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Comparative study of heavy metal adsorption on Streptomyces rimosus and Pleurotus mutilus
biomasses

Abstract:

The ability of bacterial biomass Streptomyces rimosus and fungal biomass Pleurotus mutilus to
remove Ni(Il) from aqueous solutions has been tested. The speciation of Ni(Il) was modeled using
visual MINTEQ. The surfaces of the biomass were characterized by pH,,. determination, and Boehm
and potentiometric titrations. The maximum adsorption capacities by Streptomyces rimosus and
Pleurotus mutilus calculated from Langmuir adsorption isotherm were 51.02 and 47.17 mg/g,
respectively. The adsorption isotherms fitted the data in the order: Dubinin-Radushkevich>Temkin.
The biosorption kinetic data were fitted well with the pseudo-second-order kinetic model. The
negative values of Gibbs free energy (AG") indicate the feasible and spontaneous adsorption of nickel.
The optimum conditions determined by the method of Taguchi improves the biosorption capacity of
Pleurotus mutilus and Streptomyces rimosus by 36.23% and 31.81% respectively. The use of Protofit,
which simulates surface complexation models, demonstrates that Donnan-Shell model(DSM) correctly
predicts the adsorption of nickel by the two biomasses.

Keywords : Streptomyces rimosus, Pleurotus mutilus, biosorption, Taguchi, Protofit, nickel

Etude comparative d’adsorption des métaux lourds sur les biomasses Streptomyces rimosus et
Pleurotus mutilus

Résumé :

L’aptitude de la biomasse bactérienne Streptomyces rimosus et de la biomasse fongique Pleurotus
mutilus a éliminer le nickel des solutions aqueuses a été examinée. La spéciation de Ni(Il) a été
modélisée a 1'aide du logiciel visual MINTEQ. Les surfaces des biomasses ont été caractérisées par
détermination du pH,, et par le titrage de Bohem et le titrage potentiometrique. Les capacités
maximales d'adsorption de Streptomyces rimosus et de Pleurotus mutilus calculées a partir de
l'isotherme d'adsorption de Langmuir sont de 51 et de 47,2 mg/g, respectivement. L’applicabilité des
isothermes d'adsorption aux données expérimentales est classée dans l'ordre suivant: Dubinin-
Radushkevich> Temkin. Les données cinétiques expérimentales de biosorption sont bien corrélées
avec le modele cinétique de pseudo-second ordre. Les valeurs négatives de 1’énergie libre de Gibbs
(AG") indiquent que I’adsorption du nickel est possible et spontanée. Les conditions optimales
déterminées par la méthode de Taguchi permettent d’améliorer la capacité de biosorption de Pleurotus
mutilus et de Streptomyces rimosus de 36.2% et 31.8% respectivement. L’utilisation de Protofit, qui
simule les modeles de complexation de surface a permis de mettre en évidence que le model de
Donnan-Shell (DSM) prédit correctement 1’adsorption du nickel par ces deux biomasses.

Mots clés : Streptomyces rimosus, Pleurotus mutilus, biosorption, Taguchi, Protofit, nickel
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INTRODUCTION

Les métaux lourds sont des composants naturels de la crofite terrestre, ils peuvent s’accumuler
dans le milieu naturel a la suite des rejets des déchets industriels et domestiques (Malkoc et
Nuhoglu, 2005). Les métaux lourds ne peuvent pas étre dégradés ou détruits, ils ont tendance
a s’accumuler provoquant ainsi une augmentation dans le temps de leur concentration dans les
organismes vivants. Certains métaux lourds sont essentiels pour maintenir le métabolisme du
corps humain, mais a des concentrations dépassant un certain seuil, ils peuvent conduire a une
intoxication (Rashid et al., 2016).

La large utilisation des produits contenant du nickel conduit parfois a la pollution de
I'environnement par le nickel et ses sous-produits (Denkhauss et Salnikow, 2002).
L'exposition a des environnements pollués par le nickel engendre une diversité d'effets
pathologiques chez 'homme allant de la dermatite de contact a la fibrose du poumon, les
maladies cardiovasculaires et rénales, et méme le cancer (Denkhauss et Salnikow, 2002).
Diverses méthodes ont été utilisées pour éliminer les métaux lourds des eaux usées telles que
la précipitation chimique, 1’électroflotation, 1’échange d'ions et I'osmose inverse (El-Toni et
al., 2014). La majorit¢ de ces méthodes présentent plusieurs inconvénients telle que la
production de boues toxiques, elles nécessitent des additifs chimiques, elles ont des besoins
¢levés en énergie, et elles engendrent des polluants secondaires (Ukpaka, 2016). Par contre,
l'adsorption est une méthode efficace et non destructive pour 1'élimination des métaux lourds
(Igbal et al., 2015).

Certains travaux ont exploré la possibilité d'utiliser des déchets de biomasses mortes de
plusieurs industries avec un bon succes dans la biosorption des métaux lourds. Ce type de
biomasse comprend Saccharomyces cerevisiae (Kapoor et Viraraghavan, 1995),
Corynebacterium glutamicum (Vijayaraghavan et Yun, 2008 ; Song et al., 2013), et
Streptomyces rimosus (Selatnia et al., 2004 a, b).

Dans certains cas, 1'adsorption de métaux toxiques par la biomasse peut atteindre 50% de leur
poidssec (Park et al., 2010). La capacité de biosorption peut varier considérablement selon la
méme espece de biomasse. Par exemple, la capacité de biosorption du plomb varie de 2 a 93
mg/g de poids sec pour le champignon filamenteux Aspergillus Niger, et de 79 a 270 mg/g de

poids sec pour la levure Saccharomyces cerevisiae (Dhankhar et Hooda, 2011). Toutefois, la
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capacité biosorptive d’un biosorbant dépend largement des conditions expérimentales et des
prétraitements.

Les champignons peuvent retenir les métaux par plusieurs mécanismes tels que les processus
d'accumulation passifs dont I'échange d'ions, la complexation, 1’adsorption, la précipitation
extra et intracellulaire, et la transformation de la valence (Volesky, 2007). La paroi cellulaire
des champignons se compose typiquement de la chitine, du glucane, du mannane, des
protéines et d'autres polymeéres qui possédent des groupes carboxyle, phosphoryle, hydroxyle,
amine et des groupes fonctionnels de I'imidazole sur la surface. Ces groupes constituent des
adsorbants efficaces pour les métaux (Ramrakhiani et al., 2011).

Pour les biomasses bactériennes, des groupes carboxyles du peptidoglycane sont le principal
site de fixation de cations métalliques sur les parois des cellules bactériennes Gram-positives
(Gadd, 2009). Les autres composants liant les métaux aux bactéries sont les polymeres tels
que les protéines et les polysaccharides.

La diversité des composants structuraux des bactéries et des champignons qui contiennent de
nombreux groupes fonctionnels différents leur permet de retenir des ions métalliques a des
degrés divers (Bailey et al., 1999). Cependant, la matiére biologique est complexe et la variété
de composants structuraux présents dans la biomasse signifie que de nombreux groupes
fonctionnels sont capables d'interagir avec les espéces métalliques a des degrés divers selon
les facteurs physico-chimiques.

La biomasse morte Pleurotus mutilus a été utilisée avec succes pour €liminer des polluants en
solution. Les travaux réalisés ont porté sur la biosorption d’un pesticide de type Metribuzin
(Behloul et al., 2016), sur le cadmium (Moussous et al., 2012), sur le cuivre (Henini et al.,
2011), sur un colorant (Yeddou-mezener, 2010), sur 1’hexacyanoferrate (Chergui et al.,
(2009), sur le nickel et le cadmium (Boulaiche, 2008), et sur le cuivre (Bal et al., 2006).

La biomasse morte de Streptomyces rimosus a été utilisée pour éliminer des polluants en
solution. Les résultats obtenus semblent prometteurs. Les travaux réalisés ont porté sur la
biosorption de I’aluminium (Tassit et al., 2010), sur le cuivre, le zinc et le chrome (Chergui et
al., 2007), sur le bleu de methyléne (Yeddou et Bensmailia, 2006), sur le nickel (Selatnia et
al., 2004a), sur le cadmium (Selatnia et al., 2004b), sur le fer (Selatnia et al., 2004c¢), sur le
plomb (Selatnia et al., 2004d), et sur le zinc (Mameri et al., 1999).

Tous les travaux réalisés sur les biomasses mortes de Pleurotus mutilus et de Streptomyces
rimosus ont tenté d’optimiser la biosorption pour chacun des principaux facteurs qui la
conditionnent (la nature et la concentration de la biomasse, la taille des particules de la

biomasse, la nature et la concentration du polluant, le pH de la solution, la température, le
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temps de contact entre la biomasse et le polluant, la vitesse d’agitation de la suspension).
Cette méthode d'optimisation classique de la biosorption des métaux lourds qui consiste en la
variation d'un paramétre tout en maintenant constants les autres parametres est souvent
considérée comme une méthode longue et colteuse. Il existe des méthodes expérimentales et
statistiques qui fournissent une approche plus facile et tout aussi efficace pour optimiser
plusieurs variables simultanément. Les méthodes expérimentales fréquemment utilisées
comprennent la méthode des réseaux de neurones artificiels, la méthode des surfaces de
réponse (Gonen et Aksu, 2008 ; Sharma et al., 2009) et la méthode de Taguchi (1990). La
méthode d'optimisation de Taguchi permet une optimisation avec un plus faible nombre
d’essais expérimentaux pour déterminer les conditions optimales que la méthode des surfaces
de réponses (Yen et Li, 2015 ; Pundir et al., 2016).

De nombreux travaux ont porté sur le développement de modeles mécanistes appropriés pour
décrire les réactions de surface et expliquer la biosorption des métaux lourds (Turner et Fein,
2006 ; Burnett et al., 2006 ; Amirnia et al., 2012 ; Liu et al., 2013 ; Zhu et al., 2016). Les
approches empiriques basées sur les coefficients de distribution ou sur les isothermes semi-
empiriques de Langmuir ou de Freundlich ont été souvent utilisées pour décrire la biosorption
des métaux par les substrats solides. Bien que ceux-ci fournissent une mesure directe de la
capacité de sorption, les résultats de l'approche empirique ou semi-empirique dépendent de la
composition de la solution et du substrat, ils ne peuvent donc pas étre extrapolés. En outre, les
isothermes de Langmuir et de Freundlich ne tiennent pas compte de la charge électrique sur
des surfaces solides et de la structure des especes adsorbées (Liu et al, 2013). En revanche, les
modeles de complexation de surface a caractere thermodynamique fournissent une description
moléculaire de la sorption du métal en utilisant une approche d'équilibre qui définit les
especes de surface, les réactions chimiques, les bilans de masse et les soldes de charge
(Turner et Fein, 2006 ; Hea et al., 2013 ; Zhu et al., 2016).

Les modeles de complexation de surface ont été mis en ceuvre avec succes pour décrire la
sorption des ions métalliques sur la surface des biomasses bactériennes (Fein et al., 1997 ;
Daughney et Fein, 1998 ; Burnett et al., 2006 ; Mishra et al., 2010 ; Hea et al., 2013) ou
fongiques (Zhu et al., 2016).

Le but de ce travail est d’évaluer les capacités et de cerner les processus de biosorption du
nickel par deux biomasses mortes, |’une bactérienne la Streptomyces rimosuset 1’autre
fongique la Pleurotus mutilus qui constituent des sous-produits de I’industrie algérienne des

antibiotiques. Il s’agit plus spécialement de :
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- caractériser les processus de la biosorption par des essais expérimentaux et la mise en ceuvre
de modeles d’équilibre et de modéles cinétiques,

- déterminer les facteurs d’optimisation de la biosorption par une expérimentation utilisant
une approche multifactorielle selon la méthode de Taguchi (1990),

- utiliser les modeles de complexation de surface pour prédire la nature des groupes

fonctionnels et leur capacité de biosorption en mettant en ceuvre le logiciel Protofit 2.1. revl.
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CHAPITRE 1. ETAT DES CONNAISSANCES SUR LA BIOSORPTION

Introduction

L'activité¢ anthropique et l'industrialisation ont exercé une pression croissante sur
l'environnement en générant de grandes quantités d'effluents aqueux toxiques contenant des
métaux toxiques, des métalloides, des radionucléides ainsi que divers polluants organiques
(Kim et al., 2012). Les effets néfastes sur les écosystemes et les dangers pour la santé
rovoqués par les polluants organiques et minéraux ont été établis de facon certaine, ce qui
rend absolument nécessaire 1’application des normes sans cesse croissantes de détection et de
traitement des polluants (Fu and Wang, 2011). Les méthodes de traitements industriels visant
a prévenir ou a limiter les rejets toxiques nécessitent des dépenses croissantes (Gupta and
Rastogi, 2009).

Les métaux jouent un réle important dans les processus de la vie des organismes vivants.
Plusieurs métaux et métalloides, qui sont essentiels pour les processus biochimiques et
cellulaires (tels que le zinc, le cuivre, le fer et le manganése) sont assimilés par les organismes
vivants a des degrés divers. Ils peuvent étre nécessaires pour une fonction normale, mais des
doses excessives peuvent devenir toxiques. D'autres ¢léments métalliques sans role biologique
reconnu (tels que 1’arsenic, le chrome, le sélénium, le cadmium, le plomb, et le mercure)
peuvent entrer dans le systéme et endommager la performance des processus normaux
(Maestri et al., 2010). La toxicité se produit essentiellement en raison du déplacement des ions
métalliques vitaux de leurs sites de liaison autochtones, ou en raison des interactions avec des
ligands (Bruins et al., 2000).

Les métaux peuvent affecter l'environnement par différentes voies anthropiques qui
provoquent une augmentation excessive de la concentration des métaux (Bhattacharya et al.,
2015). En particulier, les industries modernes sont, dans une large mesure, responsables de la
pollution de l'environnement. Les eaux usées issues de diverses industries contiennent des
concentrations ¢élevées en métaux, et ceux-ci sont souvent rejetés dans la nature directement

sans aucun traitement préalable de dépollution. Ces rejets constituent un grand risque pour les
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sources d'eau potable. Dans la plupart des pays en développement, les usines de traitement et
de décontamination en métaux ne sont généralement pas disponibles (Malik, 2004).

Plusieurs techniques d'élimination des ions métalliques a partir de solutions aqueuses sont
disponibles. Elles portent aussi bien sur les méthodes traditionnelles physico-chimiques que
sur les nouvelles méthodes de biorestauration (Gadd, 2009). Les procédés physico-chimiques
les plus couramment utilisés comprennent la précipitation chimique, 1'osmose inverse,
I'oxydo-réduction, le traitement électrochimique et la filtration (Fu et Wang, 2011). Les
méthodes de bioremédiation incluent la bioaccumulation, la biosorption et la
phytoremédiation. Ces méthodes sont respectueuses de l'environnement, elles n’engendrent
pas de pollution secondaire, elles sont de faibles colts (Gadd, 2010). En particulier, la
biosorption a été identifiée comme un puissant procédé de bioremédiation qui est comparable
a I'échange d'ions qui est un procédé bien établi pour 1'élimination des ions métalliques par les
résines (Volesky, 2007).

La biosorption est 'une des propriétés importantes des microorganismes vivants et morts et de
leurs composants pour le traitement des polluants (Gadd, 1993 ; Texier et al., 1999).
Toutefois, la majorité des matériaux biologiques, y compris les algues ainsi que la biomasse
végétale et animale et leurs produits dérivés, possede la propriété de biosorption.
Actuellement, la biosorption est considérée comme une biotechnologie prometteuse pour
I'¢limination des polluants en raison de sa simplicité car il s’agit d’une opération analogue a la
technologie classique d'échange d'ions, de son efficacité apparente, et de la disponibilité de la

biomasse (Volesky, 2007 ; Gadd, 2009).

I.1. Définition de la biosorption

Le concept de biosorption présente des difficultés pour le définir en raison de I'existence de
nombreux mécanismes qui rentrent en jeu dans sa mise en ceuvre, de la diversité des
biosorbants utilisés, des nombreux facteurs environnementaux qui rentrent en jeu, et de la
présence ou l'absence de processus métaboliques dans le cas de I'utilisation des organismes
vivants (Michalak et al., 2013). Le terme de biosorption a été utilisé par différents auteurs
pour décrire un large éventail de processus, y compris la bioadsorption, la bioabsorption, la
biosorption par la biomasse morte ou vivante, et la bioaccumulation (Gadd, 2009).

La sorption est un procédé physico-chimique par lequel une substance se fixe a I'autre. Malgré
le préfixe «bio» qui désigne la participation d'une entité¢ biologique, la biosorption est un

procédé physico-chimique qui peut étre simplement défini comme I'élimination des
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substances de la solution par du matériel biologique (Gadd, 2009). La sorption est un terme
qui a été utilisé a la fois pour l'absorption et l'adsorption (Gadd, 2009). L'absorption est
l'incorporation d'une substance dans un état a un autre état différent (par exemple, les liquides
absorbés par un solide ou un gaz est absorbé par I'eau), soit dans une matrice
tridimensionnelle. L'adsorption est 1'adhérence physique ou la liaison des ions et des
molécules sur la surface d'une autre molécule, a savoir sur une surface a deux dimensions. De
nombreux auteurs considérent la biosorption comme une sous-catégorie de l'adsorption, ou
'adsorbant est une matrice biologique (Michalak et al., 2013). L'adsorption est la forme la
plus commune de la sorption impliquée dans les technologies de la dépollution traditionnelle.
La sorption est le terme utilis¢, de préférence, pour décrire tout systéme ou un sorbat (un
atome ou une molécule) interagit avec un sorbant (soit une surface solide), dont le résultat est
une accumulation a l'interface sorbat-sorbant (Borda et Sparks, 2007). Si l'adsorption se
produit et se poursuit par la formation d'une nouvelle espéce de surface en trois dimensions,
cette nouvelle espece peut étre définie comme un précipité de surface (Gadd, 2009).
Traditionnellement, le terme de biosorption fait référence spécifiquement & des métaux
comme biosorbats et, souvent a des matériaux microbiens comme biosorbants (Gadd, 2009).
Cependant, la recherche et les applications sur la biosorption ont été étendues a 1’élimination
des maticres organiques (par exemple les colorants), a la récupération des protéines de haute
valeur, des stéroides, des produits pharmaceutiques et de médicaments, et de 1'enrichissement
en microéléments des compléments alimentaires biologiques et des engrais (Volesky, 2007 ;
Michalak et al., 2013).

Ainsi, le terme de biosorption peut apparemment décrire tout systeme dans lequel une surface
solide d'une matrice biologique coopere avec un sorbat aboutissant a la réduction de la
concentration de la solution en sorbats (Gadd, 2009).

Une autre dimension du terme de biosorption concerne les processus passifs par rapport aux
processus actifs. Trois niveaux de définitions dans cette dimension peuvent étre reconnus
(Formina et Gadd, 2014) :

- une définition étroite: la biosorption est définie comme un processus passif,
métaboliquement indépendant,

- une définition plus large : elle intégre les deux processus passifs et actifs dans le cas de la
biomasse vivante, cette biosorption est souvent désignée comme une bioaccumulation,

- la biosorption est considérée comme une généralisation fondamentale couvrant tous les

aspects des interactions de tout sorbat avec une matrice biologique.
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La biosorption a été¢ définie par la plupart des auteurs comme un processus passif et
métaboliquement indépendant, par exemple I'absorption passive des métaux par la biomasse
microbienne (Volesky, 1990 ; Gadd, 2009).

La biosorption est une partie importante de nombreux processus se produisant dans la nature,
y compris la sorption dans le sol, les réactions immunitaires antigéne-anticorps et 1'adsorption
aux cellules hotes comme une premiere étape dans la multiplication des virus. De nombreuses
approches méthodologiques utilisées dans les sciences de la vie, de la biotechnologie et de la
médecine sont, en fait, basées sur les processus de la biosorption (par exemple la coloration
des cellules microbiennes pour la microscopie électronique, les thérapies ciblées dans le
traitement du cancer) (Formina et Gadd, 2014).

En résumé, tous les phénomenes de la vie sont en quelque sorte liés a des interactions entre

les surfaces biologiques et un sorbat.

1.2. Les principes de la biosorption

La biosorptionest un processus physico-chimique indépendant dumétabolisme et dont le
résultat est 1'élimination des substancesde la solution pardu matériel biologique (Gadd, 2009).
Les processus de la biosorptionimpliquent doncune phasesolide (le biosorbant) et une phase
liquide (solvant : normalement de I'eau) contenant les espécesdissoutes ou en suspension

destinées a étre sorbées (les sorbats) (Formina et Gadd, 2014).

1.2.1. Les sorbats

Une large gamme de sorbats peut étre ¢liminée de la solution en utilisant les biosorbants. Les
sorbats les plus étudiés sont les métaux, les particules et les colloides, les organométalliques,
les composés inorganiques et organiques y compris les colorants, les fluorures, les phtalates et
les produits pharmaceutiques (Volesky, 2007 ; Gadd, 2009 ; Michalak et al, 2013). De
nombreux mécanismes sont impliqués dans 1'¢élimination de ces diverses substances des
solutions. Cependant, la plupart des travaux sur la biosorption ont été réalisée sur les métaux
(Dhankhar et Hooda, 2011). Il faut souligner que 75% des ¢€léments du tableau périodique
sont classés comme des métaux et la majorité d'entre eux ont fait ’objet de travaux sur la
biosorption.

La toxicité des métaux détermine leur importance comme un polluant et leur intérét dans des
travaux de recherche sur leur biosorption. Les principales applications des travaux sur la
biosorption concernent I’assainissement de l'environnement, la protection de la santé, le

recyclage et / ou la récupération de certains ¢léments (Formina et Gadd, 2014).
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Les métaux les plus répandues qui sont étudiés et qui sont considérés comme des polluants
environnementaux clés, sont le plomb, le cuivre, le mercure, le cadmium, le chrome, le nickel
et 'arsenic ainsi que des radionucléides tels que le cobalt, le strontium, l'uranium, et le
thorium (Gadd, 2010 ; Gadd et Formina, 2011). Dans cette liste d'éléments, il existe une large
gamme de propriétés chimiques. Parmi ces éléments, les especes chimiques prédominantes
qui peuvent étre cationiques ou anioniques, elles peuvent exister en tant que complexes, et
elles présentent une large gamme d'états d'oxydation. Dans de nombreux systémes, les métaux
peuvent €tre hydroxylés ou complexés en fonction du pH et de la composition du milieu
(Stumm et Morgan, 1996). Cependant, la spéciation des métaux est ignorée dans de nombreux
travaux et il est souvent supposé que les métaux sont entierement présents a 1’état de cations
bivalents, ce qui ne sera pas le cas dans de nombreuses situations (Stumm et Morgan, 1996).
Alors qu'une grande partie de la recherche actuelle a été réalisée sur 1'élimination de cations
métalliques, 1'élimination des anions par la biosorption est une préoccupation croissante dans
les domaines de l'exploitation miniere et la métallurgie, car un certain nombre de métaux
toxiques se présentent sous des formes anioniques tels que l'arsenic, le sélénium, le chrome, le
molybdene, et le vanadium (Michalak et al., 2013). Classiquement, la plupart de ces especes
anioniques sont ¢liminées en utilisant du charbon actif, 1’échange d'ions, I'extraction par un
solvant, ou par précipitation. Cependant, la biosorption a été proposée comme une alternative
de traitement efficace pour les polluants anioniques (Michalak et al., 2013).

Contrairement aux métaux, de nombreux composés organiques rejetés dans l'environnement
sont dégradés par les populations microbiennes naturelles, et un tel potentiel de
biodégradation est a la base de nombreux procédés de dépollution. Néanmoins, dans de
nombreux cas, les produits de biodégradation peuvent étre dangereux, tandis que certains
composés organiques sont extrémement résistants a la biodégradation (Formina et Gadd,
2014). La biosorption a été promue comme une biotechnologie potentielle pour I'¢limination
de ces substances organiques a partir des effluents résiduaires. Les substances qui ont fait
I’objet d’une attention particuliere sont les colorants, les composés phénoliques et les

pesticides (Aksu, 2005 ; Crini et Badot, 2008).

1.2.2. Les biosorbants

Tous les types de matériau biologique ont une affinité pour les polluants minéraux et
organiques, cela signifie qu'il existe un énorme potentiel de biosorption dans les nombreux
types de biomatériaux (Gadd, 2009 ; Dhankhar et Hooda, 2011). Dans la recherche de

biosorbants hautement efficaces et a faible cofit et de nouvelles opportunités pour le contrdle

21



de la pollution, tous les types de microorganismes ainsi que la biomasse végétale et animale et
ses produits dérivés, ont fait 1’objet d’évaluation pour la récupération et le recyclage des
¢léments polluants (Volesky, 2003).

Les types de substrats d'origine biologique qui ont été¢ étudiés pour la préparation des
biosorbants comprennent la biomasse microbienne (les bactéries, les cyanobactéries, les
champignons filamenteux et les levures), les algues marines (les microalgues et les
macroalgues), les déchets industriels (les déchets alimentaires fermentés, les boues activées),
les déchets agricoles (déchets de fruits et Iégumes, la paille des céréales, le son de blé, la
pulpe de betterave a sucre, les coques de soja), les résidus naturels (résidus végétaux, sciure,
écorces d'arbres, les mauvaises herbes, la mousse de sphaigne) et d'autres matériaux
(chitosane, cellulose) (Dhankhar et Hooda, 2011). Les capacités biosorptives de différents
types de biomasse ont été rapportées par de nombreux travaux (Vijayaraghavan et Yun, 2008 ;
Park et al., 2010). Dans certains cas, l'adsorption de métaux toxiques par la biomasse peut
atteindre 50% de leur poids sec (Park et al., 2010). La capacité de biosorption peut varier
considérablement a l'intérieur de la biomasse de la méme espéce microbienne. Toutefois, la
capacité biosorptive d’un biosorbant dépend largement des conditions expérimentales et des
prétraitements (Selatnia et al., 2004a ; Chergui et al., 2007 ; Formina et Gadd, 2014 ; Madani,
2015).

Une question majeure se pose pour sé¢lectionner les types de biomasse les plus prometteurs a
partir d'une diversité de biomatériaux facilement disponibles et peu cotliteux.
Fondamentalement, un biosorbant de faible cotlit exige peu de transformation, il est abondant
dans la nature, ou il s’agit d’un un sous-produit ou d’un déchet d'une industrie.

Méme s’il n'y a pratiquement pas de limites a l'exploration de nouveaux types de biomasse,
I'un des problémes est que la composition de la biomasse d'origine peut ne pas varier
considérablement entre les différentes espéces du méme genre ou du méme ordre. Par
exemple, la structure de la paroi cellulaire, qui est le principal site de la biosorption des
métaux, est similaire dans les bactéries Gram-positives (Kim et Gadd, 2008). De méme, toutes
les bactéries gram-négatives ont la méme structure cellulaire de base (Kim et Gadd, 2008).
Les principales espéces fongiques ont la méme structure uniforme et la méme composition de
la paroi avec quelques variations en raison de la teneur de la chitine et des glucanes (Gow
et Gadd, 1995). Le matériel végétal et les algues montrent une grande uniformité, mais avec
quelques différences entre les genres majeurs (Davis et al., 2003).

Les groupes carboxyles du peptidoglycane sont le principal site de liaison des cations

métalliques dans les parois des cellules bactériennes Gram-positives, les autres composants
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liant les métaux aux bactéries sont les polymeres tels que les protéines et les polysaccharides
(Gadd, 2009).

Les parois cellulaires fongiques sont des structures macromoléculaires complexes constituées
de chitines, de glucanes, de mannanes et de protéines ; elles contiennent également, des
polysaccharides, des lipides et des pigments telle que la mélanine (Gadd, 1993). Cette variété
de composants structuraux contient de nombreux groupes fonctionnels différents qui sont
capables de retenir des ions métalliques a des degrés divers (Selatnia et al., 2004a). La chitine
est un ¢lément de constitution trés important de la paroi cellulaire fongique, c’est un
biosorbant efficace pour les métaux et les radionucléides. Les polymeres et les mélanines
phénoliques fongiques possedent de nombreux sites potentiels d’adsorption des métaux avec
des groupes contenant de l'oxygene dont les carboxyles, les phénoliques, les hydroxyles
alcooliques, les carbonyles et les groupes méthoxyles qui sont particuliérement importants
(Gadd, 2009).

Le chitosane est de faible colit par rapport au charbon actif commercial (le chitosane est
obtenu par désacétylation de la chitine, I'amino-polysaccharide le plus abondant dans la
nature). Il est trés utilis€é pour éliminer les polluants complexes, en particulier les métaux
(Crini et Badot, 2008).

Un autre aspect de la nature des biosorbants qui devrait étre mis en évidence est que la
biomasse utilisée pour la biosorption peut étre vivante ou morte. L'utilisation de la biomasse
morte semble étre une alternative pratique pour 1’é¢limination des métaux, ses avantages sont
les suivants (Dhankhar et Hooda, 2011) :

- I'absence de contrainte de toxicité,

- l'absence d'exigences en mati¢re de composition du milieu de croissance dans la solution
d'alimentation,

- I'absorbance et la récupération des métaux biosorbés sont faciles,

- la régénération et la réutilisation de la biomasse est facile,

- la possibilité d'immobilisation des cellules mortes est facile,

- la facilité de modélisation mathématique de 1’adsorption des métaux.

Malgré les avantages évidents de 1'utilisation de la biomasse morte par rapport aux micro-
organismes vivants, de nombreux attributs des micro-organismes vivants demeurent
inexploités dans un contexte industriel (Gadd et Blanc, 1993 ; Malik, 2004). Les micro-
organismes vivants dégradent les polluants organiques et peuvent adsorber et transformer les
métaux, les métalloides et les radionucléides selon de nombreux processus différents qui

peuvent contribuer a l'ensemble du processus de dépollution. Ils peuvent étre utilisés pour des
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applications spécifiques avec des avantages supplémentaires qui résultent de I'activité
métabolique (par exemple, la biodégradation des substances organiques) (Malik, 2004 ; Gadd,
2009).

