrent qu’en absence d’activation, la surface spécifique d’un échantillon de bagasse
carbonisé¢ a 600 °C au moyen d’un faible débit gazeux est proche de celle obtenue pour la
bagasse incubée dans le cadre de cette these. En ce qui a trait a la surface spécifique de la
racine de vétiver, les seules données disponibles a ce jour sont la surface spécifique de plus de
1000 m2.g™* déterminée par Alténor (2008) pour un charbon actif préparé a partir de ce déchet

et celles déterminées dans le cadre de cette these.

1.2 Caractéristiques chimiques

1.2.1 Composition élémentaire

Le Tableau 29 présente la composition élémentaire de la bagasse de canne a sucre et des
déchets de vétiver avant et aprés incubation biologique anaérobie. Il ressort de ces résultats
que la composition élémentaire des matériaux est similaire a celle de beaucoup d’autres
biosorbants (cf. 8 111.3.2.1). Il est & remarquer toutefois que les proportions de carbone et
d’oxygeéne ont baissé respectivement de 10 et 9%, dans le cas de la bagasse de canne a sucre,

et de 7 et 8% pour le vétiver, suite a I’incubation biologique anaérobie.
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Tableau 29 : Principaux constituants élémentaires des matériaux avant et aprés incubation
biologique anaérobie.

Matériau C H N @) S Ca Na K Mg
L —— R Y T — > (mg.kg™ de MS)
Bagasse native 454 59 <0,3 443 <0,3 0,1 140 1300 1400
Bagasse incubée 41,2 57 0,8 40,4 - - - - -
Vétiver natif 39,8 54 08 40,4 <0,3 15 700 600 820
Vétiver incubé 36,9 4.8 0,7 37,1 - - - - -

Diverses consequences peuvent résulter de cette Iégere modification de la composition
élémentaire des matériaux, en rapport avec le comportement de ces derniers en solution
agueuse, notamment une baisse de 1’acidité¢ de la bagasse de canne a sucre. Comme il a été
mentionné dans la partie bibliographique (cf. § 111.3.2.1), I’oxygéne est mis en cause par desS
chercheurs pour son réle déterminant en rapport avec le caractére acide des adsorbants, y

compris les charbons actifs commerciaux.

1.2.2 Chimie de surface

1.2.2.1 Résultats de [’analyse des fonctions de surface par la méthode de Boehm

Les résultats de la caractérisation des fonctions de surface des matériaux par la méthode de
Boehm sont résumés dans le Tableau 30. 1l ressort de ces données que la chimie de surface de
la bagasse brute est fortement affectée durant 1’incubation. En particulier, 1’incubation
biologique a permis 1’élimination des fonctions hydroxyles, qui constituent les principaux
groupements fonctionnels acides de la bagasse native. De plus, des groupements fonctionnels
basiques ont été créés a la surface de la bagasse incubée, parallélement a 1’accroissement des

fonctions carboxyliques et lactones.
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Tableau 30 : Fonctions de surface des matériaux avant et aprés incubation biologigue.

Matériau Fonctions Fonctions Fonctions Fonctions
carboxyligues lactones hydroxyles basiques
(mmol.g™) (mmol.g™) (mmol.g™) (mmol.g)
Bagasse native 0,25 0,15 1,20 0,00
Bagasse incubée 1,75 1,85 0,00 0,30
Vétiver natif 0,23 0,90 0,15 1,50
Vétiver incubé 0,23 0,90 0,15 1,50

A T’instar de la faible modification des propriétés physiques, la chimie de surface du vétiver
ne semble pas non plus étre affectée par I’incubation biologique. Néanmoins, la forte teneur
en groupements fonctionnels basiques (1,50 mmol.g™) peut jouer un réle déterminant dans la
fixation des ions métalliques sur ce matériau. Cette propriété des fonctions basiques, selon
Nagase et al. (1997), consiste en une déprotonation partielle ou totale des sites actifs du
matériau. En effet, les protons ¢liminés sont remplacés par d’autres espéces chimiques qui
peuvent étre déplacées plus facilement par les ions métalliques (Brierley, 1990 ; Inthorn et
al., 1996), au moment de leur fixation sur les supports biologiques. Plusieurs chercheurs ont
également mis I’accent par la suite sur I’implication directe des groupements fonctionnels de
surface dans la fixation des polluants métalliques et des colorants. A titre d’exemple, en
raison de leur charge négative, les fonctions carboxyliques participent activement dans la
fixation des ions métalliques et des complexes formés entre ces derniers et les colorants
(Vijayaraghavan et Yun, 2008). Ainsi, lors de 1’étude de I’adsorption du cadmium sur les
cellules bactériennes Tolypothrix tenuis traitées par contact avec des solutions alcalines,
Nagase et al. (2005) ont attribué la meilleure sélectivité des cellules bactériennes vis-a-vis des
ions Cd®* & la présence des fonctions carboxyliques. Par conséquent, les quantités de
cadmium fixées sur les cellules natives en présence des ions Ca®* et Mg?* représentent 45 et
59% de la concentration initiale de cadmium mise en solution, alors qu’elles atteignent 78%

dans le cas des cellules bactériennes modifiées.
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1.2.2.2 Résultats de ’analyse des fonctions de surface par spectroscopie infrarouge a
transformée de Fourier

En vue d’une identification plus compléte des fonctions de surface de la bagasse et du vétiver,
la structure des deux matériaux a €té observée par spectroscopie infrarouge. Les spectres
infrarouges obtenus pour la bagasse avant et aprés incubation sont présentés sur la Figure 15.
En supprimant le décalage initial, probablement di au réglage de 1’appareil, les deux spectres

sont quasi-identiques.

ISCB
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Figure 15 : Spectres Infrarouge de la bagasse native (RSCB : Raw Sugar Cane Bagasse) et de la
bagasse incubée (ISCB : Incubated Sugar Cane Bagasse) : ordonnée : T(%) transmittance ;
abscisse : nombre d’onde (cm™).

Les spectres infrarouges montrent une distribution de pics similaire pour les deux matériaux.
Les résultats de 1’analyse spectroscopique suggerent que les liaisons chimiques associées aux
spectres sont restées globalement inchangées, tandis que la teneur du matériau incubé en
groupements fonctionnels a augmenté. A titre d’exemple, le pic décelé au nombre d’onde
3409 cm™, pour lequel le spectre infrarouge du matériau natif et du matériau incubé présente
un écart important, correspond probablement aux liaisons chimiques de type OH,

généralement associées a la présence de groupements fonctionnels hydroxyles.
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Les spectres infrarouges obtenus pour le vétiver sont indiqués sur la Figure 16. Il convient
tout d’abord de préciser que, dans le cas du vétiver, un constat inverse a celui de la bagasse a
été effectué. En d’autres termes, le spectre obtenu pour le vétiver incubé est Iégérement

dominé par celui du vétiver natif.
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Figure 16 : Spectres Infrarouge du vétiver natif (RVR : Raw Vetiver Roots) et du vétiver incubé
(IVR : Incubated Vetiver Root) : ordonnée : T(%) transmittance ; abscisse : nombre d’onde (cm™).

Ce constat suggere une légére diminution de la concentration des groupements fonctionnels
du vétiver incubé. Cette diminution de la concentration des fonctions de surface du vétiver
incubé, suggérée par D’analyse spectroscopique, contraste avec les résultats de la
caractérisation des mémes groupements fonctionnels par la méthode de Boehm. L’écart entre
les spectres avant et aprés incubation est cependant faible. On peut par ailleurs observer que
I’écart existant entre les spectres obtenu pour la bagasse est plus significatif que celui du
vétiver. Ce qui rejoint les constats précédents relatifs aux modifications importantes
entrainées au niveau des propriétés physicochimiques de la bagasse, par 1’incubation

biologique, comparées a celles du vétiver.
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Le Tableau 31 présente les principaux pics identifies a partir des spectres infrarouges de la

bagasse et du vétiver ainsi que les fonctions chimiques qui leur sont généralement associées.

Tableau 31 : Fonctions de surface des matériaux avant et apres incubation biologique.

Bagasse de canne a sucre Racine de vétiver

Nbre d’onde ~ Structure associée Nbre d’onde  Structure associée

(cm™) (cm™)

3409 Liaison OH 3410 Liaison OH

2919 Liaison CH, 2921 Liaison CH,

1732 Liaison C=0 des structures 1635 Liaison C=0 et C-N des protéines
lactones

1634 Liaison C=0 et C-N des 1506 Liaison C-N ou N-H des protéines
protéines

1606 Liaison C=C des structures 1427 Liaison CH,

ligneuses ou C=0 des acides
carboxyligues

1515 Liaison C-N ou N-H des 1264 Liaison C=0 des acides
protéines carboxyliques

1161 Liaison C-O-C des 1159 Liaison C-O-C des
polysaccharides polysaccharides

<1000 Groupements fonctionnels <1000 Groupements fonctionnels
phosphatés et sulfurés phosphatés et sulfurés

Globalement, I’analyse des spectres de la bagasse et du vétiver avant et apres incubation
montre que les groupements fonctionnels actifs a la surface de ces matériaux sont constitués
principalement par les liaisons —OH des polymeres et polysaccharides, et les liaisons du type
—CH; et —COOH. Tres connues pour leur implication dans I’adsorption des polluants
métalliques (Al-Degs et al., 2006 ; Saygideger et al., 2005), les liaisons chimiques
identifiées par spectrométrie infrarouge sont cohérentes avec les principaux groupements

fonctionnels de surface, dosés par la méthode de Boehm.
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1.2.3 Fraction pariétale
Résumée dans le Tableau 32, la teneur en fibres des matériaux montre que leur matiére séche
est constituée de plus de 70% de fibres pariétales, dont la cellulose représente la fraction

majoritaire.

Tableau 32 : Parametres indicateurs de la stabilité biologique des matériaux (en % MS).

Matériau ISB Tr Fraction soluble Hémicelluloses  Cellulose  Lignines
*) *4) ) (%) (%)

Bagasse 0,14 36,0 28,0 22,2 41,6 8,2

Vétiver 0,23 49,8 15,2 26,0 35,5 23,3

ISB : Indice de Stabilité Biologique ; Tr : Taux de carbone résiduel.

Hormis la fraction soluble et la teneur en cellulose, les valeurs obtenues pour les parametres
biochimiques de la racine de vétiver sont globalement supérieures a celles de la bagasse de
canne a sucre. Notamment, la teneur en lignine de la racine de vétiver est environ trois fois
supérieure a celle de la bagasse, son indice de stabilité biologique calculé et son taux de
carbone résiduel expliquent en partie la meilleure résistance opposée par ce substrat a la
biodégradation, comparée a la bagasse de canne a sucre. L’indice de stabilité biologique peut

étre calculé a 1’aide de la formule suivante :

1SB — a MO b Hémicellulose ie fraction Van Soest +d Lignine N MM

MSo MSo MSo MSo MSo

ou :
MO : % matiere organique
MSo : % matiere organique soluble

MM : % matiere minérale (a, b, c et d sont des coefficients).

Soulignons que, suite a la détermination de la teneur en fibre pariétale d’un échantillon de
vétiver provenant d’Haiti, Alténor (2008) a obtenu une teneur en lignine de 33%, qui semble
assez élevée par comparaison a celle obtenue dans le cadre de cette thése. Cependant, étant
donné que la fixation des ions métalliques peut étre influencée substantiellement par la teneur
en lignine (Gaballah et Kilbertus, 1998 ; Bailey et al., 1999), on peut envisager I’obtention de
meilleures capacités de fixation des ions métalliques avec le vétiver, par comparaison a celles
de la bagasse. Bien que la lignine soit partiellement hydrolysable en différents composés

aromatiques, susceptibles d’étre eux-mémes utilisés par certaines especes de bacteries
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(Chynoweth et Pullammanappallil, 1996), ou encore de champignons (Alonso Gutiérrez,
2005), elle est considérée comme étant quasiment non biodégradable en conditions anaérobies
(Barlaz, 1996). Alors que les polysaccharides tels que la cellulose et les hémicelluloses sont
convertis en sucres simples et les protéines en acides amines, respectivement. Ainsi,
I’incubation biologique anaérobie peut notamment entrainer une augmentation de la
proportion de lignine des matériaux, parallelement & une diminution de celle de la cellulose et
des hémicelluloses. Argun et al. (2008) sont parvenus a une conclusion similaire, au terme de
Iactivation du cone de pin a I’aide du réactif de Fenton (Fe**/H,0,). En effet, I’oxydation de
ce biosorbant a conduit a un accroissement de la proportion de lignine, allant de 37,8 a 42,8%,
tandis que celle de la cellulose, des hémicelluloses et des fractions extractibles a connu une
diminution, allant de 34, 26 et 2,2% a 31, 24,2 et 2,0%, respectivement. Le contact entre le
matériau et le réactif de Fenton a aussi entrainé une augmentation de plus de 60% de la
surface spécifique du cbne de pin, parallelement au renforcement des groupements

fonctionnels de surface.

Globalement, ces résultats permettent de rapprocher certaines spécificités des matériaux
étudiés dans le cadre de cette thése a celles des caractéristiques biochimiques d’autres
biosorbants bien connus, notamment ceux qui sont disponibles dans le milieu haitien. A titre
d’exemple, la bagasse et le déchet de vétiver présentent une composition biochimique trés
proche de celle de I’épi de mais, en particulier en ce qui concerne la teneur en fibres ligno-
cellulosiques. En revanche, les teneurs en cellulose (41-58%), hémicelluloses (24-32%) et
lignine (13-32%) determinées par Rowell et al. (1997) pour un échantillon de bagasse et
celles présentées par Wartelle et Marshall (2000) pour un échantillon de bagasse américaine
sont éloignées des teneurs obtenues pour notre échantillon de bagasse haitienne,
particulierement en ce qui a trait a la teneur en lignine, estimée ici a 8,2%, qui parait
nettement moins éelevée que les données disponibles dans la littérature. D’autres résultats
présentés par d’autres chercheurs permettent de confirmer la faible teneur en lignine de notre
échantillon de bagasse. Parmi ceux-ci, I’accent est mis sur les résultats obtenus par Rao et al.
(2002), Demirbas (2008) et Richard (1996) qui ont rapporté respectivement des teneurs en

lignine de 20, 19,9 et 11-18%, déterminées pour divers échantillons de bagasse.
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1.3 Propriétés en milieu aqueux

1.3.1 Capacité de rétention d’eau (CRE)

La bagasse utilisée dans cette these présente une capacité moyenne de rétention d’eau de
1lg.g'1. Cette valeur traduit I’aptitude de ce matériau a contenir une quantité d’eau égale a 11
fois son poids sec. Guerrin (1986) a déterminée une valeur de CRE égale 4 8 g.g™" . L’affinité
du matériau pour I’eau peut étre synonyme d’augmentation de sa surface spécifique en milieu
aqueux, en méme temps qu’elle peut étre un facteur limitant de sa capacité d’adsorption vis-a-

vis des ions métalliques (Reddad, 2002).

1.3.2 Gonflement

Le gonflement moyen de la bagasse étudiée est égal a 25%. Ce phénomeéne pourrait entraver
la mise en ceuvre du matériau lors de la conduite des essais en colonne. Mais son effet sur le

comportement du lit fixe peut étre minimisé par un compactage correct.

1.3.3 Fraction soluble

1.3.3.1 Libération de matiére organique soluble

Grace a l’incubation biologique anaérobie, une diminution significative de la matiére
organique soluble libérée par la bagasse et la racine de vétiver a été obtenue, ce qui contribue
a résoudre un des principaux problémes liés a I’utilisation de ces types de matériaux en
traitement d’eaux. Conformément a ce qui a été observé pour les groupements fonctionnels de
surface et la surface spécifique, une diminution plus importante de la fraction soluble a été
obtenue pour la bagasse de canne a sucre. En effet, comme 1I’indique le Tableau 33, une
réduction de 90% du carbone organique dissous (COD) a été obtenue pour la bagasse, alors

qu’elle a été de 60% environ pour la racine de vétiver.

124



Tableau 33 : Fraction soluble avant et aprés incubation biologique anaérobie.

Matériau COD (mg.g™) COD (mg.g™)
(avant incubation) (aprés incubation)

Bagasse 90,4 7,2

Vétiver 15,5 58

COD : Carbone Organique Dissous

Taty-Costodes et al. (2003) ont rapporté une réduction de 71,4% du COD, au terme de la
modification de 1’échantillon de sciure de pin Pinus sylvestris par contact avec du
formaldéhyde en milieu acide. Dans notre cas, la diminution du relargage de carbone
organique est due a la fois a D’activité des microorganismes qui ont converti la fraction
biodégradable de la matiére organique en biogaz, et a la lixiviation des matériaux par contact avec

I’eau lors de 1’incubation.

