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Transport d’hydrocarbures aromatiques polycycliques et de métaux 
dans les sols non saturés 

 
Résumé : Ce travail visait à évaluer le transport d’hydrocarbures aromatiques polycycliques 
(HAP) et de métaux dans des sols multi pollués, en s’intéressant plus particulièrement au 
couplage transport-réaction dans la zone non saturée du sol, selon deux axes de travail. En 
premier lieu, puisque de nombreux sites industriels sont multi pollués, nous avons choisi 
d’étudier l’influence des métaux sur la sorption des HAP et vice versa en système modèle. 
Nous avons montré que lors d’une pollution simultanée par du fluoranthène et du zinc, ce 
dernier est beaucoup moins retenu que lorsqu’il est présent seul et peut donc migrer plus 
facilement vers la nappe phréatique. Le plomb, quant à lui, est plus fortement retenu en 
présence de fluoranthène. En revanche, l’effet des métaux sur la rétention du fluoranthène est 
plus limité. En second lieu, nous avons évalué le transport des HAP et des métaux dans une 
terre d’une ancienne cokerie lorraine à plusieurs échelles : en colonne de laboratoire en 
conditions saturées et non saturées ainsi qu’en lysimètre de terrain, afin d’évaluer le pouvoir 
prédictif des sytèmes de laboratoire. Nous avons montré que les expériences en colonne de 
laboratoire surestiment la sortie des HAP telle qu’elle a lieu sur le terrain. En revanche, la 
sortie des métaux est bien prédite par de telles expériences. Mais le lysimètre ne peut pas être 
utilisé lors d’études de risque puisqu’il demande des durées d’expériences de plusieurs années 
afin d’avoir une vue globale des phénomènes qui s’y produisent. C’est pourquoi nous avons 
conçu un système original au laboratoire, capable d’évaluer leur transport conformément à ce 
qui se passe sur le terrain. 
 
Mots clés : sol, HAP, métaux, transport, sorption/désorption, colonne, lysimètre, écoulements 
saturés et non saturés 

Polycyclic aromatic hydrocarbon (PAH) and heavy metal transport in unsaturated soils 

Abstract: PAHs and heavy metals are major soil pollutants and most of former industrial soils 
are co-polluted by both types of compounds. The aim of this work was to assess their 
transport in polluted soils under saturated and unsaturated flow conditions. This study was 
carried out by two approaches. First, heavy metal influence on PAH sorption and vice versa 
was studied with a “model” system. We showed that when the soil was simultaneously 
contaminated with fluoranthene and zinc, zinc retention was lower than when it was alone in 
the soil. As a consequence zinc would be expected to migrate more easily to the water table in 
co-polluted soils. Lead was more strongly retained in the presence of fluoranthene. But heavy 
metal influence on fluoranthene sorption was of minor importance. Then, PAH and heavy 
metal transport in a former coking plant soil was evaluated at the laboratory scale, under 
saturated and unsaturated flow conditions, by means of column experiments, and at the 
lysimeter scale under natural atmospheric conditions. The goal of these experiments was to 
compare PAH and heavy metal migration in a field-like situation with results obtained in the 
laboratory and to determine the appropriate experimental device for risk assessment studies. 
We showed that column experiments may overestimate PAH migration at the field scale. 
However heavy metal leaching was in accordance with what was expected from lysimeter 
experiments. But such experiments are rather time consuming and quite expensive, and as a 
consequence not adapted for risk assessment studies. Therefore we designed an original 
laboratory set up able to represent PAH and heavy metal migration at the field scale. 
 
Keywords: soil, PAH, heavy metals, migration, sorption/desorption, column, lysimeter, 
saturated and unsaturated flow conditions 
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Liste des symboles et abréviations 
 
Symbole Signification      Unité 
 
 
A  constante affectant la forme  

des courbes de percée du COT    mg L-1 
Aλ  absorbance d’une solution     - 
C  concentration en solution     mg L-1 
Ceq  concentration en solution à l’équilibre   mg L-1 
C0  concentration initiale en solution    mg L-1 
c  vitesse de la lumière      m s-1 
c(h)  capacité capillaire      L m-1 
d  diamètre moyen des particules    m 
foc  fraction massique de carbone organique   - 
g  accélération de la pesanteur     m s-2 
ΔH  différence de charge totale     m 
H  potentiel total de la phase liquide    m 
h  potentiel de pression      m 
ha  pression d’entrée d’air     m 
hs  charge hydraulique du sol     m 
I  intensité lumineuse transmise    cd 
I0  intensité lumineuse incidente     cd   
K  constante affectant la forme  

des courbes de percée du COT    min-1 
KD  coefficient de partage du soluté  

entre les phases liquide et solide    L kg-1 
KF  constante de Freundlich     (L kg-1)1/n 
Kh  conductivité hydraulique du sol    m s-1 
KL  constante de Langmuir      L mg-1 
Koc  coefficient de partage entre l’eau du sol  

et le carbone organique du sol    L kg-1 
Kow  coefficient de partage octanol/eau    - 
Ks  conductivité hydraulique à saturation   m s-1 
L  longueur       m 
l  paramètre représentant la connectivité entre les pores - 
l0  longueur du trajet optique     m 
Ms  masse de terre sèche      kg 
Mw  masse d’eau contenue dans le sol    kg 
m  masse de terre       kg 
md  facteur correctif de Dupuits     - 
mr  constante empirique affectant la forme de la courbe  

de rétention d’eau       - 
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n  constante du modèle de Freundlich  
liée à la non linéarité de la courbe    - 

nr   constante empirique affectant la forme de la courbe  
de rétention d’eau       - 

 
Q  quantité de soluté sorbée sur la terre    mg kg-1 
Qmax  capacité maximum de sorption    mg kg-1 
Qv  débit volumique      m3 s-1 
q  densité de flux       m s-1 
Re  nombre de Reynolds      - 
S  section        m2 
Sre  saturation réduite      - 
t  temps        s 
ts  temps de séjour moyen     s 
V  volume de solution      L 
Vp  volume poreux      L 
Vt  volume total       L 
Vw  volume d’eau contenu dans le sol    L 
V0  volume d’eau dans la colonne de terre   L 
v   vitesse moyenne du fluide     m s-1 
wp  teneur en eau massique     - 
z  potentiel de gravité      m 
 
 
α  constante empirique affectant la forme de la courbe de 
  rétention d’eau      m-1 
ε  porosité du milieu      - 
εm  coefficient d’extinction molaire    L mol-1 m-1 
ε0  constante diélectrique      - 
ηw  viscosité dynamique de l’eau     Pa s 
θ  teneur en eau volumique du sol    - 
θr  teneur en eau volumique résiduelle    - 
θs  teneur en eau volumique à saturation    -  
κ  perméabilité intrinsèque du sol    m2 
λ  paramètre décrivant la distribution de taille des pores 
  affectant la forme de la courbe de rétention d’eau  - 
λEM  longueur d’onde d’émission     nm 
λEX  longueur d’onde d’excitation     nm 
μn  moment d’ordre n      sn 
ρapp  masse volumique apparente     kg m-3 
ρfluide  masse volumique du fluide considéré   kg m-3 
ρvraie  masse volumique vraie     kg m-3 
ρw  masse volumique de l’eau     kg m-3 
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Abréviation Signification 
 
COT   carbone organique total 
ETM   élément trace métallique 
HAP   hydrocarbure aromatique polycyclique 
MO   matière organique 
MOD   matière organique dissoute 
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Introduction générale 
 
 
 
 
La sensibilisation de l’opinion publique sur les questions d’environnement est récente et sa 
mobilisation de plus en plus active. Ainsi, au niveau des énergies, la tendance n’est plus à la 
consommation excessive mais à l’économie des ressources. La notion de développement 
durable est alors apparue pour la première fois dans le rapport Brundtland publié en 1987 par 
la Commission Mondiale sur l’Environnement et le Développement. Il définit ce concept 
comme « un mode de développement qui répond aux besoins du présent sans compromettre la 
capacité des générations futures de répondre aux leurs ». Mais, si cette conscience 
environnementale s’est fortement accrue en faveur d’une gestion plus raisonnée des 
ressources de la planète, son développement est très récent en faveur du sol, pourtant 
indispensable à la vie et support de toute activité humaine. Ainsi, après une directive cadre sur 
l’eau en 2000, une directive cadre sur la protection des sols (communément appelée Directive 
sols) a été adoptée en première lecture par les députés européens en novembre 2007. Elle vise 
à mettre en place une stratégie commune pour la protection et l’utilisation durable des sols. La 
date probable de la signature de la directive sol serait 2011 avec une transposition en droit 
français ne pouvant avoir lieu qu’en 2013. 
 
Mais, bien que l’étude des pollutions dans les sols soit un domaine pionnier, celui-ci fait 
partie, au même titre que l’eau, des ressources non renouvelables menacées. Contrairement 
aux idées reçues, il n’a pas qu’un rôle d’épurateur et de filtre naturel et sa contamination peut 
avoir des conséquences sur la santé humaine, notamment en raison des transferts vers la 
ressource en eau. Dans les régions à forte tradition industrielle, comme la Lorraine, l’arrêt des 
usines métallurgiques et des cokeries a généré de vastes superficies de friches industrielles. 
Ces sols sont pollués par des contaminants organiques, comme les hydrocarbures aromatiques 
polycycliques (HAP) dont certains sont cancérigènes et mutagènes, des métaux tels que le 
cadmium, le plomb, ou le zinc, ou encore des cyanures, toxiques pour l’Homme. Ces 
polluants sont connus pour être fortement retenus dans les sols et les sédiments. Les 
contaminants organiques, comme les HAP, sont qualifiés de persistants, du fait de leur 
séquestration dans le sol suite à des phénomènes de vieillissement. Mais ils sont susceptibles 
de migrer vers d’autres compartiments de l’environnement suite à leur volatilisation, leur 
biodégradation, leur absorption par les plantes ou encore leur lixiviation lors d’épisodes 
pluvieux. Bien que les métaux ne soient pas sujets à la biodégradation, ils peuvent également 
se déplacer dans les sols suite à des changements des conditions physico-chimiques 
gouvernant leur spéciation. La migration des polluants est due au couplage entre des 
processus physiques, tels que le transport convectif et dispersif, chimiques comme les 
réactions de sorption, la précipitation/dissolution ou encore la formation de complexes et 
biologiques tels que l’éventuelle biodégradation par les microorganismes. 
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Le devenir des polluants dans les sols apparaît comme une problématique complexe qu’il 
convient avant tout de comprendre afin de pouvoir prédire leur comportement à long terme. 
L’étude de leur éventuelle migration dans les sols s’avère donc indispensable en vue de la 
conduite d’études de risque sur des sites pollués préalablement à leur requalification. En effet, 
les concepts qui sous tendent cette question sont les notions de danger et de risque. Le danger 
est intrinsèque aux polluants ; leur présence dans les sols constitue donc un danger puisqu’ils 
sont toxiques pour l’Homme et les écosystèmes. Mais le risque associé à une telle situation 
est la combinaison du danger, de la probabilité d’occurrence et de la gravité. La gravité, pour 
les cibles sensibles précitées, peut être assez importante au vu de la toxicité des contaminants 
présents dans le sol. En revanche, le terme de probabilité d’occurrence est directement relié à 
leur mobilité dans les sols : s’ils y sont immobiles et ne peuvent pas se transférer vers la 
ressource en eau ou les plantes, celle-ci est nulle et le risque est mineur. La question de savoir 
si les polluants migrent réellement dans le sol et sont transférés vers la ressource en eau et des 
cibles sensibles telles que les écosystèmes et l’Homme est cruciale et plusieurs interrogations 
se posent alors : 
 

 De quelle manière et dans quelle mesure les contaminants peuvent-ils migrer dans le 
sol ? 

 Est-ce que cette migration est significative en terme de risque ? 
 Quelle est la représentativité des expériences effectuées au laboratoire pour estimer la 

quantité de polluants capable de migrer à l’échelle du terrain ? 
 
 
Cette thèse, financée par l’INERIS et la région Lorraine, a pour objectif de répondre à ces 
questions, au travers de l’évaluation du transport de HAP et de métaux dans des sols multi 
pollués, en s’intéressant plus particulièrement au couplage transport-réaction dans la zone 
non saturée du sol, puisqu’il existe encore plusieurs verrous scientifiques sur ces aspects.  
 
En effet, les recherches sur le transport des polluants portent soit sur les HAP (Simonnot et 
al., 2001 ; Benhabib, 2005 ; Vessigaud, 2007) soit sur les métaux (Cances et al., 2003). A 
notre connaissance, le transport simultané des HAP et des métaux et l’effet d’une classe de 
polluants sur l’autre ont été très peu étudiés. Pourtant, cela ne correspond pas seulement à un 
modèle de laboratoire puisque la plupart des sites de friches métallurgiques sont multi pollués 
(Saison et al., 2004 ; Gao et al., 2006). Il est donc indispensable d’approfondir ces recherches. 
Notre objectif est d’apporter des connaissances permettant de mieux comprendre et prédire ce 
transport. Ce travail est mené selon deux axes. 
 
En premier lieu, nous proposons d’étudier l’influence des métaux sur la sorption des HAP et 
vice versa, à l’aide d’un système modèle, à savoir une terre non polluée, un HAP (le 
fluoranthène) et deux représentants des métaux (le zinc et le plomb). A terme, ce type d’étude 
permettra de déterminer si, lors d’une contamination accidentelle d’un site de manière 
simultanée par des HAP et des métaux, ils vont avoir tendance à être retenus de manière 
différente par rapport à une contamination par l’une ou l’autre classe de ces polluants seule. 
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En second lieu, nous nous intéresserons au changement d’échelle depuis le laboratoire 
jusqu’au pilote ou lysimètre. En effet, le transport des contaminants est le plus souvent étudié 
à l’échelle du laboratoire au moyen d’expérimentations en réacteurs fermés ou en colonne, en 
milieu poreux saturé. A cette échelle, on travaille avec une fraction tamisée de terre, 
généralement inférieure à 2 mm et en convection forcée. Par conséquent, un certain nombre 
de processus risquent d’être masqués ou amplifiés et il convient alors de se demander si ces 
conditions sont réalistes par rapport à ce qui se passe sur le terrain. De ce fait, dans le cadre de 
nos recherches, après une étude de la migration des contaminants en colonne en conditions 
saturées et non saturées sur une terre de cokerie, nous allons nous intéresser à l’extrapolation 
de l’échelle de laboratoire à celle du lysimètre, pour tester la validité des conclusions obtenues 
grâce aux expériences en colonne de laboratoire sur la prédiction des risques de migration des 
polluants vers des cibles sensibles comme l’eau souterraine, en vue de déterminer leur 
pertinence lors de la conduite d’études de risque. 
 
Ainsi, ces deux volets de recherche permettront de répondre à deux questions, correspondant à 
deux scénarios différents de contamination d’un site :  
 

 Que se passe-t-il lors d’une contamination d’un site par des HAP et des métaux de 
manière simultanée ? Leur migration vers la nappe phréatique est-elle similaire à ce 
qui se passe lorsqu’ils sont présents seuls ? 

 Quel est le devenir à long terme des polluants et le risque associé pour des cibles 
sensibles telles que la ressource en eau ?   

 
 
Ce mémoire de thèse s’articule en cinq parties. Après un premier chapitre de synthèse 
bibliographique dédié à la présentation des polluants étudiés, et de l’état des connaissances 
sur leur migration dans les sols, une seconde partie est consacrée aux matériels et méthodes 
communs utilisés au cours de ce travail de thèse, à savoir les terres polluées et non polluées 
ainsi que les méthodes analytiques employées. Ensuite, l’influence des HAP sur la sorption 
des métaux et vice versa en conditions statiques et dynamiques est présentée. Dans les deux 
derniers chapitres, nous nous intéresserons à l’évaluation du transport des HAP et des métaux 
à partir d’une terre polluée provenant d’une ancienne cokerie lorraine, tout d’abord en 
colonne de laboratoire, puis en lysimètre de terrain, afin de déterminer quelle est l’échelle la 
plus pertinente à utiliser lors de la conduite d’études de risque. 
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1 Introduction 
 
 
Le sol, qui a longtemps été considéré comme ayant une capacité d’absorption illimitée, fait 
partie des ressources non renouvelables menacées. Il est le support de toute activité humaine 
et reçoit de ce fait des pollutions multiples. En effet, dans les régions à forte tradition 
industrielle, on rencontre de vastes superficies de friches suite à l’arrêt des usines 
métallurgiques et des cokeries. Les sols de ces friches industrielles présentent des pollutions 
organiques et minérales, et sont contaminés en particulier par des hydrocarbures aromatiques 
polycycliques (HAP) ainsi que des métaux, de l’arsenic ou encore du cyanure. 
 
Le devenir de ces polluants dans les sols dépend de processus physiques, chimiques et 
biologiques. Ainsi, il se pose la question de savoir s’ils vont avoir tendance à migrer dans le 
sol, et de ce fait contaminer la ressource en eau et l’Homme. 
 
Après une première partie consacrée à la présentation générale du sol et s’attachant à décrire 
les différentes phases qui le composent ainsi que ses caractéristiques physiques, les équations 
générales du transport en milieux poreux, en conditions saturées et non saturées, sont 
présentées. Dans cette seconde partie, l’accent sera mis sur les différents modèles utilisés pour 
la représentation de la sorption des polluants dans les sols. Les deux parties suivantes 
s’attachent à décrire les HAP et les métaux, et présentent une revue bibliographique de leur 
comportement dans les sols, en termes de sorption mais également de transport. La dernière 
partie est une synthèse des différentes méthodes d’étude utilisées à ce jour pour évaluer la 
migration des contaminants dans les sols.  
 
 

2 Le sol 
 
 
Un sol peut être défini comme le « produit, remanié et organisé, de l’altération de la couche 
superficielle de la croûte terrestre, essentiellement sous l’action d’agents climatiques et 
biologiques » (Musy et Soutter, 1991). Il résulte de « l’altération, du remaniement et de 
l’organisation des couches superficielles des continents sous l’action des organismes vivants 
(biosphère), de l’hydrosphère, de l’atmosphère et des échanges de matières et d’énergie (dont 
la gravité) qui s’y manifestent » (Girard et al., 2005). Il apparaît donc comme une entité 
complexe, au sein de laquelle plusieurs phénomènes chimiques et biologiques se combinent et 
gouvernent ainsi son évolution.  
 
Le sol est un milieu poreux tri-phasique (solide, liquide et gaz) dont la composition évolue 
dans l’espace et dans le temps. Les modifications de la phase solide du sol, comme par 
exemple sa composition granulométrique, sont en général très lentes (constante à l’échelle 
humaine), alors que ses phases fluides (liquide ou gaz) peuvent évoluer beaucoup plus 
rapidement, en termes de composition ou d’organisation (de l’ordre de quelques heures pour 
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l’évolution de la teneur en eau par exemple). En général, lors de l’étude du sol, la phase solide 
est décrite d’un point de vue statique, alors que les phases fluides sont décrites par des lois 
dynamiques. De plus, les différentes phases sont en interaction les unes avec les autres. 
 

2.1 La phase solide 
 
La phase solide est composée de minéraux et de matière organique. La composition en 
minéraux de la phase solide est variable d’un sol à l’autre et dépend de la roche mère sur 
laquelle ils se sont formés et des conditions de cette formation, à savoir principalement le 
climat, la végétation et les modalités d’utilisation du sol. Ces facteurs influencent également 
la formation de la matière organique qui provient principalement des résidus de végétaux. 
 

2.1.1 La phase minérale 
 
La phase minérale est en général caractérisée de trois manières différentes, à savoir la 
détermination de sa composition élémentaire, sa composition minéralogique et sa composition 
granulométrique (Calvet, 2003a). 
 

 La composition élémentaire de la fraction minérale est voisine de celle de la roche 
mère, bien qu’il puisse y avoir parfois un enrichissement suite à son altération, ou un 
appauvrissement, résultant d’un transport par la solution du sol. La Figure I.1 présente 
les teneurs moyennes des principaux éléments chimiques des sols, pour la couche de 
surface du sol d’une épaisseur de 20 cm, pour les sols d’Amérique du Nord, 
représentant bien les sols du monde (Calvet, 2003a). 

 

 
 

Figure I.1 : Teneur moyenne des principaux éléments chimiques du sol (d’après Sposito, 1989 
in Calvet, 2003a) 
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Les éléments chimiques les plus abondants sont l’oxygène et le silicium, les métaux les plus 
abondants étant l’aluminium et le fer. 
 

 La composition minéralogique du sol reflète en général celle de la roche mère, mais 
peut être également un mélange de minéraux de stœchiométrie différente. Ils peuvent 
être classés en deux familles : d’une part, les minéraux primaires comme le zircon ou 
le rutile, issus de la roche mère, et d’autre part, les minéraux secondaires qui 
correspondent à des minéraux primaires altérés ou à des minéraux résultant de 
précipitations (minéraux argileux, oxydes, hydroxydes et carbonates). 

 
 La caractérisation granulométrique d’un sol permet de répartir les particules minérales 

en classes, en fonction de leur taille : les argiles (< 2 μm), les limons (2-50 μm), et les 
sables (50-2000 μm). Les limons peuvent également être divisés en limons fins (2-20 
μm) et en limons grossiers (20-50 μm) et les sables en sables fins (50-200 μm) et en 
sables grossiers (200-2000 μm). Ces valeurs, extraites de la norme NF X 31-107, sont 
arbitraires et permettent uniquement une comparaison des sols entre eux. Ainsi, 
d’autres échelles granulométriques ont été proposées dans d’autres pays. De plus, 
précisons que les termes argiles, limons et sables de ces classifications sont ambigus et 
ne correspondent pas à des compositions élémentaires ou minéralogiques particulières, 
mais sont uniquement associés à des dimensions de particules. Le quartz et les 
feldspaths sont les minéraux les plus abondants dans les « sables » et les « limons », 
alors que les « argiles » contiennent majoritairement des minéraux argileux 
(principalement des phyllosilicates). La texture des sols peut alors être déterminée en 
s’appuyant sur sa composition granulométrique (par exemple, texture sableuse, 
limoneuse…). A titre d’exemple, la Figure I.2 présente le diagramme utilisé en France 
et proposé par Jamagne permettant de classer les sols selon leur texture, et le Tableau 
I.1 donne la signification des acronymes utilisés (Jamagne, 1967). 

 

 
 

Figure I.2 : Triangle des textures (Calvet, 2003a) 
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Tableau I.1 : Signification des acronymes utilisés dans le triangle des textures 
 

Textures sableuses Textures limoneuses 
S Sable LL Limon léger 
SL Sable limoneux LM Limon moyen 
SA Sable argileux LA Limon argileux 

Textures limono-sableuses Texture argilo-sableuse 
LLS Limon léger sableux AS Argile sableuse 
LS Limon sableux Textures argileuses 
LMS Limon moyen sableux A Argile 
LSA Limon sablo-argileux AL Argile limoneuse 
LAS Limon argilo-sableux Texture très argileuse 

  ALO Argile lourde 
 
 
La texture d’un sol est déterminée dans le triangle des textures par un point dont les 
coordonnées correspondent aux pourcentages de sables, limons et argiles granulométriques. 
 

2.1.2 La matière organique 
 
La composition de la matière organique du sol est variable d’un sol à l’autre et dépend du 
climat et du couvert végétal. Elle est composée de biopolymères (comme les lipides, les 
protéines, les carbohydrates) qui sont dégradés et condensés pour former des géopolymères, 
tels que les acides fulviques et humiques, ainsi que l’humine. Ceux-ci sont encore sujets à des 
modifications de structure au cours du temps (pendant les diagénèse et catagenèse), avec pour 
produit final le graphite. Ainsi, la matière organique se trouvera sous différents degrés 
d’altération suivant son âge. 
 
Les composés de la matière organique peuvent être classés en deux groupes : 
 

 les substances humiques : les acides humiques (solubles en milieu alcalin), les acides 
fulviques (solubles en milieux alcalin et acide) et l’humine (non soluble en milieux 
alcalin et acide). Ce sont des composés organiques résultant de la dégradation des 
détritus animaux et végétaux, composés d’un mélange de macro molécules de poids 
moléculaire variant entre 500 et 300 000 (Jordan et al., 1997). Leurs formules 
chimiques ne sont pas connues précisément mais elles seraient proches de C10H12O5N 
pour les acides humiques et C12H12O9N pour les acides fulviques (Stevenson, 1994). 
Les acides humiques sont en général plus hydrophobes que les acides fulviques. Ces 
deux types d’acides contiennent les groupes fonctionnels suivants : groupes 
hydroxyles, carboxyles, phénoliques et carbonyles, pouvant former des liaisons avec 
les éléments traces métalliques (ETM).   
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 les substances non humiques : les composés azotés, parmi lesquels on retrouve des 
acides aminés provenant des parois cellulaires des micro-organismes, les hydrates de 
carbone (issus des résidus des végétaux et des synthèses microbiennes) et les lipides 
(acides organiques par exemple).  

 
La caractérisation de la matière organique du sol constitue néanmoins un verrou scientifique. 
En effet, elle est en général caractérisée à l’aide de données globales comme par exemple le 
carbone organique total (COT) de la terre. Une description plus détaillée de la matière 
organique est beaucoup moins aisée et fait intervenir des techniques plus lourdes comme la 
RMN ou la spectroscopie infra rouge dont l’exploitation est souvent délicate. 
 
On peut également rencontrer des complexes argilo-humiques dans les sols, association de 
matière organique et d’argile, via des ponts calciques, ou encore des ponts constitués 
d’hydroxydes de fer et d’alumine.  
 

2.2 La phase liquide 
 
La phase liquide contient des substances dissoutes organiques et inorganiques, ionisées et non 
ionisées. Il n’est pas possible d’en proposer une composition type, puisque celle-ci est 
variable, de par les phénomènes extérieurs au sol, comme les précipitations qui constituent 
des apports, mais également en raison de pertes par l’évaporation ou l’alimentation 
souterraine. La composition de la phase solide permet également son enrichissement ou son 
appauvrissement, par exemple au travers de réactions de précipitation/dissolution. En général, 
c’est une solution peu concentrée, contenant des éléments majeurs tels que Na+, Mg2+, Cl-, 
SO 2

4  et des mineurs (comme des éléments traces métalliques). 
 

2.3 La phase gazeuse 
 
La composition de la phase gazeuse du sol diffère de la composition de l’air atmosphérique 
avec lequel elle est en contact en raison des divers processus consommateurs et producteurs 
de gaz ayant lieu dans le sol. En effet, les microorganismes sont des producteurs de dioxyde 
de carbone et des consommateurs d’oxygène. La composition de la phase gazeuse du sol est 
donc en constante modification. 
 

2.4 Caractéristiques physiques 

2.4.1 La teneur en eau 
 
Le sol est un milieu poreux, et l’espace poral peut être totalement ou partiellement rempli 
d’eau ; le sol est alors respectivement saturé ou non saturé. Le taux de saturation est déterminé 
en mesurant la teneur en eau.  
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On distingue : 
 

 la teneur en eau massique, rapport de la masse d’eau MW (kg) à la masse de terre 
sèche MS (kg) 

 

s

W
p M

M
w       Équation I.1 

 
 la teneur en eau volumique, rapport du volume d’eau VW (L) au volume total Vt (L) 

 

t

w

V
V

θ       Équation I.2 

 
Elle varie entre une valeur maximale θs, correspondant à la teneur en eau à saturation, et une 
valeur minimale θr, teneur en eau résiduelle.   

 

2.4.2 Courbes de rétention d’eau – Modèles 
 
Plusieurs auteurs ont proposé des relations permettant de modéliser les courbes de rétention 
d’eau, afin de passer d’une description discrète de résultats expérimentaux à une distribution 
continue, permettant d’avoir accès à la teneur en eau à saturation ainsi qu’à la teneur en eau 
résiduelle. Les plus utilisés sont les modèles de Brooks et Corey (Brooks et Corey, 1964) et 
de van Genuchten (van Genuchten, 1980). 
 
Ils sont utilisés dans le code de calcul RETC (van Genuchten et al., 1991), qui nous a permis 
de modéliser les courbes de rétention en eau obtenues expérimentalement. 
  
Le modèle de Brooks et Corey (Brooks et Corey, 1964) s’écrit : 
 

         (αhs)-λ  (pour 
a

s

h
h

 > 1)   Équation I.3 

Sre =  

       1 (pour 
a

s

h
h

≤ 1)  

 
Où hs est la charge hydraulique du sol (m) 
 α est une constante empirique affectant la forme de la courbe de rétention (m-1) 

λ est un paramètre décrivant la distribution de taille des pores, affectant la pente de la 
fonction de rétention (-) 
ha correspond à la pression d’entrée de l’air dans le milieu (m) 
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Sre est la saturation réduite, ayant pour expression 
 

rs

r
re θθ

θθS       Équation I.4

  
 
Avec θr la teneur en eau volumique résiduelle (-) 
 θs la teneur en eau volumique à saturation (-) 
 θ la teneur en eau volumique (-) 
 
 
Le modèle de van Genuchten (van Genuchten, 1980) pour la courbe de rétention en eau est le 
suivant : 
 

rr mn
S

re ])h([1
1S       Équation I.5 

 
α (m-1), nr et mr (-)  sont des constantes empiriques affectant la forme de la courbe de 
rétention en eau. 
 
Le modèle que nous avons retenu pour la modélisation des courbes de rétention d’eau 
est celui de van Genuchten, qui est le plus utilisé puisqu’il s’applique à un plus grand 
nombre de sols (van Genuchten et Nielsen, 1985).  
 
La valeur de mr varie en fonction du modèle capillaire choisi, décrivant la géométrie du 
réseau poral. Plusieurs valeurs de mr ont été proposées, et les modèles les plus courants sont 
ceux de : 
 

 Mualem (Mualem, 1976), suggéré par van Genuchten (van Genuchten, 1980), à savoir 
 

mr = 1-
rn

1       Équation I.6 

 
 Burdine (Burdine, 1953), à savoir 

 

mr = 1 - 
rn

2        Équation I.7 

 
Il a été montré que les équations associées au modèle capillaire de Burdine étaient dans la 
plupart des cas en moins bon accord avec les résultats expérimentaux que les équations 
associées au modèle capillaire de Mualem, qui correspond également au modèle le plus utilisé 
(van Genuchten, 1980). C’est pourquoi nous avons employé ce dernier modèle. 
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2.4.3 Conductivité hydraulique – Modèles 
 
La conductivité hydraulique d’un sol traduit l’effet de sa résistance à l’écoulement dû aux 
forces de frottement. Ainsi, plus celle-ci sera élevée, moins le sol opposera de résistance à 
l’écoulement de l’eau. 
 
Deux modèles sont généralement utilisés pour modéliser les courbes de conductivité 
hydraulique : le modèle de Brooks et Corey (Brooks et Corey, 1964) et celui de van 
Genuchten (van Genuchten, 1980). Ils se basent sur la conductivité hydraulique à saturation 
ainsi que sur la courbe de rétention d’eau du sol considéré pour obtenir la variation de la  
conductivité hydraulique en fonction de la teneur en eau du milieu. 
 
La conductivité hydraulique à saturation, KS (m s-1) s’exprime de la manière suivante :  
 

W

W
S η

gκρ
K      Équation I.8 

 
Avec  κ  la perméabilité intrinsèque du sol, exprimant le pouvoir de résistance à l’écoulement 

que manifeste un sol face à n’importe quel fluide (m2) 
 Wη  la viscosité dynamique de l’eau (Pa s) 

 Wρ  la masse volumique de l’eau (kg m-3) 
 g l’accélération de la pesanteur (m s-2) 
 
 
Le modèle de Brooks et Corey s’écrit : 
 

λ
22l

reSreh SK)(SK     Équation I.9 
 
Avec l un paramètre représentant la connectivité entre les pores (-) 

l = 0,5 pour la plupart des sols (Mualem, 1976) 
 
Le modèle de van Genuchten pour la courbe de conductivité hydraulique s’écrit, lorsque le 
modèle capillaire de Mualem est choisi : 
 

2mm
1

re
l
resreh ])S(1[1SK)(SK   Équation I.10 

 
Pour les courbes de conductivité hydraulique, nous avons choisi le modèle de Brooks et 
Corey qui convient bien pour représenter la conductivité hydraulique de sols à texture 
sableuse (van Genuchten et Nielsen, 1985). 
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3 Le transport en milieu poreux 

3.1 Hydrodynamique 
 
L’eau contenue dans le sol est utile aux organismes vivants et aux plantes, et elle est le 
vecteur des substances dissoutes et en suspension. Il est donc indispensable de connaître les 
lois de transport de l’eau en milieu poreux. 
 
La dynamique des fluides dans un milieu poreux tel que le sol est particulièrement délicate, 
du fait de la structure même du système poral et de l’irrégularité des sections de 
cheminement. Il existe alors deux approches pour décrire le phénomène de transport en milieu 
poreux : une approche microscopique, décrivant le transport dans les micro-conduits et les 
tubes capillaires formés par l’espace poral du sol, et une approche macroscopique, étudiant le 
transfert de manière globale. Dans tous les cas, la première, ne pouvant pas être extrapolée à 
l’échelle macroscopique sans hypothèses extrêmement réductrices, est abandonnée au profit 
de la seconde. Dans une approche macroscopique, l’écoulement au travers d’un élément de 
sol est considéré comme uniforme sur toute sa section. 
 

3.1.1 Milieu saturé en eau 
 
La dynamique de la phase liquide en milieu saturé est décrite par l’association d’une loi de 
comportement dynamique et d’une loi de continuité. L’analyse dynamique repose sur la 
relation entre les forces auxquelles est soumis le fluide (gravité, pression, capillarité, 
adsorption) et sa vitesse d’écoulement, mais comme il s’agit d’un fluide réel et non parfait, il 
est également nécessaire de prendre en compte les forces de frottement. 

 

3.1.1.1 Loi de comportement dynamique – Loi de Darcy 
 
Darcy a observé expérimentalement la relation entre le débit d’écoulement à travers un 
matériau poreux et la perte de charge qui lui était associée. Le montage expérimental était 
constitué d’une colonne de longueur L (m) et de section S (m2), contenant un filtre à sable, au 
travers duquel s’écoulait de l’eau, à un débit Qv (m3 s-1). Il en a déduit l’expression (Darcy, 
1856) : 
 

L
ΔHSKQ Sv      Équation I.11 

 
Avec ΔH (m) la différence de charge totale existant entre les extrémités de la colonne. 
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La loi de Darcy peut également être formulée en faisant intervenir la densité de flux, q (flux 
par unité de surface, m s-1) : 
 

L
ΔHKq S      Équation I.12 

 
Le potentiel total de la phase liquide H (m), en un point quelconque du système d’écoulement 
considéré, s’exprime comme la somme des potentiels de pression h (m) et de gravité z (m) :  
 

H = h + z 
 
 
L’expression unidimensionnelle de la loi de Darcy se généralise à trois dimensions, en faisant 
l’hypothèse que le sol est isotrope : 
 

HgradKq S     Équation I.13 
 
 
La loi de Darcy est valable lorsque les hypothèses suivantes sont satisfaites : 
 

 la matrice solide est homogène, isotrope et stable, 
 le fluide est homogène, isotherme et incompressible, 
 l’énergie cinétique est négligeable, 
 le régime d’écoulement est permanent, 
 l’écoulement est laminaire. 

 
Ce sont les deux dernières hypothèses qui limitent l’application de la loi de Darcy. En effet, le 
mode d’écoulement est connu d’après le nombre de Reynolds, qui s’exprime par :  
 

W

W

η
ρvd

Re      Équation I.14 

 
Avec d une longueur caractéristique du milieu poreux (le diamètre moyen de particules) (m) 
 v  la vitesse moyenne du fluide (m s-1) 
 Wρ  la masse volumique de l’eau (kg m-3) 

 Wη  la viscosité dynamique de l’eau (Pa s) 
 
Les limites de validité de la loi de Darcy en milieu poreux sont présentées dans le Tableau I.2 
(Musy et Soutter, 1991). 
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Tableau I.2 : Validité de la loi de Darcy 
 

Re Régime Loi 
<1 Laminaire Darcy 

1≤Re<60 Transition 

Loi de Darcy avec correction de 
Dupuits 

L
ΔHKq dm  ou aq + bq2 = 

L
ΔHK  

Re≥60 Turbulent Loi de Darcy non applicable 
 

3.1.1.2 L’équation de continuité 
 
Grâce à la loi de Darcy, il est possible de connaître la densité de flux en un point quelconque 
du sol. Afin de décrire complètement le phénomène, il faut encore lui adjoindre l’équation de 
continuité, exprimant le principe de conservation de la masse. Cette équation est basée sur le 
bilan des masses entrant et sortant d’un volume de sol considéré, pendant un intervalle de 
temps donné. Dans le cas d’un sol en conditions saturées (milieu indéformable et fluide 
homogène et incompressible), l’équation de continuité s’écrit :  
 

0qdiv      Équation I.15 
 

3.1.1.3 Equation générale des écoulements en milieu saturé 
 

Elle est également appelée équation de Laplace et résulte de la combinaison de la loi de 
comportement dynamique et de l’équation de continuité. 
 

HgradKq S       et      0qdiv  
 
Donc 

0H)gradKdiv( S     Équation I.16 
D’où 

0H2        Équation I.17 
 
Où 2  correspond à l’opérateur Laplacien 
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3.1.2 Milieu non saturé en eau 
 
La dynamique des fluides en milieu non saturé repose sur la généralisation des lois de 
comportement dynamique ainsi que de l’équation de continuité, établies dans le cas d’un 
écoulement en conditions saturées. La complexité est accrue du fait que l’écoulement n’a 
alors plus lieu dans tout l’espace poral du sol. De plus, la teneur en eau devient également une 
variable. La force motrice de l’écoulement en conditions non saturées est un gradient de 
potentiel total, résultant de la somme des potentiels de pression matricielle et de gravité. 
 
La différence majeure par rapport aux écoulements en milieu saturé repose sur la résistance à 
l’écoulement, augmentant avec la diminution de la teneur en eau. De plus, c’est dans la zone 
du front d’hydratation que la force motrice de l’écoulement est maximale. Le gradient de 
succion peut atteindre plusieurs dizaines de mètres par centimètre de sol, d’où une force 
motrice pouvant être plusieurs milliers de fois supérieure à la force de la pesanteur. C’est cette 
force qui permet l’écoulement dans la zone sèche du sol, où la résistance à l’écoulement est 
très importante (Musy et Soutter, 1991).   
 

3.1.2.1 Loi de comportement dynamique : généralisation de la loi de Darcy 
 
Dans ce cas, la conductivité hydraulique dépend de la teneur en eau θ (donc du potentiel de 
pression h puisque ces deux grandeurs sont liées). La loi de Darcy se généralise alors de la 
façon suivante : 
 

HgradK(h)q     Équation I.18   

ou    

q K(θ) Hgrad     Équation I.19 

 

3.1.2.2 L’équation de continuité 
 
Elle est établie de la même manière que pour les écoulements en conditions saturées, en 
écrivant un bilan sur les masses entrant et sortant d’un volume de sol considéré, pendant un 
intervalle de temps donné. Elle s’écrit : 
 

t
θqdiv      Équation I.20 
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3.1.2.3 Equation générale des écoulements en milieu non saturé 
 
De la même manière que pour les écoulements en milieu saturé, elle est obtenue par 
combinaison de la loi dynamique et de l’équation de continuité. 
 
En prenant la teneur en eau pour variable principale, l’équation générale des écoulements en 
milieu non saturé, appelée équation de Richards, s’écrit : 
 

t
θH)grad)div(K(     Équation I.21 

Avec H(θ) = h(θ) + z 
 
Si la variable principale est la charge de pression, cette équation se met sous la forme : 
 

t
hc(h)H)graddiv(K(h)    Équation I.22 

 
Avec c(h) la capacité capillaire (L m-1) 
 

3.2 Sorption de composés réactifs 
 
Lors de leur transport par la phase liquide, les composés de la solution du sol peuvent 
interagir avec la phase solide. En effet, les processus de sorption et de désorption jouent un 
grand rôle sur le devenir et le transport des contaminants dans le sol. Ces phénomènes sont 
relativement rapides et sont limités par la diffusion du soluté vers le site de sorption, qui a 
lieu à une vitesse beaucoup plus lente que la réaction de sorption elle-même. La cinétique 
chimique n’est donc pas limitante, contrairement à la cinétique de transfert.  
 