I.3. Les mécanismes de la biosorption

Pour une définition étroite de la biosorption considérée comme un processus physico-
chimique passif, les mécanismes qui sont mis en ceuvre comprennent : 1’adsorption, 1’échange
d'ions et la complexation (Gadd, 2009). Cependant, la matiére biologique est complexe et la
variété de composants structuraux présents dans la biomasse signifie que de nombreux
groupes fonctionnels sont capables d'interagir avec les especes métalliques (groupe carboxyle,
phosphate, hydroxyle, amino, thiol) a des degrés divers selon les facteurs physico-chimiques
(Kotrba, 2011). En effet, d'autres mécanismes possibles telles que la précipitation chimique et
la cristallisation peuvent survenir et compliquer la sorption et / ou la désorption. Certains
travaux réalisés sur la biosorption de la biomasse vivante signalent une complication
supplémentaire des mécanismes en raison des activités métaboliques (respiration, absorption
des ¢éléments nutritifs, oxydo-réduction ) qui vont modifier le microenvironnement autour des
cellules qui, a son tour, peut affecter 1’adsorption, 1’échange d'ions, la complexation et la
précipitation, et modifier ainsi la spéciation des métaux et des radionucléides (Gadd et
Formina, 2011).

L'analyse et la modélisation de ces mécanismes multiples peuvent étre difficiles. Cependant,
si l'objectif premier est d'identifier un systéme de biosorbant efficace, d'un point de vue
pragmatique, il ne sera pas nécessaire d'avoir une compréhension compléte de ces
mécanismes.

La formation des complexes organo-métalliques mettant en ceuvre des cations tels que Ni*"
peut impliquer la coordination des ions métalliques avec des atomes d'oxygene avec la
libération de protons et la formation de complexes de surface (Gadd, 2009).
Les mécanismes de la biosorption des anions ont été peu €tudiés. Ils seraient affectés par les
conditions chimiques telles que le pH. Par exemple, les espéces anioniques comme CrO4> et
SeO4” présentent une biosorption relativement élevée a faible pH (Garnham, 1997 ; Gadd,
2009).

La structure chimique des polluants organiques est trés diverse, ce qui signifie que la
biosorption sera affectée par la taille moléculaire, la charge, la solubilité, I’hydrophobicité, et
la réactivité, ainsi que la composition du biosorbant. La sorption hydrophobe se produit

lorsque des composés hydrophobes rencontrent la biomasse dans les systéemes de biosorption
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(Stumm et Morgan, 1996). La nature lipophile des composés hydrophobes leur permet de
passer a travers les membranes et étre absorbés dans la matrice organique.

Pour la biosorption des colorants sur le chitosane, les divers mécanismes qui rentrent en jeu
incluent 1'adsorption de surface, la chimisorption, la diffusion et I'adsorption-complexation,
avec des étapes dont les plus importantes sont la diffusion et les réactions chimiques comme

I'échange d'ions et la complexation (Crini et Badot, 2008).

1.4. Les facteurs affectant la biosorption

La performance d'un biosorbant dépend non seulement de la composition chimique du
biosorbant et la nature des solutés, mais elle est également fortement influencée par les
paramétres de fonctionnement tels que le pH, la température, la force ionique, la
concentration des autres ions, la taille des particules du biosorbant, le temps de réaction, la
quantité du biosorbant, la concentration initiale du soluté et la vitesse d’agitation pour le mode
stationnaire (Selatnia et al., 2004a ; Gadd, 2009 ; Park et al, 2010). Les facteurs physico-
chimiques les plus importants comprennent :

(a) Le pH de la solution qui est le facteur le plus important dans la régulation de la
biosorption, il affecte la chimie de la solution des polluants, I'activité¢ des groupes fonctionnels
présents dans les biosorbants, et la compétition entre les ions contenus dans la solution
(Vijayaraghavan et Yun, 2008). L'augmentation du pH améliore 1'élimination des métaux
cationiques ou des colorants basiques, mais elle réduit celle des métaux anioniques ou des
colorants acides. Le site de liaison et le groupe fonctionnel d'un biosorbant, qui joue un réle
vital dans la biosorption, dépend fortement du pH de la solution. La plupart des biosorbants,
indépendamment de leur nature, sont influencés par le pH de la solution. Ce résultat serait 1i¢
a la nature de la charge négative des groupes carboxyles (pKa de 3.5 a 5.5) qui sont
responsables de la liaison des cations métalliques par l'intermédiaire du mécanisme d'échange
d'ions. Pour les anions métalliques, le pH acide est souvent nécessaire pour protoner les
groupes fonctionnels et augmenter la capacité de liaison. Le pH de la solution affecte
¢galement la composition chimique de la solution de métaux. A des pH ¢élevés de la solution,
la solubilité¢ des complexes métalliques diminue suffisamment pour engendrer la précipitation
et compliquer le processus de sorption. A un pH faible de la solution, la plupart des métaux
cationiques existent dans un état stable et sont faciles a biosorber. Dans 1'ensemble, pour
améliorer la capacité de biosorption d’un biosorbant particulier, il est préférable d’effectuer

des expériences a un pH optimal.
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(b) La force ionique de la solution qui, lorsqu'elle augmente, réduit 1'élimination des polluants
par la compétition avec les adsorbats pour les sites du Dbiosorbant.
(c) La concentration du polluants initial qui, lorsqu'elle est élevée, augmente la quantité de
polluant biosorbée par unité¢ de poids du biosorbant, mais elle diminue l'efficacité¢ de
I’¢élimination.

(d) La présence d’autres éléments chimiques provoque une concurrence pour les sites de
liaison ou engendre d’autres interférences. En général, 1’augmentation de la concentration des
polluants concurrents réduit la biosorption du polluant ciblé. Toutefois, la fixation de la
biomasse d’un cation peut améliorer la biosorption d'un autre cation en raison des effets
tampon du pH. Dans certains cas, les cations peuvent augmenter la biosorption des especes
anioniques en améliorant la liaison des anions négativement chargés (Gadd, 2009). Les effets
anioniques sur la capacité¢ de biosorption des métaux dépendent de la spéciation des ions
métalliques qui co-existantent en solution et de la nature du biosorbant. Par exemple, les
capacités d’élimination par la biosorption de Cr(VI) diminuent selon la nature de I’anion
accompagnateur dans le sens : NOs> CI> SO,*, et pour les ions Cr (III) : SO4*> CI'> NO5~
(Michalak et al., 2013). Les anions tels que COs> et PO,> peuvent affecter la biosorption par
la formation de précipités de métaux sous forme insoluble, tandis que le chlorure peut
influencer la biosorption par la formation de complexes (par exemple, CdCI;) (Gadd, 2009).
Les raisons de la concurrence entre les espeéces sont relatives a la nature et au nombre de
liaisons des composants de la biomasse ainsi qu’a la nature et a la concentration des ions
métalliques. Chaque groupe fonctionnel a une préférence particuliére envers certains ions
métalliques qui dépend des rayons ioniques, de I’¢lectronégativité, et de la masse atomique
des métaux (Vijayaraghavan et al., 2010).

(e) La nature du biosorbant et la disponibilité¢ des sites de liaison, les traitements et les
modifications physiques ou chimiques, la taille du biosorbant sont d'une importance majeure
pour I’efficacité de la biosorption (Park et al, 2010).

(f) La température qui améliore généralement 1'élimination par adsorption des polluants en
augmentant l'activité¢ de surface et I'énergie cinétique de l'adsorbat, mais elle peut également
dégrader la  structure  physique du  biosorbant (Park et al.,  2010).
(g¢) L’augmentation de la vitesse d'agitation dans les systémes aqueux améliore le taux
d'¢limination des polluants par adsorption en favorisant le transfert de masse, mais elle peut

endommager la structure physique du biosorbant (Park et al., 2010).
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(h) Le temps de contact entre le biosorbant et la solution contenant le métal a éliminer
nécessaire pour atteindre une capacité de biosorption optimale varie entre quelques minutes et

quelques heures pour le mode batch (Selatnia et al., 2004a).

LS. Traitement des biosorbants
Deux types de traitements peuvent étre pratiqués. Le premier est relatif a I’amélioration de la

capacité de biosorption du biosorbant, le second porte sur sa régénération.

I.5.1. Amélioration de la capacité de biosorption

Pour la plupart des biomasses, il faut une certaine forme de traitement chimique pour
améliorer la performance de la biosorption (Vijayaraghavan et Yun, 2008). La réutilisation du
potentiel de la biomasse est un critére important pour la sélection de tout biosorbant. La
possibilité de régénération de la biomasse diminue le colit d'un processus global et la
dépendance du procédé relatif a la fourniture en continu de la biomasse.

Le traitement peut varier avec la biomasse, mais il porte généralement sur la modification
chimique et I’immobilisation. La modification chimique de la biomasse est généralement
destinée a améliorer la capacité de biosorption et 1’affinité pour un métal.

En général, les procédures de modification chimique comprennent le prétraitement,
I’amélioration des sites de liaison, la modification des sites de liaison et la polymérisation. Le
prétraitement de la biomasse vise essentiellement a nettoyer la biomasse pour améliorer la
capacité¢ de biosorption. En particulier, le prétraitement acide est 1'une des méthodes les plus
fréquentes pour nettoyer la biomasse, c'est-a-dire lessiver les métaux légers, les substances qui
provoquent des odeurs et d’autres impuretés. Les autres prétraitements chimiques communs
incluent une méthode alcaline, 1'é¢thanol et 'acétone (Rehman et al., 2013). Un moyen plus
efficace pour améliorer la capacité de biosorption est l'introduction de groupes fonctionnels
sur la surface de la biomasse par greffage de longues chaines de polymeres sur la surface de la
biomasse par greffage direct ou par polymérisation d'un monomere. Le Polyéthyléne-imine,
qui est composé d'un grand nombre de groupes amines primaires et secondaires dans une
molécule, améliore la capacité de biosorption quand il est greffé¢ sur le sorbant (Won et al.,
2014).

Toutes les biomasses microbiennes exigent l'immobilisation avant d'étre utilisées dans la
biosorption dans les systeémes dynamiques continus. Les biomasses microbiennes sont
essentiellement de petites particules, a faible densité, et une faible rigidité. Méme si ces

biosorbants possedent une capacité de biosorption élevée, un niveau d'équilibre rapide et un
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bon transfert de la masse des particules, ils souffrent souvent de divers inconvénients tels que
le gonflement de la biomasse, les problémes de séparation solide-liquide, les difficultés pour
les régénérer et les réutiliser, et le développement de forte chute de pression lorsqu'elles sont
utilisées dans le mode dynamique en colonne (Vijayaraghavan et Yun, 2008).
L’immobilisation résout la plupart de ces problémes et aide a développer 1’utilisation de la
biomasse microbienne pour les applications de la biosorption (Kapoor et Viraraghavan, 1995 ;
Volesky, 2001). Les produits d'immobilisation utilisés pour la biomasse comprennent
I’alginate de sodium, le polysulfone, le polyacrylamide et le polyuréthane.

Les manipulations biologiques telle que 1'optimisation des conditions de croissance de la
culture ou l'aide de techniques de génie génétique pourrait également améliorer la capacité
biosorptive de la biomasse (Li et Tao, 2013).

Malgré un grand potentiel apparent des techniques de manipulation et de modification de
surface pour la biosorption, celles-ci augmentent le colit commercial des biosorbants qui se
rapproche de celui des résines échangeuses d'ions synthétiques. Ceci compromet 1’avantage
économique du faible colit des biosorbants. En outre, la plupart des manipulations soulévent
un certain nombre de questions de santé et de sécurité de l'environnement comme 1'utilisation
des produits chimiques agressifs et dangereux dans les manipulations pour la modification des
propriétés physiques et chimiques, le rayonnement ¢lectromagnétique utilisé pour la
polymérisation, la modification génétique des micro-organismes qui est potentiellement

nocive.

1.5.2. Régénération du biosorbant

Le succes d'un procédé de désorption dépend des mécanismes d'élimination des métaux et de
la stabilité mécanique de la biomasse. Etant donné que la plupart des biosorbants présentent
un mécanisme d'échange cationique des métaux lourds, une solution d’acide fort est suffisante
pour la désorption et la régénération du biosorbant (Henini et al., 2011). L’utilisation des
acides pour la désorption est également bénéfique dans la mesure ou des solutions acides
constituent souvent des déchets dans de nombreuses industries, mais il faut veiller a ce que
l'intégrité de la biomasse ne devrait pas étre affectée par I'environnement acide.

Des solvants organiques tels que le méthanol, I'éthanol, les tensioactifs et le NaOH peuvent
étre utilisés pour I'¢lution et la régénération de la biomasse chargée de colorants (Aksu, 2005).
Pour la désorption des composés phénoliques et des pesticides, 1’eau distillée, le CaCl, et le

NaOH ont été utilisés (Aksu, 2005).
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Les récupérations destructives qui comprennent la combustion et la récupération ultérieure

des métaux et des radionucléides provenant de cendres peuvent également étre une possibilité.

1.6. Les méthodes d’étude de la biosorption

1.6.1. Les procédés expérimentaux

Les ¢études expérimentales au laboratoire de la biosorption sont généralement réalisées soit en
mode stationnaire (appelé¢ le mode batch), soit en mode dynamique (mode en colonne)
(Wilson et al., 2013) :

-Mode stationnaire ou mode batch : L'expérimentation en batch consiste en une mise en
contact d'une faible quantit¢ de biosorbant et d'une solution de sorbats. Au terme d'une
agitation de l'ensemble pendant une durée déterminée a une certaine vitesse et a une
température donnée, on procede a une centrifugation de la suspension et & un dosage du
surnageant de centrifugation.

-Mode dynamique : Les expériences sont réalisées dans un lit fixe d’un certain diameétre et
d’une certaine hauteur. La solution est injectée par la partie supérieure de la colonne et le
débit est controlé. La solution, qui circule en circuit fermé, est stockée dans une cuve d’un
certain volume et sa température est régulée a 1’aide d’une résistance chauffante et d’un

serpentin fonctionnant a 1I’eau de ville.

1.6.2. Les dispositifs expérimentaux

11 existe plusieurs dispositifs expérimentaux utilisables pour 1’étude de la biosorption :

- Le plan factoriel complet (FFD): Le plan factoriel complet comprend toutes les
combinaisons possibles des variables avec plusieurs niveaux. Il permet de déterminer les
principaux effets simples des interactions avec une grande flexibilité et efficacité.

- Le plan composite central (CCD) : Le plan composite central produit autant d'informations
que le plan factoriel complet, cependant cette méthode nécessite un plus petit nombre
d’expérimentations que le plan factorial complet FFD. Le CCD contient la conception
factorielle pleine ou fractionnée a deux niveaux (2n), les points centraux (CP), qui
correspondent au milieu du niveau des facteurs et des points axiaux (2n), lequel a son tour
dépend des propriétés spécifiques souhaitées pour la conception et le nombre de parametres

liés. Selon l'endroit ou se trouvent des points axiaux, le CCD peut étre divisé en trois types:
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CCC (circonscrit centrale composite), CCI (central composite inscrit) et CCF (face centered
composite).

- La conception de Box-Behnken (BB) : ce plan factoriel incomplet a trois niveaux constitue
une alternative au plan factoriel complet. Pour décrire 1’effet lin€aire, quadratique et les
interactions, les équations polynomiales de second ordre peuvent étre utilisées dans la
modélisation. Box et Behnken ont créé cette conception pour réduire au minimum le nombre
d'expériences, en particulier dans I’ajustement du modele quadratique. Le BB est 1égérement
plus efficace que la CCD et beaucoup plus efficace que le FFD. Le BB a seulement deux
restrictions importantes : le nombre de facteurs expérimentaux doit étre €gal ou supérieur a
trois et le BB ne devrait pas étre utilis¢é pour d'autres équations autre que 1’équation
polynomiale de second ordre.

- La conception de Doehlert (D) : La conception de Doehlert est une méthode expérimentale
de conception créée sur la base d'un simplex. Dans la premiére étape, un simplex régulier a k-
dimension est créé, qui a un sommet dans le point central. Dans 1'étape suivante, les points
simplex sont soustraits les uns des autres pour donner la matrice de Doehlert. Le meilleur
avantage de ce type de conception est sa flexibilité.

- La conception de Plackett-Burman (PB): La conception de Plackett-Burman a été
développée comme une méthode de raccourci pour déterminer un effet principal pour les
systémes a facteurs multiples. Cette conception ne nécessite que N = k + 1 expériences. Ce
type de conception est appelée " la conception saturée " parce que le nombre d'expériences est
¢gal au nombre de parameétres dans le modele de la méthode des surfaces de réponse du
premier ordre, et le degré de liberté d'une telle conception est égal a zéro. Un degré élevé de la

réduction du nombre d'expérience impose certaines contraintes de modélisation.

1.6.3. Les techniques d'analyse

De nombreuses techniques d'analyse ont été utilisées pour étudier le processus de biosorption.
Elles portent sur I’utilisation de la spectrophotométrie d'absorption atomique, les électrodes
ioniques sélectives, la spectrophotométrie UV-Visible, la titration potentiométrique, la
microscopie €lectronique a transmission couplée a la spectroscopie des rayons X a dispersion
d'énergie, la spectroscopie infrarouge ou la spectroscopie a transformée de Fourier a
infrarouge, la spectroscopie d'absorption des rayons X,la diffraction des rayons X, la
spectroscopie de résonance de spin électronique, la résonance magnétique nucléaire, la

spectroscopie des photoélectrons X, 1’analyse thermogravimétrique, et la calorimétrie
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différentielle a balayage (Park et al., 2010 ; Michalak et al., 2013). Ces techniques peuvent se

compléter mutuellement pour décrire les mécanismes de la biosorption.

1.6.4. Les outils de 1a modélisation et de la simulation

La modélisation et la simulation de la biosorption visent a analyser les données
expérimentales, & comprendre les mécanismes du phénomeéne, a prédire les réponses aux
changements des conditions du fonctionnement du systéme, et a optimiser les processus.

Les approches communément utilisées pour décrire le processus de la biosorption sont de
plusieurs catégories (Chojnacka, 2010) :

-les modéles d’équilibre : les modeles les plus utilisés sont celui de Langmuir, celui de
Freundlich, celui de Temkin, et celui de Brunauer-Emmett-Teller,

-les mod¢les cinétiques : les modéles les plus utilisés sont le modele de diffusion et le modele
du premier et du second ordre,

-les modéeles de complexation de surface,

-les méthodes d’optimisation : les méthodes les plus utilisés sont la méthode des surfaces de

réponse, la méthode du réseau des neurones artificiels, et la méthode de Taguchi.

1.6.4.1. Les mode¢les d’équilibre

Généralement, les expériences sont réalisées de telle maniére qu'un facteur varie alors que les
autres facteurs restent inchangés. Cette procédure est appelée une variable a temps (OVAT).
Cette méthode nécessite du temps (le travail doit dépister toutes les variables de fagon
indépendante) et nécessite un grand nombre d'expériences, ce qui conduit a des colits élevés.
En outre, cette méthode ne comprend pas les interactions entre les facteurs étudiés.
Pour étre en mesure de comparer les capacités d'absorption de polluants de différents types de
biosorbants et les affinités des différentes substances pour les mémes biosorbants, le
processus d'adsorption peut étre représenté par une isotherme d’équilibre. La biosorption peut
étre modélisée soit par des approches mécanistes qui peuvent représenter et prédire le
comportement expérimental du systéme, soit par des approches empiriques qui peuvent
refléter les courbes expérimentales, mais ne reflétent pas le mécanisme mis en oeuvre
(Vijayaraghavan et Yun, 2008). Dans les modeles d’équilibre de la sorption, le sorbant
accumule le sorbat a 1'équilibre : la valeur de I’adsorption a 1'équilibre du sorbat (q.) par le
biosorbant est tracée en fonction de la concentration finale du sorbant a 1'équilibre (C) (Gadd,
2009 ). 1l existe des modeles simples, dont les versions de Langmuir et de Freundlich sont

probablement les plus largement utilisées avec un taux de réussite ¢levé. Ces modeles étaient
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a l'origine dérivés de l'adsorption des gaz et ils sont basés sur des hypotheéses qui sont trop
simples pour des systémes biologiques. Ce type d’isotherme ne fournit aucune information sur
les mécanismes, et ils doivent &étre considérés comme de simples relations numériques

utilisées pour ajuster les données expérimentales.

1.6.4.2. Les modéles cinétiques

Généralement, les expériences sont réalisées de telle maniére qu'un facteur varie alors que les
autres facteurs restent inchangés.

La description de la cinétique de biosorption reliant le taux de liaison du soluté a la surface
du biosorbant est complexe en raison des nombreux mécanismes du phénomeéne (Park et al.,
2010). Les modeles les plus communément utilisés mettent en ceuvre soit les équations du
premier ou du second ordre, soit le modele de diffusion qui calcule le film de diffusion et la
diffusion intraparticulaire.

La diffusion intraparticulaire a été souvent considérée comme un facteur important dans la
détermination de 1'équilibre dans le biosorbant (Selatnia et al., 2004a ; Vijayaraghavan et
Yun, 2008). Le modele de diffusion intraparticulaire largement utilisé est celui de Weber-
Morris qui décrit bien la cinétique de la biosorption pour les 10 premieres minutes du
processus (Michalak et al., 2013).

L'expression mathématique de la biosorption a besoin de modeles avec des exigences
théoriques approfondies en raison de la complexité du processus de la biosorption et des

incertitudes sur les mécanismes.

1.6.4.3. Les modeles de complexation de surface

Les modéles de complexation de surface ont un avantage en abordant la prédiction des
processus, ils permettent de mieux comprendre les mécanismes de la biosorption en
fournissant des informations sur la stoechiométrie et la réactivité des especes adsorbées, en
définissant les espéces de surface, en décrivant les réactions chimiques, et en présentant le
bilan des charges électriques. Ces modeles ont un avantage par rapport aux modeles
empiriques ou semi-empiriques car ils fournissent, une fois calibrés, une prédiction exacte de
la spéciation des métaux pour diverses compositions de solutions (force ionique, fond
¢lectrolytique, les ions concurrents) (Liu et al., 2013).

Les mod¢les de spéciation de surface les plus utilisés comprennent le modele de la double
couche (DLM), le modele de la capacité constante (CCM), le modele de Donnan Shell
(DSM), et le modele d’adsorption non-¢lectrostatique (NEM).
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1.6.4.4. L’optimisation de la biosorption
Il existe plusieurs méthodes d’approches pour I’optimisation de la biosorption en tenant

compte simultanément de plusieurs facteurs :

-La méthodologie des surfaces de réponse: 1l s’agit d’un ensemble de techniques
mathématiques qui décrivent la relation entre plusieurs variables indépendantes et une ou
plusieurs réponses. Cette méthode a été largement utilisée comme une technique de
conception d'expériences. La méthode est basée sur I'ajustement des modeles mathématiques
(lin€aires, polynomiales, et autres) a des résultats expérimentaux obtenus et la vérification des

modeles obtenus au moyen de techniques statistiques.

-La méthodologie du réseau des neurones artificiels : 1la modélisation lin€aire a été, au fil des
années, la technique communément utilisée pour décrire une variété de processus et d'objets
mathématiques. Cependant, dans certains cas, ou il n'y a pas de base pour I'approximation
linéaire des processus, les modéles linéaires ne sont pas suffisants et leur application peut
conduire a un avis erroné sur l'absence totale de possibilités mathématiques pour décrire ces
systemes. Dans de tels cas, pour résoudre ces questions difficiles, la référence aux modéles
formés par les réseaux de neurones peut étre la solution la plus commode a ce probléme. Une
fois que les réseaux de neurones ont été choisis pour résoudre un probléme particulier, les
données nécessaires pour décrire le probléme en termes d'intrants et de sorties devraient étre
collectées. L'algorithme donnant le meilleur ajustement est celui Levenberg-Marquardt avec

une erreur quadratique moyenne minimale (MSE).

-La méthode de Taguchi : il s’agit d’une méthode statistique utilisée pour réaliser des plans
d’expérience. Cette méthode vise a minimiser les variations autour de I’objectif recherché,
c’est a dire a obtenir des produits ou des processus robustes et insensibles aux perturbations
externes. Un plan de Taguchi est un plan d'expériences qui permet de choisir un procédé qui
fonctionne de maniere plus cohérente dans son environnement d'exploitation. Les plans de
Taguchi partent du principe que les facteurs a l'origine de la variabilité ne peuvent pas tous
étre controlés. Ces facteurs incontrélables sont appelés facteurs de bruit. Les plans de Taguchi
essaient d'identifier les facteurs contrdlables (facteurs de contrdle) qui minimisent l'effet des
facteurs de bruit. Pendant I'expérimentation, les facteurs de bruit sont manipulés de manicre a
imposer une variabilité, ensuite il faut détermine les facteurs de controle optimaux qui rendent

le procédé plus robuste ou plus résistant face a la variation provoquée par les facteurs de bruit.
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Les plans de Taguchi utilisent des répertoires orthogonaux, qui évaluent les effets des facteurs
sur la moyenne et sur la variation de la réponse. Avec un répertoire orthogonal, le plan est
équilibré de telle sorte que les niveaux de facteurs sont également pondérés. Ainsi, chaque
facteur peut étre évalué indépendamment de tous les autres et I'effet d'un facteur n'influence
pas l'estimation d'un autre facteur.Par exemple, pour un plan de Taguchi L8(2") (répertoire
orthogonal), L8signifie 8 essais. 2’ signifie 7 facteurs ayant chacun 2 niveaux. Si le plan
factoriel complet était utilisé, il aurait fallu 2’ = 128 essais. Le répertoire L8 (27) requiert
uniquement 8 essais, soit uniquement une fraction du plan factoriel complet. Ce répertoire est

orthogonal ; les niveaux des facteurs sont également pondérés dans la totalité du plan.

I.7. Etat des connaissances sur les biomasses de Streptomyces rimosus et Pleurotus
mutilus

Ces biomasses mortes peuvent étre facilement obtenues a partir de 1’industrie pharmaceutique
(SAIDAL). Elles présentent I’avantage d’étre insensibles a la toxicité des éléments polluants
et ne sont soumises a aucune limite toxicologique. Dans ce cas, la fixation est totalement
passive. Les microorganismes peuvent fixer les ions métalliques a 1’état sec et peuvent étre
recyclés plusieurs fois sans étre dégradés. Ces biomasses peuvent étre traitées afin

d’augmenter leurs capacité de biosorption.

1.7.1. Streptomyces rimosus

Le processus de fermentation pour la production des antibiotiques génere de grandes quantités
de déchets semi-solides qui sont normalement destinés a 1’incinération. Ces déchets semi-
solides sont utilis¢ apreés granulation et traitement thermique pour I’¢limination et la
récupération des métaux lourds contenus dans les eaux usés (Selatnia et al., 2004a).

La Streptomyces rimosusest une bactérie mycélienne gram+ du groupe des actinomycetes, de
I’ordre des actinomycétales de la famille des Stréptomycetaceae, du genre Stréptomyces.

Le procédé d’extraction de I’oxytétracycline a partir d’un bouillon fermenté s’accompagne de
plusieurs phases de traitement et par la formation d’un bon nombre de sous-produits. Le
mycélium, biomasse de Streptomyces rimosus issue de la fermentation, en constitue la
majeure partie.

Cette biomasse présente les caractéristiques suivantes :

- elle provient du complexe d’antibiotique de Médéa qui rejette 4 a 5 tonnes par processus de

fermentations,
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- elle a une morphologie filamenteuse, ce qui facilite la formation de floque ainsi que la
séparation de la phase aqueuse,

- elle peut étre régénérée, ce qui permet sa réutilisation,

- la paroi cellulaire rigide de ces bactéries gram+ contient de nombreux radicaux négatifs qui
servent de sites actifs,

- les sites actifs présentent une affinité pour les cations métalliques divalents.

La biomasse mycélienne morte de Streptomyces rimosusa fait 1’objet de plusieurs travaux
portant sur la biosorption des métaux lourds (Mameri et al., 1999 ; Selatnia et al., 2004 ;
Chergui et al., 2007 ; Sahmoune et al., 2008). Cette biomasse morte a aussi €té utilisée pour
I’élimination du colorant basique, le bleu de mythyléne (Yeddou et Bensmaili, 2006) (tableau
L D).

Mameri et al. (1999) ont comparé la capacité de biosorption des ions de zinc par la biomasse
Streptomyces rimosus brute et prétraitée avec NaOH a 0.1M dans un réacteur fermé a
température ambiante. La capacité d’adsorption obtenue avec la biomasse brute est de 30 mg
Zn*"/g, tandis qu’elle est égale a 80 mg Zn”*/g avec la biomasse prétraitée aprés 4 heures de
temps de contact moyen. Les conditions optimales qui ont permis d’atteindre cette
performance sont : une taille des particules comprise entre 140 et 250 um, une concentration
de la biomasse égale a 3 g/l, et une vitesse d’agitation égale a 250 tr/min. Les résultats
obtenus avec la biomasse prétraitée présentent une meilleure efficacité de biosorption par
rapport a la biomasse brute en raison de la différence de leurs groupes fonctionnels présents
en surface. En effet, la biomasse brute présente des spectres infrarouges a transformée de
Fourier comportant des bandes de vibrations caractéristiques des groupes carboxyle et amine,
alors que dans le cas de la biomasse prétraitée ces deux vibrations n’ont pas eu lieu. L’effet de
la base a une conséquence directe sur la taille des grains qui sont devenus plus volumineux,
ceci se traduit par une diminution de la résistance a la diffusion intraparticulaire.

Selatnia et al. (2004) ont étudié la biosorption de quatre métaux lourds différents, a savoir le
Ni**, Fe**, Cd*" et Pb*" sur une biomasse morte de type Streptomyces rimosus prétraitée avec
NaOH a 0.1 M. Dans des conditions optimales, I’ion métallique présentant la quantité
maximale adsorbée est le plomb avec 135 mg Pb>" /g de biomasse aprés un temps de contact
de 3 heures ; ensuite les ions Fe’” avec 122 mg Fe’™ /g de biomasse aprés 4 heures de temps
de contact. Une quantité de 63.3 mg/g de biomasse est obtenue avec 1’ion métallique Cd*"
apres une heure de temps de contact ; en dernier lieu, I’ion nickel avec une quantité adsorbée

¢gale a 32.6 mg /g de biomasse apres 2 heures de temps de contact.
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Addour et al. (2003) sont parvenus 4 une quantité de zinc adsorbée égale a 14 mg Zn>"/g de
biomasse dans un réacteur fermé. La taille des particules étudiée est comprise entre 560 et 710
pm.

Chergui et al. (2007) ont étudié la biosorption simultanée de trois ions métalliques Cu®*, Zn**
et Cr®" sur la biomasse Streptomyces rimosus prétraitée avec NaOH a 0.1M. Les capacités
d’adsorption obtenues sont de 30 mg Cu®'/g de biomasse, 27.4 mg Zn*" /g de biomasse, et
26.7 mg Cr®" /gde biomasse.