1.3.3.2 Libération de minéraux solubles

La mise en contact des matériaux avec de l’eau déminéralisée, selon le méme ratio
liquide/solide utilisé pour 1’étude de la biosorption des ions métalliques, a permis d’évaluer la
fraction minérale du relargage. Les résultats obtenus, présentés dans le Tableau 34, mettent en
évidence une faible proportion de métaux lourds et une forte teneur en calcium des matériaux,
particuliérement la racine de vétiver. La teneur en cations échangeables (Ca®*, K*, Mg®*, Na*)
des matériaux suggere que 1’échange d’ions pourrait jouer un role dans les mécanismes de
fixation des polluants métalliques sur les supports étudiés, comme il a été démontré par
Williams et Edyvean (1997) dans le cas de 1’algue marine S. baccularia, et par Gérente et al.
(2000), puis par Reddad (2002) dans le cas des pulpes de betterave. Il convient toutefois de
préciser que lors du contact entre les matériaux et I’eau déminéralisée, le déplacement des
cations échangeables est provoqué par la fixation de protons a la surface de ces derniers, selon
Fiol etal. (2006).
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Tableau 34 : Fraction minérale du relargage avant et aprés incubation (mg.L™).

Matériau Ca** K* Mg** Na* Pb** Cd** Ni** cu®* Zn*
BN 13,1 150 7,55 0,3 0,30 0,04 0,005 0,05 0,30
BI 8,2 3,0 1,9 3,3 0,04 0,00 0,002 0,01 0,06
VN 48,0 2,0 1,8 34 0,33 0,06 0,01 0,005 0,04
VI 17,0 1,6 0,7 2,8 0,06 0,02 0,002 0,006 0,03

BN : bagasse native ; Bl : bagasse incubée ; VN : vétiver natif ; VI : vétiver incubé

Précisons également que la teneur des matériaux en métaux alcalins et alcalino-terreux est
strictement d’origine naturelle, car le pressage des tiges de canne a sucre aussi bien que la
distillation par voie séche des racines de vétiver ne sont pas en mesure de favoriser un apport
significatif en minéraux. En particulier, la croissance du vétiver haitien est trés favorisée par

les sols carbonatés, d’ou sa forte proportion en calcium.

Par ailleurs, la fixation des ions métalliques sur les matériaux étudiés dans le cadre de cette
these peut étre génée par la présence des cations fixés naturellement sur ces supports
lorsqu’ils sont en concentration plus ou moins importante, occupent certains sites actifs des
matériaux ou passent en solution. En effet, les fonctions carboxyliques des pulpes de
betterave, par exemple, sont trés largement neutralisées par les ions Ca®* présents a la surface
de ce matériau (Reddad, 2002). Pour leur part, Hashim et Chu (2004) ont mis en évidence
I’inhibition de la fixation des ions Cd* sur 1’algue marine S. baccularia, par des ions Ca?* en

solution aqueuse.

1.3.4 pH d’équilibre

Les mesures de pH d’équilibre effectuées séparément sur des suspensions réalisées en mettant
les matériaux bruts et incubés en contact avec de 1’eau déminéralisée, sont résumées dans le
Tableau 35. Le pH d’équilibre des suspensions a été atteint en moins de 30 minutes. Le pH de
la suspension de bagasse native est fortement acide (3,7), et une augmentation de pH a éte
constatée apres 1’incubation (6,5). Plus précisement, les variations de pH enregistrées vont de
5,2 (valeur initiale) a 3,7 (pH d’équilibre) pour la bagasse native, et de 5,2 a 6,5 pour la
bagasse incubée. Ces résultats corroborent les données relatives a la forte présence de
groupements fonctionnels acides a la surface de la bagasse native, et a la création de fonctions

basiques a la surface de la bagasse incubée.
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Tableau 35 : pH d’équilibre des matériaux avant et aprés incubation.

Matériau pH d’équilibre pH d’équilibre
(avant incubation) (aprés incubation)

Bagasse 3,7 6,5

Vétiver 8,5 8,0

En revanche, un faible écart a été¢ observé entre le pH d’équilibre des suspensions de vétiver
natif (8,5) et incubé (8,0). Il convient toutefois de souligner, que dans le cas de la racine de
vétiver, toutes les mesures de pH ont affiché une tendance alcaline (Figure présentée en
annexe 4). Ainsi, ce faible écart entre le pH du vétiver natif et du vétiver incubé est cohérent
avec la faible modification de la chimie de surface de ce matériau, suite a I’incubation
biologique. Enfin, I’augmentation de la concentration des fonctions de surface de la bagasse
et la diminution de celles du vétiver, mise en évidence par la méthode de Boehm et corroboréee

par I’analyse spectroscopique, sont tout a fait cohérentes avec les mesures de pH d’équilibre.

1.3.4.1 Observation microscopique des matériaux apres incubation

1.3.4.1.1 Observation de la bagasse incubée
L’observation de la bagasse incubée au microscope électronique a balayage a révélé la

présence de débris de microorganismes au niveau des pores, comme illustré a la Figure 17.

Champignons

Champignons

Figure 17 : Visualisation de la bagasse incubée au microscope électronique a balayage.

La morphologie et la taille de ces cellules les rapprochent des levures, qui sont des

champignons géneralement de forme sphérique ou ovale, par contraste avec les moisissures,
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qui sont plut6t filamenteuses. Notons que la présence de ces cellules est cohérente avec le pH
d’équilibre de la bagasse incubée, car les levures sont des microorganismes anaérobies

facultatifs, capables de croitre dans un milieu acide ou proche de la neutralité (pH = 4-6).

1.3.4.1.2 Observation du vétiver incubé

L’observation de la structure du vétiver révele également un dépot cellulaire, correspondant
probablement & un vestige de biofilm bactérien. On peut supposer que les substances sécrétées
par les microorganismes impliqués dans la dégradation du vétiver, ont provoqué la faible
baisse du pH d’équilibre du matériau apres I’incubation biologique anaérobie. Contrairement
a la bagasse, aucun débris de champignons n’a été observé a la surface du vétiver incubé. En
effet, étant des microorganismes facultatifs et acido-tolérants (pH 4 a 6) et compte tenu du pH
d’équilibre du vétiver avant et aprés incubation (pH >8), les levures n’ont pas pu se
développer et/ou encore moins subsister aux conditions opératoires imposées par le veétiver.
Par conséquent, la structure floconneuse (Figure 18) observée a la surface du vétiver incubé

est trés probablement un vestige de biofilm bactérien.

Peut-étre le
vestige d’un
biofilm

Figure 18 : Visualisation du vétiver incubé au microscope électronique a balayage.

L’activité de dégradation de la matiére organique par les bactéries méthanogenes, rapporte
Rouez (2008), peut étre inhibée a des valeurs de pH supérieures a 8. Ainsi, la réduction du pH
d’équilibre du vétiver au terme de 1’incubation peut étre attribuée a 1’activité de production
d’exopolymeres des bactéries méthanogeénes, en vue de créer un milieu plus favorable a leur

croissance.
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Par ailleurs, le fait que la surface spécifique a été faiblement affectée par la digestion
anaérobie peut étre considéré comme une conséquence de la teneur en lignine élevée du
vétiver, mais aussi de I’absence de champignons dans la digestion de ce substrat. Car, selon
Alonso Gutiérrez (2005), la dégradation des lignines a fait 1’objet de nombreuses recherches,
notamment dans le cadre des phénomeénes liés a la pourriture du bois, I’'un des substrats les
plus riches en lignine, par différentes espéces de champignons, dont les levures. Ces
recherches sont parvenues a la conclusion qu’en mati¢re de dégradation de la lignine, en
conditions aérobies, les rendements les plus élevés sont généralement fournis par les

champignons.
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1.4 Conclusion des essais de caractérisation physico-chimique des matériaux

Les essais réalisés sur les matériaux ont permis de les caractériser le plus completement
possible par rapport a leur comportement physique, chimique, ainsi que leurs propriétés en
solution aqueuse. Les principales caractéristiques des matériaux sont résumées dans le
Tableau 36.

Tableau 36 : Synthése des caractéristiques physigues et chimiques des matériaux.

Bagasse Bagasse Vétiver Vétiver

native incubée natif incubé
Caractéristiques physiques
Humidité (% masse humide) 30,8 - 7,1 -
Teneur en cendres (% MS) 6,3 - 8,6 -
Surface spécifique (m2.g™) 0,67 1,53 1,25 1,27
Caractéristiques chimiques
Fonctions carboxyliques (mmol.g™ MS) 0,25 1,75 0,23 0,23
Fonctions lactones (mmol.g™* MS) 0,15 1,85 0,9 0,9
Fonctions hydroxyles (mmol.g™* MS) 1,2 0,0 0,15 0,15
Fonctions basiques (mmol.g™ MS) 0,0 0,3 15 15
Teneur en lignine 8,2 - 23,3 -
Gonflement (%) 25,0 - - -
Capacité de rétention d’eau (g.g™") 11,0 - - -
Matiére organique soluble (mg.g™ MS) 90,4 7,2 15,5 58
pH d’équilibre 3,7 6,5 8,5 8,0

A la lumiére de ces résultats, il apparait que les propriétes de la bagasse de canne a sucre sont
sensiblement affectées par 1’incubation biologique anaérobie, tandis que celles du vétiver sont
demeurées quasi-inchangées. Dans le cas de la bagasse, parmi les résultats les plus marquants
figurent notamment le renforcement des groupements fonctionnels carboxyliques et lactones,
parallélement a 1’élimination des groupements hydroxyles et la création de fonctions basiques.
Les spectres infrarouges montrent une distribution similaire des pics identifiés pour la bagasse
et la racine de vétiver avant et apres incubation. Les liaisons chimiques associées aux spectres

infrarouges sont connues pour leur implication dans 1’adsorption des ions métalliques et
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colorants, et sont cohérentes avec les principaux groupements fonctionnels déterminés par la

méthode de Boehm.

D’un autre coté, la bagasse native présente un pH d’équilibre fortement acide, suite au
relargage de quantités importantes de protons en solution, ayant la capacité¢ d’entrer en
compétition avec les ions métalliques ou les molécules de colorants pour les mémes sites
actifs disponibles a la surface du matériau, ce qui peut étre préjudiciable a la biosorption de
ces polluants. En revanche, le pH d’équilibre proche de la neutralité de la bagasse incubée est
cohérent avec la création des fonctions basiques a la surface de ce matériau, et laisse présager
des conditions opératoires plus favorables a la fixation des ions métalliques. Sur un autre plan,
I’utilisation de la bagasse dans un procédé de traitement des eaux sera grandement facilitée

par la réduction du relargage de matic¢re organique dissoute de 90%, suite a I’incubation.

Par ailleurs, malgré les faibles modifications enregistrées au niveau des propriétés physiques
et chimiques du vétiver, ce matériau présente une concentration en groupements fonctionnels
basiques et une teneur en lignine respectivement cing et trois fois plus grande que celles de la
bagasse de canne a sucre, ce qui suggéere des propriétés de fixation intéressantes vis-a-vis des
ions métalliques, peut-étre méme plus intéressantes que celles de la bagasse. Enfin, le contact
entre les matériaux et 1’eau déminéralisée conduit a la libération de cations échangeables
(Ca?*, Na*, K*, Mg?") en solution aqueuse, qui sont parfois en concentrations importants, ce

qui permet d’envisager un éventuel mécanisme d’échange d’ions.

La section suivante présente les résultats des essais d’adsorption d’ions métalliques et de
colorants sur la bagasse de canne a sucre et la racine de vétiver, en vue d’évaluer le potentiel
d’utilisation pour 1’épuration des effluents. Ces résultats concernent principalement les

expériences en milieu dispersé réalisées sur des effluents synthétiques.
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Il. BIOSORPTION DES POLLUANTS METALLIQUES

I1.1 Biosorption sur la bagasse en milieu dispersé

11.1.1 Effet de la taille des particules de bagasse de canne a sucre

Pour mieux définir les conditions opératoires des essais de biosorption, les ions Pb** ont été
choisis en vue d’évaluer I’influence de la taille des particules sur la performance de la bagasse
native en rapport avec la fixation des ions métalliques en solution aqueuse. En effet, Gérente et
al. (2000) ont mis en évidence 1’augmentation de la vitesse initiale de fixation des ions Cu®*
sur la pulpe de betterave, en fonction de la taille des particules qui varie de 0,125 a 0,25 mm et
de 0,25 a 0,5 mm, comparativement a la vitesse initiale obtenue pour les particules de taille
comprise entre 0,5 et 1 mm. Pour leur part, Leusch et al. (1995) ont obtenu des capacités
d’adsorption plus grandes pour les algues S. fluitans et A. nodosum vis-a-vis des ions
métalliques au moyen de particules de taille allant de 0,841 a 1 mm, par comparaison a la
performance des particules taille inférieure. Ainsi, la bagasse broyée a été répartie en trois
fractions granulométriques, qui correspondent aux quantités de particules retenues sur les
tamis de maille 500 pm, 800 um et Imm. La Figure 19 présente les isothermes de fixation des
ions Pb?* sur les particules de matériau isolées. Il apparait clairement que la taille des
particules exerce une influence négligeable, voire nulle, sur la fixation des ions Pb®* sur la
bagasse native. Le Tableau 37 donne les capacités maximales de fixation calculées selon les

modéles de Freundlich et de Langmuir.
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Figure 19 : Fixation du plomb sur la bagasse, selon la taille des particules (pHe, compris entre 3 et
3,4 ; température = 20 °C ; 10 g.L™ de bagasse ; temps de contact = 24 h).

La capacité de biosorption de la bagasse native vis-a-vis du plomb s’avére donc indépendante
de la granulométrie, dans la plage testée ici. On peut penser que ce résultat est lié a la faible
étendue de granulométrie testée, qui n’induit pas d’effet observable sur la biosorption du plomb dans

nos conditions expérimentales.

Tableau 37 : Paramétres de Langmuir et de Freundlich relatifs aux isothermes de fixation des ions
Pb?* sur la bagasse, selon la taille des particules (pHeq compris entre 3 et 3,4 ; température = 20 °C ;
10 g.L™* de bagasse ; temps de contact = 24 h).

Paramétres de Freundlich Paramétres de Langmuir
Diameétre K 1/n r2 Om b r2
(mmol**™ LY g™ (mmol.g™)  (L.mmol™)
500 pm 0,022 0,62 0,99 0,029 2,02 0,99
800 pm 0,020 0,64 0,99 0,028 1,73 0,99
1 mm 0,021 0,64 0,99 0,029 1,74 0,99

L’écart entre les capacités de fixation du matériau vis-a-vis des ions Pb* n’étant pas
significatif dans la gamme testée, la différence de la taille des particules de bagasse de canne a
sucre n’a plus été prise en compte dans les essais, c¢’est-a-dire que le matériau utilisé dans les
autres essais est un mélange des différentes fractions granulométriques. Enfin, compte tenu de
ce résultat, on peut supposer que 1’accroissement de la surface spécifique est négligeable, pour
les tailles de particules considérées ou, dans le cas contraire, que la surface spécifique
influence trés peu la capacité du matériau a fixer des ions métalliques. En d’autres termes, la
biosorption des ions métalliques sur la bagasse pourrait &tre due principalement a la présence

des groupements fonctionnels de surface.
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IL.1.2 Effet de Uincubation biologique sur les cinétiques de fixation des ions Pb** sur la
bagasse de canne a sucre

Afin de determiner les conditions opératoires, en particulier le temps de contact, permettant
d’atteindre 1’équilibre de biosorption pour la détermination des isothermes a 1’équilibre, les
cinétiques de fixation des ions Pb®* ont été étudiées pour la bagasse native et incubée a des
concentrations en ions métalliques identiques, et inférieures au domaine de précipitation de
I’hydroxyde. Les résultats présentés sur la Figure 20 indiquent que 1’équilibre entre phase

solide et liquide est atteint au bout de 300 minutes.
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Figure 20 : Courbes cinétiques de fixation du plomb sur la bagasse : température = 20 °C ; 10 g.L™
de matériau natif et 5 g.L™" de matériau incubé ; pHe, = 3,2-3,5 et 4,3-6,5 respectivement pour le
matériau natif et incubé ; temps de contact = 24 h).