La sorption de solutés dans le sol est modélisée selon deux types d’approches : 
 

 les modèles empiriques, comme les modèles de Freundlich et de Langmuir, pour 
lesquels le modèle est choisi a posteriori, après observation des données 
expérimentales 

 les modèles mécanistiques (ou semi-empiriques), dans lesquels la forme mathématique 
est choisie a priori, par la mise en place de réactions d’équilibre, liées par les bilans 
massiques des différents composés, et les effets de charge de surface 
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3.2.1 Les modèles empiriques 
 
Les modèles de Freundlich et Langmuir sont basés sur des relations mathématiques et relient 
la concentration dans la phase solide à la concentration en solution à l’équilibre à température 
constante. Cet équilibre peut être défini par l’égalité des potentiels chimiques des deux 
phases. Ces relations sont appelées isothermes de sorption. Les isothermes de sorption ont 
d’abord été développées pour l’adsorption à l’interface gaz solide, et ont été ensuite étendues 
à des échanges liquide-solide. Ainsi, elles ont tout d’abord été utilisées par Langmuir en 1916 
pour décrire l’adsorption de gaz sur des surfaces planes homogènes. 
Le terme de sorption a été proposé par Sposito pour regrouper les différents mécanismes 
responsables de la fixation d’un soluté sur la phase solide du sol (Sposito, 1984). En effet, la 
rétention peut par exemple être due à des mécanismes de surface, ne créant pas de structure 
tridimensionnelle, ou encore à la précipitation d’une nouvelle phase solide. D’autres auteurs  
parlent de courbe de disparition du soluté (Schweich et Sardin, 1981).  
 
Note : dans tout ce mémoire, le terme « sorption » fait référence à tous les phénomènes 
responsables de la fixation d’un composé à partir d’une solution aqueuse (et donc sa 
disparition de cette même solution) sur une matrice solide ; il englobe les processus 
d’absorption, d’adsorption (spécifique ou non spécifique), ainsi que la précipitation de 
surface. 
 
 
Quatre types d’isothermes ont été proposés par Giles (Giles et al., 1974) : les isothermes C, L, 
H et S (Figure I.3). 
 
L’isotherme C (Figure I.3 a) permet de modéliser la sorption linéaire d’un composé. 
L’isotherme L (Figure I.3 b) peut être divisée en deux groupes : le premier, pour lequel il n’y 
a pas de plateau au sens strict du terme (donc pas de maximum de sorption clairement 
identifié), représenté par le modèle de Freundlich, et le second pour lequel la sorption atteint 
un plateau, représentant ainsi une capacité de sorption maximale du solide étudié (modèle de 
Langmuir). L’isotherme H (Figure I.3 c) est un cas particulier de l’isotherme L, puisqu’elle a 
la même forme, avec un coefficient directeur plus élevé dans sa partie linéaire. Elles font 
partie des isothermes les plus rencontrées. L’isotherme S (Figure I.3 d) est une courbe 
sigmoïdale et présente un point d’inflexion. Ce type d’isotherme est le résultat d’au moins 
deux mécanismes opposés, comme rapporté par Limousin (Limousin et al., 2007). Elle peut 
se rencontrer lors de la sorption de composés organiques apolaires ou de métaux en présence 
de ligands. 
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Figure I.3 : Les quatre types d’isothermes (d’après Giles et al., 1974) 

 

3.2.1.1 Les modèles mono constituants 

 Sorption linéaire 
 
L’isotherme linéaire (isotherme C Figure I.3 a) est une droite passant par l’origine. La 
concentration en solution à l’équilibre (Ceq, en mg L-1) et la quantité sorbée (Q, en mg kg-1) 
suivent la relation : 
 

Q = KD Ceq     Équation I.23 
 
avec KD le coefficient de partage (L kg-1) 
 
Il est à noter que cette approche par le « KD » est uniquement adaptée à une sorption linéaire 
et de ce fait n’a plus de signification lorsqu’il s’agit d’une sorption non linéaire. 
 

 Modèle de Freundlich 
 
Il permet de modéliser les isothermes non linéaires de la forme de l’isotherme L (Figure I.3 b) 
et s’écrit : 
  

Q = KF n
eqC      Équation I.24 

 
avec  Q la quantité sorbée sur le solide (mg kg-1) 
 Ceq la concentration en solution à l’équilibre (mg L-1) 
 KF le coefficient de partage de Freundlich (L kg-1)1/n  

 n une constante, liée à la non linéarité de la courbe 
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KF représente la capacité de sorption du solide, et n l’intensité du processus de sorption 
(Sarkar et al., 1989). 
 

 Modèle de Langmuir 
 
Lorsque le solide considéré comporte une capacité de sorption maximale, le modèle de 
Langmuir est utilisé :  
 

Q = Qmax 
eqL

eqL

CK1
CK

    Équation I.25 

 
 
avec  KL le coefficient de Langmuir (L mg-1) 
 Qmax la capacité maximum de sorption (mg kg-1) 
 Ceq la concentration en solution à l’équilibre (mg L-1) 
 Q la quantité sorbée (mg kg-1) 
 

3.2.1.2 Les modèles multi constituants 

 Modèle de Freundlich modifié 
 
Pour prendre en compte la compétition existant entre différentes espèces, de nombreuses 
équations de Freundlich modifiées ont été proposées, avec par exemple, pour m espèces 
compétitives (Limousin et al., 2007) : 
 

    

1m
m

1j
jeq,ji,ieq,Fii CaCKQ    Équation I.26 

 
avec  ai,j le coefficient de compétition de l’espèce i en présence de l’espèce j (sans 

dimension) 
 KFi et ni les coefficients de l’isotherme de Freundlich de l’espèce i 
 

 Modèle de Langmuir modifié 
 
Lors de l’étude de la sorption des métaux dans les sols, des déviations ont été observées entre 
les résultats calculés d’après le modèle de Langmuir et les valeurs expérimentales, ce qui a été 
expliqué par une compétition entre différents sorbats pour des sites de sorption de surface 
(Bradl, 2004).  
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L’équation de Langmuir a alors été modifiée pour prendre en compte ces compétitions :  
 

    m

1j
jeq,jL

eq,11Lmax,1
1

CK1

CKQ
Q     Équation I.27 

 
  
Cette équation permet donc de rendre compte de l’effet du pH et de la force ionique, par 
compétition lors de la sorption. Mais cette compétition n’est pas la seule raison pour laquelle 
des déviations sont observées. En effet, les sites de sorption peuvent être hétérogènes, surtout 
lorsqu’il s’agit d’argiles. L’équation de Langmuir multi-sites a alors été proposée. Elle prend 
en compte un nombre discret de sites de types différents, caractérisés par une concentration et 
une affinité différente pour le sorbat. La sorption est alors la somme des sorptions sur Z types 
de sites, chacun ayant un comportement de type Langmuir : 
 

Z

1i eqiL

eqiLimax,

CK1
CKQ

Q     Équation I.28 

 
Les modifications des isothermes de Langmuir prenant en compte la compétition et les 
hétérogénéités des sites de sorption ont augmenté considérablement le nombre de paramètres 
ajustables, rendant ces modèles plus difficiles d’emploi au regard de paramètres 
expérimentaux. 
 

3.2.2 Aperçu des modèles mécanistiques 
 
Les modèles empiriques précédents ne permettent pas de rendre compte des interactions 
électrostatiques qu’il existe entre les ions en solution et les surfaces chargées, ni des 
changements des propriétés électriques des surfaces après sorption d’espèces chargées, en 
particulier lors de la fixation des métaux dans les sols. Les modèles mécanistiques pallient ce 
problème, en décrivant la sorption d’après les réactions ayant lieu entre les ions en solution et 
les surfaces chargées. Les deux réactions considérées en général sont (Bradl, 2004) : 
 

 l’échange d’ions, qui est un phénomène principalement de nature électrostatique 
 la complexation de surface, processus de nature chimique 

 
 
Les modèles de complexation de surface décrivent la sorption des solutés aux interfaces 
solution aqueuse-mineral. En les combinant avec un modèle de double couche électrique, 
cette approche est très performante dans la prédiction de la sorption des ions sur des surfaces 
chargées, comme les argiles ou les oxydes et hydroxydes de métaux dans les sols. Différents 
modèles électrostatiques sont disponibles, et diffèrent par la façon dont la double couche à 
l’interface solide-solution est décrite. Deux modèles de double couche sont proposés      
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Figure I.4 (Sigg et al., 2000). Le modèle I est le modèle à capacité constante et le modèle II 
est le modèle de Gouy-Chapman. 
 

 
 

Figure I.4 : Modèles de double couche à proximité d’une surface chargée (Sigg et al., 2000)  

 
Dans le modèle à capacité constante, la double couche électrique est représentée par deux 
plans parallèles. La charge de surface est associée à un plan et la charge des contre-ions est 
associée à l’autre plan. Ainsi, les contre-ions se trouvent à une distance déterminée de la 
surface chargée. Le modèle de Gouy-Chapman, en revanche, prend en compte les forces 
électrostatiques et les mouvements thermiques pour décrire la répartition des contre-ions à 
proximité de la surface chargée. 
 
 
Dans ces modèles méchanistiques, le nombre de paramètres ajustables est plus grand que pour 
les modèles empiriques, ce qui les rend plus complexes. Mais la différence entre modèles 
empiriques et mécanistiques est souvent floue et des modèles empiriques peuvent par exemple 
être améliorés en prenant en compte des mécanismes, comme la compétition pour certains 
sites de sorption ou encore l’hétérogénéité de la phase solide (Bradl, 2004). 
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4 Les principaux polluants des sols de cokerie 
 
Lors de l’arrêt de leurs activités, les usines métallurgiques et les cokeries ont laissé derrière 
elles des friches industrielles dont les sols sont pollués par des hydrocarbures lourds (comme 
les hydrocarbures aromatiques polycycliques ou HAP), ou encore des métaux. Ceux-ci 
présentent un intérêt particulier pour les autorités sanitaires en raison du danger qu’ils 
présentent pour la santé humaine. 
  

4.1 Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP) 
 
Les HAP sont une famille de plus de cent composés organiques comportant au moins deux 
cycles benzéniques. Le plus simple d’entre eux est le naphtalène, composé de 2 cycles et le 
plus complexe le coronène (7 cycles). Ils sont peu solubles dans l’eau et peu volatils (à 
l’exception du naphtalène). Ce sont des molécules neutres, hydrophobes et apolaires.  
 
Ce sont des composés ubiquistes puisqu’ils sont répandus dans tous les compartiments de 
notre environnement. On les rencontre dans l’air (présence dans les gaz d’échappement), dans 
l’eau (eaux de ruissellement en milieu urbain, effluents industriels), dans le sol (sites 
industriels dont les activités sont liés aux hydrocarbures) ainsi que dans le compartiment 
biologique (ingestion d’eau contaminée par exemple) (Brignon, 2006). 
 

4.1.1 Origine et formation des HAP 
 
Les HAP sont des composés organiques synthétisés lors de la formation d’énergies fossiles 
(ce qui explique leur présence dans le pétrole, le charbon et leurs produits dérivés). Ils 
proviennent également de la combustion incomplète de matières organiques (chauffage au 
fuel, feux de forêts, (Brignon, 2006)) et sont formés selon un mécanisme radicalaire. Par 
exemple : 
 

           

.
 +  H•         22HC          

C CH

  +      H2   

Équation I.29 

 
 
 

C CH

         22HC             

C CH

C CH

H

.

 +  H•                 

.
+  H• 

Équation I.30 
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Un radical est alors obtenu, et celui-ci peut encore croître. 
 
Dans les sols, les HAP peuvent être associés aux particules organiques, à la matière organique 
dissoute, ou même à la phase gazeuse pour les plus volatiles. La base de données BASOL du 
ministère de l’Ecologie, du Développement et de l’Aménagement Durables 
(http://basol.ecologie.gouv.fr) recense 736 sites pollués (ou potentiellement pollués) par des 
HAP en France, appelant une action des pouvoirs publics. Les HAP sont particulièrement 
persistents dans les sols et les sédiments, bien que de nombreux micro-organismes sont 
connus pour être capable de les dégrader (Leglize et al., 2006 ; Cébron et al., 2008). 
 
Notons que certains HAP entrent dans la composition de produits manufacturés et sont utilisés 
par exemple dans des polymères, des teintures ou encore des pigments. Ils entrent également 
dans la composition de la créosote, produit de préservation du bois aux propriétés biocides et 
hydrofuges, appliqué sur les traverses de chemins de fer ou les poteaux téléphoniques. 
L’utilisation de cette dernière est néanmoins limitée depuis 2003 en application de la directive 
2001/90/CE. 
 

4.1.2 Toxicité des HAP 
 
De nombreux HAP sont cancérigènes et/ou mutagènes. En effet, prenons l’exemple du 
benzo(a)pyrène, absorbé par un être vivant. Il va subir une hydrolyse (par une enzyme) suivie 
d’une déshydratation, pour former un anhydride : 
 
 

 hydrolyse    
HO

OH  tiondéshydrata   O  
Équation I.31 

Ce sont ces anhydrides qui sont toxiques, puisqu’ils vont être capables de fixer définitivement 
les acides aminés, et de ce fait perturber les duplications d’ARN et d’ADN, ce qui entraîne 
mutation ou cancer.  
 

 O      +        R-NH2           NHR

OH

  Équation I.32 

 
 

http://basol.ecologie.gouv.fr/
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L’Homme est exposé aux HAP principalement par voie orale, au travers de l’alimentation, en 
consommant de l’eau contaminée, des graines, des fruits ou des légumes sur lesquels se sont 
déposés des HAP lors de pollutions atmosphériques et par voie pulmonaire (Doornaert et 
Pichard, 2003). 
 

4.1.3 Les 16 HAP classés par l’US EPA 
 
En raison de leur grande toxicité, les HAP ont été répertoriés et sont inclus dans la liste des 
polluants prioritaires de l’EPA (Environmental Protection Agency) aux Etats-Unis ainsi qu’en 
Europe. L’US EPA a classé 16 HAP (voir Tableau I.3), alors que l’Agence Européenne n’en 
recense que 6, comme polluants prioritaires (soulignés dans le Tableau I.3). Ils sont 
représentés Figure I.5. 
 
Pour les expériences de sorption simultanée des HAP et des métaux sur la terre TCh, le 
fluoranthène a été choisi en tant que HAP modèle. Il a été sélectionné selon deux critères : 

 sa solubilité dans l’eau parmi les plus importantes, comparativement aux autres HAP,  
 sa présence en grande quantité dans les sols pollués par des HAP. 
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Tableau I.3 : Les 16 HAP prioritaires selon l’EPA (d’après Vessigaud, 2007) 
 
HAP Pression de 

vapeur 
(Torr) à    
20 °C 

Solubilité 
dans l’eau 
(mg L-1) à  
20 °C 

KOW Potentiel 
cancérigène  
Classification  
IARC*/EPA 

Naphtalène, Naph 0,0492 32 2,3 103  

Acénaphtylène, Acy 10-3-10-2  3,93 1,2 104  

Acénaphtène, Ace 10-3-10-2   3,4  2,1 104  

Fluorène, Flu 10-3-10-2   1,9 1,5 104  

Phénanthrène, Phe 6,8 10-4   1,0-1,3   2,9 104 3 

Anthracène, Ant 210-4  0,05-0,07   2,8 104 3 

Fluoranthène, Fla 10-6 à 10-4   0,26  3,4 105 3 

Pyrène, Pyr 6,9 10-9   0,14  2 105 3 

Benzo(a)anthracène, BaA 5 10-9   0,01  4 105 2A/B2 

Chrysène, Chry 10-11 à 10-6  0,002  4 105 3/B2 

Benzo(b)fluoranthène, BbF 10-11 à 10-6  0,0012 4 106 2B/B2 

Benzo(k)fluoranthène, BkF 9,6 10-7   0,0006 7 106 2B 

Benzo(a)pyrène, BaP 5 10-9 0,0038  106 2A/B2 

Dibenzo(a,h)anthracène, 
DahA 

≈10-10 0,0005  106 2A/B2 

Benzo(ghi)pérylène, BghiP ≈10-10 0,00026  107 3 

Indéno(1,2,3-cd)pyrène, IcdP ≈10-10 0,0001 5 107 2B/B2 

*IARC : International Agency for Research on Cancer 
 
La signification des symboles alphanumériques rencontrés dans le Tableau I.3 est la suivante :  
 
2A/B2 : probablement cancérigène pour l’Homme 
2B : agent cancérigène possible pour l’Homme 
3 : non classifiable en tant que cancérigène pour l’Homme 
Blanc : non testé pour la cancérogénicité pour l’Homme 
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Naphtalène   Acénaphtylène   Acénaphtène   Fluorène                              
 
 

                              
 
   Phénanthrène  Anthracène            Fluoranthène    Pyrène  
 
 

   
 
Benzo(a)anthracène   Chrysène              Benzo(b)fluoranthène       
 
 

                
 
Benzo(k)fluoranthène  Benzo(a)pyrène       Dibenzo(a,h)anthracène                         
 
 

                          
 

Benzo(ghi)pérylène      Indéno(1,2,3-cd)pyrène 
 

Figure I.5 : Les 16 HAP prioritaires selon l’US EPA 
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Plusieurs textes réglementaires fixent des concentrations maximales en HAP dans les eaux. 
Par exemple : 
 

 La directive 98/83/CE relative à la qualité des eaux destinées à la consommation 
humaine fixe des valeurs limites dans l’eau potable à 0,01 μg L-1 pour le 
benzo(a)pyrène et à 0,1 μg L-1 pour la somme des quatre HAP suivants : 
Benzo(b)fluoranthène, Benzo(k)fluoranthène, Benzo(ghi)pérylène, Indéno(1,2,3-
cd)pyrène.    

 
 La directive 2008/105/CE du parlement européen et du conseil du 16 décembre 2008 

fixe des normes de qualité environnementale (NQE) dans le domaine de l’eau pour 8 
HAP. Elles sont exprimées en μg L-1 dans le Tableau I.4. Il est à noter que ces valeurs 
doivent être respectées pour chaque composé. 

 
 
Tableau I.4 : Normes de qualité environnementale (NQE) dans le domaine de l’eau (directive 

2008/105/CE), en μg L-1 
 

HAP NQE-MA* 

Eaux de 
surface 
intérieures 

NQE-MA 
Autres eaux 
de surface 

NQE-CMA** 

Eaux de 
surface 
intérieures 

NQE-CMA 
Autres eaux 
de surface 

Naphtalène 2,4 1,2 Sans objet Sans objet 
Anthracène 0,1 0,1 0,4 0,4 
Fluoranthène 0,1 0,1 1 1 
Benzo(b)fluoranthène 

+ 
Benzo(k)fluoranthène 

Σ = 0,03 Σ = 0,03 Sans objet Sans objet 

Benzo(a)pyrène 0,05 0,05 0,1 0,1 
Benzo(ghi)pérylène 

+ 
Indeno(1,2,3-cd)pyrène 

Σ = 0,002 Σ = 0,002 Sans objet Sans objet 

 
*MA = moyenne annuelle 
**CMA = concentration maximale admissible 
 
Les eaux de surface intérieures représentent les cours d’eau et les lacs, et les autres eaux de 
surfaces correspondent aux eaux côtières et territoriales. 
 
Dans les sols non pollués, les concentrations en HAP varient entre 1 et 10 μg kg-1 de sol pour 
chaque HAP (Wilcke, 2000).  
 
 



Chapitre I : Les HAP et les métaux dans les sols 

Julien MICHEL - 48 - 2009 

 

4.2 Les métaux lourds 
 
Le terme « métaux lourds », bien qu’il soit maintenant entré dans les usages et dans de 
nombreuses législations, n’est pas défini de manière univoque. Pour certains auteurs, (Crosby, 
1998), qui parlent de « vrais métaux lourds », ils incluent uniquement le mercure, le thallium, 
le plomb et le bismuth. En général, le cadmium, le cuivre, le zinc, le nickel et l’arsenic (qui 
est en fait un métalloïde, puisque ses propriétés se situent entre celles des métaux et des non 
métaux) en font également partie, et sont désignés sous le terme plus général d’éléments 
traces métalliques (ETM). La différence entre les ETM et les composés organiques toxiques 
réside dans le fait qu’ils sont totalement non biodégradables, et peuvent donc s’accumuler 
dans l’environnement. 
 
La toxicité des ETM dépend de leur spéciation et ils sont en général plus toxiques sous leur 
forme cationique, et lorsqu’ils sont liés à des chaines carbonées courtes, qu’en tant qu’élément 
(Baird, 1998). Leur toxicité provient notamment de la stabilité de la liaison du cation avec les 
sulfures. En effet, les groupes SH sont présents dans les enzymes qui contrôlent la vitesse des 
réactions métaboliques dans le corps humain. Les cations métalliques ingérés, ainsi que les 
molécules contenant les métaux vont s’y attacher, affectant l’enzyme qui ne pourra plus 
fonctionner normalement. 
 
La réaction d’un élément trace métallique sous sa forme cationique (symbolisé par M2+) avec 
une enzyme (symbolisée par RSH) peut être écrite selon : 
 

M2+ + 2 RSH              RSMSR + 2 H+  Équation I.33 
 
 
Dans les sols de friches industrielles, on rencontre une grande variété de métaux (par exemple 
Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn) (Wagenet et al., 1979 ; Fevrier, 2001 ; Hlavackova, 2005 ; 
Svecova, 2007). Néanmoins, les éléments traces métalliques sont présents naturellement dans 
les sols, correspondant au fond géochimique. Les concentrations moyennes rencontrées dans 
les sols agricoles français sont présentées dans le Tableau I.5 (Baize, 2000). 
 
Tableau I.5 : Concentrations moyennes en ETM rencontrées dans les sols agricoles français 

 
ETM Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn 

Concentration 
mg kg-1 0,05-0,45 2-23 10-90 2-20 2-60 9-50 10-100 

 
 
Les métaux lourds sont répartis entre plusieurs fractions dans les sols : la solution du sol, la 
phase échangeable, la matière organique, les carbonates, piégés dans les oxydes et les argiles, 
et la fraction résiduelle dans la phase minérale primaire (Jalali et Khanboluki, 2008). 
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Le zinc et le plomb sont les deux éléments traces métalliques considérés dans ce travail ; 
par conséquent leur origine dans l’environnement ainsi que leur toxicité pour l’Homme sont 
exposées dans les paragraphes suivants. Ils ont été choisis au vu de leur comportement 
différent dans les sols considérés suite à une étude bibliographique. En effet, le plomb a 
beaucoup plus d’affinité pour la matière organique que le zinc (Weng et al., 2002 ; Chang 
Chien et al., 2006) avec laquelle il formera des complexes de sphère interne (Sipos et al., 
2008). Le plomb est également beaucoup plus fortement lié à la matière minérale que le zinc 
(Saha et al., 2002 ; Singla et al., 2003). Dans les sols contenant des carbonates, ce qui est le 
cas des sols étudiés, la rétention du plomb sera a priori plus importante que celle du zinc 
(Welp et Bruemmer, 1999 ; Lassabatere et al., 2007). Les sols sont sujets à des 
contaminations par les métaux lourds comme le plomb et le zinc par le biais des activités 
anthropogéniques telles que l’agriculture (au travers de l’application de boues, d’engrais et de 
pesticides), l’industrie, les transports, et les ordures ménagères (Kos et Lestan, 2004 ; Jalali et 
Khanboluki, 2008).  
 

4.2.1 Le plomb 
 
Le plomb est présent dans la croûte terrestre et dans tous les compartiments de la biosphère. 
On le trouve dans divers minéraux, dont les plus importants sont la galène (PbS), la cérusite 
(PbCO3) et l’anglésite (PbSO4). Le procédé industriel d’obtention du plomb consiste à broyer 
le minerai qui est ensuite enrichi par flottation. Le plomb métal est obtenu après fusion et 
purification. Il peut aussi être obtenu par raffinage de résidus contenant du plomb. 
 
Le plomb est principalement utilisé dans les batteries pour l’automobile (représentant 65 à   
70% de son utilisation dans le monde occidental (Pichard et al., 2003)). Il est également 
présent dans des alliages ou encore des enrobages de câbles.            
 
Le plomb peut exister sous les états d’oxydation 0, +II, et +IV, mais il est rencontré 
uniquement sous sa forme +II dans l’environnement, principalement sous forme de sulfure de 
plomb.  
 
La plupart des composés inorganiques du plomb II sont peu solubles dans l’eau (par exemple 
PbS, PbCO3, PbSO4), les composés halogénés du plomb ou les acétates de plomb étant plus 
solubles. Dans l’eau, le plomb sous forme dissoute forme des complexes avec des ligands tels 
que HCO 3 , CO 2

3 , OH-, ou encore Cl-. Le Tableau I.6 présente les constantes de solubilité de 
quelques complexes du plomb. Toutes les constantes thermodynamiques des équilibres ont été 
extraites de Morel (Morel, 1983) sauf pour a (Marcos, 2001).  
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Tableau I.6 : Constantes de solubilité des principaux complexes du plomb 

Equilibre log K à 25 °C 
Complexes solubles  

Pb2+ + OH- PbOH+  6,3 
Pb2+ + 2OH- Pb(OH)2  10,9 
Pb2+ + 3OH- Pb(OH) 3   13,9 

Pb2+ + CO 2
3 PbCO3 6,3a 

Complexes minéraux  
PbCO3(s) Pb2+ + CO 2

3  -13,1 

PbO (s) + 2H+ Pb2+ + H2O 12,7 
 

4.2.1.1 Origine 
 
Les rejets atmosphériques de plomb sont essentiellement d’origine anthropique : ils 
proviennent des industries de fusion du plomb ainsi que du transport routier. Cependant, les 
retombées atmosphériques ont nettement diminué du fait de la disparition des carburants 
plombés. 
 
Les rejets aquatiques les plus importants proviennent de la sidérurgie. Le plomb peut 
également se retrouver dans l’eau de consommation après passage dans des canalisations 
anciennes en plomb, dans les régions où l’eau est naturellement légèrement acide.  
 
Dans les sols, le plomb est présent de manière naturelle, ou il résulte des retombées 
atmosphériques, ainsi que des déchets industriels. 
 
Les concentrations ubiquitaires de plomb dans l’environnement sont présentées dans le 
Tableau I.7. 
 

Tableau I.7 : Concentrations ubiquitaires du plomb dans l’environnement (Pichard et al., 
2003) 

 
Milieu Concentration 
Air 0,1 ng m-3 

Eaux 
eau douce de surface 
eau de mer 
eau de pluie 

 
1 à 10 μg L-1 

< 50 ng L-1 

< 3 μg L-1 

Sols 5 à 60 mg kg-1 de sol sec 
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4.2.1.2 Toxicité 
 
Les sources d’exposition humaine au plomb sont : 
 

 l’ingestion, soit directement de particules de terre (en particulier chez les enfants), soit 
par le biais de l’alimentation, en consommant des plantes contaminées par des dépôts 
atmosphériques, des produits d’origine animale dont les tissus sont contaminés, des 
produits contaminés par leur conditionnement dans des emballages contenant du 
plomb, ou encore l’eau ayant séjourné dans des conduites en plomb, 

 
 l’inhalation de poussières provenant de rejets atmosphériques, ou de poussières de 

peintures au plomb. 
 
Le plomb et ses dérivés ont fait l’objet d’une classification quant à leurs effets cancérigènes. 
Pour l’Union Européenne, l’arséniate de plomb est cancérigène pour l’Homme (catégorie 1), 
les chromates, sulfochromates et molybdates de plomb sont des substances préoccupantes 
pour l’homme en raison d’effets cancérigènes possibles mais pour lesquelles les informations 
disponibles ne permettent pas une évaluation satisfaisante (catégorie 3).   
 
Pour l’IARC : 
 

 Groupe 2B : le plomb et ses dérivés inorganiques pourraient être potentiellement 
cancérigènes pour l’Homme (1980), 

 Groupe 1 : les chromates et arséniates de plomb sont classés comme cancérigènes pour 
l’Homme (1987), 

 Groupe 3 : les composés organiques ne peuvent être classés pour leur cancérogénicité 
pour l’Homme (1987). 

 
Le plomb n’a de plus pas été classé comme génotoxique par la commission européenne.  
 
La France (décret 2001-1220 du 20 décembre 2001), l’Union Européenne (directive 98/83/CE 
du 3 novembre 1998) et l’OMS (1996) ont fixé la valeur limite en plomb dans les eaux de 
consommation à 10 μg L-1. 
 

4.2.2 Le zinc 
 
Le zinc est un élément présent naturellement dans l’écorce terrestre, principalement sous 
forme de sulfure (blende), mais aussi sous d’autres formes telles que la smithsonite (ZnCO3), 
ou encore l’hydrozincite (Zn5(OH)6(CO3)2) (Pichard et al., 2005).  
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Il peut être fabriqué à l’aide d’un procédé pyrométallurgique ayant lieu en quatre étapes :  
 

 enrichissement et grillage du minerai, 
 extraction du zinc soluble par fusion et lessivage du concentrat à l’acide sulfurique, 
 purification, 
 raffinage électrolytique. 

 
Le zinc est principalement utilisé pour la protection des métaux contre la corrosion, comme la 
galvanoplastie, et entre dans la composition de nombreux alliages (laiton, bronze). C’est un 
matériau également employé en construction, ainsi que pour les équipements d’automobiles et 
les chemins de fer. Il sert d’agent réducteur en chimie organique et de réactif en chimie 
analytique.  
 
Dans l’environnement, le zinc se trouve principalement à l’état d’oxydation +II.                   
Le Tableau I.8 présente les constantes de solubilité des principaux complexes du zinc. Toutes 
les constantes thermodynamiques des équilibres ont été extraites de Stumm et Morgan 
(Stumm et Morgan, 1981) sauf pour a (Marcos, 2001). 
 

Tableau I.8 : Constantes de solubilité des principaux complexes du zinc 

Equilibre log K à 25 °C 
Complexes solubles  

Zn2+ + H2O ZnOH+ + H+ -8,96 

Zn2+ + 2H2O Zn(OH)2 + 2H+ -16,9 

Zn2+ + 3H2O Zn(OH) 3  + 3H+ -28,4 

Zn2+ + 4H2O Zn(OH) 2
4  + 4H+ -41,2 

Zn2+ + CO 2
3 ZnCO3 4,76a 

Complexes minéraux  
ZnCO3(s) + 2H+ Zn2+ + H2CO3 6,7 

Zn5(OH)6(CO3)2 (s) + 10H+ 5Zn2+ + 2H2CO3 + 6H2O 9,4 
ZnO (s) + 2H+ Zn2+ + H2O 11,4 

 

4.2.2.1 Origine 
 
Il entre naturellement dans l’atmosphère à partir des éruptions volcaniques, des feux de forêts 
ainsi que des émissions d’aérosols marins. 
 
Les apports anthropiques de zinc dans l’environnement proviennent de trois activités 
principales :  

 les activités industrielles et minières, comme le traitement des minerais, 
 les épandages de boues et lisiers, 
 les activités urbaines, comme le trafic automobile. 
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Les concentrations ubiquitaires de zinc dans l’environnement sont présentées dans le   
Tableau I.9. 
 
Tableau I.9 : Concentrations ubiquitaires de zinc dans l’environnement (Pichard et al., 2005) 
 
Milieu Concentration 
Air 0,01 à 0,2 μg  m-3 
Eaux 
eaux de surface 
rivières 
lacs 
mers 
eau souterraine 
eau de pluie 

 
 
10 μg L-1  
20 μg L-1 

<1 μg L-1 

100 μg L-1 

10 μg L-1 

Sols 10 à 300 mg kg-1 de sol sec 

 

4.2.2.2 Toxicité 
 
La pénétration du zinc dans l’organisme se fait essentiellement par voie orale, via la 
nourriture, ou par inhalation. Le zinc sous sa forme métallique présente une faible toxicité 
selon ces deux modes. Certains de ses composés peuvent néanmoins être toxiques, comme les 
chromates de zinc qui sont classés en catégorie 1 par l’Union Européenne (substances que 
l’on sait être cancérigènes pour l’Homme). 
 
Le zinc et ses dérivés n’ont pas fait l’objet d’une classification par l’IARC, ni par l’Union 
Européenne et ils font partie de la classe D pour l’US EPA (substances non classifiables quant 
à leur cancérogénicité pour l’Homme).    
 
La France, l’Union Européenne, et l’OMS n’ont pas fixé de valeurs limites dans les eaux de 
consommation car il n’existe pas de problèmes aux concentrations généralement rencontrées. 
 

4.3 La pollution des sols : contexte réglementaire 
 
En matière de gestion des sites pollués, chaque pays a mis en place sa propre politique. En 
France, elle est basée sur l’évaluation des risques, et non sur l’application de normes au 
caractère arbitraire qui ne prennent pas en compte la diversité des différents sites, en terme de 
facteurs naturels, géologiques, climatiques, mais également économiques et sociaux ou 
industriels (Lecomte, 1998). De ce fait, chaque cas est considéré spécifiquement et le niveau 
d’intervention correspond au risque réel que présente le site.  
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4.3.1 Valeurs limites dans les sols 
 
En France, il n’existe pas de réglementation à l’heure actuelle concernant des concentrations 
maximales admissibles en HAP ou en métaux dans les sols.  
 
Au Québec, des valeurs guides sont utilisées, correspondant à la concentration dans le sol à 
partir de laquelle le site doit être dépollué. Les valeurs présentées dans le Tableau I.10 ont été 
publiées notamment par Costes et Druelle (Costes et Druelle, 1997) et par le ministère du 
développement durable, de l’environnement et des parcs du Québec On distingue trois 
niveaux : A, correspondant au bruit de fond ou à la limite de détection du contaminant, B, 
constituant le seuil de contamination pour lequel des analyses approfondies sont nécessaires, 
et C pour lequel des techniques de dépollution doivent être mises en œuvre.  
 
 
Les Pays-Bas ont également défini des concentrations maximales autorisées dans les sols 
(Kalf et al., 1995). Les valeurs présentées dans le Tableau I.10 ont été publiées par le RIVM 
(National Institute for Public Health and the Environment) et mises à jour en 2009. Les cases 
grisées correspondent à des composés pour lesquels les limites n’ont pas été déterminées. 
L’abréviation pvl signifie qu’il n’y a pas de valeur limite. 
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Tableau I.10 : Valeurs guides pour les HAP et les métaux dans les sols 

 France (VCI) 
mg kg-1 

Pays Bas 
mg kg-1 

Quebec   
mg kg-1  

 
 usage 

sensible 
usage non 
sensible 

 A B C 

Naph 46 pvl 0,14 0,1 5 50 
Acy    0,1 10 100 
Ace    0,1 10 100 
Flu    0,1 10 100 
Phe   0,51 0,1 5 50 
Ant pvl pvl 0,12 0,1 10 100 
Fla 6100 pvl 2,6 0,1 10 100 
Pyr    0,1 10 100 
BaA 13,9 252 0,25 0,1 1 10 
Chry 10350 25200 10,7 0,1 1 10 
BbF    0,1 1 10 
BkF 900 2520 2,4 0,1 1 10 
BaP 7 25 0,26 0,1 1 10 
DahA    0,1 1 10 
BghiP   7,5 0,1 1 10 
IcdP 16,1 252 5,9 0,1 1 10 
Cd 20 60 13 1,5 5 20 
Cr 130 7 000 Cr III 180 

Cr VI 78 
85 250 800 

Co 240 1 200 190 15 50 300 
Cu 190 950 190 40 100 500 
Ni  140 900 100 50 100 500 
Pb 400 2 000 530 50 500 1 000 
Zn 9 000 pvl 720 110 500  1 500 
 

4.3.2 La gestion des sites pollués : l’analyse de risques 
 
En général, pour toutes les substances chimiques, et en particulier pour les polluants des 
friches industrielles, l’évaluation du risque sanitaire et écologique est une approche en quatre 
axes (Devillers et al., 2005) : 
 

 formulation du risque, 
 analyse du danger, 
 analyse de l’exposition, 
 caractérisation du risque. 
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Dans le cas de l’évaluation du risque pour la santé humaine, la formulation du risque 
s’intéresse aux populations. Elles incluent les personnes présentes et travaillant sur le site, lors 
de la pollution et après la pollution, ainsi que les personnes vivant au voisinage direct 
(riverains) ou indirect (par exemple alimentées par de l’eau captée en aval du site). Ainsi, le 
risque est évalué en prenant en compte le danger (donc des valeurs toxicologiques pour les 
populations) et l’exposition (donc la quantité inhalée, en contact ou ingérée). 
 
L’analyse du danger comprend l’évaluation par des données expérimentales de la toxicité 
aiguë et chronique, de la mutagenèse, de la cancérogenèse ainsi que de la toxicité vis-à-vis des 
fonctions de reproduction des polluants envers les cibles, et conduit à des valeurs 
toxicologiques de référence. 
 
L’analyse de l’exposition correspond au potentiel qu’a la substance chimique d’altérer la 
santé de l’Homme. L’exposition est estimée en fonction de l’usage du site. Pour les 
populations (consommateurs), et dans le cas d’une terre polluée, elle pourra être estimée en 
fonction des concentrations en polluants dans les eaux, pour la voie d’exposition « ingestion 
d’eau ». Notre travail s’insère pleinement dans cette étape de l’analyse des risques : en 
effet, il va permettre d’évaluer le transfert des polluants (HAP et métaux) du sol vers la 
ressource en eau, et donc de définir si les populations y sont exposées. Son but sera également 
de déterminer si les techniques utilisées au laboratoire pour évaluer le transfert des polluants 
dans un sol représentent fidèlement ce qui se passe à l’échelle du terrain, et le cas échéant, de 
proposer un outil expérimental pouvant être utilisé lors d’études de risque pour estimer la 
migration des HAP et des métaux dans les sols. 
 
Enfin, la caractérisation du risque peut être menée selon deux voies. La première consiste 
en l’évaluation du risque sanitaire en comparant l’exposition aux valeurs toxicologiques de 
référence. Si l’exposition est inférieure à ces valeurs, le risque prévisible est considéré comme 
acceptable. La seconde concerne les effets sans seuil. Dans ce cas, le risque est exprimé par 
une probabilité de survenue d’un cancer, qui doit être inférieure à 10-5 le plus souvent. 
 

4.4 Interactions entre ces polluants et les sols 

4.4.1 La sorption 

4.4.1.1 Sorption des HAP dans les sols 
 
La sorption des composés organiques hydrophobes, comme les HAP, dans les sols est 
attribuée en majorité à la matière organique du sol. Elle représente d’ailleurs l’un des sorbants 
les plus importants dans les horizons de surface (Ettler et al., 2005). 
 
Il a été montré que le coefficient de partage des HAP entre l’eau du sol et la matière solide du 
sol dépendait principalement de la fraction de carbone organique du sol (Karickhoff et al., 
1979, Means et al., 1980, Limousin et al., 2007). En effet, le mécanisme de sorption est 
gouverné par le partage entre l’eau du sol (précisément la matière organique dissoute) et la 
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matière organique naturelle du sol. La faiblesse de la sorption des HAP sur les matières 
minérales du sol, et leur forte sorption en présence de matière organique a été confirmée par 
certains auteurs (Appert-Collin et al., 1999). 
 
La plupart du temps, la sorption des HAP dans les sols est considérée comme linéaire, et elle 
est traitée comme un partage entre la phase aqueuse et la matière organique du sol, vue 
comme une phase organique. Elle peut être quantifiée par un coefficient de partage KD         
(L kg-1) (Karickhoff et al., 1979) : 
 

KD = fOC KOC     Équation I.34 
 
Avec fOC la fraction massique de carbone organique dans la terre 

KOC le coefficient de partage entre l’eau du sol et le carbone organique du sol (L (kg 
de carbone organique)-1) 

 
KOC (L kg-1) peut être relié au coefficient de partage octanol-eau KOW, tabulé pour de 
nombreux solutés organiques. Par exemple, la relation suivante a été proposée (Karickhoff et 
al., 1979) : 
 

0,211,00logKlogK OWOC    Équation I.35 
 
La notion du KOC repose sur le fait que la structure et la composition de la matière organique 
n’ont pas d’influence sur sa réactivité (Means et al., 1980). Elle repose en outre sur les 
hypothèses suivantes : 
 

 la quantité sorbée ne dépend que de la concentration du polluant dans la solution 
aqueuse, 

 la sorption est totalement réversible, 
 la sorption est un processus linéaire qui ne dépend pas de la concentration du sorbant, 
 le substrat ne se sature pas avec le polluant. 

 
 
Certains auteurs ont montré que ces matières organiques dissoutes du sol avaient une structure 
interne nanoporeuse, fournissant ainsi des sites de sorption spécifiques pour les composés 
organiques (Pignatello, 1998).   
 
Mais le modèle de sorption linéaire des HAP sur une matière organique (MO) homogène est 
de plus en plus abandonné au profit de modèles non linéaires qui la considèrent comme un 
milieu hétérogène. L’un des plus utilisés est le modèle de sorption « dual mode » qui établit 
une analogie entre la sorption de composés organiques hydrophobes (COH) par la matière 
organique du sol et leur sorption par des polymères synthétiques (Xing et Pignatello, 1996 ; 
Xing et Pignatello, 1997 ; Leboeuf et Weber Jr., 2000 ; Weber Jr. et al., 2002). La matière 
organique est alors divisée en deux domaines amorphes : un domaine expansé et un domaine 
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condensé (Xing et al., 1996 ; Gunasekara et al., 2003 ; Gunasekara et Xing, 2003). La 
sorption des COH par la partie expansée de la matière organique est linéaire et s’effectue 
selon un mécanisme de partage entre la solution du sol et la matière organique ; elle y est de 
plus rapide et réversible. En revanche, le domaine condensé de la MO donne lieu à une 
sorption non linéaire, plutôt lente et caractérisée par une hystérèse, selon un mécanisme de 
partage concomitant à un processus de remplissage de pores. Ces pores sont des sites isolés 
dispersés dans la matrice solide pour lesquels une sorption spécifique a lieu selon une 
isotherme de Langmuir.   
 