La capacité d’adsorption du chrome (III) par la biomasse morte de Streptomyces rimosus a
¢té évaluée a 83 mg/g (Sahmoune et al., 2009).

La biosorption de I’aluminium a atteint une valeur égale a 11.76 mg/g (Tassist et al., 2010).
Tous les travaux menés sur la biomasse de Streptomyces rimosus prétraitée avec NaOH a 0.1
ont eu lieu dans un réacteur fonctionnant en mode Batch a température ambiante et a une
concentration initiale en ions métalliques égale a 100 mg/I.

Les conditions optimales d’adsorption des différents ions métalliques sur la biomasse
prétraitée sont comparables. Elles sont les suivantes :

- taille des particules comprise entre 50 et 160 um. Elle est de ’ordre de 140 a 250 um dans le
cas de la biosorption du zinc (Mameri et al., 1999) et de 250 a 560 um dans le cas de la
biosorption de I’aluminium (Tassist et al., 2010),

- concentration de la biomasse de 3 g/l, elle varie légerement entre 2.5 et 3 g/l dans le cas des
ions métalliques Cd*". Elle est égale a 25 g/l dans le cas de la biosorption de I’aluminium
(Tassist et al., 2010).

- vitesse d’agitation égale a 250 tr/min.

1.7.2. Pleurotus mutilus

La biomasse Pleurotus mutilus est un champignon provenant du complexe d’antibiotiques
SAIDAL de Médéa. Cette biomasse est utilisée pour la fabrication en bouillon fermenté d’un
antibiotique a usage vétérinaire nommé «Pleuromutiline».

Cette biomasse se présente sous forme de petits blocs stratifiés, tendres, trés humides, de
couleur beige et d’odeur caractéristique de la fermentation (odeur qui se rapproche de celle de
la levure de biere).

La biomasse mycélienne morte de Pleurotus mutilus a fait 1’objet de plusieurs travaux portant
sur la biosorption des métaux lourds (Madani et al., 2015 ; Moussous et al., 2012 ; Bal et al.,

2006 ; Mezaguer et al., 2013 ; Chergui et al., 2009) (tableau I. II).
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Bal et al., (2006) ont estimé la capacité¢ d’adsorption du cuivre a 42.2 mg/g par la biomasse de
Pleurotusmutilus prétraitée avec du glutaraldéhyde 0.2%.

Chergui et al., (2009) ont étudié la biosorption de I’anion hexacyanoferrate(Ill) sur la
biomasse de Pleurotus mutilus. Une comparaison entre la biomasse brute et prétraitée avec
I’acide chlorhydrique, la soude et I’acide acétique a été réalisée. Le prétraitement avec 1’acide
acétique s’aveére le plus performant présentant une légeére amélioration de la capacité
d’adsorption des anions hexacyanoferrate(Ill) atteignant 620 mg/g.

Une étude d’estimation de la capacité d’¢élimination du cuivre contenue dans les eaux usées
par la biomasse morte de Pleurotus mutilus a abouti a des résultats satisfaisants (Henini et al.,
2011). De plus, des essais de désorption ont permis de conclure que cette biomasse possede
une bonne capacité d’adsorption apres régénération.

La biomasse morte de Pleurotus mutilus a une capacité appréciable de biosorption du cuivre
contenu dans les eaux usées, sa capacité maximale d’adsorption a atteint 200 mg/g (Moussous
et al., 2012). Khitous et al. (2015) ont montré que la biosorption en continue du cadmium par
la biomasse de Pleurotus mutilus est favorisée par de faibles vitesses de circulation, de
grandes hauteurs du lit et de faibles concentrations de 1’adsorbat.

Les capacités d’adsorption maximales de la biomasse de Pleurotus mutilus en mode batch des
ions Fe™ et Mn®" sous conditions optimales sont 26.7 mg Fe™/g de biomasse et 18.5 mg
Mn+2/g de biomasse (Madani et al., 2015).

Une ¢étude portée sur la biosorption de I'uranium réalisée par Mezaguer et al., (2013) a partir
d’une solution aqueuse diluée a montré que la biomasse de Pleurotus mutilus possede une
capacité de biosorption appréciable des ions uranium (636.9 mg/g de biomasse).

Outre I’élimination des métaux lourds par la biomasse de Pleurotus mutilus, d’autres travaux
ont aussi montré une grande capacit¢ d’¢limination du phénol (Cherifi et al., 2015), d’un
colorant cationique (Basic Blue 41) (Yeddou-Mezenner, 2010) et de la pénicilline (Cherifi et
al., 2015) par ce type biomasse.

Le tableau LIl montre qu’en dépit du fort potentiel de la biomasse Pleurotus mutilus a retenir
les métaux lourds contenus dans les eaux usées, le nombre de travaux réalisé sur cette

biomasse reste modeste.
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Tableau I. I. Les conditions optimales de la biosorption des ions métalliques par la biomasse morte de Streptomyces risomus (Mode Batch)
Ions Biosorption Concentration quantité de la Taille des vitesse d’agitation temps de contact o
stalli pH bi @) ticules (ium) (t/mn) (mn) I°C Références
métalliques (mgle) de l'ion (mg/l) iomasse (g particules (um 'mn ‘mn
cd* 63.3 8 200 25-3 50-160 200-250 60 Ambiante Selatnia et al. (2004b)
cd* 86 6 250 5 Chergui et al. (2007)
Cu* 30 6 100 3 250 90 25 Chergui et al. (2007)
Ccr® 26.7 6 100 3 250 150 25 Chergui et al. (2007)
crt 83 4.8 3 300 20 Sahmoune et al. ( 2008)
Zn?* 247 6 100 3 250 120 25 Chergui et al. (2007)
Zn* 80 32 3 140-250 250 240 Mameri et al. (1999)
Zn* 15 60 15 120 Bal et al.( 2003)
Fe*' 122 10 500 3 50-160 250 240 Ambiante Selatnia et al. (2004c)
Pb>* 135 100 3 50-160 250 180 Ambiante Selatnia et al. (2004d)
Pb*' 108 6 250 5 Chergui et al. (2007)
Ni?' 32.6 8 300 3 50-160 250 120 Ambiante Selatnia et al. (2004a)
NG 11.76 4 25 250-560 250 25 Tassist et al. (2010)
Bi* 7 80 15 120 Bal et al. (2003)
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Tableau L.II. Les conditions optimales de la biosorption des ions métalliques par la biomasse morte de Pleurotus mutilus (Mode Batch)

. . . ., Taille des vitesse temps de contact
Ions Biosrption Concentration quantité de la roC Refe
D i aoitati © éférences
métalliques (mg/g) de I’ion (mg/l) biomasse (g/l) particules d agitation (mn)
(um) (t/mn)
Mn** 18.5 2.6 20 Madani et al. (2015)
Fe'' 26.7 8 20 Madani et al (2015)
Pb”" 25 5 3 250 15 20 Moussous et al. (2012)
Ccu** 42 6 125 23 Bal et al. (2006)
cd* 200 5 315-400 20 Moussous et al. (2012)
u* 636.9 Mezaguer et al. (2013)
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Cette évaluation bibliographique montre que les deux biomasses de Streptomyces rimosus et
de Pleurotus mutilus possedent une affinité vis-a-vis des métaux lourds testés. Les capacités
ultimes d’adsorption sont importantes. Elle confirme I’intérét technique et économique de la
biosorption par rapport aux procédés classiques d’élimination des métaux lourds. En effet, ces

deux biosorbants présentent I’avantage d’étre disponibles en grande quantité et a faible cott.

Conclusion

La biosorption est considérée comme une branche interdisciplinaire de la technologie. Elle a
émergé comme un procédé de traitement a faible colt des problemes de pollution de
I'environnement. En raison du potentiel prometteur de la biosorption et de ses faibles cotits
d'exploitation, de son efficacité élevée et de la minimisation du volume de matiéres manipulé,
un certain nombre de procédés ont été brevetés et proposés pour une application commerciale.
Cependant, malgré les progres incontestables réalisés au cours de décennies de recherche, la
plupart des procédés de biosorption sont encore a 1'échelle du laboratoire. Les biosorbants qui
ont été utilisés en tant que produits commerciaux pour éliminer des métaux des solutions
aqueuses comprennent : le biosorbant AlgaSORB ™ fabriqué a partir d'une microalgue d'eau
douce, Chlorella vulgaris , immobilisée sur silice ; le biosorbant BV Sorbex fabriqué a partir
des macroalgues ; le biosorbant AMT-Bioclaim ™ fabriqué a partir d'une souche de Bacillus
sp. immobilisée avec de la polyéthyléneimine et le glutaraldéhyde ; le biosorbant Bio-Fix
fabriqué a partir des algues immobilisées dans des perles de polypropylene poreux ; le
biosorbant RAHCO Bio-Beads préparé a partir de la mousse de tourbe immobilisée dans un
polymere organique. Cependant, ces produits ne sont pas un succes commercial dans le
contexte d’un développement durable (Vijayaraghavan et Yun, 2008 ; Park et al., 2010).

La principale raison du faible niveau de maturité technologique est une compréhension
insuffisante des mécanismes cinétiques et thermodynamiques des processus. Une autre raison
est liée a l'existence de technologies concurrentes établies et performantes de traitements
physiques et chimiques des polluants métalliques tels que 1'échange d'ions, le charbon actif,
le phosphonate de métal hybride, la précipitation chimique, les méthodes d'oxydation /
réduction, I’électrocoagulation, I'¢lectrodialyse, l'ultrafiltration, I'osmose et l'extraction par

solvant inverse (Gadd, 2009).
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Les caracteres les plus importants a considérer pour les biosorbants commerciaux sont la
capacité de biosorption, la sélectivité, la régénération, la cinétique de transfert de masse, et
le cotit. La capacité de sorption de la quantité de sorbat par unité de masse ou de volume du
biosorbant est primordiale pour les cofits d'investissement.

Deux arguments principaux ont ¢ét¢ mis en évidence récemment pour soutenir la
commercialisation de la biosorption comme une technologie de dépollution qui sont le faible
cott du biosorbant et les réglementations environnementales de plus en plus strictes (Volesky,
2007).

Cependant, le paradoxe est que toute tentative visant a surmonter les divers problémes liés a
I’utilisation des biosorbants contredit ces arguments. En effet, la manipulation des biosorbants
pour améliorer leur capacité de sorption et la durabilité de leur utilisation augmente de
manicre significative le prix mais aussi souléve des questions environnementales sérieuses
concernant la production de déchets toxiques et les risques biologiques. Il faut rappeler
I’existence de questions concernant 1'élimination stire des biosorbants chargés, la récupération
de sorbats, la récupération et la régénération ou le remplacement du biosorbant.

Toutes ces questions créent un besoin pour d'autres recherches sur la technologie du processus
de biosorption. Elle sont donné lieu a des suggestions pour 1'utilisation de la biosorption pour
la récupération des métaux précieux et des produits pharmaceutiques (des protéines, des
anticorps, des peptides) (Volesky, 2007 ; Park et al., 2010). Une autre nouvelle application du
processus de biosorption passive est son utilisation pour l'enrichissement en oligo-éléments
des suppléments alimentaires qui semble simple, les suppléments obtenus de cette fagon ont
déja démontré de bons résultats sur les animaux (Michalak et al., 2013).

Les orientations futures peuvent également inclure les problémes des effluents industriels
réels contenant plusieurs polluants et les applications des technologies hybrides.
La biosorption peut contribuer au traitement biologique primaire ou secondaire pour les eaux
aqueuses des déchets domestiques, municipales et industrielles, et dans certaines
circonstances pour les déchets solides (Gadd, 1993).

La biosorption en tant que technologie est encore en développement et son succés commercial
dépendra d’une meilleure compréhension des processus qui nécessite d’approfondir la

recherche sur le sujet.
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CHAPITRE 11
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CHAPITRE II. MATERIELS ET METHODES

I1.1. La préparation des biosorbants

Une biomasse résiduelle morte du champignon Pleurotus mutilus, issue de la production de la
pleuromutiline qui est un antibiotique vétérinaire, a ét¢ obtenue a partir du complexe de
production d’antibiotiques de la société¢ SAIDAL (Médéa, Algérie). Une biomasse résiduelle
morte de la bactérie Gram positif Streptomyces rimosus issue de la production de
I’antibiotique oxytétracycline a été également obtenue a partir de ce méme complexe de
production d’antibiotiques.

Ces biomasses ont été lavées avec de 'eau distillée et séchées a 60° C pendant 24 h. Elles sont
ensuite broyées et tamisées de maniere a sélectionner des particules de diametres

préalablement déterminés.

I1.2. La préparation de la solution de nickel

Une solution mére de 1000 mg/L de Ni2" a été préparée a partir d’une solution standard de
nickel (NiCl,, titrisol Merck, Darmstadt, Allemagne) dans de l'eau distillée. D'autres
concentrations variant entre 50 et 500 mg/L ont été préparées a partir de la solution mere par

dilution par de I’eau distillée.

I1.3. Les expériences de biosorption en mode batch

Les tests de biosorption ont été réalisés en mode batch dans un systéme. Les expériences ont
été réalisées dans des flacons de 250 ml contenant une solution de 100 ml de concentration
fixée de 1’ion métallique (Kirova et al., 2015). Chaque expérience a été répétée trois fois pour
confirmer les résultats obtenus. Le pH initial des solutions a été ajusté avec des solutions de
HC1 (0.1 M) ou NaOH (0.1 M) sans effet significatif de dilution.

Des tests de biosorption ont été effectués en faisant varier les principaux facteurs qui
conditionnent la biosorption des biomasses (Selatnia et al., 2004a ; Kirova et al., 2015). Les
facteurs étudiés sont la concentration en Ni2™ (50 — 500 mg/L), le temps de contact (2-120

min), le pH (3-10), et la taille des particules (50-100 um, 100-200 pm, 200-300 um). Pour les
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tests réalisés sur D’effet du temps de contact, du pH et de la taille des particules, la
concentration en nickel utilisée est de 300 mg/L. Pour toutes les expériences, la dose de la
biomasse est de 3 g/L, la vitesse d'agitation de 250 tours par minute, et la température
ambiante est de 24 +£2 ° C.

Les concentrations résiduelles Ni*" en solution ont été déterminées par un spectrophotométre
d'absorption atomique avec une longueur d'onde de 232 nm.

La quantité de ’ion métallique retenue a 1’équilibre par la biomasse q. (mg/g) est calculée a
partir de la différence entre la concentration initiale Ci(mg/L) et la concentration a 1’équilibre

Ce (mg/L) du métal dans la solution selon I'équation suivante :

qe (mg/g) =V (Ci-Ce) / m (IL1)

La quantité de 1’ion métallique retenue a I’instant « t » par la biomasse q; (mg/g) est calculée a
partir de la différence entre la concentration initiale C; (mg/L) et la concentration a 1’instant

«t» Ci(mg/L) du métal dans la solution selon 1'équation suivante :

q: (mg/g) =V (Gi-C) / m (IL2)

Avec V le volume de I’échantillon (L) et m la masse de la biomasse (g)

Le présent travail comporte quatre séries expérimentales :

-Effet du pH: Dans la premicere série, les tests de biosorption ont été réalisés dans les
conditions suivantes : une concentration initiale de I’ion métallique de 300 mg/L, un volume
de solution de 100 ml, une taille des particules comprise entre 100 et 200 pm, une vitesse
d'agitation de 250 rpm pendant 3 h, une température ambiante de 24 + 2°C, une teneur en
biosorbant de 3 g/L. Le facteur de variation est le pH dont les valeurs étudiées sont comprises
entre 3 et 10 avec une progression arithmétique de +1 (pH=3, pH=4, pH=5, pH=6, pH=7,
pH=8, pH=9, pH=10).

-Effet de la concentration du métal: Dans la deuxiéme série expérimentale, les tests de
biosorption ont été réalisés selon les conditions suivantes : un volume de solution de 100 ml,
un pH initial égal a 8 (correspondant aux fortes capacités de biosorption et a la limite
supérieure du maintien de I’ion métallique totalement sous sa forme libre), la taille des

particules comprise entre 100 et 200 pm, une vitesse d'agitation de 250 rpm pendant 3 h, une
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température ambiante de 24 + 2°C, une teneur en biosorbant de 3 g/L, avec dix concentrations
initiales croissantes du métal : 50, 100, 150, 200, 250, 300, 350, 400, 450, 500 mg/L

-Effet du temps de contact : les tests de biosorption ont été réalisés selon les conditions
suivantes : une concentration initiale de I’ion métallique de 300 mg/L, un volume de solution
de 500 ml, un pH initial égal a 8, une taille des particules comprise entre 100 et 200 um, une
vitesse d'agitation de 250 rpm, une température ambiante de 24 + 2°C, une teneur en
biosorbant de 3 g/L. Des essais ont été réalisés a différents temps d'agitation: 2, 4, 6, 8, 10, 20,
30, 40, 50, 60, 70, 80, 90, 100, 110, 120 min.

-Effet de la taille des particules :les tests de biosorption ont été réalisés dans les conditions
suivantes : une concentration initiale en ion métallique de 300 mg/L, un volume de solution de
100 ml, un pH initial égal a 8, une vitesse d'agitation de 250 rpm pendant 3 h, une
température ambiante de 24 + 2°C, une teneur en biosorbant de 3 g/L. pour différentes tailles

de particules : 50-100 pm, 100-200 um, 200-300 pum.

I1.4. Les modeles appliqués aux résultats expérimentaux
Les données expérimentales ont fait 1’objet d’une application de modeles pour tenter de cerner

, . . . . . et .
les mécanismes qui rentrent en jeu dans la biosorption du Ni? par les biomasses.

I1.4.1. Les isothermes de biosorption

Parmi plusieurs modeles d’isothermes, les isothermes de Langmuir, de Freundlich, de Temkin
et de Dubinin-Radushkevich (D-R) sont généralement les plus utilisés et ils ont fait I’objet de
ce travail pour décrire 1'équilibre qui s’établit entre 1’ion métallique en solution et celui retenu

par les biomasses bactériennes et fongiques.

- Le modeéle de Langmuir : 1’isotherme de Langmuir est approprié pour la sorption de type
monocouche ou tous les sites a la surface du sorbant ont la méme affinité et ne supposent
aucune migration d'ions métalliques dans les sites de surface. Ce modele a été choisi pour
estimer la capacité d'adsorption maximale correspondant a une couverture monocouche
complete a la surface de la biomasse (Satapathy et Natarajan, 2006 ; Lu et al., 2008). La
formule mathématique de la forme linéaire de I'équation de Langmuir peut étre exprimée

comme suit :

KL*Ce
1+Kp*Ce

(IL3)

de = Qmax *
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L’équation peut étre linéarisée de plusieurs fagons dont la plus commune est la suivante :

Ce_ Co 1 (IL4)

Je Omax KL*dmax

de (mg/g) : la quantité d'ions nickel adsorbés par unité de masse de biomasse,

C. (mg/L) : la concentration en ions nickel non adsorbés en solution a 1'équilibre.

Qmax : €St la quantité maximale d'ions nickel par unité¢ de poids de biomasse nécessaire pour
former une monocouche compléte sur la surface liée a un taux élevé de C. (mg/g)

K (L/mg) : une constante li¢e a l'affinité des sites de liaison.

Une autre caractéristique essentielle de l'isotherme de Langmuir peut étre décrite par le
facteur de séparation Ry qui refléte le processus de biosorption qui est classé en défavorable
(R> 1), linéaire (R = 1), favorable (0 < R < 1), ou irréversible (R = 0) (Satapathy et
Natarajan, 2006) :

1

R, =
L 1+ K, Co

(IL5)

Avec Cyla concentration initiale de la solution en ions nickel
- Le modele de Freundlich : Le modéle de Freundlich décrit I'adsorption sur des surfaces

hétérogenes. 1l a été choisi pour estimer l'intensité d'adsorption du biosorbat par la biomasse

(Satapathy et Natarajan, 2006 ; Lu et Gibbs, 2008) :
1/n

qe = Kp * C (IL6)

La forme linéaire de ce modele est donnée par I'équation suivante :

loge = 1 0Kk +%* log. (IL.7)

qe (mg/g): la quantité adsorbée a 1'équilibre et C. est la concentration a l'équilibre de
l'adsorbat.

Kg: la capacité d'adsorption
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n : l'intensité d'adsorption. Ce parametre "n" est connu sous le nom de facteur d'hétérogénéité
et il a été utilisé pour évaluer quand le processus d'adsorption est physique (n > 1), chimique
(n<1), ou linéaire (n = 1) (Luo et al., 2006).

- Le modeéle de Temkin : Ce modele considére que la diminution de la chaleur de sorption est
linéaire plutét que logarithmique, comme I'implique 1'équation de Freundlich. La chaleur de
sorption de toutes les molécules de la couche diminuerait linéairement avec la couverture a
cause des interactions sorbat/sorbant (Malhoc et Nuhoglu, 2005). L'isotherme de Temkin est

utilisée sous la forme linéaire suivante :
RT RT

de = —Inat + —InC, (I1.8)
bt br

R (J/mol K) : la constante des gaz parfaits,
T(K) est la température absolue.
bT (J/mol) : la constante de Temkin liée a la chaleur de sorption,

aT (L/mg) : la constante de liaison a I'équilibre (Malhoc et Nuhoglu, 2005).
-Le modéle de Dubinin-Radushkevich (D-R) :
Le modele Dubinin-Radushkevich (D-R) ne suppose pas une surface homogene ou un

potentiel de biosorption constant comme le modele de Langmuir. La formule mathématique

du modé¢le Dubinin-Radushkevich (D-R) s'écrit comme suit :
Inge = Inqp — € (11.9)

go (mg/g) : la capacité de saturation théorique de I'adsorbat retenu,
Bp est le coefficient d'activité li¢ a I'énergie moyenne de sorption,

¢ : le potentiel Polanyi, qui est égal a :
e = RTIn (1 +2) (IL10)

L'énergie moyenne de sorption, E, peut étre calculée comme suit :

(IL11)

47



Si E < 8000 J/mol, I'adsorption est dominée par le processus de physisorption, si E est
compris entre 8000 et 16000 J/mol, le processus d'adsorption est dominé par le mécanisme de

chimisorption (Rajappa et al., 2014)

I1.4.2. Les modeéles cinétiques de biosorption

De nombreux mod¢les cinétiques ont été¢ proposés pour €lucider le mécanisme d'adsorption et
ses étapes potentielles de contrdle du débit qui incluent le transport de masse et les processus
de réaction chimique. Les modeles cinétiques tels que le pseudo-premier ordre, le pseudo-
deuxiéme ordre, le mod¢ele d’Elovich, la fonction de puissance, la diffusion intraparticulaire,

et le modele de Boyd sont généralement utilisés pour tester les données expérimentales.

- Le modele cinétique pseudo-premier-ordre : Le modele cinétique pseudo-premier-ordre a été
proposé par Lagergren (Pino et al., 2006). La forme intégrale du mod¢ele a été généralement

exprimée comme suit :

K
log(qe — qr) =logge — -t (11.12)

qe (mg/g) et q; (mg/g) sont les quantités de Ni" adsorbé sur I'adsorbant a 1'équilibre et au
temps t respectivement,
K, (min™) est la constante de débit du premier ordre.

t (min) est le temps
-Le modele cinétique du pseudo-second-ordre : Le modele du pseudo-second-ordre est
propos¢ par Ho et McKay (Popuri et al., 2007) et il repose sur I'hypotheése que I'adsorption

suit la chimisorption du deuxiéme ordre. Le mode¢le se présente sous la forme de 1’équation

suivante :

d
1 =k2(q. — q1)° (IL13)

L’intégration de cette équation avec les conditions limites suivantes : t=0, g=0 et a t=t, q=q

donne :
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1 1
——=tht (IL.14)

La forme linéarisée peut étre exprimée sous la forme :

t_t 2

p —qe+ 1/(k,q?%) (I1.15)
k, (g/mg min) est la constante de débit d'adsorption du second ordre,

de (mg/g) : la capacité d'adsorption calculée par le modele cinétique du pseudo-second ordre.
La constante k, est utilisée pour calculer le taux de sorption initial h (mg/g.min™") quand t—0

comme suit (Swalha et al., 2007) :
h =k, * qg (I.16)

Sur la base du modéle cinétique du pseudo-second-ordre, le temps de demi-adsorption, t;s;,
c'est-a-dire le temps nécessaire a la biomasse pour adsorber la moiti¢ de la quantité adsorbée a
I'équilibre dépend directement de la capacité de biosorption du biosorbant et se rapporte

inversement au débit initial de biosorption (Wang et Chen., 2006) :

1 Je

t1/2 = kz*e = ? (II.17)

-Le modele d’Elovich : Ce modéle est considéré valable pour des surfaces hétérogénes et
s'applique principalement au processus de chimisorption. Le modéle d'Elovich peut s'écrire

comme suit (Bayramoglu et al., 2016) :
1 1
qe = 5In(ap) + £ Int (IL.18)

o (mg/g min) : le débit d'adsorption initial,
B (mg/g min) : la constante d'Elovich liée a I'é¢tendue de la couverture de surface et aussi a

I'énergie d'activation impliquée dans la chimisorption.

-Le modele de diffusion intraparticulaire : Au cours du processus de biosorption, le transfert
de l'adsorbat se caractérise par une diffusion au niveau limite et/ou une diffusion
intraparticulaire. Le modele de diffusion intraparticulaire suppose que la diffusion du film est

négligeable et que la diffusion intraparticulaire est la seule étape de contrdle du débit, surtout
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dans un réacteur discontinu a agitation rapide (Yuncu et al., 2006). Afin d'étudier I'adsorption
par diffusion intraparticulaire ou la diffusion du film, Weber et Morris ont proposé le modele

cinétique suivant :

qe = Kpt*2 + C (I1.19)

k, (mg/g min'?

) : la constante de vitesse de diffusion intraparticulaire,
q: (mg/g) : la quantité de I’ion métallique adsorbée au temps t,

C (mg/g) : la proportion constante a 1'épaisseur de la couche limite.

Si le processus d'adsorption suit le modele de diffusion intraparticulaire, alors q; par rapport a

12

t'" sera linéaire et si la courbe passe par l'origine, le processus de limitation du débit est

uniquement di a la diffusion intraparticulaire.

-Le modele de Boyd : Entre la diffusion du film et la diffusion intraparticulaire, le modele de
Boyd est utilisé pour déterminer 1'étape réelle de controle du débit impliqué dans le processus
de biosorption de I’ion métallique. Les données cinétiques expérimentales obtenues sont

analysées a l'aide du modéle fourni par Boyd (Mack et al., 2007) :
B = —-0.4977—-111—-F) (I1.20)

_ G
F=2 (I1.21)

F : est la quantité d'ions métalliques adsorbés a 1'équilibre,

q: (mg/g) représente la quantité d'ions adsorbés a tout moment t (min).

La linéarité des tracés peut étre utilisée pour déterminer si c’est la diffusion du film ou la
diffusion intraparticulaire qui controle le taux de sorption de I’ion métallique.

Une ligne droite passant par l'origine indique des processus de biosorption régis par des
mécanismes de diffusion de particules ; sinon, ils sont régis par la diffusion du film (Romera
et al., 2006).

-Le modele de la fonction de puissance : L'équation de la fonction de puissance est un modéele
empirique qui décrit la relation entre la masse du sorbat par unité de masse de l'adsorbant et le

temps t. L'équation peut étre écrite sous sa forme linéaire suivante (Guibal, 2004):
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Inq; = Ink + v * Int (11.22)

q: (mg/g) : la quantité de 1’ion métallique sorbée au temps t,
v (min™) : la constante de vitesse de la fonction de puissance,

k (mg/g) : la constante du mod¢le de fonction de puissance.

I1.4. 3. L’approche thermodynamique de la biosorption
La thermodynamique de la sorption d’un métal lourd par une biomasse est évaluée en utilisant

les équations suivantes :
K, = 2he (I1.23)

AG® = —RTInK, (I1.24)

K. : la constante d'équilibre (c’est le rapport de la concentration a l'équilibre des ions sur
'adsorbant (Ca.) a la concentration a 1'équilibre des ions en solution (Csg)),

R (8,314 J/mol.k.) est la constante universelle des gaz,

T (k) est la température absolue.

La biosorption est spontanée si AG? < 0.

IL.5. Le titrage potentiométrique

Le titrage potentiométrique a été effectué en milieu de force ionique constante, ajustée a 0.1
mol/L et 0.01 mol/L afin de déterminer les propriétés acido-basiques des surfaces des
biomasses. Ce titrage permet de qualifier et de quantifier les sites réactifs impliqués dans les
réactions d’adsorption.

Le titrage potentiométrique a été réalisé en utilisant une microburette automatique (Witeg,
Allemagne de I'Ouest) et un module de chauffage et d'agitation (Stuart, heat-stir, SB 162).
L'¢lectrode de pH en verre (pH-métre Jenway 3310) a été étalonnée avec des solutions
tampons d'un pH de 4.0, 7.0 et 9.0. La température est constante au cours de I'expérience (25 °
C). La suspension contient 50 ml de solution de NaNOs 0.1 mol/L ou 0.01 mol/L (soient des
forces ioniques de 0.1 et de 0.01 mol/L respectivement), et 0.15 g de la biomasse (soit 3 g/L).

La suspension est acidifié¢e a pH 3 a I’aide d’une solution de HNO; 0.1 mol/L, elle est
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maintenue a température constante (25°C) et homogénéisée en permanence par agitation
magnétique (250 rpm). La suspension est purgée pendant 30 minutes avec N, gazeux pour
¢liminer le CO,. Le titrage a été effectué par addition par étapes de 0.1 ml de la solution de
NaOH 0,01 mol/L (Cy) a la suspension qui est agitée sous atmosphere d'azote. Aprés addition
de NaOH, les lectures sont effectuées lorsque le potentiel se stabilise avec une dérive
inférieure 4 2 mV.min™' (Hackbarth et al., 2014 ; Kapetas et al., 2011). Le titrage porte sur une
gamme de pH comprise entre 3 et 11 (Turner et Fein, 2006), et il est réalisé en 3 répétitions.

Les données du titrage potentiométrique sont utilisées pour le calcul de la capacité d’échange
cationique, I’identification des groupes fonctionnels, 1’utilisation des fonctions de Gran
(1952), ainsi que la modélisation par 1’utilisation des modeles de complexation de surface par

I’utilisation du logiciel Protofit 2.1.