Les données expérimentales ont été modélisées a I’aide des eéquations de pseudo-premier et
second ordre, et du modeéle intraparticulaire. Les faibles coefficients de corrélation (r?)
obtenus pour les modeles de premier ordre et intraparticulaire indiquent la mauvaise
description des cinétiques de fixation des ions Pb** par ces derniers, ou encore que la
biosorption des ions métalliques est faiblement influencée par la structure poreuse, en ce qui
concerne le modele intraparticulaire. En revanche, de meilleures corrélations ont été obtenues

en utilisant le modele de pseudo-second ordre, comme 1’illustre la Figure 21.
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Figure 21 : Courbes cinétiques de fixation du plomb sur la bagasse et la linéarisation selon un
modele de pseudo-second ordre : température = 20 °C ; 10 g.L ™" de matériau natif et
5 g.L™" de matériau incubé ; PHeq = 3,2-3,5 et 4,3-6,5 respectivement pour le matériau natif et
incubé ; temps de contact = 24 h.

La bonne adéquation des résultats expérimentaux au modele du pseudo-second ordre suggére
que la fixation des ions Pb?* sur la bagasse de canne & sucre est en majeure partie imputable &
la chimisorption. En effet, Ho et McKay (1998, 1999), indiquent que les cinétiques
d’adsorption de la plupart des ions métalliques sur des adsorbants hétérogeénes sont conformes
aux hypothéses du modéle de pseudo-second ordre, selon lesquelles les ions métalliques
interagissent avec les différents groupements fonctionnels de surface de ces matériaux. Ces
résultats viennent d’ailleurs étayer I’hypothése formulée dans la section précédente selon
laquelle la fixation des ions métalliques sur la bagasse pourrait étre due principalement aux
groupements fonctionnels de surface. Les résultats montrent d’autre part que 1’incubation
biologique a influencé la cinétique de fixation. En effet, les données présentées dans le
Tableau 38 mettent en évidence une augmentation de plus de 600% de la vitesse initiale de
biosorption (vo) des ions Pb?* sur la bagasse de canne & sucre. La valeur de la constante

cinétique de pseudo-second ordre (k) a diminué de 45%.
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Tableau 38 : Constantes cinétiques de fixation des ions Pb®* sur la bagasse, selon le modéle du
pseudo-second ordre : température = 20 °C ; 10 g.L™ de matériau natif et 5 g.L™" de matériau incubé
; pPHeq = 3,2-3,5 €t 4,3-6,5 respectivement pour le matériau natif et incubé ; temps de contact = 24 h.

Matériau Meétal Co Oe Vo k r2

(mmol.L™)  (mmol.g")  (mmol.g™.min") (g.mmol™*.min™)

Bagasse native Plomb 1,82 0,017 5.10* 1,87 0,98
Bagasse incubée  Plomb 1,82 0,06 38.10* 1,03 0,99

Signalons que d’autres chercheurs ont fait état de modification des parameétres cinétiques de
biosorbants, suite a leur pré-traitement. A titre d’exemple, lors de I’étude des cinétiques de
fixation des ions Ni®* et Cu®* sur la pulpe de betterave Reddad et al. (2002) ont obtenu une
augmentation de la capacité de fixation a 1’équilibre (qe) de la pulpe saponifiée vis-a-vis des
ions Ni** et Cu?*, parallélement & une diminution de la vitesse initiale (vo) du matériau
saponifié, par rapport a celle du support natif, pour des temps d’équilibre identiques. Le temps
d’équilibre de fixation des ions Cd** sur I’enveloppe de riz est passé de 600 & 60 minutes,
suite a la modification des propriétés physico-chimiques de ce matériau, par contact avec le
bicarbonate de sodium (Kumar et Bandyopadhyay, 2006).

II.1.3 Isothermes de biosorption d’ions métalliques présents dans des effluents
synthétiques en systeme monocomposé sur la bagasse native et incubée

Les isothermes de fixation des ions métalliques obtenues sur la bagasse native et incubée sont
comparées dans les Figures 22 a 24. La fixation des polluants métalliques sur la bagasse
native a été réalisée dans une plage de pH d’équilibre compris entre 3 et 3,4 pour le plomb ;
3,1 et 3,3 pour le cadmium et le zinc ; 3,2 et 3,5 pour le nickel ; 3,2 et 4,1 pour le cuivre. Les
résultats concernant la bagasse incubée ont été obtenus pour des valeurs de pH d’équilibre
comprises entre 4,7 et 7,5 pour le cuivre; 7,3 et 8,2 pour le nickel ; 6,5 et 8,0 pour le
cadmium ; 4,9 et 7,9 pour le plomb ; 5,8 et 7,4 pour le zinc. Ces valeurs de pH d’équilibre
garantissent 1’absence ou I’effet quasi-négligeable de la précipitation des hydroxydes dans les
conditions expérimentales de nos essais. Les modéles de Langmuir et de Freundlich,
appliqués aux données expérimentales relatives a la fixation des ions métalliques Pb%*, Cd**,
Zn**, Ni?*, Cu®* ont permis de décrire les isothermes, comme illustré dans le Tableau 39 pour
la bagasse native et 40 pour la bagasse incubée. Ces tableaux regroupent les constantes gm, b,
Kg, 1/n et le coefficient de détermination (r?). Le Tableau 39 montre que la fixation des ions

métalliques sur la bagasse native, par rapport aux valeurs de Qm, suit I’ordre d’affinité
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Pb?*~Cu*~Zn* > Cd?** > Ni*". La biosorption des ions métalliques sur la bagasse native a été
décrite de facon satisfaisante par les modeles de Langmuir et de Freundlich. Notons que
I’ordre de fixation des ions métalliques varie d’un matériau a ’autre. En effet, lors de 1’étude de la
fixation de métaux lourds sur deux algues marines, Leusch et al. (1995) ont obtenu la séquence
d’affinité Pb>* > Cd** > Cu** > Ni** > Zn** pour le Sargassum fluitans, et Pb** > Cu** > Cd** >
Ni** > Zn?* pour le Ascophyllum nodosum. Pour leur part, Ahmady-Asbchin et al. (2009) ont
rapporté 1’ordre d’affinité Pb**~Cu®* > Ni** > Cd** > Zn*" pour I’algue Fucus serratus. Enfin
Reddad (2002) a mis en évidence la séquence d’affinité Pb** > Cu®** > Zn** > Cd** > Ni** pour
la pulpe de betterave, qui coincide avec celle obtenue pour la bagasse native dans le cadre de
cette thése. Les diverses séquences de fixation des ions métalliques sur les biosorbants
reflétent 1’existence de nombreux paramétres inhérents aux adsorbants et aux ions métalliques
qui sont susceptibles d’influencer les mécanismes de biosorption et, de ce fait, la séquence
d’affinité. Ainsi, Reddad (2002) a mis en évidence une bonne corrélation entre les capacités
maximales de fixation (qm) de la pulpe de betterave vis-a-vis des ions métalliques, la
constante de premiere hydrolyse, 1’¢électronégativité et I’index ionique des ions métalliques.
En ce qui a trait au réle de la structure d’un adsorbant, en rapport avec les mécanismes de
fixation des polluants, Kadirvelu et al. (2000) ont obtenu la séquence d’affinité Cu®* > Ni?* >
Pb2+, lors de 1’étude de la fixation de ces substances sur des tissus de charbon actif et ont
argumenté que la faible capacité de fixation des matériaux vis-a-vis du plomb était due a son
encombrement stérique. Dans le cas de la séquence d’affinité des ions métalliques sur la
bagasse native, la meilleure performance est obtenue vis-a-vis du plomb, ce qui montre que la
fixation des 1ons métalliques sur ce matériau n’est pas entravée par I’encombrement stérique,
et confirme par la méme occasion que la fixation des ions métalliques sur la bagasse native est

majoritairement influencée par les fonctions de surface.
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Tableau 39 : Parametres de Langmuir et de Freundlich des isothermes de fixation des ions
métalliques sur la bagasse native : température = 20 °C ;
concentration de bagasse = 10 g.L ™.

Parametres de Freundlich Parametres de Langmuir
Métal Ke 1/n r2 Om b r2
(mmol**.LY" g™ (mmol.g™)  (L.mmol™)

Plomb 0,022 0,6 0,99 0,029 2,0 0,99
Cuivre 0,010 0,7 0,99 0,028 0,6 0,98
Zinc 0,012 0,8 0,99 0,027 0,8 0,99
Cadmium 0,016 0,6 0,95 0,023 2,0 0,95
Nickel 0,021 1,0 0,98 0,015 2,2 0,94

A T’exception du nickel, 1/n est inférieur a 1 pour tous les ions métalliques, ce qui, selon
Kadirvelu et al. (2000), confirme la fixation favorable des ions métalliques sur la bagasse. De
méme, sauf pour les ions Ni**, les valeurs de b relatives & la fixation des ions métalliques sur
la bagasse incubée sont supérieures a celles de la bagasse native, ce qui suggere une meilleure

affinité du matériau incubé vis-a-vis des ions métalliques.

Tableau 40 : Paramétres de Langmuir et de Freundlich des isothermes de fixation des ions
métalliques sur la bagasse incubée : température = 20 °C ;
concentration de bagasse = 5 g.L™.

Paramétres de Freundlich Paramétres de Langmuir
Métal Ke 1/n r2 Om b r2
(mmol* LM gty (mmol.g™)  (L.mmol™)

Cuivre 0,14 0,33 0,96 0,12 21,4 0,98
Plomb 0,11 0,2 0,89 0,09 680,4 0,99
Nickel 0,06 1,0 0,93 0,06 1,3 0,92
Cadmium 0,06 0,3 0,97 0,05 31,4 0,99
Zinc 0,05 0,3 0,91 0,05 22,2 0,97

Par ailleurs, les capacités de fixation de la bagasse native vis-a-vis des ions métalliques
peuvent étre considérées comme faibles, par comparaison a celles d’autres adsorbants, tels
que les charbons actifs commerciaux en grains ou en poudre et certains biosorbants. A titre
d’exemple, la capacité maximale de fixation de la bagasse native vis-a-vis du cadmium est en
moyenne 6 fois moins importante que celle de 1’écorce de pin (Vasquez et al., 2002). Reddad

et al. (2002) ont obtenu une capacité maximale de fixation pour la pulpe de betterave vis-a-vis
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du plomb qui est 17 fois supérieure a celle de la bagasse native. La capacité d’adsorption de la
bagasse native vis-a-vis du cadmium est 3 fois moins élevée que celle obtenue par (Leyva-
Ramos et al., 1997) pour le Filtrasorb 400. An et al. (2001) ont rapporté des capacités
d’adsorption de 0,08 et 0,13 mmol Pb®".g™, obtenues pour deux charbons actifs commerciaux
en poudre et en grains, qui sont 2,7 et 4,5 fois supérieures a celle de la bagasse native. En
revanche, les capacités maximales de fixation de la bagasse native vis-a-vis des ions Cu®" et
Ni?* obtenues dans le cadre de cette thése sont nettement supérieures a la capacité
d’adsorption de 0,005 mmol Cu?*.g™, rapportée par Demirbas (2008) et celle de 1,7.10°

mmol Ni?*.g™" obtenue par Rao et al. (2002), pour deux échantillons de bagasses différentes.

La faiblesse des capacités de fixation de la bagasse native vis-a-vis des polluants métalliques
pourrait étre due a la répulsion électrostatique, entre les ions métalliques et des sites actifs du
biosorbant, porteurs de charges positives, étant donné les valeurs de pH d’équilibre fortement
acide mesurées au terme de la fixation de tous les ions métalliques sur la bagasse native. En
effet, les valeurs de pH initial et final varient en moyenne de 4,9 + 0,1 a 3,1 + 0,1 pour le
plomb, de 5,3 £ 0,5 a 3,4 £ 0,3 pour le cuivre, de 5,2 + 0,1 a 3,1 + 0,1 pour le zinc, de 5,3 +
0,1 a 3,1 £ 0,1 pour le cadmium, de 55 £ 0,1 a 3,3 + 0,1 pour le nickel. Ces données
indiquent la tendance de la bagasse native a acidifier son milieu, par la libération de protons
qui peuvent entrer en compétition avec les ions métalliques pour les mémes sites actifs du
biosorbant. Cet argument a été utilisé par de nombreux chercheurs pour expliquer la faible
performance de plusieurs biosorbants, a des valeurs de pH de 'ordre de 2 et 5. A titre
d’exemple, lors de 1’étude de la fixation du cadmium sur des algues marines, Kaewsarn et Yu
(2001) ont argumenté qu’aux faibles valeurs de pH les protons peuvent occuper la quasi-
totalité des sites actifs des matériaux, en laissant les ions meétalliques en solution. De
nombreux autres matériaux soumis a des conditions opératoires similaires présentent le méme
comportement, parmi lesquels figurent le tronc de papaye (Carica papaya) (Saeed et al.,
2005), les noyaux d’olive (Fiol et al., 2006) et I’enveloppe de riz (Kumar et Bandyopadhyay,
2006).

Les Figures 22 a 24 montrent que les propriétés adsorbantes du matériau ont été fortement
améliorées grace a I’incubation biologique. En effet, il apparait que, pour tous les ions
métalliques, la bagasse incubée présente des capacités de fixation a 1’équilibre qui ont été
multipliées respectivement par un facteur de 2 pour les ions Zn®* et Cd*"; 3 pour les ions

Pb%*: 4 pour les ions Ni** et Cu®* (Tableau 39 et 40). En se basant sur les capacités
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maximales de fixation (gm), la séquence d’affinité de la bagasse incubée vis-a-vis des ions
métalliques correspond a I’ordre d’affinité Cu®* > Pb* > Ni** ~ Cd*" ~ Zn?*, et met en
évidence une modification de la séquence d’affinité obtenue avec la bagasse native. La
séquence d’affinité Cu®* > Pb?* > Ni?* a été mise en évidence par Brady et al. (1994) pour des
champignons traités a 1’aide d’une solution alcaline. Dronnet et al. (1998) ont rapporté 1I’ordre
de fixation Cu®* ~ Pb®* >> Zn** ~ Cd*" > Ni** pour la pulpe de betterave saponifiée. Pour leur
part, Vaughan et al. (2001) ont obtenu la séquence de fixation Cu?* > Cd** > Ni** > zn** >
Pb* pour des enveloppes de graines de soja et des épis de mais modifiés successivement par
contact avec 1’hydroxyde de sodium et 1’acide citrique. Compte tenu que la bagasse a une
tendance alcaline et que les trois autres séquences de fixation prises en exemple sont
dominées par le cuivre et qu’elles sont obtenues pour des matériaux traités par des solutions
alcalines, on peut supposer que la présence de groupements fonctionnels basiques a la surface
de ces matériaux soit plus favorable a la fixation des ions Cu®*, par comparaison aux autres
ions métalliques. La différence observée entre la sequence de fixation des ions métalliques sur
la bagasse native et la bagasse incubée pourrait étre due également a un meilleur accés des
ions Cu®*, Ni** et Zn** & la surface interne de la bagasse incubée, en raison de leur petite taille
(cf. Tableau 22) comparativement & la taille des ions Pb?* et Cd**, compte tenu de

I’augmentation de la dimension des pores de la bagasse incubée.

Par ailleurs, contrairement a ce qui a été observé avec la bagasse native, la mesure du pH
avant et apres mise en contact de la bagasse incubée avec les solutions métalliques met en
évidence une augmentation du pH d’équilibre de la suspension, qui tend vers la neutralité. En
effet, les valeurs de pH initial et final varient en moyenne respectivement entre 5,1 + 0,4 a 6,5
+ 1 pour le plomb ; 5,2+ 0,1 a 5,7 £ 1 pour le cuivre ; 5,9 +0,2a 6,7 + 0,6 pour le zinc ; 5,5 +
0,1a71+0,5 pour le cadmium ; 54 + 0,1 a 8, 0 = 0,2 pour le nickel. Par conséquent, la
création de groupements fonctionnels basiques a la surface de la bagasse incubée peut étre
mise en lien direct avec 1’augmentation du pH d’équilibre. Il convient également de préciser
la nette amélioration de la performance de la bagasse incubée dans le domaine des faibles
concentrations, & I’exception des résultats obtenus pour les ions Ni?*. Ainsi, des rendements

de biosorption atteignant plus de 94% ont été obtenus pour la plupart des ions métalliques.
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Figure 22 : Fixation des ions Cu®" et Pb* sur la bagasse native et incubée :
température = 20 °C ; concentration respective de matériau natif et incubé = 10 et 5 g.L™.
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Figure 23 : Fixation des ions Cd** et Zn®* sur la bagasse native et incubée :
température = 20 °C ; concentration respective de matériau natif et incubé = 10 et 5 g.L™.
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Figure 24 : Fixation des ions Ni** sur la bagasse native et incubée : température = 20 °C ;
concentration respective de matériau natif et incubé = 10 et 5 g.L™.