 
La sorption des HAP dans les sols est influencée par plusieurs paramètres. Tout d’abord, la 
composition de la matière organique naturelle du sol est un élément qui conditionne la 
sorption des composés organiques hydrophobes. En effet, les acides humiques ont une plus 
grande affinité pour les composés organiques hydrophobes que les acides fulviques (Garbarini 
et Lion, 1986). De plus, la sorption de ces composés sur les substances humiques est moins 
élevée lorsque ces dernières sont sorbées sur des surfaces minérales (Schlautman et Morgan, 
1993). Lors d’expériences de laboratoire, la composition de l’électrolyte et sa force ionique 
vont influencer la sorption des HAP sur un sol : en effet, la sorption des composés organiques 
hydrophobes sur la matière organique du sol est d’autant plus élevée que la force ionique de 
l’électrolyte est faible (Murphy et Zachara, 1995). Ces auteurs ont également montré que le 
calcium présent en solution diminuait l’adsorption des composés organiques hydrophobes.  
 
Bien que la matière organique du sol soit le facteur principal contrôlant la sorption des HAP 
dans les sols, les argiles peuvent également influencer la sorption des composés organiques 
dans les sols par deux mécanismes principaux (De Jonge et al., 2008) :  
 

 en augmentant la contribution de la fraction minérale du sol dans les processus de 
rétention, 

 en influant sur l’affinité de la matière organique pour les HAP par des interactions 
affectant l’accessibilité de la matière organique ainsi que sa capacité de sorption. 

 

4.4.1.2 Sorption des métaux dans les sols 
 
La sorption des métaux dans les sols est régie par trois processus principaux : l’adsorption, la 
précipitation de surface et l’absorption (Evans, 1989 ; Voegelin et al., 2003a ;             
Bradl, 2004 ; Hanna et al., 2009).  
L’adsorption est une accumulation en deux dimensions de matière à l’interface 
solide/liquide, consistant en des interactions intermoléculaires entre le soluté et la phase 
solide. Ces interactions comprennent la complexation de surface ainsi que des interactions 
électrostatiques. L’adsorption des métaux est donc souvent divisée en deux groupes :  
 

 l’adsorption spécifique, qui met en jeu des liaisons relativement fortes, plutôt 
irréversibles et sélectives, formant des complexes de sphère interne (Figure I.6, 
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exemple de Mn(OH2)6SO4). Dans de tels complexes, les ligands sont fixés directement 
à l’ion métallique. L’adsorption spécifique peut être décrite comme une complexation 
de surface, entre les groupes fonctionnels de surface et un ion en solution. Parmi les 
groupes fonctionnels, pour les surfaces minérales, les principaux sont les groupements 
aluminol, silanol, les oxydes et hydroxydes de fer et de manganèse (Evans, 1989, 
Hanna et al., 2009) et pour la matière organique, ce sont  les groupes carboxyles, 
carbonyles et phénoliques des substances humiques. Ces réactions sont donc 
principalement dues aux groupes OH de surface, et sont extrêmement dépendantes du 
pH, puisque le nombre de surfaces négativement chargées augmente avec le pH. Elles 
peuvent être schématisées comme suit, avec Me un cation métallique et S une surface 
(Fe, Al, Mn ou Si pour les oxydes de fer, d’aluminium, de manganèse et le quartz 
respectivement) : 

 
S-OH + Me2+ + H2O  S-O-MeOH 2  + H+   

Équation I.36 

 
Figure I.6 : Schéma d’un complexe de sphère interne (d’après Shriver et Atkins, 2001) 

 
 l’adsorption non spécifique (ou échange d’ions), qui met en jeu des liaisons 

électrostatiques, donc plus faibles, plutôt réversibles, formant des complexes de sphère 
externe (Figure I.7). Du fait de cette faible association, les cations liés sont facilement 
échangeables par d’autres cations qui forment également des complexes de sphère 
externe (Evans, 1989). Les argiles et la matière organique créent des liaisons avec les 
métaux au moyen d’échange d’ions (Hanna et al., 2009). Les aluminosilicates sont 
également des surfaces très importantes pour l’adsorption des métaux, puisqu’ils 
possèdent des sites échangeurs d’ions. 

 

 
Figure I.7 : Schéma d’un complexe de sphère externe (Sigg et al., 2000)  
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La précipitation de surface, elle, provoque la formation d’une nouvelle phase solide, 
formant un réseau en trois dimensions. Les métaux peuvent précipiter en tant qu’oxydes, 
hydroxydes, carbonates, sulfures ou phosphates dans les sols (Evans, 1989). Des réactions de 
co précipitation peuvent également avoir lieu (Hanna et al., 2009). 
 
 
L’absorption correspond à la diffusion d’un métal en solution dans la phase solide. C’est 
également un processus ayant lieu en trois dimensions. Les métaux qui sont adsorbés 
spécifiquement sur les argiles et les oxydes de métaux peuvent diffuser dans l’espace poral de 
la structure minérale et s’y fixer (diffusion en phase solide). 
 
 
La matière organique, les argiles, ainsi que les oxydes et hydroxydes de fer, de manganèse et 
d’aluminium sont les principaux composés contrôlant la sorption et la désorption des métaux 
dans les sols. La matière organique forme des complexes stables avec les métaux, les 
substances humiques ayant la capacité de créer des liaisons fortes avec les ions métaux, du 
fait de l’interaction des ions métaux avec les groupes fonctionnels carboxylique et phénolique. 
Certains auteurs distinguent même deux types de sites parmi les complexants organiques, 
suivant la force de leurs énergies de liaison : les sites majeurs et mineurs (Sekaly et al., 1999). 
Les premiers, pour lesquels les liaisons sont plus faibles, sont présents en grande quantité et 
comprennent principalement les groupes fonctionnels carboxylique et phénolique. Au 
contraire, les sites mineurs seront capables de réaliser des liaisons fortes, mais ils représentent 
une faible fraction de la totalité des sites, tout en englobant une large variété de type de sites, 
comme par exemple des groupes fonctionnels comportant de l’azote ou du soufre. Ces auteurs 
ont étudié l’effet du rapport molaire métal/acide fulvique sur la liaison de différents métaux et 
en particulier le plomb. Ils ont montré que lorsque ce rapport augmente, les sites formant des 
liaisons fortes sont saturés, et les métaux en excès se lient alors aux sites plus faibles, formant 
des complexes labiles. Sous forme dissoute, les acides humiques peuvent former des 
complexes avec les ions métalliques, alors que sous forme solide, ils leur fournissent une 
surface de sorption (Chang Chien et al., 2006). Les argiles vont plutôt fixer les ions 
métalliques grâce à des processus d’échange d’ions en surface, et à de l’adsorption de surface 
de complexes métalliques (Sipos et al., 2008). 
 
 
La sorption et la désorption des métaux dans les sols dépend de nombreux paramètres tels que 
le pH du sol, la capacité d’échange cationique, la nature du métal et la source de pollution 
(Kandpal et al., 2005).  
 
 
Le type de sol, donc sa composition minéralogique et sa proportion de matière organique 
jouent également un rôle important dans la rétention des métaux. Un sol de texture fine sera 
plus enclin à retenir les métaux (Bradl, 2004). En effet, la fraction fine contient des particules 
avec des réactivités et des surfaces importantes, comme les argiles, les oxyhydroxydes de fer 
et de manganèse ainsi que les acides humiques. Par exemple, les oxydes de fer et d’aluminium 
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retiennent les métaux lourds avec une énergie élevée (Azevedo et al., 2006). De plus, la 
matière organique dissoute augmente le transport des métaux dans les sols, comme démontré 
par Dunnivant lors de l’étude du transport de cadmium dans les sols (Dunnivant et al., 1992).  
 
L’augmentation de l’alcalinité du sol favorise la sorption des métaux par complexation de 
surface et la précipitation (Chaturvedi et al., 2007). Ceci a été confirmé par Weng, qui a 
montré qu’en général, les métaux (Cd, Zn et Ni) sont plus mobilisés lors d’une diminution de 
pH, à l’exception de Pb et Cu, lesquels n’ont pas une mobilité considérablement accrue suite à 
une acidification (Weng et al., 2001). De plus, dans les sols de pH neutre à alcalin, 
l’adsorption spécifique et la précipitation sont prépondérantes (Voegelin et al., 2003a). 
 
La liaison des ions métalliques aux substances humiques est d’une grande importance en 
science du sol, puisque cela peut avoir des impacts sur leur concentration en solution. Elles 
sont bien évidemment à prendre en compte lors d’analyses de risques, puisque leur rôle est 
double (Kinniburgh et al., 1999) : 
 

 d’une part, elles permettent de réduire la quantité de métaux présents en solution, 
puisque ceux-ci sont liés à la matière organique naturelle, 

 d’autre part, elles peuvent également augmenter cette quantité, lorsqu’ils sont liés à la 
matière organique dissoute. 

 

4.4.2 Le transport des HAP et des métaux dans les sols 
 
La question de la migration des polluants dans les sols est d’importance majeure en évaluation 
des risques. En effet, si ceux-ci sont immobilisés dans le sol et n’ont pas la capacité d’être 
transférés vers la ressource en eau, ou encore vers les plantes, le risque est nul pour les 
populations, sauf en cas d’ingestion directe de particules de terre. 
 

4.4.2.1 Transport colloïdal  
 
La migration des contaminants dans un sol est souvent modélisée en considérant un milieu 
diphasique : la matrice du sol immobile et l’eau mobile. Mais dans beaucoup de systèmes, les 
contaminants peuvent migrer à une vitesse supérieure à celle de la solution lorsque des 
colloïdes mobiles sont présents. En effet, la vitesse moyenne des colloïdes à travers le sol peut 
être supérieure à celle de la solution, à cause de leur exclusion des petits pores. Ils sont 
capables de fixer les contaminants et d’augmenter ainsi leur solubilité apparente. On parle de 
transport facilité grâce aux colloïdes, ou encore de co-transport (Thompson et Scharf, 1994).  
 
Les colloïdes sont définis comme des particules de petite taille qui possèdent une grande 
surface spécifique et pour lesquelles l’influence des forces de gravitation est négligeable 
devant celle du mouvement brownien. La limite de taille supérieure varie selon les auteurs, 
mais elle est généralement comprise entre 1 et 10 μm. La stabilité des colloïdes est déterminée 
principalement par des interactions de différentes forces interfaciales, comme des répulsions 
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électrostatiques, des forces d’attraction de type van der Waals, des phénomènes d’hydratation, 
des interactions hydrodynamiques lors de collisions de particules, et des forces dues aux 
substances sorbées. Ceci est décrit par la théorie DLVO, présentée notamment par Ryan et 
Elimelech (Ryan et Elimelech, 1996). 
 
 
On rencontre en général trois types de colloïdes dans les milieux souterrains  (Ouyang et al., 
1996 ; Kretzschmar et Sticher, 1997) : 
 

 les colloïdes inorganiques, comme les argiles, ou les oxydes et hydroxydes 
métalliques,  

 les colloïdes organiques, comme l’humus, 
 les biocolloïdes, tels que les virus et les bactéries. 

 
 
Pour que le transport des contaminants par voie colloïdale ait lieu, il faut que trois conditions 
soient réunies : 
 

 génération de colloïdes, 
 association des contaminants aux colloïdes, 
 transport des colloïdes dans l’eau. 

 
La génération des colloïdes se fait par un changement de la chimie de la solution ou des 
perturbations physiques : elle sera favorisée par une force ionique faible, la présence de 
cations monovalents (surtout du sodium), un pH élevé (supérieur à 7 – 8), et un débit élevé 
provoquant des forces de cisaillement (Ouyang et al., 1996 ; Roy et Dzombak, 1996 ; Ryan et 
Elimelech, 1996 ; Kretzschmar et Sticher, 1997). En général, le transport colloïdal des 
polluants est évalué au laboratoire, à l’aide d’expérimentations en colonne en conditions 
saturées et plus rarement en conditions non saturées (Choi et Corapcioglu, 1997 ; Benhabib, 
2005 ; Gujisaite, 2008).  
 

4.4.2.2 Transport des HAP dans les sols 
 
Les colloïdes jouent un grand rôle dans le transport des HAP dans les sols. En effet, il a été 
montré que les HAP les plus légers étaient transportés sous forme dissoute, alors que les plus 
lourds étaient principalement transportés en association avec des colloïdes (Benhabib, 2005). 
La matière organique participe également activement au co-transport des HAP. 
 
En effet, les composés organiques hydrophobes, comme les HAP, ont une très forte affinité 
pour les colloïdes sur lesquels ils peuvent se fixer. Ils peuvent donc être transportés plus 
facilement (Magee et al., 1991 ; Thompson et Scharf, 1994 ; Villholth, 1999). La présence de 
macromolécules organiques peut également faciliter le transport des composés organiques 
hydrophobes. 
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Mais la présence de matière organique dissoute ou de colloïdes n’induit pas toujours une 
mobilité accrue (Kögel-Knabner et Totsche, 1998). Ces auteurs ont en effet observé des 
concentrations en HAP dans les effluents moins élevées en présence de matière organique 
dissoute, une mobilité réduite et une traînée plus importante de la courbe de percée des 
polluants lors de l’injection d’un mélange de HAP et de MOD en conditions non saturées. 
Ceci s’explique par une co-sorption (fixation sur la phase solide de MOD sur laquelle sont 
fixés des HAP) ce qui augmente la capacité de sorption globale de la matrice solide. Il a 
également été reporté par d’autres auteurs que la MOD avait plus d’affinité pour la matrice 
solide en conditions non saturées (Totsche et al., 1997). 
 
Le transport de HAP peut également se faire en association à la MOD en conditions saturées 
(Wehrer et Totsche, 2005). Ces auteurs ont montré lors d’expériences de lixiviation sur une 
terre polluée que 42 % des HAP lixiviés étaient transportés sous forme particulaire. Ainsi, ils 
ne sont pas uniquement transportés sous forme dissoute, mais sont transportés en association 
avec d’autres particules de taille différente comprise entre 0,7 et 200 μm. 
 

4.4.2.3 Transport du zinc et du plomb dans les sols 
 
Le transport des métaux dans les sols a été étudié de diverses manières, que ce soit avec des 
sols artificiellement pollués (Alvarez et al., 2001 ; Liu et al., 2006), des boues contaminées en 
ETM appliquées sur des sols ou mélangées à ceux-ci (Berti et Jacobs, 1996 ; Kandpal et al., 
2005), lors de percolations avec une solution contenant des métaux (Voegelin et al., 2002), ou 
directement avec une terre contaminée par des métaux (Voegelin et al., 2003a ; Lassabatere et 
al., 2004 ; Larmet, 2007). Des études ont également été réalisées sur des sols reconstitués 
(Hlavackova, 2005 ; Barna et al., 2007). 
 
La mobilité du zinc et des métaux en général dans un sol est principalement due à ses 
propriétés (type d’argile, matière organique du sol), au temps de réaction dans le sol et à la 
quantité de zinc ajoutée (Alvarez et al., 2001, Mahmood-Ul-Hassan et al., 2008). 
 
 
De la même manière que les HAP, les métaux peuvent avoir une affinité plus grande pour 
la sorption avec les colloïdes du sol (qu’ils soient minéraux ou organiques) qu’avec la 
matrice du sol en raison de la petite taille, de l’aire spécifique importante ainsi que des 
propriétés de charge des colloïdes (Karathanasis, 1999). Cet auteur a montré que la présence 
de colloïdes augmentait de 5 à 50 fois le transport des métaux. Leur affinité pour les 
colloïdes augmente avec la teneur en carbone organique, le pH, et lorsque la charge de 
surface est négative.  
 
Il a été montré que, lors d’expériences d’injection impulsion du plomb dans une colonne de 
sol, ce dernier était transporté à plus de 50% par des colloïdes mobiles (Newman et al., 1993).  
Il en est de même lors d’expériences d’injection échelon sur une terre non contaminée 
(Grolimund et al., 1996). De plus, Karathanasis a montré que bien que 60 à 90 % de 
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l’augmentation du transport du plomb en présence de colloïdes soit due à du plomb lié à ceux-
ci, le reste de l’augmentation peut s’expliquer par une exclusion du plomb soluble de la 
matrice du sol. Ce phénomène est dû à un blocage des micropores par les colloïdes, induisant 
une compétition entre la sorption du plomb et des colloïdes sur la matrice solide 
(Karathanasis, 2000). L’augmentation du plomb transporté en présence de colloïdes est 
dépendante des propriétés des colloïdes, du sol considéré mais aussi de la concentration en 
plomb. Ainsi, lorsque la concentration en plomb est supérieure à 10 mg L-1, le transport 
colloïdal est très fortement inhibé, et ceci à cause de phénomènes de coagulation, floculation 
et de bouchage des pores.  
 
De même, la matière organique dissoute peut faire office de transporteur du plomb puisqu’il 
s’y complexe (Cappuyns et Swennen, 2008). Dans ce sens, il a été reporté que le mouvement 
descendant du plomb dans les sols était dû exclusivement à la sédimentation de la matière 
organique du sol (Dorr et Munnich, 1991). 
 
Le co transport du zinc est nettement moins important que celui du plomb puisqu’il a une plus 
forte affinité pour la matrice solide que pour les colloïdes (Moran et al., 1996 ; Karathanasis 
et al., 2005). En effet, puisqu’il a beaucoup moins d’affinité que le plomb pour la matière 
organique dissoute, il ne va pas (ou très peu) s’y complexer, conduisant à un transport 
relativement limité par cette voie. Bien qu’une partie du zinc puisse cependant être transporté 
par voie colloïdale (Karathanasis et al., 2005 ; Zhang et al., 2005 ; Moran et al., 1996), la 
majeure partie du zinc qui migre dans la solution du sol se trouvera sous forme dissoute 
(Domenech et al., 2002).  
 
 

5 Méthode d’étude de la migration des HAP et des métaux dans 
les sols 

 
Les techniques d’étude du transport des HAP et des métaux dans les sols sont diverses, et font 
appel à des systèmes tout aussi différents les uns des autres. La méthode la plus connue est le 
test de lixiviation qui permet d’extraire de façon normalisée les éléments d’intérêt afin de 
quantifier le risque maximal de transfert. Dans un contecte de recherche, la migration des 
polluants est étudiée au moyen d’expériences en laboratoire, en système fermé ou en colonne, 
et plus rarement à plus grande échelle. En revanche, lors d’un diagnostic de site, elle est 
évaluée à l’échelle du terrain.   
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5.1 Expériences en systèmes fermés 
 
Les expérimentations en conditions statiques sont très largement utilisées, du fait de leur mise 
en œuvre expérimentale relativement aisée. En effet, la technique consiste à mettre en contact 
le solide avec la solution contenant le polluant à étudier, et à agiter cette suspension jusqu’à 
obtenir un équilibre entre la phase aqueuse et la phase solide. Des isothermes de sorption 
peuvent alors être tracées et elles sont utilisées pour prédire la rétention (et donc le transport) 
des polluants dans les sols. De nombreuses études ont été effectuées pour quantifier la 
rétention des HAP dans les sols selon ce principe (par exemple Means et al., 1980 ; Kimble et 
Chin, 1994 ; Burgos et al., 1996; Chiou et al., 1998 ; Burgos et al., 1999). Ces études se font 
toujours avec les HAP les plus légers, et en particulier le naphtalène, le phénanthrène, le 
pyrène et l’anthracène. A notre connaissance les seules contributions au niveau du 
fluoranthène sont celles de He (He et al., 1995) et Vessigaud (Vessigaud, 2007). Après 
sorption, la désorption est souvent mesurée, afin d’en estimer la réversibilité et ainsi de 
prédire le transport des contaminants dans les sols pollués. Il en est de même pour les métaux 
(cadmium, cuivre, nickel, zinc et plomb en général), pour lesquels la fixation en batch est très 
souvent mesurée (Shukla et al., 1980 ; Lee et al., 1998 ; Rodriguez-Maroto et al., 2003 ; 
Hanna et al., 2009). 
 
La rétention des HAP et des métaux a également été quantifiée sur des constituants du sol pris 
séparément. Ainsi, la sorption des HAP sur les surfaces minérales a été étudiée (Brunk et al., 
1997 ; Mader et al., 1997), pour montrer que les composés organiques hydrophobes 
interagissent faiblement et de manière non spécifique avec celles-ci. Mais la plupart des 
recherches se sont portées sur la fixation des HAP sur des substances humiques (acides 
humiques et fulviques en solution) ou sur de la matière organique, particulièrement connues 
pour leur très forte affinité envers les composés organiques hydrophobes (Gauthier et al., 
1986 ; Gauthier et al., 1987 ; Herbert et al., 1993 ; Schlautman et Morgan, 1993 ; Brunk et al., 
1997 ; Salloum et al., 2002 ; Lee et al., 2003), ou encore sur des surfaces minérales telles que 
la kaolinite ou l’hématite sur lesquelles des substances humiques étaient fixées (Murphy et al., 
1990 ; Murphy et al., 1994). Il en est de même pour les métaux (Manceau et al., 1992 ;  
Ouatmane et al., 1999 ; Ehrhardt et al., 2000 ; Sauve et al., 2000a ; Behra et al., 2001 ; Christl 
et al., 2001 ; Buerge-Weirich et al., 2002 ; Buerge-Weirich et al., 2003 ; Delolme et al., 
2004). Ces travaux, portant sur l’interaction d’une surface bien caractérisée et d’un polluant 
en solution permettent d’étudier précisément les mécanismes de sorption et de mesurer des 
énergies ou encore des longueurs de liaison. Ils sont donc d’un très grand intérêt fondamental, 
mais ces résultats ne sont pas forcément utilisables dans le cas de milieux plus complexes tels 
que le sol. En effet, en présence d’une surface solide, les HAP auront plus d’affinité que pour 
la solution et vont s’y fixer. Pourtant, ceci ne préjuge en rien de leur comportement dans le sol 
dans lequel tous ces constituants sont présents et interagissent entre eux. 
 
 
Il est également important de noter que dans ce cas, les pollutions apportées à la terre sont 
récentes. Pourtant, il a été montré que l’âge d’une pollution avait une influence sur le 
relargage des HAP (Nam et al., 1998 ; Vessigaud, 2007) mettant en évidence une 
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séquestration par la matière organique des HAP lors du vieillissement. Ainsi, pour des 
systèmes dont la pollution vient d’être ajoutée en laboratoire, la désorption des HAP peut être 
surestimée par rapport à ce qui se passe à l’échelle du terrain. Il en est de même pour les 
métaux, pour lesquels la fraction échangeable diminue au cours du temps et leur passage en 
solution diminue en général avec l’âge de la pollution (McBride et al., 1997 ; Jalali et 
Khanlari, 2008). Il faut également noter que la nature du terme source n’est pas la même lors 
de ces expériences de laboratoire, puisque dans ce dernier cas la pollution est le plus souvent 
apportée sous forme d’une solution saline, alors que la contamination du sol pourra avoir lieu 
par des particules solides sur le terrain. C’est par exemple le cas pour des HAP libérés par des 
particules de goudron de houille (Benhabib et al., 2006 ; Benhabib et al., 2009). 
 
De ce fait, certains auteurs ont extrait en système fermé les HAP contenus dans une terre 
polluée (par exemple Lane et Loehr, 1992 ; Lane et Loehr, 1995 ; Carmichael et al., 1997) ou 
encore les métaux (Voegelin et al., 2003a ; He et al., 2006). Mais certains biais peuvent 
apparaître lors de telles manipulations. En effet, lors de l’agitation, les agrégats de terre 
peuvent être détruits, ce qui peut mener à des désorptions de contaminants plus importantes 
que ce qui se passe dans les conditions du terrain (Enell et al., 2004 ; Mahmood-Ul-Hassan et 
al., 2008). De plus, de telles expériences se font généralement sur des fractions tamisées à      
2 mm ce qui pourrait masquer ou amplifier certains phénomènes. La même remarque pourrait 

être apportée quant au rapport liquide/solide (
S
L ) beaucoup plus élevé dans ces conditions que 

sur le terrain. 
 
Enfin, une autre méthode consiste en l’introduction d’une troisième phase en tant 
qu’adsorbant au système sol/solution. Cette technique permet d’évaluer le relargage et 
l’extractibilité des HAP. Mais il y a un risque de surestimation du relargage des HAP, dû à la 
possibilité de transfert non aqueux sur l’adsorbant (Enell et al., 2004). 
 

5.2 Expériences en colonne 
 
Les expériences en systèmes fermés donnent un bon aperçu des phénomènes se déroulant 
dans le sol mais elles nécessitent d’être validées en conditions dynamiques. Les expériences 
en colonne de laboratoire sont alors utilisées dans ce cas. Elles offrent une simulation plus 
réaliste et plus proche des conditions de terrain que les extractions en batch (Cappuyns et 
Swennen, 2008). Néanmoins, elles sont nettement moins exploitées que les expérimentations 
en batch, du fait d’une mise en œuvre plus délicate et plus contraignante et nécessitent des 
temps d’expérimentation beaucoup plus longs. Dans ce cas, deux types d’étude sont en 
général réalisés : 
 

 La colonne est remplie d’une terre non polluée, et elle est alimentée par une solution 
contenant le(s) polluant(s) à étudier (Appert-Collin, 1999 ; Broholm et al., 1999 pour 
les HAP, Voegelin et al., 2002 pour les métaux), et leurs courbes de percée sont 
mesurées, permettant encore une fois de tracer des isothermes de sorption et de 
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quantifier la rétention des polluants. Une variante de cette méthode consiste à 
contaminer le sol avant sa mise en place dans la colonne (De Jonge et al., 2008 pour 
les HAP, Alvarez et al., 2001 ; Liu et al., 2006 pour les métaux). Cette étape de 
sorption est souvent suivie d’une étape de désorption, qu’il faudra interpréter avec 
prudence puisque, tout comme pour les systèmes fermés, la pollution est récente et les 
contaminants ne se comporteront pas comme dans une terre pour laquelle la pollution 
est ancienne. Ainsi, cette démarche d’étude a pour but de comprendre les mécanismes 
responsables de la sorption des contaminants ; elle est souvent le complément des 
expérimentations en conditions statiques, et permet de les valider.  
 

 La colonne est remplie d’une terre polluée, et les contaminants sont lixiviés par de 
l’eau ou par une solution saline. Dans ce cas, l’évaluation du transport des polluants 
est plus réaliste, puisqu’elle s’appuie sur des expérimentations en conditions 
dynamiques, sur une terre comportant une pollution ancienne. Cette technique est 
principalement utilisée avec une colonne saturée en solution, soumise à un écoulement 
permanent (Appert-Collin, 1999 ; Benhabib, 2005) et les principaux travaux 
proviennent de l’équipe de Totsche pour les HAP (Wehrer et Totsche, 2005; Totsche 
et al., 2006). Le transport des métaux a également été étudié en conditions saturées 
(Voegelin et al., 2003a ; Lassabatere et al., 2004). Les études en conditions non 
saturées sont plus rares (par exemple Enell et al., 2004 ; Gujisaite, 2008 pour les HAP, 
He et al., 2006 ; Linde et al., 2007 pour les métaux). Ces dernières conditions sont 
plus répandues lors de l’étude de la migration des métaux que lors de l’étude de la 
migration des HAP.   

 

5.3 Expériences à l’échelle du terrain 
  
Les études de la migration des polluants dans les conditions du terrain sont encore 
relativement rares. En effet, afin d’avoir un bon aperçu du comportement des contaminants, 
elles nécessitent une mise en oeuvre sur de longues périodes (plusieurs années). Elles sont de 
plus relativement lourdes et coûteuses à mettre en place. Elles consistent en général en la mise 
en place de grands systèmes sur le terrain, appelés lysimètres. Leur principal avantage réside 
dans le fait qu’elles permettent de quantifier exactement la migration des polluants telle 
qu’elle va se dérouler sur un site pollué. La conduite de telles expériences est de plus 
indispensable afin de vérifier que les études de risques qui s’appuient sur des 
expérimentations de laboratoire sont représentatives de ce qui se passe sur le terrain. Il faut 
également remarquer que la limite entre colonne de laboratoire et lysimètre est assez floue 
puisque ce dernier terme n’est pas normalisé, et il existe de grands systèmes de laboratoire.  
 
Les études à l’échelle du terrain ont eu pour objet l’étude des flux d’eau ou de pesticides 
(Schoen, 1996 ; Schoen et al., 1999a) mais dans ce cas avec une alimentation imposée (donc 
non soumis aux conditions naturelles) en régime permanent. Cet auteur a montré dans ce cas 
que 20 % de l’eau était immobile dans le lysimètre (1,7 m3) et il a mis en évidence la présence 
d’écoulement préférentiel. Mais tout comme lors de l’application d’une pollution artificielle 
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au laboratoire sur une terre non polluée, la migration des contaminants pourrait ici ne pas être 
représentative de ce qui se passe sur une terre dont la pollution est ancienne. Les études en 
lysimètre de terrain soumis aux conditions naturelles et donc en régime transitoire sont très 
peu nombreuses (par exemple en ce qui concerne les HAP : Totsche et al., 2003 ; Totsche et 
al., 2007 et pour les métaux Denaix et al., 2001 ; Roulier et al., 2008).  
 
Avec un lysimètre de profondeur 35 cm et de surface 0,25 m2, Totsche a montré que dans la 
fraction inférieure à 0,7 μm, la sortie des HAP était très faible (majoritairement inférieure à 
1,5 μg L-1 dans les collectes) et que les épisodes pluvieux n’avaient pas d’influence sur le 
relargage des HAP associés à cette fraction (Totsche et al., 2007). Les concentrations en HAP 
dans la fraction comprise entre 0,7 μm et 200 μm étaient du même ordre de grandeur, mais 
plus de HAP étaient mobilisés après une période de séchage plus longue et un épisode 
pluvieux plus intense, à cause d’un relargage plus important de particules colloïdales. 
 
En ce qui concerne les métaux, Denaix a observé une sortie continue du zinc à des 
concentrations voisines de 10 mg L-1, principalement (à 95%) sous forme dissoute pour des 
prélèvements à 34, 46 et 65 cm de profondeur et une surface de collecte de 280 cm2 (Denaix 
et al., 2001). Le relargage du cadmium et du plomb avaient également lieu de manière 
continue, à des concentrations principalement comprises entre 0,04 - 0,08 mg L-1 et 0,015 – 
0,03 mg L-1 respectivement. 
 
Ainsi, les études de la migration des HAP et des métaux dans un sol pollué, en conditions 
naturelles à l’échelle du terrain, en conditions non saturées et en régime transitoire sont 
très rares. Il est nécessaire de poursuivre ces recherches puisque le comportement des 
polluants à l’échelle du terrain pourrait être différent de celui observé à l’échelle du 
laboratoire, notamment en raison d’une saturation du milieu très différente et du caractère 
transitoire de l’écoulement. 
 

5.4 Influence mutuelle des HAP et des métaux sur leur sorption 
 
Les études de l’influence des métaux sur la sorption des HAP et vice versa sont également 
très rares dans la littérature et à notre connaissance, il n’existe que trois contributions 
principales (Saison et al., 2004 ; Gao et al., 2006 ; Luo et al., 2008). Certains auteurs ont 
également étudié l’effet d’ions métalliques sur la matière organique et la sorption de HAP sur 
cette matière organique modifiée en présence d’ETM mais ces études ne concordent pas entre 
elles puisque certains ont observé une augmentation de la sorption de HAP (Wang et al., 
2007) et d’autres une diminution (Yuan et Xing, 2001 ; Lu et Pignatello, 2004).  
 
Cependant, ces multi pollutions ne sont pas qu’un modèle de laboratoire. On peut s’attendre à 
ce que les HAP, qui se fixent principalement sur la matière organique, aient une influence sur 
sa réactivité ou sa capacité à former des complexes avec les métaux, entraînant de ce fait une 
modification de leur rétention. 
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Il est donc nécessaire de poursuivre ces études afin de pouvoir conclure quant à l’effet 
de ces deux classes de polluants l’une sur l’autre, puisque de nombreux sites industriels 
sont multi pollués.  
 
 

6 Domaines de recherche à explorer 
 
 
Cette synthèse bibliographique sur le transport des hydrocarbures aromatiques polycycliques 
et des métaux dans les sols a permis de mettre en lumière plusieurs points essentiels à la 
compréhension des différents phénomènes régissant le transfert des polluants.           

 
 
 

Tout d’abord, il est apparu que les HAP avait une forte affinité pour la matière organique et 
que leur rétention dans les sols était la plupart du temps interprétée comme un partage entre 
cette dernière et la solution du sol. En revanche, la migration des métaux est gouvernée par 
d’autres phénomènes, et est notamment dépendante du pH de la solution du sol. Leur sorption 
est régie par trois réactions principales, à savoir l’adsorption, l’absorption et la 
précipitation. La migration des polluants dans les sols n’est de plus pas toujours gouvernée 
par leur solubilité dans l’eau puisqu’ils peuvent migrer en association avec d’autres particules 
(comme des colloïdes), ce qui facilite leur transport dans le milieu poreux. 
 
 
La migration des contaminants est le plus souvent étudiée à l’échelle du laboratoire, tout 
d’abord au moyen d’expérimentations en système fermé (« batch ») permettant de mesurer les 
cinétiques et les équilibres de sorption/desorption, puis à l’aide de manipulations en colonne, 
en général en milieux poreux saturés, en régime d’écoulement permanent. Il s’agit de plus de 
systèmes de petites dimensions, travaillant sur une fraction de terre généralement tamisée et 
préalablement homogénéisée. Pourtant, ces conditions sont relativement éloignées de celles 
du terrain, et les études en conditions non saturées, en régime d’écoulement transitoire et à 
l’échelle du terrain sont encore marginales dans la littérature. On peut dès lors s’interroger sur 
le pouvoir prédictif de tels dispositifs. Il apparaît donc indispensable de conduire des 
recherches sur la migration des contaminants dans les sols à l’échelle du lysimètre, et de 
comparer ces résultats à ceux obtenus lors d’expériences en batch ou en colonne de 
laboratoire. Ce type d’étude permettra de déterminer le système de laboratoire le plus 
pertinent à utiliser lors de la conduite d’études de risque, pour la phase d’analyse de 
l’exposition. 
 
 
Il en est de même pour les recherches concernant la possible influence des HAP sur les 
métaux et vice versa au cours de leur sorption et de leur migration dans les sols. En effet, 
puisque ces deux groupes de composés peuvent être transportés par voie colloïdale, il 
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convient de se demander s’il existe une compétition entre eux et dans quelle mesure celle-ci 
affecterait le transfert des polluants, dans la zone saturée mais également dans la zone non 
saturée. De plus, puisque la sorption des HAP est principalement attribuée à la matière 
organique, et que les métaux peuvent s’y complexer, il est nécessaire de vérifier si la présence 
d’une classe de polluants pourrait influencer le comportement d’une autre classe de 
contaminants.     
 
La Figure I.8 présente la démarche d’étude expérimentale adoptée pour répondre à ces 
questions. 
 
 
 

 
 

Figure I.8 : Démarche d’étude expérimentale du transport des HAP et des métaux  
dans les sols 
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1 Introduction 
 
Ce chapitre a pour but de rassembler et présenter les matériels communs auxquels il sera 
fait référence tout au long de ce mémoire, ainsi que les méthodes analytiques utilisées. Tout 
d’abord, les matrices d’étude sont présentées, ainsi que les méthodes analytiques employées. 
Les résultats des caractérisations des matrices sont finalement exposés. 
 
 

2 Matériels  

2.1 Milieux poreux étudiés 
 
Trois matrices d’origines et de natures différentes ont été utilisées tout au long de ce travail : 
une terre non polluée, notée dans la suite du mémoire TCh et deux échantillons de terre 
polluée provenant d’une friche industrielle, le premier utilisé pour les expériences en colonne 
de laboratoire en régime permanent, noté THo, et le second pour les expériences en régime 
transitoire, noté THoT.  
 
La terre utilisée pour les expériences de sorption compétitive des HAP et des métaux (terre 
TCh) est une terre agricole sablo-limoneuse, prélevée dans l’horizon supérieur d’une 
parcelle ayant été chaulée, sur la commune de Chenevières (Meurthe-et-Moselle). Elle a déjà 
fait l’objet de nombreuses recherches (Saison, 2001 ; Gujisaite, 2008 ; Sirguey et al., 2008 ; 
de Souza e Silva et al., 2009a ; de Souza e Silva et al., 2009b). Environ 50 kg ont été prélevés 
en mars 2007, homogénéisés, et séchés à l’air à température ambiante avant tamisage entre  
50 μm et 2 mm.  
 
 
Les deux échantillons de terre polluée (notés THo et THoT) proviennent de la friche 
industrielle de la ville d’Homécourt (Meurthe-et-Moselle), où se situait une cokerie. Les 
installations ont été arrêtées en 1980 et démantelées en 1985. Les sols y sont pollués sur une 
profondeur de 5 m par des goudrons et des HAP, des métaux et localement par des cyanures. 
Cette terre a déjà été étudiée dans le cadre du GISFI (Groupement d’Intérêt Scientifique sur 
les Friches Industrielles) (Benhabib, 2005 ; de Souza e Silva, 2007 ; Gujisaite, 2008).  Ces 
deux échantillons de terre polluée sont issus d’une campagne de prélèvement menée en juillet 
2003. Après homogénéisation et  quartage, la terre a été criblée à 15 cm puis à 4 cm, et 
répartie en plusieurs lots. Au cours de ce travail de thèse, deux lots de terre ont été utilisés. 
Ceux-ci ont été conservés en extérieur, sous bache plastique, depuis leur prélèvement.  
 
Pour les expériences de laboratoire en régime permanent, 50 kg de terre ont été récupérés du 
premier lot, puis tamisés entre 50 μm et 2 mm, après séchage à l’air à température ambiante. 
Pour les expériences en régime transitoire (au laboratoire ou en lysimètre), la terre utilisée 
provient du deuxième lot. Elle a été caractérisée par le LAEGO (Laboratoire Environnement 
Géomécanique et Ouvrages, Lefèvre, 2007) en décembre 2007. Quatre fûts de 60 L de 
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matériau, soit environ 200 kg ont été fournis au laboratoire. Ils ont eux-mêmes été 
homogénéisés et quartés avant analyse afin d’obtenir des fractions représentatives.  
 
 

3 Méthodes analytiques 

3.1 Analyses organiques 

3.1.1 Extraction des HAP d’une matrice solide 
 
Les HAP ont été extraits d’échantillons de 1 g de terre par ASE (Accelerated Solvant 
Extractor, Dionex ASE200) à l’aide d’un mélange 50/50 v/v de dichlorométhane/acétone, de 
qualité HPLC. Chaque échantillon a été placé avec un agent séchant (sulfate de sodium) ainsi 
que du Florisil® dans la cellule d’extraction, chauffée à 100 °C sous une pression de 140 bar. 
  
L’extrait a ensuite été évaporé à température ambiante sous flux d’azote, repris dans 5 mL 
d’acétonitrile puis filtré sur filtre Rotilabo en PTFE, de porosité 0,2 μm. 
 

3.1.2 Extraction des HAP en solution 
 
L’extraction liquide/liquide a été effectuée sur 50 mL de solution pour les expériences de 
laboratoire en régime permanent, et les HAP ont été extraits trois fois à l’aide de 10 mL de 
dichlorométhane de qualité HPLC. Chaque cycle comprenait une étape d’agitation (3 min) et 
une étape de décantation (6 min). L’extrait organique récupéré a été alors évaporé à 
température ambiante sous flux d’azote, puis repris avec 2 mL d’acétonitrile de qualité HPLC. 
Cette solution de HAP dans l’acétonitrile a ensuite été filtrée sur filtre Rotilabo en PTFE, de 
porosité 0,2 μm (Roth). 
 
Pour les expériences en régime transitoire (au laboratoire et en lysimètre), l’extraction s’est 
effectuée de la même manière, mais cette fois avec 100 mL de solution et à chaque fois 30 mL 
de dichlorométhane, en soumettant la solution à 6 min d’agitation et 6 min de décantation.  
 
Les rendements d’extraction ont été calculés pour chacun des 16 HAP à doser, et étaient en 
moyenne de 93 %. 
 

3.1.3 Dosage du fluoranthène 
 
Lors des expériences de sorption compétitive des HAP et des métaux en conditions statiques 
et dynamiques (Chapitre III), le fluoranthène a été dosé directement par fluorimétrie, à l’aide 
d’un fluorimètre F 2500 Digilab (Hitachi). L’incertitude de mesure était de l’ordre de 10 %. 
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La longueur d’onde d’émission maximale λEM du composé a été déterminée en mesurant le 
spectre d’émission du composé, à une longueur d’onde d’excitation de 250 nm (Vessigaud, 
2007).  
 