I1.6.Calcul de la capacité d’échange cationique

Le titrage potentiométrique de la biomasse peut étre utilisé pour évaluer la capacité d'échange
cationique (CEC) du biosorbant, c'est-a-dire le nombre de sites chargés négativement par
unit¢ de masse de biomasse (Kapetas et al., 2011). Le calcul de la capacité d'échange

cationique a ¢été effectué en utilisant 1'équation suivante :

CEC (meq/g)=C*(V —v)/m (I1.25)

CEC en mmole/g, soit en meq/g pour des ions monovalents comme 1’ion H"
C (mmol/L) est la concentration de la solution de NaOH ajoutée,

V (L) est le volume de solution de NaOH ajout¢ a la suspension de biosorbant a chaque valeur
du pH,

v (L) est le volume de solution de NaOH nécessaire pour atteindre le méme pH dans des

expériences a blanc (sans biosorbant),

m (g) est la masse du biosorbant.

I1.7.L’identification des groupes fonctionnels a partir du titrage potentiométrique

L’exploitation des données du titrage potentiométrique par la méthode par dérivation permet

une identification approximative des groupes fonctionnels des deux biomasses.
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Les courbes de titrage présentent des points d’inflexion correspondant aux points équivalents.
Ces points sont localisés sur la courbe de la dérivée seconde (A?pH/ AV?) en fonction du
volume de la soude ajouté V, qui s’annule au point ou la dérivée premicre (ApH/AV) en

fonction de V atteint son maximum (Naja et al., 2005 ; Chergui et al., 2009).

I1.8. L’utilisation de la méthode de Gran

Dans ce travail, les fonctions de Gran (1952) sont utilisées pour déterminer le volume
spécifique du titrant ajouté au point d'équivalence (V.), et calculer la concentration totale des
sites de surface. Pour le titrage en retour avec NaOH (C, = 0.01 M), les courbes de Gran sont
obtenues en tracant la fonction de Gran (G) en fonction du volume de solution d'hydroxyde de

sodium ajouté (Vy). Les fonctions de Gran (Gran, 1952) sont exprimées ainsi :

Coté acide : G = (Vo + Vgt Vp) x 10873157 (11.26)

Coté alcalin: G = (Vo + Vg + Vp) x 10753157 (11.27)

ou Vj est le volume initial de la suspension (50 + V,(ml)),
V. est le volume total de HNOj3 ajouté pour 1’acidification de la suspension de la biomasse
(ml)

et E est le potentiel de 1'électrode de verre (mV).

Sur la base des diagrammes de Gran, dans la procédure de titrage de la suspension avec
NaOH, I'OH ajouté participe successivement aux processus suivants : neutralisation acide-
base de I’excés de H' en solution (avant V.;), liaison aux différents sites actifs sur la
biomasse (entre V¢ et V), et ajustement du pH du systéme de la suspension (exces de OH")
(aprés V). Les volumes spécifiques, V. et Vo, obtenus a partir des résultats de I'analyse de
régression linéaire des fonctions de Gran, correspond aux points équivalents. En outre, V¢, a
été considéré comme le point de titrage zéro (ZTP) de la suspension de la biomasse en raison
de la seule neutralisation du surplus d’ions H+ induit par le dosage acide pour tous les
volumes du titrage inférieurs a V.

Pour chaque point du titrage, la concentration totale des protons consommés (TOTH, mol/L) a

été calculée par I'équation suivante :

TOTH (mol/L) = - (Vy-Ve1) X Cv/ (Vo + Vai + V) (11.28)
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ou C,, est la concentration de NaOH (mol/L)
Selon le diagramme de Gran, la concentration totale des sites de surface (Hs, mol/L) pourrait

étre calculée a partir des deux points d'équivalence V. et V; en utilisant 1'équation suivante :

H; (mol/L) = (Cp, X (V2-Ve1) biomasse- (Cp X (Ve2-Vep) témoin) / Vo (I11.29)

I1.9. Le titrage par la méthode Boehm
Les groupes fonctionnels des biosorbants ont été déterminées par la méthode de titrage acide-
base proposée par Boehm (1994). Les sites acides totaux ont été neutralisés avec du NaOH
(0.1 mol/L), tandis que les sites basiques ont été neutralisés avec HCI (0.1 M).
Des prises d’essai en 3 répétitions de 0.50 g des échantillons de biomasse ont été agitées avec
une solution de 50 ml de NaHCOs (0.1 M) (8.4 g/L), Na,COs3 (0,05 M) (5.30 g/L) et de NaOH
(0.1 M) (4 g/L) pour déterminer les groupes acides, et HC1 0.1 M pour les groupes basiques,
respectivement, a la température ambiante (24 £ 2 ° C) pendant 72 h dans des tubes de
centrifugation fermés. Les solutions sont préparées a partir de produits de qualité analytique
(Merck, Darmstadt, Allemagne) dans de 1'eau déminéralisée. Les suspensions sont ensuite
filtrées a l'aide de papier filtre de nitrocellulose de 0.45 um. Pour la détermination des groupes
fonctionnels c-a-d la quantité des réactifs de Boehm qui ont ét¢ neutralisés lors de
1'équilibrage initial avec le solide, un volume de 10 ml de chaque solution est bouillie pendant
10 min pour €liminer le CO; et ensuite titré en retour a 1’aide d’une solution de NaOH 0.01
mol/L en présence de phénolphtaléine a 1% dans I’éthanol.
Les nombres de divers types de sites acides ont été calculés en supposant que :

— Le NaOH neutralise les groupes carboxyliques (-COOH), lactoniques (-COO) et

phénoliques (-OH).

— Le Na,COs neutralise les groupes carboxylique, et lactonique

— Le NaHCOj neutralise uniquement les groupes carboxyliques.
La différence entre les groupes titrés avec Na,CO; et ceux titrés avec du NaHCO; est
supposée correspondre aux groupes fonctionnels lactoniques, et la différence entre les groupes
titrés avec du NaOH et ceux titrés avec Na,CO; est supposée correspondre aux groupes
fonctionnels phénoliques. Le nombre de sites basiques de surface a été calculé a partir de la
quantité d'acide chlorhydrique qui réagit avec la biomasse.
Tous les traitements ont été effectués avec des témoins sans biomasse et les volumes de titrage

obtenus ont été soustraits de ceux des échantillons.
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Le calcul est réalisé selon la procédure suivante qui correspond a un titrage acide-base en
retour :

-pour les groupes fonctionnels acides :

V = volume de la solution alcaline utilisée (50 ml)

V= volume du filtrat titré (10 ml)

Vi = volume d’HCI utilisé pour acidifier le filtrat titré (20 ml)

Npucr = normalit¢ de HCl utilis€ pour acidifier le filtrat titré¢ (0.05 M)
Vnaon = volume de NaOH utilisé pour le titrage jusqu’au virage (ml)

Nnaon = normalité de la solution de NaOH utilisée pour le titrage (0.01 M)

m = quantité de biomasse utilisée (0.50 g)

Groupes fonctionnels acides (meq/g) = [(Vuci X Nucr ) - (VNaon X Nyaon)] X (V/ Vo) x (1/m)
=[(20 x 0.05) — Vnaon x 0.01)] x 50/10 X 1/0.5 =10 — 0.1 Vnaon (I1.30)

-pour les groupes fonctionnels basiques, il s’agit d’un titrage direct acide-base :

Viucr = volume d’HCI utilisé pour neutraliser les groupes fonctionnels basiques de la biomasse
(50 ml)

Nucr = normalité d’HCI utilisé pour neutraliser les groupes fonctionnels basiques de la
biomasse (0.1 M)

VNaon = volume de NaOH utilisé pour le titrage jusqu’au virage (ml)

Nnaon = normalité de la solution de NaOH utilisée pour le titrage (0.01 M)

V; = volume du filtrat titré (10 ml)

m = quantité de biomasse utilisée (0.50 g)

Groupes fonctionnels basiques (meq/g) = [(50 x 0.1) — [(VNaon X 0.01) x 50/10)] x (1/0.5)
=10 - O.IVNaOH (H.3 1)

I1.10. Détermination du pH au point de charge zéro

Le pH au point de charge zéro correspond a la valeur du pH pour laquelle la charge de surface
extérieure est nulle. Pour la détermination de la valeur du pH au point de charge zéro (pHzpc)
de la biomasse, le pH d’une série de solutions de KNOs 0.01 Mest ajusté entre pH=2 et
pH=11(il s’agira du pH initial) a I’aide d’une solution de HCI 0.1 Mou de NaOH 0.1 M. Par la

suite, 0.1 g de biomasse est ajouté a chaque solution. Les récipients sont fermés et placés sur
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un agitateur pendant 48 h, ensuite le pH est mesuré (il s’agira du pH final). Le pHzpc de la
biomasse se produit quand il n'y avait pas de changement dans le pH aprés le contact avec
l'adsorbant. Le pHzpc est le point ou la courbe pHgpa €n fonction du pHipiia croise la droite
représentant la ligne pHfina = pHinitial, Ou lorsque  ApH= pHinitiai — pPHfinal = 0 (Ghasemi et al,
2014 ; Fiol et Villaescusa, 2009 ; Naja et al., 2005).

II.11. L'analyse par spectroscopie d'absorption infrarouge

La technique de spectroscopie Infra-Rouge est utilisée pour la détermination des groupements
fonctionnels. Chaque liaison présente des vibrations caractéristiques de fréquences bien
déterminées.

Les analyses ont été réalisée au nombre d’onde variant entre 600 et 6000 cm™ avec une
résolution de 4 cm™ & ’aide d’une spectroscopie Infra-Rouge de type SAFAS Monacosurdes
pastilles de bromure de potassium KBr contenant les deux biomasses.

Ces analyses ont été effectuées sur les deux biomasses avant et apres les essais de biosorption
pour identifier les groupements fonctionnels qui participent au processus de biosorption.
Lorsque I’adsorption se produit, les mouvements rotationnels et vibrationnel des molécules de
surface sont modifiés, de nouvelles bandes d’adsorption peuvent apparaitre (Shinde et al.,

2012).

I1.12. Microscopie électronique a balayage (MEB)

Les observations MEB ont été réalisées avec un microscope de type Quanta 650 (FEI) qui
produit des images sous différents grandissements atteignant des 1.000.000 x, créant des
images de haute résolution dans un format numérique. Cette technique a été¢ appliquée aux
deux biomasses avant et aprés biosorption afin d'étudier 1’état de surface et déduire son degré

de rugosité (Ahmadi et al., 2016).

I1.13. spéciation du nickel

La spéciation du nickel en solution aqueuse est réalisée en utilisant le logiciel libre Visual
MINTEQ. Le but du programme de calcul est de simuler les équilibres et la spéciation des
solutés inorganiques dans les eaux naturelles. Le développement de Visual MINTEQ 3.1 a été
soutenu par le Conseil suédois de la recherche (VR) et par la Fondation pour la recherche
stratégique environnementale (MISTRA) (Felmy et al., 1984).

La mise en ceuvre du programme se produit selon les étapes suivantes :
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- Si la valeur du pH est connue, il est «fixe» dans le probléme, il faut introduire sa valeur. Si
la valeur du pH doit étre calculée, il faut choisir I’option « calculé a partir de 1'équilibre de
masse et de charge », ou ’option «Calculé a partir de I'équilibre de masse » (figure IL.1).

- La force ionique est fixée ou calculée, il est préférable de choisir 1’option « étre calculée ».

- Choisissez les unités de concentration pour les données d'entrée. Indépendamment de 1'unité
de concentration choisie, les résultats de la sortie seront affichés en mol.L.

- Les réactions chimiques dépendent de la température. MINTEQ visuel corrige les constantes
d'équilibre de la température en utilisant 1'équation de Van't Hoft.

- Ajoutez les composants du probléme, ainsi que leurs concentrations. Cela se fait sous la
rubrique «Ajout de composants", ou un seul composant est ajouté a la fois, ainsi que sa
concentration totale.

Les résultats sont affichés dans des pages successives. La premiere page affichée est la
principale page de sortie. Dans la partie supérieure de la page, le pH d'équilibre et la force
ionique seront affichés. Le nombre d'itérations requises pour parvenir a une solution, et les
concentrations équivalentes calculées d'anions et de cations seront indiquées. Vous pouvez
¢galement exporter les résultats vers Excel.

La partie inférieure de la page de sortie présente une liste de résultats montrant la
concentration, l'activité et le logarithme de l'activité pour toutes les especes (ions, ions
complexes, etc.). A partir des options dans le menu déroulant, les résultats peuvent étre
exportés vers Excel.

Lorsqu’on clique sur le bouton « Afficher la distribution d'espéces », une page est affichée
indiquant le pourcentage (sur une base molaire) de la concentration totale de chaque espece en
solution. Toutefois, pour figurer dans la liste, I'espece devrait contribuer a au moins 0,01% de
la concentration totale du composant.

Lorsqu’on choisit « Afficher les Indices de saturation », une liste est affichée indiquant 1’état
de saturation de la solution par rapport a différentes phases solides. Les constantes pour les

phases solides sont recalculées si la température est différente de 25 ° C.

57



Concentration unit FHHE_ E|
pH IEaI-:. from mass & charge balance j Millimalal =
Temperature |25
lonic strength 0.00
To be calculated

Add components
Component name Total concentration Fixed activity
Nar] =G 0 -~ T e
| H = | cailmbel Ru
View / edit list __MINTE
Yiew outpul

#udd DOM | Reset

Figure IL.1. Interface d’entrée des données sur Visual Minteq

I1.14. Optimisation par la méthode de Taguchi

Dans le présent travail, la biosorption du nickel par les biomasses mortes de Pleurotusmutilus
et de Streptomyces rimosus a été étudiée dans un mode batch en utilisant la méthode de
Taguchi (1990) avec la conception expérimentale orthogonal L9.

Cette conception porte sur I’étude de 4 facteurs (pH, concentration en nickel, temps de
contact, diamétre des particules) et 3 niveaux.

Avec un plan factoriel complet, il aurait été nécessaire de réaliser 4° = 64 essais pour répondre
aux objectifs de I’optimisation. Avec le plan orthogonal Ly de Taguchi, 9 essais suffisent pour
répondre aux objectifs de I’optimisation (tableau I).

Le plan orthogonal Ly permet de pondérer les niveaux des facteurs dans la totalité du plan. Les
colonnes des tableaux représentent les facteurs de controle (4 facteurs dans ce travail) et les
lignes représentent les essais (soit la combinaison des niveaux de facteurs). Chaque cellule du

tableau représente le niveau du facteur pour cet essai (tableau II. II et tableau II. III).

Tableau I1.1. Les facteurs et les niveaux étudiés.

Facteurs Description Niveaul Niveau2  Niveau 3
A pH 6 7 8
B [Ni(II) mg/L] 150 300 450
C Temps (min) 30 60 90
D Taille des particules (pm) 50-100 100-200 200-300
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Tableau II. II. Les essais exécutés codés.

Essais pH(A) [Ni(ID](B) Temps (C) Taille des particules (D)

(mg/L) (min) (wm)
1 1 1 1 1
2 1 2 2 2
3 1 3 3 3
4 2 1 2 3
5 2 2 3 1
6 2 3 1 2
7 3 1 3 2
8 3 2 1 3
9 3 3 2 1

Tableau II. III. Les essais exécutés.

Essais pH [Ni(ID] (B) Temps (C) Taille des particules (D)

1 6 150 30 50-100
2 6 300 60 100-200
3 6 450 90 200-300
4 7 150 60 200-300
5 7 300 90 50-100
6 7 450 30 100-200
7 8 150 90 100-200
8 8 300 30 200-300
9 8 450 60 50-100

Les tests de biosorption ont été réalisés en mode batch dans un systéme fermé. Les
expériences ont été réalisées dans des flacons de 250 ml contenant une solution de 100 ml de
concentration fixée de 1’ion métallique (Mishra et al, 2014 ; Kirova et al 2015). La suspension
contenant 1’ion métallique et la biomasse microbienne est agitée a 1’aide d’un agitateur
magnétique pour homogénéiser le mélange, la vitesse d'agitation de 250 tours par minute a été
utilisée dans toutes nos expériences (Selatnia et al., 2004a). Chaque expérience a été répétée

trois fois pour confirmer les résultats. Le pH initial des solutions a été¢ ajusté avec des
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solutions de HC1 (0.1 Mol.L™") ou NaOH (0.1 Mol.L'™") (pH-métre Jenway 3310), sans effet
significative de dilution. Les concentrations résiduelles Ni™ en solution ont été déterminées
par Spectrophotometre d'absorption atomique avec une longueur d'onde de 232 nm.

Des tests de biosorption ont été effectués en faisant varier les principaux facteurs qui
conditionnent la biosorption. Pour toutes les expériences, la dose du biosorbant est de 3 g/L
(Selatnia et al., 2004a,b,c,d), la vitesse d'agitation de 250 tours par minute (Selatnia et al.,
2004a,b,c,d), et a la température ambiante (24 =2 © C).

Des tests de confirmation sont réalisés avec les valeurs optimales des facteurs étudiés pour
chaque biomasse morte étudiée.

La quantité de I’ion métallique retenue par la biomasse q.(mg/g) est calculée a partir de

1'équation (II.1)

Le rapport Signal/Bruit (S/N) est utilis¢ pour maximiser la réponse est calculé ainsi (the

larger-the-better quality ) (Yen et Li, 2015 ; Pundir et al., 2016) :

v = —log/n¥i(x) (I132)
n = nombre de répétitions ( n = 3)

g. =valeur de la quantité de I’ion métallique retenue par la biomasse relative a I’essai (mg/g).

-Evaluation de [’optimisation par [’analyse de la moyenne

Cette approche statistique commence par le calcul de la moyenne du rapport S/N du facteur F
au niveau i, notée MlF (Kumar et al., 2011 ; Zolfaghari et al., 2011 ; Yen et Li, 2015 ; Pundir
etal., 2016) :

MF = Y (3] (I1.33)
i J=1ANZL AT '

S , . .
(ﬁ = représente le rapport S/N du test pour le facteur F au niveau i

L’indicejindique I’ordre d’apparition du niveau i (j est respectivement égal a =1, 2, 3).

n!’ = nombre de répétitions (n = 3)
Dans ce travail, chaque facteur a 3 niveaux. Pour 9 tests, chaque niveau pour chaque facteur

apparait 3 fois comme le montre le tableau II. 11
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Les conditions optimales du processus de biosorption correspondent aux valeurs maximales

du rapport S/N pour chaque facteur F.

-Contribution en pourcentage de chaque facteur par [’analyse de la variance
La contribution en pour centage de chaque facteur controlé (cpF) au processus de biosoprtion
du nickel par la biomasse est calculée comme suit (Engin et al., 2008 ; Zolfaghari et al., 2011,

Yen et Li, 2015 ; Pundir et al., 2016)) :

cpF (%) = [(SCy_ DLy xV,,.)/SC;].100 (11.34)
SCr = somme des carrés du facteur F

SC; = somme totale des carrés

DLy = degré de liberté du facteur F (3-1 =2)

Ve = la variance de 1’erreur

SCr =tr/n¥i1(qf - q0)? (I1.35)

¢t = nombre total des essais (9)
r =nombre de répétitions (3)
n =nombre de niveau de chaque facteur (3)

q: = valeur des résultats obtenus sur tous les essais :
Q=21 Xl qd)j/tr (I1.36)

g~ est la quantité de nickel retenue dans la répétition i de chaque essai

qF =1a valeur moyenne de nickel retenue durant les essais du facteur F dans le niveau i :

af = 1/ng X7 [(aa)F ] (IL37)

(g4 )F = représente la valeur moyenne de 1’essai du facteur F dans le niveau i et correspondant
L
a I’apparition j qui est représentée par /(q.4)}] j

La somme totale des carrés est calculée comme suit :

SC = Z§'=1( Yi-1 qiz)j -tr(qy? (IL38)
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La variance de I’erreur est calculée comme suit :

Ver = (SCc — Xp=aSCr)/[ t(r — 1)] (11.39)

IIL. 15. L’utilisation du logiciel ProtoFit 2.1. rev 1

ProtoFit 2.1. rev 1 est un logiciel libre distribué sous les termes de la Gnu General Public
License (http://www.gnu.org/copyleft/gpl.html).

ProtoFit est utilisé pour le calcul des constantes de protonation de surface a partir des données
de titrage. Les mode¢les de spéciation de surface utilisés par ProtoFit comprennent le modé¢le
de la double couche (DLM), le mod¢le de la capacité constante (CCM), le modele de Donnan
Shell (DSM), et le modéle d’adsorption non-électrostatique (NEM). ProtoFit peut optimiser
des constantes selon 1'un des modeles de complexation de surface pour un a quatre sites de
surface. ProtoFit a un certain nombre de capacités générales utiles pour la modélisation et
I'analyse des données du titrage potentiométrique. En effet, il peut optimiser les constantes
d'un modele a un ou plusieurs ensembles de données simultanément, simuler le titrage en
utilisant des modeles de complexation de surface, comparer les prédictions du modele aux
données observées (données expérimentales), suivre le comportement de la charge de surface
prédite par le modele, calculer le pHzpe d'une surface ou d’un adsorbant, ou utiliser la valeur

mesurée du pHzpc comme une contrainte dans la processus d'optimisation.

I1. 15. 1. Définition des modeles utilisés

Dans le modele non-électrostatique (NEM), les interactions électrostatiques sont supposées
négligeables, en d’autres termes aucun effet ¢lectrostatique n'affecte I'adsorption, alors que le
modele de la capacité constante (CCM) suppose que la distribution de la charge sur la surface
est homogene. Le modele de la double couche diffuse (DLM) suppose que les ions soient
localisés dans un plan infini parallele a la surface et appelé couche de Stern. En revanche, ce
modele suppose 1’existence d’une couche diffuse de contre ions permettant de compenser la
charge de surface. Le modéle Donnan Shell (DSM) suppose que la charge est distribuée tout
au long d'un volume tandis que la capacité constante et les modeles a couche diffuse

supposent que la charge de surface existe dans un espace bidimensionnel.
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I1. 15. 2. Concepts et approche

Pour chaque concept li¢ au comportement observé (résultats expérimentaux), il y a un concept
correspondant 1i¢ au comportement modélisé pour deux fonds ioniques (0.01M et 0.1 M).

Le concept le plus fondamental porte sur les données brutes du titrage lui-méme. Ces données
se composent d'un ensemble de points de données individuelles (le volume de titrant ajouté a
chaque valeur du pH), plus d'autres informations telles que le volume de la solution initiale.
Un autre concept utilis¢ en mode simulation, est le pouvoir tampon total du systéeme en
fonction du pH (pouvoir tampon de I’adsorbant et de 1'eau) qui représente la résistance au
changement de pH lors de 1’addition du titrant.

Dans le mode d'optimisation, ProtoFit optimise les parametres du modele en minimisant la
somme des carrés entre une fonction dérivée des données expérimentales (Q aqs) et une
fonction dérivée simuléedu modele (F*ads). Les données de titrage mesurées (le pH et le
volume de la base ajoutée) sont réduites a la quantité nette de protons ajoutés ou supprimés a
partir d'une surface (Q,q4s) pour chaque étape de titrage. La dérivée de cette fonction par
rapport au pH est le taux d'échange de protons par unité de pH. Elle est appelée ici la fonction
dérivée des données (expérimentales), Qaas. Cette fonction représente la capacité proton-
tampon de la surface en fonction du pH, et elle est donc utile pour l'interprétation et I'analyse
des données ainsi que l'optimisation du modéle.

Un échange net de protons simulé entre une surface et des solutions (F.gs) est calculé en
utilisant un modele de spéciation de surface pour les mémes étapes du titrage. La dérivée de
cette fonction, appelée la fonction F*ads, est comparée a Q*ads.

La dérivée de Q,qgs représente le pouvoir tampon du pH de l'adsorbant qui est recherché par
le titrage. L’examen de la dérivée de Q,qs par rapport au pH ou log ay a un certain nombre
d’avantages relatifs a 'examen de Q,4s lui-méme:

-la dépendance de la protonation de surface du pH devient plus fortement apparente. Le signal
du titrage destiné a mesurer cette relation est amplifié, bien que la valeur de Q,4s est fortement
dépendante du pH initial du titrage, la dérivée est totalement indépendante du pH de départ,
toutes les valeurs de la dérivée seront sans signe, tandis que le signe de Q,qs sera positif ou
négatif selon que le titrage effectué avec un acide ou une base.

L’optimum est obtenu en trouvant un ensemble de constantes de spéciation de surface

fournissant une somme des carrés minimale entre les deux fonctions dérivées.

La somme des carrés SS* est alors calculée comme suit :

63



* Ei(F;ds_Q;ds)z
S (11.40)

ou V est la variance, w est un paramétre de pondération d'erreur (w = 1 est la valeur
recommandée dans la version 2.0).

ProtoFit ajuste les valeurs des parametres du modele jusqu'a ce que SS* atteint un minimum.
Les calculs sont réalisés sur la base des paramétres qui suivent :

-Les points du titrage retenus pour les calculs doivent présenter des différences > 0.05 unités
pH pour minimiser les risques d’erreur (Turner et Fein, 2006). Le nombre de points utilisés
pour la biomasse de Pleurotus mutilus est de 37 et 39 respectivement pour les fonds
¢lectrolytiques 0.01 et 0.1 mol/L ; pour la biomasse de Streptomycs rimosus il est de 54 et 49
respectivement pour les fonds électrolytiques 0.01 et 0.1 mol.L™.

- La surface spécifique des biomasses = 0.14 m2.g (une variation de la surface comprise
entre 50 et 300 m2.g"', provoque moins de 5% de variation des constantes de déprotonation et
des concentrations des sites de surface (Fein et al. 1997 ; Daughney et Fein 1998))

- 4 sites acides sont utilisés comme cela est recommandé pour les biomasses microbiennes
(Fein et al.,1997 et 2005 ; Bunett et al., 2008)

- Les valeurs des pHzpc sont introduites dans le logiciel (pHzpc = 6.30 pour la biomasse de
Streptomyces rimosus, pHzpc = 7.94 pour la biomasse de Pleurotus mutilus.

- Les coefficients d’activité sont calculés selon la formule de Debye-Huckel étendue

- Les valeurs initiales de log K sont les suivantes : -3, -6, -9, -12. Autour de chaque valeur
initiale, le logiciel utilise 6 valeurs de log K déduite en utilisant un pas de +0.5.

Ces valeurs sont des valeurs de départ des constantes de dissociation des 4 groupes acides
ciblés dans la simulation, a savoir, les groupes carboxyliques, phosphates, amines et
hydroxyles.

- La valeur initiale de log C = 2, avec 3 variations de -0.5 pour chaque log C

C : concentration des sites actifs (mol.Kg™)

- Les valeurs de la force ionique sont calculées

- Le parametre de pondération du poids d’erreur = 1

- La précision du résultat (log unité) = 0.01

-La valeur du volume de Donnan utilisée est de 10 m®.g™! (proposé par le logiciel)

-Les modeles de spéciation de surface utilisés par ProtoFit comprennent le modele de la
double couche (DLM), le mode¢le de la capacité constante (CCM), le modele de Donnan Shell

(DSM), et le modele d’adsorption non-¢électrostatique (NEM). Les deux seuls modeles utilisés
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dans ce travail sont le modele de Donnan Shell (DSM), et le modele d’adsorption non-
¢lectrostatique (NEM). Les deux autres modeles ont pos¢ des problémes signifiés par des
messages d’erreur :
— un probléme de non convergence de la spéciation pour le modele de la double couche
(DLM),
— un probléme de dépassement de la capacité lors de ’exécution du fichier pour le
modele de la capacité constante (CCM).
Ces deux modeles (DLM) et (CCM) ont une hypothése commune qui considere que la charge
de surface est répartie dans un plan a double couche pour le DLM et dans un plan a une

couche (modele de Stern) pour le CCM.

II. 16. Les analyses statistiques

Toutes les expériences ont été réalisées en 3 répétitions et les données représentent la
moyenne des valeurs obtenues. Toutes les analyses de données ont été effectuées a l'aide du
logiciel XLStat 7.5.2. Les données ont été évaluées par ANOVA avec une signification fixée a

P <0.05
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CHAPITRE I11. RESULTATS ET DISCUSSION

Les résultats obtenus sont présentés selon les étapes suivantes :

- la premiére étape porte sur une étude comparative des processus de la biosorption du nickel
par les biomasses mortes de Streptomyces rimosus et de Pleurotus mutilus,

- la seconde étape porte sur 1’application d’un modeéle expérimental d’optimisation de la
biosorption du nickel par les biomasses mortes de Pleurotus mutilus et de Streptomyces
rimosus,

- la troisiéme étape traite de I’application de la fonction de Gran et de modéles de
complexation de surface aux données du titrage potentiométrique

I11.1. Les caracteristiques des biomasses et de la solution de nickel

111.1.1. Le calcul de la capacité d’échange cationique

Le titrage potentiométrique de la biomasse peut étre utilisé pour évaluer la capacité d'échange
cationique (CEC) du biosorbant, c'est-a-dire le nombre de sites chargés négativement par
unité de masse de biomasse (Kapetas et al., 2011).

La capacité d‘échange cationique (CEC) des deux biomasses augmente avec l'augmentation du
pH mais varie faiblement avec la force ionique (figure 111.1). La biomasse de Streptomyces
rimosus présente une capacité¢ d'échange cationique maximale de 1’ordre de 0.13 meq/g, elle
est largement supérieure a celle de Pleurotus mutilus dont la valeur maximale est de I’ordre de

0.08 meq/g pour les deux forces ioniques considérées.

111.1.2. Le point de charge zéro

Dans le cas de Streptomyces rimosus, le point de charge nulle s’est révélé a un pH de 6.30
alors qu’il est égal a 7.94 pour Pleurotus mutilus comme le montre la figure I11.2.
Streptomyces rimosus, avec un pHzpc plus faible, posséde une plus grande quantité de groupes
de surface chargés négativement par rapport a Pleurotus mutilus, ces groupes favoriseront

. . . - +
I’interaction avec les ions Ni?".
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Figure I11. 1. Evolution de la capacité d’échange cationique des deux biomasses en fonction
du pH pour la force ionique 0.01M (a) et pour la force ionique 0.1 M (b).
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Figure 111. 2. Détermination du point de charge nulle pour Streptomyces rimosus et
pour Pleurotus mutilus

I11.1.3. Les groupes fonctionnels des deux biomasses

I11.1.3.1. L’identification par la spectroscopie infrarouge

Pour la biomasse de Streptomyces rimosus, qui est une bactérie Gram-positive, la paroi est
constituee essentiellement de 90% de peptidoglycane et de 10 % d’acide téichoique (Doyle et
al., 1980 ; Van der et al., 1997 ; Sahmoune, 2018). Pour la biomasse fongique de Pleurotus
mutilus, la chitine, le chitosane, les glucanes, les glycoprotéines sont les principaux
constituants de la paroi cellulaire fongique (Kuhn et al., 1990 ; Grun, 2003).