La capacité de fixation de la bagasse incubée vis-a-vis des ions Cu®* (0,14 mmol.g™) est trés
proche de celle (0,17 mmol Cu?*.g™") obtenue par Wartelle et Marshall (2000), & I’aide de la
bagasse traitée par contact avec de I’hydroxyde de sodium (NaOH). Il en est de méme pour la
capacité d’adsorption vis-a-vis du plomb (0,14 mmol.g?) du céne de pin traité par contact
avec le réactif de Fenton, rapportée par Argun et al. (2008) et celle (0,107 mmol Pb**.g%) de
la sciure de pin Pinus sylvestris traitée par contact avec du formaldéhyde en milieu acide
(Taty-Costodes et al., 2003). Cependant, de nombreux autres biosorbants natifs ou
chimiquement modifiés présentent des capacités d’adsorption nettement supérieures a celles
de la bagasse incubée. A titre d’exemple, on peut mentionner la pulpe de betterave native,
dont les capacités d’adsorption vis-a-vis du nickel et du cuivre atteignent respectivement
0,202 et 0,33 mmol.g™ (Reddad et al., 2002), le cone de pin traité par contact avec le réactif
de Fenton qui présente une capacité d’adsorption de 0,29 mmol.g” vis-a-vis du cadmium
(Argun et al., 2008), I’enveloppe de riz traité par contact avec I’hydroxyde de sodium, dont la
capacité maximale d’adsorption vis-a-vis du cadmium est estimée & 0,18 mmol.g™ (Kumar et
Bandyopadhyay, 2006), la sciure de pin Pinus sylvestris traitée a I’aide du formaldéhyde en
milieu acide, dont la capacité maximale d’adsorption vis-a-vis du cadmium est estimée a 0,17
mmol.g™ (Taty-Costodes et al., 2003). La performance de la bagasse incubée est au moins 10
fois inférieure a celle (1,27 mmol Cu®*.g™) obtenue par Wartelle et Marshall (2000) pour de la
bagasse traitée successivement par I’hydroxyde de sodium et ’acide citrique. Ces données
montrent que 1’efficacité de la bagasse incubée pour la fixation d’ions métalliques est quasi-
équivalente ou inférieure a celle d’autres matériaux chimiquement modifiés, selon le polluant

et le matériau considérés. En revanche, les colts de modification de ces matériaux sont
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parfois plus élevés que ceux de ’incubation biologique anaérobie, du fait que les réactifs
chimiques utilisés sont généralement importés des pays industrialisés. Alors que, sur un autre
plan, I’incubation biologique anaérobie nécessite trés peu ou pas du tout de réactifs
chimiques, et la sobriété de la mise en ceuvre en fait une technique adaptée au contexte des

pays en développement, en particulier Haiti.

11.1.4 Facteurs responsables de ’augmentation des capacités de fixation des ions
métalliques par la bagasse incubée

Compte tenu que la surface spécifique de la bagasse incubée (1,53 m2.g™) est environ deux
fois plus élevée que celle du matériau natif (0,67 m2.g™?), il peut étre supposé que
I’accroissement de la surface spécifique a entrainé la création de nouveaux sites actifs a la
surface de la bagasse incubée, qui seraient responsables de 1’augmentation des capacités de
fixation. Toutefois, d’autres arguments démontrent que 1’augmentation des capacités de
fixation est peu influencée par 1’accroissement de la surface spécifique. En effet, le Tableau
41 montre que les capacités de fixation de deux charbons actifs en grain et en poudre vis-a-vis
du zinc et du cadmium sont du méme ordre de grandeur que celles de la bagasse, alors que
leur surface spécifique est au moins 500 fois plus élevée. Il ressort de cette comparaison que
les deux types de matériaux présentent des mécanismes d’adsorption différents. Par
conséquent, d’autres facteurs pourraient jouer un réle déterminant dans les mécanismes de
fixation des polluants métalliques sur la bagasse de canne a sucre. Parmi lesquels figure
I’augmentation du pH, de la proportion de lignine et de la concentration des groupements

fonctionnels de surface.
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Tableau 41 : Capacités de fixation des ions Zn*" et Cd** par des charbons actifs comparées a celles
de la bagasse.

Référence Co Adsorbant SeeT Om
(mmol.L™)

(m?.g™) (mmol.g™)
Lu et Chiu (2006) 0,15-1,2 PAC 852 Zn**:0,20
Anetal. (2001) -3 PAC nd Cd*: 0,03
An et al. (2001) 1-3 GAC 1032 Cd*: 0,03
Cette étude 0-2 BN 0,67 Cd**: 0,023
Cette étude 0-3,7 BN 0,67 Zn?*: 0,027
Cette étude 0-2 BI 1,53 Cd*: 0,05
Cette étude 0-3,7 BI 1,53 Zn**: 0,05

nd: non disponible

Le pH d’équilibre (pH = 6,53) de la bagasse incubée indique une réduction de la
concentration des protons en solution par rapport a la bagasse native. Par conséquent, il peut
étre supposé que la diminution de la compétition entre les ions métalliques et les protons a
créé des conditions favorables a 1’augmentation des capacités de fixation. En effet, les
protons éliminés sont remplacés par d’autres espéces chimiques pouvant étre déplacees plus
facilement par les ions métalliques (Brierley, 1990 ; Inthorn et al., 1996), au moment de leur

fixation sur les supports biologiques.

L’accroissement de la proportion de lignine peut également constituer un argument qui peut
étre pris en compte en vue d’expliquer I’augmentation des capacités de fixation de la bagasse
incubée vis-a-vis des ions métalliques. Pour Bailey et al. (1999), la teneur en lignine peut
jouer un réle important dans la biosorption des ions metalliques, en raison de la présence des
groupements phénols et d’autres fonctions de surface. Notons toutefois que la teneur en
lignine de la bagasse étudiée dans le cadre de cette thése équivaut a 8,22% de la matiere
séche, mais celle de la bagasse incubée n’a pas pu étre déterminée, en raison d’une trop faible
quantité de bagasse incubée disponible. Néanmoins, Van Soest (1994) rapporte que la
dégradation de la lignine intervient principalement en conditions aérobies et, a I’inverse, elle
est considérée comme non biodégradable en conditions anaérobies. Par conséquent, il peut
étre supposé un accroissement de la proportion de lignine de la bagasse incubée,
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comparativement a celle de la bagasse native, ce qui peut contribuer a 1’augmentation des

capacités de fixation.

En dernier lieu, I’augmentation de la concentration des fonctions carboxyliques et lactones,
respectivement de 600% et de plus de 1000%, ainsi que la concentration des fonctions
basiques, qui est passée de zéro & 0,3 mmol.g™, constitue probablement le principal facteur
explicatif de I’augmentation des capacités d’adsorption de la bagasse vis-a-vis des polluants
métalliques. En raison de leur charge négative, les fonctions carboxyliques participent
activement dans la fixation des ions métalliques et des complexes formés entre ces derniers et
les colorants (Vijayaraghavan et Yun, 2008). Ainsi, lors de 1’é¢tude de I’adsorption du
cadmium sur les cellules bactériennes Tolypothrix tenuis traitées par contact avec des
solutions alcalines, Nagase et al. (2005) ont attribué la meilleure sélectivité des cellules
bactériennes vis-a-vis des ions Cd®* & la présence des fonctions carboxyliques. Ainsi, les
quantités de cadmium fixées sur les cellules natives en présence des ions Ca®* et Mg®*
représentent 45 et 59% de la concentration initiale de cadmium mise en solution, alors
qu’elles atteignent 78% dans le cas des cellules bactériennes modifiées. Enfin, I’analyse des
spectres de la bagasse avant et apres incubation montre que les principaux groupements
fonctionnels actifs a la surface de ce matériau sont constitués principalement par les liaisons
—OH des polymeéres et polysaccharides, les liaisons du type —CH, et -COOH, qui sont
connues pour leur implication dans 1’adsorption des polluants métalliques (Al-Degs et al.,

2006 ; Saygideger et al., 2005).

L’analyse ponctuelle au MEB de 1’état de la surface des particules de bagasse native et
incubée apres la biosorption du plomb a permis de distinguer la répartition de 1’adsorbat de
celle des autres éléments composant la structure du matériau incubé. Les points de forte
brillance de la Figure 25a, b et ¢ représentent la répartition du plomb a la surface de la bagasse
native (a) et de la bagasse incubée (b) et (c). Ces images semblent indiquer que le plomb a été
fixé en plus petite quantité sur la bagasse native, comparativement a la bagasse incubée. D un
autre coté, on peut voir également que la distribution du plomb a la surface de la bagasse n’est
pas uniforme, mais il semble mieux réparti a la surface de la bagasse incubée. La Figure 25¢
montre que 1’augmentation de la capacité de biosorption de la bagasse vis-a-vis du plomb
aprés I’incubation n’est pas due, semble-t-il, & la présence des debris de microorganismes
ayant contribué a la dégradation du substrat. En effet, il apparait que le plomb ne se fixe pas

sur les cellules de levures. Par conséquent, ’amélioration de la performance du matériau

145



incubé est due principalement a la modification de ses propriétés physicochimiques suite a
I’action des microorganismes. Toutefois, on ignore pourquoi la biosorption du plomb s’est
produite sur la bagasse et pas sur les champignons. Il est en effet bien connu que certaines

especes de champignon ont la capacité de fixer les polluants métalliques. Mais les analyses

effectuées dans le cadre de cette these ne nous permettent pas de répondre a cette question.

Champignons

Figure 25 : Visualisation au microscope électronique a balayage de la bagasse native (a) et de la
bagasse incubée (b) et (c), apres fixation du plomb.
En revanche, il a été également remarqué par endroits sur certaines images (Figure 26),
présentant aussi bien la bagasse native et la bagasse incubée, le vestige d’une structure
assimilable a un biofilm, qui pourrait avoir été abimé lors de la préparation des échantillons

en vue des observations MEB.
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Structure s’apparentant aux
vestiges d’un biofilm surla
bagasse

Structure s’apparentant aux vestiges
d’un biofilm sur la bagasse

Figure 26 : Observation MEB relative a ’existence d’un biofilm a la surface de la bagasse, aprés
incubation.

Il est possible que la présence d’un biofilm sur le matériau incubé soit responsable au moins
en partie de I’amélioration de la performance de la bagasse aprés incubation. En particulier, la
création de groupements fonctionnels basiques a la surface de la bagasse incubée corrobore

I’hypothese relative a I’existence du biofilm.

1I.1.5 Isothermes de fixation d’ions métalliques en systéme multicomposé sur la bagasse
native

Les essais de fixation d’ions métalliques en systeme multicomposé visent a évaluer 1’effet de
la compétition sur la biosorption. Ces essais ont été réalisés uniquement sur la bagasse native.
La démarche adoptée consiste a comparer les isothermes de fixation des ions métalliques
Pb**, Cd** et Zn®*, en systtmes monocomposé, binaire et ternaire. Notons que pour les
adsorbants de structure poreuse peu développée, comme la bagasse native, la compétition
entre espéces chimiques de rayon ionique trés différent peut conduire au blocage des pores ou
a une meilleure fixation des composés de faible rayon ionique, si les mécanismes de fixation
sont fortement influencés par la structure poreuse. A I’inverse, si les mécanismes de fixation
sont régis principalement par les groupements fonctionnels de surface, la compétition sera
probablement favorable a la fixation des especes ayant la plus forte affinité vis-a-vis de

I’adsorbant.
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Les équilibres de fixation des ions métalliques en systéme binaire, Pb**/Cd**, Pb**/zn**,
Cd**/Zn?* et ternaire Ph?*/Cd**/Zn®" ont été étudiés en mélanges équimolaires pour tous les
ions metalliques. Les Figures 27, 28, 29 et 30 présentent les isothermes de fixation en
compétition, qui sont regroupées de maniéere a faire ressortir la diminution des capacités
d’adsorption de chacun des ions métalliques. La Figure 27 compare les isothermes
expérimentales de fixation des ions Pb®* et Cd** en systéme binaire et monocomposé, ainsi
que la modélisation des données expérimentales obtenues en compétition au moyen du
mode¢le de Langmuir étendu (LE). II est a noter que tous les systémes étudi€s n’ont pas permis

d’obtenir des résultats exploitables.
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Figure 27 : Isothermes de fixation des ions Pb®" et Cd** sur la bagasse native en systéme mono et
bimétallique.

Il ressort de cette comparaison que la compétition n’a pas empéché la fixation de I’'un ou
I’autre composé sur la bagasse. En revanche, elle a entrainé la diminution de la fixation des
deux polluants, par comparaison aux résultats obtenus en systeme monocomposé. Ainsi, les
ions Cd®* et Pb** en mélange binaire présentent des capacités d’adsorption qui ont diminué
respectivement de 73 et 75% par rapport aux capacités maximales d’adsorption calculées en
systéme monocomposé, mais les capacités de fixation a 1’équilibre (qe) du plomb en systeme
binaire restent supérieures a celles du cadmium, a I’instar de ce qui a été observé en systéme
monocomposé. On constate d’autre part que la modélisation, par le modeéle de Langmuir
étendu, réalisée a partir des constantes déterminées pour 1’adsorption en systeme
monocomposé, surestime trés fortement la biosorption du cadmium (Figure 27). L’effet de

réduction de la biosorption est donc plus important que le seul effet de la compétition.
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La Figure 28 compare les différentes isothermes d’adsorption des ions Pb?* obtenues en
systtme monocomposé, en mélange binaire avec les ions Cd** ou Zn®*, et en mélange
ternaire. Elle montre que la fixation des ions Pb®" en systéme binaire est un peu moins génée
en présence des ions Cd®*, que lorsque le plomb est en compétition avec le zinc. Plus
précisément, la diminution de la capacité d’adsorption du plomb en présence du cadmium est
estimée a 76%, tandis qu’elle atteint 83% en compétition avec le zinc. Ce constat est cohérent
avec ce qui a été préalablement observé lors de I’étude de la fixation de ces composés en
systéme monocomposé, en rapport avec 1’ordre d’affinité des composés vis-a-vis de la
bagasse native. En effet, les capacités maximales de fixation (gm) obtenues témoignent d’une
plus forte affinité de la bagasse native vis-a-vis du zinc, comparée a celle qui existe entre ce

matériau et le cadmium.
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Figure 28 : Isothermes de fixation du plomb sur la bagasse native en systéme mono et
multimétallique.

Comme précédemment, on constate que la baisse d’efficacité de la biosorption observée
expérimentalement (Figure 28), en systéme binaire comme en systéme ternaire, est plus forte
gue ne le prévoit la modélisation (les isothermes modélisées surestiment les résultats

experimentaux).

La Figure 29 montre que la fixation des ions Zn?** sur la bagasse native est fortement génée
par la présence des ions Pb®*. Ainsi, la capacité de fixation a 1’équilibre de la bagasse vis-a-
vis des ions Zn** a diminué d’environ 80%, par comparaison 4 la valeur obtenue en systéme

MOoNOCOMpOSE.
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Figure 29 : Isothermes de fixation du zinc sur la bagasse native en systéme mono et
multimétallique.
Le modeéle LE surestime a nouveau les résultats obtenus en systemes binaire, confirmant que

le phénoméne observé est plus important que le seul effet de la compétition.

Comme illustré a la Figure 30, I’inhibition de la fixation des ions Cd** sur la bagasse native
est plus importante en mélange ternaire qu’en mélange binaire. Le méme constat a été

effectué pour les ions Pb*".
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Figure 30 : Isothermes de fixation du cadmium sur la bagasse native en systtme mono et
multimétallique.

On peut donc supposer que la diminution de la fixation des ions métalliques sur la bagasse
augmente, a mesure que le nombre de composés en solution augmente. Sekhar et al. (1998) et

Mohan et al. (2006) sont parvenus a une conclusion similaire, suite a 1’étude de 1’adsorption
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compétitive d’ions métalliques, respectivement sur Aspergillus niger et la lignine extraite de

la pulpe d’eucalyptus.