On obtient alors : 
 

λEM = 453 nm 
 
Une plus grande intensité d’émission de fluorescence est obtenue si l’échantillon est excité à 
une longueur d’onde correspondant à son maximum d’absorption. Pour déterminer cette 
longueur d’onde d’excitation maximale du fluoranthène, un spectre d’excitation du composé a 
été mesuré, en se plaçant à la longueur d’onde d’émission maximale déterminée 
précédemment (453 nm). La longueur d’onde d’excitation maximale du composé est alors : 
 

λEX = 280 nm 
 

3.1.4 Dosage des 16 HAP US EPA 
 
Ils sont dosés par HPLC (High Performance Liquid Chromatography).   

 
Pour les expériences de laboratoire en régime permanent, les HAP ont été dosés sur une 
chaîne HPLC de marque Varian, munie d’un détecteur à barrette de diodes et d’une colonne 

Le principe d’une telle analyse est le suivant : l’échantillon à doser est injecté dans une 
colonne remplie d’une phase stationnaire de fine granulométrie puis il est poussé dans la 
colonne à l’aide d’une phase mobile composée d’un mélange de solvants. Les différents 
constituants du mélange sont inégalement retenus par la colonne en raison de différences 
d’affinités avec la phase solide. Il en résulte que les constituants du mélange injecté se 
déplacent tous moins vite que la phase mobile et avec des vitesses de déplacement 
différentes. Ils sont ainsi élués de la colonne les uns après les autres et donc séparés. Un 
détecteur placé en sortie de colonne permet d’obtenir un chromatogramme.  

Le principe de la fluorimétrie consiste à exciter une molécule à une longueur d’onde λEX, et 
à mesurer l’intensité de fluorescence (l’énergie libérée), à une certaine longueur d’onde 
d’émission λEM. 
 
Selon la règle de Stokes, les transitions électroniques réclament plus d’énergie pour 
l’excitation d’une molécule qu’il n’en sera libéré sous forme d’énergie rayonnante. Le 
spectre de fluorescence est donc décalé vers les longueurs d’onde élevées par rapport au 
spectre d’absorption (spectre d’excitation), ce qui signifie que la longueur d’onde 
d’émission est supérieure à la longueur d’onde d’excitation. 
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Waters PAH C18 (5 μm, 120 Ǻ, 250 mm x 4,6 mm, Waters). Pour les expériences en régime 
transitoire il s’agissait d’une chaîne HPLC de marque Shimadzu, équipée d’un détecteur UV à 
barrette de diodes et d’un détecteur de fluorescence, munie d’une colonne Prosphere C18 (5 
μm, 300 Ǻ, 250 mm x 4,6 mm, Alltech). En effet, dans ce cas, les concentrations en HAP sont 
inférieures aux limites de quantification obtenues avec un détecteur UV et nécessitent 
l’emploi d’une méthode de détection par fluorescence.  
 
Dans les deux cas, l’éluant était un mélange eau/acétonitrile, le débit était de 0,8 mL min-1 et 
le gradient était formé comme suit : initialement, il se composait d’un mélange 
eau/acétonitrile (v/v) 40/60, puis il passait linéairement à 10/90 en 15 minutes, puis à 5/95 en 
trois minutes. La composition de l’éluant est ensuite restée constante jusqu’à la fin de 
l’analyse, à savoir 35 minutes.  
 
En UV, les HAP ont été détectés à 210 nm. Les temps de rétention, ainsi que les longueurs 
d’onde utilisées pour la détection en fluorescence des 16 HAP US EPA sont présentés dans le 
Tableau II.1 (pour la colonne Prosphere). Concernant les analyses avec la colonne Waters, les 
temps de rétention ainsi que les limites de quantifications en UV étaient du même ordre de 
grandeur, mais dans ce cas, le chrysène et le benzo(a)anthracène étaient co-élués. En outre, les 
incertitudes de mesure étaient de l’ordre de 15 %. 
 
Tableau II.1 : Temps de rétention des 16 HAP US EPA et longueurs d’ondes utilisées pour la 

détection en fluorescence 

HAP 
Temps de 
rétention  

(min) 

Longueur 
d’onde 

d’excitation 
(nm) 

Longueur 
d’onde 

d’émission 
(nm) 

Limites de 
quantification 

(μg L-1) 
UV 

Limites de 
quantification 

(μg L-1) 
Fluorescence 

1. Naph 8,208 224 330 0,091 0,017 
2. Acy* 9,307   0,315  
3. Ace 9,922 280 340 0,212 0,005 
4. Flu 10,313 280 340 0,128 0,015 
5. Phe 11,366 280 355 0,162 0,012 
6. Ant 12,622 250 420 0,540 0,004 
7. Fla 13,813 250 420 0,152 0,005 
8. Pyr 14,774 250 420 0,678 0,013 
9. BaA 18,396 270 390 0,109 0,005 
10. Chry 19,514 270 390 0,109 0,009 
11. BbF 22,197 270 410 0,243 0,010 
12. BkF 24,010 290 410 0,231 0,014 
13. BaP 25,198 290 410 0,256 0,004 
14. DahA 28,601 300 465 0,443 0,011 
15. BghiP 29,229 300 465 0,145 0,009 
16. IcdP 31,667 300 465 0,199 0,009 

*L’acénaphtylène n’est pas détectable par fluorescence.   
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3.1.5 Dosage du Carbone Organique Total (COT) 
 
Il a été dosé en UV, à 240 nm, à l’aide d’un spectrophotomètre UV-Vis (Anthelie Light, 
Secomam).  

 
 
La proportionnalité entre le COT et l’absorbance de la solution à 240 nm a été vérifiée sur des 
échantillons dont la teneur en COT était connue, et ayant été dosés à l’aide d’un COT-mètre 
par le Centre de Recherches Pétrographiques et Géochimiques de Nancy (CRPG, CNRS).  
 

3.2 Analyses minérales 

3.2.1 Cations majeurs 
 
Les cations majeurs (Ca2+, Mg2+, Na+ et K+) ont été dosés par absorption atomique (Thermo 
Scientific) avec une flamme air-acétylène. Les solutions ont été filtrées à l’aide de filtre pour 
seringue en acétate de cellulose de porosité 0,22 μm (Roth) et acidifiées avec 1% vol. d’acide 
nitrique concentré. L’incertitude de mesure était de l’ordre de 10 %. 
 
 

Cette technique repose sur la mesure de l’absorbance d’une solution à une longueur d’onde 
donnée. En effet, lorsqu’une lumière d’intensité I0 traverse une solution, une partie de 
celle-ci est absorbée par le soluté, et l’absorbance de la solution est alors définie par : 
 

A = log(
I
I 0 )        Équation II.1 

 
Avec  I l’intensité de la lumière transmise. 
 
La proportionnalité entre l’absorbance d’une solution et sa concentration est décrite par la 
loi de Beer-Lambert qui s’écrit : 
 

Aλ = εm l0 C         Équation II.2 
 
Avec εm le coefficient d’extinction molaire de l’espèce absorbante en solution                  

(L mol-1 cm-1) 
 l0 la longueur du trajet optique (cm) 
 C la concentration de l’espèce absorbante (mol L-1) 
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3.2.2 Anions majeurs 
 
Les anions majeurs (Cl-, SO 2

4 , NO 3 ) ont été dosés par chromatographie ionique (Dionex ICS 
3000 muni d’une colonne IonPac AS18, 4 x 250 mm) après filtration sur filtre pour seringue 
en acétate de cellulose de rétention 0,22 μm (Roth). L’incertitude de mesure était de l’ordre de 
10 %. 

 
 

3.2.3 Métaux (zinc et plomb) 
 
Deux méthodes ont été utilisées pour doser le zinc en solution, suivant les concentrations 
présentes. Pour les expériences de sorption simultanée des HAP et des métaux sur la terre 
TCh (Chapitre III), le zinc a été dosé par absorption atomique (Chapitre II3.2.1). Pour les 

Cette technique spectrophotométrique met en œuvre la propriété qu’ont les atomes 
d’absorber une longueur d’onde qui leur est propre quand ils passent à l’état excité. Il 
s’agit donc de faire passer les composés à doser de leur forme primaire à la forme 
atomique, en les soumettant à une forte température dans une flamme. Pour ce faire, la 
solution est introduite dans un nébuliseur qui aspire et transforme la solution de départ en 
un nuage de fines gouttelettes, qui est ensuite amené dans une flamme où l’atomisation a 
lieu.  
  
En absorption atomique, on utilise une source lumineuse particulière : une lampe à cathode 
creuse. Ce type de lampe a la propriété d’émettre les longueurs d’ondes recherchées (elles 
sont composées de l’élément étudié qui est excité et qui émet ses longueurs d’onde propres 
en revenant à l’état fondamental). 
 
Les atomes à l’état fondamental de l’élément à doser se retrouvent dans la flamme. Ils sont 
alors excités par le rayonnement de la lampe à cathode creuse et en absorbent une partie. 
C’est le rapport de l’intensité du rayon incident sur celle du rayon émanent qui est mesuré 
par le détecteur du spectrophotomètre d’absorption atomique (cellule photoélectrique).  

Le principe de la chromatographie ionique repose sur les propriétés des résines 
échangeuses d’ions, qui permettent de fixer sélectivement des anions ou des cations 
présents dans une solution. La colonne utilisée pour l’analyse des anions contient une 
résine échangeuse d’ions chargée positivement dans laquelle circule un éluant, qui est de 
l’hydroxyde de potassium dans notre cas (28 mM, à un débit de 1 mL min-1). Lorsque la 
solution à analyser est injectée, les anions présents sont fixés sélectivement sur la colonne, 
puis désorbés l’un après l’autre en fonction de leur taille, leur charge et leur rayon 
d’hydratation. La détection se fait par conductimétrie.   
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autres expériences (Chapitre IV et V), il a été dosé par ICP-MS (Inductively Coupled Plasma-
Mass spectrometry), de même que le plomb. 

 
 
Pour les expériences de lixiviation des polluants en lysimètre, les analyses ont été réalisées au 
LSGC, avec un ICP-MS de marque Thermo. Pour les autres expériences les échantillons ont 
été analysés par les laboratoires Alcontrol. Les incertitudes de mesure étaient de l’ordre de   
20 %.          
 
Deux traitements différents ont été appliqués aux échantillons avant dosage du zinc et du 
plomb par ICP-MS : 
 

 Traitement dissous (D) : filtration à 0,22 μm sur filtre pour seringue en acétate de 
cellulose, puis acidification à 1% vol. à l’aide d’acide nitrique concentré. Ce 
traitement permet d’avoir accès uniquement aux éléments dissous. 
 

 Traitement particulaire (P) : Acidification à 1% vol. à l’aide d’acide nitrique 
concentré, puis filtration à 0,22 μm sur filtre pour seringue en acétate de cellulose. Ce 
traitement permet d’avoir accès aux composés dissous et associés à des colloïdes       
et /ou particules. 

 

3.3 Assurance qualité des analyses 
 
Lors de chaque série d’analyses, les appareils ont été étalonnés dans la gamme de 
concentrations attendues et un échantillon de contrôle a été placé tous les 5 à 10 échantillons. 
Les analyses ont été déclarées conformes lorsqu’un écart maximum de 10 % a été observé 
entre la concentration théorique de l’échantillon de contrôle et sa concentration mesurée. Dans 
le cas contraire, les échantillons précédant les contrôles non-conformes ont été analysés à 
nouveau jusqu’à l’obtention d’un contrôle conforme. 
 

L’analyse des échantillons par ICP-MS s’effectue en quatre étapes : introduction-
nébulisation, ionisation, séparation en masse et détection. L’échantillon est introduit dans 
une chambre de vaporisation, où un nébuliseur le transforme en aérosol liquide à l’aide 
d’argon. Cet aérosol est envoyé dans une torche à plasma d’argon à très haute température 
(entre 6 000 et 10 000 °C), suffisante pour vaporiser, dissocier, atomiser et ioniser 
complètement la plupart des éléments. Un système de vide différentiel accélère les ions du 
plasma vers un ensemble de lentilles électrostatiques qui extrait les ions chargés 
positivement et les transporte vers un filtre de masse quadripolaire, qui transmet au 
détecteur seulement les ions présentant un rapport masse sur charge particulier. La partie 
détection s’effectue grâce à un multiplicateur d’électrons à dynodes discrètes.  
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4 Caractérisation des matrices 

4.1 Propriétés physico-chimiques 
 
Les propriétés physico-chimiques principales des trois terres utilisées tout au long de ce 
travail ont été déterminées par le Laboratoire d’Analyse des Sols d’Arras (Tableau II.2). Elles 
ont été tamisées entre 50 μm et 2 mm pour les besoins des analyses.  
 
 

Tableau II.2: Propriétés physico-chimiques des matrices utilisées 

 

 Terre non polluée 
TCh 

Terre polluée 
THo 

Terre polluée 
THoT 

Granulométrie 
5 fractions sans 

décarbonatation (g kg-1) 
Argiles 

Limons fins 
Limons grossiers 

Sables fins 
Sables grossiers 

 
 
 

65 
69 
43 
112 
711 

 
 
 

130 
119 
73 
171 
507 

 
 
 

105 
127 
76 
149 
543 

Carbone organique et 
azote total (g kg-1) 
Carbone organique 

Azote 

 
 

9,92 
0,732 

 
 

122 
2,34 

 
 

139 
2,83 

pH eau 8,3 8,8 8,3 
Calcaire total (g kg-1) 8,09 323 287 

CEC (meq kg-1) 33,5 112 106 
Eléments traces totaux 

(mg kg-1) 
Cr 
Cu 
Ni 
Zn 
Co 
Pb 
Cd 

 
 

19,4 
8,62 
7,43 
33,1 
3,61 
27,2 
0,098 

 
 

56,3 
27,6 
24,5 
362 
10,2 
115 
5,62 

 
 

63,8 
45,5 
26,1 
391 
11,7 
153 
7,69 
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Les trois terres étudiées étaient majoritairement sableuses. Le pH de la terre TCh était 
relativement élevé comparé aux valeurs usuellement rencontrées pour des terres agricoles 
(Thind et Rowell, 1999 ; Gaultier et al., 2008), ce qui s’explique par un chaulage de la zone 
de prélèvement. En effet le pH de cette terre était normalement de l’ordre de 5 (Gujisaite, 
2008). Le pH des terres polluées était relativement élevé à cause du taux de calcaire présent 
(Lassabatere et al., 2004 ; Zhang et al., 2005). La terre TCh a été choisie avec un pH élevé 
comparable à celui des terres polluées. Néanmoins, la teneur en calcaire de la terre TCh était 
très inférieure à celle des terres THo et THoT. 
 
 
Le taux de carbone organique de la terre TCh était du même ordre de grandeur que celui 
rencontré habituellement dans une terre agricole (Stevens et al., 2008). Par contre, les deux 
terres polluées présentaient un taux de carbone organique élevé (12,2% et 13,9%) 
s’expliquant par les activités qui ont eu lieu sur le site. La matière organique des terres 
polluées est principalement composée de sous produits organiques provenant des activités 
industrielles ayant eu lieu sur le site, comme des goudrons de houille (Benhabib et al., 2006 ; 
Sirguey et al., 2008 ; Benhabib et al., 2009 ; Monserie et al., 2009). Elle a été caractérisée au 
cours de la thèse de K. Benhabib (Benhabib, 2005). L’extrait organique, isolé de la terre par 
ASE, contenait des hydrocarbures aromatiques (72,1%) dont 30% correspondait aux 16 HAP 
US EPA, des composés polaires (24,1%) ainsi que des hydrocarbures aliphatiques (3,8%). 
 
 
Les teneurs en métaux présents dans la terre TCh étaient conformes aux valeurs 
habituellement rencontrées dans les terres agricoles françaises (Baize, 2000), à savoir (en    
mg kg-1 de terre) Cr 10-90 ; Cu 2-20 ; Ni 2-60 ; Zn 10-100 ; Co 2-23 ; Pb 9-50 ; Cd 0,05-0,45. 
Il en est de même pour les teneurs en Cr, Ni, et Co dans les terres polluées THo et THoT. En 
revanche, les teneurs en Cu, Zn, Pb et Cd étaient supérieures à ces valeurs, montrant qu’une 
pollution par les métaux a bien eu lieu sur ce site. Néanmoins, la pollution reste modérée. 
 

4.2 Teneurs en HAP 
 
Les terres polluées ont été soumises à une extraction par ASE comme décrit au            
Chapitre II3.1.1 et les 16 HAP US EPA ont été dosés comme présenté au Chapitre II3.1.4. Les 
résultats sont présentés dans le Tableau II.3. Les concentrations en HAP étaient du même 
ordre de grandeur pour les trois essais, montrant que les extractions et les analyses étaient 
répétables (Tableau II.3). 
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Tableau II.3 : Concentration des 16 HAP US EPA 
dans les deux terres polluées utilisées (THo et THoT) 

 
Composé Expériences en régime 

permanent (THo) 
Expériences en régime 
transitoire (THoT) 

Concentration 
(mg kg-1) 

Variation sur 
3 essais (%) 

Concentration 
(mg kg-1) 

Variation sur 
3 essais (%) 

1. Naphtalène 59 2 31 3 
2. Acénaphtylène 78 7 14 5 
3. Acénaphtène 53 1 112 3 
4. Fluorène 41 3 68 10 
5. Phénanthrène 279 4 293 10 
6. Anthracène 382 6 697 16 
7. Fluoranthène 602 10 548 2 
8. Pyrène 1 240 14 901 20 
9. Benzo(a) anthracène 1 259 13 

556 7 
10. Chrysène 459 4 
11. Benzo(b)fluoranthène 358 7 357 8 
12. Benzo(k)fluoranthène 1 108 7 80 8 
13. Benzo(a)pyrène 517 7 331 7 
14. Dibenzo(a,h)anthracène 406 4 91 14 
15. Benzo(ghi)pérylène 165 9 137 12 
16. Indéno(1,2,3-cd)pyrène 242 8 233 14 
Total 6789 7 4908 6 
 
 
La concentration en HAP de cette terre de cokerie est donc relativement élevée. Dans les deux 
échantillons, on observe une majorité de HAP à 4 cycles (représentant environ la moitié du 
total des 16 HAP US EPA), et la proportion de HAP à 2 et 6 cycles est similaire (Figure II.1). 
En revanche, la terre THoT contient 2 fois plus de HAP à 3 cycles et 2 fois moins de HAP à 5 
cycles que la terre THo. Ceci montre que la pollution est hétérogène sur ce site. 
  

0,9%

12,3%

45,7%

35,2%

6%

THo

2 cycles

3 cycles

4 cycles

5 cycles

6 cycles

 

0,6
24,1%

50,2%

17,5%

7,5%

THoT

2 cycles

3 cycles

4 cycles

5 cycles

6 cycles

 
Figure II.1 : Répartition massique des 16 HAP US EPA dans les terres polluées 
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A titre de comparaison, les analyses réalisées par Benhabib (Benhabib, 2005) donnaient une 
concentration totale en HAP de 1 815 mg kg-1, pour un échantillon prélevé sur le même site, 
avec un majorité de HAP à 3 cycles (70%), 2 fois moins de HAP à 4 cycles (21%) et très peu 
de HAP à 5 et 6 cycles (respectivement 7 et 2%), confirmant l’hétérogénéité de la pollution 
sur cet ancien site de cokerie. D’autres échantillons ont révélé une présence de 2 500 mg kg-1, 
ce qui reste toujours du même ordre de grandeur. Cette concentration en HAP peut être 
considérée comme élevée, même si certains sites d’anciennes cokeries peuvent présenter des 
teneurs en HAP de l’ordre de 30 g kg-1 (Vessigaud, 2007). 
 

4.3 Détermination des courbes de rétention d’eau 

4.3.1 Montage expérimental et principe de la mesure 
 
Les courbes de rétention en eau ont été mesurées à l’aide d’une colonne démontable en PVC 
de 1 mètre de haut et de 2,6 cm de diamètre interne (Figure II.2), remplie de terre tamisée 
entre 50 μm et 2 mm.  
 

 
 

Figure II.2: Colonne utilisée pour la détermination des courbes de rétention d’eau 

 
La colonne était composé de 30 cylindres : 20 de 2 cm de haut, et 10 de 6 cm de haut. La 
colonne a été saturée de bas en haut à l’aide d’une solution de Ca(NO3)2 de concentration 2 
mM à un débit de 1 mL min-1, puis un drainage gravitationnel a été effectué. La teneur en eau 
de chaque partie de la colonne a ensuite été déterminée par pesée de la terre qu’elle contenait 
avant et après passage à l’étuve à 105 °C pendant 24 h. Une courbe représentant la hauteur de 



Chapitre II : Caractérisation des milieux poreux et méthodes analytiques 

Julien MICHEL - 83 - 2009 

 

colonne en fonction de la teneur en eau a alors été obtenue ; après drainage, la phase liquide 
du sol est en équilibre hydrostatique, le profil hydrique z(θ) correspond alors à la courbe 
caractéristique d’humidité du milieu considéré h(θ), qui représente la variation du potentiel de 
pression en fonction de la teneur en eau volumique. Cette courbe mesurée expérimentalement 
a ensuite été modélisée à l’aide du code RETC (van Genuchten et al., 1991) en utilisant la 
relation de van Genuchten (van Genuchten, 1980) associé au modèle capillaire de Mualem 
(Mualem, 1976). Les équations correspondantes sont présentées au Chapitre I2.4.2.  

 
Les courbes expérimentales correspondent à la compilation de trois essais, et non à une 
moyenne sur trois essais. En effet, nous nous sommes attachés à obtenir un nombre 
relativement élevé de points expérimentaux, afin de réaliser une modélisation, plutôt que 
d’obtenir une erreur sur quelques points, ce qui n’aurait pas amélioré la modélisation. Pour ce 
faire, les différents éléments de la colonne démontable n’ont pas été placés dans le même 
ordre au cours des trois essais, permettant ainsi d’avoir accès à différentes hauteurs de 
colonne.  
 
Les paramètres θR, α et n des milieux étudiés ont été ajustés et déterminés grâce au code 
RETC de manière à s’approcher des courbes expérimentales. La teneur en eau volumique à 
saturation θS a quant à elle été déterminée en moyennant les mesures des quantités de solution 
nécessaires à la saturation de la colonne pour les trois essais. 
 

4.3.2 Profil d’humidité des terres étudiées 
 
Les paramètres de van Genuchten (van Genuchten, 1980) des terres TCh et THo sont 
consignés dans le Tableau II.4. 
 

Tableau II.4 : Paramètres de van Genuchten des milieux étudiés 

Milieu 
θr θs α (cm-1) n 

Masse 
volumique 

(g cm-3) 
TCh 0,14 0,38 ± 0,01 0,059 3,87 1,43 ± 0,02 
THo 0,29 0,47 ± 0,01 0,039 3,98 1,20 ± 0,02 
 
 
Les faibles erreurs sur les masses volumiques permettent de confirmer la répétabilité du 
remplissage de la colonne. De plus, il y était homogène puisque la variation des masses 
volumiques sur chaque tranche de colonne était en moyenne de 4,5% et au maximum de 10%.  
 
Les courbes de rétention d’eau des terres TCh et THo1, ainsi que les courbes modélisées par le 
logiciel RETC sont présentées Figure II.3. 

                                                           
1 La courbe de rétention d’eau n’a pas été mesurée avec la terre THoT puisqu’elle n’était pas tamisée et ne 
pouvait donc pas être utilisée avec notre système de mesure, dont le diamètre interne était seulement de 2,6 cm. 
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Figure II.3 : Courbes de rétention d’eau des terres TCh et THo 

 
Les courbes h (θ) des deux milieux montrent que la rétention de l’eau reste relativement 
élevée, même pour des grandes succions matricielles avec des valeurs de teneur en eau 
résiduelle pour TCh et THo respectivement de 0,14 et 0,29. Elle est plus élevée pour THo que 
pour TCh car la teneur en argiles est deux fois plus forte dans ce cas, ce qui se traduit 
également par une gamme de teneur en eau plus restreinte pour les succions considérées pour 
la terre THo que TCh (Gujisaite, 2008). De plus, ces teneurs en eau reflètent bien le fait que la 
terre THo contient plus d’argiles que la terre TCh, puisque pour une même succion 
matricielle, la teneur en eau est plus élevée pour le milieu THo que pour la matrice TCh 
(Calvet, 2003b). 
 
Dans les deux cas, la succion n’est élevée que pour les teneurs en eau très proches de la teneur 
en eau résiduelle, puis elle varie peu lorsque la teneur en eau augmente, et chute pour des 
valeurs de teneurs en eau très proches de la teneur en eau à saturation. Ces profils sont 
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caractéristiques de sols majoritairement sableux (Musy et Soutter, 1991), ce qui est conforme 
à l’analyse granulométrique (Tableau II.2). 
 
Le comportement au drainage de ces milieux est corrélé à la pente de la zone de transition 
entre les fortes et les basses pressions. Une pente de cette zone plus élevée pour la terre THo 
que pour TCh indique une meilleure capacité de drainage pour ce milieu que pour la terre 
TCh. 
 

4.4 Détermination des conductivités hydrauliques à saturation 

4.4.1 Montage expérimental et principe de la mesure 
 
La mesure de KS, conductivité hydraulique à saturation (m s-1), repose sur la loi de Darcy 
(Equation I.11). 
 
Pour la déterminer, une colonne de terre (longueur 5 cm, diamètre 8 cm) a été saturée par 
remontée capillaire (Figure II.4) à l’aide d’une solution de Ca(NO3)2 2 mM. La surface était 
humidifiée à 90% au bout de 10 minutes. 
 
 

 
 

Figure II.4 : Remontée capillaire avant mesure du KS 
 
 
Ensuite, cette colonne de terre a été intégrée dans le montage représenté schématiquement 
Figure II.5.  
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Figure II.5 : Schéma du montage utilisé pour la détermination de la conductivité hydraulique 

à saturation des terres TCh et THo (adapté de Gujisaite, 2008) 

 
Ce montage se compose d’une colonne de terre reliée à une colonne de type « vase de 
Mariotte » contenant une solution de Ca(NO3)2 2 mM, alimentée par une pompe péristaltique. 
Celle-ci permet de garder un niveau de liquide constant et donc une dépression constante au 
cours des mesures. Le débit de cette solution à travers la colonne a été mesuré (avec une 
balance de précision 0,1 g), pour trois valeurs de ΔH : 1 ; 1,5 et 2 cm. La conductivité 
hydraulique à saturation a été calculée d’après la loi de Darcy (Equation I.11). 
 

4.4.2 Conductivités hydrauliques à saturation des terres TCh et THo 
 
Les valeurs moyennes des conductivités hydrauliques à saturation des terres TCh et THo 
obtenues sur trois essais sont consignées dans le Tableau II.5.  
 
 

Tableau II.5 : Conductivités hydrauliques à saturation des terres TCh et THo 

Terre TCh THo 
KS (mm s-1) 0,35 ± 0,05 0,65 ±0,01 

 
 
 
Les faibles erreurs sur la conductivité hydraulique à saturation pour les trois essais réalisés 
montrent un remplissage répétable de la colonne utilisée pour la remontée capillaire. 
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Les valeurs des conductivités hydrauliques à saturation des deux milieux étudiés sont du 
même ordre de grandeur que celles rencontrées dans la littérature pour des sols 
majoritairement sableux, à savoir de 10-2 à 1 mm s-1 (Musy et Soutter, 1991). Ce résultat est 
cohérent avec la texture majoritairement sableuse des deux matrices, révélée par l’analyse 
granulométrique (Tableau II.2). La valeur plus élevée de KS pour la terre THo confirme ce qui 
avait été déduit des pentes des zones de transition entre les fortes et les basses pressions des 
courbes de rétention d’eau, à savoir un meilleur drainage pour la matrice THo que pour la 
matrice TCh. 
 
Ces valeurs élevées confirment également la faible durée de remontée capillaire, puisque      
90 % de la surface de la terre était humidifiée au bout de 10 minutes, montrant ainsi le 
caractère non (ou peu) hydrophobe des terre étudiées. 
 
Ces matrices permettront de plus de bonnes possibilités de drainage lors de leur utilisation en 
colonne, puisque de telles valeurs sont garantes d’une très grande perméabilité (Calvet, 
2003b). 
 

4.5 Caractérisation physique de la terre THoT utilisée pour les 
expériences en régime transitoire 

4.5.1 Détermination de la masse volumique des grains 
 
L’essai a été réalisé sur une fraction de matériau broyé à la broyeuse annulaire, dont 95% en 
masse était de granulométrie inférieure à 80 μm, et séché. Un creuset a été rempli avec une 
masse connue d’échantillon, puis placé dans la chambre d’un pycnomètre automatique 
(ACCUPYC 1330), déterminant le volume et la densité du matériau.  
 
 
La masse volumique moyenne calculée sur 5 essais, était de : 
 

2,52 ± 0,01 g cm-3 
 
Cette valeur correspond à la masse volumique vraie (ρvraie) du matériau ; elle nous permettra 
donc de calculer la porosité du milieu lors des expériences en lysimètre, puisqu’elle est reliée 
à la masse volumique apparente (ρapp) par la relation : 
 
    ρapp = (1 – ε) ρvraie + ε ρfluide   Équation II.3 

avec ε la porosité du milieu 
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4.5.2 Analyse granulométrique 
 

La distribution granulométrique a été mesurée selon la norme AFNOR XP P94-041 par 
tamisage par voie humide sur tamis à maille carrée. La série de tamis utilisés était la suivante : 
80 μm – 125 μm – 200 μm – 400 μm – 630 μm – 1,25 mm – 2,5 mm – 5 mm – 10 mm – 20 
mm – 40 mm. La masse humide de la prise d’essai était de 12,9 kg. La courbe 
granulométrique cumulée de la terre THoT est présentée Figure II.6. 
 

 

Figure II.6 : Courbe granulométrique de la terre THoT (Lefèvre, 2007) 

La fraction massique de tamisat correspond au rapport exprimé en pourcentage de la masse 
sèche du passant à travers un tamis d’ouverture d à la masse totale initiale du matériau sec 
passant à travers le tamis de dimension nominale maximale utilisé lors de l’analyse. La 
fraction massique de refus correspond au rapport exprimé en pourcentage de la masse de 
matériau sec retenu par un tamis d’ouverture d à la masse totale initiale du matériau sec 
passant à travers le tamis de dimension nominale maximale utilisé lors de l’analyse. 
 
Suite à l’observation de la terre, il semble que la fraction supérieure à 40 mm soit mal 
représentée au niveau de la courbe granulométrique par rapport à la réalité. En effet, des blocs 
de 60 mm voire même de 80 mm étaient présents dans le matériau initial. Mais les résultats 
obtenus donnent une représentation relativement fidèle de la réalité, puisque la proportion 
massique de ces gros éléments est faible par rapport au reste du matériau. 
 
La courbe granulométrique permet de classer la terre THoT comme une grave limoneuse 
(classification des sols grenus) et dans la catégorie des sables et graves très silteux (B5) selon 
la classification RTR (Recommandations pour les Terrassements Routiers) (Lefèvre, 2007). 
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4.5.3 Détermination de la conductivité hydraulique à saturation 
 
Le montage utilisé est présenté Figure II.7. Le principe de mesure est le même que celui 
présenté au Chapitre II4.4.1. Cet essai vise à déterminer si une évolution de la perméabilité 
peut apparaître au cours du temps, et donc modifier la capacité de la terre à laisser passer le 
fluide. Le matériau est tout d’abord compacté à une teneur massique en eau de 15%, puis mis 
en saturation pendant 24 heures. La conductivité hydraulique à saturation est mesurée après 
différents temps de repos sur le même échantillon (Tableau II.6), afin de mettre en évidence 
une modification des caractéristiques de la terre, après un éventuel lessivage ou colmatage. 
Les 4 premières mesures sont effectuées tout de suite après la saturation. 
 

Déversoir

Echantillon

Charge  
hydraulique

Capillaires de mesure de 
différents diamètres

Réservoir

Régle 
graduée

Purge

Sortie d'eau Drain

 

Figure II.7 : Dispositif expérimental pour la détermination de la conductivité hydraulique à 
saturation (Lefèvre, 2007) 

 
D’après le Tableau II.6, on ne constate pas d’évolution de la conductivité hydraulique à 
saturation au cours du temps, montrant qu’aucun colmatage n’aura lieu lors de son utilisation 
prolongée en colonne. Cette valeur peut être comparée à celle obtenue pour la terre THo 
utilisée pour les expériences en régime permanent (qui était tamisée entre 50 μm et 2 mm), à 
savoir 0,65 mm s-1. La terre utilisée ici présente donc une plus forte résistance à l’écoulement, 
même si ces valeurs sont encore garantes d’un drainage relativement bon. Elles sont de plus 
cohérentes avec les valeurs rencontrées habituellement pour des sols majoritairement sableux 
(Musy et Soutter, 1991). Cette différence peut être due au compactage de la terre avant la 
mesure ainsi qu’à l’absence de tamisage qui conserve la fraction fine. 
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Tableau II.6 : Conductivités hydrauliques à saturation de la terre THoT 

Essai Repos après saturation 
(jours) 

Conductivité hydraulique à 
saturation (mm s-1)  

1 

0 

0,011 
2 0,011 
3 0,011 
4 0,0099 
5 1 0,009 
6 0,010 
7 8 0,014 
8 0,016 
 

5 Conclusion  
 
 
Les caractérisations des trois matrices étudiées ont permis de mettre en évidence les propriétés 
de deux sols différents, à savoir un sol agricole et un sol de friche industrielle, et 
confirment la possibilité de les étudier dans des systèmes diverses, permettant ainsi une 
analyse complète de leur comportement. En outre, toutes les matrices sont bien adaptées à 
des expérimentations en colonne, du fait d’une conductivité hydraulique à saturation 
importante, garantissant un drainage aisé.  
 
 
Mais l’intérêt et la pertinence du choix des différentes matrices résident dans les similarités 
rencontrées au niveau de certaines de leurs propriétés, et en particulier du point de vue de leur 
structure et de leur pH. Leurs compositions granulométriques sont en effet très proches, 
avec une large majorité de sables. Leur pH est également volontairement du même ordre de 
grandeur afin que l’étude de la sorption compétitive des HAP et des métaux sur la terre non 
polluée soit la plus réaliste possible du point de vue de la terre provenant d’une friche 
industrielle. De plus, l’utilisation d’une même terre de cokerie, mais dont le tamisage diffère, 
offre de ce fait une gamme envisageable de dimensions de colonne très large, allant du petit 
système de laboratoire au lysimètre de terrain, donnant une réelle possibilité de comparaison 
de leur comportement à différentes échelles.  
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1 Introduction  
 
 
 
De nombreux sols de friches industrielles présentent une pollution multiple : ils sont pollués 
d’une part par des polluants organiques, tels que les hydrocarbures aromatiques polycycliques 
(HAP), et d’autre part par des pollutions minérales telles que les éléments traces métalliques 
(ETM). De nombreux travaux ont déjà été publiés sur la quantification de la rétention de ces 
deux classes de composés dans des sols de diverses natures. 
 
 
 
Néanmoins, il se pose la question de savoir si la capacité de rétention d’un sol déjà pollué par 
l’une ou l’autre classe de ces polluants est différente de celle d’un sol non pollué, ou si une 
pollution organique et métallique simultanée modifierait le comportement des composés pris 
séparément. Très peu d’études ont été réalisées dans cette direction, et ces dernières 
concernent principalement des sols à l’origine non pollués, auxquels une pollution est ajoutée 
en laboratoire, et sur lesquels des expériences en conditions statiques sont menées. La 
majorité des sites étant multi pollués, qu’en est-il lors de la sorption simultanée de composés 
organiques et métalliques, sur une terre non polluée ? Il nous est donc apparu indispensable 
d’étudier la sorption simultanée de ces deux classes de polluants en conditions statiques, 
mais également en conditions dynamiques. 
 
 
 
Ce chapitre s’attache donc à décrire la fixation d’un HAP modèle (le fluoranthène) et de deux 
représentants des éléments traces métalliques (le zinc et le plomb) sur la terre non polluée 
TCh. Il est divisé en deux grandes parties : la première qui présente les résultats des sorptions 
de ces composés seuls puis deux à deux en conditions statiques, puis la seconde, qui les 
présente en conditions dynamiques.  
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2 Démarche d’étude expérimentale de la sorption simultanée du 
fluoranthène, du zinc et du plomb sur la terre TCh  

 
La sorption simultanée des HAP et des métaux a été effectuée sur la terre TCh, présentée au 
Chapitre II4.  
 
La démarche d’étude de la sorption simultanée des HAP et des métaux s’est articulée en deux 
axes. Tout d’abord, des expérimentations en conditions statiques (c'est-à-dire en réacteurs 
fermés, ou « batch ») ont été menées ; ensuite, leur fixation sur la terre TCh a été étudiée en 
conditions dynamiques au moyen de manipulations en colonne en vue de valider les 
résultats obtenus en batch. 
 

2.1 Solutions 
 
Les solutions de fluoranthène, de zinc, et de plomb ont été préparées dans Ca(NO3)2 (pro 
analysis, Merck) de concentration 2 mM, afin de conserver la stabilité des argiles. 
 
Du fait de la faible solubilité du fluoranthène dans l’eau, sa dissolution a été effectuée en 
utilisant du méthanol en tant que co-solvant. Ainsi, du fluoranthène solide (pureté > 98,5%, 
Fluka) a été utilisé pour préparer une solution de fluoranthène à 1 g L-1 dans le méthanol 
(HPLC fluorescence grade, Fisher Scientific). Cette solution a ensuite été diluée dans de l’eau 
ultra pure, afin d’obtenir des solutions de fluoranthène de concentration variant entre            
60 μg L-1 (valeur minimale permettant la mesure de la concentration en solution après 
sorption avec une précision suffisante) et 240 μg L-1 (valeur à 92 % de la solubilité du 
fluoranthène dans l’eau, afin d’être certain que tout le fluoranthène ajouté ait bien été introduit 
sous forme dissoute). La teneur en méthanol a été ajustée à 0,5 % en volume. La présence de 
méthanol à une telle teneur en solution ne modifie pas les propriétés de sorption des HAP 
(Dridi-Dhaouadi, 1997). Le pH de ces solutions était de 5,9. 
 
Les solutions de zinc (pH 5,4), dont la concentration variait entre 0,5 et 15 mg L-1 ont été 
préparées par dilution d’une solution de concentration 700 mg L-1 obtenue par dissolution du 
sel Zn(NO3)2, 6 H2O (pureté ≥ 99%, Fluka) dans l’eau ultra pure. La teneur en méthanol a 
également été ajustée à 0,5 % en volume, afin de se placer dans les mêmes conditions que lors 
de la sorption du fluoranthène seul. 
 
De même, les solutions de plomb (pH 5,4), dont la concentration variait entre 0,1 et 5 mg L-1 
ont été préparées par dilution d’une solution de concentration 3 g L-1 obtenue par dissolution 
du sel Pb(NO3)2, 6 H2O (pureté 99,5%, Prolabo) dans l’eau ultra pure, et la teneur en 
méthanol a été ajustée à 0,5 % en volume. 
 
Les concentrations des solutions de zinc et de plomb ont été choisies de manière à ce qu’ils se 
trouvent majoritairement sous forme d’ions libres en solution (Zn2+ et Pb2+) à l’équilibre et 
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afin de balayer une gamme de concentrations la plus large possible. Des calculs de spéciation 
ont été effectués à l’aide du logiciel JChess (Van Der Lee et De Windt, 2000), permettant de 
déterminer la composition à l’équilibre (donc après sorption) des solutions de concentration   
5 mg L-1 en zinc (7,6 10-2 mM) et 0,1 mg L-1 en plomb (4,8 10-4 mM), qui sont les 
concentrations maximales rencontrées en solution à l’équilibre lors des expériences de 
sorption (Tableau III.1). Les résultats ont montré que le zinc et le plomb étaient 
majoritairement sous forme de cations Zn2+ et Pb2+ en solution (respectivement à 99 et 73 %). 
 
  
Tableau III.1 : Paramètres d’entrée pour le calcul de spéciation du zinc et du plomb à l’aide 

du logiciel JChess 

Zn  Pb  

pH 
Ca2+ 
(mM) 

NO 3  
(mM) 

Zn2+ 
(mM) 

HCO 3  
(mM) 

pH 
Ca2+ 
(mM) 

NO 3  
(mM) 

Pb2+ 
(μM) 

HCO 3  
(mM) 

 
7,2 

 
2,000 

 
4,152 

 
0,076 0,038 

 
7,3 

 
2 

 
4,001 

 
0,48 0,038 

 
La concentration en NO 3  a été calculée d’après la concentration initiale du sel de fond (à 
savoir 4 mM) et en le considérant comme contre-ion du zinc et du plomb, afin de respecter la 
neutralité électrique des solutions. Les autres espèces majoritaires sont présentées en Annexe 
III.1. La concentration en HCO 3 a été déterminée par dosage acide-base. 
 