La comparaison des spectres infrarouges des biomasses Streptomyces rimosus et Pleurotus
mutilus avant et aprés adsorption montrent une distribution de pics similaire et sont
représentés dans les figures I11. 3 et figures Ill. 4.

Le spectre infrarouge de Pleurotus mutilus avant biosorption présente une large bande autour
de 3443 cm™ qui s’est décalée vers 3438 cm™. Ceci confirme Iinteraction entre le nickel et les
groupements hydroxyl (-OH) ou amine (—NH). La diminution de I’intensité de la bande 1089
cm™ et son déplacement & 1087 cm™ indique I’implication des groupements C-O ou P-O dans

le processus de biosorption. La bande d’adsorption & 1645 cm™ dans la biomasse pleurotus
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mutilus avant biosorption s’est déplacée a 1642 cm™ aprés biosorption. Cette bande serait
attribuée a la bande des amides du polymeére N-acetyl glucosamineou de la liaison protéine-
peptide (Javaid et al., 2011 ; Bai et Abraham, 2003). Cette bande peut aussi étre attribué a la
liaison C=0 des groupes carboxyliques (Mishra et Doble, 2008). La diminution de 1’intensité
du pic autour de 1321 cm™ suggére I’interaction du groupement C-H avec le nickel (Akar et
al., 2013).

Pour Sterptomyces rimosus la bande décelée & 3411 cm™ correspond au chevauchement des
vibrations d’élongation du O-H présents dans le glucose et N-H des polysaccharides et
protéines (Bai et al., 2014). Les groupements O-H peuvent aussi parvenir des acides
carboxyliques possédant une bande large qui interférent souvent avec les groupements C-H
(Veneu et al., 2012). Cette bande s’est décalée vers 3421 cm™ indiquant la contribution de des
groupements O-H et N-H dans la liaison avec le nickel. La diminution et le décalage de la
bande 1398 cm™ vers 1402 cm™ indiquent I’existence de liaison des groupements
carboxyliques avec le nickel (Bai et al., 2014).

Le fort déplacement du pic situé & 1112 cm™ dus aux élongations des groupements P-O-C
vers 1050 cm™ refléte la forte interaction de ces groupements avec le nickel (Shroff et Vaidya,
2012 ; Bai et al., 2014). La bande repérée & 2927 cm™ sur la biomasse Streptomyces rimosus
avant biosorption s’est décalée vers 2929 cm™ aprés biosorption. Cette bande résulte de la
vibration d’élongation asymétrique des liaisons C-H des groupements alkyl présents dans les
protéines et les carbohydrates constituants les parois cellulaires de Streptomyces rimosus (Bai
etal., 2014).

Les bandes 791 cm™ pour pleurotus mutilus et 667 cm™ pour Streptomyces rimosus ont
changé aprés biosorption. Ce résultat montre que les groupes phosphatés et sulfurés
participent également au processus de biosorption du nickel par les deux biomasses
(Khadivinia et al., 2014).

Les groupes fonctionnels identifiés sont comparables & ceux mis en évidence pour des
biomasses fongiques par Kiran et al. (2005) et Khambhaty et al. (2008), ils sont également
comparables a ceux observés sur des biomasses bactériennes par Kang et al. (2007) et Pan et
al. (2007).

Les groupes fonctionnels présents sur les deux biomasses sont O-H, N-H, C-H, C-O, C=0, P,
S, mais ils sont liés a des molécules organiques différentes. L’importance des groupes
fonctionnels dans les propriétés de biosorption des deux biomasses sera mise en évidence par
la méthode de Boehm (1994).
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Figure I11. 4.Spectre infrarouge de Streptomyces rimosus avant biosorption (SR avant Bio) et

apres biosorption (SR aprés Bio)
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I11.1.3.2. L’identification par les dérivées des courbes de titrage

L’utilisation des données du titrage potentiométrique permet une identification
approximative des groupes fonctionnels des deux biomasses. Les courbes de titrage
affichaient des points d'inflexion correspondant aux valeurs pKa des groupes fonctionnels de
liaison (figures I1l. 5). En fait, le pKa détermine le pH, au-dessus duquel les groupes
fonctionnels sont majoritairement sous la forme ionisée et donc davantage capables
d'échanger H" avec des cations métalliques de la solution (Mishra et al., 2014).

Une évaluation du point d'inflexion est effectuée en recherchant les valeurs nulles de la
deuxiéme dérivée du pH par rapport au volume du titrant, ces valeurs correspondent aux
valeurs maximum et minimum de la premiére dérivée.

La courbe de titrage de Streptomyces rimosus (figure Ill. 5 (a)) a montré deux points
d'inflexion & environ pH 3.19 et 4.01 pour une force ionique de 0.01 M et pH 3.17 et 4.14
pour une force ionique de 0.01 M correspondant aux valeurs pKa des groupes acides
carboxyliques (pKa 1.7-4.7). Cette courbe montrait également un point de flexion a un pH
d'environ 8.58 pour une force ionique de 0.01 M et 8.56 pour une force ionique de 0.1 M
correspondant a des groupes fonctionnels alcalins d'amines (pKa 8.0-11.0) et de sulfhydryle
(thiol) (pKa 8.3-10.3) (Volesky, 2007) (tableau IlI. I).

La courbe de titrage de Pleurotus mutilus (figure 111.5 (b)) a montré des points d'inflexion a
pH 3.4 et 3.88 pour une force ionique de 0.01M, et pH 3.62 pour une force ionique de 0.1 M
correspondant aux groupes carboxyliques (pKa 1,7-4,7). La courbe montre également un point
d’inflexion a pH 5.55 et 5.64 correspondant aux groupes imidazol (5,5-6). La courbe montrait
également un point d'inflexion a pH 6.8 pour une force ionique de 0.01 M et 6.88 pour une
force ionique de 0.1 M correspondant au groupe fonctionnel alcalin du phosphate (pKa 6,1-
6,8) comme résumé dans le tableau Il1. I (Ramrakhiani et al., 2011).

Les valeurs de pKa obtenues pour la force ionique de 0.01 M sont supérieures aux valeurs
obtenues pour la force ionique de 0.1 M. Ces résultats confirment le fait qu’une augmentation
de la force ionique de la solution d’équilibre provoque une diminution de la majorité¢ des
valeurs de pKa (Young et al., 1981).

Les groupes sulfurés identifiés par spectroscopie infrarouge sur la biomasse Streptomyces
rimosus concernent les Sulfhydryl mis en evidence par le titrage potentiométrique.

Les groupements sulfurés n’ont pas été identifiés par le titrage potentiométrique sur la

biomasse Pleurotus mutilus tandis que ce sont les groupements phosphatés qui n’ont pas été
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identifiés sur la biomasse Streptomyces rimosus ; 1’absence de I’expression de ces

groupements serait liée aux conditions expérimentales.
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Figure 111. 5. Courbes de titrage potentiométrique et courbes de la seconde dérivée (2-deriv)
de Streptomyces rimosus (a) et Pleurotus mutilus (b) pour les forces ioniques | =0.01 M et | =
0.1 M.
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Tableau I11. I. Les groupes fonctionnels et leur pKa sur Streptomyces rimosus et de Pleurotus
mutilus dépendent de la force ionique 4 0,01 et 0.1 M.

Biomasses Streptomycess rimosus Pleurotus mutilus
Groupes fonctionnels 1=0.01M 1=01M I = va)l M 1=01M
Carboxyl 3.19, 4.01 3.17,4.14 3.4,3.88 3.62
Imidazole - - 5.55 5.64
Phosphate - - 6.8 6.88
Amine et Sulfhydryl (thiol) 8.58 8.56 - -

111.1.4. La quantification des groupes fonctionnels par la méthode de Boehm

Les caractéristiques des deux biomasses déterminées dans ce travail portent sur 1’évaluation
de leurs groupes fonctionnels selon la méthode de Boehm (1994) (tableau IIl.11). Les deux
biomasses présentent des capacités de biosorption différentes. La biomasse morte fongique
posséde une capacité de biosorption plus élevée (4.33 + 0.15 meq/g) que celle de la biomasse
morte bactérienne (3.38 = 0.1 meq/g). Pour les deux biomasses, le groupe fonctionnel

carboxylique semble jouer un réle essentiel dans leur capacité de biosorption.

Tableau IlI. Il. Les groupes fonctionnels selon le titrage de Boehm et leur
capacité de biosorption (meq/qg)

Groupes fonctionnels Streptomyces rimosus  Pleurotus mutilus
Carboxylique (meqg/q) 2.13 3.35
Phenolique (meq/qg) 1.03 0.46
Lactonique (meq/qg) 0.15 0.52
sites acides Total (meqg/q) 3.31 4.33
sites basiques (meq/q) 0.58 2.32
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I11.1.5. Microscopie Electronique & Balayage

La caractérisation microstructurale de Pleurotus mutilus et Streptomyces rimosus examinée
sous microscopie €électronique a balayage (MEB) a permis I’étude de la morphologie des
biomasses. L’observation des clichés des deux biomasses avant biosorption met en évidence
une nette rugosité des surfaces avec une structure trés hétérogene (Figure I11. 6 et Figure IlI.
7). Cette observation révele I'existence de pores de différentes tailles et un certain nombre de
fissures qui facilite la diffusion des solutés vers les sites actifs des deux biomasses. Apres

biosorption, Le nickel biosorbé sur les biomasses provoque la formation des agrégats. Une

diminution du nombre de pores est également observée.

Figure 111. 6. Microscopie électronique a balayage de Pleurotus mutilus avant biosorption (A)
et apres biosorption (B).

Figure I11.7. Microscopie électronique a balayage de Streptomyces rimosus avant
biosorption(A) et aprés biosorption(B)
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111.1.6. La spéciation du nickel

La concentration en ions Ni2*dans la solution ne varie pas de maniére significative a des pH
variant de 3.0 a 8.0 car les ions métalliques libres dominent principalement dans la solution a
une concentration totale de 300 mg/l. Ensuite, la concentration en Ni2* diminue jusqu’a pH=10
car le Ni2" précipite principalement sous forme de Ni(OH) (figure 111. 8). Le calcul de I’indice
de saturation montre que la précipitation du nickel devient importante pour des valeurs de pH
supérieure a 8.

En considérant le pHzpc de la biomasse et la précipitation du nickel sous forme de Ni(OH), le

pH 8 peut étre considéré comme le pH optimal pour I'adsorption de Ni2".
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Figure 111.8. Evolution de la concentration des ions Ni2* libres en fonction du pH pour une
concentration Cy= 300 mg/L.

Conclusion

Selon les valeurs du pHzpc, la biomasse de Strepromyces rimosus présente une plus large
gamme de pH pour la déprotonation.

Les deux biomasses, 1’une bactérienne et ’autre fongique, présentent des valeurs différentes

de la CEC calculée a partir de la courbe de titrage potentiométrique, la biomasse de
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Strepromyces rimosus présente la valeur la plus élevée. Tandis que la méthode de Boehm
révele une plus grande valeur de la capacité d’échange pour la biomasse de Pleurotus mutilus.
Les groupes fonctionnels présentent une plus grande diversité chez la biomasse de
Strepromyces rimosus. Le groupe fonctionnel carboxyl est prédominant chez la biomasse de
Pleurotus mutilus, il est également important chez la biomasse de Strepromyces rimosus mais

il est secondé par le groupe fonctionnel phénol.

I11. 2. Etude comparative des processus de la biosorption du nickel par les

biomasses mortes de Streptomyces rimosus et de Pleurotus mutilus.

De nombreux travaux ont été entrepris pour évaluer les capacités de biosorption des bactéries,
des champignons et des algues comme adsorbants (Sethurajan et al., 2018). Certaines études
ont exploré avec succes la possibilité d'utiliser des déchets microbiens de certaines industries
dans la biosorption des métaux (Selatnia et al., 2004 ; Carmona et al., 2012). La biomasse
microbienne utilisée pour la biosorption peut étre vivante ou morte. L'utilisation de la
biomasse morte semble étre une alternative pratique pour 1’élimination des métaux car elle se
caractérise par I'absence d'exigences en matiére de composition du milieu de croissance dans
la solution dalimentation, la régénération et la réutilisation de la biomasse est facile
(Dhankhar et Hooda, 2011).

Les biomasses mortes de Streptomyces rimosus et de Pleurotus mutilus, qui sont des sous-
produits de I’industrie pharmaceutique nationale, ont été utilisées avec succes pour éliminer
certains polluants contenus dans les eaux polluées (Selatnia et al., 2004 ; Sahmoune, 2018).
La comparaison de leur capacité de biosorption n’a pas encore été étudiée.

Le but de ce travail est de comparer les capacités et les processus de la biosorption du nickel
par les biomasses mortes de Streptomyces rimosus et de Pleurotus mutilus en fonction de la
concentration de la solution en nickel, du temps de contact, du pH, et de la taille des particules
des biomasses. Par la suite, des modeles d’équilibre, des modéles cinétiques, et 1’approche
thermodynamique sont mis en ceuvre pour ¢lucider les processus de la biosorption du nickel

par ces deux biomasses, I’une bactérienne et 1’autre fongique.
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111.2.1. Influence du pH sur la biosorption

Le pH de la solution influence grandement la sorption des métaux en raison de son influence
sur la déprotonation des groupes fonctionnels. La masse de Ni2" retenues sur les biomasses
bactérienne et fongique augmente avec le pH entre 2.0 et 8.0 (figure I11. 9). Pour des valeurs
de pH supérieures a 8.0, le nickel précipite principalement sous forme de Ni(OH), selon
Visual MINTEQ. Par conséquent, I'élimination observée est attribuée a la précipitation et non
a l'adsorption. A des pH faibles, les ligands de la paroi cellulaire sont étroitement associés aux
ions hydronium et limitent la biosorption de Ni2*. Au fur et & mesure que le pH augmente, les
ions hydronium se dissocient progressivement et un plus grand nombre de sites actifs a
charges négatives seraient disponibles pour se lier avec le Ni2*, comme cela a été confirmé par
les mesures du pHzpc. L'adsorption maximale a pH=8.0 est probablement due a la
combinaison optimale entre les groupes fonctionnels a la surface de la biomasse et les especes
ioniques libres de Ni2*. Les expériences suivantes ont été effectuées a cette valeur de pH.
L'élimination du nickel par Pleurotus mutilus s’aveére supérieure a celle obtenue avec
Streptomyces rimosus dans la plage de pH de 4.0 a 8.0 et une concentration initiale en métal
de 300 mg/L.
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Figure I11. 9. Effet du pH sur la biosorption du nickel
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111.2.2. Influence de la concentration initiale en nickel

L'effet de la concentration initiale en nickel sur la capacité des biomasses bactérienne et
fongique a pH = 8.0 est illustré sur la figure I11. 10. La quantité d'adsorption du nickel par les
deux types de biomasse augmente rapidement lorsque la concentration initiale en métal
augmente de 50 a 500 mg/L. Les capacités maximales de biosorption de Streptomyces rimosus
et de Pleurotus mutilus sont atteintes & des concentrations initiales en Ni2* de 428 et 479 mg/L
sont de 51 et 47 mg/g respectivement. Apres I'equilibre, I'élimination des ions nickel n'est pas
significative sur les deux biosorbants en raison des sites d'adsorption limités et de la répulsion
électrostatique sur les surfaces.
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Figure 111. 10. Effet de la concentration initiale en nickel sur sa biosorption.

111.2.3. Influence du temps
L'effet du temps de contact sur la biosorption du Ni2" est représenté sur la figure 111. 11.
L'adsorption initiale rapide est probablement due & la concentration initiale élevée en Ni2" et

aux sites libres des groupes fonctionnels des deux biomasses. Ensuite, le taux de biosorption
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se stabilise en raison de la saturation de ces sites. L'équilibre a été atteint aprés 92 min pour

Streptomyces rimosus et 79 min pour Pleurotus mutilus.
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Figure I11. 11. Effet du temps sur la biosorption du nickel

111.2.4. Influence de la taille des particules

L'influence de la taille des particules de Streptomyces rimosus et de Pleurotus mutilus sur la
biosorption du nickel est présentée dans la figure 111.12. Pleurotus mutilus a éliminé plus
d'ions nickel (49 mg/g) que Streptomyces rimosus (43 mg/g) pour les tailles de particules
étudiées de 50-100 pm, 100-200 pum et 200-300 um. L'effet de la taille des particules de
Pleurotus mutilus n’est pas significatif (valeur p = 0.364> 0.05), alors que I’effet de la taille
des particules de Streptomyces rimosus est significatif (valeur p = 0.046 <0.05). L'effet des
biosorbants ayant une taille de particule comprise entre 50 et 100 um et entre 200 et 300 pm
sur I'élimination des ions de nickel est significativement différent (P <0.05) ; tandis que la
différence entre la quantité de nickel adsorbée par les biomasses bactérienne et fongique ayant
une taille de particule de 100-200 um n’est pas significative (P> 0.05).
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Figure 111. 12. Effet de la taille des particules sur la biosorption du nickel

111.2.5. Modélisation de la biosorption
La modélisation de la biosorption du nickel par des biomasses mortes utilisera des modeles

d’équilibre et des modeles cinétiques.

111.2.5.1. Les modéles d’équilibre

Les modéles d’équilibre utilisés sont ceux de Freundlich, Langmuir, Temkin et Dubinin-
Radushkevich (D-R). Pour ces modeles, g. est la réponse a 1’équilibre et C, est la
concentration a 1’équilibre (Figures I11.7, TIL.8, 1I1.9, II1.10). Le tableau IlI.111 regroupe les

facteurs et les constantes de chaque modeéle.
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Tableau I11. 111, Les paramétres des isothermes d’adsorption

Modeéles Streptomyces rimosus Pleurotus mutilus
Langmuir

Omax(Mg/Q) 51.02 47.169
KL(L/mg) 0.0044 0.0042
RL 0.590 0.606
R? 0.558 0.688
Freundlich

Ki(L/mg) 0.001 0.029

n 0.5086 0.7452
R? 0.765 0.792
Temkin

ar(L/mg) 0.020 0.026
br(J/mol) 86.949 104.849
R? 0.851 0.950
Dubinin-Radushkevich

go(mg/g) 50.134 47.153
B (mol?/J%) -2.0x10™® -1.3x10™°
E (J/mol) 15873.015 19611.614
R? 0.9257 0.9836

Selon la valeur du coefficient de détermination du modele de Langmuir, 1’interaction entre les
ions nickel et la biomasse fongique est plus forte que celle entre les ions nickel et la biomasse
bactérienne (Habish et al., 2015) (figure 111.13).

Le facteur de séparation R_ de Streptomyces rimosus est inférieur a celui de Pleurotus
mutilus, ce qui indique que la biosorption de Ni2" par le biosorbant bactérien est plus favorable
que celle du champignon.

Dans le modele de Freundlich, les valeurs du facteur d'hétérogénéité «n» sont supérieures a
l'unité, ce qui indique que les ions Ni2" sont adsorbés de maniére favorable par les deux
biosorbants.

Les faibles valeurs de bt (104.849 et 86.949 J/mol (<-40 Kj/mol)) obtenues dans la présente
étude indiquent que le processus d'adsorption sur les deux biomasses implique a la fois une
chimisorption et une physisorption (Hu et al., 2011 ; Wang et al., 2012).

Les valeurs de I'énergie de biosorption moyenne "E" déterminée par le modéle de Dubinin
Radushkevich suggérent que le processus de biosorption des ions nickel sur les deux

biomasses s’effectue par chemisorption (Rajappa et al., 2014).
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Une comparaison des valeurs R? suggére que le modéle Dubinin-Radushkevich permet un
meilleur ajustement des données, suivi de I’isotherme de Temkin (figure I11. 15 & I11. 16).
L’ajustement linéaire montre que le modele de Freundlich donne le meilleur ajustement par
rapport au modeéle de Langmuir pour les deux biomasses. Ce résultat suggére que les
biomasses sont caractérisées par la présence de charges hétérogenes (Delle Site, 2001 ;
Padmavathy, 2008).
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Figure 111. 13. La forme linéaire des isothermes de Langmuir modélisant ’adsorption du Ni2*
par Streptomyces rimosus et Pleurotus mutilus.
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Figure I11. 14. La forme linéaire des isothermes de Freundlich modélisant 1’adsorption du Ni2*
par Streptomyces rimosus et Pleurotus mutilus.
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Figure I11. 15. Les isothermes de Temkin représentant I’adsorption du Ni2*par Streptomyces
rimosus et Pleurotus mutilus
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Figure I1l. 16. Isothermes de Dubinin-Radushkevich illustrant 1’adsorption du Ni2*
par Streptomyces rimosus et Pleurotus mutilus.

111.2.5.2. Les modeles cinétiques

Les données cinétiques ont été analysées a l'aide de divers modéles cinétiques : le modéle du
pseudo-premier ordre, le modéle du pseudo-deuxiéme ordre, le modele d'Elovich, le modéle
de diffusion intraparticulaire, le modéle de Boyd, et le modéle de la fonction de puissance.

Les parameétres cinétiques sont présentés au tableau I11. V. Les valeurs plus élevées de R?et la
précision de prédiction de ge ont été utilisées comme criteres pour définir le modeéle le plus
approprié pour décrire la cinétique de sorption de Ni2*.

- Modéle cinétique de pseudo- premier- ordre : La courbe linéaire de log (g - g;) par rapport a
t a été utilisée pour déterminer la constante de vitesse k; et les coefficients de corrélation R?
(figure 111. 17). L'interception du tracé doit étre égale a log g.. Cependant, si le ge calculé n'est
pas égal a l'absorption de métal a I'équilibre, la réaction ne sera probablement pas du premier
ordre, méme si cette équation a une forte corrélation avec les données expérimentales (Cazon

et al., 2013). Le g. calculé est inférieur a g expérimental pour les deux biomasses (tableau
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[11.1V), ce qui suggére l'insuffisance du modéle du pseudo-premier ordre pour I'ajustement des

données cinétiques.
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Figure 111. 17. Cinétique pseudo-premier-ordre du Ni2" par Streptomyces rimosus et Pleurotus
mutilus

- Modele du pseudo-deuxiéme ordre : Le modéle de pseudo-second-ordre (figure Ill. 18)
produit des coefficients de détermination élevés pour les deux biomasses (R® > 0.99). En
outre, les capacités d'adsorption calculées par le modéle du pseudo-deuxieme-ordre sont
également proches de celles déterminées par les expériences. Par conséquent, il semble que le
modeéle d'adsorption de pseudo-deuxiéme ordre est approprié pour décrire la cinétique
d'adsorption du Ni2" par les deux biomasses. La valeur de ty, pour Streptomyces rimosus est
supérieure a celle de Pleurotus mutilus (tableau I11.1V), ce qui indique que la biomasse
fongique a une cinétique d’adsorption du Ni2* plus rapide que celle de la biomasse

bactérienne. Ces résultats suggeérent également que la biosorption du Ni2* sur Streptomyces
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rimosus et Pleurotus mutilus est susceptible d'étre un processus de chimisorption impliquant
un échange ou un partage délectrons principalement entre ions métalliques et groupes

fonctionnels des biosorbants (Barka et al., 2010).

Tableau I11. IV. Comparaison des paramétres cinétiques d'adsorption du Ni2*
par Streptomyces rimosus et Pleurotus mutilus.

Modeéles cinétiques Streptomyces rimosus Pleurotus mutilus
Pseudo-premier-ordre

ge €xp (mg/g) 43.970 44.022
ge calc (mg/g) 20.677 7.243
k1 (1/min) 0.113 0.041
R’ 0.742 0.448
Pseudo-second-ordre

ge,Xp (Mg/g) 43.970 44.022
ge calc (mg/g) 45.455 43.478
kz (9/mg min) 0.007 0.016
h (mg/g min)) 14.706 30.303
t2 (min) 3.001 1.435
R’ 0.998 0.998
Elovich

a (mg/g min) 1050.114 6711.670
B (g/mg) 0.229 0.278
R? 0.848 0.848
Diffusion intraparticule

K, (mg/g min*?) 0.815 0.322
C (mg/g) 35.129 30.966
R’ 0.711 0.686
Modele de Boyd

Ksg (min™) 0.049 24.927
R? 0.742 0.448
Fonction de puissance

k (mg g™ 24.656 27.800
v (min™) 0.128 0.100
kv (mg g™* min™) 3.156 2.780
R? 0.799 0.839
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Figure 111. 18. Cinétique pseudo-second-ordre de 1’adsorption du Ni2* par Streptomyces
rimosus et Pleurotus mutilus.

- Modeéle d’Elovich : Le trace de q; par rapport a In t pour I'équation d'Elovich est illustré a la
figure 111. 19. Le modele cinétique d'Elovich décrit de la méme maniére la biosorption du Ni2*
sur Streptomyces rimosus et Pleurotus mutilus (tableau I11. V). L'équation d'Elovich aboutit a
un des valeurs de R2 > 0.84, cette corrélation suggere que I'adsorption du nickel par les deux
types de biomasse est contrélée par un procédé¢ de chimisorption. La constante B est une
indication du nombre de sites disponibles pour I'adsorption par la chimisorption (Ahmadi et
al., 2016). La valeur de cette constante pour Pleurotus mutilus est supérieure a celle de
Streptomyces rimosus. A cet égard, Pleurotus mutilus devrait contenir plus d'ions nickel par

chimisorption que Streptomyces rimosus.
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Figure I11. 19. Cinétique d'Elovich pour l'adsorption du Ni2*sur Streptomyces rimosus et
Pleurotus mutilus.

- Modéle de diffusion Intraparticule : Les données expérimentales ont été ajustées au modele
de Weber et Morris pour évaluer si la diffusion intraparticulaire controlait le taux d'adsorption
du Ni2" (tableau 11. 1V). Les tracés de g, par rapport a ty;, pour les deux biomasses ont montré
que les droites ne passaient pas par l'origine (figure I11. 20), ce résultat donne a penser que
I'effet de la diffusion intraparticulaire n'est pas le principal mécanisme de contrble de la
vitesse du processus de biosorption. Sur la base de ce graphique, il s’avere que le processus de
biosorption du Ni2‘comprend deux phases, la partie initiale du graphique indiquant un
transfert de masse externe a travers le film liquide tandis que la deuxiéme partie linéaire est
due a la diffusion intraparticulaire ou poreuse qui n’est donc pas 1'étape limitant le débit. Des
résultats similaires ont été rapportés par Sahmoun et al. (2009) pour I'adsorption de Cr(I11) par
Streptomyces rimosus et par Chergui et al. (2009) pour lI'adsorption d'hexacyanoferrate(l11) par
Pleurotus mutilus. La pente de la deuxiéme partie linéaire de la courbe a été identifiée comme
étant la constante de vitesse de diffusion intraparticulaire (K,) (Sahmoune et al., 2009). Les
valeurs de C et K, sont données dans le tableau Il1. 1V. La valeur du coefficient de diffusion
intraparticulaire déterminée pour Streptomyces rimosus est supérieure a celle obtenue pour
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Pleurotus mutilus. Ceci indique que Ni2" se diffuse plus facilement dans les pores de

Streptomyces rimosus que dans les pores de Pleurotus mutilus.

qt (mg/g)
&

15
10 | m Streptomyces rimosus
® Pleurotus mutilus
5 -
0 T T T T T 1

0 2 4 6 8 10 12
t1/2 (min1/2)

Figure 111. 20. Adsorption de Ni2* sur Streptomyces rimosus et Pleurotus mutilus par diffusion
intraparticulaire.

- Modeéle de Boyd : Les tracés de Boyd ont été obtenus en tracant le B; en fonction du temps
(figure I11. 21). Les ajustements linéaires ne passent pas par l'origine, les coefficients de
détermination sont assez faibles (R?2 = 0.74 pour Streptomyces rimosus, Rz = 0.45 pour
Pleurotus mutilus) (tableau Ill1. 1V). Ce résultat suggere que la diffusion du film est le
mécanisme de limitation du débit dans la biosorption du Ni2* par la biomasse bactérienne et la

biomasse fongique.
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Figure 111. 21. Diagramme de Boyd pour la biosorption du Ni2"sur Streptomyces rimosus et
Pleurotus mutilus.

- Modele de la fonction de puissance : Le modele de la fonction de puissance décrit
correctement la sorption du Ni2" en fonction du temps sur les deux biomasses (figure I11. 22),
les valeurs de la constante v sont inférieurs a 1 (Ayanda et al., 2013). Comme k représente le
taux initial de sorption, Pleurotus mutilus présente un taux initial d'absorption beaucoup plus

élevé que Streptomyces rimosus.
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Figure 111. 22. Modele de la fonction de puissance de l'adsorption du Ni2* sur Streptomyces
rimosus et Pleurotus mutilus

En résumé, il s’aveére que le modele cinétique de pseudo-second-ordre est celui qui s’ajuste le
mieux aux données expérimentales avec un coefficient de détermination R? de 0.998. Cette
cinétique d'adsorption est typique de l'adsorption des métaux divalents sur les biosorbants
(Salvadori et al., 2014). La chimisorption semble le processus de biosorption dominant dans
les deux biomasses. La diffusion intraparticulaire ne semble pas constituer une contrainte dans

la diffusion des ions dans les structures des deux bhiomasses.

111.2.6. Approche thermodynamique de la biosorption
Les valeurs de AG® calculées sont négatives pour les deux biomasses et pour I'ensemble de la
plage de concentration (tableau I11. V). Ces résultats indiquent que I'adsorption du Ni2* par les

deux biomasses est spontanée et thermodynamiquement favorable.
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Tableau 1. V. Les valeurs de l'énergie libre d'adsorption AG®.