Par ailleurs, comme 1’indiquent les différentes figures présentées ci-dessus, la modélisation
des isothermes d’adsorption en systémes multicomposés par le modele de Langmuir étendu
entraine une surestimation systématique des capacités d’adsorption calculées par rapport a
celles obtenues expérimentalement, a ’exception de celle du plomb, en compétition avec le
cadmium (Figure 27). La surestimation de la majorité des capacités de fixation compétitive,
observée dans le cadre de cette these, est cohérente avec ce qui est mentionné dans la
littérature. En effet, sans toutefois indiquer de seuil, Reddad (2002) a obtenu une
surestimation, par le modéle de Langmuir étendu, des quantités métalliques adsorbées a
I’équilibre sur la pulpe de betterave, dans la gamme des faibles concentrations initiales.
L’auteur a ainsi mis 1’accent sur la difficulté de rendre compte de I’adsorption des ions
métalliques en systeme multicomposé a I’aide du mod¢le de Langmuir étendu. Ho et McKay
(1999) et Pignon-Métivier (2001) ont auparavant mis en évidence le caractere inadapté du
modeéle de Langmuir étendu pour prédire I’adsorption compétitive des ions Cu®" et Ni** sur la
tourbe ou des micropolluants sur les tissus de charbon actif respectivement. Parmi les raisons
avanceées, en vue d’expliquer le manque de concordance entre les données expérimentales et
calculées, figurent notamment les hypothéses restrictives du modéle relatives a 1’adsorption
monocouche, a I’absence d’interactions latérales entre adsorbats a I’homogénéité des énergies
d’adsorption, qui ne sont pas toujours vérifiées. Pour leur part, Fiol et al. (2006) et Mohan et
al. (2006) ont en effet mis I’accent sur les complications relatives a 1’adsorption des ions
métalliques en systeme multicomposé, d’une part dues aux interactions entre adsorbats et
adsorbants, a I’hétérogénéité des biosorbants et au fait que les ions métalliques présentent des
affinités différentes vis-a-vis des adsorbants. Dans le cas spécifique de la bagasse de canne a
sucre, il y a lieu de rappeler que la forte acidité du matériau natif et la présence de cations
échangeables sont susceptibles de géner davantage la fixation des ions metalliques sur la

bagasse en systéeme multimetallique.

11.1.6 Approche des mécanismes de fixation des ions métalliques sur la bagasse

En vue d’¢lucider les mécanismes de fixation des ions métalliques sur la bagasse de canne a
sucre, la concentration des ions échangeables, Ca®*, Na*, K et Mg®* a été mesurée par mise &
I’équilibre dans I’eau permutée a température ambiante de la bagasse native et incubée. La

fraction des cations échangeables solubilisée au contact des matériaux vierges a été retranchee

151



a celle mesurée a partir de la bagasse chargée en métaux. Les concentrations des ions Na* K*
et Mg?* en solution s’avérent donc indépendantes de la fixation des ions Pb®*, Zn*" et Cu?*,
tandis que le déplacement des ions Ca*" semble bien étre corrélé avec la fixation de ces
derniers : le nombre de moles fixées et déplacées varie en effet proportionnellement (données
présentées en annexe 5). Les Figures 31 a 33 présentent les isothermes de fixation des ions
Pb*, Zn**, Cu* sur la bagasse par comparaison aux courbes de déplacement des ions Ca*",
obtenues par analyse du Ca®* en solution dans chaque échantillon des essais de biosorption

considérés.
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Figure 31 : Isothermes de fixation des ions Pb®* sur la Bl et de déplacement des ions Ca®*:
température = 20 °C ; pHeq compris entre 4,9 et 7,9 ; concentration de bagasse =5g.L™*;
temps de contact = 24 h.
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Figure 32 : Isothermes de fixation des ions Zn** la Bl et de déplacement des ions Ca?* : température
=20 °C ; pHeq compris entre 5,7 et 7,4 ; concentration de bagasse =5g.L™ ;
temps de contact = 24 h.

0,14 -
0,12 - A A
~ 0,10 - P A
o
< 008, A
£ A .
E 006/ e . *
> #
& 004 4°
0,02
0,00 T T T T T 1
0,00 0,20 0,40 0,60 0,80 1,00
Ce(mmol.LY)
A SorptionCu/BI & LibérationCa - Langmuir

Figure 33 : Isothermes de fixation des ions Cu®* sur la Bl et de déplacement des ions Ca®*:
température = 20 °C ; pHeq compris entre 4,7 et 7,5 ; concentration de bagasse =5 g.L™ ;
temps de contact = 24 h.

Il ressort de la comparaison des isothermes de biosorption aux courbes de libération des ions
Ca?* que les quantités (en moles) d’ions métalliques sont supérieures a celles des ions Ca®*
libérés en solution, ce qui souligne que la fixation des ions métalliques n’est due qu’en partie a
I’échange d’ions. L’application de I’équation de Langmuir aux données expérimentales
relatives au déplacement des ions Ca®* a permis de calculer les paramétres de modélisation
donnés dans le Tableau 42. Le calcul du ratio gnCa®*" déplacé/qnMe?* fixé effectué pour les
ions Pb®*, Cu®* et Zn** permet de conclure que le déplacement des ions calcium représente

respectivement 44% du plomb, 40% du zinc et 50% du cuivre fixé.

153



Tableau 42 : Paramétres de Langmuir correspondant aux isothermes de fixation des ions Pb*,
Zn**, Cu®" et de déplacement des ions Ca?".

Om b, r2 Mécanismes de fixation

(mmol.g’)  (L.mmol™)

Pb™ s 0,09 680,4 0,99 44% échange d’ions + 56% fixés par

Caz+déplacé 0,04 1593 6 0,96 chimisorption ou complexation

Zn" e 0,05 22,2 0,97

Ca®"deplace 0,02 8,2 098  40% échange d’ions + 60% chimisorption
ou complexation

Cu™* e 0,12 21,4 0,98 50% échange d’ions + 50% chimisorption

Ca2+déplacé 0,06 18,0 0,96 ou complexation

Puisque le nombre de moles d’ions métalliques fixés sont supérieures a celles des ions Ca®*
déplacés, I’excés est imputable aux mécanismes de fixation des ions métalliques sur les
groupements fonctionnels de surface non ionisables, qui donnent lieu a des réactions de
chimisorption ou de complexation difficilement réversibles, voire irréversibles. En effet, selon
Gérente et al. (2000), les pulpes de betterave sont composées de deux groupes de sites actifs :
les sites carboxyliques, impliqués dans les réactions d’échange d’ions, et ceux qui participent
a la chimisorption ou complexation. La caractérisation de la chimie de surface de la bagasse
incubée révéle une teneur en fonctions carboxyliques de 1,75 mmol.g™, qui représente 45% de
la somme des groupements fonctionnels présents a la surface de la bagasse incubée. Ainsi,
comme Dillustre le Tableau 39, on peut supposer que 56% des ions Pb®*, 60% des ions Zn** et

50% des ions Cu®* sont fixés par chimisorption ou complexation.

I1.2 Fixation d’ions métalliques par le vétiver dans des effluents synthétiques en milieu dispersé

11.2.1 Effet de la taille des particules

L’étude de I’effet de la taille des particules sur la capacité de biosorption du vétiver vis-a-vis
des ions Ni®* a été réalisée sur deux fractions granulométriques différentes, < 500 et < 800 pum.
Comme l’illustre la Figure 34, la dimension des grains exerce une faible influence sur la
performance du vétiver dans la plage de granulométrie étudiée. Ce résultat met en évidence la
similitude du comportement de la bagasse et du vétiver, par rapport a I’incidence de la taille

des particules sur la fixation des ions métalliques. Comme dans le cas de la bagasse de canne a
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sucre, on peut penser que la fixation des polluants métalliques est due principalement a la
présence des groupements fonctionnels de surface.
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Figure 34 : Fixation des ions Ni** sur la racine de vétiver, selon la taille des particules :
température = 20 °C ; temps de contact = 24 h ; pHeq compris entre 7,3 et 8,2 ; concentration de
vétiver = 10 g.L™.

La modélisation des isothermes expérimentales a permis le calcul des parameétres gm, b, K¢,

1/n et r2, donnés dans le Tableau 43.

Tableau 43 : Paramétres de Langmuir et de Freundlich relatifs aux isothermes de fixation des ions
Ni?* sur le vétiver, selon la taille des particules : température = 20 °C ; temps de contact =24 h ;
pHeq compris entre 7,3 et 8,2 ; concentration de vétiver = 10 g.L™.

Parametres de Freundlich Parametres de Langmuir
Diamétre Kk 1/n r2 Om b r2
(mmol™. LY g™t (mmol.g")  (L.mmol™)
500 pm 0,10 0,44 0,99 0,08 10,3 0,99
800 pm 0,08 0,45 0,98 0,07 8,0 0,98

Les paramétres de Langmuir et de Freundlich sont quasi-identiques pour les deux fractions
granulométriques. Les valeurs de (1?) sont proches de I'unité, ce qui confirme la bonne

description de la fixation des ions Ni** sur le vétiver par les deux modéles.
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11.2.2 Cinétiques de biosorption des ions métalliques sur le vétiver natif ou incubé

Afin de déterminer I’effet de I’incubation biologique sur la vitesse de fixation et les
conditions opératoires, en particulier le temps de contact, permettant d’atteindre I’équilibre de
biosorption pour la détermination des isothermes a 1’équilibre, les cinétiques de biosorption
des ions Ni** ont été étudiées pour le vétiver natif et incubé a des concentrations en ions
métalliques identiques. Les résultats expérimentaux, présentés sur la Figure 35, indiquent que
la concentration initiale de nickel en solution a diminué de 47 et 27,7% au bout de 60
minutes, respectivement pour le vétiver natif et incubé. L’équilibre entre phase solide et
liquide a été atteint au bout de 300 minutes a la fois pour le matériau natif et le matériau
incubé. Ce résultat fait remarquer que le temps d’équilibre n’est pas influencé par I’incubation

biologique.

0,70 -
0,60 - A
050 { 5 & A

A
0,40 - A A

C{/Co
»
>
>

0,30 A A
0,20 -

0,10 -

0,00 T T T 1
0 500 1000 1500 2000

t(min)

ANI/VN ANi/VI

Figure 35 : Courbes cinétiques de fixation des ions Ni** sur le vétiver : température = 20 °C ;
10 g.L! de matériau natif et 5 g.L™ de matériau incubé ; PHeq = 7,3-8,2 et 7,5-8,1 respectivement
pour le matériau brut et incubé ; temps de contact = 24 h).
Les données expérimentales ont été modélisées au moyen des équations de pseudo-premier et
second ordre, et du modéle intraparticulaire. Les faibles coefficients de corrélation (r?)
obtenus pour les modeles de premier ordre et intraparticulaire indiquent la mauvaise
description des cinétiques de fixation des ions Ni** par ces derniers. En revanche, de
meilleures corrélations ont été obtenues en utilisant le modéle de pseudo-second ordre,

comme I’illustre la Figure 36.
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Figure 36 : Courbes cinétiques de fixation des ions Ni** sur le vétiver et la linéarisation selon un
modele de pseudo-second ordre : température = 20 °C ; 10 g.L™ de matériau natif et 5 g.L™ de
matériau incubé ; pH.q = 7,3-8,2 et 7,5-8,1 respectivement pour le matériau natif et incubé ;
temps de contact = 24 h.

La bonne adéquation des résultats expérimentaux au modéle du pseudo-second ordre suggére
que les mécanismes de fixation des ions métalliques de la bagasse et du vétiver sont
similaires, et peuvent étre attribués en grande partie a la chimisorption, selon Ho et McKay
(1998, 1999). Ces chercheurs indiquent que les cinétiques d’adsorption de la plupart des ions
métalliques sur des adsorbants hétérogénes suivent les hypothéses du modéle de pseudo-
second ordre, selon lesquelles les ions métalliques interagissent avec les différents
groupements fonctionnels de surface de ces matériaux. Ces résultats corroborent 1I’hypothese
selon laquelle la fixation des ions métalliques sur le vétiver pourrait étre due principalement
aux groupements fonctionnels de surface. Les résultats montrent d’autre part que 1’incubation
biologique a influencé la cinétique de fixation, comme pour la bagasse. En effet, les données
présentées dans le Tableau 44 mettent en évidence une légere augmentation de la vitesse
initiale de biosorption (vo) des ions Ni?* sur le vétiver, paralléelement & une diminution de la

constante cinétique de pseudo-second ordre (k).
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Tableau 44 : Constantes cinétiques de fixation des ions Ni** sur le vétiver, selon le modéle du
pseudo-second ordre : température = 20 °C ; 10 g.L™ de matériau natif et 5 g.L™" de matériau incubé
; pHeq = 7,3-8,2 et 7,5-8,1 respectivement pour le matériau natif et incubé ; temps de contact = 24 h.

Matériau Meétal Co Oe Vo k r2

(mmol.L™)  (mmol.g™)  (mmol.g™.min") (g.mmol™*.min™)

Vétiver natif Nickel 1,7 0,10 26.10* 0,28 0,99
Vétiver incubé Nickel 1,7 0,14 28.10* 0,15 0,99

L’augmentation de la vitesse initiale de biosorption, de 1’ordre de 7,7% dans le cas du vétiver
incubé, est beaucoup moins significative que celle obtenue pour la bagasse. La diminution de
la constante cinétique est de 1’ordre de 46% dans le cas du vétiver incubé. Ces résultats sont
cohérents avec les constats effectués lors de I’étude des cinétiques de fixation du plomb sur la
bagasse et tendent a confirmer que I’incubation biologique anaérobie a pour effet d’augmenter
la vitesse initiale de biosorption, parallelement a une diminution de la constante cinétique de

pseudo-second ordre.

11.2.3 Isothermes de fixation des ions métalliques sur le vétiver natif ou incubé

L’étude des capacités de fixation a 1’équilibre de la racine de vétiver vis-a-vis des ions Ni%*,
Cd*" et Pb®* a été réalisée avec le matériau natif et incubé, a I’exception du plomb, dont les
résultats concernent uniquement le vétiver natif. Comme I’indique la Figure 37, les capacités
d’adsorption a I’équilibre (qe) du nickel sur le vétiver incubé ont été multipliées par un facteur
compris entre 1,6 et 2,4, en partant des plus fortes valeurs de (Ce) aux plus faibles.
L’adsorption du cadmium sur le vétiver natif et incubé a donné lieu a un constat similaire
(Figure 38), puisque le facteur varie de 1,5 a 2,0. Cependant, a I'inverse de la bagasse, la
différence de performance entre le vétiver natif et le vétiver incubé parait moins significative,
a la lumiére de la comparaison des isothermes de fixation du nickel, mais aussi celle du
cadmium, ce qui est cohérent avec les résultats de caractérisation physicochimique du vétiver

avant et apres incubation.

158



0,10

0,08

0,06

ge (mmol.g?)

0,04

0,02

0,00
0,00 0,10 0,20 0,30 0,40

Ce (mmol.L?)

--------- Langmuir Freundlich A Ni/VN A NVl

Figure 37 : Fixation des ions Ni** sur la racine de vétiver avant et aprés incubation : température =
20 °C ; temps de contact = 24 h ; pHeq VN et VI compris respectivement entre 7,3 et 8,2 et 7,5 et 8,1
: concentration de vétiver natif et incubé = 10 et 5 g.L™.
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Figure 38 : Fixation des ions Cd* sur la racine de vétiver avant et aprés incubation : température =
20 °C ; temps de contact = 24 h ; pHeq VN et VI compris respectivement entre 7,0 et 8,0 et 6,9 et 7,8
: concentration de vétiver natif et incubé = 10 et 5 g.L™.
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Figure 39 : Fixation des ions Pb?" sur la racine de vétiver natif : température = 20 °C ; temps de
contact = 24 h ; pHeq compris entre 7,3 et 8,2 ;
concentration de vétiver = 10 g.L™.

La description des isothermes expérimentales au moyen des équations de Langmuir et de
Freundlich a permis de décrire correctement la fixation des ions Ni** et Cd?* sur le vétiver et
ainsi calculer les paramétres gm, b, Kg, 1/n, r2, qui sont regroupés dans le Tableau 45.

Tableau 45 : Paramétres de Langmuir et de Freundlich relatifs aux isothermes de fixation des ions
Ni?* et Cd* sur le vétiver avant et aprés incubation.