 

3 Etude de la sorption du fluoranthène, du zinc et du plomb sur 
la terre TCh en conditions statiques 

3.1 Principe 
 
L’étude de la sorption du fluoranthène, du zinc et du plomb sur la terre TCh en conditions 
statiques repose sur la mesure d’isothermes de sorption, qui relient à une température 
donnée, la concentration en polluant sorbé sur la terre à l’équilibre et sa concentration 
en solution. Elles consistent à mettre en contact une solution contenant le(s) soluté(s) avec la 
matrice solide. Après un certain temps de contact permettant d’atteindre l’équilibre, la 
concentration du composé en solution est mesurée, et sa concentration fixée sur la terre est 
déterminée par différence avec la quantité initiale introduite dans le système, selon : 
 
 

)C(C
m
VQ eq0      Équation III.1 
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Avec Q la concentration du composé fixé sur la terre (mg kg-1) 
 V le volume de la solution (L) 
 m la masse de terre (kg) 
 C0 la concentration initiale du composé en solution (mg L-1) 
 Ceq la concentration du composé en solution à l’équilibre (mg L-1) 
 
L’interprétation de ces expériences permettra d’émettre des hypothèses sur les processus 
physico-chimiques rapides responsables de la sorption des composés étudiés sur la terre 
TCh.   
 
Tout d’abord, les isothermes de sorption du fluoranthène, du zinc et du plomb seuls ont été 
mesurées, puis la sorption simultanée du fluoranthène et du zinc, ainsi que du 
fluoranthène et du plomb a été étudiée, permettant d’observer l’influence des HAP sur la 
sorption des métaux et vice versa.  
 

3.2 Mode opératoire 
 
Toutes les isothermes de sorption ont été mesurées à 24 ± 2 °C. Une masse de 1 g de terre 
pour 100 g de solution a été introduite dans des flacons en verre de 250 mL, soit un rapport de 

liquide (L) sur solide (S) 100
S
L .   

 
La terre a été préalablement conditionnée en en plaçant 1 g dans chaque flacon en contact 
avec 10 mL d’une solution de Ca(NO3)2 de concentration 2 mM et en agitant ce mélange 
pendant 1 heure, à une vitesse de 100 tours par minutes, afin d’humidifier la terre. Cette durée 
est estimée suffisante pour éviter la pénétration d’eau entraînée par capillarité au sein d’un sol 
sec, et de ce fait la pénétration de molécules du composé étudié (Vessigaud, 2007). Ensuite, 
un volume de 90 mL des solutions contenant les composés à étudier a été mis en contact avec 
la solution précédente, et agité selon un mouvement horizontal pendant 15 heures à             
175 tr min-1, à l’aide d’une table d’agitation. Dans le cas de sorptions monoconstituant, la 
solution contenait uniquement du fluoranthène, du zinc, ou du plomb, et dans le cas de 
sorptions multiconstituant, elle contenait du fluoranthène et un ETM. Dans ce cas, les 
isothermes d’un composé en présence de trois concentrations différentes d’un autre composé 
ont été tracées. Trois répliquats ont été réalisés pour chaque expérience. 
 
 
Avant dosage du fluoranthène, le surnageant a été filtré sous vide à l’aide d’un filtre de 
porosité 1,6 μm en fibre de verre (Fisherbrand). Ce matériau permet d’éviter la fixation de 
fluoranthène sur le support de filtration. Avant dosage du zinc et du plomb, le surnageant a été 
filtré sur filtre pour seringue en acétate de cellulose de rétention 0,22 μm (Roth), puis acidifié 
à l’aide de 1% en volume d’acide nitrique 67-69% (pour analyse de traces, Carlo Erba) pour 
les besoins de l’analyse. Ces porosités de filtre ont été choisies afin de doser uniquement la 
partie dissoute des solutés.  
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Les temps d’agitation ont été déterminés par une étude cinétique préalable de la sorption du 
fluoranthène, du zinc et du plomb sur la terre TCh. Dans ce cas, un volume de 90 mL de la 
solution du composé à étudier a été mis en contact avec la terre préalablement conditionnée 
avec Ca(NO3)2. Les batch ont été agités à une vitesse de 175 tr min-1, le surnageant prélevé à 
différents instants, et la concentration en solution mesurée. Nous avons estimé que l’équilibre 
était atteint lorsque la concentration en solution restait constante. 
 

3.3 Représentation des résultats 
 
Les graphiques relatifs à l’étude de la sorption du fluoranthène, du zinc et du plomb sur la 
terre TCh en conditions statiques présentent la quantité de polluant sorbé sur la terre à 
l’équilibre en fonction de la concentration en ce même polluant en solution à l’équilibre. Les 
incertitudes sur les concentrations à l’équilibre en solution et sur les quantités fixées sur la 
terre sont reportées sur les graphiques à l’aide de barres d’erreur. Elles correspondent à l’écart 
type calculé à partir des résultats des trois réplicats. Dans le cas où ces dernières 
n’apparaissent pas (en abscisse et/ou en ordonnée), cela signifie que l’erreur est inférieure à la 
taille du point.  
 

3.4 Résultats de la sorption du fluoranthène et des métaux sur la terre 
TCh, en conditions statiques 

 
Les cinétiques de sorption du fluoranthène, du zinc et du plomb sur la terre TCh sont 
présentées dans cette partie, ainsi que les isothermes de sorption de ces composés seuls, puis 
l’influence des métaux sur la fixation du fluoranthène et vice versa.  
 

3.4.1 Cinétique de sorption du fluoranthène, du zinc et du plomb sur la terre TCh      
 
La Figure III.1 présente les cinétiques de sorption du fluoranthène, du zinc et du plomb sur la 
terre TCh. 
 
Dans le cas du fluoranthène et du zinc, on peut considérer qu’un état stationnaire a été atteint 
au bout de 5 heures. Le fait que la concentration en fluoranthène en solution soit constante à 
partir de ce temps de contact, et ce jusqu’à 24 heures de temps de contact montre également 
qu’aucun phénomène de biodégradation du fluoranthène n’a eu lieu au cours de sa sorption 
sur la terre TCh. 
 
Dans le cas du plomb, un état stationnaire a été atteint très rapidement. En effet, après une 
dizaine de minutes de contact entre la terre et la solution, plus de 96% du plomb présent au 
départ était sorbé.  
 
Ces états stationnaires sont attribués à des états d’équilibre. 
 



Chapitre III : Sorption compétitive des HAP et des métaux sur une terre non polluée 

Julien MICHEL - 97 - 2009 

 

Pour la sorption du fluoranthène, du zinc et du plomb ainsi que les sorptions compétitives de 
ces composés sur la terre TCh, un temps d’agitation de 15 heures a été choisi. 
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b) Zinc 
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c) Plomb 
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Figure III.1 : Cinétiques de sorption du fluoranthène, du zinc et du plomb sur la terre TCh 
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Dans tous les cas, une faible diminution de pH par rapport au pH de la terre (soit 8,3) a été 
observée après la sorption du fluoranthène, du zinc et du plomb sur la terre TCh 
(respectivement 7,4 ; 7,2 et 7,3 pour le fluoranthène, le zinc et le plomb). Ceci est dû au fait 

que le rapport 
S
L est différent ici (100) par rapport à celui qui a été utilisé pour la mesure du 

pH de la terre (5). 
 

3.4.2 Sorption du fluoranthène sur la terre TCh 
 
La sorption du fluoranthène sur la terre TCh est linéaire dans la gamme de concentrations 
considérée (Figure III.2) et le coefficient de partage est le suivant :  
 

KD = 536 ± 19 L kg-1 
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Figure III.2 : Isotherme de sorption du fluoranthène sur la terre TCh 

 
Cette linéarité indique un mécanisme de partage linéaire lors de la sorption (Toul et al., 2003), 
dans la gamme de concentrations considérée, entre la phase aqueuse et la phase solide, à 
savoir principalement la matière organique du sol dans le cas du fluoranthène (Karickhoff et 
al., 1979 ; Means et al., 1980 ; Ettler et al., 2005 ; Limousin et al., 2007).  
 
De plus, la cinétique de sorption du fluoranthène (Figure III.1) montre sa fixation en deux 
étapes : une première phase rapide (au cours des 30 premières minutes) et une deuxième 
phase plus lente, le mécanisme principal de sorption du fluoranthène étant vraisemblablement 
l’interaction hydrophobe (Jonker et Koelmans, 2002). Ainsi, certains auteurs  ont également 
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reporté une sorption en deux étapes, la première étant rapide, et correspondant à une fixation 
sur des sites facilement accessibles, et la seconde plus lente, sur des sites moins accessibles 
(Weissenfels et al., 1992). 
 
 
Les études relatives à la sorption des HAP dans les sols sont le plus souvent effectuées sur des 
HAP légers de 2 ou 3 cycles comme le naphtalène ou le phénanthrène. A notre connaissance, 
les études faisant intervenir le fluoranthène ou des HAP plus lourds sont moins fréquentes. En 
outre, He (He et al., 1995) a obtenu des isothermes linéaires lors de la sorption du 
fluoranthène sur des sols dont la teneur en carbone organique variait entre 0,64 et 2,24 % dans 
la gamme de concentration en fluoranthène en solution à l’équilibre 0 – 0,03 mg L-1, 
corroborant ainsi nos observations. D’autres auteurs ont également observé une sorption 
linéaire de polluants organiques sur des sol ou des sédiments, pour des concentrations en 
solution inférieures à la moitié de la solubilité dans l’eau du composé (Karickhoff, 1981 ; 
Appert-Collin, 1999).  
 
Un léger écart à la linéarité a été observé par Vessigaud (Vessigaud, 2007), dans le cas de sa 
sorption sur une terre agricole contenant 1,1 % de carbone organique, pour des concentrations 
à l’équilibre inférieures à 0,01 mg L-1. Le coefficient n de Freundlich était égal à 0,90, 
permettant encore une fois de faire l’hypothèse d’un partage linéaire entre la solution et la 
matière organique du sol. Cette légère non linéarité a été expliquée en faisant l’hypothèse 
d’une part d’un nombre limité de sites de sorption, entraînant leur saturation, et d’autre part 
d’une hétérogénéité des sites de sorption. 
 
Certains auteurs ont néanmoins observé des isothermes « anormales » lors de la sorption du 
fluoranthène sur un sol. En particulier Javier Rivas a observé, lors de la sorption du 
fluoranthène sur une terre de pH 7,9 contenant 4,58 % de matière organique, une isotherme 
anormale, puisque sa fixation sur la terre diminuait significativement lorsque la concentration 
en solution à l’équilibre augmentait (Javier Rivas et al., 2008). Il a attribué ceci à la présence 
d’agents chélatants organiques dans le sol, capable d’être relargués en solution. Ceux-ci 
formaient donc des complexes avec les HAP en solution, qui se fixaient en quantité moins 
importante sur la terre.  
 
  
La teneur en carbone organique de la terre est souvent exprimée sous la forme d’une fraction 
massique fOC et la relation entre le coefficient de partage et cette fraction massique de carbone 
organique est donnée par la loi de Karickhoff (Karickhoff et al., 1979) : 
 

KD = fOC KOC = fOC b K a
OW    Équation III.2 

 
avec fOC la teneur en carbone organique de la terre, qui est de 0,992 % dans notre cas 

KOC le coefficient de partage rapporté à la quantité de carbone organique dans la terre 
(L kg-1) 
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Les constantes a et b sont déterminées de manière empirique, et sont caractéristiques de 
groupes de solutés. 
 
Donc dans notre cas, 

KOC = 54 033 ± 1 915 L kg-1 
 
 
Dans la littérature, plusieurs équations ont permis d’estimer KOC à partir du coefficient de 
partage octanol-eau Kow ou encore de la solubilité dans l’eau du composé considéré (Wilcke, 
2000). Les équations les plus couramment rencontrées sont présentées dans le Tableau III.2, 
ainsi que leur mode de détermination et le KOC en résultant dans le cas du fluoranthène.  
 

Tableau III.2 : KOC obtenus d’après les relations extraites de la littérature 

Equation Source Méthode de 
détermination 

KOC fluoranthène 
(L kg-1) 

log KOC = log Kow – 0,21 
(Équation III.3) 

Karickhoff et al., 
1979 

Etude expérimentale  
 

77 624 

log KOC = 0,989 log Kow – 0,346 
(Équation III.4) 

Karickhoff, 1981 
Approche semi-

empirique 
49 876 

 Vessigaud, 2007 Etude expérimentale 43 651 
 He et al., 1995 Etude expérimentale 44 668 à 66 069 

 
US EPA, 1996 in 
Toul et al., 2003 

Compilation de 
données 

49 096 

 
Mackay et al., 1999 
in Toul et al., 2003 

Compilation de 
données 

68 043 

 
Pour le fluoranthène, log Kow = 5,1.  
  
Les données du Tableau III.2 ont été obtenues de manière différente. En effet, la première 
relation de Karickhoff (Karickhoff et al., 1979) a été déterminée en mesurant la sorption de 
certains polluants organiques (par exemple pour les HAP : naphtalène, anthracène, 
phénanthrène et pyrène) et en déterminant expérimentalement la corrélation entre leur KOC et 
leur KOW. La seconde relation proposée par Karickhoff (Karickhoff, 1981) a quant à elle été 
établie en combinant la théorie de la thermodynamique ainsi que des relations empiriques. 
Ainsi, la théorie est utilisée pour obtenir la forme mathématique de l’équation en relation avec 
les propriétés physiques des composés, et les données expérimentales de son étude de sorption 
de polluants hydrophobes (pour les HAP : naphtalène, anthracène, phénanthrène et pyrène) 
sur des sols et des sédiments sont utilisées pour déterminer empiriquement les constantes de 
ces équations mathématiques, qui ont ensuite été validées en les appliquant avec succès à des 
données publiées. 
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Les constantes de partage obtenues par He et Vessigaud (He et al., 1995 ; Vessigaud, 2007) 
proviennent de la mesure d’isothermes de sorption du fluoranthène sur des sols de différentes 
natures (teneur en carbone organique variant de 0,64 à 2,24 %).  
 
Les deux dernières lignes du tableau proviennent de bases de données qui compilent des 
données publiées sur les propriétés des polluants organiques. Les deux valeurs mentionnées 
dans le tableau correspondent à la valeur moyenne du KOC. Les valeurs de KOC pour l’US 
EPA varient de 41 697 à 54 954 L kg-1 alors qu’elles varient de 10 000 à 2 398 833 L kg-1 
pour Mackay. 
 
Ainsi, le KOC que nous avons mesuré est en bon accord avec la relation de Karickhoff 
(Karickhoff, 1981) puisqu’il est supérieur de 8 %. Il se situe également dans la gamme de KOC 
mesuré par He, ainsi que dans les gammes fournies par l’US EPA et Mackay (certes très 
larges). Il s’éloigne cependant de celui mesuré par Vessigaud (supérieur de 24 %) et de celui 
obtenu par la première relation de Karickhoff (inférieur de 30 %).  
 
Les différences entre le KOC obtenu lors de cette étude et les données extraites de la 
littérature, et plus généralement entre les différents KOC publiés dans la littérature ont 
principalement deux causes. 
 
La première vient du fait que les méthodes appliquées pour la détermination du KD ne sont 
pas normalisées, notamment en ce qui concerne le prétraitement de l’échantillon et surtout la 
manière de doser le soluté, puisque bien évidemment la fiabilité de la technique analytique 
utilisée pour son dosage est le point critique ici. 
 
La seconde raison provient de l’hypothèse même du modèle de sorption linéaire à savoir une 
sorption de solutés non polaires majoritairement contrôlée par leur partage entre la phase 
aqueuse et la matière organique prise comme un ensemble homogène et amorphe. En effet, 
l’affinité de la matière organique avec les composés organiques non polaires est influencée 
par sa nature, son origine, et son passé géologique et géochimique (Toul et al., 2003). Ainsi, 
la matière organique des sols récents permet la sorption de moins de composés organiques 
hydrophobes que la matière organique de sols plus anciens, riches en carbone (Grathwohl, 
1990 ; Weber Jr. et al., 1991). En effet, lors de la sédimentation, les biopolymères (comme les 
lipides, les protéines, les carbohydrates) sont dégradés et condensés pour former des 
geopolymères, tels que les acides fulviques et humiques, ainsi que l’humine, composants de la 
matière organique. Ceux-ci sont encore sujets à des modifications de structure au cours du 
temps (pendant les diagénèse et catagenèse), avec pour produit final le graphite. Ainsi, au 
cours de ces processus, les rapports hydrogène/carbone (H/C) et oxygène/carbone (O/C) 
diminuent, résultant en une augmentation de la teneur en carbone organique dans la matière 
organique. Ainsi, la matière organique aura bien une structure et une composition différentes 
selon son âge, confirmant le fait qu’elle est plus encline à fixer les composés organiques 
hydrophobes quand elle est âgée, en raison d’un plus fort taux de carbone organique. Il est 
donc très peu probable de rencontrer les mêmes propriétés de sorption pour un composé d’un 
sol à l’autre.  
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Il est également possible que les composés organiques ne puissent pas interagir avec toute la 
matière organique présente. En effet, Holmen et Gschwend ont émis l’hypothèse qu’une 
partie de la matière organique était emprisonnée dans la phase minérale et donc inaccessible, 
lorsqu’ils ont observé une sorption moins importante que prévue de naphtalène, 
d’acénaphtène, et de phénanthrène en colonne sur des sables dont la teneur en carbone 
organique était comprise entre 0,048 et 0,109 % (Holmen et Gschwend, 1997). 
  
Ceci montre donc les limites des expressions utilisées plus haut pour le calcul de KOC lors de 
la prédiction de la sorption de composés organiques sur des milieux naturels comme les sols, 
puisqu’elles ne s’appuient pas sur la composition de la matière organique.  
 
Ainsi, dans notre cas, un KOC inférieur à celui obtenu par la première relation de Karickhoff 
mais supérieur à celui mesuré par Vessigaud indique que la matière organique présente dans 
les sédiments étudiés par Karickhoff est plus ancienne que celle présente dans la terre TCh, 
elle-même plus ancienne que celle présente dans la terre agricole utilisée par Vessigaud.   
 

3.4.3 Sorption du zinc sur la terre TCh 
 
La Figure III.3 présente l’isotherme de sorption du zinc sur la terre TCh. La courbe 
représentant le logarithme décimal de la quantité de zinc sorbée en mg kg-1 (logQ), en 
fonction du logarithme décimal de la concentration en solution à l’équilibre en mg L-1 (logC) 
est bien ajustée par une droite, donc la sorption du zinc sur la terre TCh peut être décrite par le 
modèle de Freundlich (Equation I.28) dont les paramètres sont les suivants : 
 

KF = 339 ± 7 L kg-1 
 

n = 0,59 ± 0,01 
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Figure III.3 : Isotherme de sorption du zinc sur la terre TCh 
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La fixation du zinc sur des terres non polluées a été très étudiée en conditions statiques, et le 
comportement du zinc observé ici est conforme à ce qui est reporté dans la littérature, à savoir 
que la sorption des métaux sur les sols, et du zinc en particulier, suit le plus souvent le modèle 
de Freundlich (Mesquita et Vieira E Silva, 1996; Streck et Richter, 1997 ; Zhang et al., 2005 ; 
Vega et al., 2006). Une sorption selon le modèle de Langmuir a également été observée par 
certains auteurs montrant clairement dans ce cas une capacité de sorption maximum pour la 
terre étudiée (Sarkar et al., 1989). Elle n’a pas été mise en évidence dans notre cas 
certainement parce que les concentrations utilisées n’étaient pas assez élevées pour 
l’atteindre. 
 
 
Contrairement aux HAP, la forme chimique des métaux en solution aqueuse dépend des 
paramètres de la solution, et principalement du pH ainsi que de sa composition chimique. En 
effet, dans la phase liquide, le zinc peut être sujet à plusieurs réactions chimiques. Ainsi, la 
détermination de sa spéciation (forme chimique sous laquelle il se trouve en solution) est 
importante afin de prévoir les mécanismes de rétention possibles.  
 
 
A ce pH et pour les concentrations en zinc utilisées, le calcul présenté au Chapitre III2.1 (à 
l’aide du logiciel JChess) et dont les paramètres sont consignés dans le Tableau III.1, nous a 
permis de montrer que le zinc se trouvait à plus de 99% sous forme d’ions Zn2+ en solution.  
 
Trois mécanismes principaux (Chapitre I) sont responsables de la rétention des métaux dans 
les sols : 
 

 l’adsorption, qui peut être soit spécifique (décrite comme une complexation de 
surface), avec formation de complexes de sphère interne soit non spécifique (décrite 
par l’échange d’ions) et formant des complexes de sphère externe, 

 la précipitation de surface, 
 l’absorption. 

 
 
Puisque le zinc se trouve majoritairement sous forme Zn2+, on pourrait penser que sa fixation 
est due essentiellement à des mécanismes d’échange d’ions. Mais en règle générale, l’échange 
d’ions n’est pas le seul mécanisme responsable de la fixation du zinc dans les sols. Ainsi, lors 
d’une expérience d’échange d’ions zinc/calcium menée par Igloria, la quantité de calcium 
désorbée ne correspondait pas à la quantité de zinc fixé, prouvant bien que l’échange d’ions 
n’était pas le seul mécanisme entrant en jeu (Igloria et al., 1996). Cette hypothèse peut de plus 
être écartée dans notre cas puisque la solution contient du calcium en tant que sel de fond, à 
une concentration de 2 mM, donc en large excès par rapport à la concentration en zinc en 
solution (entre 0,008 et 0,2 mM), ce qui prouve que les processus d’échange d’ions sont ici 
très minoritaires voire inexistants. En effet, les sites échangeurs d’ions sont saturés par les 
ions calcium qui occupent donc les sites non spécifiques, laissant la fixation du zinc sur les 
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sites spécifiques (Mesquita et Vieira E Silva, 1996). De plus, Sipos a reporté que l’échange 
d’ions était négligeable en présence d’un fort taux de calcite (Sipos et al., 2008).  
 
Ainsi, d’autres sites de sorption sont responsables de la fixation du zinc. Plusieurs auteurs ont 
montré que la fixation du zinc sur une terre était due à la présence de plus d’un type de site de 
sorption, avec chacun une affinité différente pour le zinc (Prasad et al., 1997). Ainsi, Igloria a 
montré les effets de la matière organique naturelle sur le transport des métaux lourds lors 
d’une infiltration, et a observé une diminution du transport du zinc en présence de matière 
organique, prouvant que cette dernière offrait des sites de sorption pour le zinc (Igloria et al., 
1996), mais dans une moindre mesure par rapport aux oxydes et hydroxydes de fer, de 
manganèse et d’aluminium (Fuller et Davis, 1987 ; Voegelin et Kretzschmar, 2005 ; Vega et 
al., 2006 ; Hanna et al., 2009), avec lesquels il forme également des complexes. Encore une 
fois, le sel de fond joue un rôle puisque la présence d’ions calcium supprime l’adsorption des 
métaux sur les oxydes de fer (Bradl, 2004). Néanmoins, la présence de calcium n’a pas 
d’autre influence sur la sorption du zinc sur une terre (Shukla et al., 1980). Ainsi, ceci montre 
que la complexation de surface est bien l’un des mécanismes entrant en jeu ici lors de la 
fixation du zinc sur la terre TCh, puisqu’elle est due principalement aux groupements OH de 
surface, qui sont présents dans les oxydes et les hydroxydes, mais également au niveau des 
acides humiques (Bradl, 2004 ; Antoniadis, 2008). 
 
L’absorption qui correspond à la diffusion d’un métal en solution dans la phase solide peut 
également avoir lieu puisque les métaux qui sont adsorbés spécifiquement sur les argiles 
peuvent diffuser dans l’espace poral de la structure minérale.  
 
De plus, les mécanismes de précipitation de surface sont le plus souvent associés à des 
conditions neutres à alcalines dans les sols (Sipos et al., 2008), comme rencontrées pour la 
terre TCh, et ont certainement lieu ici. La capacité de sorption des sols peut alors être 
augmentée en présence de certains composés tels que les carbonates, où les conditions 
alcalines vont résulter en une précipitation plus importante des métaux, et donc une plus forte 
rétention.  
 
Ainsi, dans les sols calcaires et alcalins comme c’est le cas ici, Bradl (Bradl, 2004) a suggéré 
que la rétention du zinc était principalement due à la sorption du zinc par les carbonates, la 
précipitation d’hydroxydes et de carbonates de zinc, ou la formation de zincate de 
calcium insoluble. 
 
Il apparaît donc clairement que la fixation du zinc sur une terre est très dépendante des 
propriétés de celle-ci, et principalement de la composition de sa matière organique et de ses 
argiles (en terme de composition chimique et de groupes fonctionnels). A titre d’exemple, 
Karimian et Moafpouryian ont étudié la sorption du zinc sur des terres de différentes natures 
(pH variant entre 7,7 et 8,4 ; argiles de 130 à 530 g kg-1 de terre) et ont obtenu des coefficients 
de Freundlich variant entre 422 et 1390 L kg-1 (Karimian et Moafpouryan, 1999). Ils en ont 
déduit que ce coefficient était uniquement corrélé au pH de la terre et à sa teneur en argiles. 
Néanmoins, le coefficient de corrélation de cette expression était très faible (0,47), ce qui 
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s’explique par le fait que, comme nous venons de le mentionner, la rétention du zinc est 
également due aux carbonates présents dans la terre.  
 
De ce fait, nous attribuons la fixation du zinc sur la terre TCh à des mécanismes de 
complexation de surface au niveau des oxydes et des hydroxydes, de précipitation de 
surface avec les carbonates et d’absorption dans la structure minérale. 
 

3.4.4 Sorption du plomb sur la terre TCh 
 
La Figure III.4 présente l’isotherme de sorption du plomb sur la terre TCh. On peut considérer 
que la sorption du plomb sur la terre TCh s’apparente à une sorption linéaire dans la gamme 
de concentrations considérée. 
 
Le coefficient de partage est : 
 

KD = 680 ± 43 L kg-1 
 
 

y = 680x

R² = 0,939

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

0 0,02 0,04 0,06 0,08 0,1 0,12Q
u

a
n

ti
té

 d
e

 p
lo

m
b

 s
o

rb
é

e
 (

m
g

 k
g-1

)

Concentration en plomb en solution (mg L -1)

 
 

Figure III.4 : Isotherme de sorption du plomb sur la terre TCh 

 
Ce résultat peut sembler contradictoire avec les données publiées dans la littérature, 
mentionnant une sorption du plomb sur les sols généralement de type Freundlich ou Langmuir 
(Streck et Richter, 1997 ; Lee et al., 1998 ; Karathanasis, 2000 ; Rodriguez-Maroto et al., 
2003 ; Markiewicz-Patkowska et al., 2005 ; Vega et al., 2006 ; Covelo et al., 2008). Mais 
toutes ces études ont été effectuées sur des gammes de concentrations beaucoup plus larges 
que celle étudiée ici. De ce fait, notre mesure concorde bien avec les autres études publiées, 
puisqu’il est toujours possible d’observer une sorption linéaire du plomb sur les sols pour des 
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faibles concentrations en solution à l’équilibre. En effet, pour de telles concentrations, on se 
situe dans le domaine de linéarité de l’isotherme de Freundlich ou Langmuir.  
Ainsi, pour Covelo, la non linéarité commençait à se manifester à partir d’une concentration 
en plomb ajoutée de 200 mg L-1 lors de sorptions simultanées de Cr, Cd, Cu, Ni, Pb et Zn sur 
un sol de pH 5,4 (Covelo et al., 2008). De même, Trancoso a modélisé la sorption du plomb 
sur 7 terres à différents pH (entre 6 et 7,2) par des isothermes de type Langmuir, pour des 
concentrations en plomb en solution à l’équilibre allant jusqu’à 2 mg L-1 (Trancoso et al., 
2007). Néanmoins, les parties linéaires de ces courbes s’étendaient généralement entre 0 et 
0,2 mg L-1, corroborant ainsi nos mesures.  
 
Tout comme pour le zinc, la forme chimique sous laquelle se trouve le plomb en solution est 
régie par les propriétés de cette dernière, et en particulier son pH. 
 
Ainsi, un calcul avec le logiciel JChess (Tableau III.1), a montré que le plomb était présent 
majoritairement (à plus de 73 %) sous forme Pb2+ en solution, et à environ 25 % sous forme 
de complexe soluble Pb(OH)+. En effet, la mobilité et la biodisponibilité des métaux dans les 
sols dépendent essentiellement de leur spéciation  puisqu’ils peuvent s’adsorber sur la matière 
organique du sol ainsi que sur les minéraux (argiles, oxydes et hydroxydes, carbonates) 
(Voegelin et Kretzschmar, 2005). 
 
De même que pour le zinc, un mécanisme d’échange d’ions peut ici encore être écarté, au 
vu du large excès de calcium présent en solution. 
 
Néanmoins, le plomb n’a pas le même comportement que le zinc dans les sols et la solution 
du sol. En effet, sa complexation avec la matière organique dissoute est beaucoup plus 
importante que pour le zinc (Weng et al., 2002 ; Chang Chien et al., 2006) et il a une affinité 
plus grande pour la matrice solide (Igloria et al., 1996a ; Bradl, 2004), surtout à pH élevé 
(Welp et Bruemmer, 1999). La plus grande partie du plomb dans les sols est précipitée en tant 
que phase minérale modérément soluble, ou liée à la matière organique, à la fraction argileuse 
ou aux oxydes de fer. Les oxydes et hydroxydes de fer et de manganèse et la matière 
organique ont en effet une grande capacité à fixer le plomb (Fuller et Davis, 1987 ; Manceau 
et al., 1992 ; Karathanasis, 2000 ; Sauve et al., 2000a ; Bradl, 2004) par des réactions 
d’adsorption spécifique (donc avec formation de complexes de sphère interne (Hanna et al., 
2009)).  De plus, les oxydes de fer et de manganèse sorbent préférentiellement le plomb par 
rapport au zinc (Covelo et al., 2007), et il a plus d’affinité pour les oxydes de manganèse que 
pour les oxydes de fer (Jalali et Khanboluki, 2008). La sorption sur les oxydes de fer est ici 
encore supprimée à cause de la présence d’ions calcium (Bradl, 2004). 
 
 
Pour les mêmes raisons que pour le zinc, il est très probable que des réactions de 
précipitation de surface aient lieu lors de la rétention du plomb sur la terre TCh, à cause de 
conditions alcalines dues aux carbonates. 
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Ainsi, la fixation du plomb s’explique ici principalement par des réactions de précipitation 
de surface, notamment avec les carbonates et de l’adsorption spécifique, par la formation de 
complexes de sphère interne avec la matière organique, ainsi qu’avec les oxydes et les 
hydroxydes, décrite comme une complexation de surface avec les groupes fonctionnels 
hydroxyles et les oxydes (pour les surfaces minérales) et les groupes carboxyle, carbonyle et 
phénolique de la matière organique, ce mécanisme étant favorisé par des conditions alcalines 
(Chaturvedi et al., 2007). De même que pour le zinc, des mécanismes d’absorption peuvent 
également avoir lieu. 
 

3.4.5 Influence des métaux sur la sorption des HAP – Cas des systèmes fluoranthène - 
zinc et fluoranthène – plomb 

 
Dans cette sous-partie, les résultats de l’influence du zinc et du plomb sur la sorption du 
fluoranthène sont tout d’abord présentés. Ensuite leur possible compétition lors de la fixation 
sur la terre TCh est discutée. 
 

3.4.5.1 Isothermes de sorption du fluoranthène en présence de Zn et Pb        
 
La Figure III.5 présente les isothermes de sorption du fluoranthène sur la terre TCh, en 
absence et en présence de zinc (Fla = fluoranthène). 
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Figure III.5 : Isotherme de sorption du fluoranthène sur la terre TCh, en absence et en 
présence de zinc 1 

                                                           
1 Les barres d’erreurs n’ont pas été reportées sur le graphique par souci de clarté. Elles sont du même ordre de 
grandeur que celles mesurées lors de l’isotherme de sorption du fluoranthène seul sur la terre TCh. 
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La sorption du fluoranthène sur la terre TCh en présence de zinc est toujours linéaire dans la 
gamme de concentrations considérée (Figure III.5). Les coefficients de partage sont présentés 
dans le Tableau III.3. 
 

Tableau III.3 : Coefficients de partage pour la sorption du fluoranthène sur la terre TCh en 
présence de zinc 

Expérience Fla seul Fla  
+  

0,5 mg L-1 Zn 

Fla  
+ 

1 mg L-1 Zn 

Fla 
+ 

5 mg L-1 Zn 
KD (L kg-1) 536 394 372 403 

 
 
On observe une diminution de l’ordre de 25 % de la sorption du fluoranthène sur la terre TCh 
en présence de zinc, mais celle-ci n’est pas corrélée à la quantité de zinc introduite dans le 
système, puisque les coefficients de partage sont tous du même ordre de grandeur (autour de 
400 L kg-1) lorsque du zinc est présent. 
 
En revanche, la sorption du fluoranthène sur la terre TCh en présence de plomb n’a pas 
toujours été modélisée par une isotherme linéaire (Figure III.6). 
 

y = 536x

R² = 0,96

y = 597x

R² = 0,90

0 2 4 6 8 10 12 14

0

2

4

6

8

10

12

14

16

18

0 0,01 0,02 0,03 0,04

Concentration en fluoranthène rapportée à sa solubilité dans l'eau       

(%)

Q
u

a
n

ti
té

 d
e

 f
lu

o
ra

n
th

è
n

e
 s

o
rb

é
e

  
  

 

(m
g

 k
g

-1
)

Concentration en fluoranthène en solution (mg L -1)

Fla seul

Fla + 0,1 mg/L Pb

Fla + 0,5 mg/L Pb

Fla + 1 mg/L Pb

Série5

 

 
Figure III.6 : Isothermes de sorption du fluoranthène sur la terre TCh en absence et en 

présence de plomb 

 
En présence de 0,5 mg L-1 de plomb, on peut considérer que la sorption du fluoranthène sur la 
terre TCh s’apparente à une sorption linéaire dans la gamme de concentrations considérée, 
alors qu’elle est mieux représentée par le modèle de Freundlich pour des concentrations en 
plomb de 0,1 et 1 mg L-1. Le Tableau III.4 présente les différents paramètres relatifs à la 
sorption du fluoranthène sur la terre TCh en absence et en présence de plomb. 
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Tableau III.4 : Paramètres relatifs à la sorption du fluoranthène sur la terre TCh en absence 
et en présence de plomb 

 Fla seul Fla  
+ 0,1 mg L-1 Pb 

Fla 
+ 0,5 mg L-1 Pb 

Fla 
+ 1 mg L-1 Pb 

Type Linéaire Freundlich Linéaire Freundlich 
KD ou KF 

(L kg-1 ou (L 
kg-1)1/n) 

536 86 597 84 

n 1,00 0,48 1,00 0,50 
r2 0,96 0,95 0,90 0,91 

 
 
Puisque la sorption du fluoranthène ne suit pas le même modèle selon la quantité de plomb 
présente, les coefficients de partage relatifs à la sorption linéaire (KD) ne peuvent pas être 
comparés aux coefficients de Freundlich (KF). Une comparaison des courbes point par point 
est la seule possible. Elle montre que la sorption du fluoranthène est significativement 
augmentée en présence de plomb, pour des concentrations de fluoranthène en solution à 
l’équilibre inférieures à 0,02 mg L-1, surtout pour des concentrations en plomb ajoutées au 
système de 0,1 et 1 mg L-1. En effet, la sorption du fluoranthène sur la terre TCh est 
augmentée de seulement 11 % en présence de 0,5 mg L-1 de plomb, ce qui n’est pas 
significatif en considérant la précision du dosage du fluoranthène en fluorimétrie de l’ordre de    
10 %. De plus, cette augmentation est indépendante de la quantité de plomb introduite dans le 
système. En revanche, pour des concentrations en solution à l’équilibre de fluoranthène 
supérieures à 0,02 mg L-1, on n’observe pas d’influence du plomb sur la sorption du 
fluoranthène.  
 

3.4.5.2 Discussion sur une possible influence du zinc et du plomb sur la sorption du 
fluoranthène sur la terre TCh 

 
Comme nous l’avons vu précédemment, la sorption des composés organiques hydrophobes 
comme les HAP, dans les sols, est attribuée en majorité à la matière organique du sol. Les 
métaux, quant à eux, peuvent former des complexes avec la matière organique ainsi qu’avec 
les oxydes et les hydroxydes. De plus, le plomb aura beaucoup plus tendance à se complexer à 
la matière organique que le zinc (Weng et al., 2002 ; Chang Chien et al., 2006). 
 
 
La diminution de la sorption du fluoranthène en présence de zinc pourrait s’expliquer par une 
sorption compétitive de ces deux composés sur le même type de sites, à savoir certains 
groupes fonctionnels de la matière organique. Le zinc pourrait modifier la conformation de 
la matière organique, et bloquer l’accès d’une partie au fluoranthène.  
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En ce qui concerne le plomb, il a l’effet inverse sur la sorption du fluoranthène puisqu’elle est 
augmentée pour des concentrations en fluoranthène en solution inférieures à 0,02 mg L-1 et 
nous faisons l’hypothèse qu’il modifie la conformation de la matière organique lors de sa 
sorption et donc sa réactivité par rapport au fluoranthène. Le fait que la sorption soit 
augmentée aux faibles concentrations, mais qu’elle reste la même aux concentrations élevées 
pourrait s’expliquer par le fait que le plomb, en modifiant la réactivité de la matière 
organique, rende plus accessibles certains sites de sorption, mais en faible quantité (puisque la 
matière organique n’est pas son seul site de sorption), ou crée de nouveaux sites de sorption 
pour le fluoranthène.  
 
 
L’effet de cations divalents et trivalents sur la matière organique du sol a été reporté dans la 
littérature (Traina et al., 1989 ; Yuan et Xing, 2001 ; Lu et Pignatello, 2004 ; Luo et al., 
2008). En présence d’une force ionique élevée et de cations tels que Ca2+ ou encore Al3+, les 
groupes fonctionnels anioniques des substances humiques seraient moins ionisés, ce qui 
réduirait les forces de répulsion entre les régions proches dans un même polymère, et entre les 
polymères adjacents. Ceci augmenterait l’hydrophobicité de ces polymères organiques, et 
mènerait à la floculation et à la coagulation des substances humiques en bobine, réduisant 
ainsi la surface exposée à la solution aqueuse. Ce phénomène pourrait aussi résulter de la 
formation de ponts avec des cations entre les groupes fonctionnels anioniques des substances 
humiques. Différents effets ont été observés sur la sorption de HAP sur des sols pollués par 
des métaux : certains auteurs ont montré une diminution de la sorption des HAP (Traina et al., 
1989 ; Yuan et Xing, 2001 ; Lu et Pignatello, 2004 ; Luo et al., 2008), et d’autres une 
augmentation (Saison et al., 2004 ; Gao et al., 2006 ; Wang et al., 2007). Par exemple, Gao a 
conclu à une augmentation de la sorption du phénanthrène sur une terre préalablement 
contaminée par du zinc, en mesurant une augmentation de sa sorption de 10 % sur une terre 
contenant 1,39 % de matière organique à un pH de 5,2 (Gao et al., 2006). Pour le même type 
d’étude, mais cette fois avec une terre de pH 6,6 et une teneur en matière organique de      
0,87 %, Saison a observé une forte augmentation de la sorption du phénanthrène pour un sol 
artificiellement pollué avec 4 métaux, à savoir Cd, Cu, Zn et Pb (Saison et al., 2004). 
 
Ces différences pourraient s’expliquer par l’action même des métaux, définie précédemment : 
lorsque la matière organique devient plus hydrophobe, elle est capable de fixer plus de HAP, 
mais puisqu’elle coagule également, moins de surface est exposée pour la sorption, et moins 
de HAP peuvent s’y fixer. Ces deux effets antagonistes ont donc lieu simultanément en 
présence de cations divalents et l’un ou l’autre est prépondérant selon les conditions et suivant 
les métaux en présence. Ainsi, en présence de zinc, la coagulation est prépondérante, menant 
à une diminution de la fixation du fluoranthène sur la terre, alors qu’en présence de plomb, 
elle est de moindre importance. La différence d’effet du zinc et du plomb pourrait également 
s’expliquer par le fait que les gammes de concentration molaire de ces deux composés sont 
différentes. 
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Les études de ce type sont très rares voire inexistantes dans la littérature. En effet, les seules 
données publiées à ce sujet concernent la sorption de HAP sur des sols artificiellement pollués 
par des métaux au laboratoire, et à notre connaissance, aucune étude n’a été menée sur la 
sorption simultanée des HAP et des métaux sur une terre non polluée et leur possible 
compétition. Les différences de résultats entre ces contributions pourraient également 
s’expliquer par le fait que la sorption des HAP, attribuée principalement à la matière 
organique du sol, est très dépendante des conditions expérimentales, comme le pH, mais 
également la teneur en matière organique, sa nature et sa composition (Chiou et al., 1986 ; 
Murphy et al., 1990 ; Brion et Pelletier, 2005), comme nous l’avons également montré lors de 
la sorption du fluoranthène seul sur la terre TCh. Elle dépend de son origine, de son poids 
moléculaire, de sa polarité, ainsi que de la configuration des substances humiques. La sorption 
des HAP est plus élevée lorsque la polarité de la matière organique diminue, et meilleure avec 
les acides humiques que les acides fulviques. De plus, certaines parties de la matière 
organique peuvent être non accessibles (Spark et Swift, 2002 ; Ling et al., 2006). Ceci 
pourrait donc expliquer les différences entre les résultats publiés dans la littérature et ceux 
obtenus dans le cadre de cette étude.  
 