AG? (kd/mol)
Ni (mg/l)  Streptomyces rimosus Pleurotus mutilus

50 -8.38 -7.92
100 -1.86 -1.44
150 -3.17 -1.42
200 -1.77 -1.06
250 -1.00 -0.57
300 -0.45 -0.75
350 -0.73 -1.27
400 -1.29 -1.50
450 -1.63 -1.84
500 -2.02 -2.16

Conclusion

Le présent travail montre que le modele de spéciation a prédit la formation de précipités de
nickel & un pH supérieur a 8.0. Les performances de biosorption ont été fortement affectées
par le pH de la solution et le temps de contact a température ambiante. Le pH optimal pour la
biosorption du Ni2" par les espéces bactériennes et fongiques a été atteint & pH 8,0. Les
bactéries Gram-positives présentent une capacité d'adsorption plus élevée que les
champignons filamenteux, ce qui est di a la capacité d'échange cationique plus élevée des
bactéries Gram-positives, a la diffusion facile des ions Ni2" dans les pores de Streptomyces
rimosus et peut-étre aussi a la structure différente de la paroi cellulaire. La biosorption du
nickel par Streptomyces rimosus et Pleurotus mutilusest bien illustrée avec les équations de
Dubinin-Radushkevich et Temkin pour les isothermes dans la plage de concentration du métal
étudié. Les capacités d'adsorption maximales (Qmax) calculées a partir de l'isotherme
d'adsorption de Langmuir étaient de 51 mg/g pour Streptomyces rimosus et 47 mg/g pour
Pleurotus mutilus, respectivement. La cinétique de la biosorption du Ni2* a été mieux décrite
avec une cinétique de pseudo-second-ordre. Les valeurs négatives de AG® indiquent une
adsorption spontanée de nickel sur Streptomyces rimosus et sur Pleurotus mutilus. Les
résultats obtenus dans le cadre de cette étude confirment que les bactéries a Gram positif et les
champignons filamenteux sont des biosorbants efficaces et peu codteux pour éliminer le Ni2*

des solutions aqueuses.
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111.3. Optimisation de la biosorption du nickel par les biomasses mortes de

Pleurotus mutilus et de Streptomyces rimosus

Tous les travaux réalisés sur les biomasses mortes de Pleurotus mutilus et de Streptomyces
rimosus ont tenté d’optimiser la biosorption pour chacun des principaux facteurs qui la
conditionnent (la nature et la concentration de la biomasse, la taille des particules de la
biomasse, la nature et la concentration du polluant, le pH de la solution, la température, le
temps de contact entre la biomasse et le polluant, la vitesse d’agitation de la suspension).
Cette méthode d'optimisation classique de la biosorption des métaux lourds qui consiste en la
variation d'un parameétre tout en maintenant constants les autres parametres est souvent
considérée comme une méthode longue et colteuse. Il existe des méthodes expérimentales et
statistiques qui fournissent une approche plus facile et tout aussi efficace pour optimiser
plusieurs variables simultanément. Les méthodes expérimentales fréquemment utilisées
comprennent la méthode des réseaux de neurones artificiels, la méthode des surfaces de
réponse (Gonen et Aksu, 2008 ; Sharma et al., 2009) et la méthode de Taguchi (1990). La
méthode d'optimisation de Taguchi permet une optimisation avec un plus faible nombre
d’essais expérimentaux pour déterminer les conditions optimales que la méthode des surfaces
de réponse (Das et al., 2014 ; Yen et Li, 2015 ; Pundir et al., 2016).

La conception expérimentale de Taguchi réduit les codts, améliore la qualité et fournit des
solutions robustes (Daneshvar et al., 2007 ; Mousav et al., 2007). Les avantages de la méthode
Taguchi par rapport aux autres méthodes portent sur le fait que de nombreux facteurs peuvent
étre optimisés simultanément et que des informations quantitatives peuvent étre obtenues avec
moins d'essais expérimentaux (Kumar et al., 2011 ; Zolfaghari et al., 2011). La méthode de
Taguchi a été utilisée pour I'optimisation dans divers domaines du traitement des eaux usées
(Barrado et al., 1996). L’optimisation des parameétres du procédé de I'élimination des
colorants des effluents de textiles a été étudiée par Engin et al. (2008). L'optimisation des
conditions expérimentales pour la récupération des fines particules de charbon a partir des
eaux usées générées dans l'opération de nettoyage du charbon a été rapportée par Chary et
Dastidar (2010) en utilisant la méthode Taguchi. Cette méthode peut également étre appliquée
a la conception d'expériences factorielles et lI'analyse de leurs résultats (Dénmez et Aksu,
1999).
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Ce travail porte sur I’étude de 1’évaluation de la biosorption du nickel par deux biomasses
mortes microbiennes, une biomasse fongique de Pleurotus mutilus et une biomasse
bactérienne de Streptomyces rimosus. Cette optimisation mettra en ceuvre la méthode Taguchi
(1990) selon un plan orthogonal Lg appliqué aux biomasses mortes de Pleurotus mutilus et de
Streptomyces rimosus qui sont des sous-produits de I’industrie algérienne de production des
antibiotiques. La contribution en pourcentage de chaque paramétre sur le pourcentage
délimination du nickel par la biosorption est analysée en adoptant une analyse de variance.
Une experience de confirmation a été également effectuée dans les conditions optimales. Une

comparaison entre 1’approche monofactorielle et la méthode de Taguchi est réalisée.

111.3.1. Rappel des valeurs optimales des facteurs de variation des deux biomasses

Pour le pH, la biosorption maximale obtenue est comparable pour les deux biomasses (49 et
54 mg/qg), et elle est obtenue & pH 8 ; ce résultat est comparable a celui obtenu par Selatnia et
al. (2004) sur la biomasse morte de Streptomyces rimosus pour une biosorption sensiblement

plus faible et qui est de 33.3 mg/g (tableau 111.V1).

Concernant la concentration de la solution en Ni2" nécessaire pour 1’obtention de la valeur
maximale de la biosorption, elle est relativement plus élevée pour la biomasse bactérienne
morte de Streptomyces rimosus (428 mg/L) par rapport a celle de la biomasse fongique morte
de Pleurotus mutilus (479 mg/L) ; la biosorption obtenue est statitisquement plus faible chez
la biomasse bactérienne pour les concentrations en Ni2" de 150 et 200 mg/L, elle est
statistiquement plus élevée chez la biomasse bactérienne pour une concentration en Ni2* de
350 mg/L.

Le temps de contact nécessaire serait relativement plus court pour la biomasse morte fongique
(79 min) par rapport a la biomasse morte bactérienne (93.44 min).

La taille des particules n’affecte pas la biosorption qui est de 47 mg/g, dans la gamme des
valeurs étudiées, chez la biomasse morte fongique ; par contre la biosorption maximale est
obtenue avec les particules de diametre compris entre 100 et 200 um pour la biomasse morte

bacétrienne pour une biosorption de 43.20 mg/g (tableau Ill. V1).
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Tableau I11. VI. Les valeurs optimales obtenues pour chaque facteur de variation

Facteurs pH Concentration Niz* temps de Taille des particules
(mg/L) (min) (Hm)

Pleurotus mutilus

Valeurs du facteur 8 428 79 sans effet

Biosorption (mg. g-1) 44.57 48.94 45.22 43

Streptomyces rimosus
Valeurs du facteur 8 479 93.44 100 - 200
Biosorption (mg. g-1) 44.25 53.69 45.35 49

111.3.2. Optimisation par la méthode de Taguchi

111.3.2.1. Analyse des données expérimentales

Les résultats obtenus par les deux biomasses mortes de Pleurotus mutilus et de Streptomycs
rimosus sont exprimés par rapport a la capacité de biosorption (g, mg/g) (Tableaux I1I. VII et
[11. VIII). La capacité de biosorption de la biomasse (g mg/g) de Pleurotus mutilus varie entre

24,41 et 63,27 mg/g ; celle de Streptomyces rimosus varie entre 8,92 et 53,88 mg/g.

Tableau 111. VII. Résultats obtenus a partir de la quantité de Ni2* biosorbée g (mg/g) par la
biomasse morte de Pleurotus mutilus

pH (Ni)mg/l Temps (min) diametre (um) 0. (mg/g) Ecarttypes S/N(db)

6 150 30 50-100 2441 2.71 27.63
6 300 60 100-200 41.99 0.93 32.46
6 450 90 200-300 48.99 1.73 33.73
7 150 60 200-300 32.88 0.28 30.34
7 300 90 50-100 45.16 1.46 33.03
7 450 30 100-200 47.46 0.62 33.52
8 150 90 100-200 34.17 0.74 30.67
8 300 30 200-300 53.41 0.86 34.55
8 450 60 50-100 63.27 0.83 36.02
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Tableau I11. VIII. Résultats obtenus a partir de la quantité de Ni2'biosorbée g. (mg/g) par la
biomasse morte de Streptomyces rimosus

pH (Ni) mg/L' Temps (min) diamétre (um) qe(mg/g) Ecarttypes S/N (db)

6 150 30 50-100 8.92 0.57 18.90
6 300 60 100-200 33.16 1.47 30.39
6 450 90 200-300 45.01 0.50 33.07
7 150 60 200-300 18.60 0.34 25.39
7 300 90 50-100 47.83 1.05 33.59
7 450 30 100-200 45.99 0.82 33.24
8 150 90 100-200 22.94 0.68 27.18
8 300 30 200-300 42.16 0.49 32.50
8 450 60 50-100 53.88 1.52 34.62

111.3.2.2. Les conditions optimales

Elles sont obtenues en regroupant les valeurs moyennes du S/N pour chaque facteur (tableaux
1. VII et 111 V1II) et en choisissant la valeur maximale (the larger-the-better). Ces conditions
optimales sont visualisées sur le tableau Il1. IX et 111.X et sur la figure 111.23 pour les deux

biomasses.

Le signal calculé pour la biomasse de Pleurotus mutilus a partir de la capacité de biosorption
de (Mg/g) augmente avec le pH et la concentration initiale en Ni2", il varie faiblement en

fonction du temps et de la taille des particules.

Le signal calculé pour la biomasse de Streptomyces rimosus a partir de la capacité de
biosorption ge, (Mg/g) augmente fortement avec la concentration Ni2*, il augmente faiblement
en fonction du pH, du temps, et de la taille des particules. Figure Il1I. 23 montre que les

valeurs optimales des facteurs étudiés sont les suivantes :
Pleurotus mutilus : pH = 8, (Ni) = 450 mg/L, t =60 mn, d= 200- 300 pum (A3B3T2D3)
Streptomyces rimosus : pH = 8, (Ni) = 450 mg/L, t =90 mn, d= 200- 300 pm (A3B3C3D3)

Ces valeurs optimales sont comparables pour les deux biomasses, a 1’exception du facteur

temps.
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Figure 111. 23. Le signal obtenu calculé & partir de la quantité de Ni2*biosorbée ge (mg/g) en
fonction de chaque facteur de variation par les biomasses de Pleurotus mutilus et de
Streptomyces rimosus.

Tableau I11. IX. Quantité de nickel éliminée et valeurs du rapport S/N correspondantes.
(PM = Pleurotus mutilus, SR = Streptomyces rimosus)

Essais Ni éliminé (ge, mg/g) SIN

O© 00 NO Ol WDN -

Répétition (q,)

Répétition (q,) Répétition (gs)

Moyennes (q)

PM
25.546
42.288

54.14
33.371
49.918

48.76
34.349
54.222
63.237

SR
9.895
33.485
45.336
18.699
49.135
48.271
24.568
42.288
53.455

PM
21.144
42.777
47.293
32.882
43.266
47.293
34.838
53.831
62.454

SR
8.917
34.463
44.358
18.21
48.157
45.336
21.633
42.582
55.607

PM
26.524
40.919
45.532
32.393
42.288
46.314
33.371
52.168
64.117

SR
7.939
31.528
45.336
18.894
46.201
44.358
22.611
41.603
52.575

PM
24.405
41.995
48.988
32.882
45.157
47.456
34.186
53.407
63.269

SR
8.917
33.159
45.01
18.601
47.831
45.988
22.937
42.158
53.879

PM
27.619
32.459
33.731
30.337
33.026

33.52
30.673
34.548
36.022

SR
18.899
30.394
33.065
25.388
33.586
33.236
27.175
32.496
34.621
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Tableau I11. X. Valeurs du signal S/N obtenues sur les réponses absolues.

(M = moyenne des 3 répétitions ; PM = Pleurotus mutilus, SR = Streptomyces rimosu

Facteur [(S/N)facteur niveadl [(M)]facteur Hiveau

J=1 J=2 J=3

PM SR PM SR PM SR PM SR
Al 27.63 18.90 32.46 30.39 33.73 33.06 31.27 27.45
A2 30.34 2539  33.02 33.58 3352 33.24 3229  30.74
A3 30.67 27.17 34.55 32.50 36.02 34.62 33.75 31.43
Bl 27.63 18.90 30.34 25.39 30.67 27.17 29.54 23.82
B2 3246 3039  33.02 33.58 3455 32.50 33.34 3216
B3 33.73 3306  33.52 33.23  36.02 34.62 3442  33.64
C1 2763 1890  33.52 33.23 3455 32.50 3190 2821
C2 32.46 30.39 30.34 25.39 36.02 34.62 32.94 30.13
C3 33.73 33.06 33.02 33.58  30.67 27.17 3248  31.27
D1 2763 1890  33.02 33.58  36.02 34.62 3222  29.04
D2 3246 3039  33.52 33.24  30.67 27.17 3222  30.27
D3 33.73 33.06 30.34 25.39 34.59 32.50 32.87 30.32

*Les valeurs indiquées en gras correspondent au niveau optimum

111.3.2.3. Effet de chaque facteur contrélable

L’importance de I’effet de chaque facteur est quantifiée par la différence entre la valeur
maximale et la valeur minimale du rapport S/N, cette différence permet de déterminer le rang
du facteur (tableaulll. XI). Pour les deux biomasses, le classement des facteurs par ordre

décroissant est le suivant :
Concentration Niz*" (mg/L) > pH > Temps > taille des particules.

Il est important de souligner ici que ce classement est identique pour les deux biomasses.
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Tableau I11. XI. Réponse du signal S/N et contribution de chaque facteur contr6lé
(P.M. : Pleurotus mutilus, S.R. : Streptomyces rimosus)

pH Ni (mg/L) temps (min) tailles (um)
P.M SR P.M SR P.M SR P.M SR
Niveau 1 31.27 27.45 29.54 23.82 31.90 28.21 32.22 29.04
Niveau 2 32.29 30.74 33.34 31.16 32.94 30.13 32.22 30.27
Niveau 3 33.75 31.43 34.42 33.64 32.48 31.27 32.87 30.32
Max-min 2.48 3.98 5.88 9.82 1.04 3.06 0.65 1.28
Rang 2 2 1 1 3 3 4 4
SCk 9.30 27.19 39.44 168.41 1.641 14.46 0.851 3.19
cpF (%) 18.16  12.75  76.977  78.97 3.204 6.78 1.661 1.50
Rang 2 2 1 1 3 3 4 4
P 0.057 0.139 0.0061 0.010 0.562 0.229 0.502 0.602

L’analyse de la variance permet d’évaluer la contribution, en pourcentage cpF (%), de chaque
facteur (tableau I11. XII). Les valeurs obtenues confirment le classement réalisé sur la base de

I’amplitude de variation du rapport S/N qui donnait :
Concentration Ni2* (mg/L) > pH > Temps > taille des particules.

Ce classement qualitatif identique pour les deux biomasses est nuanceé sur la base de la
contribution de chaque facteur dans la biosorption. En effet, la concentration en nickel
constitue le principal facteur déterminant la biosorption avec une contribution de 76.98 %
pour la biomasse de Pleurotus mutilus et de 78.97 % pour la biomasse de Streptomyces
rimosus. Le pH constitue le second facteur de variation avec une contribution plus importante
pour la biomasse de Pleurotus mutilus (18.16 %) par rapport a la biomasse de Streptomyces
rimosus (12.75 %). L’effet du temps est plus marqué chez la biomasse de Streptomyces
rimosus (6.78 %) que chez la biomasse de Pleurotus mutilus (3.20 %). Enfin, la taille des
particules semble avoir un effet secondaire sur la biosorption des deux biomasses avec une
contribution de 1.50 % pour la biomasse de Streptomyces rimosus et de 1.66 % pour la

biomasse de Pleurotus mutilus (tableau I11. XI1I).
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Tableau I1l. XI1I. Valeurs de la somme des carrés de chaque facteur (scF) et contribution en %
de chaque facteur (cpF)
(P.M. : Pleurotus mutilus, S.R. : Streptomyces rimosus)

Facteurs Somme des carrés du facteur (SCg) Contribution en pourcent (cpF)
PM SR PM SR

A (pH) 9.3 27.19 18.16 12.75

B (Ni(Il), mg/L) 39.44 168.41 77 79

C (temps, mn) 1.64 14.46 3.2 6.78

D (taille, um) 0.85 3.19 1.66 1.5

111.3.2.4. Le modele de régression multiple

Les régressions multiples permettent d’établir la relation entre la quantité de Ni2" biosorbée e
(mg/g) et les facteurs de variation étudiés (d = taille des particules représentée par le diameétre
médian, soit 75 um, 150 um et 250 um respectivement pour les classes 50-100 um, 100-200
um, 200-300 pum ; Ni2" = concentration initiale en nickel en mg/L ; t = temps en minutes). Les

équations obtenues sont les suivantes :

Pleurotus mutilus : ge (Mg/g) = 1,239*pH + 0,016*Ni2" + 0,0097*t + 0,0039 *d + 17,69
R2=0.90 etP=0,028

Streptomyces rimosus : ge (mg/g) = 1,99*pH + 0,033*Ni2"+ 0,051*t + 0,0069*d + 1,92
R2=0,87 P=0.048

Le modéle polynomial de second degré semble sous-estimer la capacité de biosorption des

deux biomasses (figure Il1. 24).
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Figure 111. 24. Comparaison entre les valeurs mesurées de g (mg Ni2'/g) et les valeurs
prédites (calculées) (PM = Pleurotus mutilus, SR = Streptomyces rimosus)

111.3.2.5. Comparaison des valeurs optimales des variables étudiées

Il s’agit ici de comparer les valeurs optimales des facteurs étudiés entre la méthode des

facteurs simples (Approche monofactorielle) et la méthode de Taguchi (tableau I11. XII1).

Pour le pH, pour les deux biomasses et pour les deux méthodes la valeur optimale semble
indépendante de la nature de la biomasse et de la méthode expérimentale, elle correspond a
pH 8. Cette valeur correspond a la limite de la prépondérance de la précipitation chimique de
Ni(OH), contrairement au résultat de Yen et Li (2015) qui considere cette prépondérance a

partir d’un pH>7.
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Les concentrations optimales en nickel (Ni2" mg/L) sont respectivement de 479 mg/L pour
Pleurotus mutilus et de 428 mg/L pour Streptomyces rimosus pour la méthode simple, la
concentration optimale est de 450 mg/L pour les deux biomasses pour la méthode de Taguchi.
La concentration optimale differe selon la méthode, elle est plus faible pour la méthode
d’optimisation de Taguchi, et I’écart entre les deux méthodes est relativement plus important
pour la biomasse morte de Streptomyces rimosus.

Le temps nécessaire a 1’équilibre est de 79 min pour la biomasse de Pleurotus mutilus et de 93
min pour Streptomyces rimosus pour la méthode simple, il est de 60 min pour la biomasse de
Pleurotus mutilus et de 90 min pour Streptomyces rimosus pour la méthode de Taguchi. Le
temps nécessaire a 1’équilibre est plus faible pour la biomasse morte de Pleurotus mutilus
avec la méthode de Taguchi. Le temps nécessaire a 1’équilibre est du méme ordre de grandeur
pour la biomasse morte de Streptomyces rimosus pour les deux méthodes. Le phénomene de
biosorption est relativement rapide, le temps nécessaire a I’équilibre serait compris entre 60 et
90 min.

Pour la taille des particules, le comportement de la biomasse de Pleurotus mutilus semble
indépendant de la taille des particules ; I’optimum est obtenu avec les particules de la classe
100-200 um pour la biomasse de Streptomyces rimosus pour la méthode simple. L’ optimum
est obtenu avec les particules de la classe 200-300 um pour les deux biomasses pour la
méthode de Taguchi. La différence entre les deux méthodes est importante pour ce facteur
relatif a la taille des particules.

Par ailleurs, La combinaison des 4 facteurs a leur niveau optimum permet d’obtenir une
biosorption nettement plus élevée que celle obtenue pour chacun des facteurs simples. En
effet, pour I’approche monofactorielle et pour la biomasse fongique, la valeur maximale de la
biosorption obtenue est de 49 mg/g pour une concentration optimale en nickel de 479 mg/L, la
combinaison des facteurs a leur optimum obtenu selon la méthode de Taguchi permet
d’obtenir une biosorption de 66.67 mg/g, soit une augmentation de 36.23 % par rapport a la
valeur maximale de la méthode monofactorielle. Pour la biomasse bactérienne, la valeur
maximale de la biosorption obtenue par 1’approche monofactorielle est de 54 mg/g pour une
concentration optimale en nickel de 428 mg/L, la combinaison des facteurs a leur optimum
obtenu selon la méthode de Taguchi permet d’obtenir une biosorption de 70.77 mg/g, soit une

augmentation de 31.81 % par rapport a la valeur maximale de la méthode monofactorielle.
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Tableau I11. XII1. Les facteurs optimisés et la capacité de biosorption obtenue (mg/g)

(PM = Pleurotus mutilus, SR = Streptomyces rimosus)

Approche monofactorielle Méthode Taguchi
PM SR PM SR
pH 8 8 8 8
Concentration Ni(ll) (mg/L) 479 428 450 450
Temps (min) 79 93.44 60 90
Taille des particules (um) Pas d’effet ~ 100-200um 250 250
Capacité de biosorption 48.94 53.69 66.67 70.77

Conclusion

Le présent travail a pour but de mettre en ceuvre une méthode d’optimisation des capacités de
biosorption du nickel par deux biomasses mortes, 1’une fongique (Pleurotus mutilus), et
’autre bactérienne (Streptomyces rimosus).

L’approche monofactorielle montre que la biosorption maximale est obtenue a pH = 8 pour
les deux biomasses microbiennes, la concentration optimale est sensiblement plus faible pour
la biomasse fongique, le phénomeéne est relativement plus rapide au niveau de la biomasse
fongique, la taille des particules n’affecte pas la biosorption de cette biomasse.

La méthode de Taguchi réalisée sur la base d’un plan orthogonal L9 montre que 1’influence
des facteurs contrélés diminue dans le sens concentration en Niz" > pH > Temps > taille des
particules. Les valeurs optimales des facteurs étudiés sont pH=8, [Ni2'] = 450, t=60, d=200-
300 um (A3B3C2D3) pour la biomasse de Pleurotus mutilus, et pH=8, [Ni2"] = 450, t=90,
d=200-300 pm (A3B3C3D3) pour la biomasse de Streptomyces rimosus. Ces valeurs
optimales sont comparables pour les deux biomasses, a I’exception du facteur temps.

Ce classement qualitatif identique pour les deux biomasses est nuancé sur la base de la
contribution de chaque facteur dans la biosorption. En effet, la concentration en nickel
constitue le principal facteur déterminant la biosorption avec une contribution de 76.98 %
pour la biomasse de Pleurotus mutilus et de 78.97 % pour la biomasse de Streptomyces
rimosus. Le pH constitue le second facteur de variation avec une contribution plus importante
pour la biomasse de Pleurotus mutilus (18.16 %) par rapport a la biomasse de Streptomyces

rimosus (12.75 %). L’effet du temps est plus marqué chez la biomasse bactérienne (6.78 %)
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que chez la biomasse fongique (3.20 %). Enfin, la taille des particules semble avoir un effet
secondaire sur la biosorption des deux biomasses.

Les équations de régression multiple calculées permettent de prédire raisonnablement les
valeurs de la biosorption de Ni2" par les deux biomasses.

La comparaison des valeurs optimales des facteurs étudiés entre la méthode des facteurs
simples et la méthode de Taguchi montre pour le pH, pour les deux biomasses et pour les
deux méthodes que la valeur optimale semble indépendante de la nature de la biomasse et de
la méthode expérimentale, elle correspond a pH 8. Cette valeur correspond a la limite de la
prépondérance de la précipitation chimique de Ni(OH), sur la biosorption.

Les concentrations optimales en nickel sont sensiblement plus élevées pour la méthode
monofactorielle (488 mg/L et 533,19 mg/L) par rapport a la concentration optimale qui est de
450 mg/L pour les deux biomasses pour la méthode de Taguchi.

Le temps nécessaire a 1’équilibre (79 min et 93 min) obtenu pour la méthode monofactorielle
est comparable a celui de la méthode Taguchi (60 min et 90 min)

Pour la taille des particules, le comportement de la biomasse de Pleurotus mutilus semble
indépendant de la taille des particules ; I’optimum est obtenu avec les particules de la classe
100-200 pm pour la biomasse de Streptomyces rimosus pour la méthode monofactorielle.
L’optimum est obtenu avec les particules de la classe 200-300 um pour les deux biomasses
pour la méthode de Taguchi. La différence entre les deux méthodes est importante pour ce
facteur relatif a la taille des particules.

Par ailleurs, La combinaison des 4 facteurs a leur niveau optimum permet d’obtenir une
biosorption nettement plus élevée que celle obtenue par I’approche monofactorielle. En effet,
la combinaison des facteurs a leur optimum obtenu selon la méthode de Taguchi permet une
augmentation de la biosorption par rapport a la valeur maximale obtenue par 1’approche
monofactorielle, cette augmentation est de 36.23 % pour la biomasse fongique et elle est de
31.81 % pour la biomasse bactérienne.

Enfin, les deux biomasses microbiennes présentent des capacités de biosorption appréciables
pour le nickel. La combinaison des facteurs de variation permet de mieux cerner les capacités

de biosorption de ces biomasses.
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111.4. Application de la fonction de Gran (1952) et de modeéles de

complexation de surface aux données du titrage potentiométrique

La contamination de I’environnement par les métaux lourds engendre des problémes de santé
publique en raison de leurs effets toxiques et de I’absence de leur dégradation (Voleky, 1990 ;
Naja et Volesky, 2009 ; Formina et Gadd, 2014). La spéciation des métaux est essentielle pour
prédire leur mobilité et leur impact sur les systemes écologiques.

Les biomasses microbiennes mortes présentent une forte affinité pour les métaux en raison de
la présence d’une diversité de groupes fonctionnels de surface sur leurs parois cellulaires (Pan
et al., 2006 ; Volesky, 2007 ; Kenney et Fein 2011 ; Amirnia et al., 2012 ; Liu et al., 2013 ;
Sahmoune, 2018).

De nombreux travaux ont porté sur le développement de modeles mécanistes appropriés pour
décrire les réactions de surface et expliquer la biosorption des métaux lourds (Turner et Fein,
2006 ; Burnett et al., 2006 ; Amirnia et al., 2012 ; Liu et al., 2013 ; Zhu et al., 2016). Les
approches empiriques basées sur les coefficients de distribution ou sur les isothermes semi-
empiriques de Langmuir ou de Freundlich ont été souvent utilisées pour décrire la biosorption
des métaux par les substrats solides. Bien que ceux-ci fournissent une mesure directe de la
capacité de sorption, les résultats de lI'approche empirique ou semi-empirique dépendent de la
composition de la solution et du substrat, ils ne peuvent donc pas étre extrapolés. En outre, les
isothermes de Langmuir et de Freundlich ne tiennent pas compte de la charge électrique sur
des surfaces solides et de la structure des especes adsorbees (Sposito, 1984 ; Liu et al, 2013).
En revanche, les modeles de complexation de surface a caractére thermodynamique
fournissent une description moléculaire de la sorption du métal en utilisant une approche
d'équilibre qui définit les espéces de surface, les réactions chimiques, les bilans de masse et
les soldes de charge (Turner et Fein, 2006 ; Hea et al., 2013 ; Zhu et al., 2016). Ces modeles
ont un avantage par rapport aux modeles empiriques ou semi-empiriques car ils fournissent,
une fois calibrés, une prédiction exacte de la spéciation des métaux pour diverses
compositions de solutions (force ionique, fond électrolytique, les ions concurrents) (Liu et al.,
2013). Les modeles de complexation de surface ont ét€¢ mis en ceuvre pour décrire la sorption
des ions metalliques sur la surface des biomasses bactériennes (Fein et al., 1997 ; Daughney et
Fein, 1998 ; Burnett et al., 2006 ; Mishra et al., 2010 ; Hea et al., 2013) ou fongiques (Zhu et
al., 2016).

106



Les travaux réalisés sur des biomasses microbiennes et ayant mis en ceuvre le logiciel Protofit
(Turner et Fein, 2006) sont ceux de :

-Burnett et al. (2006) traitant de I’effet du pH et de la force ionique sur I’adsorption de protons
par une bactérie thermophile Gram-positif Anoxybacillus flavithermus. Les résultats montrent
que la modélisation a trois sites (carboxyle, phosphoryle et amino) donne de meilleurs
résultats.

-Turner et Fein (2006) ont présenté un ensemble de données de titrage bactérien pour Bacillus
subtilis. Ils utilisent le modele non-électrostatique a 4 sites et le modele a capacité constante a
3 sites. lls montrent que le modele non-électrostatique décrit raisonnablement les données,
mais que le modéle a capacité constante fournit un ajustement meilleur au comportement de
protonation de la surface. Cependant, bien que cette utilisation du modele a capacité constante
offre un bon ajustement empirique aux données, les effets électrostatiques impliqués dans le
modele ne sont probablement pas mécaniquement ou quantitativement réalistes pour une
surface bactérienne.

-He et al. (2013) ont montré pour Acidianus manzaesis 1’existence de 3 sites fonctionnels sur
la base de la valeur de la variance V(Y).

-Zhu et al. (2016) ont étudié la biosoption du cadmiun et du nickel par une biomasse
fongique de Mucoromycote sp. XLC en mettant en ceuvre un modele non-électrostatique. Ils
ont mis en évidence 1’existence de 4 sites fonctionnels.

Ces travaux montrent que le modéle non-électrostatique serait mieux adapté pour décrire la
biosorption des métaux lourds par des surfaces biologiques héetérogenes.

L'objectif de ce travail est d'utiliser une approche mécaniste moléculaire pour obtenir les
parameétres du modele thermodynamique par le biais du titrage acide-base afin de décrire les
capacités de biosorption de deux biomasses microbiennes mortes, 1’'une bactérienne
(Streptomycesrimosus) et 1’autre fongique (Pleurotus mutilus). A cet effet, le logiciel libre
ProtoFit (Turner et Fein, 2006) sera utilisé.

111.4.1. Les courbes de titrage potentiométrique

Les courbes de titrage potentiométriqgue des deux biomasses pour les deux fonds
électrolytiques montrent certaines differences selon la nature de la biomasse et selon la
concentration du fond électrolytique constitué de NaNO:s.