Paramétres de Freundlich Paramétres de Langmuir
Matériau Métal Ke 1/n r2 Om b r2
(mmol* LM gty (mmol.g™)  (L.mmol™)
VN NiZ* 0,10 0,44 0,99 0,09 10,3 0,99
VI Ni®* 0,11 0,20 0,98 0,10 68,8 0,95
VN cd* 0,10 0,30 0,99 0,09 19,5 0,99
VI Cd* 0,13 0,26 0,99 0,13 20,3 0,98

La comparaison des capacités maximales de fixation a 1’équilibre du nickel et du cadmium sur
le vétiver met en évidence un faible écart entre la performance du matériau avant et apres
incubation biologique. En revanche, a I’instar de la bagasse, les valeurs de b obtenues pour le
veétiver incubé sont globalement supérieures a celles du vétiver natif. L’incubation biologique
a particulierement entrainé une amélioration de la performance du matériau dans le domaine
des faibles concentrations. Ces mémes constats ont également été effectués dans le cas de la

bagasse de canne a sucre.
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Il importe de rappeler en préambule que tous les essais de mise en contact des solutions
métalliques avec les biosorbants natifs et incubés ont été effectués a des valeurs de pH
imposées a la fois par les matériaux et les solutions polluantes. L’objectif visé consistait en
effet a évaluer le pouvoir sorbant intrinséque des matériaux, ¢’est-a-dire en dehors d’apports
en réactifs chimiques. Les mesures de pH final effectuées indiquent que la précipitation des
hydroxydes métalliques peut étre négligée pour tous les essais, a I’exception du contact entre

la solution de plomb et le vétiver natif, dont les résultats sont traités de maniére spécifique.

La Figure 39 présente 1’isotherme de fixation du plomb sur le vétiver natif. Les valeurs de pH
final, mesurées au terme du contact entre le vétiver et les ions Pb?*, indiquent que le métal a
¢été en partie précipité. En effet, le pH d’équilibre a atteint 8,5 alors que les données relatives a
la spéciation du plomb font état de la précipitation de 1’hydroxyde dans nos conditions
opératoires a partir d’un pH de 6,5. Ainsi, la faible corrélation (r> = 0,63) obtenue entre les
données expérimentales et celles calculées a 1’aide des modeles de Langmuir et de Freundlich
confirme que ces équations ne permettent pas de rendre compte de la performance du vétiver
concernant ’élimination des ions Pb®". Par conséquent, il a été envisagé de modéliser les
données expérimentales au moyen du logiciel PHREEQC, afin de tenir compte de 1’équilibre
de précipitation de 1’hydroxyde de plomb en fonction du pH. Le Tableau 46 présente la
répartition des concentrations initiales en plomb mises en contact avec le vétiver natif. Les
paramétres pris en compte sont la concentration initiale (Co), les concentrations a 1’equilibre
(Ce) mesurée analytiquement et celle calculée a 1’aide du logiciel PHREEQC, le pH final de
chaque échantillon.
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Tableau 46 : Répartition du plomb éliminé au moyen du vétiver natif : température = 20 °C ; temps
de contact = 24 h ; pHeq compris entre 7,3 et 8,2 ;
concentration de vétiver = 10 g.L™.

Echant. PHinitial PHiina Co Ce Ce (PH** pesurs)
(PO catcute)
(mmol.L'Y)  (mmol.L?) (mmol.L™)
1 5,32 7,32 0,90 0,6 0,007
2 5,35 8,18 0,81 0,2 0,003
3 5,35 7,71 0,72 0,4 0,010
4 5,38 8,09 0,63 0,2 0,010
5 5,36 7,90 0,54 0,2 0,009
6 5,35 7,96 0,45 0,2 0,007
7 5,40 7,88 0,36 0,1 0,008
8 5,44 7,84 0,27 0,1 0,005
9 5,40 8,18 0,18 0,05 0,006
10 5,49 8,13 0,09 0,02 0,004
11 5,54 8,13 0,05 0,01 0,004
12 5,52 8,13 0,04 0,01 0,003
13 5,39 8,15 0,02 0,005 0,003

Selon les concentrations a 1’équilibre calculées en fonction du pH, la quantité de plomb
dissous représente entre 20 a 66,7% des concentrations initiales. La différence étant assimilée
a la fraction des concentrations initiales en plomb éliminée par précipitation. Notons que les
plus fortes quantités de plomb dissous, soit 66,7 et 55,6%, ont été obtenues pour les valeurs de
pH les moins élevées, 7,3 et 7,7 respectivement. Les concentrations résiduelles calculées ont
été comparées a celles mesurées analytiqguement. Il ressort de cette comparaison que les
concentrations calculées sont nettement plus élevées que celles mesurées analytiquement. On
peut supposer que 1’écart correspond au plomb adsorbé sur le vétiver. Ces résultats montrent,
entre autres, que les quantités de plomb adsorbé ou précipité sont fortement influencées par le

pH du milieu.

11.2.4 Facteurs responsables de la performance du vétiver vis-a-vis des ions métalliques

Les capacités d’adsorption du vétiver vis-a-vis des ions Cd** peuvent étre qualifiées de
satisfaisantes, comparativement a la performance d’autres biosorbants, tels que 1’enveloppe de
riz (Kumar et Bandyopadhyay, 2006) ; le cone de pin (Argun et al., 2008) ; 1’épi de mais

(Vaughan et al., 2001), dont les capacités maximales d’adsorption vis-a-vis du cadmium
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atteignent 0,18 ; 0,28 ; 0,08 mmol.g™*, respectivement. Cette performance de la racine de
vetiver est attribuable principalement a la concentration des groupements fonctionnels
basiques de surface (1,5 mmol.g™), dont la présence est favorable & la fixation des ions
métalliques. Il convient de mentionner également le réle de la lignine (23,3%), dont la

proportion a vraisemblablement augmenté, suite & I’incubation biologique anaérobie.

Par ailleurs, les observations MEB ponctuelles menées sur les points de forte brillance de la
Figure 40a et b montrent qu’il s’agit pour 1’essentiel de calcium, par comparaison a la
présence de nickel, qui est relativement faible. La présence du calcium rend difficile toute

observation au MEB de la fixation du nickel sur le vétiver, qu’il soit natif ou incubé.

200 pm || SRR K "'.- 200 pm

Figure 40 : Observation de la structure du vétiver au MEB apreés la fixation du nickel.

Toutefois, la cartographie X des minéraux constitutifs et fixés sur le vétiver permet de mieux cerner la
répartition du nickel a la surface du vétiver, comme I’illustrent les Figures 41 et 42. En effet, la
biosorption du nickel sur le vétiver natif semble corrélée avec le dép6t de calcium, ce qui pourrait étre
assimilé a une réaction de substitution ou d’échange d’ions entre le nickel et le calcium. Mais les
analyses réalisées ne permettent pas de le confirmer. En revanche, la cartographie X du nickel laisse
apparaitre clairement que le métal est plus uniformément réparti sur le vétiver incubé. En ce qui a trait
a la présence du calcium au niveau du vétiver natif et incubé, on peut observer que les points de forte
brillance, qui représentent la teneur en calcium, sont nettement moins nombreux au niveau de la
structure du vétiver incubé, par comparaison a leur présence au niveau du vétiver natif. Ce constat est
cohérent avec la concentration de calcium, mesurée lors du contact entre le vétiver natif et incubé avec

I’eau déminéralisée, est au moins deux fois moins élevée dans le cas du matériau incubé.
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Figure 41 : Cartographie X relative a la répartition du calcium et du nickel dans un échantillon de
vétiver natif.

Répartition du calcium sur Répartition du nickel fixé
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Figure 42 : Cartographie X relative a la répartition du calcium et du nickel dans un échantillon de
vétiver incubé.

11.3 Analyse comparative des performances de biosorption de la bagasse et du vétiver

En vue de comparer I’efficacité de la bagasse et du vétiver, I’étude des capacités de
biosorption des matériaux natifs et incubés a été réalisée a la fois pour les ions Ni**, Cd*" et
Pb%". Cependant, en raison de la difficulté liée a la précipitation du plomb, [’analyse
comparative prend en compte uniquement les capacités de biosorption des matériaux natifs et
incubés vis-a-vis des ions Ni** et Cd**. Le Tableau 47 recense les paramétres de Langmuir et
de Freundlich relatifs & la biosorption des ions Ni?* et Cd®" sur la bagasse et le vétiver natifs
et incubés. Le rapport des capacités de fixation de ces polluants sur les matériaux homologues
constituent le principal critéere de comparaison retenu. 1l ressort de cette comparaison que les
écarts entre les capacités de fixation des ions Ni** et Cd** sur les matériaux natifs et incubés
sont en moyenne du méme ordre de grandeur, respectivement. En d’autres termes, la
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performance de la bagasse native est en moyenne cing fois inférieure a celle du vétiver natif,
tandis que la performance de la bagasse incubée est en moyenne deux fois moins que celle du

vétiver incubé.

Tableau 47 : Comparaison des parametres de Langmuir et de Freundlich relatifs aux isothermes de
fixation des ions Ni** et Cd** sur la bagasse et le vétiver.

Parametres de Freundlich Parametres de Langmuir
Métal Matériau Ke 1n KgKe Om b Om/0m
(mmol**™.LY" g™ (mmol.g™  (L.mmol™)
NiZ* VN 0,10 044 5,0 0,09 10,3 6,0
BN 0,02 1,0 0,015 2,2
VI 0,11 020 1,83 0,10 68,8 1,67
BI 0,06 1,0 0,06 1,3
cd* VN 0,10 030 63 0,09 195 4
BN 0,016 0,6 0,023 2,0
VI 0,13 03 22 0,13 203 26
BI 0,06 0,3 0,05 31,4

La différence de performance des matériaux natifs et incubés peut étre expliquée par trois
principaux facteurs. En 1’occurrence, la chimie de surface, le pH d’équilibre et la teneur en
lignine. La chimie de surface de la bagasse native est tres différente de celle du vétiver natif.
En effet, la chimie de surface de la bagasse native est caractérisée par une forte concentration
de groupements fonctionnels acides et I’absence totale de fonctions basiques, alors que celle
du vetiver est caractérisée a la fois par la présence de groupements fonctionnels acides et une
forte concentration de fonctions basiques. Ainsi, le pH d’équilibre de la bagasse native est
acide, induisant un effet compétiteur des protons pour 1’accés aux sites actifs du matériau, au
détriment des ions métalliques. Tandis que le pH d’équilibre du vétiver natif est alcalin et
favorise la présence d’une charge négative a la surface de ce matériau, ce qui est propice a
I’attraction entre ce dernier et les ions métalliques. L’écart de performance entre les matériaux
incubes est bien plus faible que celui des matériaux bruts, notamment du fait que les pH sont
plus proches aprés incubation. Quant a I’écart entre la performance des matériaux natifs, il
peut étre expliqué par la teneur en lignine du vétiver natif (23,3%), qui est environ 3 fois
supérieure a celle de la bagasse native (8,2%), ainsi que la forte concentration (1,5 mmol.g™)
des groupements basiques a la surface du vétiver natif. Ainsi, grace a leur teneur élevée en
lignine et en groupements fonctionnels basiques, les capacités de biosorption du vétiver natif
et incubé vis-a-vis des ions Ni** et Cd** sont au moins deux fois plus élevées que celles de la
bagasse native et incubée. Enfin, les valeurs obtenues pour le paramétre b suggérent

globalement une meilleure interaction adsorbant-adsorbat entre le vétiver et les ions
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métalliques. L’ordre de performance des quatre matériaux vis-a-vis des ions Ni** et Cd**, en

considérant les valeurs de gm, correspond & VI > VN > Bl > BN.

I11. BIOSORPTION DE COLORANTS MODELES EN MILIEU DISPERSE

Les effluents réels contiennent généralement divers polluants qui peuvent étre groupés en deux
catégories principales : les composés organiques et minéraux. L’étude de la biosorption sur la
bagasse et le vétiver de colorants présents dans des effluents synthétiques vise a générer des
données préliminaires concernant la performance de ces biosorbants pour I’¢élimination de la

pollution de type organique.

La capacité de fixation de la bagasse vis-a-vis des colorants a été étudiée au moyen d’un
colorant basique, le Victoria Blue B (VBB), mis en contact respectivement avec la bagasse
native (BN) et la bagasse incubée (BI). La Figure 43 présente les isothermes de fixation de ces

colorants sur les deux matériaux.
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Figure 43 : Isotherme de fixation du colorant VBB sur la bagasse native et incubée : température =
20 °C ; temps de contact = 24 h ; concentration de matériau natif = 10 g.L™ et 5 g.L ™" de matériau
incubé.

Ces isothermes indiquent une faible affinité des matériaux vis-a-vis du colorant, traduit par les
faibles capacités de fixation a I’équilibre obtenues. En particulier, dans le cas de la bagasse
incubée, ce constat peut étre expliqué en partie par le caractére quasi-similaire des charges de
surface de la bagasse et celles du colorant, compte tenu du pH d’équilibre de la bagasse
incubée. En considérant qu’une performance similaire a été obtenue suite au contact entre la

bagasse native et le méme colorant, on peut supposer que les mécanismes de biosorption sont
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sensiblement influencés par la structure des matériaux et celle du colorant. En effet, lors de
I’étude de la fixation du Bleu de méthyléne et du Victoria Blue B sur le hyacinthe aquatique,
Low et al. (1995) avancent que 1’adsorption favorable de ces colorants basiques sur le
matériau est due a I’attraction mutuelle entre les molécules de colorants chargées
positivement et la hyacinthe aquatique chargée négativement. Pour leur part, Allen et al.
(1989) notent que I’écart de performance du lignite vis-a-vis de divers colorants basiques est

lié a la structure de ces derniers.

La Figure 44 présente les résultats préliminaires obtenus pour la bagasse et le vétiver natifs
vis-a-vis de I’AO7 et le VBB. Les capacités d’adsorption a 1’équilibre sont du méme ordre de

grandeur que celles obtenues précédemment.
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Figure 44 : Isotherme de fixation des colorants AO7 sur la bagasse native et VBB sur le
vétiver natif : température = 20 °C ; temps de contact = 24 h ; concentration de matériau = 10 g.L™.

La modélisation des données expérimentales a 1’aide des modeéles de Langmuir et de
Freundlich a permis de calculer les paramétres qm, b, Kg, 1/n et r?, regroupés dans le Tableau
48. Notons que la description des données expérimentales par le modéle de Langmuir a été

sous-estimée.
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Tableau 48 : Paramétres de Langmuir et de Freundlich relatifs aux isothermes de fixation des
colorants AO7 et VBB sur la bagasse et VBB sur le vétiver : température = 20 °C ; temps de contact
=24 h ; concentration de matériaux natifs = 10 g.L™*, concentration de bagasse incubée =5 g.L™.

Parametres de Freundlich Parameétres de Langmuir
Matériau Colorant Ke 1/n r2 Om b r2
(mmol**™ LY g™ (mmol.g™  (L.mmol™)
BN AO7 0,02 04 0,90 0,003 0,3 0,84
BI VBB 0,03 0,33 0,95 0,004 0,21 0,88
BN VBB 0,007 0,14 0,93 0,003 0,10 0,87
VN VBB 0,006 0,06 0,93 0,004 0,06 0,81

En se basant sur ces résultats, on peut avancer qu’il existe une faible affinité entre les
matériaux et les colorants étudiés, d’une part, par comparaison aux capacités de fixation
obtenues pour d’autres matériaux et, d’autre part, par rapport aux capacités d’adsorption
obtenues vis-a-vis des ions métalliques. A titre d’exemple, la capacité d’adsorption a
saturation du tissu de charbon actif mésoporeux RS 1301 vis-a-vis de I’AO7 est plus de 300
fois supérieure a celle obtenue pour la bagasse native. Low et al. (1995) ont rapporté une
capacité d’adsorption de 0,29 mmol.g™ pour le hyacinthe aquatique vis-a-vis du VBB, qui est
72 fois plus élevée que celle obtenue pour la bagasse incubée.

Outre la présence de charge de surface, les différences observées entre les capacités
d’adsorption des ions métalliques et des colorants sur la bagasse et le vétiver peuvent étre
expliquées par :

% une faible accessibilité des molécules de colorants & la surface interne des matériaux.
En effet, il se peut que I’influence de la structure poreuse sur la biosorption soit faible
dans le cas des ions métalliques et forte dans le cas des colorants, étant donné la taille
importante des molecules de colorants par rapport rayons ioniques des métaux.

% l’influence du pH qui peut étre plus significative dans le cas de 1’adsorption des ions
métalliques par rapport & la fixation des colorants. En effet, lors de 1’étude de la
fixation du bleu de méthylene sur le hyacinthe aquatique, Low et al. (1995) ont
observé que la capacité de biosorption du matériau demeure inchangée dans la plage
de pH variant de 5 a 12, tandis que 1’adsorption du polluant est tres defavorisée a des

valeurs de pH inférieures a 2.