De plus, la plus grande différence entre ces études et la nôtre réside dans le fait que les HAP 
et les métaux n’ont pas été ajoutés simultanément à la terre mais bien l’un après l’autre. Ainsi, 
l’effet de compétition est atténué puisque dans ce dernier cas le métal se fixe sur les sites qui 
sont disponibles, et le HAP sur les sites restants s’il n’est pas capable de « remplacer » le 
métal, ce qui est vraisemblable puisque plusieurs cas de sorption non réversibles du zinc ont 
été reportés. Ainsi, la sorption des métaux sur les oxydes de manganèse n’est pas réversible 
(Covelo et al., 2007), et sur les argiles en général (Jalali et Khanboluki, 2008) puisqu’ils 
peuvent entrer dans le réseau cristallin des silicates par des substitutions isomorphes ou par 
diffusion dans la structure cristalline. Il n’est donc pas possible de comparer nos données avec 
celles publiées puisque des méthodes d’études différentes mènent à des mécanismes 
différents. 
 
 
Ainsi, d’après les conclusions des travaux publiés et de nos observations, nous faisons 
l’hypothèse que la conformation et donc la réactivité de la matière organique vis-à-vis 
des composés organiques hydrophobes sont modifiées en présence de cations divalents 
tels que Zn2+ et Pb2+, mais les mécanismes gouvernant de tels phénomènes n’apparaissent 
pas encore clairement. 
 

3.4.5.3 Conclusion sur l’influence des métaux sur la sorption des HAP sur une terre non 
polluée 

 
Une influence du zinc et du plomb sur la sorption du fluoranthène a été observée, mais ces 
deux métaux n’ont pas la même action. D’une part, le zinc, qui est un élément trace 
métallique rencontré plutôt sous forme d’ions libres en solution, a pour effet de diminuer de 
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25 % la fixation du fluoranthène sur la terre TCh, quelle que soit la quantité de zinc 
ajoutée.  
 
D’autre part, le plomb, qui aura plus tendance à se complexer à la matière organique que le 
zinc, provoque une augmentation de la sorption du fluoranthène sur la terre TCh, pour 
des concentrations en solution à l’équilibre en fluoranthène inférieures à 0,02 mg L-1.  
 
Ce comportement du fluoranthène en présence de métaux est attribué à une modification de 
conformation de la matière organique par les métaux, et donc de sa réactivité vis-à-vis du 
fluoranthène, pour lequel elle constitue le principal site de sorption.  
 

3.4.6 Influence des HAP sur la sorption des métaux – Cas des systèmes fluoranthène - 
zinc et fluoranthène-plomb 

3.4.6.1 Influence du fluoranthène sur la sorption du zinc 
 
La Figure III.7 présente les isothermes de sorption du zinc sur la terre TCh en absence et en 
présence de fluoranthène. Elles suivent le modèle de Freundlich dont les paramètres sont 
consignés dans le Tableau III.5. 
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Figure III.7 : Isothermes de sorption du zinc sur la terre TCh en absence et en présence de 

fluoranthène1 

 
Les coefficients de partage du Tableau III.5 relatifs à la sorption du zinc seul et en présence 
de fluoranthène sur la terre TCh sont du même ordre de grandeur, sauf lorsqu’une 

                                                           
1 Dans un souci de clarté de la représentation, les barres d’erreur n’ont pas été reportées sur ce graphique. Elles 
sont néanmoins du même ordre de grandeur que celles calculées lors de la sorption du zinc seul sur la terre TCh. 
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concentration en fluoranthène de 130 μg L-1 est présente ; dans ce cas, une diminution de     
20 % du coefficient de partage est observée.  
 

Tableau III.5 : Paramètres de Freundlich relatifs à la sorption du zinc sur la terre TCh en 
absence et en présence de fluoranthène 

Expérience Zn seul Zn 
+ 80 μg L-1 Fla 

Zn 
+ 130 μg L-1 Fla  

Zn 
+220 μg L-1 Fla 

KF (L kg-1)1/n 339 321 271 352 
n 0,59 0,41 0,43 0,40 
r2 0,98 0,99 0,93 0,97 

 
 
La Figure III.7 montre que pour des concentrations en zinc en solution à l’équilibre 
inférieures à 2 mg L-1, sa sorption n’est pas modifiée en présence de fluoranthène, et ce quelle 
que soit la quantité introduite dans le système. En revanche, pour des concentrations en zinc 
en solution supérieures à 2 mg L-1, la sorption du zinc diminue, et cette diminution n’est pas 
corrélée à la quantité de fluoranthène présente, mais elle est du même ordre de grandeur pour 
les différentes concentrations de fluoranthène ajoutées. Ceci est conforme à ce qu’a observé 
Khan lors de l’étude de l’effet de polluants organiques tels que des alcools, des cétones ou 
encore des aldéhydes, sur la sorption des métaux dans les sols indiens, à savoir un blocage des 
sites de sorption par les polluants organiques permettant aux métaux de migrer plus 
facilement (Khan et al., 1991).  
 
 
Dans ce sens, il a été reporté dans la littérature des changements de conformation de la 
matière organique lors de la sorption de composés organiques hydrophobes sur cette 
dernière. Ge a réalisé une étude sur l’adsorption et l’agrégation des substances humiques sur 
le mica (Ge et al., 2006). Il a observé qu’après sorption de naphtalène sur ces substances 
humiques, ces dernières étaient plus compactes, et que le naphtalène renforçait les connexions 
entre les acides humiques. En effet, lors de la sorption de composés organiques sur la matière 
organique, celle-ci se déforme irréversiblement (Braida et al., 2003 ; Sander et al., 2005), en 
gonflant en présence de soluté (Xia et Pignatello, 2001 ; Gunasekara et Xing, 2003). Ainsi, 
des modèles de sorption des HAP différents du modèle de partage entre la matière organique 
du sol et la solution ont été développés, et notamment le modèle de sorption « dual mode ». 
Ce modèle suppose que la sorption de composés organiques hydrophobes par la matière 
organique du sol s’apparente à leur sorption par des polymères synthétiques. Dans ce modèle, 
la sorption a lieu selon un mécanisme de partage de manière simultanée avec un mécanisme 
de « remplissage de pores ». Ces pores sont des sites isolés dispersés dans la matrice solide 
pour lesquels une sorption spécifique a lieu et peut être décrite selon une isotherme de 
Langmuir. Dans ce cas, la matière organique ne se comporte plus comme un milieu idéal pour 
le partage (Xing et al., 1996). Elle est alors séparée en deux types de domaines amorphes : un 
domaine expansé, dans lequel la sorption se fait selon un partage, et un domaine condensé, 
pour lequel la sorption se fait selon un partage et un processus de « remplissage de pores » (ou 
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adsorption), par analogie avec les polymères caoutchoutiques et vitreux respectivement. C’est 
particulièrement ce domaine condensé qui va gonfler en présence de soluté (de manière 
analogue au gonflement des polymères fixant des composés organiques hydrophobes), ce qui 
augmente la proportion du domaine expansé (Leboeuf et Weber Jr., 2000). Ce gonflement de 
la matrice solide en présence de soluté est attribué à un effet similaire à celui de la 
température. En effet, dans les deux cas, l’apport d’énergie est augmenté (énergie chimique et 
thermique respectivement), amenant à l’augmentation du « désordre » de la structure de la 
matière organique du sol. 
 
Nous faisons donc l’hypothèse que la conformation et la réactivité de la matière organique 
ont été modifiées au cours de la sorption. Ainsi, l’hypothèse d’une fixation du zinc sur la 
partie condensée de la matière organique pourrait expliquer le changement de réactivité de 
la matière organique vis-à-vis du zinc en présence de fluoranthène, et donc sa fixation moins 
importante, puisque la proportion du domaine condensé diminue.  
 
La manière de prendre en compte la matière organique constitue encore un verrou 
scientifique. D’une part, des données très globales telles que le carbone organique total ou la 
fraction de carbone organique peuvent être utilisées, mais elles ne permettent pas de la 
caractériser finement. D’autre part, il est possible de l’analyser à un niveau très détaillé avec 
des techniques longues et coûteuses comme la RMN ou la spectroscopie infra-rouge mais 
dont les spectres s’avèrent souvent très délicats à interpréter (Celerier, 2008). 
 

3.4.6.2 Influence du fluoranthène sur la sorption du plomb 
 
Etant donnée la très forte rétention du plomb sur la terre TCh (environ 98 %), et la grande 
incertitude des mesures réalisée en ICP-MS à ces concentrations, seule une tendance a pu être 
dégagée de ces expériences. Ainsi, l’influence du fluoranthène sur la sorption du plomb a été 
calculée à partir des expériences de sorption du fluoranthène sur la terre TCh en présence de 
plomb, sans en effectuer de nouvelles (Figure III.8). 
 
Aux faibles concentrations en plomb en solution à l’équilibre (< 0,05 mg L-1), la sorption du 
plomb sur la terre TCh n’est pas modifiée. En revanche, à des concentrations en solution à 
l’équilibre supérieures à 0,05 mg L-1, pour des concentrations en fluoranthène de 80 et 130  
μg L-1, et pour une même concentration en plomb à l’équilibre en solution, la quantité de 
plomb sorbée augmente en fonction de la quantité de plomb initialement introduite dans le 
système. Ceci permet d’avancer l’hypothèse d’une action du fluoranthène similaire à celle du 
plomb sur la matière organique, à savoir la création de sites de sorption ou leur modification 
lors de sa sorption, engendrant une capacité de sorption plus importante pour le plomb.  
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Figure III.8 : Isothermes de sorption du plomb sur la terre TCh, en absence et en présence de 
fluoranthène 

 
Tout comme lors de l’effet du fluoranthène sur la sorption du zinc, ces observations vont bien 
dans le sens d’une modification de la réactivité de la matière organique en fonction des 
composés qui y sont fixés, et donc une modification possible du comportement d’autres 
composés qui seraient susceptibles de s’y fixer. En revanche, contrairement au zinc, la 
sorption du plomb est augmentée en présence de fluoranthène ce qui amène l’hypothèse d’une 
fixation du plomb sur la partie expansée de la matière organique, puisque comme nous 
l’avons vu précédemment, la proportion de celle-ci augmente lors de la fixation de composés 
organiques hydrophobes. Néanmoins, ces résultats permettent difficilement de conclure quant 
à une réelle interaction du fluoranthène sur la sorption du plomb, au vu du très faible nombre 
de points expérimentaux disponibles. 
 

3.4.6.3 Conclusion sur l’influence des HAP sur la sorption des métaux sur une terre non 
polluée 

 
Une influence du fluoranthène sur la sorption des métaux a été observée. En effet, lors de sa 
sorption, il modifierait la conformation de la matière organique qui comporte deux 
domaines (expansé et condensé) et donc sa réactivité vis-à-vis d’autres composés pour 
lesquels elle offre des sites de sorption. Le zinc, qui se fixerait sur sa partie condensée voit sa 
sorption diminuer, alors que la fixation du plomb, attribuée à sa partie expansée, augmente. 
 
 
 
 
 

CPb (départ) = 1 mg L-1 

CPb (départ) = 0,5 mg L-1 
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3.4.7 Conclusion de la sorption compétitive des HAP et des métaux sur une terre non 
polluée, en conditions statiques  

 
 
Ces expériences de sorption simultanée d’un HAP (le fluoranthène) et de deux éléments traces 
métalliques (le zinc et le plomb) sur une terre non polluée en conditions statiques donnent un 
premier aperçu du comportement de ces deux classes de polluants lors de leur sorption 
compétitive. Il a été montré que ces deux classes de composés avaient un comportement 
différent suivant qu’ils étaient fixés seuls ou simultanément sur une terre non polluée.  
 
 
Ainsi, le fluoranthène, dont la sorption est essentiellement contrôlée par la matière 
organique, agit sur cette dernière en modifiant sa conformation et donc sa réactivité vis-
à-vis des métaux. Ceci vérifie l’hypothèse d’une matière organique comportant des sites de 
sorption hétérogènes, principalement divisés en deux domaines : un domaine expansé et un 
domaine condensé. Lors de sa fixation sur la partie condensée, le fluoranthène engendre un 
gonflement de celle-ci et donc une augmentation de la proportion du domaine expansé. Le 
zinc, dont la sorption diminue en présence de fluoranthène, se fixerait alors principalement sur 
la partie condensée, alors que l’augmentation de la sorption du plomb serait due à sa fixation 
sur le domaine expansé. 
 
Les métaux ont également une influence sur la sorption du fluoranthène. Le zinc diminue sa 
fixation, alors qu’elle est augmentée en présence de plomb pour des concentrations en 
solution à l’équilibre inférieures à 0,02 mg L-1 en fluoranthène. Ainsi, les métaux agissent 
également sur la conformation de la matière organique en modifiant sa réactivité vis-à-vis 
du fluoranthène. 
 
 
Ces expériences en conditions statiques ont donc permis de mettre en évidence une 
interaction des métaux et des HAP avec la matière organique lors de leur sorption, ce 
qui engendrerait une modification de sa conformation et de sa réactivité, induisant une 
sorption modifiée lorsque les HAP et les métaux sont présents de manière simultanée. Mais 
les expériences en conditions statiques peuvent introduire des artefacts expérimentaux, dus 
notamment au grand rapport liquide/solide utilisé. Ainsi ces expériences doivent être plutôt 
considérées comme un préliminaire nécessaire au dimensionnement des expériences en 
conditions dynamiques et permettant de mettre en évidence des phénomènes nécessitant d’être 
approfondis et validés par des expériences en colonne. 
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4 Sorption du fluoranthène et du zinc sur la terre TCh, en 
conditions dynamiques 

 
Les expériences menées en conditions statiques ont permis d’avoir un premier aperçu du 
comportement des HAP et des métaux lors de leur sorption simultanée sur la terre TCh, et des 
hypothèses concernant les mécanismes ont été avancées. L’objectif des expériences en 
conditions dynamiques présentées dans cette partie est de les valider. 
 
La sorption du fluoranthène seul puis du zinc seul en colonne sur la terre TCh sera tout 
d’abord présentée. Ensuite, l’influence du zinc sur la sorption du fluoranthène et vice versa 
sera exposée. En raison de sa très forte rétention dans les conditions expérimentales utilisées, 
la sorption du plomb n’a pas été étudiée en colonne.  
 

4.1 Principe 
 
Cette étude repose sur le principe de la chromatographie éluto-frontale, et consiste à 
mesurer et interpréter les courbes de percée du composé à étudier. Une solution du ou des 
composés à étudier est injectée dans une colonne remplie de terre, et la concentration dudit 
composé est mesurée en sortie de colonne, ainsi que le pH et la conductivité. Ces expériences 
en conditions dynamiques, plus proches des conditions du terrain, ont pour objectif de 
confirmer ou infirmer les hypothèses avancées à partir des expériences menées en 
conditions statiques.  
 

4.2 Montage expérimental 
 
Le montage expérimental (Figure III.9) était composé d’une pompe à pistons (Pharmacia        
P-500 ; Labequip Ltd., Markham, Canada), d’une colonne en verre (Pharmacia XK 16, D.I. 
1,6 cm, h 5 cm) et d’un collecteur de fractions (Gilson 206). La conductivité et le pH ont été 
mesurés en ligne à l’aide d’un conductimètre Pharmacia et d’un pH-mètre de type PHM 210 
(Radiometer analytical) muni d’une électrode Inlab Routine (Mettler Toledo).  
 
La colonne, remplie d’environ 12 g de terre, a été saturée de bas en haut à un débit de        
0,15 mL min-1 à l’aide d’une solution de Ca(NO3)2 de concentration 2 mM. Elle a ensuite été 
balayée avec cette même solution durant 15 heures à un débit de 1 mL min-1. Des expériences 
de traçage ont été réalisées sur chaque colonne utilisée, afin d’en vérifier la qualité de 
remplissage et d’en déterminer le volume poreux. Une injection échelon a été appliquée, à 
savoir le passage d’une solution de Ca(NO3)2 de concentration 2 mM à une solution de 
Ca(NO3)2 de concentration 10 mM (échelon positif) puis passage de nouveau à une solution 
de Ca(NO3)2 de concentration 2 mM (échelon négatif), tout en enregistrant la conductivité en 
sortie de colonne. La méthode utilisée pour la réalisation et l’exploitation d’une expérience de 
traçage est présentée en Annexe III.2. 
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Figure III.9 : Montage expérimental utilisé pour les expériences de sorption simultanée du 
fluoranthène et du zinc en conditions dynamiques 

Trois expériences réalisées avec ce montage, chaque fois avec un nouvel échantillon de terre, 
à un débit de 1 mL min-1, sont présentées dans ce chapitre : 
 

 Sorption/désorption du fluoranthène (colonne C1) : une solution de fluoranthène de 
concentration 150 μg L-1 préparée dans Ca(NO3)2 de concentration 2 mM a été 
injectée dans la colonne jusqu’à ce que la concentration en fluoranthène en solution en 
sortie de colonne soit égale à celle d’entrée (étape de sorption du fluoranthène). 
Ensuite, une solution de Ca(NO3)2 de concentration 2 mM a été injectée, jusqu’à ce 
que le fluoranthène ne soit plus détecté en sortie (étape de désorption du fluoranthène). 
 

 Sorption du zinc (colonne C2) : une solution de concentration 4,5 mg L-1 en zinc dans 
Ca(NO3)2 2 mM a été injectée dans la colonne jusqu’à ce que la concentration en zinc 
de la solution en sortie soit égale à celle de la solution d’entrée. 

 
 Sorption simultanée du fluoranthène et du zinc (colonne C3) : la colonne a été 

alimentée avec une solution de fluoranthène de concentration 150 μg L-1 pendant 
3 100 volumes poreux. A partir de ce moment (donc avant que la sorption du 
fluoranthène sur la terre TCh soit complète), une solution contenant 150 μg L-1 de 
fluoranthène et 4,5 mg L-1 de zinc a été injectée dans la colonne jusqu’à ce que la 
concentration en zinc en solution en sortie de colonne soit égale à celle d’entrée (2 700 
volumes poreux supplémentaires, étape de sorption du zinc). Dès lors, la colonne a été 
alimentée par une solution de fluoranthène de concentration 150 μg L-1 (désorption du 
zinc et poursuite de la sorption du fluoranthène, pendant 3 000 volumes poreux 
supplémentaires), puis par une solution de Ca(NO3)2 de concentration 2 mM, pour la 
désorption du fluoranthène. 
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Un résumé de ces expériences en colonne ainsi que les conditions expérimentales sont 
présentés dans le Tableau III.6. 
 
Tableau III.6 : Résumé des expériences de sorption simultanée du fluoranthène et du zinc sur 

la terre TCh, en conditions dynamiques 

Expérience Colonne m terre (g) Vp (mL) 

Sorption du 
fluoranthène 

C1 12,74 5,60 

Sorption du zinc C2 13,68 5,15 

Sorption simultanée 
du fluoranthène  

et du zinc 
C3 12,91 5,85 

 

4.3 Représentation des résultats 
 
Les courbes de percée relatives à la sorption du fluoranthène et du zinc sur la terre TCh 
présentent la concentration du composé étudié en sortie de colonne en fonction du volume 

réduit 
Vp
V , où V correspond au volume de solution injecté dans la colonne, et Vp au volume 

poreux de cette même colonne. Les masses sorbées et désorbées pour les expériences en 
colonne ont été calculées par intégration de l’aire sous la courbe de percée par la méthode des 
trapèzes, appliquée point par point sur les courbes expérimentales. 
 

4.4 Résultats de la sorption du fluoranthène et du zinc sur la terre TCh, en 
conditions dynamiques 

4.4.1 Sorption du fluoranthène sur la terre TCh 
 
La Figure III.10 présente la courbe de percée du fluoranthène lors de sa sorption et de sa 
désorption sur la terre TCh.  
 
 



Chapitre III : Sorption compétitive des HAP et des métaux sur une terre non polluée 

Julien MICHEL - 120 - 2009 

 

0

0,05

0,1

0,15

0 5000 10000 15000

C
o

n
ce

n
tr

a
ti

o
n

 e
n

 f
lu

o
ra

n
th

è
n

e
 e

n
 

so
lu

ti
o

n
 (

m
g

 L
-1

)

V/Vp

sorption désorption

 
 

Figure III.10 : Courbe de percée du fluoranthène lors de sa sorption sur la terre TCh  

 
La masse de fluoranthène fixée lors de la sorption est : 
 

mFla-fixée-C1 = 142 ± 5 mg kg-1, soit 7 ± 0,2 10-4 mol kg-1 de terre  
 
La masse de fluoranthène désorbée est : 
 

mFla-désorbée-C1 = 80 ± 10 mg kg-1, soit 3,9 ± 0,5 10-4 mol kg-1 
 
La masse de fluoranthène désorbée est inférieure à ce qui s’est fixé de 45 %. Des phénomènes 
d’hystérèse ont également été observés par d’autres auteurs lors de la sorption/désorption de 
composés organiques dans les sols (Vessigaud, 2007 ; Weber Jr. et al., 2002 ; Braida et al., 
2003 ; Celis et al., 2006) et ont été attribués à l’hétérogénéité des sites de sorption, certains 
sites de sorption fixant ces composés de manière irréversible. L’irréversibilité de la sorption 
des composés organiques sur la matière organique du sol s’explique par une déformation 
irréversible du support de sorption par le composé qui s’y fixe (Pan et al., 2007). La 
conformation de la matière organique change donc après sorption du fluoranthène, menant à 
une désorption différente de la sorption. Ainsi, un effet de piégeage par la matrice a été 
introduit (Weber Jr. et al., 2002). Comme nous l’avons vu lors de la sorption simultanée du 
fluoranthène et du zinc sur la terre TCh en conditions statiques, la matière organique, 
responsable de la sorption du fluoranthène, se compose de deux domaines, l’un expansé et 
l’autre condensé. Lors de sa sorption, la partie condensée de la matière organique gonfle, 
celle-ci étant donc dans un état expansé lors de la sorption du fluoranthène. Lors de l’étape de 
désorption, la matrice se rétracte pour être dans un état moins expansé, piégeant ainsi le 
soluté.  
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De plus, la linéarité de la sorption du fluoranthène sur la terre TCh peut être examinée en 
comparant la masse de fluoranthène fixée dans le cas de l’expérience en conditions 
dynamiques, et la masse qui serait fixée sur la terre pour une concentration en solution à 
l’équilibre de 150 μg L-1 en appliquant l’équation obtenue par l’isotherme de sorption du 
fluoranthène en conditions statiques. Dans ce dernier cas, la masse de fluoranthène fixée 
serait : 
 

mFla-fixée-batch = 80 mg kg-1  
 
 
Cette masse est 45 % inférieure à la masse fixée en conditions dynamiques, montrant que la 
sorption du fluoranthène sur la terre TCh n’est pas linéaire. Néanmoins, en plaçant le point sur 
l’isotherme de sorption du fluoranthène déterminée en conditions statiques, on s’aperçoit que 
la non linéarité est beaucoup moins évidente (Figure III.11) ; il est donc difficile de conclure 
quant à la linéarité de la sorption avec cette courbe, puisque la répartition des points n’est pas 
adaptée. En effet, tous les points sont situés dans la zone correspondant à des concentrations 
inférieures à 11 % de sa solubilité dans l’eau, et le point obtenu en conditions dynamiques est 
très éloigné (environ 60 % de la solubilité), ce qui permet d’obtenir encore une fois une 
corrélation linéaire entre la concentration en solution à l’équilibre et la masse de fluoranthène 
fixée. 
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Figure III.11 : Isotherme de sorption du fluoranthène sur la terre TCh 
Compilation des conditions statique et dynamique 

 
 

Un moyen de trancher est de comparer les courbes de sorption et de désorption (Sardin et al., 
1991 ; Appert-Collin et al., 1999). Pour une sorption linéaire, celles-ci doivent être 
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« symétriques », c’est-à-dire que la courbe de sorption (
0C

Csorb ) et la transformée de la courbe 

de désorption (1 - 
0C

Cdes ) doivent être superposées, C0 correspond à la concentration en 

fluoranthène de la solution d’alimentation, et Csorb et Cdes représentant respectivement les 
concentrations en fluoranthène en sortie de colonne lors des étapes de sorption et de 
désorption. Elles ne sont évidemment pas superposables puisque l’aire sous ces courbes est 
très différente (la quantité désorbée est inférieure de 45% à celle sorbée) prouvant bien que la 
sorption du fluoranthène sur la terre TCh est non linéaire. Notons que ceci peut 
également être le résultat d’un effet cinétique puisqu’il peut exister une cinétique de sorption 
et de désorption différente, entraînant une non superposition des courbes de sorption et de 
désorption. Une tendance similaire a été observée lors d’expériences de sorption de 
phénanthrène sur un sable contenant 2 % de matière organique, à savoir une non linéarité de 
l’isotherme de sorption pour des concentrations en solution à l’équilibre supérieures à 40 % 
de la solubilité du composé dans l’eau (Appert-Collin, 1999). Ceci confirme de plus le 
mécanisme avancé précédemment et permettant d’expliquer la sorption compétitive du 
fluoranthène et des métaux, à savoir une matière organique responsable de la sorption du 
fluoranthène qui comporte des sites de sorption hétérogènes, et deux domaines (expansé et 
condensé) et dont le mécanisme de sorption n’est pas uniquement un partage sol/solution, 
mais également un processus de remplissage de pore. 
 
 
La Figure III.12 présente l’évolution du pH lors de la sorption du fluoranthène sur la terre 
TCh, en conditions dynamiques. 
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Figure III.12 : Evolution du pH lors de la sorption du fluoranthène sur la terre TCh 
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En début d’expérience, une légère augmentation de pH de 7,9 à 8,1 est observée, ce qui n’est 
pas significatif. En revanche, la valeur du pH diminue ensuite de 8,1 à 4,5 pendant environ 
5 000 volumes poreux. Elle reste ensuite constante jusqu’à la fin de l’expérience.  
 
Deux phénomènes principaux sont responsables des variations de pH dans la solution du sol : 
la dissolution des carbonates et le relargage de matière organique résultant en la formation de 
matière organique dissoute (MOD) (Totsche et al., 2006). Le premier phénomène se traduirait 
par une augmentation du pH de la solution, alors que le second induirait une diminution de pH 
à cause d’une déprotonation de groupes fonctionnels acides (notamment les groupes COOH). 
La diminution de pH observée ici peut se diviser en deux parties. Tout d’abord, en début 
d’expérience et ce pendant 2 000 volumes poreux échangés, le pH de la solution en sortie de 
colonne est plus élevé que celui de la solution d’entrée (pH 5,9), montrant que les 
phénomènes de dissolution des carbonates sont prépondérants par rapport à la formation de 
MOD. Le pH diminue ensuite pendant 4 000 volumes poreux échangés supplémentaires, pour 
être inférieur à sa valeur d’entrée, montrant l’augmentation de la prédominance des 
mécanismes de formation de MOD (libérant des ions H+) sur la dissolution des carbonates.  
 

4.4.2 Sorption du zinc sur la terre TCh, en conditions dynamiques 
 
La Figure III.13 présente la courbe de percée du zinc lors de sa sorption sur la terre TCh. La 
concentration en zinc en sortie de colonne est nulle jusqu’à 200 volumes poreux. On observe 
ensuite un front dispersif pour la sorption du zinc sur la terre TCh. Lors de cette expérience, le 
pH n’a pas été mesuré en ligne, mais dans les collectes. On ne note pas de variation 
significative, puisqu’il s’établit autour de 6,5. Ce pH plus élevé que celui de la solution 
d’entrée est attribué à la dissolution des carbonates. 
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Figure III.13 : Courbe de percée du zinc, en colonne, sur la terre TCh 
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La masse de zinc fixée au cours de cette expérience de sorption du zinc en colonne sur la terre 
TCh est :  
 
mZn-fixée-C2 = 1 100 ± 64 mg kg-1 soit 1,7 ± 0,1 10-2 mol kg-1 de terre (ou 3,4 10-2 eq kg-1) 
Lors de la sorption du zinc sur la terre TCh en batch, pour une concentration en zinc à 
l’équilibre en solution de 4,5 mg L-1, la masse de zinc sorbée était 
 
mZn-fixée-batch = 780 mg kg-1 soit 1,2 10-2 mol kg-1 de terre 
 
 
La masse de zinc fixée en colonne est donc 42 % plus élevée que celle fixée lors des 
expériences en conditions statiques. Cette différence est en accord avec les données publiées 
dans la littérature (Hinz et Selim, 1999 ; Twardowska et Kyziol, 2003). Twardowska a 
également mesuré une quantité fixée en colonne 1,5 fois plus élevée que celle fixée lors 
d’expériences en batch.  
 
Ces deux approches utilisées pour la mesure d’isothermes de sorption sont très différentes. En 
effet, les expériences en conditions statiques reposent sur des rapports liquide/solide grands et 
le temps de contact entre la solution et le sol est grand, assurant ainsi l’équilibre. En revanche, 
lors d’expériences en conditions dynamiques, le rapport liquide/solide instantané est beaucoup 
plus petit et conditionné par le volume poreux de la colonne. Dans ce dernier cas, la sorption a 
de plus lieu en deux étapes : on observe tout d’abord une sorption complète du soluté, puis sa 
percée. Ce mode de contact est en général plus représentatif des conditions naturelles régnant 
dans l’environnement. De plus, lors d’expériences en colonne, un plus petit rapport 
liquide/solide mène à une concentration de site de sorption plus grande, ce qui permet de 
quantifier et de détecter des interactions solide/solution très faibles (Delolme et al., 2004). 
Mais la principale différence entre ces deux stratégies de mesure de la sorption réside dans le 
fait qu’en colonne, les produits de réaction sont constamment enlevés du système, alors qu’ils 
y restent pendant toute la durée de l’expérience en conditions statiques. De plus, les particules 
de terre peuvent être détruites ou endommagées lors de l’agitation. Tout ceci mène à des 
conditions opératoires différentes pouvant mener à des mécanismes différents selon le mode 
de contact sol/solution (Barna et al., 2007).  
 

4.4.3 Sorption du fluoranthène et du zinc sur la terre TCh 
 
La Figure III.14 présente une vue d’ensemble des courbes de percée du fluoranthène et du 
zinc lors de leur sorption simultanée sur la terre TCh. Tout d’abord, la colonne a été alimentée 
par une solution de fluoranthène de concentration 150 μg L-1 pendant 3 100 volumes poreux. 
A partir de ce moment (donc avant que la sorption du fluoranthène sur la terre TCh soit 
complète), une solution contenant 150 μg L-1 de fluoranthène et 4,5 mg L-1 de zinc a été 
injectée dans la colonne jusqu’à ce que la concentration en zinc en solution en sortie de 
colonne soit égale à celle d’entrée (2 700 volumes poreux supplémentaires). Dès lors, la 
colonne a été alimentée par une solution de fluoranthène de concentration 150 μg L-1 
(désorption du zinc et poursuite de la sorption du fluoranthène, pendant 3 000 volumes poreux 
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supplémentaires), puis par une solution de Ca(NO3)2 de concentration 2 mM, pour la 
désorption du fluoranthène. 
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Figure III.14 : Courbes de percée du fluoranthène et du zinc lors de leur sorption simultanée 

sur la terre TCh 

Dès l’injection de zinc, et pendant environ 500 volumes poreux, la concentration de 
fluoranthène en sortie de colonne reste constante à environ 120 μg L-1, valeur à laquelle elle 
se trouvait avant l’injection de zinc. Ensuite, elle diminue brutalement sur 170 volumes 
poreux pour atteindre une valeur de 80 μg L-1. Elle augmente ensuite pour se stabiliser à sa 
valeur correspondant au début de l’injection de zinc, à savoir 120 μg L-1, jusqu’à l’arrêt de 
l’injection de zinc. Le zinc a donc une influence sur la sorption du fluoranthène. 
 
Pour expliquer cette chute brutale de la concentration en fluoranthène 500 volumes poreux 
après l’injection de zinc, deux hypothèses peuvent être avancées.  
 
Premièrement, l’éventualité d’une activité bactérienne a été considérée. En effet, bien que la 
terre utilisée soit non polluée, et ne comporte donc pas a priori de bactéries pouvant dégrader 
le fluoranthène, il est probable que la population bactérienne se soit adaptée à ce composé et 
devienne capable de le dégrader au bout d’un certain temps. De même, le zinc est un élément 
indispensable à leur vie, et dans un sol carencé en zinc comme c’est le cas pour la terre TCh, 
un ajout de zinc aurait été utilisé par les bactéries. Néanmoins, deux observations nous 
permettent d’écarter cette hypothèse : 
 

 d’une part, la courbe de percée du fluoranthène seul en colonne ne montre pas une 
telle chute de concentration au bout de 4 000 volumes poreux échangés, ni à aucun 
moment, montrant que l’activité biologique au sein de la colonne peut être négligée, 
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 d’autre part, si les bactéries avaient commencé à dégrader le fluoranthène, elles 
auraient continué tout au long de l’expérience, et la concentration en fluoranthène 
aurait atteint un plateau à la concentration de 80 μg L-1 (valeur à laquelle la 
concentration en fluoranthène a chuté après l’ajout de zinc).  

 
La deuxième hypothèse permettant d’expliquer cette chute de concentration est une réelle 
influence du zinc sur la sorption du fluoranthène, et la création de nouveaux sites de sorption 
pour le fluoranthène. Le zinc, en se complexant à la matière organique, modifierait la 
configuration et la réactivité des sites responsables de la sorption du fluoranthène, et 
permettrait une fixation plus importante du fluoranthène. Le fait que la concentration en 
fluoranthène en solution en sortie de colonne croît de nouveau rapidement après cette chute 
brutale montre que la quantité de sites créés est petite, ce qui est confirmé par le fait que la 
matière organique n’est pas le site de sorption principal du zinc. Ainsi, l’influence du zinc 
sur la sorption du fluoranthène serait limitée. 
 
 
La Figure III.15 présente les courbes de percée du fluoranthène lors de sa sorption sur la terre 
TCh en absence et en présence de zinc. La sorption et la désorption du fluoranthène en 
présence de zinc ont globalement la même allure qu’en absence de zinc.  
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Figure III.15 : Comparaison des courbes de percée du fluoranthène lors de sa sorption sur la 

terre TCh en absence et en présence de zinc 

 
Les quantités de fluoranthène fixées et désorbées en présence et en absence de zinc sont 
présentées dans le Tableau III.7. 
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Tableau III.7 : Quantités de fluoranthène fixées sur la terre TCh en absence et en présence de 
zinc 

 mfixée  
mg kg-1 de terre 

mdésorbée  
mg kg-1 de terre 

Ecart  
mdésorbée/ mfixée 

% 
Fluoranthène seul 142 ± 5 80 ± 10 40 

Fluoranthène + zinc 165 ± 3 134 ± 6 25 
 
 
La quantité de fluoranthène fixée est plus élevée (15%) en présence de zinc. Cette 
augmentation est essentiellement due à la chute brutale de la concentration en fluoranthène 
dans les collectes aux environs de 4 000 volumes poreux échangés, qui correspond à la seule 
différence majeure entre les deux courbes. A première vue, cette observation semble contraire 
à ce qui a été observé en conditions statiques, à savoir une diminution de la sorption du 
fluoranthène de 25 % en présence de zinc. Cependant, dans ce dernier cas, la gamme de 
concentrations explorée était restreinte, à savoir une concentration en fluoranthène en solution 
à l’équilibre inférieure à 12 % de sa solubilité dans l’eau, contre 60 % lors de l’expérience en 
conditions dynamiques. Ainsi, l’effet observé en conditions statiques, ayant néanmoins permis 
de mettre en évidence une influence du zinc sur la sorption du fluoranthène, a certainement 
été biaisé par la petite fenêtre d’étude. Ceci montre que les expériences en batch sont un bon 
outil pour mettre en évidence des phénomènes, mais que les expériences en colonne sont 
indispensables afin d’approfondir leur étude. Une étude en colonne avec d’autres 
concentrations de fluoranthène permettrait de confirmer cette tendance. 
 
Pour les deux expériences en colonne, la quantité de fluoranthène désorbée est plus faible que 
la quantité fixée (40 % lors de la sorption du fluoranthène seul, et 25 % lors de la sorption 
simultanée du fluoranthène et du zinc), ce qui est encore une fois conforme aux données 
publiées dans la littérature (Weber Jr. et al., 2002 ; Braida et al., 2003 ; Celis et al., 2006 ; Pan 
et al., 2007). Ceci confirme donc bien les hypothèses avancées précédemment au sujet du 
comportement de la matière organique lors de la fixation du fluoranthène, à savoir un 
mécanisme différent d’un seul partage linéaire entre cette dernière et la solution, mais plutôt 
un mécanisme de partage concomitant à un mécanisme de « remplissage de pores » (non 
linéaire) sur une matière organique hétérogène comportant un domaine expansé et un 
domaine condensé. 
 
De plus, le fait que proportionnellement plus de fluoranthène se soit désorbé en présence de 
zinc que lorsqu’il a été fixé seul sur la terre TCh confirme également une modification de la 
réactivité de la matière organique par celui-ci lors de sa sorption. 
 
La Figure III.16 présente les courbes de percée du zinc lors de sa sorption sur la terre TCh 
seul et en présence de fluoranthène.   
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Figure III.16 : Comparaison des courbes de percée du zinc, en absence et en présence de 
fluoranthène 

 
On observe que les deux courbes n’ont pas du tout la même allure. En effet, en présence de 
fluoranthène, le zinc perce beaucoup plus tôt : la concentration en sortie de colonne est égale à 
la concentration d’entrée au bout de 400 volumes poreux, alors qu’il en faut 1500 en absence 
de fluoranthène. De plus, tout comme pour la courbe de percée du fluoranthène, une 
diminution de la concentration en zinc en sortie de colonne est observée au bout de 500 
volumes poreux échangés en présence de fluoranthène, montrant une influence du 
fluoranthène sur la sorption de ce dernier. Enfin, la concentration en sortie de colonne revient 
brutalement à sa valeur d’entrée après 170 volumes poreux. 
Ici, la quantité de zinc sorbée sur la terre est de : 
 
mZn-fixée-C3 = 175 ± 16 mg kg-1 soit 2,6 ± 0,2 10-6 mol kg-1 de terre 
 
Ce résultat est à comparer avec la quantité de zinc retenue lors de sa sorption seul en colonne, 
soit 1100 mg kg-1. La quantité de zinc fixée en présence de fluoranthène est donc 7 fois 
plus faible. 
 
 
Une influence du fluoranthène sur la sorption du zinc est donc clairement observée ici, 
puisque celle-ci se voit largement diminuée en présence de fluoranthène. Ceci valide les 
comportements observés en conditions statiques ainsi que les hypothèses avancées sur 
les mécanismes de sorption du fluoranthène et du zinc. Le fluoranthène modifie donc la 
configuration de la matière organique en la faisant gonfler lors de sa sorption, et donc en 
modifiant la proportion des domaines condensé et expansé, ce qui modifie sa réactivité vis-à-
vis du zinc, qui se fixerait plutôt sur sa partie condensée, moins importante en présence de 
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fluoranthène. La réactivité changeante de la matière organique en fonction des composés 
présents est confirmée. 
 
La Figure III.17 présente l’évolution du pH lors de l’expérience de sorption simultanée du 
fluoranthène et du zinc sur la terre TCh, en colonne. 
 
En début d’expérience lors de l’injection de fluoranthène, une augmentation de pH de 7,4 à 
8,2 est observée sur 600 volumes poreux échangés, s’expliquant par une large prépondérance 
des mécanismes de dissolution des carbonates par rapport à la formation de MOD. Cette 
valeur diminue ensuite pendant 3 100 volumes poreux pour arriver à 5,4, valeur légèrement 
inférieure à la valeur de la solution d’entrée. A partir de l’injection simultanée de fluoranthène 
et de zinc, le pH reste constant à environ 5,4 jusqu’à la fin de l’expérience. Dans ce cas, le 
relargage de matière organique a donc été moins important que lors de la sorption du 
fluoranthène seul, puisque le pH était de 4,3 en fin d’expérience. Ceci confirme encore une 
fois une réactivité modifiée de la matière organique en fonction des polluants présents. 
 
 

 
 

Figure III.17 : Evolution du pH lors de la sorption simultanée du fluoranthène et du zinc sur 
la terre TCh, en colonne 

 

4.4.4 Conclusion des sorptions simultanées en conditions dynamiques 
 
Les expériences de sorption du fluoranthène et du zinc en conditions dynamiques ont permis 
de confirmer certaines hypothèses avancées suite aux expériences en conditions statiques.  
 