En effet, pour la biomasse de Pleurotus mutilus, 1’écart entre les deux courbes du titrage se
manifeste dans des conditions alcalines, la courbe obtenue avec le fond électrolytique 0.01M

dépasse celle obtenue avec le fond électrolytique 0.1 M (figure I11. 25). Pour la biomasse de
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Streptomyces rimosus, 1’écart entre les deux courbes du titrage se manifeste dans des
conditions neutres a acides et dans la zone alcaline ; la courbe obtenue avec le fond
électrolytique 0.01 M dépasse celle obtenue avec le fond électrolytique 0.1 M (figure Il1. 26).
Selon la concentration du fond électrolytique, la courbe du titrage de Pleurotus mutilus
dépasse celle de Streptomyces rimosus lorsque les conditions deviennent alcalines (pH >8)
pour le fond électrolytique 0.01 M (figure Ill. 27). Pour le fond électrolytique 0.1 M, la
courbe du titrage de Pleurotus mutilus est supérieure a celle de Streptomyces rimosus a

I’exception de la condition neutre (pH = 7) ou les deux courbes se superposent (figure I11. 28).

12

J

1

10

* Pleurotus mutilus 0.01 M
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Figure I11. 25. Courbes de titrage potentiométrique de la biomasse de Pleurotus mutilus pour
les deux fonds électrolytiques.
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Figure I11. 26. Courbes de titrage potentiométrique de la biomasse de Streptomyces rimosus
pour les deux fonds électrolytiques.
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Figure I11. 27. Courbes de titrage potentiométrique des deux biomasses de Pleurotus mutilus
et de Streptomyces rimosus pour le fond électrolytique 0.01 M
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Figure 111. 28. Courbes de titrage potentiométrique des deux biomasses de Pleurotus mutilus
et de Streptomyces rimosus pour le fond électrolytique 0.1 M.

111.4.2. Les fonctions de GRAN (1952)

Les fonctions de GRAN (1952) pour les deux fonds électrolytiques étudiés sont les suivantes
(figures 111.29 et 111.30) :

-fond électrolytique 0.01 M :
Gy =-0.008X +0.028 (R?=0.99) > V., =-0.028/-0.008 = 3.5 mL
G, = 1.17*10% X-5.49*10%  (R2=0.99)-> Ve, = -5.49/1.17 = 4.71 mL

-fond électrolytique 0.1 M :
G1 = -0.013X + 0.046 (R2=0.98) > V= -0.046/-0.013 = 3.53 mL
G, = 2.63*10MX -9.66*10™ (R2=0.99) > V= -9.66/-2.63 = 3.69 mL
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Figure I11. 30. Les fonctions de GRAN pour le fond électrolytique (NaNO3 0.1 M)
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Pour la biomasse de Pleurotus mutilus, les fonctions de GRAN (1952) pour les deux fonds

électrolytiques étudiés sont les suivantes (figures 111. 31&I11. 32) :

-fond électrolytique 0.01 M :
G1 = -0.008X+0.032 (R2=0.88) > V¢ = -0.032/-0.008 = 4 mL
G, = 7.71*10™ X— 1.34*10" (R2=0.99) > V¢, = 1.34*10%%/7.71*10* = 17.38 mL

-fond électrolytique 0.1 M :
Gy = -0.010X +0.040 (R2=0.96) > V¢, = -0.040/-0.010= 4 mL
G, = 4*10MX — 6*10% (R2 = 0.98) > V= 6*10%%/4*10" = 17.20 mL

0,045 - 7E+12
0,04 - 6E+12
0,035
- S5E+12
0,03
0,025 - 4E+12
N o
0,02 - 3E+12
0,015
- 2E+12
0,01
0,005 - 1E+12
0 0

0 5 10 15 20 25 30
Volume de NaOH (mL)

Figure 111.31. Les fonctions de GRAN pour la biomasse de Pleurotus mutilus
en présence du fond électrolytique 0.01 M
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Figure 111.32. Les fonctions de GRAN pour la biomasse de Pleurotus mutilus
en présence du fond électrolytique 0.1 M

Pour la biomasse de Streptomyces rimosus, les fonctions de GRAN (1952) pour les deux

fonds électrolytiques étudiés (figures 111.33 & 111.34) sont les suivantes :

-fond électrolytique 0.01 M :
G1= -0.009X + 0.041 (R2 = 0.98) = V1 = -0.041/-0.009 = 4.55 mL
G, = 5.90*10MX — 1.42*10" (R? = 0.99) >V,,= 1.42*%10" / 5.90*10™ = 24.03 mL

-fond électrolytique 0.1 M :

G1 = -0.007X + 0.041 (R2=0.99) 2> V¢ = 0.041/-0.007 = 5.86 mL
G,= 2.42*10"X — 5.65*10™ (R2 = 0.97) > Ve = 5.65%10%/2.42*10™ = 23.38 mL

113



0,05 - - SE+12

0,045 -, - 4,5E+12
0,04 - - 4E+12
0,035 - - 3,5E+12
0,03 - - 3E+12
0,025 - - 25E+12 )
0,02 - - 2E+12
0,015 - - 15E+12
0,01 - - 1E+12
0,005 - - 5E+11

O B T 1 T T T T 0

0 2 4 6 8 1012 1416 18 20 22 24 26 28 30 32 34
Volume de NaOH (mL)

Figure 111.33. Les fonctions de GRAN pour la biomasse de Streptomyces rimosus en présence
du fond électrolytique 0.01 M
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Figure 111.34. Les fonctions de GRAN pour la biomasse de Streptomyces rimosus en présence
du fond électrolytique 0.1 M
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111.4.3. La concentration totale des protons consommeés en fonction du pH

Les variations de la concentration totale des protons consommés en fonction du pH de la

suspension pour les deux biomasses et pour les deux fonds électrolytiques sont représentées

sur les figures 111.35, 111.36, 111.37, 111.38. La consommation des protons débute a des valeurs

de pH qui dépendent de la biomasse et de la concentration du fond électrolytique. En effet,

pour la biomasse de Pleurotus mutilus, cette consommation commence a un pH = 4.19 pour le

fond électrolytique 0.01 M, et a pH = 4.46 pour le fond électrolytique 0.1 M ; pour la

biomasse de Streptomyces rimosus, cette consommation commence pH = 4.54 pour le fond

électrolytique 0.01 M, et a pH = 4.73 pour le fond électrolytique 0.1 M. Cette consommation

de protons semble démarrer plutét pour la biomasse qui présente la valeur du pHzpc la plus

élevée.
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Figure 111.35. Variation de la concentration totale des protons consommeés en fonction du pH
par la biomasse de Pleurotus mutilus en présence du fond électrolytique 0.01 M
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Figure 111.36. Variation de la concentration totale des protons consommeés en fonction du pH
par la biomasse de Pleurotus mutilus en présence du fond électrolytique 0.1 M
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Figure 111.37. Variation de la concentration totale des protons consommeés en fonction du pH
par la biomasse de Streptomyces rimosus en présence du fond électrolytique 0.01 M
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Figure 111.38. Variation de la concentration totale des protons consommés (TOTH (mol/L) en
fonction du pH par la biomasse de Streptomyces rimosus en présence du fond électrolytique
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La concentration totale des sites de surface (Hs, mol/L) calculée a partir des deux points
d'équivalence V¢ et Vg, est relativement plus élevée pour la biomasse bactérienne de
Streptomyces rimosus par rapport a a la biomasse fongique de Pleurotus mutilus, et elle
semble peut varier en fonction de la concentration du fond électrolytique (tableau 11.XIV,
figure 111.39).

Tableau 1. XIV. Les résultats de 1’application des fonctions de GRAN (1952)

Biomasses Fonds électrolytique Ve (M) Ve (M) Hs (mol/L)

Pleurotus mutilus NaNO; 0.01 M 4 17.38 3.27
NaNO;z; 0.1 M 4.06 17.20 3.48

Streptomyces rimosus NaNO; 0.01 M 4.55 24.03 4.90
NaNOz; 0.1 M 5.86 23.38 4.65

Fonds électrolytique

NaNO; 0.01 M 3.50 471

NaNO; 0.1 M 3.53 3.69

(2]
J

(6)]
L

N
1

Hs (mol. L-1)
w

N
L

[EEN
L

P.M.(0.01M) P.M.(0.1M) S.R.(0.01M) S.R.(0.1M)
Biomasse, force ionique du fond électrolytique

Figure I11. 39. Concentration totale des sites de surface des deux biomasses en fonction de la
force ionique du fond électrolytique (PM = Pleurotus mutilus, SR = Streptomyces rimosus)

117



I11.4.4. Utilisation du logiciel ProtoFit 2.1. rev 1
111.4.4.1. Les parametres utilisés

Les parametres utilisés dans la mise en ceuvre pour la simulation et 1’optimisation sont

présentés dans le tableau 111. XV.

Tableau I1l. XV. Les paramétres utilisés pour 1’optimisation et la simulation par ProtoFit

Parameétres Valeurs

Nombre de sites 4

Types de sites acides

Valeurs initiales des logkK -3 -6-9-12
Concentration initiale des sites (logC) 2

Modeéles de complexation de surface DSM, NEM

Fond électrolytique NaNO3 (0.1 et 0.01 mol/L)
Titrant NaOH (0.01 mol/L)
Volume de la solution 50 mL

Masse de la biomasse 3g/L

111.4.4.2. Les représentations obtenues par les modeles

Les représentations graphiques obtenues portent, dans un premier temps, sur la modélisation
du titrage avec la comparaison entre les volumes mesurés et les volumes calculés par le
modele (figures I111. 40 & 111. 41). Par la suite, la simulation permet d’optimiser les constantes
de spéciation de surface en minimisant le poids de la somme des carrés entre les résultats de la
fonction dérivée Q*gsorbant (Q*ads) et ceux de la fonction dérivée F*iqsorbant (F*ads) du modéle.
Pour chaque valeur de Q*agsormant, UNe valeur correspondante de F*,gsomant €St calculée (figures
1. 42 & 111. 43).

Les données du titrage sont comparées avec les résultats des modeles de simulation. En
général, la concordance entre les valeurs mesurées et les valeurs calculées est relativement
satisfaisante.

La largeur et la position des pics dépendent du modele de protonation de surface utilisé. Les
pics génerés par le modele non électrostatique NEM sont relativement étroits et centrés sur le
pKa de la réaction. Les pics générés par le modeéle électrostatique DSM seront plus larges et

décalés soit vers les faibles valeurs du pH (pour les espéces chargées positivement) ou vers les
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plus fortes valeurs du pH (pour les espéces chargées négativement). Si les effets
électrostatiques jouent un réle important dans la spéciation de surface, les pics changeront de

position lorsque la force ionique change (Turner et Fein, 2006).
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Figure I11. 40. Courbes du titrage expérimental (bleu) et simulé par le modéle DSM et le
modéle NEM pour la biomasse de Streptomyces rimosus pour les deux forces ioniques du
fond électrolytique ((a) : modéle NEM, force ionique = 0.01 mol/L ; (b) : modele DSM, force
ionique : 0.01 mol/L; (c) : modeéle NEM, force ionique = 0.1 mol/L ; (d) : modéle DSM, force
ionique : 0.1 mol/L)
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Figure 11l. 41. Courbes du titrage experimental (bleu) et simulé par le modéle DSM et le
modele NEM pour la biomasse de Pleurotus mutilus pour les deux forces ioniques du fond

électrolytique ((a) :

modele NEM, force ionique = 0.01 mol/L ; (b) : modele DSM, force

ionique : 0.01 mol/L ; (c) : modéle NEM, force ionique = 0.1 mol/L ; (d) : modéle DSM, force

ionique : 0.1 mol/L)
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Figure 111.42. La fonction Q*ads comparée avec les résultats des deux modeéles de simulation
(F ass) pour la biomasse de Streptomyces rimosus pour les deux forces ioniques du fond
électrolytique ((a) : modele NEM, force ionique = 0.01 mol/L ; (b) : modéle DSM, force
ionique : 0.01 mol/L ; (c) : modéle NEM, force ionique = 0.1 mol/L ; (d) : modéle DSM, force
ionique : 0.1 mol/L).
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Figure 111.43. La fonction Q*adS comparee avec les résultats des deux modeéles de simulation
(F'ass) pour la biomasse de Pleurotus mutiluspour les deux forces ioniques du fond
électrolytique ((a) : modele NEM, force ionique = 0.01 mol/L ; (b) : modéle DSM, force
ionique : 0.01 mol/L ; (c) : modele NEM, force ionique = 0.1 mol/L ; (d) : modéle DSM, force
ionique : 0.1 mol/L)
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111.4.6. 3. Les constantes de protonation de surface

Les valeurs obtenues pour chaque biomasse sont comparables pour les deux modéles pour une
force ionique de 0.01M, elles sont relativement plus faibles pour le modele DSM pour la force
ionique 0.1 M (tableau I11. XVI, figure I11. 44).

Pour les deux biomasses et les deux fonds électrolytiques, et les deux modeles, les valeurs
obtenues sont comprises pour :

-pK; entre 3.05 et 4.95 et correspondraient aux groupes fonctionnels carboxyliques,

-pK; entre 4.52 et 6.36 et correspondraient aux groupes fonctionnels phosphatés,

-pK3 entre 6.79 et 8.82 et correspondraient aux groupes fonctionnels amines,

-pK4 entre 8.03 et 10.79 et correspondraient aux groupes fonctionnels hydroxyles.

Ces valeurs sont du méme ordre de grandeur que celles observées par Borrok et al. (2004)
pour un consortium de 36 especes bactériennes lors de I'utilisation d’un modele NEM (pKi=
3.12, pK; = 4.70, pK3 = 6.57, pK4= 8.99). Pour une biomasse morte de Mucoromycote sp.
XLC, en utilisant un modele non électrostatique (NEM), Zhu et al. (2016) rapportent des
valeurs également de méme ordre de grandeur (pK; = 4.31, pK,=6.78, pK3=8.42, pK;=10.04).
Luo et al. (2014) sur des microoganismes activés obtiennent des valeurs également de méme
ordre de grandeur (pK;=3.57, pK,=5.42, pK3=7.28, pK;=9.92).
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Figure 111.44. Les valeurs des pKa obtenues en fonction de la biomasse (PM, SR), du fond
électrolytique (0.1, 0.01), et du modéle utilisé (NEM, DSM).
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111.4.6.4. La charge totale

Les valeurs extrémes sont observées pour la biomasse morte de Pleurotus mutilus avec le fond
électrolytique 0.1 M avec la valeur minimale de 1.39 mol/kg obtenue par le modéle DSM et la
valeur maximale de 2.64 mol/kg obtenue avec le modele NEM (tableaulll. XVI, figure III.
45). Dans la majorité des cas, les valeurs les plus élevées sont obtenues avec la force ionique
0.1 M.

Ces valeurs sont relativement plus élevées que celle obtenue par Borrok et al. (2004) pour un
consortium de 36 especes bactériennes lors de 1’utilisation d’un modele NEM qui est en
moyenne de 1.07 mol/kg. Elles sont relativement plus faibles que celle obtenue par Zhu et al.
(2016) sur une biomasse morte fongique de Mucoromycote sp. XLC qui obtiennent avec un
modele non électrostatique une charge totale de 2.88 mol/kg.

Concernant 1’effet de la force ionique les résultats bibliographiques montrent des
comportements variables selon les biomasses étudiées. Pour Bacillus subtilis, Daughney et
Fein (1998) observent que la concentration apparente totale des sites diminue avec la
diminution de la force ionique (0.1 - 0.01M). Alors que Daughney et Fein (1998) et Yee et al.
(2004) n’observent pas de différence dans les courbes de titrage acide-base pour Bacillus
subtilis lorsque la force ionique varie entre 0.01 et 0.3 et entre 0.001 et 0.1 respectivement.
Martinez et al. (2002) observent que la concentration apparente totale de la concentration des
sites diminue avec la diminution de la force ionique pour Escherichia coli. Pour Pseudomonas
putida et Pseudomonasmendocina, la variation de la force ionique entre 0.01 et 0.5 M
n’affecte pas la concentration apparente totale des sites (Borrok et al., 2004). He et al. (2013)
montrent que la concentration des sites diminue lorsque la force ionique diminue pour

Acidianus manzaensis.
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Figure Ill. 45. La charge totale obtenue en fonction de la biomasse (PM, SR), du fond
électrolytique (0.1, 0.01), et du modéle utilisé (NEM, DSM).

111.4.6.5. L’évaluation des erreurs

Les deux sources qui s’expriment lors du titrage sont relatives a la mesure du pH et a ’erreur
dans le volume du titrant.

Dans le calcul de Q s, une source d’erreur supplémentaire est en rapport avec le calcul des
coefficients d’activité de H" et OH", ce qui engendre une erreur dans Q*adS plus élevée a faible
pH ou le pouvoir tampon de la solution est plus élevé que celui de 1’adsorbant (Turner et Fein,
2006).

L’¢évaluation de la précision des modeéles selon les valeurs de la somme des carrées SS*
(equation (11.40)) montre que les deux modeles utilisés seraient relativement plus adaptés pour
caractériser le comportement des deux biomasses en présence du fond électrolytique 0.1 M.
En effet, les plus faibles valeurs de SS* observées sont de 8.17 et 11.56 respectivement pour
le modele DSM et le modéle NEM pour la biomasse de Streptomyces rimosus ; elles sont de
19.75 et 19.89 respectivement pour le modele DSM et le modele NEM pour la biomasse de
Pleurotus mutilus. Les valeurs de SS* sont comprises entre 41 et 49 pour les deux biomasses
en présence du fond électrolytique 0.01 M (tableau I11. XVI, figure I11. 46).
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Tableau 111. XVI. Valeurs optimisées du pK et C (mol. Kg™) pour chaque site des deux
biomasses pour deux forces ioniques du fond électrolytiques.

Biomasses et C total

élect];g?gt e Modéles pK1 C1 pK2 C2 pK3 C3 pK4 C4 (mol. kg™) SS*
SR 0.01 DSM 379 031 526 024 725 084 955 022 1.61 48.83
NEM 398 033 595 024 721 02 923 083 1.6 41.69

SRO0.1 DSM 313 041 497 028 716 16 948 0.19 2.48 8.17
NEM 466 031 64 024 802 029 947 138 2.22 11.56

PM 0.01 DSM 393 032 534 045 679 029 803 0.36 1.42 41.61
NEM 393 036 588 045 814 036 978 037 1.54 46.89

PMO0.1 DSM 305 022 452 053 686 046 925 0.18 1.39 19.75
NEM 495 044 636 020 882 045 10.79 155 2.64 19.89

(DSM : modele de Donnan Shell ; NEM : modele non électrostatique ; SR 0.01 : Streptomyces rimosus avec le fond
électrolytique 0.01M ; SR 0.1 : Streptomyces rimosus avec le fond électrolytique 0.1M ; PM 0.01 : Pleurotus mutilus avec le
fond électrolytique 0.01M ; PM 0.1 : Pleurotus mutilus avec le fond électrolytique 0.1M)
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Figure I11. 46. Variations des valeurs de SS* en fonction de la biomasse, du fond
électrolytique et du modéle utilisé.
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Conclusion

Les différentes approches mises en ceuvre dans ce travail ont permis de mettre en évidence
différents résultats relatifs aux groupes fonctionnels de surface des deux biomasses.

La concentration totale des sites de surface (Hs) calculée a partir des deux points
d’équivalence (Ve et V) varie en fonction de la nature de la biomasse (4.65 a 4.90 mol/L
respectivement pour les forces ionique 0.1 et 0.01 M pour la biomasse bactérienne, et 3.27 a
3.48 mol/L respectivement pour les forces ionique 0.01 et 0.1 M pour la biomasse fongique),
mais elle est peu affectée par la force ionique du fond électrolytique.

La modélisation par la mise en ceuvre du logiciel Protofit permet de calculer la concentration
apparente totale des sites qui est comprise entre 1.39 et 2.64 mol. Kg™* pour les deux
biomasses, les deux forces ioniques et les deux modeles de calcul utilisés. Cette concentration
varie faiblement pour la force ionique 0.01 M entre les deux modéles DSM et NEM pour les
deux biomasses (1.6 & 1.61 mol. Kg™ pour la biomasse bactérienne et 1.42 & 1.54 mol. Kg™
pour la biomasse fongique) ; pour la force ionique 0.1 M, elle diminue entre les deux modeles
pour la biomasse bactérienne (2.48 & 2.22 mol. Kg™), et elle augmente fortement pour la
biomasse fongique (1.39 & 2.64 mol. Kg™). Les valeurs des constantes de protonation des sites
de surface calculées pour chaque biomasse sont comparables pour les deux modeles pour une
force ionique de 0.01M, elles sont relativement plus faibles pour le modele de Donnan Shell
pour la force ionique 0.1 M. Pour les deux biomasses, les deux fonds électrolytiques, et les
deux modeles, les valeurs obtenues pour les constantes des sites de surface sont comprises
entre 3.05 et 4.95 pour pK; (groupes carboxyliques), entre 4.52 et 6.36 pour pK, (groupes
phosphatés), entre 6.79 et 8.82 pour pK3 (groupes amines), et entre 8.03 et 10.79 pour pK,4
(groupes hydroxyles).

Les différentes méthodes d’approche utilisées aboutissent a des évaluations sensiblement
différentes de la capacité de biosorption évaluée a partir de la concentration des sites de
surface. La méthode de Boehm aboutit aux valeurs les plus élevées, suivie par le calcul a
partir de la fonction de Gran, et enfin par le calcul par le logiciel Protofit.

Finalement, [’utilisation de modéles de complexation de surface pour ces biomasses

microbiennes mortes semble sous-estimer leur capacité de biosorption.
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CONCLUSION

Le présent travail a pour but d’évaluer les capacités de biosorption et de cerner les processus
qui rentrent en jeu lors de la biosorption du nickel par deux biomasses mortes, 1’une
bactérienne de Streptomyces rimosus et 1’autre fongique de Pleurotus mutilus qui sont des
sous-produits de I’industrie algérienne des antibiotiques. L’accent est principalement mis sur
le volet comparatif du comportement des deux biomasses microbiennes.

Les capacités de la biosorption sont évaluees par une étude expérimentale de I’influence du
pH, de la concentration initiale en Ni2*, du temps de contact, et de la taille des particules sur la
biosorption. L’utilisation de modeles d’équilibre, de modéles cinétiques, et I’approche
thermodynamique a permis de mieux cerner les processus de la biosorption.

L’optimisation des capacités de biosorption est réalisée par 1’utilisation d’un plan
expérimental selon la méthode de Taguchi.

La prédiction des groupes fonctionnels et de leur capacité de biosorption est réalisée par
I’utilisation de modéles de complexation de surface.

Les principaux résultats obtenus montrent que le modele de spéciation a prédit la formation de
précipités de nickel a un pH supérieur a 8.0. Les performances de biosorption ont été
fortement affectées par le pH de la solution et le temps de contact a température ambiante. Le
pH optimal pour la biosorption du Ni2" par les espéces bactérienne et fongique a été atteint a
pH 8.0. Les bactéries Gram-positives présentent une capacité d'adsorption plus élevée que les
champignons filamenteux, ce qui est di a la capacité d'échange cationique plus élevée des
bactéries Gram-positives, a la diffusion facile des ions Ni2" dans les pores de Streptomyces
rimosus. La chimisorption est le principal processus de la biosorption du nickel par les deux
biomasses. La diffusion intraparticulaire ne constitue pas une contrainte dans la diffusion des
ions dans les structures des deux biomasses. La biosorption du nickel par Streptomyces
rimosus et Pleurotus mutilus est bien illustrée avec les équations de Dubinin-Radushkevich et
Temkin pour les isothermes dans la plage de concentration du métal étudié. Les capacités
d'adsorption maximales (Qmax) Calculées a partir de l'isotherme d'adsorption de Langmuir
étaient de 54 mg/g pour Streptomyces rimosus et 49 mg/g pour Pleurotus mutilus,
respectivement. La cinétique de la biosorption du Ni2*a été mieux décrite avec une cinétique
de pseudo-second ordre. Les valeurs négatives de AG® indiquent une adsorption spontanée de

nickel sur Streptomyces rimosus et sur Pleurotus mutilus.
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L’optimisation par la mise en ceuvre de la méthode de Taguchi réalisée sur la base d’un plan
orthogonal L9 montre que I’influence des facteurs controlés diminue dans le sens
concentration Niz"> pH > Temps > taille des particules. Les valeurs optimales des facteurs
étudiés sont comparables pour les deux biomasses, a I’exception du facteur temps. La rapidité
de la biosrption du nickel par la biomasse morte de Pleurotus mutilus est confirmée par
I’étude de I’influence du temps de contact sur la biosorption, par I’utilisation du mod¢le
cinétique de pseudo-second ordre, et par la méthode de Taguchi.

Les équations de régression multiple calculées permettent de prédire raisonnablement les
valeurs de la biosorption de Ni2"par les deux biomasses.

La comparaison des valeurs optimales des facteurs étudiés entre la méthode des facteurs
simples et la méthode de Taguchi montre pour le pH, pour les deux biomasses et pour les
deux methodes la valeur optimale semble indépendante de la nature de la biomasse et de la
méthode expérimentale, elle correspond a pH 8. Cette valeur correspond a la limite de la
prépondérance de la précipitation chimique de Ni(OH), sur la biosorption. Les concentrations
optimales en nickel sont sensiblement plus élevées pour la méthode monofactorielle (428
mg/L et 479 mg/L) par rapport a la concentration optimale qui est de 450 mg/L pour les deux
biomasses pour la méthode de Taguchi. Le temps nécessaire a 1’équilibre (79 min et 93 min)
obtenu pour la méthode monofactorielle est comparable a celui de la méthode Taguchi (60
min et 90 min). Pour la taille des particules, le comportement de la biomasse de Pleurotus
mutilus semble indépendant de la taille des particules; I’optimum est obtenu avec les
particules de la classe 100-200 um pour la biomasse de Streptomyces rimosus pour la méthode
monofactorielle. L’optimum est obtenu avec les particules de la classe 200-300 pum pour les
deux biomasses pour la méthode de Taguchi (1990). La différence entre les deux méthodes est
importante pour ce facteur relatif a la taille des particules.

Par ailleurs, la combinaison des facteurs a leur optimum obtenu selon la méthode de Taguchi
permet une augmentation de la biosorption par rapport a la valeur maximale obtenue par
1’approche monofactorielle, cette augmentation est de 36.23 % pour la biomasse fongique et
elle est de 31.81 % pour la biomasse bactérienne.

La quantification des groupes fonctionnels acides par la méthode de Boehm montre que la
biomasse morte fongique de Pleurotus mutilus (4.33 mol/kg) est relativement plus élevée que
celle de la biomasse morte bactérienne de Streptomyces rimosus (3.38 mol/Kg).

La concentration totale des sites de surface (Hs) calculée a partir des deux points
d’équivalence (Ve et V) de la fonction de Gran (1952) varie en fonction de la nature de la

biomasse (4.65 a 4.90 mol/L respectivement pour les forces ionique 0.1 et 0.01 M pour la
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biomasse bactérienne, et 3.27 a 3.48 mol/L respectivement pour les forces ionique 0.01 et
0.1M pour la biomasse fongique), mais elle est peu affectée par la force ionique du fond
électrolytique.

La modélisation par la mise en ceuvre du logiciel Protofit permet de calculer la concentration
apparente totale des sites qui est comprise entre 1.39 et 2.64 mol/kg pour les deux biomasses,
les deux forces ioniques et les deux modeles de calcul utilisés. Cette concentration varie
faiblement pour la force ionique 0.01 M entre les deux modeles DSM et NEM pour les deux
biomasses, pour la force ionique 0.1 M, elle diminue entre les deux modéles pour la biomasse
bactérienne, et elle augmente fortement pour la biomasse fongique. Les valeurs des constantes
de protonation des sites de surface calculées pour chaque biomasse sont comparables pour les
deux modeles pour une force ionique de 0.01M, elles sont relativement plus faibles pour le
modeéle de Donnan Shell pour la force ionique 0.1 M. Pour les deux biomasses, les deux fonds
électrolytiques, et les deux modéles, les valeurs obtenues pour les constantes des sites de
surface sont comprises entre 3.05 et 4.95 pour pK; (groupes carboxyliques), entre 4.52 et 6.36
pour pK; (groupes phosphatés), entre 6.79 et 8.82 pour pK3 (groupes amines), et entre 8.03 et
10.79 pour pK4 (groupes hydroxyles).

Les différentes méthodes d’approche utilisées aboutissent a des évaluations sensiblement
différentes de la capacité de biosorption évaluée a partir de la concentration des sites de
surface. La méthode de Boehm aboutit aux valeurs les plus élevées, suivie par le calcul a
partir de la fonction de Gran, et enfin par le calcul par le logiciel Protofit.

Plus genéralement, la tendance globale est que les deux biomasses microbiennes ont des
comportements relativement spécifiques vis-a-vis de la biosorption du nickel.