Il est donc nécessaire de compléter ces résultats notamment par la détermination de la
distribution poreuse des matériaux, I’étude de I’influence du pH ainsi que les cinétiques de

fixation des colorants.
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IV. CONCLUSION

L’objectif de ce chapitre ¢était de déterminer et comparer les caractéristiques
physicochimiques de la bagasse et du vetiver avant et apres incubation biologique anaérobie,
puis d’évaluer leur capacité et/ou vitesse de fixation vis-a-vis de polluants métalliques et/ou
de colorants en solution aqueuse. Le choix de ces sous-produits d’origine agroindustrielle a
été motivé par leur caractere ligno-cellulosique, leur grande disponibilité dans le milieu
haitien et leur valeur marchande quasi-nulle. Au terme de leur incubation, les deux matériaux
présentent des surfaces spécifiques équivalentes et des groupements fonctionnels de surface
de nature similaire, alors qu’a 1’état brut, ils présentent des caractéristiques tres différentes,
illustrées notamment par le caractére fortement acide de la bagasse native, qui contraste avec
la tendance trés alcaline du vétiver natif. La modification des propriétés physicochimiques de
la bagasse, aprés I’incubation, a eu pour effet de réduire la fraction organique soluble
d’environ 90% d’une part, et d’autre part, d’augmenter sensiblement la concentration des
fonctions carboxyliques et lactones, paralléelement a la création de groupements fonctionnels
basiques et 1’élimination des fonctions hydroxyles. Il en est résult¢ une augmentation des
capacités d’adsorption de la bagasse vis-a-vis des ions métalliques de 2 a 4 fois plus,
comparativement aux valeurs obtenues pour la bagasse native. L’amélioration des propriétés
adsorbantes de la bagasse place ce matériau dans une position intermédiaire entre de
nombreux charbons actifs commerciaux et les biosorbants modifiés les plus performants, dont
la performance vis-a-vis des polluants métalliques est souvent supérieure a celle des charbons
actifs commerciaux. En revanche, les codts des traitements chimiques ou thermiques de la
plupart de ces matériaux sont généralement supérieurs a ceux de 1’incubation biologique
anaérobie, du fait que les réactifs chimiques utilisés sont généralement importés des pays
industrialisés. Alors que, I’incubation biologique anaérobie nécessite peu ou pas de réactifs, et
la sobriét¢ de sa mise en ceuvre en fait une technique adaptée au contexte des pays en
développement, en particulier Haiti. De plus, la récupération et la valorisation du méthane
produit peut constituer une source d’énergie économiquement attractive pour la cuisson des

aliments et la production d’électricité™.

Quoique les caractéristiques physicochimiques du vétiver soient trés peu affectées par

I’incubation biologique anaérobie, la performance du vétiver incubé vis-a-vis des ions Ni?* et

Y L aspect relatif a la valorisation énergétique de la bagasse et d’autres sous-produits agroindustriels, notamment
par la récupération et 1’utilisation du méthane, fait 1’objet de la thése de doctorat de Joaneson LACOUR, en

cotutelle entre le LGCIE de I’'INSA de Lyon (France) et le LAQUE de I’Université Quisqueya (Haiti).
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Cd** est en moyenne deux fois plus élevée que celle de la bagasse incubée. De plus, les
valeurs obtenues pour le parameétre (b) du modéle de Langmuir, lié a 1’énergie de biosorption,
suggerent globalement une meilleure interaction adsorbant-adsorbat entre le vétiver natif et
incubé et les ions métalliques, par rapport a la bagasse native et incubée, respectivement. La
séquence d’affinité des quatre matériaux vis-a-vis des ions Ni** et Cd®* correspond & VI > VN
> Bl > BN, en considérant les valeurs de (qm), qui sont les capacités maximales de fixation
calculées a 1’aide du modele de Langmuir. Dans la plupart des cas, les résultats
expérimentaux sont correctement modélisés a I’aide des équations de Langmuir et Freundlich.
Les résultats obtenus au moyen des matériaux incubés montrent que ces derniers peuvent étre
utilisés efficacement pour le traitement d’effluents chargés en polluants métalliques. A
I’inverse, les deux matériaux semblent peu performants par rapport a la fixation des colorants,
probablement en raison du faible développement de leur structure poreuse et de la présence de

groupements polaires de surface.

Par ailleurs, I’étude des cinétiques de fixation des ions métalliques (Pb** et Ni**) sur la
bagasse et le vétiver natifs et incubés a mis en évidence une augmentation de la vitesse initiale
de biosorption (vo) des ions Pb?* sur la bagasse, tandis que la vitesse d’adsorption des ions
Ni%* sur le vétiver incubé demeure quasi-inchangée. En revanche, la diminution du coefficient
cinétique de pseudo-second ordre (k) est importante dans les deux cas. La bonne adéquation
des données expérimentales au modele de pseudo-second ordre confirme que la fixation des
ions Pb®* et Ni** respectivement sur la bagasse de canne & sucre et la racine de vétiver est
imputable en partie a la chimisorption (ou influencée principalement par les groupements

fonctionnels de surface), et en partie a I’échange d’ions.
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CONCLUSION GENERALE ET PERSPECTIVES

En raison du co(t relativement élevé de leur construction (investissement) et de leur mise en
ceuvre (fonctionnement), les installations conventionnelles de traitement des eaux sont
difficilement accessibles aux pays en développement. Genéralement, les besoins en eau
potable, assainissement et gestion des déchets solides de ces pays dépassent de loin leur
capacité¢ d’investissement. Les PED sont ainsi contraints de recourir a des techniques
relativement rustiques et mettant en ceuvre des ressources locales afin de réduire les cofits de
fonctionnement des systémes et/ou infrastructures mis en ceuvre, tout en garantissant leur
pérennité. Ainsi, les capacités de nombreux sous-produits agricoles ou agroindustriels a fixer
des ions métalliques ou des colorants peuvent étre exploitées pour la mise en ceuvre de
procédés de traitement d’effluents industriels pollués. II s’agit d’un débouché
économiquement attractif, permettant du méme coup de valoriser des déchets qui sont parfois

sources de nuisances.

L’objectif des travaux réalisés dans le cadre de cette these était d’étudier le potentiel
d’utilisation de la bagasse de canne a sucre et de la racine de vétiver pour le traitement
d’effluents contenant des polluants métalliques et des colorants, dans le cadre d’'une démarche
relative a la recherche de procédés potentiellement applicables au traitement des eaux usées
dans le contexte haitien. La bagasse et le vétiver utilisés dans la thése constituent deux sous-

produits agroindustriels largement disponibles en Haiti.

La premiére étape du travail accompli dans le cadre de cette thése consistait en une synthese
bibliographique des informations disponibles concernant la performance de nombreux
biosorbants pour 1’adsorption en phase aqueuse. L’aptitude d’une grande variété de supports
biologiques a servir de substituts aux charbons actifs commerciaux a été clairement mise en
évidence, a travers les capacités d’adsorption recensées. Cette étape a été suivie par la
préparation et la caractérisation de la bagasse et du vétiver. L’étude des cinétiques et
isothermes de fixation des ions métalliques sur les matériaux a été réalisée principalement en
milieu dispersé et a permis d’approcher les mécanismes de fixation de ces polluants sur la
bagasse. L’influence d’un prétraitement biologique anaérobie a ¢été étudiée dans le but

d’améliorer les propriétés de ces biosorbants

CARACTERISATION PHYSICOCHIMIQUE DE LA BAGASSE ET DU VETIVER

A la lumiere des résultats, il apparait que les propriétés de la bagasse de canne a sucre sont

sensiblement affectées par I’incubation biologique anaérobie, tandis que celles du vétiver sont
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demeurées quasi-inchangées. Dans le cas de la bagasse, parmi les résultats les plus marquants
figurent notamment le renforcement des groupements fonctionnels carboxyliques et lactones,
parallélement a I’¢élimination des groupements hydroxyles et la création de fonctions basiques.
Les spectres infrarouges montrent une distribution similaire des pics identifiés pour la bagasse
et la racine de vétiver avant et aprés incubation. Les liaisons chimiques associées aux spectres
infrarouges sont connues pour leur implication dans 1’adsorption des ions métalliques et des
colorants, et sont cohérentes avec les principaux groupements fonctionnels dosés par la

méthode de Boehm.

La bagasse native présente un pH d’équilibre fortement acide, suite a la libération de quantités
importantes de protons en solution, dont la présence et la concentration sont préjudiciables a
la biosorption des polluants. En revanche, le pH d’équilibre proche de la neutralité de la
bagasse incubée est cohérent avec la création des fonctions basiques a la surface de ce
matériau et a créé des conditions opératoires plus favorables a la fixation des ions métalliques.
D’autre part I’incubation préalable facilite 1’utilisation de la bagasse dans un procédé de
traitement des eaux, grace a la réduction de 90% du relargage de matiere organique dissoute

qu’elle entraine.

Par ailleurs, malgré les faibles modifications que I’incubation biologique anaérobie entraine
sur les propriétés physiques et chimiques du vétiver, ce matériau présente une concentration
en groupements fonctionnels basiques et une teneur en lignine respectivement cing et trois
fois plus grande que celles de la bagasse de canne a sucre. Enfin, le contact entre les
matériaux et I’eau déminéralisée conduit a une libération importante de cations ¢échangeables
(Ca?*, Na', K*, Mg?") en solution aqueuse, ce qui a permis de mettre évidence un mécanisme

d’échange d’ions, en particulier dans le cas de la bagasse incubée.

FIXATION DES IONS ET DES COLORANTS SUR LA BAGASSE ET LE VETIVER

L’équilibre de biosorption des polluants métalliques sur les matériaux natifs et incubés a été
atteint au bout de 300 minutes. Ce qui permet d’avancer que I’incubation biologique n’exerce
aucune influence sur le temps d’équilibre. En revanche, la vitesse initiale de biosorption de la
bagasse incubée a augmenté de 600%, par rapport a celle du matériau natif ; tandis qu’une
augmentation beaucoup moins significative (7%) a été obtenue dans le cas du vétiver incubé.
La diminution de la constante cinétique de pseudo-second ordre (k) est de ’ordre de 45%

pour les matériaux incubés, par rapport a celle des matériaux natifs.
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Par ailleurs, pour tous les ions métalliques étudiés, les capacités d’adsorption des matériaux
incubés ont au moins doublé, par comparaison aux valeurs obtenues pour les matériaux natifs.
A T’inverse, des écarts moins importants ont été observés entre les capacités de biosorption
obtenues pour le vétiver natif et incubé, du fait que les propriétés du vétiver sont peu affectées
par I’incubation biologique anaérobie. Les modeles de Langmuir et de Freundlich ont permis
une bonne description des données expérimentales. L’étude des mécanismes de biosorption
des ions metalliques sur la bagasse incubée a révélé que 44% du plomb, 40% du zinc et 50%
du cuivre ont été fixés par échange d’ions. La comparaison des performances de la bagasse et
du vétiver vis-a-vis du cadmium et du nickel a révélé les meilleures performances de vétiver,
en termes de capacités de biosorption. L’étude de la biosorption des ions métalliques en
compétition binaire et ternaire sur la bagasse native a permis de constater une diminution des
capacités de biosorption d’environ 73% pour le cadmium, de 75% pour le plomb et de 80%
pour le zinc, par comparaison aux valeurs obtenues en systeme monocomposé. Enfin, a
I’inverse des résultats obtenus pour les ions métalliques, les capacités d’adsorption des
colorants AO7 et VBB paraissent faibles, probablement en raison du faiblement
développement de la structure poreuse des matériaux.

L’une des applications possibles concerne la collecte et le traitement des eaux usées chargées
en métaux lourds ou en colorants émanant des installations artisanales de réparation de
batteries et des manufactures de peintures de la ville de Port-au-Prince. En effet, les Figures
45 et 46 présentent la situation actuelle du cours d’eau utilisé par une usine de peintures de
Port-au-Prince pour le déversement, sans traitement préalable, des eaux de lavage des cuves

de stockage de peintures.

Figure 45 : Vue du cours d’eau utilisé par I’usine pour le déversement d’effluents non traités : zone
située en amont d’un point de déversement (photo prise en novembre 2008).
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Figure 46 : Vue du cours d’eau utilisé par ’usine pour le déversement d’effluents non traités : zone
située en aval du point de déversement (photo prise en novembre 2008).

La Figure 47 illustre un scénario fictif de mise en ceuvre d’une installation pilote destinée au
traitement d’1 m® d’effluent par jour contenant environ 10 mg.L™* de cadmium, en provenance
de cette usine. Cette concentration de cadmium correspond a I'une des plus fortes
concentrations de polluants métalliques mesurées dans I’effluent de cette usine au terme de
des campagnes d’échantillonnage effectuées entre 2006 et 2008. L’installation décrite a la
Figure 47 correspond a un procédé de traitement a contrecourant, ¢’est-a-dire que ’eau et le
matériau circulent en sens contraire. L’effluent est collect¢é au moyen d’un réservoir de
capacité totale d’1,5 m>, dont la sortie débouche sur un canal en béton rempli de biosorbant
sur toute sa longueur et légerement incliné dans le sens de la circulation de 1’eau. L’eau a
traiter circule par gravité a travers le lit adsorbant, qui est renouvelé progressivement, apres

I’évacuation de la partie saturée en polluant, comme I’illustre la figure ci-dessous.
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Figure 47 : Schéma de principe d’un dispositif rustique de traitement da contrecourant des eaux
usées contenant 10 mg.L™ de cadmium provenant d’une usine de peintures ou d’une installation
artisanale de réparation de batteries située a Port-au-Prince.

En considérant la capacité de biosorption a 1’équilibre de la bagasse incubée ge = 0,05 mmol
de Cd/g de bagasse, soit 5,6 g de Cd/ kg de bagasse incubée, on peut donc estimer en
premiére approche le traitement d’1 m® d’effluent contenant 10 mg de Cd.L™ nécessitera
environ 2 kg de bagasse incubée par jour. Afin de donner une marge de sécurité au systéme,
la conduite peut étre dimensionnée pour contenir 5 kg de bagasse séche par m* d’effluent
pollué entrant dans la conduite (Voir isotherme Fig. 23 p. 142). Ainsi, I’impact de I’effluent
recueilli a la sortie de I’installation pourrait étre considéré comme étant trés faible, voire nul,
en ce qui a trait a la présence de cadmium.
Par ailleurs, le matériau pollué récupéré (bagasse saturée en cadmium) peut étre 1’objet de
plusieurs types de traitement :

+¢+ stockage confiné ;
++ désorption du métal, si le recyclage est possible ;

o,

++ incinération, moyennant le traitement des fumées ;

X/

+«+ stabilisation avant stockage.
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La stabilisation par solidification a 1’aide de mortier de ciment parait attractive. Etant donné la
grande disponibilité des ingrédients genéralement utilisés pour la préparation du béton en
Haiti, cette technique semble étre la mieux adaptée au contexte du pays. Son application doit
étre conditionnée par 1’¢tude préalable de la stabilité des monolithes en fonction des

conditions de stockage ou d’enfouissement.

Cette these ouvre de nombreuses perspectives relatives a la recherche et a la mise au point de
matériaux applicables a la potabilisation des eaux et au traitement des effluents dans le milieu

haitien, qui portent sur la nécessité de :

¢ Tester d’autres matériaux

+» Tester d’autres modalités de modification des matériaux

¢+ Etudier le devenir des biosorbants chargés en polluants

¢+ Etudier la mise en forme pratique des matériaux.
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ANNEXE 1

Protocole de la méthode de Boehm utilisé pour la détermination des fonctions de surface
acides et basiques a la surface des charbons actifs.

Le dosage des fonctions de surface oxygénées acides de surface est basé sur la neutralisation
de ces fonctions par des bases de force croissante (NaHCO3, Na,CO3, NaOH et NaOC,Hs)
dosant des fonctions de force croissante. Ainsi, la neutralisation de 1 g de charbon est réalisée
par ajout de 50 cm® d’une solution de base de normalité environ N/10 pendant 48 heures sous
agitation. Les solutions sont ensuite filtrées. 10 cm® de filtrat sont prélevés et dosés par de
I’acide chlorhydrique N/10 en présence d’hélianthine pour NaHCOj3; et Na,COs, et de
phénolphtaléine pour NaOH et NaOC,Hs. La quantité de base neutralisée est donnée par la

formule :

N,V

[Base neutralisée] = (N —%)*0.5

base

ol V:volume de solution (cm°)
[Base neutralisée] : concentration de base neutralisée (méq.g™ CA)
Les concentrations en chacun des groupes sont alors calculées selon :
Gl = [NaHCO3]
Gl = [Na,CO3] — [NaHCO3]
GIIl = [NaOH] — [Na,COs]
GIV = [NaOC,Hs] — [NaOH]

Le dosage des fonctions oxygénées basiques de surface est réalisé de la méme facon, en
agitant 1 g de matériau dans 50 cm® d’acide chlorhydrique et en dosant 10 cm? de filtrat par

de la soude N/10 en présence de phénolphtaléine.