Ainsi, il apparaît clairement que le fluoranthène a une influence sur la sorption du zinc sur 
cette terre non polluée. En effet, lors de la sorption simultanée de ces deux composés, la 
fixation du zinc sur la terre était significativement moins élevée en présence de fluoranthène. 
Ceci confirme les hypothèses avancées suite aux expériences en conditions statiques, à savoir 
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une modification de la conformation de la matière organique lors de la sorption du 
fluoranthène entraînant un changement de sa réactivité vis-à-vis du zinc, qui se fixerait sur sa 
partie condensée. 
 
En revanche, l’influence du zinc sur la sorption du fuoranthène est plus limitée. En effet, la 
sorption du fluoranthène est augmentée d’environ 20 % en présence de zinc, ce qui pourrait 
indiquer une action du zinc sur la matière organique, changeant sa réactivité vis-à-vis du 
fluoranthène lors de sa fixation. Mais des expériences complémentaires sont nécessaires afin 
de confirmer cette tendance. 
 
 

5 Conclusion sur la sorption compétitive des HAP et des métaux 
sur une terre non polluée 

 
 
 
Afin d’étudier le comportement des HAP et des métaux lors de leur sorption simultanée, la 
fixation sur une terre non polluée d’un représentant des HAP (le fluoranthène) et de deux 
éléments traces métalliques modèles (le zinc et le plomb) a été examinée en conditions 
statiques et dynamiques. Ces expériences ont permis de montrer que la pollution d’une terre 
déjà polluée ou polluée simultanément par des HAP et des métaux n’aura pas les mêmes 
effets que la pollution d’une terre non polluée ou qu’une pollution par une seule classe 
de contaminants. 
 
 
En effet, le fluoranthène, dont la sorption est principalement contrôlée par la matière 
organique, agit sur cette dernière lors de sa fixation en changeant irréversiblement sa 
conformation, et donc sa réactivité vis-à-vis des métaux. La matière organique, considérée 
comme un milieu hétérogène composé d’un domaine condensé et d’un domaine expansé, 
gonfle lors de la sorption du fluoranthène, augmentant la proportion du domaine expansé, et 
permettant à moins de zinc de se fixer. Nous avons alors fait l’hypothèse que la sorption de 
celui-ci avait lieu principalement sur le domaine condensé. En ce qui concerne les métaux 
comme le zinc, qui ont une faible affinité pour la matière organique, on pourrait alors 
schématiser cet effet par un « masquage » de certains sites réactifs par le fluoranthène, qui 
n’offre de plus aucun site réactif pour les métaux. Ainsi, lors d’une pollution simultanée 
d’un site par du fluoranthène et du zinc, ce dernier sera moins retenu et va donc migrer plus 
rapidement vers la nappe phréatique, présentant un risque pour la santé humaine plus grand 
que celui qui aurait résulté d’une pollution monoconstituant. Il en est de même lors d’une 
pollution métallique sur un site déjà pollué par des HAP.  
 
Cette modification de la conformation de la matière organique serait confirmée par les 
tendances observées lors des expériences en batch concernant la sorption du plomb, qui est 
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augmentée en présence de fluoranthène. Mais ces premiers résultats sont à prendre avec 
précaution puisque ces travaux ont pu mettre en lumière les limitations des expériences en 
batch. Cette technique est une bonne approche expérimentale d’un problème, et permet de 
mettre en évidence certains phénomènes, mais elle ne saurait se suffire à elle-même et une 
étude plus poussée en conditions dynamiques est indispensable afin de pouvoir clairement 
identifier les phénomènes.  
 
 
En revanche, l’effet des métaux sur le fluoranthène semble plus limité. En présence de 
zinc, sa sorption est diminuée pour des faibles concentrations en fluoranthène en solution 
(inférieures à 15 % de sa solubilité dans l’eau), et les expériences en conditions dynamiques 
ont montré une augmentation de 15 % de sa sorption. D’autres expériences en conditions 
dynamiques en balayant une gamme assez large de concentrations en fluoranthène 
permettraient de confirmer ces tendances. En présence de plomb, sa sorption est augmentée 
pour des faibles concentrations en fluoranthène en solution. Mais le cas du plomb n’a été 
examiné qu’en batch, et pour des concentrations en solution à l’équilibre en fluoranthène 
inférieures à 15% de sa solubilité dans l’eau. Ainsi, il est difficile de conclure sur l’effet du 
plomb puisque, tout comme il a été montré dans le cas du zinc en colonne, ce phénomène 
pourrait être de faible importance pour des concentrations en fluoranthène plus élevées. 
 
 
Tous ces résultats vont dans le sens d’une interaction entre la matière organique et les 
polluants présents, qui modifieraient sa conformation et sa réactivité. Il serait cependant 
intéressant de confirmer cette hypothèse à l’aide de techniques analytiques plus lourdes telles 
que la RMN du carbone en phase solide pour identifier les fonctions présentes dans la matière 
organique, ou encore la RMN du proton qui permettrait de quantifier la contribution des 
structures aromatiques et aliphatiques. 
 
Ces travaux ne prétendent pas constituer une étude exhaustive de l’influence des HAP sur les 
métaux et vice versa lors de leur sorption sur les sols. Ils donnent un premier aperçu et 
mériteraient d’être complétés. D’un point de vue expérimental, il faudrait s’intéresser à 
différents HAP et métaux avec cette même terre, puis avec d’autres terres, à différents pH et 
taux de matière organique afin d’en tirer des généralités. 
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1 Introduction 
 
 
Le transport des polluants dans un sol, mais surtout leur éventuel transfert à la nappe 
phréatique et à l’Homme est un grand problème environnemental. Dans ce sens, une 
démarche de gestion des sites pollués est engagée et de nombreuses études de risque sont 
effectuées afin d’évaluer la quantité de polluants capable de migrer dans le sol. Pour ce faire, 
le transport des polluants dans les sols est très souvent évalué en colonne de laboratoire en 
conditions saturées (Appert-Collin, 1999 ; Benhabib, 2005 ; Wehrer et Totsche, 2005; Totsche 
et al., 2006). Il convient alors de se demander si une telle expérience estime correctement la 
quantité de HAP et de métaux lixiviable par rapport à ce qui se passe dans la nature et si une 
expérience en conditions non saturées ne serait pas plus appropriée.  
 
 
Le but de cette partie est de comparer le transport des HAP et des métaux en conditions 
saturées et non saturées en colonne de laboratoire, en régime permanent, et de déterminer leur 
mode de transport. De plus, les expériences en conditions non saturées serviront d’appui aux 
expériences d’évaluation du transport des polluants en conditions du terrain. Ainsi, un 
éclairage pourra être apporté quant au mode d’étude approprié du transport des polluants lors 
d’études de risque. 
 
 
Trois expériences ont été réalisées : deux expériences en conditions saturées, afin d’évaluer le 
transport colloïdal des polluants, et une expérience en conditions non saturées. Tout d’abord, 
le montage expérimental ainsi que la démarche d’étude sont présentés. Ensuite, les résultats 
des différentes expériences sont analysés et comparés. 
 
 

2 Démarche d’étude expérimentale du transport des HAP et des 
métaux à l’échelle du laboratoire 

 

2.1 Montage expérimental 
 
Le montage expérimental utilisé pour la lixiviation des HAP et des métaux en régime 
permanent sur la terre THo, en conditions saturées et non saturées est présenté Figure IV.1 
(Totsche et Scheibke, 1999). Il est commercialisé par la société allemande emc 
(Environmental Measurement and Consult) et permet la conduite d’expériences de lixiviation 
sur des milieux poreux à une teneur en eau constante et contrôlée, en régime d’écoulement 
permanent.  
 



Chapitre IV : Transport de HAP et de métaux à l’échelle du laboratoire, en régime permanent 

Julien MICHEL - 134 - 2009 

 

 
 

Figure IV.1 : Montage expérimental utilisé pour la lixiviation des HAP et des métaux en 
régime permanent 

 

La colonne en inox (diamètre 9,4 cm, hauteur 21 cm), dans laquelle est placée la terre, est 
alimentée par une pompe péristaltique multicanaux (Ismatec). Le dispositif est équipé d’un 
collecteur de fractions (Spectra/Chrom) permettant la récupération des solutions de 
percolation à un temps donné en vue de leur analyse ultérieure. Le tout est piloté par 
ordinateur : un logiciel gère le fonctionnement, la commande des différents appareils, et 
l’ouverture et la fermeture des différentes vannes. Un conductimètre (Pharmacia) placé en 
sortie de colonne permet la mesure de la conductivité des solutions en continu. 
 
Les colonnes ont été remplies manuellement en introduisant la terre par couches successives 
de même masse, et en effectuant à chaque fois des mouvements horizontaux avec la colonne, 
permettant d’obtenir un remplissage homogène.  
 
 
Préalablement à toute expérience effectuée à 22 ± 2 °C, la colonne de terre a été saturée de 
bas en haut avec une solution de Ca(NO3)2 2 mM, à un débit de 0,2 mL min-1. La saturation 
s’est effectuée à un débit très faible afin d’éviter la création de chemins préférentiels et la 
présence d’air entre les agrégats de terre, permettant ainsi de saturer totalement la colonne. 
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Toutes les solutions ont de plus été préparées à l’aide d’eau ultra pure dégazée. En sortie de 
colonne (i.e. en haut de la colonne en conditions saturées et en bas de la colonne en conditions 
non saturées) des frittés en inox de différentes porosités ont été placés. Les colonnes ont été 
pesées avant et après saturation afin de déterminer la masse d’eau qu’elles contenaient. 
 
En conditions saturées, l’expérience a été démarrée dès la fin de la saturation de la colonne, à 
un débit constant. La percolation s’est effectuée de bas en haut de la colonne, permettant ainsi 
de garder une saturation totale de la colonne pendant toute la durée de l’expérience. Le filtre 
en inox placée en tête de colonne était de porosité 0,5 ou 140 μm. 
 
En conditions non saturées, le sens d’alimentation de la colonne est inversé juste après sa 
saturation complète, la percolation s’effectuant ainsi de haut en bas. La succion à une 
dépression constante est également démarrée à l’aide d’une pompe à vide à membrane (KNF) 
permettant de maintenir une dépression constante dans un réservoir de 5 L. Elle est appliquée 
en bas de colonne au niveau du fritté en inox, par l’intermédiaire d’une cellule spécifique. 
Dans ce cas, la colonne est équipée d’un système d’alimentation goutte à goutte et la 
membrane poreuse en inox placée en bas de colonne est de porosité 0,5 μm.   
 

2.2 Transport des HAP1 et des métaux en colonne de laboratoire         
 
L’objectif de ces expériences était d’évaluer la part de transport colloïdal des HAP et des 
métaux et de comparer les manipulations effectuées en conditions saturées et non saturées, 
afin d’avoir un premier aperçu des comportements des polluants attendu en lysimètre de 
terrain. 
 
Trois expériences en régime permanent ont été réalisées avec ce montage, avec une terre 
fraîche dans chaque cas :  
 

 expérience en conditions saturées, filtre en inox de porosité 140 μm (expérience S1), 
 expérience en conditions saturées, filtre en inox de porosité 0,5 μm (expérience S2), 
 expérience en conditions non saturées, filtre en inox de porosité 0,5 μm (expérience 

NS). 
 

Les colonnes ont été alimentées en continu avec une solution de Ca(NO3)2 2 mM et un traçage 
a été réalisé sur chaque colonne en fin d’expérience afin d’en vérifier le volume poreux et la 
qualité de remplissage, comme décrit au Chapitre III4.2. Un exemple de courbe de DTS 
obtenue en conditions saturées, avec un filtre de porosité 140 μm, est présenté en          
Annexe IV.1 et les volumes d’eau contenus dans la colonne dans le Tableau IV.1. 
 
 
 

                                                           
1 Les expériences relatves à la lixiviation des HAP ont été réalisées avec V. Gujisaite (Gujisaite, 2008). 
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Deux fractions de 250 mL ont été collectées par volume poreux de liquide lixivié, et les 
traitements suivants ont été appliqués (Chapitre II) : 
 

 mesure du pH (pH-mètre PHM 210 Radiometer Analytical), 
 dosage du Carbone Organique Total (COT), 
 extraction et dosage des HAP, 
 dosage des cations et anions majeurs, 
 dosage du zinc et du plomb, après traitement dissous (D) et particulaire (P). 

 
 
En conditions non saturées, le régime permanent, à savoir un débit de sortie constant égal au 
débit d’entrée, a été atteint très rapidement (au bout de 4 h environ, soit à partir de la 
quatrième collecte). La dépression à appliquer en pied de colonne a été déterminée par la 
courbe h(θ) et le débit à utiliser dans ce cas a été obtenu par la courbe présentant la variation 
de la conductivité hydraulique en fonction de la teneur en eau : à chaque teneur en eau θ du 
milieu poreux correspond une conductivité hydraulique K. Grace à la loi de Darcy en milieu 
non saturé, le débit à utiliser est calculé selon : 
 

 
z
HKQ )(      Équation IV.1 

Dans le cas d’un profil de teneur en eau uniforme, le rapport 
z
H  est voisin de 1. 

 
La conductivité hydraulique à différents degrés de saturation et donc pour différentes succions 
étant très difficile à mesurer expérimentalement, sa variation a été estimée à l’aide du code de 
calcul RETC (van Genuchten et al., 1991) à partir de la courbe de rétention d’eau et de la 
conductivité hydraulique à saturation en utilisant la relation de Brooks et Corey (Brooks et 
Corey, 1964 ; voir Chapitre I2.4.3). La courbe présentant la conductivité hydraulique en 
fonction de la dépression h est présentée en Annexe IV.2. 
 
Les conditions expérimentales de ces trois expériences sont résumées dans le Tableau IV.1. 
Le fait que la masse de terre ait été la même pour chaque colonne montre que son remplissage 
était répétable. Le volume poreux mesuré légèrement plus petit dans le premier cas que dans 
le deuxième pourrait indiquer la présence de plus de particules fines. Néanmoins, la différence 
n’est pas significative (5 %). 
 
Vp correspond au volume poreux de la colonne, donc au volume de « vide » et V0 correspond 
au volume d’eau contenu dans la colonne. Vp a été pris égal à V0 déterminé par DTS en 
conditions saturées, et pour l’expérience en conditions non saturées, il a été déterminé par 
pesée de la colonne utilisée, juste après sa saturation. Le volume d’eau contenu dans la 
colonne en conditions non saturées était très proche de la saturation (704 mL contre 759 mL 
respectivement). La dépression était de 31 ± 1 cm d’eau ; un régime permanent stable n’a pas 
pu être obtenu avec une succion plus forte. 
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Les écarts entre les volumes d’eau obtenus par pesée et par DTS sont très faibles (entre 2 et 
3%). Ceci montre que lors des expériences de DTS, tout le volume d’eau a participé à 
l’écoulement, indiquant l’absence de chemins préférentiels ou de zones mortes. 
 

Tableau IV.1 : Conditions opératoires utilisées lors de la lixiviation des HAP et des métaux 
en régime permanent 

 Saturé 
140 μm 

(expérience S1) 

Saturé 
0,5 μm 

(expérience S2) 

Non saturé 
(expérience NS) 

Q 
(mL min-1) 

3,4 ± 0,1 3,1 ± 0,1 2,9 ± 0,1 

Vp  
(mL) 685 724 759 

V0 par DTS 
(mL) 685 724 704 

V0 par pesée 
(mL) 

665 710 690 

Ecart  
V0 pesée / V0 DTS 

3% 2% 2% 

mterre  
(g) 

1836 1832 1834 

ρapp  
(g cm-3) 

1,26 1,26 1,26 

 
 
ρapp correspond à la masse volumique apparente, à savoir le rapport de la masse de terre 
contenue dans la colonne par le volume de celle-ci. Elle est la même dans les trois cas, 
indiquant encore une fois un remplissage répétable. 
 

2.3 Représentation des résultats 
 
Les trois expériences réalisées ont permis de tracer des courbes de percée des différents 
composés étudiés. Elles présentent leur concentration en solution en sortie de colonne dans les 

collectes en fonction du volume relatif 
0V

V  (adimensionnel), correspondant au volume élué V 

au cours du temps divisé par le volume total d’eau contenue dans la colonne V0. Les masses 
de HAP et de métaux lixiviées ont été calculées par la méthode des trapèzes appliquée point 
par point sur les courbes expérimentales.  
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3 Lixiviation des HAP et des métaux en conditions saturées 
 
Les deux expériences réalisées en conditions saturées ont donc été conduites avec une 
membrane poreuse placée en sortie de colonne, de deux porosités différentes (0,5 et 140 μm) 
afin d’évaluer la part de transport colloïdal et/ou particulaire des contaminants.  
 

3.1 Transport des HAP en conditions saturées 
 
La Figure IV.2 présente l’évolution des concentrations totales des 16 HAP US EPA dans les 
collectes pour les expériences en conditions saturées, avec un filtre en inox de porosité 140 et 
0,5 μm. Lors de ces expériences en conditions saturées, le pH des solutions est resté constant 
autour de 7,5. Ce pH inférieur à celui de la terre dans l’eau (8,8) s’explique par un relargage 
de matière organique au cours des expériences (Totsche et al., 2006). 
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Figure IV.2 : Concentrations totales des 16 HAP US EPA en sortie de colonne, en conditions 

saturées 

Les courbes de percée des HAP (Figure IV.2) en conditions saturées présentent toutes deux la 
même allure. Tout d’abord, on observe une décroissance rapide de la concentration sur les 
deux premiers volumes poreux percolés (appelée aussi « first flush » dans la littérature). Elle 
atteint ensuite un palier et reste constante jusqu’à la fin de l’expérience. Le fait que les 
concentrations des deux premières collectes étaient plus élevées s’explique par la méthode de 
saturation de la colonne : en effet, elle a été saturée à un débit très faible (0,2 mL min-1) 
pendant 2 jours et demi. Ainsi, le temps de contact entre le sol et la solution qui sort de la 
colonne lors des deux premières collectes (premier volume poreux) a été beaucoup plus élevé 
que pour les solutions suivantes qui ont traversé la colonne à un débit de 3,1 et 3,4 mL min-1 
(environ 60 h pour la saturation et 3,5 h pour l’expérience). Ceci a donc permis une 
désorption plus importante des HAP. En effet, il a été montré que la désorption des HAP lors 
d’expériences en colonne était limitée par la diffusion au sein des particules de sol et que le 
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relargage des HAP d’une terre polluée en conditions saturées dépendait principalement du 
temps de contact entre la solution et la terre (Wehrer et Totsche, 2005 ; Totsche et al., 2006). 
Cette limitation est de plus bien illustrée par le palier atteint par la concentration en HAP pour 
la suite des expériences, comme observé également par Benhabib (Benhabib, 2005).  
 
 
Les concentrations totales en HAP pour les deux expériences sont du même ordre de 
grandeur, excepté pour la première collecte, pour laquelle la concentration est plus élevée 
avec le filtre de porosité 140 μm. A priori, moins de HAP seraient relargués avec un filtre de 
porosité 0,5 μm ce qui indiquerait un transport colloïdal et/ou particulaire des HAP mais cette 
hypothèse sera examinée plus finement et analysée au regard des masses de HAP lixiviées et 
du comportement de chaque HAP pris séparément.  
 
En examinant les courbes de percée des 16 HAP US EPA (Annexe IV.3), il vient plusieurs 
observations : 
 

 dans les deux cas, le naphtalène et l’acénaphtylène n’ont pas été détectés dans les 
collectes. Ils correspondent aux HAP les plus légers qui sont également les plus 
volatils et sont présents en très faible quantité dans la terre par rapports aux autres 
(respectivement 59 et 78 mg kg-1). La combinaison de ces deux facteurs pourrait donc 
expliquer leur absence des collectes, 
 

 le benzo(k)fluoranthène n’a pas été détecté non plus. Il représente néanmoins 16 % du 
total de HAP présents dans la terre, mais fait partie de ceux dont la solubilité dans 
l’eau est la plus faible. 

 
 
L’examen des courbes présentant la concentration en chaque HAP ainsi que leur 
concentration rapportée à leur solubilité dans l’eau à 20 °C (Annexe IV.3) montre que dans 
les deux cas, ils peuvent être divisés en deux groupes au regard de leur mode de transport :  
  

 Les HAP les plus légers (de l’acénaphtène au pyrène) : ce sont les HAP à trois cycles, 
sauf le fluoranthène et le pyrène qui en comportent 4. Parmi ceux-ci, on distingue 
d’une part l’acénaphtène et l’anthracène dont les concentrations sont constantes tout 
au long des expériences et d’autre part le phénanthrène, le fluoranthène et le pyrène 
pour lesquels les courbes de percée ont la même allure que celle observée pour le total 
des HAP, à savoir une forte décroissance de la concentration en début d’expérience et 
l’atteinte d’un palier (qui peut être nul ou proche de zéro), avec néanmoins quelques 
points hauts pour le phénanthrène entre 7,5 et 8,5 volumes poreux percolés dans le cas 
de l’expérience avec la membrane en inox de porosité 140 μm. Le fluorène a le même 
comportement que le premier sous groupe avec un filtre de 140 μm mais avec le filtre 
de porosité 0,5 μm, son comportement s’apparente à celui du deuxième sous-groupe. 
Dans les deux cas, ils sont transportés à une concentration inférieure à leur 
solubilité dans l’eau, donc sous forme dissoute. 
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 Les HAP les plus lourds (du chrysène à l’indéno(1,2,3-cd)pyrène) : ils sont présents 
uniquement dans la première collecte. Notons de plus que le benzo(b)fluoranthène et 
le dibenzo(a,h)anthracène n’ont pas été détectés dans les collectes lors de l’expérience 
avec un filtre en inox de porosité 0,5 μm. 

 
Ils s’y trouvent à une concentration très supérieure à leur solubilité dans l’eau, ce 
qui prouve qu’ils sont transportés sous forme colloïdale ou associés à d’autres 
composés organiques. Néanmoins, dans le cas de l’expérience avec le fritté de 
porosité 140 μm le benzo(a)anthracène et le chrysène ont un comportement 
intermédiaire entre ces deux groupes de HAP. En effet, ils ont été détectés dans les 
collectes pendant 5 volumes poreux. Ils sont présents dans la première collecte à une 
concentration supérieure à leur solubilité dans l’eau, donc transportés sous forme 
particulaire, alors que leur concentration ne dépasse pas leur solubilité dans l’eau dans 
les autres collectes, montrant un transport sous forme dissoute.  

 
 
Cette tendance est conforme à ce qui a été observé par Benhabib au cours d’expériences en 
petite colonne de laboratoire (23,5 cm de haut et 2,54 cm de diamètre) sur une terre polluée de 
même origine (Benhabib, 2005). D’autres auteurs ont également montré que les HAP 
n’étaient pas uniquement transportés sous forme dissoute, mais migraient également en 
association avec d’autres particules de tailles différentes (Totsche et al., 2006). Ainsi, ils ont 
démontré que les particules de taille comprise entre 0,7 et 200 μm étaient relarguées pendant 
toute la phase de sortie des HAP (first flush et étape limitée par la diffusion), alors que les 
particules de taille inférieure à 0,7 μm étaient uniquement relarguées lors de l’étape limitée 
par la diffusion. Puisque les HAP lourds migrant sous forme colloïdale ne sont présents que 
dans la première collecte au cours de notre expérience, ceci montre qu’ils sont 
majoritairement associés à des particules de taille supérieure à 0,7 μm d’après les conclusions 
de Totsche.       
  
 
 
Le Tableau IV.2 présente les bilans de matière pour les HAP lors des expériences S1 et S2. La 
comparaison de ces quantités pour les deux expériences en conditions saturées, a été effectuée 
sur 9 700 mL de solution percolée soit 14 et 13,4 V0 pour l’expérience avec le filtre de 
porosité 140 μm et le filtre de porosité 0,5 μm respectivement.  
 
 
Pour les HAP les plus légers, le pourcentage de masse éluée par rapport à ce qui était contenu 
dans la terre est plus élevé que pour les HAP les plus lourds (10 fois et 100 fois pour les 
expériences avec le filtre de porosité 140 μm et 0,5 μm respectivement).   
 
La proportion de HAP lixiviée est très faible (en moyenne 0,015 % du total) et du même ordre 
de grandeur que ce qu’avait obtenu Benhabib, à savoir 0,023% (Benhabib, 2005). En 
revanche, les HAP lixiviés n’étaient pas les mêmes puisqu’il avait observé une proportion 
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similaire de HAP solubles et non solubles lixiviés (0,025% pour les premiers et 0,020% pour 
les seconds), donc plus de HAP lourds lixiviés. Ceci est probablement dû aux conditions 
expérimentales différentes : le débit était de 1 mL min-1, la colonne n’avait pas les mêmes 
dimensions et la solution utilisée pour la lixiviation était une solution de CaCl2 2 mM. 
Néanmoins, au vu des faibles concentrations dosées, les masses de HAP lixiviées étaient du 
même ordre de grandeur que dans notre cas. D’autres auteurs ont également observé une 
faible proportion de HAP lixiviée lors d’expériences en colonne de laboratoire sur une terre 
polluée en conditions saturées, à savoir de 0,06 à 0,3 % de HAP relargués et une majorité de 
légers (Reemtsma et Mehrtens, 1997 ; Enell et al., 2004). La faible disponibilité de ces 
composés et de plus due à leur séquestration accrue par le vieillissement (Nam et al., 1998 ; 
Vessigaud, 2007). Néanmoins leurs concentrations sont supérieures aux valeurs imposées 
dans les eaux destinées à la consommation humaine (Chapitre I4.1.3). 
 

Tableau IV.2 : Bilans de matière en HAP pour les expériences de transport en conditions 
saturées 

HAP Quantité 
éluée 140 μm 
(μg kg-1)  

Quantité 
éluée 0,5 μm 
(μg kg-1)  

Quantité 
totale (terre) 
(mg kg-1) 

% quantité 
totale  
(140 μm) 

% quantité 
totale  
(0,5 μm) 

1. Naph 0 0 59 0 0 
2. Acy 0 0 78 0 0 
3. Ace 65 76 53 0,12 0,14 
4. Flu 108 23 41 0,23 0,06 
5. Phe 51 49 279 0,02 0,02 
6. Ant 34 30 382 0,01 0,01 
7. Fla 99 106 602 0,02 0,02 
8. Pyr 64 97 1240 0,01 0,01 
Total 1 à 8 422 380 2734 0,015 0,014 
9+10. BaA +Chry 19 3 1259 0,001 0,0003 
11. BbF 3 0 358 0,001 0 
12. BkF 0 0 1108 0 0 
13. BaP 2 2 517 0,0004 0,0003 
14. DahA 2 0 406 0,0005 0 
15. BghiP 1 0 165 0,001 0,0003 
16. IcdP 2 1 242 0,001 0,0002 
Total 9 à 16 30 6 4055 0,001 0,0001 
Total 452 386 6789 0,016 0,014 

 

Lors de l’expérience S2, la quantité totale lixiviée des 8 HAP les plus légers est 10 % 
inférieure à celle correspondant à l’expérience S1, ce qui ne représente pas une différence 
significative. Ainsi, le pourcentage de HAP élué par rapport à ce qui est présent dans la terre 
est le même dans les deux cas pour les 8 HAP les plus légers. Ceci confirme le fait qu’ils sont 
transportés sous forme dissoute, puisqu’une filtration différente n’a aucune influence sur leur 
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migration. La quantité de fluorène lixiviée est nettement inférieure dans le cas de l’expérience 
S2, ce qui est contradictoire puisqu’il est transporté dans les deux cas à une concentration très 
inférieure à sa solubilité dans l’eau donc sous forme dissoute, et ne devrait donc pas être piégé 
par le filtre. Cette différence serait donc plutôt attribuée à l’hétérogénéité de la terre. 
 
En revanche, 5 fois moins de HAP de poids moléculaire élevé sont lixiviés lors de 
l’expérience S2. Ceci montre bien qu’ils sont transportés sous forme colloïdale ou associés à 
des composés organiques, de taille supérieure à 0,5 μm. Ce résultat reste significatif puisque 
les concentrations étaient 15 fois supérieures à la limite de quantification de l’HPLC. 
 

3.2 Transport des métaux en conditions saturées 

3.2.1 Transport du zinc 
 
Lors des expériences S1 et S2, la concentration en zinc dans les collectes n’a pas montré 
d’évolution caractéristique. En effet, elle est restée constante, principalement à des valeurs 
inférieures à 10 μg L-1 (0,15 μmol L-1) pour les traitements dissous et particulaire, à 
l’exception de quelques points hauts pour les expériences S1 et S2 après traitement 
particulaire, résultant vraisemblablement de contaminations des échantillons lors de leur 
filtration. La Figure IV.3 présente les courbes de percée du zinc pour les expériences S1, S2 et 
une comparaison de ces courbes de percée. 
 
Ainsi, contrairement aux HAP, il ne semble pas y avoir d’épuisement du zinc au cours de 
cette expérience, ce qui montre que le zinc provenait d’une « source ». Le « réservoir » de 
zinc, tel que le zinc échangeable et la dissolution des précipités de zinc comme les sulfates et 
les carbonates de zinc, n’a pas été épuisé au cours de cette expérience, résultant ainsi en une 
concentration constante en zinc en sortie de colonne. Notons que le relargage du zinc ne peut 
pas être attribué à la dissolution d’un seul précipité, comme souligné par Lassabatere lors 
d’expériences de fixation du zinc en colonne, sur un dépôt fluvio-glaciaire de pH 8,65 
(Lassabatere et al., 2007). Ce comportement a également été observé par Voegelin lors 
d’expériences de lixiviation sur une terre polluée par des métaux, en colonne, en conditions 
saturées (Zn : 700 mg kg-1 ; pH 6,9) avec une solution de chlorure de calcium (Voegelin et al., 
2003a). Les concentrations de zinc étaient de plus du même ordre de grandeur que celles 
observées ici, à savoir autour de 35 μg L-1, ce qui indique que le zinc provenait du même type 
de « source », à savoir du zinc échangeable et des carbonates et sulfates de zinc.   
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Figure IV.3 : Courbes de percée du zinc lors des expériences en conditions saturées 

 
De plus, les concentrations en zinc sont du même ordre de grandeur pour les traitements D et 
P, à l’exception de quelques points hauts pour les traitements P provenant vraissemblablement 
d’une contamination des solutions lors des filtrations. Ceci prouve que la plupart du zinc 
transporté lors de cette expérience a migré sous forme dissoute en solution. Ces 
concentrations sont par ailleurs inférieures aux valeurs guides pour les eaux de consommation 
pour la CEE, à savoir 100 μg L-1 (Makepeace et al., 1995). 
 
Les masses de zinc lixiviées étaient très faibles comparativement à ce qui était présent dans la 
terre (Tableau IV.3). Tout comme pour les HAP, leur séquestration est favorisée par l’âge de 
la pollution (McBride et al., 1997 ; Jalali et Khanlari, 2008).  
 

Tableau IV.3 : Comparaison des masses de zinc lixiviées lors des expériences en conditions 
saturées 

 

Concentration 
en Zn dans la 

terre 
(μg kg-1) 

Quantité 
lixiviée 

(traitement D) 
(μg kg-1) 

% lixivié  
D 

Quantité 
lixiviée 

(traitement P) 
(μg kg-1) 

% lixivié P 

S1 362 000 31 0,009 61 0,017 

S2 362 000 54 0,015 185 0,051 
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Les masses de zinc lixiviées étaient du même ordre de grandeur pour le traitement D lors des 
deux expériences. Pour le traitement P, la masse lixiviée était environ 3 fois plus élevée que 
pour le traitement D lors de l’expérience S2, mais encore du même ordre de grandeur. Cette 
variation est plutôt attribuée à l’hétérogénéité de la pollution dans la terre.   
 

3.2.2 Transport du plomb 
 
Lors de l’expérience S1, le plomb n’a été détecté que dans la première collecte, à des 
concentrations de 8 et 12 μg L-1 pour les traitements D et P respectivement. Elles étaient 
ensuite inférieures à la limite de quantification de l’appareil (1 μg L-1). Pour l’expérience S2, 
la concentration en plomb était inférieure à cette valeur tout au long de l’expérience. Cette 
observation confirme le fait que le plomb a une très forte affinité pour la matrice solide 
(Igloria et al., 1996b). De plus, lorsque le pH est supérieur à 6 (ce qui est le cas ici), le plomb 
est fortement sorbé sur les argiles et les surfaces minérales (Newman et al., 1993). Les 
concentrations mesurées ici sont inférieures aux valeurs guides pour les eaux de 
consommation, à savoir 10 μg L-1 (France, CEE et OMS). 
 
 
Les métaux n’ont pas tous la même affinité pour les sites de sorption du sol, et certains 
auteurs ont montré que le plomb était beaucoup plus fortement lié que le zinc, ce qui pourrait 
expliquer pourquoi le zinc a été lixivié lors de ces expériences et pas le plomb (Saha et al., 
2002,  Voegelin et al., 2003a, Zhang et al., 2005). Nous avons également mis en évidence au 
Chapitre III que la fixation du plomb était plus importante que celle du zinc sur la terre non 
polluée. 
 
Le fait que le plomb ait été détecté dans la première collecte de l’expérience S1 mais pas pour 
l’expérience S2 montre qu’il a dans ce cas été mobilisé sous forme colloïdale et/ou 
particulaire lors de la saturation de la colonne, confirmant les observations de plusieurs 
auteurs (Grolimund et al., 1996 ; Karathanasis, 2000).  
 

3.3 Evolution des concentrations en cations et anions majeurs 

3.3.1 Cations majeurs 
 
La Figure IV.4 présente l’évolution des concentrations en cations majeurs (Ca2+, K+, Mg2+, 
Na+) dans les collectes lors des expériences en conditions saturées. 

Dans les deux cas, toutes les courbes de percée des cations majeurs présentent la même allure, 
à savoir une forte décroissance des concentrations sur les 5 premiers volumes poreux 
percolés, que l’on interprète comme le lessivage des sels solubles cristallisés en surface des 
agrégats et la dissolution de minéraux tels que le gypse. Ensuite une décroissance moindre est 
observée jusqu’à la fin de l’expérience, montrant un épuisement des cations disponibles. 
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Même si le sel de fond utilisé pour la lixiviation contient du calcium à une concentration de   
4 meq L-1 (2 mM), on remarque que l’ordre d’abondance des cations est le suivant :  

 
Ca2+>Mg2+>K+>Na+ 

 
 
Ces résultats sont conformes à ce qu’avait observé Benhabib, lors de la lixiviation des HAP 
sur cette même terre, en conditions saturées, en petite colonne de laboratoire (hauteur 23,5 
cm, diamètre 2,54 cm) (Benhabib, 2005). 
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Figure IV.4 : Courbes de percée des cations majeurs lors des expériences en conditions 
saturées 
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3.3.2 Anions majeurs 
 
La Figure IV.5 présente l’évolution des concentrations en anions majeurs dans les collectes, 
en conditions saturées.  
Pour les deux expériences, le comportement des sulfates est identique à celui des cations 
majeurs, à savoir une forte décroissance de leur concentration sur 5 volumes poreux, puis une 
décroissance plus légère pendant le reste de l’expérience, ce qui pourrait être dû ici encore au 
lessivage des sels solubles cristallisés en surface des agrégats. La concentration en nitrates 
diminue quant à elle sur les 5 premiers volumes poreux, pour rester constante et égale à la 
concentration en nitrates de la solution d’alimentation jusqu’à la fin de l’expérience, à savoir 
4 meq L-1.  
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Figure IV.5 : Courbes de percée des anions majeurs lors des expériences en conditions 
saturées 
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Les concentrations sont de plus du même ordre de grandeur pour les deux expériences (pour 
l’expérience S1, les concentrations en anions majeurs n’ont pas pu être dosées dans la 
première collecte, expliquant le fait qu’une première valeur élevée de concentration ne s’y 
retrouve pas comme pour l’expérience S2). 
 
 

4 Lixiviation des HAP et des métaux en conditions non saturées 
 
Cette expérience en conditions non saturées a été réalisée avec un filtre en inox de porosité 
0,5 μm placé en sortie de colonne (expérience NS). Son intérêt est double : d’une part, elle 
permettra de comparer le transport de HAP et de métaux en conditions saturées et non 
saturées, à l’échelle du laboratoire, en régime d’écoulement permanent. D’autre part, cette 
expérience sera considérée comme un préliminaire aux expériences à l’échelle du terrain, 
puisque dans ce cas, le sol est non saturé.  
 

4.1 Transport des HAP en conditions non saturées 
 
La Figure IV.6 présente l’évolution des concentrations totales en HAP lors de l’expérience en 
conditions non saturées. Tout comme en conditions saturées, le pH est resté constant tout au 
long de l’expérience autour de 7,6 (contre 8,8 pour la terre dans l’eau), indiquant encore une 
fois un relargage de matière organique (Totsche et al., 2006). 
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Figure IV.6 : Courbe de percée des 16 HAP US EPA en conditions non saturées 

 
La courbe de percée des HAP en conditions non saturées présente trois parties : tout d’abord, 
on observe une décroissance rapide de la concentration totale (de 15 à 7 μg L-1), puis un palier 
autour de 7 μg L-1. Enfin, la concentration totale en HAP chute brutalement en dessous des 
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limites de quantification et détection de l’HPLC après 8 V0 percolés, (les points 
correspondants sur la Figure IV.6 ont été placés à une valeur nulle). La Figure IV.7 présente 
une comparaison des concentrations totales en HAP entre les expériences en conditions 
saturées et non saturées. Celles-ci sont très supérieures dans le cas de l’expérience en 
conditions saturées (de l’ordre de 20 fois supérieures en début d’expérience et environ 10 fois 
supérieures ensuite).  
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Figure IV.7 : Comparaison des concentrations totales en HAP pour les expériences en 
conditions saturées et non saturées 

 
Par ailleurs, seul trois HAP ont été détectés dans les collectes : l’acénaphtène, le fluoranthène 
et le pyrène. Leurs courbes de percée sont présentées en Annexe IV.4. Ces deux derniers 
correspondent aux HAP légers les plus abondants dans la terre. Ils sont transportés à une 
concentration inférieure à leur solubilité dans l’eau à 20 °C (0,1 % pour l’acénaphtène, entre 
1,5 et 2,5 % pour le fluoranthène et autour de 3 % pour le pyrène), ce qui indique qu’ils sont 
transportés sous forme dissoute, conformément à ce qui a été montré en conditions saturées. 
La Figure IV.8 présente la somme des concentrations en acénaphtène, fluoranthène et pyrène 
en conditions saturées et non saturées. On observe également dans ce cas une différence entre 
les valeurs de concentrations, qui sont environ dix fois plus élevées en conditions saturées. 
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Figure IV.8 : Comparaison de la somme des concentrations en acénaphtène, fluoranthène et 
pyrène, en conditions saturées et non saturées 

 
De plus, aucun HAP lourd n’a été détecté lors de cette expérience en conditions non saturées. 
Puisqu’ils sont transportés majoritairement sous forme colloïdale et/ou particulaire, cette 
observation correspond donc à ce qui était attendu. En effet, la rétention des colloïdes 
augmente lorsque la teneur en gaz augmente dans le milieu poreux, donc lorsque la teneur en 
eau diminue (Wan et Wilson, 1994 ; Ouyang et al., 1996), favorisant de ce fait la rétention des 
HAP les plus lourds. Ceci confirme donc le peu de résultats publiés dans la littérature à ce 
sujet, à savoir un transport de HAP faible en conditions non saturées, ceux-ci ayant une 
affinité plus grande pour la matrice solide immobile que pour la phase mobile (Marschner, 
1999). Par ailleurs, en conditions non saturées, l’espace poral n’est pas totalement rempli 
d’eau et la solution ne « visite » pas tous les pores lors de l’écoulement. Ainsi, elle va donc 
plutôt éviter les zones hydrophobes où se trouvent les HAP, permettant ainsi un passage 
moindre en solution des molécules organiques. 
 
 
L’hydrodynamique en conditions non saturées est différente de celle en conditions saturées     
(Figure IV.9). La teneur en eau diminue, et la géométrie de la phase liquide dans l’espace 
poral est différente, permettant un mélange moins efficace, et la tortuosité est augmentée. Le 
mouvement de la solution aura lieu de plus en plus dans les films enveloppant les particules 
de sol (Toride et al., 2003). Du fait d’une réduction de la surface de contact entre les phases 
mobile et immobile, et d’une augmentation de la tortuosité, l’échange de soluté entre ces deux 
phases est de plus en plus difficile, augmentant ainsi le temps nécessaire à cet échange.  
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Figure IV.9 : Illustration schématique du mouvement de l’eau à différentes teneurs en eau 

(d’après Toride et al., 2003) 

 
Ceci explique pourquoi, pour des débits proches, les concentrations en HAP dans les collectes 
en conditions non saturées sont beaucoup plus faibles qu’en conditions saturées. 
 
Le Tableau IV.4 présente les masses de HAP lixiviées en conditions saturées et non saturées.  
 