Les résultats obtenus dans le cadre de ce travail confirment que cette bactérie & Gram positif
et ce champignon filamenteux sont des biosorbants efficaces et peu colteux pour éliminer le

Ni2" des solutions aqueuses.
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ANNEXES

Annexe I. Influence de la concentration en Nickel

Co (Ni, mg/l)
50
100
150
200
250
300
350
400
450
500

Co (Ni, mg/

50
100
150
200
250
300
350
400
450
500

Pleurotus mutilus

a (ma/g)
4,929
11,325
21,633
26,562
36,870
45,712
44,282
47,744
46,314
44,885

Streptomyces rimosus

a (mg/g)
0,132
10,657
10,317
22,260
32,312
46,048
50,687
49,141
52,062
50,515

1,016
12,303
17,721
25,584
36,381
45,223
45,261
46,277
44,358
51,732

0,793
9,713
11,262
21,315
34,202
44,674
48,625
49,485
49,656
50,859
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0,038
12,107
14,786
26,562
37,360
36,419
41,348
46,766
54,140
50,265

0,762
10,657
10,789
21,787
33,257
45,475
49,771
49,599
50,916
50,859



Annexe Il. Influence du pH

pH

O 00 N O 1 A W

Pleurotus mutilus

q (mg/g)
7,177
31,528
31,528
36,419
38,376
41,310
80,437
90,218

Streptomyces rimosus

a(mg/g)
20,769

24,681
25,659
31,039
45,712
41,310
73,100
85,328

11,965
31,528
31,528
37,397
36,419
46,201
80,437
90,218

16,856
22,725
25,659
30,746
45,712
44,245
73,100
88,262

9,031
31,528
31,528
38,376
37,397
46,201
80,437
90,218

14,900
23,703
26,638
31,039
45,223
47,179
72,611
87,284
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temps (min)
2
4
6
8
10
20
30
40
50
60
70
80
90
100
110
120
temps (min)
2
4
6
8
10
20
30
40
50
60
70
80
90
100
110
120

q (mg/g)
29,648

31,604
34,539
35,517
41,386
43,342
45,298
45,298
43,342
45,298
42,364
44,320
41,386
42,364
43,342
43,342

Annexe lll. Influence du temps

Pleurotus mutilus

Streptomyces rimosus

q (mg/g)
25,273

27,073
35,678
38,653
38,963
40,653
40,903
41,478
40,344
42,358
43,053
43,849
45,236
45,653

44,931
44,931

23,910
26,416
36,439
38,110
38,110
41,451
41,451
41,100
39,966
43,289
42,645
43,127
44,575
45,292

44,570
45,017

27,691
31,604
33,560
33,560
40,408
41,386
39,429
43,342
43,342
44,320
44,320
43,342
41,386
44,320
45,298
43,342
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29,648
29,648
34,343
37,473
40,408
39,429
37,473
45,298
44,320
43,342
45,298
42,364
41,386
45,298
47,255
43,342

23,668
26,553
36,223
37,013
37,958
41,073
40,778
42,234
39,162
42,941
40,601
43,849
44,600
44,931

46,014
45,361



Annexe IV. Influence de la taille des particules

Diametre

50-100 pm
100-200pum
200-300 pm

Diametre

50-100 pm
100-200um
200-300 pm

Pleurotus mutilus

Ni (mg/g)
45,94 49,86 43,99
45,78 47,91 43,88
47,79 49,91 47,92

Streptomyces rimosus

Ni (mg/g)
41,31 38,38 37,40
41,11 43,27 45,22
3838 40,33 37,59
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Annexe V. Résultats des titrages potentiométriques (valeurs moyennes et écart-types)

V (ml) Pleurotus mutilus Streptomyces rimosus
0.01M 0.1M 0.01M 0.1M
V (ml) pH ET pH ET pH ET pH ET

0 3.01 0.00 3.01 0.00 3.01 0.00 3.01 0.00
0.1 3.09 0.03 3.04 0.01 3.05 0.01 3.08 0.00
0.2 3.13 0.03 3.07 0.01 3.07 0.01 3.10 0.00
0.3 3.18 0.02 3.10 0.01 3.08 0.01 3.11 0.01
0.4 3.24 0.02 3.12 0.01 3.10 0.01 3.12 0.01
0.5 3.28 0.03 3.16 0.03 3.12 0.01 3.13 0.00
0.6 3.31 0.03 3.18 0.03 3.12 0.01 3.13 0.01
0.7 3.33 0.03 3.20 0.03 3.14 0.01 3.15 0.00
0.8 3.34 0.03 3.21 0.03 3.16 0.01 3.15 0.01
0.9 3.37 0.03 3.23 0.03 3.17 0.01 3.16 0.00

1 3.38 0.03 3.25 0.03 3.19 0.01 3.17 0.01
1.1 3.39 0.04 3.26 0.03 3.21 0.02 3.18 0.00
1.2 3.41 0.04 3.28 0.03 3.23 0.02 3.20 0.00
13 3.42 0.04 3.30 0.03 3.25 0.02 3.21 0.00
1.4 3.44 0.04 3.32 0.04 3.27 0.03 3.21 0.00
15 3.46 0.04 3.34 0.05 3.29 0.03 3.23 0.00
1.6 3.47 0.04 3.36 0.05 3.30 0.03 3.24 0.01
17 3.49 0.04 3.38 0.05 3.32 0.03 3.26 0.01
1.8 3.51 0.04 3.39 0.05 3.33 0.03 3.28 0.01
1.9 3.52 0.03 3.42 0.06 3.35 0.03 3.28 0.00

2 3.53 0.03 3.45 0.07 3.37 0.03 3.30 0.00
2.1 3.55 0.03 3.48 0.08 3.38 0.03 3.32 0.00
2.2 3.57 0.03 3.51 0.09 3.40 0.03 3.32 0.01
2.3 3.58 0.04 3.54 0.10 3.42 0.04 3.34 0.01
2.4 3.60 0.04 3.56 0.10 3.44 0.04 3.35 0.02
2.5 3.62 0.04 3.59 0.09 3.47 0.04 3.37 0.02
2.6 3.65 0.03 3.61 0.10 3.49 0.04 3.39 0.03
2.7 3.67 0.03 3.64 0.10 3.51 0.04 3.41 0.03
2.8 3.69 0.04 3.66 0.09 3.52 0.04 3.43 0.03
2.9 3.71 0.04 3.69 0.09 3.54 0.04 3.43 0.02

3 3.73 0.04 3.73 0.09 3.56 0.04 3.45 0.02
3.1 3.74 0.04 3.75 0.11 3.59 0.03 3.47 0.02
3.2 3.76 0.04 3.79 0.13 3.60 0.03 3.47 0.03
3.3 3.78 0.03 3.82 0.13 3.63 0.03 3.48 0.03
3.4 3.81 0.03 3.86 0.13 3.65 0.02 3.52 0.03
3.5 3.83 0.04 3.89 0.13 3.67 0.02 3.53 0.03
3.6 3.85 0.04 3.93 0.14 3.69 0.03 3.56 0.04
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3.7
3.8
3.9

4.1
4.2
43
4.4
4.5
46
4.7
438
4.9

5.1
5.2
5.3
5.4
5.5
5.6
5.7
5.8
5.9

6.1
6.2
6.3
6.4
6.5
6.6
6.7
6.8
6.9

7.1
7.2
7.3
7.4
7.5
7.6
7.7
7.8
7.9

8.1
8.2

3.90
3.92
3.95
3.98
4.00
4.03
4.06
4.10
4.14
4.18
4.22
4.26
4.28
431
4.37
4.40
4.44
4.48
4.52
4.58
4.64
4.71
4.74
4.77
4.81
4.86
4.92
4.96
5.00
5.04
5.08
5.14
5.19
5.25
5.30
5.34
5.39
5.43
5.47
5.51
5.57
5.61
5.66
5.69
5.74
5.77

0.04
0.03
0.04
0.04
0.05
0.05
0.04
0.05
0.05
0.04
0.05
0.06
0.06
0.06
0.05
0.05
0.04
0.04
0.05
0.06
0.07
0.09
0.06
0.06
0.04
0.04
0.05
0.05
0.07
0.06
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.03
0.04
0.05
0.04
0.02
0.03
0.03
0.04
0.04

3.96
4.00
4.04
4.08
4.13
417
421
4.25
4.29
4.33
4.37
4.42
4.46
4.51
4.55
4.59
4.63
4.68
4.73
4.79
4.84
4.90
4.94
4.99
5.06
5.12
5.17
5.22
5.28
5.34
5.39
5.44
5.49
5.54
5.59
5.63
5.66
5.70
5.74
5.79
5.83
5.86
5.90
5.93
5.97
6.02

0.15
0.15
0.14
0.14
0.15
0.16
0.15
0.14
0.14
0.15
0.16
0.18
0.17
0.17
0.17
0.18
0.19
0.19
0.19
0.19
0.19
0.18
0.17
0.16
0.15
0.14
0.12
0.11
0.10
0.09
0.09
0.07
0.06
0.05
0.04
0.04
0.04
0.03
0.01
0.02
0.02
0.01
0.02
0.03
0.03
0.03
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3.72
3.75
3.78
3.80
3.82
3.88
3.91
3.93
3.97
4.01
4.05
4.12
4.16
4.19
4.24
4.27
4.30
4.33
4.36
4.41
4.46
4.53
4.58
4.63
4.67
4.73
4.79
4.83
4.93
4.99
5.06
5.12
5.19
5.25
5.32
5.41
5.48
5.54
5.59
5.67
5.74
5.79
5.84
5.88
5.94
6.00

0.03
0.04
0.04
0.04
0.04
0.01
0.00
0.01
0.03
0.05
0.07
0.03
0.03
0.04
0.06
0.07
0.10
0.09
0.09
0.08
0.09
0.09
0.06
0.04
0.05
0.04
0.06
0.05
0.05
0.04
0.02
0.02
0.03
0.02
0.03
0.03
0.04
0.02
0.02
0.04
0.05
0.04
0.04
0.03
0.04
0.05

3.59
3.60
3.62
3.64
3.69
3.69
3.71
3.73
3.77
3.80
3.83
3.86
3.88
3.91
3.94
3.99
4.03
4.05
4.08
4.11
4.14
4.18
421
4.24
4.30
4.34
4.39
4.42
4.46
4.50
4.55
4.60
4.64
4.68
4.75
4.79
4.83
4.87
4.91
4.94
4.99
5.05
5.10
5.16
5.21
5.26

0.05
0.05
0.05
0.05
0.07
0.05
0.06
0.06
0.06
0.06
0.06
0.07
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.07
0.07
0.07
0.07
0.07
0.06
0.06
0.06
0.06
0.06
0.05
0.05
0.05
0.07
0.08
0.07
0.07
0.07
0.06
0.05
0.06
0.08
0.08
0.09
0.09
0.08
0.08
0.10



8.3
8.4
8.5
8.6
8.7
8.8
8.9

9.1
9.2
9.3
9.4
9.5
9.6
9.7
9.8
9.9
10
10.1
10.2
10.3
10.4
10.5
10.6
10.7
10.8
10.9
11
111
11.2
11.3
11.4
115
11.6
11.7
11.8
11.9
12
121
12.2
12.3
12.4
125
12.6
12.7
12.8

5.82
5.85
5.88
5.91
5.97
6.00
6.05
6.09
6.15
6.21
6.28
6.31
6.38
6.43
6.47
6.49
6.53
6.57
6.59
6.65
6.67
6.70
6.75
6.81
6.86
6.92
6.96
6.98
7.07
7.14
7.19
7.25
7.29
7.33
7.37
7.43
7.47
7.51
7.52
7.62
7.66
7.72
7.74
7.82
7.88
7.92

0.05
0.05
0.06
0.05
0.07
0.07
0.08
0.08
0.07
0.05
0.05
0.05
0.05
0.04
0.04
0.04
0.04
0.05
0.06
0.07
0.08
0.10
0.12
0.10
0.08
0.09
0.09
0.10
0.09
0.07
0.06
0.05
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.03
0.03
0.04
0.03
0.04
0.05
0.04
0.03
0.05

6.05
6.08
6.11
6.15
6.18
6.21
6.23
6.26
6.31
6.34
6.38
6.41
6.44
6.48
6.51
6.55
6.59
6.62
6.67
6.72
6.77
6.81
6.84
6.89
6.92
6.96
7.01
7.05
7.09
7.14
7.19
7.24
7.29
7.39
7.45
7.52
7.60
7.65
7.72
7.78
7.85
7.90
7.97
8.03
8.10
8.17

0.04
0.06
0.07
0.04
0.04
0.06
0.07
0.08
0.08
0.08
0.09
0.09
0.10
0.11
0.12
0.13
0.13
0.13
0.14
0.15
0.16
0.17
0.18
0.19
0.18
0.19
0.20
0.22
0.23
0.23
0.24
0.26
0.27
0.17
0.16
0.15
0.11
0.12
0.12
0.12
0.09
0.08
0.10
0.12
0.13
0.14
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6.07
6.13
6.18
6.25
6.31
6.36
6.41
6.46
6.54
6.58
6.64
6.68
6.75
6.79
6.84
6.89
6.95
7.02
7.08
7.13
7.20
7.25
7.29
7.34
7.39
7.45
7.50
7.55
7.61
7.65
7.69
7.76
7.80
7.86
7.91
7.95
7.99
8.04
8.08
8.10
8.13
8.16
8.19
8.22
8.24
8.27

0.07
0.07
0.05
0.06
0.07
0.07
0.06
0.05
0.08
0.06
0.06
0.05
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.05
0.06
0.06
0.03
0.02
0.02
0.02
0.02
0.02
0.02
0.02
0.02
0.03
0.04
0.04
0.03
0.01
0.01
0.01
0.02
0.03
0.04
0.06
0.04
0.05
0.05
0.05
0.05

5.33
5.40
5.46
5.53
5.58
5.65
5.72
5.79
5.87
5.92
5.97
6.04
6.09
6.14
6.21
6.27
6.31
6.38
6.45
6.51
6.57
6.62
6.68
6.73
6.78
6.83
6.88
6.94
6.98
7.03
7.03
7.15
7.20
7.26
7.32
7.35
7.39
7.44
7.50
7.55
7.59
7.64
7.68
7.72
7.79
7.83

0.10
0.09
0.10
0.10
0.10
0.10
0.10
0.11
0.10
0.11
0.13
0.10
0.08
0.09
0.08
0.09
0.08
0.08
0.08
0.07
0.08
0.08
0.05
0.05
0.05
0.05
0.05
0.06
0.06
0.05
0.13
0.05
0.05
0.04
0.04
0.03
0.03
0.02
0.03
0.01
0.00
0.00
0.00
0.01
0.03
0.02



12.9
13
13.1
13.2
13.3
13.4
1355
13.6
13.7
13.8
13.9
14
14.1
14.2
14.3
14.4
14.5
14.6
14.7
14.8
14.9
15
15.1
15.2
15.3
15.4
15.5
15.6
15.7
15.8
15.9
16
16.1
16.2
16.3
16.4
16.5
16.6
16.7
16.8
16.9
17
17.1
17.2
17.3
17.4

7.95
8.01
8.05
8.09
8.13
8.17
8.21
8.26
8.30
8.34
8.39
8.43
8.48
8.52
8.58
8.61
8.65
8.70
8.73
8.77
8.81
8.85
8.90
8.94
8.99
9.02
9.06
9.11
9.14
9.17
9.21
9.25
9.28
9.32
9.36
9.39
9.44
9.47
9.54
9.56
9.59
9.61
9.65
9.68
9.71
9.73

0.05
0.06
0.06
0.06
0.06
0.08
0.08
0.08
0.08
0.09
0.07
0.06
0.06
0.06
0.07
0.08
0.10
0.10
0.10
0.11
0.11
0.10
0.10
0.09
0.09
0.09
0.09
0.09
0.09
0.09
0.10
0.11
0.10
0.10
0.11
0.09
0.08
0.08
0.07
0.08
0.09
0.10
0.09
0.09
0.11
0.12

8.23
8.30
8.34
8.39
8.44
8.48
8.53
8.58
8.63
8.68
8.73
8.76
8.80
8.82
8.84
8.85
8.87
8.90
8.93
8.94
8.96
8.98
9.01
9.04
9.07
9.08
9.12
9.16
9.17
9.21
9.25
9.28
9.31
9.34
9.37
9.40
9.42
9.45
9.47
9.50
9.53
9.56
9.59
9.61
9.63
9.65

0.14
0.15
0.19
0.20
0.20
0.19
0.19
0.16
0.16
0.15
0.14
0.13
0.13
0.12
0.12
0.12
0.12
0.10
0.09
0.07
0.07
0.07
0.08
0.09
0.10
0.10
0.09
0.08
0.08
0.08
0.07
0.07
0.06
0.07
0.07
0.07
0.07
0.07
0.07
0.07
0.08
0.07
0.08
0.07
0.07
0.07
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8.28
8.30
8.32
8.34
8.35
8.37
8.39
8.41
8.44
8.46
8.49
8.50
8.53
8.54
8.56
8.58
8.59
8.62
8.63
8.64
8.66
8.67
8.68
8.70
8.73
8.75
8.76
8.77
8.79
8.80
8.83
8.85
8.86
8.87
8.90
8.90
8.92
8.92
8.94
8.96
8.97
8.98
9.00
9.01
9.03
9.05

0.07
0.09
0.09
0.09
0.11
0.11
0.11
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.11
0.11
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.14
0.15
0.16
0.17
0.18
0.19
0.19
0.20
0.22
0.23
0.25
0.26
0.26
0.26
0.26
0.26
0.27
0.27
0.27
0.26
0.26
0.26

7.88
7.90
7.94
7.98
8.01
8.05
8.06
8.10
8.12
8.14
8.17
8.20
8.23
8.25
8.28
8.30
8.33
8.35
8.37
8.40
8.41
8.44
8.45
8.47
8.49
8.52
8.54
8.56
8.59
8.61
8.63
8.67
8.68
8.70
8.72
8.74
8.76
8.77
8.77
8.79
8.79
8.81
8.83
8.85
8.86
8.89

0.02
0.00
0.01
0.02
0.02
0.02
0.00
0.00
0.00
0.01
0.02
0.02
0.01
0.02
0.01
0.02
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.02
0.02
0.02
0.02
0.03
0.02
0.02
0.02
0.02
0.03
0.03
0.03
0.03
0.02
0.02
0.02
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.04
0.04
0.03



17.5
17.6
17.7
17.8
17.9
18
18.1
18.2
18.3
18.4
18.5
18.6
18.7
18.8
18.9
19
19.1
19.2
19.3
19.4
19.5
19.6
19.7
19.8
19.9
20
20.1
20.2
20.3
20.4
20.5
20.6
20.7
20.8
20.9
21
21.1
21.2
21.3
21.4
21.5
21.6
21.7
21.8
21.9
22

9.77

9.80

9.83

9.85

9.88

9.91

9.94

9.96

9.99

10.00
10.04
10.08
10.12
10.16
10.19
10.22
10.26
10.31
10.34
10.35
10.37
10.41
10.44
10.45
10.47
10.48
10.49
10.50
10.52
10.53
10.53
10.53
10.54
10.55
10.57
10.58
10.59
10.61
10.62
10.63
10.63
10.65
10.65
10.66
10.67
10.69

0.12
0.12
0.12
0.12
0.11
0.11
0.10
0.10
0.11
0.11
0.12
0.11
0.10
0.08
0.07
0.06
0.05
0.04
0.04
0.03
0.03
0.02
0.02
0.02
0.02
0.02
0.03
0.03
0.03
0.04
0.04
0.04
0.04
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.04
0.03
0.04
0.03
0.03

9.68
9.69
9.71
9.74
9.75
9.77
9.78
9.80
9.82
9.83
9.85
9.86
9.88
9.90
9.92
9.94
9.96
9.97
9.99
10.01
10.03
10.05
10.07
10.08
10.09
10.11
10.13
10.14
10.16
10.17
10.18
10.20
10.22
10.23
10.25
10.26
10.27
10.28
10.29
10.31
10.32
10.34
10.35
10.36
10.38
10.39

0.08
0.08
0.08
0.08
0.09
0.09
0.09
0.09
0.09
0.10
0.10
0.10
0.10
0.09
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.09
0.09
0.10
0.10
0.10
0.10
0.11
0.11
0.11
0.12
0.11
0.12
0.12
0.11
0.11
0.10
0.10
0.10
0.11
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9.06
9.07
9.08
9.10
9.10
9.12
9.13
9.15
9.16
9.17
9.18
9.19
9.21
9.23
9.24
9.26
9.27
9.28
9.30
9.32
9.32
9.33
9.35
9.36
9.37
9.38
9.39
9.41
9.42
9.43
9.45
9.47
9.48
9.50
9.51
9.52
9.54
9.55
9.56
9.58
9.59
9.60
9.60
9.62
9.63
9.64

0.25
0.25
0.24
0.24
0.23
0.23
0.24
0.24
0.24
0.23
0.23
0.23
0.23
0.23
0.23
0.23
0.22
0.22
0.22
0.22
0.22
0.22
0.22
0.23
0.22
0.22
0.21
0.21
0.21
0.22
0.22
0.22
0.22
0.21
0.22
0.22
0.21
0.21
0.21
0.21
0.22
0.21
0.22
0.22
0.23
0.23

8.90
8.92
8.94
8.94
8.95
8.97
8.98
8.99
8.99
9.01
9.02
9.03
9.05
9.06
9.07
9.09
9.11
9.12
9.14
9.16
9.16
9.17
9.19
9.20
9.21
9.23
9.23
9.25
9.26
9.26
9.27
9.29
9.31
9.31
9.33
9.33
9.34
9.36
9.36
9.38
9.38
9.40
9.40
9.42
9.42
9.43

0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.05
0.04
0.04
0.05
0.04
0.04
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03



22.1
222
22.3
22.4
22.5
22.6
22.7
22.8
22.9
23
23.1
23.2
23.3
23.4
23.5
23.6
23.7
23.8
23.9
24
24.1
24.2
24.3
24.4
24.5
24.6
24.7
24.8
24.9
25
25.1
25.2
25.3
25.4
25.5
25.6
25.7
25.8
25.9
26
26.1
26.2
26.3
26.4
26.5
26.6

10.69
10.71
10.71
10.72
10.73
10.74
10.74
10.74
10.75
10.76
10.77
10.77
10.79
10.80
10.81
10.82
10.82
10.83
10.83
10.84
10.84
10.85
10.86
10.87
10.87
10.88
10.88
10.88
10.88
10.90
10.90
10.90
10.91
10.91
10.92
10.92
10.92

0.03
0.03
0.02
0.03
0.02
0.03
0.03
0.04
0.04
0.04
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.02
0.02
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.04
0.03
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04

10.40
10.41
10.43
10.44
10.45
10.45
10.45
10.47
10.48
10.48
10.48
10.49
10.49
10.50
10.50
10.50
10.52
10.52
10.53
10.54
10.54
10.55
10.57
10.57
10.57
10.57
10.57
10.59
10.59
10.59
10.59
10.60
10.61
10.62
10.62
10.62
10.62
10.63
10.63
10.63
10.64
10.64
10.65
10.65
10.65
10.66

0.12
0.11
0.11
0.11
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.12
0.11
0.11
0.11
0.11
0.10
0.09
0.10
0.09
0.09
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.07
0.08
0.07
0.07
0.07
0.07
0.07
0.07
0.07
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
0.08
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9.66
9.67
9.69
9.70
9.71
9.72
9.73
9.75
9.76
9.78
9.78
9.79
9.81
9.83
9.84
9.85
9.87
9.88
9.90
9.91
9.92
9.94
9.96
9.97
9.99
10.00
10.01
10.04
10.05
10.07
10.08
10.09
10.11
10.13
10.14
10.16
10.17
10.18
10.19
10.20
10.21
10.23
10.24
10.26
10.27
10.28

0.23
0.22
0.22
0.22
0.23
0.22
0.23
0.23
0.23
0.23
0.24
0.23
0.23
0.23
0.23
0.22
0.22
0.22
0.22
0.23
0.22
0.22
0.22
0.22
0.21
0.22
0.22
0.23
0.23
0.22
0.22
0.21
0.21
0.21
0.20
0.20
0.19
0.19
0.18
0.17
0.18
0.18
0.17
0.17
0.16
0.16

9.43
9.45
9.45
9.47
9.48
9.50
9.50
9.52
9.54
9.55
9.55
9.57
9.59
9.60
9.62
9.62
9.64
9.64
9.65
9.65
9.67
9.67
9.69
9.70
9.72
9.74
9.76
9.76
9.76
9.77
9.79
9.79
9.81
9.82
9.84
9.86
9.87
9.87
9.88
9.89
9.90
9.91
9.92
9.94
9.95
9.96

0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.04
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.04
0.03
0.04
0.03
0.04
0.03
0.03
0.04
0.04
0.03



26.7
26.8
26.9
27
27.1
27.2
27.3
27.4
27.5
27.6
27.7
27.8
27.9
28
28.1
28.2
28.3
28.4
28.5
28.6
28.7
28.8
28.9
29
29.1
29.2
29.3
29.4
29.5
29.6
29.7
29.8
29.9
30
30.1
30.2
30.3
30.4
30.5
30.6
30.7
30.8
30.9
31
311

10.66
10.67
10.67
10.67
10.67
10.67
10.68
10.68
10.68
10.68
10.68
10.69
10.70
10.70
10.70
10.70
10.71
10.71
10.71
10.71
10.71
10.71
10.72
10.72
10.72
10.72
10.72

0.08
0.08
0.07
0.07
0.07
0.07
0.08
0.07
0.07
0.07
0.07
0.08
0.07
0.07
0.07
0.07
0.08
0.07
0.07
0.07
0.07
0.07
0.06
0.06
0.06
0.06
0.06
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10.29
10.31
10.32
10.34
10.35
10.36
10.37
10.38
10.39
10.40
10.41
10.43
10.44
10.44
10.45
10.47
10.48
10.49
10.49
10.51
10.53
10.54
10.56
10.56
10.57
10.57
10.59
10.60
10.61
10.62
10.62
10.64
10.65
10.65
10.66
10.67
10.67
10.68
10.68
10.70
10.70
10.71
10.71
10.72
10.72

0.16
0.16
0.15
0.15
0.14
0.14
0.13
0.13
0.12
0.13
0.12
0.11
0.12
0.11
0.10
0.10
0.10
0.10
0.10
0.10
0.10
0.09
0.09
0.09
0.08
0.07
0.07
0.06
0.06
0.06
0.05
0.05
0.05
0.04
0.04
0.03
0.04
0.04
0.03
0.04
0.04
0.04
0.04
0.03
0.03

9.97

9.97

9.99

9.99

10.02
10.03
10.04
10.04
10.06
10.07
10.08
10.09
10.09
10.10
10.12
10.12
10.14
10.16
10.17
10.18
10.18
10.19
10.19
10.21
10.22
10.23
10.25
10.26
10.27
10.27
10.28
10.29
10.30
10.31
10.31
10.32
10.34
10.34
10.35
10.36
10.36
10.38
10.38
10.38
10.40

0.03
0.03
0.03
0.03
0.04
0.05
0.04
0.05
0.05
0.04
0.05
0.04
0.05
0.04
0.04
0.04
0.04
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.03
0.04
0.04
0.04
0.05
0.04
0.05
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.04
0.03
0.04
0.03
0.03
0.03



Annnexe VI. Données utilisées pour la modélisation par ProtoFit

# Titration biomasse microbienne — Pleurotus mutilus - 0.01 M
38 Inb

0.050 linit_vol(solution volum; L)

0.01 ICs (background elctrolyt;mol/l)

1.0 1Z

298.15 IT(K)

0.150 !adsorbent_mass (g)

0.14  ISSA (m~2/g)

-0.0134 INacid (eq/L); following data is pH, ml

3.01 0.0
3.26 0.5
3.34 1
3.44 1.5
3.51 2
3.61 2.5
3.69 3
3.75 3.5
3.84 4
3.91 4.5
4.03 5
4.44 5.5
4.71 6
4.98 6.5
5.23 7
5.46 7.5
5.68 8
5.88 8.5
6.08 9
6.37 9.5
6.57 10
6.75 10.5
6.98 11
7.29 11.5
7.51 12
7.74 12.5
8.01 13
8.21 13.5
8.43 14
8.65 14.5
8.85 15
9.06 15.5
9.25 16
9.44 16.5
9.61 17
9.77 17.5
9.91 18
10.04 18.5
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# Titration biomasse microbienne — Pleurotus mutilus - 0.1 M
40 Inb

0.050 linit_vol(solution volum; L)

0.01 ICs (background elctrolyt;mol/l)

1.0 1Z

298.15 IT(K)

0.150 !adsorbent_mass (g)

0.14  ISSA (m~2/g)

-0.0134 INacid (eq/L); following data is pH, ml

3.01 0.0
3.15 0.5
3.24 1
3.33 1.5
3.42 2
3.55 2.5
3.60 3
3.81 3.5
3.90 4
4.22 4.5
4.40 5
4.69 5.5
4.96 6
5.26 6.5
5.52 7
5.73 7.5
5.92 8
6.10 8.5
6.25 9
6.44 9.5
6.62 10
6.84 10.5
7.05 11
7.29 11.5
7.64 12
7.97 12.5
8.30 13
8.52 13.5
8.76 14
8.86 14.5
8.98 15
9.12 15.5
9.28 16
9.42 16.5
9.56 17
9.68 17.5
9.77 18
9.85 18.5
9.94 19
10.01 19.50
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# Titration d biomasse microbienne- Streptomyces rimosus - 0.01 M
50 Inb

0.050 linit_vol(solution volum; L)

0.01 ICs (background elctrolyt;mol/l)

1.0 1Z

298.15 IT(K)

0.150 !adsorbent_mass (g)

0.14  ISSA (m~2/g)

-0.0134 INacid (eq/L); following data is pH, ml

3.01 0.0
3.10 0.5
3.15 1
3.27 1.5
3.34 2
3.46 2.5
3.52 3
3.59 3.5
3.64 4
3.74 4.5
3.91 5
4.28 5.5
4.57 6
4.90 6.5
5.23 7
5.57 7.5
5.87 8
6.17 8.5
6.45 9
6.74 9.5
7.02 10
7.29 10.5
7.55 11
7.80 11.5
8.04 12
8.19 12.5
8.30 13
8.39 13.5
8.50 14
8.59 14.5
8.67 15
8.76 15.5
8.85 16
8.92 16.5
8.98 17
9.06 17.5
9.12 18
9.18 18.5
9.26 19
9.32 19.5
9.38 20
9.45 20.5
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9.52 21

9.59 215
9.64 22
9.71 22.5
9.78 23
9.84 23.5
9.91 24
9.99 24.5

# Titration biomasse microbienne — Streptomyces rimosus - 0.1 M
55 Inb

0.050 linit_vol(solution volum; L)

0.01 ICs (background elctrolyt;mol/l)

1.0 1Z

298.15 IT(K)

0.150 !adsorbent_mass (g)

0.14  ISSA (m~2/g)

-0.0134 !Nacid (eq/L); following data is pH, ml

3.01 0.0
3.11 0.5
3.17 1
3.21 1.5
3.26 2
3.33 2.5
3.37 3
3.46 3.5
3.56 4
3.70 4.5
3.81 5
4.03 5.5
4.21 6
4.45 6.5
4.67 7
4.89 7.5
5.15 8
5.45 8.5
5.78 9
6.09 9.5
6.37 10
6.68 10.5
6.94 11
7.20 11.5
7.43 12
7.68 12.5
7.90 13
8.05 13.5
8.20 14
8.32 14.5
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8.44
8.54
8.67
8.76
8.81
8.90
8.97
9.02
9.09
9.16
9.23
9.27
9.33
9.38
9.43
9.48
9.55
9.62
9.65
9.72
9.77
9.84
9.89
9.95
9.99

15
15.5
16
16.5
17
17.5
18
18.5
19
19.5
20
20.5
21
21.5
22
22.5
23
23.5
24
24.5
25
25.5
26
26.5
27
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