Soulignons qu’en pratique le dosage des fonctions de surface par la méthode de Boehm, dans
le cadre de cette theése, n’a pas ét¢ effectué en a 1’aide d’indicateurs colorés. Les réactions de

neutralisation ont été suivies par pH-métrie, par la détermination du point équivalent.
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ANNEXE 2

Protocole Van Soest pour la détermination de la fraction pariétale des matériaux ligno-
cellulosiques.

I. Dosage de la teneur en fibre brute

Le dosage de la teneur en fibre brute est réalisé par gravimétrie différentielle, avant et aprés

traitement, par I’acide sulfurique 1N pendant 1 heure a température d’ébullition.

I.1 Détermination de la teneur des constituants pariétaux (cellulose, hémicellulose et

lignine)

Le dosage des constituants pariétaux est effectué par la méthode de Van Soest et Wine,
connue sous le nom de méthode ADF-NDF (KMnQ,). Les analyses sont effectuées sur des
échantillons broyés, dont le pourcentage de matiére seche et minérale est déterminé par
gravimétrie aprés séchage a I’étuve a 105 °C et minéralisation au four a 550 °C. Cette
méthode de type gravimétrique est basée sur la différence de solubilité des constituants des
parois cellulaires. La maticre végétale est soumise a 1’action successive de deux détergents

neutres et acides, puis du permanganate de potassium, en milieu tamponné.
1.1.1 Détermination de la teneur en fibre neutre

Le réactif détergent neutre (NDF), a base de lauryl sulfate de sodium, conduit, aprés attaque
de I’échantillon, a un résidu constitué par la cellulose, la lignine et les hémicelluloses. Ce
résidu, appelé «Fibre au Détergent Neutre», est débarrassé de tous les constituants lipidiques,

protéiques et glucidiques solubilisés par ’action du détergent.

Préparation du réactif NDF :

- 150 g de lauryl sulfate de sodium,

- 93,05 g d’¢thylene diamine tétraacétate de sodium (EDTA),
- 22,80 g de phosphate disodique,

- 34,05 g de disodium tétraborate,

- 50 mL d’éther monoéthylique de I’éthyléne glycol sont dissous dans 1’eau distillée, ajustée a

un volume de 5 litres.
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Mode opératoire de I’attaque au réactif NDF :

Introduire, dans un Erlenmeyer de 500 mL, 1 g de substance a doser et ajouter 100 mL de
réactif NDF ; adapter le réfrigérant et porter a ébullition pendant 1 heure exactement ; filtrer
sur le creuset (verre fritté de porosité 1), puis rincer a 1’eau bouillante ; sécher le creuset et son
contenu a I’étuve a 105 °C pendant 12 heures ; laisser refroidir dans un dessiccateur ; peser
(poids P,) ; incinérer dans le four & moufle & 550 °C pendant 12 heures ; peser (poids Py)
(faire au moins deux déterminations par échantillon). La teneur en fibre au détergent neutre
est calculée par la formule 100 x (P, — P1) / (Po X % MS) avec Py = masse en g de la prise
d’essai, P; = masse en g du creuset aprés passage a 1’étuve, P, = masse du creuset apres

passage au four et % MS = pourcentage de matiére seéche de 1’échantillon.
1.1.2 Détermination de la teneur en lignine, cellulose et hémicellulose

Le réactif au détergent acide a base de cétyl triméthyl ammonium bromure, en milieu
sulfurique, conduit, aprés attaque de 1’échantillon, a un résidu constitué de I’association de la
lignine avec la cellulose. Ce résidu, appelé «Fibre au Détergent Acide», est débarrassé de tous

les constituants non pariétaux et des hémicelluloses.

Ce résidu est attaqué par le permanganate de potassium qui élimine la lignine tout en

conservant intacte la cellulose.

Préparation des réactifs :

- solution tampon : dissoudre 6 g de nitrate de fer et 0,15 g de nitrate d’argent dans 100 mL
d’eau distillée ; mélanger avec 500 mL d’acide acétique glacial ; ajouter 5 g d’acétate de

potassium et additionner 400 mL d’alcool butyle tertiaire ; mélanger le tout.

- solution mixte «permanganate-tampon» : lors de I’utilisation, mélanger 2 volumes d’une

solution de permanganate de potassium & 50 g.L™* pour 1 volume de solution tampon.

- solution déminéralisante : dissoudre 50 g d’acide oxalique di-hydraté dans 700 mL d’éthanol

a 95 % ; ajouter 50 mL d’acide chlorhydrique 12N et 250 mL d’eau distillée ; mélanger.

Mode opératoire de ’attaque aux réactifs ADF et au permanganate de potassium :

Introduire, dans un Erlenmeyer de 500 mL, 1 g de substance a doser et ajouter 100 mL de
réactif ADF ; adapter le réfrigérant et porter a ébullition pendant 1 heure exactement ; filtrer

sur le creuset (verre fritté de porosité 1) puis rincer a I’eau bouillante ; sécher a I’étuve a
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105°C durant 12 heures ; laisser refroidir dans un dessiccateur ; peser (poids P;) ; placer le
creuset dans un cristallisoir contenant 1 a 2 cm d’eau ; ajouter 25 mL de la solution mixte
permanganate-tampon et laisser en contact a température ambiante pendant 90 minutes ;
filtrer sur trompe a vide et ne pas laver ; placer dans un nouveau cristallisoir rempli de 1 a 2
cm de solution déminéralisante ; remplir le creuset de cette méme solution et laisser en
contact 5 minutes avant de filtrer ; répéter cette opération jusqu’a ce que la solution
déminéralisante garde une coloration claire (le temps total de rincage avec cette solution ne
doit pas excéder 30 minutes) ; remplir et laver soigneusement le creuset avec 1’éthanol 80%,
aspirer sous vide et répéter le ringage 2 fois ; effectuer 2 ringages a I’acétone ; sécher a 1’étuve
a 105 °C durant 4 heures ; peser (poids P,) ; calciner dans le four a 550 °C pendant 12 heures ;

peser (poids Ps) (faire deux déterminations par échantillon).

La teneur en lignine est donnée par la formule 100 x (P4— P3) / (Po X % MS) avec Py = masse
en g de la prise d’essai pour le dosage d’ADF, P; = masse en g du creuset contenant le résidu
ADF (cellulose + lignine), P, = masse en g du creuset contenant la cellulose, % MS =

pourcentage de Mati¢re Séche de 1’échantillon.

La teneur en cellulose est donnée par la formule m = 100 x (P4— Ps) / (Pox % MS) avec Pg =
masse en g de la prise d’essai pour le dosage d’ADF, P, = masse en g du creuset contenant la
cellulose, Ps = masse en g du creuset a la sortie du four et ne contenant plus que les minéraux

et % MS = pourcentage de Matic¢re Seche de 1’échantillon.

La teneur en hémicellulose est donnée par la différence entre la teneur en fibre au détergent

neutre (NDF) et la teneur en fibre au détergent acide (ADF).
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ANNEXE 3

Résultats de D’essai d’adsorption du plomb et du zinc en systéeme dynamique sur la bagasse

native.
Comportement hydrodynamique de la colonne de bagasse

Le profil hydrodynamique de la colonne de bagasse a été établi apres injection d’un volume

de solution de KCI (1 g.L™) équivalent & 1V, soit environ 50 mL. V, correspond au volume
poreux total. Le point d’inflexion de la partie ascendante de la courbe d’élution se situe donc
aux environs de la moitié de la hauteur soit probablement 1V, illustrée par la Figure ci-
dessous. L’absence de symétrie entre les parties ascendante et descendante de la courbe
d’¢élution suggeére la présence de phénomeénes de dispersion. Ce qui indique que la restitution

du KCI s’est fait avec un léger retard, probablement di a la présence de zones stagnantes a

I’intérieur de la colonne.

12 -
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O o ‘
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0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13
VIVO
--------- KCl

Comportement hydrodynamique d’une colonne de bagasse : injection d’une solution
de KCI (1 g.L™"); débit = 1,74 mL.min™ & la température ambiante.

Toutefois, la quantité de KCI injectée a été récupérée dans son intégralité pour une valeur
VIV, équivalent a 4, ce qui indique que cette substance constitue un traceur de bonne qualité

pour la colonne de bagasse native. Enfin, 1’absence de plateau permet de conclure que la

colonne a été correctement remplie.
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Fixation du plomb et du zinc

La biosorption simultanée des ions Ph?* et Zn** en colonne sur la bagasse native a été réalisée
en mélange équimolaire (Co = 1,1 mmol.L™). Les courbes d’élution du plomb et du zinc,
illustrées a la Figure suivante, montrent que la percée intervient trés tot pour les deux

COMpPOSES.
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Biosorption en colonne du plomb et du zinc sur la bagasse native ; débit = 1,74 mL.min™ ;
CoPb=CyzZn=11 mmol.L? s température ambiante = 20 °C ; prélevement de 20 mL d’échantillon
toutes les 25 minutes ; Vo =54 mL.

En effet, I’écoulement d’un volume d’effluent équivalent a 1V, coincide avec I’élution de
plus de 85% du zinc. A I’inverse, la concentration de plomb recueilli a la sortie, suite a
I’écoulement d’un volume d’effluent équivalent a 1V, représente environ 10% de la
concentration initiale. Au terme de 1’écoulement d’un volume d’effluent équivalent a 2Vy, le
quotient C/Cy, calculé pour le zinc, donne une valeur trés proche de 1’unité et semble se
stabiliser. Les concentrations mesurées en sortie de colonne sur 8 échantillons sont présentées

dans le Tableau ci-dessous.
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Biosorption en colonne du plomb et du zinc sur la bagasse native ; débit = 1,74 mL.min™ ;
CoPb=CyZn=1,1 mmol.L™ ; température ambiante = 20 °C ; prélévement de 20 mL d’échantillon
toutes les 25 minutes ; Vo = 54 mL.

Echantillon Pbmesuréala Znmesuréala  Abattement Pb Abattement Zn

sortie sortie (%) (%)
1 0,13 0,97 88,3 12,1
2 0,7 1,04 38,6 58
3 0,83 1,02 27,5 7,4
4 0,9 1,04 20,8 51
5 0,94 1,02 17,8 6,9
6 0,96 1,03 16,1 6,3
7 0,98 1,04 14 6
8 0,96 1,02 15,7 6,9

La concentration en plomb de I’effluent recueilli en sortie de colonne représente prés de 85%
de la concentration initiale et semble se stabiliser, quand le volume injecté est équivalent a
8Vo. Ce résultat confirme la meilleure affinité de la bagasse vis-a-vis des ions Pb?",
Globalement, les résultats obtenus lors de la biosorption du plomb et du zinc en colonne
semblent confirmer que la fixation des ions Zn®* sur la bagasse native est fortement génée par
la présente des ions Pb*. Il se peut aussi, dans le cas du zinc, que la rapidité de la percée soit
due a une cinétique tres lente du polluant, d’ou la nécessité d’étudier la biosorption des deux

polluants séparément en systeme dynamique et aussi leur vitesse de fixation en batch.
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ANNEXE 4

Evolution du pH d’équilibre de la bagasse et du vétiver natifs et incubés en fonction du
temps.
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ANNEXE 5

Libération de cations échangeables lors de la biosorption du plomb, du cuivre et du zinc sur

la bagasse incubee.

Libération des ions Na* et Ca** (mmol.L™) durant la fixation des ions

Pb®* sur la bagasse incubée.

CoPb* Ca”* libéré Na* libéré Pb** fixé
0,9 0,23 0,018 0,42
0,81 0,23 0,02 0,44
0,72 0,21 0,016 0,42
0,63 0,21 0,019 0,42
0,54 0,21 0,018 0,41
0,45 0,22 0,027 0,42
0,36 0,24 0,023 0,35
0,27 0,21 0,019 0,27
0,18 0,14 0,014 0,18
0,09 0,11 0,018 0,09
0,05 0,06 0,025 0,05
0,04 0,08 0,03 0,04
0,02 0,12 0,018 0,02
0,01 0,04 0,00 0,01

Libération des ions Na* et Ca** (mmol.L™) durant la fixation des ions

Zn?* sur la bagasse incubée.

Co Zn* Na® libéré Ca’" libéré Zn*" fixé
1,83 0,007 0,20 0,29
1,65 0,004 0,17 0,23
1,47 0,003 0,17 0,25
1,28 0,001 0,15 0,21
1,10 0,002 0,14 0,22
0,92 0,007 0,16 0,24
0,73 0,009 0,15 0,27
0,55 0,007 0,12 0,23
0,37 0,009 0,11 0,20
0,18 0,005 0,06 0,14
0,11 0,001 0,03 0,08
0,07 0,003 0,02 0,05
0,04 0,003 0,00 0,03
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Libération des ions Ca** (mmol.L™) durant la fixation des ions
Cu® sur la bagasse incubée.

C, Cu* Ca®* libéré Cu?* fixé
2,01 0,31 0,70
1,18 0,33 0,71
1,61 0,30 0,65
1,41 0,26 0,59
1,2 0,29 0,60
1,0 0,23 0,52
0,8 0,24 0,50
0,6 0,20 0,42
0,4 0,17 0,36
0,2 0,08 0,18
0,12 0,07 0,11
0,08 0,03 0,07
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ANNEXE 6

Résultats d’un essais d’adsorption en milieu dispersé (batch) réalisé au LAQUE (Haiti) sur
un échantillon d’eau usée prélevé a la sortie du canal d’évacuation des eaux usées d’une
manufacture de peintures de la Communauté Urbaine de Port-au-Prince (CUPP).

Résultats de ’essai d’adsorption de cations métalliques présents dans ’effluent
d’une usine de peintures.

Cation Gamme de Ce Gamme de ¢ Moyenne des g
métallique
(mmo.L™) (mmol.g™)
Pb** 0,0009 — 0,016 1,9 -2,8x10° 0,0016 + 0,0009
cd* 0,004 - 0,02 0,01-0,014 0,011 + 0,0022
Zn* 0,057 -0,13 0,05-0,1 0,07 £ 0,02

Pour un ratio L/S de 1g/100mL, 1’adsorption sur la bagasse native a permis d’éliminer jusqu’a
95 % du plomb, 96 % du cadmium et 90 % du zinc contenus dans I’effluent réel, en dépit de

la présence de matiére organique.
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surface spécifique, de réduire la concentration de carbone organique dissous (COD) de 92%,
d’augmenter la concentration des fonctions carboxyliques de 600% et lactones de plus de 1100%, ainsi
que la création de fonctions basiques. Tandis que les caractéristiques physicochimiques du vétiver sont
demeurées quasi-inchangées.

La biosorption des ions métalliques Pb**, Cu®*, Zn**, Cd**, Ni*', et des colorants Acid Orange 7 et
Victoria Blue B a été étudiée en milieu dispersé (batch) a la fois sur les matériaux natifs et incubés.
L’équilibre de biosorption des polluants métalliques est atteint au bout de 300 minutes pour les
matériaux natifs et incubés. La vitesse initiale de biosorption (v,) de la bagasse incubée a augmenté de
600%, par rapport a la bagasse native, tandis que la diminution de la constante cinétique de pseudo-
second ordre (k) est de ’ordre de 45% pour la bagasse et le vétiver incubés, par rapport a celle des
matériaux natifs. Les modeles de Langmuir et de Freundlich ont permis une bonne description des
isothermes expérimentales. L’ordre d’affinité correspond a Pb** > Cu** > Zn?* > Cd*" > Ni** pour la
bagasse native et Cu** > Pb** > Ni** > Cd** > Zn®* pour la bagasse incubée. Les capacités maximales
de biosorption du cuivre sur la bagasse native et incubée varient de 0,028 4 0,12 mmol.g'1 et de 0,029 a
0,09 mmol.g™* pour le plomb. Les capacités d’adsorption du vétiver natif et incubé vis-a-vis des ions
Ni?* et Cd** sont au moins deux fois plus élevées que celles de la bagasse. L’ordre de performance des
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