Tableau IV.4 : Masses de HAP lixiviées en conditions saturées et non saturées 

HAP Quantité éluée 
(μg kg-1)  
Expérience S2 

% de la 
quantité 
initiale 

Quantité éluée  
(μg kg-1) 
Expérience NS  

% de la 
quantité 
initiale 

1. Naph 0 0 0 0 
2. Acy 0 0 0 0 
3. Ace 76 0,14 2 0,004 
4. Flu 23 0,06 0 0 
5. Phe 49 0,02 0 0 
6. Ant 30 0,01 0 0 
7. Fla 106 0,02 14 0,002 
8. Pyr 97 0,01 12 0,001 
Total 1 à 8 380 0,014 27 0,001 
Total Ace, Fla, Pyr 279 0,015 27 0,001 
9+10. BaA+Chry 3 0,0003 0 0 
11. BbF 0 0 0 0 
12. BkF 0 0 0 0 
13. BaP 2 0,0003 0 0 
14. DahA 0 0 0 0 
15. BghiP 0 0,0003 0 0 
16. IcdP 1 0,0002 0 0 
Total 9 à 15 6 0,0001 0 0 
Total 386 0,014 27 0,0004 
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Les masses de HAP lixiviées en conditions non saturées sont au total 15 fois moins élevées 
qu’en conditions saturées. Tout comme en conditions saturées, la proportion de HAP lixiviée 
est encore une fois très faible devant la concentration de la terre en HAP (0,0004 % du total).  
 

4.2 Transport des métaux en conditions non saturées 

4.2.1 Transport du zinc 
 
La concentration en zinc dans les collectes en fonction du volume réduit pour les traitements 
D et P est présentée Figure IV.10.  
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Figure IV.10 : Courbe de percée du zinc en conditions non saturées 

 
Au début de l’expérience, le zinc n’a pas été détecté dans les collectes, et ce pendant 3 V0 
percolés. Ensuite, la sortie du zinc a eu lieu à concentration constante jusqu’à la fin de 
l’expérience, autour de 10 μg L-1 et avec quelques points plus hauts entre 20 et 35 μg L-1. Les 
deux valeurs autour de 90 μg L-1 sont probablement dues à une contamination de l’échantillon 
lors de sa filtration. Ceci est conforme avec ce qui a été observé en conditions saturées, tant 
du point de vue du comportement du zinc que des concentrations en sortie de colonne : aucun 
épuisement du zinc n’a été observé, prouvant que la « source » de zinc (comme le zinc 
échangeable et la dissolution des précipités de zinc tels que les sulfates et les carbonates de 
zinc) n’a pas été épuisée au cours de cette expérience. Une sortie du zinc de manière constante 
a également été observée par Domenech lors d’expériences en colonne en conditions non 
saturées, sur un mélange de sol majoritairement sableux et de boue contaminée par des 
métaux (la teneur en zinc du sol était de 9 448 mg kg-1) et le zinc était principalement associé 
à la fraction soluble dans l’eau (Domenech et al., 2002). Ces auteurs ont de plus montré que 
cette fraction augmentait en montant dans la colonne, et ont attribué ce phénomène à la 
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formation par évaporation de sels à la surface (principalement des sulfates de zinc) qui se 
redissolvent lors d’un écoulement.  
Ainsi, une expérience en conditions saturées permet de bien estimer la sortie du zinc en 
conditions non saturées. Ce résultat confirme de plus les conclusions avancées par Gujisaite 
lors de l’étude de l’échange calcium/zinc à différents degrés de saturation, dans une gamme 
de teneur en eau proche de la saturation sur un milieu modèle sable-argile, à savoir un 
comportement de ces cations non modifié par une diminution de la saturation laissant augurer 
d’un transport similaire de cations métalliques en conditions saturées et non saturées 
(Gujisaite, 2008). 
 
 
Le Tableau IV.5 présente les masses de zinc lixiviées en conditions saturées et non saturées, 
pour les traitements D et P. 
 

Tableau IV.5 : Masses de zinc lixiviées en conditions saturées et non saturées 

 

 

Teneur  
en zinc  

dans la terre 
(μg kg-1) 

Zn D 
(μg kg-1) % lixivié D Zn P 

(μg kg-1) % lixivié P 

S2 362 000 54 0,015 185 0,051 

NS 362 000 54 0,015 61 0,017 

 
 
Pour l’expérience en conditions non saturées, les masses de zinc lixiviées sont du même ordre 
de grandeur pour les traitements D et P, montrant que le zinc était majoritairement transporté 
sous forme dissoute au cours de cette expérience, confirmant ce qui a été mesuré lors de 
l’expérience en conditions saturées. 
 
Ici encore, les masses de zinc lixiviées sont très faibles comparées à la quantité présente dans 
la terre. Cette tendance a également été observée par Alvarez lors de lixiviation d’une terre 
traitée avec un fertilisant contenant du zinc, qui avait été mélangé à la terre en surface, sur   
1,5 cm. Ces expériences ont été réalisées en conditions non saturées et cet auteur a montré que 
la masse totale de zinc lixiviée était inférieure à 1 % de la masse initiale ajoutée à la terre, à 
un pH de 6,3 (Alvarez et al., 2001). Il est cependant relativement difficile de comparer ces 
résultats à d’autres déjà publiés puisque le relargage du zinc dépend fortement des propriétés 
du sol (Alvarez et al., 2001 ; Mahmood-Ul-Hassan et al., 2008). 
 
Pour le traitement D, on remarque que les masses de zinc lixiviées sont identiques au cours 
des deux expériences, menées en conditions saturées et non saturées. Elles étaient également 
du même ordre de grandeur pour les traitements P, la différence étant principalement attribuée 
à l’hétérogénéité de la pollution dans la terre et au biais introduit lors des filtrations, le zinc 
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étant présent dans notre environnement. Ceci montre qu’une expérience conduite en 
conditions saturées peut s’avérer suffisante pour évaluer la quantité de zinc susceptible de 
sortir de la colonne en conditions non saturées.  
 

4.2.2 Transport du plomb 
 
Le plomb n’a pas été détecté dans les collectes. Elzahabi et Yong ont étudié le transport de 
métaux dans la zone non saturée et ont montré que la migration du plomb dépendait des 
paramètres suivants (Elzahabi et Yong, 1997 ; Elzahabi et Yong, 2001) : 
 

 le pH du sol : son augmentation favorise la rétention, 
 les carbonates, qui favorisent également la rétention du plomb, 
 le degré de saturation, qui favorise la rétention lorsqu’il diminue. 

 
Le plomb n’a également pas été détecté lors de l’expérience en conditions saturées, et la 
teneur en eau dans la colonne était inférieure dans le cas de l’expérience en conditions non 
saturées. De plus, le pH et la teneur en carbonates étaient élevés. Tout ceci peut donc 
expliquer la forte rétention du plomb dans les conditions de l’expérience. 
 

4.3 Evolution des cations et anions majeurs 

4.3.1 Cations majeurs 
 
La Figure IV.11 présente l’évolution des concentrations en cations majeurs (Ca2+, K+, Mg2+, 
Na+) dans les collectes lors des expériences en conditions non saturées. 
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Figure IV.11 : Courbes de percée des cations majeurs lors de l’expérience en conditions non 

saturées 
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Les différents cations n’ont ici pas tout à fait le même comportement que lors de l’expérience 
en conditions saturées. En effet, on observe tout d’abord une augmentation de leur 
concentration dans les collectes au cours du premier volume poreux lixivié, ce qui correspond 
à la mise en place du régime permanent. Ensuite, le même comportement qu’en conditions 
saturées est observé, à savoir une forte décroissance de la concentration sur 5 à 6 volumes 
poreux, correspondant là encore au lessivage des sels solubles cristallisés en surface des 
agrégats. Enfin, les concentrations diminuent très légèrement jusqu’à la fin de l’expérience. 
L’ordre d’abondance des différents cations est légèrement modifié ici, puisque la 
concentration en magnésium est légèrement inférieure à la concentration en potassium à partir 
du palier (de l’ordre de 20 %). Ceci n’est néanmoins pas significatif au regard des faibles 
concentrations de ces deux éléments. Les concentrations des différents cations sont du même 
ordre de grandeur que lors de l’expérience en conditions saturées. 
 
Ceci montre donc que le transport des cations majeurs de l’eau en conditions non saturées 
peut être estimé par une expérience en conditions saturées. 
 

4.3.2 Anions majeurs 
 
La Figure IV.12 présente l’évolution des concentrations en anions majeurs dans les collectes, 
en conditions non saturées. 
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Figure IV.12 : Courbes de percée des anions majeurs lors de l’expérience en conditions non 

saturées 

 
Le comportement des anions majeurs est identique à celui des cations majeurs avec une 
augmentation des concentrations en sortie de colonne (au cours du premier volume poreux 
pour les sulfates, et sur un demi volume poreux pour les nitrates), puis une décroissance forte 
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(sur 5 volumes poreux pour les sulfates et 2,5 volumes poreux pour les nitrates qui se 
stabilisent à leur valeur d’entrée). Notons que le comportement des nitrates est à part, 
puisqu’ils sont présents dans la solution d’alimentation à une concentration de 4 meq L-1. 
 
Hormis cette augmentation de concentration en début d’expérience probablement due à 
l’établissement du régime permanent, leur comportement est identique à celui observé en 
conditions saturées, et leurs concentrations sont du même ordre de grandeur. Ceci montre 
encore une fois que leur comportement en conditions non saturées peut être bien prédit par 
leur comportement en conditions saturées.  
 

4.4 Comportement du Carbone Organique Total (COT)  

4.4.1 Evolution du COT en conditions saturées 
 
La Figure IV.13 présente l’évolution de la concentration en COT pour les deux expériences en 
conditions saturées. 
 

0

100

200

300

400

500

600

700

800

0 5 10 15 20

C
O

T
 (

m
g

 L
-1

)

V/V0

Saturé 140 μm

Saturé 0,5 μm

 
 

Figure IV.13 : Evolution de la concentration en COT pour les expériences en conditions 
saturées 

 
La courbe de percée du COT comporte deux parties. Tout d’abord, pendant environ 5 V0, la 
concentration en COT en sortie de colonne décroît rapidement, tout comme lors de la 
lixiviation des HAP, puis elle atteint un « palier » et décroît beaucoup plus lentement jusqu’à 
la fin de l’expérience. Plusieurs auteurs ont également reporté une sortie du COT en deux 
étapes (Weigand et Totsche, 1998 ; Münch et al., 2002 ; Wehrer et Totsche, 2005 ; Totsche et 
al., 2006 ; De Jonge et al., 2008). Weigand et Totsche ont expliqué ce relargage de matière 
organique en deux parties par l’existence de deux types de matière organique (Weigand et 
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Totsche, 1998). Une fraction n’est pas réactive en n’interagissant pas avec la matrice solide, 
alors que la sortie de l’autre fraction est contrôlée par la diffusion intraparticulaire.  
 
 
De plus, les courbes ont la même allure dans les deux cas. Les concentrations en COT au 
niveau du palier sont très proches ; elles sont cependant inférieures en conditions saturées 
avec un filtre de porosité 0,5 μm dans les deux premières collectes, ce qui montre une 
mobilisation d’une partie du COT sous forme de particules de taille supérieure à 0,5 μm lors 
de la saturation des colonnes. 
 
Tout comme lors de la lixiviation des HAP, la forte concentration initiale en COT provient de 
la quantité importante de carbone organique dissous mobilisé lors de la saturation des 
colonnes (Weigand et Totsche, 1998 ; Münch et al., 2002). En effet, le séchage d’un sol 
produit de la matière organique soluble dans l’eau due à la lyse des cellules microbiennes 
(Christ et David, 1994 ; Kaiser et Zech, 1998). Cette matière organique se dissout ensuite 
rapidement lors de l’humidification de la terre et est lixiviée lors du démarrage de 
l’écoulement. Ensuite, le palier est dû à une fraction du COT dont le relargage est limité par la 
diffusion intraparticulaire mais aussi à travers l’eau stagnante (Figure IV.14). Après la surface 
du sol se trouve la double couche diffuse, puis une couche d’eau stagnante, avant l’eau 
mobile. C’est la diffusion à travers l’eau stagnante qui correspond également à l’étape 
limitante du point de vue cinétique (Jacobsen et al., 1998). 

 
Figure IV.14 : Schéma d’un macropore de sol (d’après Jacobsen et al., 1998) 

 
Le fait que lors de cette partie de la courbe limitée par la diffusion les concentrations en COT 
diminuent légèrement montre qu’un « pool » fini de COT est continuellement épuisé. 
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La Figure IV.15 présente les courbes de percée du COT pour les expériences en conditions 
saturées et non saturées. 
 
Tout comme en conditions saturées, la courbe de percée du COT présente deux parties, avec 
une forte décroissance sur les 5 premiers V0 puis un palier avec une tendance à la 
décroissance pour le reste de l’expérience, encore une fois conforme aux résultats publiés 
dans la littérature (Weigand et Totsche, 1998 ; Münch et al., 2002 ; Wehrer et Totsche, 2005 ; 
Totsche et al., 2006 ; De Jonge et al., 2008). 
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Figure IV.15 : Comparaison des courbes de percée du COT lors des expériences en 
conditions saturées et non saturées 

 
Dans tous les cas, le comportement du COT peut être modélisé par une fonction exponentielle 
décroissante s’écrivant sous la forme : 
 

Kt)Aexp(C           Équation IV.2 

Avec C la concentration en COT (mg L-1) 
 t le temps (min) 

K une constante (min-1) 
A une constante (mg L-1) 

  
Les paramètres de cette équation pour les trois expériences réalisées sont présentés dans le 
Tableau IV.6. 
 
 
 
 



Chapitre IV : Transport de HAP et de métaux à l’échelle du laboratoire, en régime permanent 

Julien MICHEL - 158 - 2009 

 

Tableau IV.6 : Paramètres de la modélisation des courbes de percée du COT en conditions 
saturées 

Expérience K (min-1) A (mg L-1) r2 
Saturé 140 μm 0,0015 0,38 0,94 
Saturé 0,5 μm 0,0011 0,37 0,93 

Non saturé 0,0011 0,57 0,97 
 
 
On remarque que les paramètres A et K sont du même ordre de grandeur pour les deux 
expériences, ce qui évoque une sortie du COT de manière caractéristique.  
 
 
Pour vérifier ces observations, nous avons choisi d’effectuer des expériences d’écoulement à 
débit interrompu, pour se rapprocher le plus possible des conditions naturelles. En effet, dans 
la nature, une terre subit plusieurs cycles d’écoulement, c’est pourquoi nous avons réalisé des 
expériences de « stop and flow » sur la colonne utilisée pour les expériences de lixiviation 
précédentes, munie d’un filtre de porosité 140 μm. Ainsi, prédire la sortie du COT pourrait 
être intéressant lors d’études de risque puisque certains auteurs ont montré qu’elle était 
corrélée à la sortie des HAP (Benhabib, 2005 ; Totsche et al., 2006) et que la matière 
organique était le sorbant principal des HAP (Karickhoff et al., 1979 ; Means et al., 1980 ; 
Limousin et al., 2007 ; De Jonge et al., 2008).  
 
La colonne a été remplie de 1 745 g de terre et son volume poreux était de 746 mL. Avant la 
manipulation, elle a été saturée à un débit de 0,2 mL min-1 avec une solution de Ca(NO3)2 de 
concentration 2 mM. Dès la fin de la saturation, le premier écoulement a été démarré. Il a été 
arrêté au bout de 43 heures. La colonne a alors été laissée au repos pendant des durées 
différentes, selon le schéma suivant :  
 

 écoulement 1 : 43 heures (débit 3,5 mL min-1),  
 arrêt 1 : 124 heures (5 jours), 
 écoulement 2 : 43 heures (débit 3,5 mL min-1), 
 arrêt 2 : 19 jours, 
 écoulement 3 : 43 heures (débit 3,5 mL min-1). 

 
Cette première série d’expériences a été réalisée en vue de déterminer si la durée de l’arrêt 
entre deux écoulements avait une influence sur la sortie du COT (Figure IV.16). 
 
On remarque tout d’abord que, pour le premier écoulement, la courbe de percée du COT a la 
même allure que celles obtenues lors des expériences de lixiviation en conditions saturées et 
non saturées. Les concentrations en carbone organique total sont de plus du même ordre de 
grandeur que lors des expériences en conditions saturées. La courbe est composée de deux 
parties : au début de l’écoulement, la concentration en COT est voisine de 650 mg L-1, puis on 
observe une forte décroissance sur 4 volumes poreux. Dans la seconde partie de la courbe, la 
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concentration en COT diminue plus lentement, puisqu’elle passe d’environ 75 mg L-1 à        
30 mg L-1 sur 10 volumes poreux.  
 
Un tel comportement a également été observé par Jacobsen, lors d’expériences de « stop and 
flow » sur une colonne de sol (18,3 cm de diamètre, 20 cm de long). Cet auteur a suivi la 
concentration de colloïdes en sortie et a observé une sortie importante des particules en début 
d’expérience, après quoi la concentration décroissait à une valeur faible constante (Jacobsen 
et al., 1998). Le comportement du COT était également similaire lors d’expériences 
d’écoulements à débit interrompu sur un autre échantillon de terre polluée prélevée sur le 
même site (Benhabib, 2005). 
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Figure IV.16 : Courbes de percée du COT (expérience d’écoulement à débit interrompu – 
série 1)1 

 
La Figure IV.17 présente les courbes de COT en fonction de V/V0 avec une échelle maximum 
de 200 mg L-1 en ordonnée, permettant ainsi de voir plus précisément l’allure des courbes 
correspondant aux écoulements 2 et 3.  
 
Pour les deux derniers écoulements (Figure IV.17), la courbe de percée du COT a toujours la 
même allure. En revanche, la concentration en COT au début de l’écoulement est beaucoup 
plus faible dans les deux cas, puisqu’elle est de 75 mg L-1 pour le deuxième écoulement et de 
65 mg L-1 pour le troisième. Or, avant le deuxième écoulement, l’arrêt était de 5 jours, alors 
qu’il était beaucoup plus long (19 jours) avant le troisième. Il semble donc que, quelle que 
soit la durée de l’arrêt entre deux écoulements, la concentration en COT sortant de la colonne 
                                                           
1 L’échelle de l’axe des abscisses représentant le volume réduit V/V0 a été construite de manière arbitraire. En 
effet, lors de chaque écoulement, elle représente le nombre de V0 percolés, mais elle est indicative pour les 
arrêts, et permet visuellement de se rendre compte de la durée de l’arrêt uniquement par comparaison avec les 
autres. 
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au départ est du même ordre de grandeur, et est beaucoup plus faible que celle rencontrée lors 
du premier écoulement (d’un facteur 10). Pour chaque écoulement, cette concentration de 
départ est néanmoins plus élevée que la concentration finale du précédent écoulement ce qui 
confirme bien que la diffusion dans la particule ainsi qu’à travers l’eau stagnante est l’étape 
limitante du point de vue cinétique (Figure IV.14). 
 
 

0

20

40

60

80

100

120

140

160

180

200

0 10 20 30 40 50 60

C
O

T
 (

m
g

 L
-1

)

V/V0

5 j 19 j

 

 
Figure IV.17 : Courbes de percée du COT – Expérience d’écoulement à débit interrompu – 

Série 1 – Echelle modifiée 

 
Néanmoins, même si les concentrations en COT en début d’écoulement sont du même ordre 
de grandeur, on observe qu’elles sont de moins en moins élevées au fur et à mesure des 
écoulements, ce qui pourrait suggérer un épuisement du COT disponible. De plus, la valeur du 
palier en fin d’expérience n’est pas la même pour toutes : la concentration en COT se fixe aux 
alentours de 25 mg L-1 pour la première, alors qu’elle se stabilise autour de 10 mg L-1 pour les 
deux autres. Ceci est cohérent avec la diminution de la valeur de COT du début de 
l’écoulement. Tous ces résultats tendent à montrer que le carbone organique serait de moins 
en moins mobilisable au cours des écoulements auxquels la terre est soumise.   
 
 
Nous avons cherché ensuite à évaluer l’influence du débit sur la sortie du COT. Pour cela, 
deux expériences ont été réalisées : la première à un débit de 5 mL min-1, sur la colonne de 
terre précédente, et la seconde à un débit de 1,5 mL min-1, selon le schéma suivant :  
 

 arrêt 3 : 20 jours, 
 écoulement 4 : 24 heures (débit 5 mL min-1), 
 arrêt 4 : 20 jours, 
 écoulement 5 : 4,5 jours (débit 1,5 mL min-1). 
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La Figure IV.18 représente la courbe de percée du COT lors de ces deux expériences. La 
courbe de sortie du COT a encore une fois la même allure que lors des écoulements 
précédents, à savoir une décroissance rapide sur les premiers V0 puis une stabilisation de la 
concentration en COT. Néanmoins, remarquons que le palier atteint par le COT n’a pas la 
même valeur ici. Il s’établit autour de 5 mg L-1 pour l’expérience à 5 mL min-1, alors qu’il se 
stabilise à 20 mg L-1 pour l’expérience à 1,5 mL min-1. Ainsi, plus le débit est élevé, plus la 
valeur de ce palier est basse. Ceci confirme encore une fois l’hypothèse d’une limitation de la 
sortie du COT par la diffusion intraparticulaire : lorsque le débit est élevé, le temps de contact 
entre les particules de terre et la solution est plus court qu’avec un débit plus faible, 
permettant un passage moindre du COT de la phase solide immobile vers la phase liquide 
mobile. 
 
 

0

10

20

30

40

50

60

0 10 20 30 40

C
O

T
 (

m
g

 L
-1

)

V/V0

1,5 mL min-1

 
 

Figure IV.18 : Courbe de percée du COT en écoulement à débit interrompu – Série 2 

 
Afin de confirmer cette sortie caractéristique du COT et d’évaluer l’influence d’arrêts plus 
longs, deux autres écoulements ont été réalisés selon le schéma suivant, à un débit de           
3,5 mL min-1 : 
 

 Arrêt 5 : 240 jours 
 Ecoulement 6 : 41 heures 
 Arrêt 6 : 80 jours 
 Ecoulement 7 : 41 heures 

 
 
Les courbes de percée du COT (Figure IV.19) présentent encore une fois la même allure, à 
savoir une forte décroissance sur les premiers V0 percolés puis un palier avec une légère 
tendance à la décroissance. En revanche, la concentration en COT au démarrage de 
l’écoulement après 240 jours d’arrêt est plus élevée que celles mesurées pour des arrêts moins 



Chapitre IV : Transport de HAP et de métaux à l’échelle du laboratoire, en régime permanent 

Julien MICHEL - 162 - 2009 

 

longs pour le même débit d’alimentation (100 mg L-1 et 60 – 70 mg L-1 respectivement). Ceci 
permet de corroborer l’hypothèse d’une diffusion intraparticulaire limitant la sortie du COT 
lors des écoulements. Ce phénomène est, de plus, très long puisque l’augmentation de 
concentration reste relativement faible comparativement à la durée de l’arrêt qui était 12 fois 
plus long que les précédents. Néanmoins, la concentration en COT de départ du dernier 
écoulement est plus faible (45 mg L-1) que lors des autres écoulements même pour un arrêt de 
80 jours, ce qui pourrait également confirmer l’épuisement du COT disponible. 
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Figure IV.19 : Courbe de percée du COT en écoulement à débit interrompu – Série 3 

 
 
Le Tableau IV.7 présente les masses de COT lixiviées pour les 5 écoulements sur 11 volumes 
poreux.  
 
Tableau IV.7 : Masses de COT lixiviées lors des expériences d’écoulement à débit interrompu 

sur la terre de cokerie 
 
Ecoulement 1 2 3 4 5 6 7 
COT (mg) 892 201 171 100 183 200 135 
 
 
On remarque que la masse de COT lixiviée lors du premier écoulement est très supérieure aux 
autres, ce qui est dû à la concentration importante dans les premières collectes, donc 
principalement au COT mobilisé lors de la saturation de la colonne. Pour les écoulements à un 
débit de 3,5 mL min-1 (2-3-6-7) et à 1,5 mL min-1 (5), les quantités de COT sont du même 
ordre de grandeur, sauf pour le dernier écoulement qui montre une mobilisation du COT plus 
faible, due essentiellement à l’épuisement du COT disponible. En revanche, pour l’expérience 
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à un débit de 5 mL min-1 (écoulement 4), la quantité de COT mobilisée est inférieure (environ 
2 fois) à celle mesurée lors des autres écoulements.  
Si le carbone organique était mobilisé uniquement sous l’effet d’une force hydrodynamique, 
une mobilisation plus importante serait attendue dans le cas d’une augmentation de débit, et 
une mobilisation moindre devrait se produire lors d’une diminution du débit. Or ce n’est pas 
le cas ici, et une sortie moins importante lors d’une augmentation de débit prouve bien que la 
sortie du COT est principalement limitée par la diffusion intraparticulaire. De plus, le fait que 
les quantités lixiviées soient équivalentes à 1,5 mL min-1 et à 3,5 mL min-1 montre que le 
débit limite pour lequel la diffusion au sein des particules serait plus importante n’a pas été 
atteint à 1,5 mL min-1.  
 
Dans tous les cas, la courbe de sortie du COT a pu être modélisée par l’Equation IV-2, dont 
les paramètres sont consignés dans le Tableau IV.8. 
 

Tableau IV.8 : Paramètres de la modélisation des courbes de percée du COT lors des 
expériences d’écoulement à débit interrompu  

 
Ecoulement Débit (mL min-1) A (mg L-1) K (min-1) r2 

1 3,5 0,44 0,0016 0,93 
2 3,5 0,74 0,0008 0,92 
3 3,5 0,83 0,0014 0,98 
4 5 0,90 0,0030 0,97 
5 1,5 0,69 0,0005 0,90 
6 3,5 0,63 0,0020 0,93 
7 3,5 0,73 0,0016  0,94 

 
 
Les constantes K sont du même ordre de grandeur pour toutes les expériences, excepté pour 
les écoulements 2 et 5, où elles sont de deux à trois fois moins élevées que pour les autres. 
Ceci pourrait signifier que 1/K est un temps caractéristique du système. La sortie du COT 
peut donc être modélisée par une cinétique d’épuisement du premier ordre, que l’on peut 
représenter par une fonction exponentielle décroissante. 
 
D’après les résultats précédents, la courbe de percée du COT en fonction du temps 
présente donc toujours la même allure, et ce quel que soit le débit d’alimentation de la 
colonne. On note de plus un épuisement du COT disponible au cours des différents 
écoulements. 
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5 Conclusion 
 
 
Les deux expériences effectuées en conditions saturées ont permis de montrer que les HAP 
les plus légers étaient transportés majoritairement sous forme dissoute, alors que les plus 
lourds migraient sous forme colloïdale ou associés à des composés organiques de taille 
comprise entre 0,5 et 140 μm. Le relargage des HAP en conditions saturées est limité par 
leur diffusion au sein des particules de terre, tout comme pour le COT. Ainsi, les expériences 
d’écoulement à débit interrompu ont montré une sortie caractéristique du COT en deux 
étapes, à savoir une forte décroissance de la concentration puis un palier, ce qui s’explique par 
une sortie limitée par la diffusion intraparticulaire ainsi qu’à travers la couche d’eau 
stagnante. De plus, il a été montré qu’en conditions non saturées, les quantités de HAP 
sortant de la colonne étaient très faibles, et que seuls l’acénaphtène, le fluoranthène et le 
pyrène étaient capables de migrer. Le COT avait le même comportement qu’en conditions 
saturées. 
 
Quant aux cations et anions majeurs, ils ont le même comportement, en conditions saturées et 
non saturées. Il en est de même pour le zinc, qui migre principalement sous forme dissoute. 
Le plomb n’a été détecté que lors de l’expérience en conditions saturées, avec un filtre de 
porosité 140 μm, dans les deux premières collectes et à une concentration très proche de la 
limite de quantification de 1 μg L-1. Le plomb est donc très fortement retenu. Ainsi, la sortie 
des cations et anions majeurs ainsi que du zinc et du plomb en conditions non saturées 
peut être bien prédite lors d’une expérience en conditions saturées. 
 
 
Ces manipulations, réalisées sous des conditions différentes, mettent alors en lumière le fait 
que la migration des HAP a lieu de façon différente en conditions saturées et non 
saturées. La question se pose alors de savoir quelles conditions de laboratoire permettent de 
représenter fidèlement le relargage des HAP à l’échelle du terrain, pour lequel l’écoulement 
s’effectue en conditions non saturées (avec une teneur en eau souvent proche de la teneur en 
eau résiduelle, donc bien inférieure à celle utilisée ici pour les expériences en conditions non 
saturées) mais également en régime transitoire puisque le système est soumis aux conditions 
naturelles. Pour répondre à cette question, il est indispensable d’avoir recours à des 
manipulations en conditions non saturées et en régime d’écoulement transitoire, à plus 
grande échelle, et notamment à l’échelle du lysimètre de terrain. Ce genre d’expérience 
permettra de déterminer les systèmes expérimentaux pertinents à utiliser lors d’études de 
risque. En effet, comme nous l’avons vu au Chapitre I, notre travail s’insère dans la partie 
d’analyse de l’exposition lors d’une étude de risque sur un site pollué. Il faut donc être 
capable d’évaluer au laboratoire la quantité de HAP et de métaux qui vont pouvoir être libérés 
à l’échelle du terrain, et pour ce faire, il est nécessaire de déterminer la fiabilité des outils 
utilisés actuellement au laboratoire, par comparaison avec des données de terrain. 
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1 Introduction 
 
 
Dans le chapitre précédent, il a été montré que la colonne de laboratoire en conditions 
saturées surestimait d’un facteur 15 la quantité de HAP mobilisable par rapport à la colonne 
en conditions non saturées. Dans ce cas, il est légitime de se demander si l’évaluation du 
transport des polluants au laboratoire en conditions non saturées, en régime d’écoulement 
permanent est une représentation fidèle des phénomènes ayant lieu sur le terrain. En effet, 
les conditions sont très différentes de celles du terrain, avec en particulier l’utilisation d’une 
terre tamisée. Même si le tamisage d’une terre ne change pas la concentration moyenne de 
cette terre, ce procédé réduit de manière significative l’hétérogénéité de sa pollution (Ter 
Laak et al., 2007). En revanche, ces mêmes auteurs ont montré que ce traitement, appliqué 
aux sols dans la majeure partie des recherches, affectait fortement la concentration des 
polluants dans la solution du sol, ce qui prouve que les résultats obtenus en laboratoire 
peuvent ne pas toujours refléter la réalité. De plus, dans la nature, une terre est soumise aux 
conditions climatiques composées de plusieurs cycles de pluie et de séchage, ceux-ci étant 
plus ou moins longs et plus ou moins intenses. Le régime hydrodynamique est donc très 
différent de celui imposé en colonne ; on peut donc s’interroger sur sa représentativité vis-à-
vis du terrain. 
 
 
Pour répondre à ces problématiques, des expériences à l’échelle du terrain sont 
indispensables. Les expériences en lysimètre sur la terre de cokerie THoT présentées dans 
cette partie visent donc à déterminer si les quantités de HAP et de métaux lixiviées en 
conditions non saturées au laboratoire sont une bonne estimation de ce qui se passe dans la 
nature, ceci en vue de choisir à quel système se référer lors de la réalisation d’études de 
risque. 
 
 
Après avoir décrit le système expérimental, les courbes de percée des HAP, du carbone 
organique total (COT), des métaux (plus particulièrement du zinc et du plomb) ainsi que des 
cations et anions majeurs sont présentées. Enfin, une dernière partie de ce chapitre est 
destinée à la conception et à l’évaluation d’un système expérimental original permettant une 
détermination de la sortie des polluants en laboratoire, de manière fidèle à ce qui est observé à 
l’échelle du terrain.  
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2 Dispositif expérimental et traitements des lixiviats 

2.1 Présentation 
 
Les lysimètres sont situés sur la station expérimentale du GISFI (Groupement d’Intérêt 
Scientifique sur les Friches Industrielles) à Homécourt (Meurthe-et-Moselle). La station 
comprend 24 lysimètres, groupés par quatre (Figure V.1).  
 
 

 
 

Figure V.1: Vue d’ensemble des lysimètres de la station expérimentale d’Homécourt 

 
Chaque groupe est composé d’une trappe, permettant l’accès aux différents instruments de 
mesure équipant les lysimètres. 
 
Le lysimètre utilisé est une « colonne » de terre en inox de 2 m de hauteur et de 1 m2 de 
section (diamètre 1,124 m). Il est placé sur peson, ce qui permet de connaître à tout instant la 
masse qu’il contient, donc la teneur en eau du système. L’eau de drainage est évacuée par un 
orifice en fond de lysimètre et est récupérée dans une bonbonne en verre.  
 
Un jeu de trois sondes (Figure V.2 : une sonde TDR, un tensiomètre et une bougie poreuse 
permettant le prélèvement de la solution du sol) est placé à trois profondeurs différentes (50, 
100 et 150 cm) et la température du sol est également mesurée. 
 

 
Figure V.2 : Disposition des sondes dans le lysimètre 

 
Les sondes TDR (Time Domain Reflectometry) sont utilisées pour mesurer la teneur en eau 
volumique du sol. 

Sonde TDR 

Bougie poreuse 

Tensiomètre 
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Les tensiomètres permettent de mesurer la charge hydraulique du sol. Ils sont constitués d’une 
bougie en céramique poreuse fixée à l’extrémité d’une tige enfoncée dans le sol, et reliée à un 
manomètre. Ces deux éléments sont remplis d’eau. La pression d’eau à l’intérieur du tube et 
la tension d’eau du sol s’équilibrent par l’intermédiaire de la bougie. Si l’humidité du sol 
diminue, l’eau diffuse à travers la bougie poreuse vers le milieu environnant, et une 
dépression se produit à l’intérieur du système. Lorsque l’humidité du sol augmente, c’est le 
phénomène inverse qui a lieu.   
 
Les bougies poreuses servent au prélèvement de la solution du sol. Elles sont soumises à une 
dépression constante de 0,3 ; 0,4 et 0,5 bar pour les profondeurs de 50, 100 et 150 cm 
respectivement (soit en pression d’eau 3 ; 4 et 5 m). Ces dépressions sont largement 
inférieures à la valeur généralement admise correspondant à l’eau disponible d’un point de 
vue énergétique pour les plantes, à savoir 15 bar (Calvet, 2003b). Les plantes adaptées aux 
climats arides sont même capables de prélever de l’eau à une dépression supérieure. Ainsi, les 
dépressions au niveau des bougies poreuses donnent principalement accès à la même eau qui 

Le principe de fonctionnement d’une sonde TDR est basé sur la mesure du temps de transit 
et de l’amplitude d’une impulsion électromagnétique dans un guide d’onde situé dans le 
sol.  
 
Les instruments utilisent la relation suivante pour déterminer la teneur en eau volumique 
(θ) du sol (Alimi-Ichola et Gaidi, 2006) : 
 
θ = - 0,053 + 0,29 ε0 – 5,51 x 10-4 ε 2

0  + 4,3 x 10-6 ε 3
0    Équation V.1 

 
ε0 est la constante diélectrique définie par : 
 

ε0 = 
2

2L
ct           Équation V.2 

 
avec c la vitesse de la lumière (m s-1) 
 L la longueur du guide d’onde (m) 
 t le temps de transit (s) 
 
  
La constante diélectrique de l’air vaut 1, celle de l’eau environ 80. Puisque le sol est 
constitué de trois phases (solide, liquide et gazeuse) en interaction entre elles, la variation 
de la teneur en eau affectera la valeur de la constante diélectrique du sol.  
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est collectée au niveau du percolat en fond de lysimètre et une petite partie de l’eau qui serait 
disponible pour les plantes. La porosité des bougies poreuses est de 0,48 μm. 
 
L’eau collectée est stockée dans des flacons en verre, situés dans le trou d’homme. Toutes les 
données (masse du système, température du sol, teneur en eau, charge hydraulique et débit 
d’eau en sortie du lysimètre) sont recueillies et enregistrées par un Data Logger toutes les 
heures. Le lysimètre est soumis aux conditions naturelles de température et de pluviométrie et 
il est laissé en « terre nue », la végétation spontanée qui s’y installe éventuellement étant 
régulièrement enlevée. Une station météo équipe également la station expérimentale, 
permettant ainsi d’avoir accès à la pluviométrie.  
 

2.2 Protocole de remplissage 
 
En fond de lysimètre, trois couches de sable de 5 cm de haut chacune sont mises en place. 
Leur granulométrie est la suivante : 

 
 3,15 – 5,6 mm pour la couche du fond, 
 0,71 – 1,25 mm pour la couche intermédiaire, 
 0,1 – 0,5 mm pour la couche du dessus. 

 
Le sable fait office de support et de filtre naturel, et empêche l’entraînement et l’accumulation 
de terre dans les tuyaux, afin d’éviter un bouchage de l’installation. 
 
La terre, non tamisée, est ensuite mise en place par couches successives de 200 kg. Chaque 
couche de terre reçoit 100 coups de dame (Figure V.3), assurant ainsi un remplissage contrôlé 
et reproductible en vue d’expériences futures. La hauteur restante du lysimètre est mesurée, 
afin d’en déduire la hauteur de chaque couche. 
 

 

 
Figure V.3 : Damage d’une couche de terre 
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Les sondes sont installées au fur et à mesure du remplissage et elles sont entourées de  terre 
tamisée à 10 mm afin d’assurer un contact parfait entre elles et le sol (Figure V.4).  
 
 

 

 
Figure V.4 : Installation des sondes 

 
Quinze couches de terre ont été nécessaires au remplissage du lysimètre. Les données 
relatives au remplissage du lysimètre, à savoir l’épaisseur, la masse, la densité apparente ainsi 
que la porosité de chaque couche de terre sont présentées en Annexe V.1 . 
 
La masse de terre est de 3 089 kg, pour un volume de terre de 1,85 m3, d’où une masse 
volumique apparente moyenne de 1 670 ± 115 kg m-3, et une porosité moyenne de             
0,54 ± 0,07. 
 
La teneur massique en eau moyenne de la terre THoT lors du remplissage du lysimètre était : 
 

w = 20% 
 
Le Tableau V.1 résume les principales caractéristiques de remplissage du lysimètre. 
 

Tableau V.1 : Principales données de remplissage du lysimètre 

mterre (kg) mterre sèche (kg) Vterre (L) Vp (L) 
3 089 2 574 1 850 999 

 
 
Note : Vp correspond au volume poreux du lysimètre et a été calculé d’après la porosité et la 
masse volumique apparente moyennes selon l’Equation II.4. 
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2.3 Suivi du fonctionnement du lysimètre  

2.3.1 Stratégie de collecte 
 
Le schéma résumant la stratégie de collecte de la solution du sol au niveau des bougies 
poreuses et du percolat est présenté en Annexe V.2. Lors de chaque collecte, 250 mL de 
solution du sol sont prélevés.  

 
Dans tous les cas, un prélèvement du percolat est effectué à chaque fois que la bonbonne est 
pleine. Deux situations se présentent alors pour les prélèvements au niveau des bougies 
poreuses, suivant le volume (V) qu’elles contiennent 

 
 si V > 250 mL, un  prélèvement est effectué, 

 
 si V < 250 mL, le prélèvement n’a lieu que si la période considérée est sèche (afin de 

toujours collecter la fin d’un épisode pluvieux). 
 

 
Si la bonbonne n’est pas pleine, les prélèvements sont effectués suivant le volume (V) 
contenu dans les bougies poreuses : 
 

 si V > 250 mL, un prélèvement est effectué au niveau du percolat et des bougies 
poreuses (afin de collecter un percolat à chaque fois qu’un prélèvement a lieu au 
niveau des bougies poreuses), 

 
 si V < 250 mL, le prélèvement n’a lieu que si la période considérée est sèche (afin de 

toujours collecter la fin d’un épisode pluvieux). 
 
Toutes les informations relatives aux différentes collectes (volume de percolat récupéré, 
volume percolé cumulé, volume de pluie, pluviométrie cumulée) sont présentés en Annexe 
V.3. 
 

2.3.2 Analyse des lixiviats 
 
Le pH et la conductivité des collectes sont mesurés sur le site, lors du prélèvement. Au 
laboratoire, les HAP, le COT, les métaux (zinc et plomb), ainsi que les cations et anions 
majeurs sont dosés selon les protocoles détaillés au chapitre II. Pour les métaux, deux 
traitements sont également appliqués aux solutions (traitements D et P) comme décrit au 
chapitre II, afin d’avoir accès d’une part uniquement à la partie des métaux qui migre sous 
forme dissoute, et d’autre part à celle migrant sous forme dissoute et particulaire. 
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L’évolution de la pluviométrie sur le site pour la période d’étude est présentée en Annexe V.4 
et un graphique représentant les volumes de pluie et d’eau cumulés en fonction du temps est 
représenté en Annexe V.5. 
 

2.4 Représentation des résultats 
 
Tous les graphiques présentés dans ce chapitre représentent la concentration de l’espèce ou de 
l’élément étudié en fonction de la pluviométrie cumulée. 
 

3 Résultats des expériences de lixiviation en lysimètre de terrain 

3.1 Evolution des teneurs en eau à l’intérieur du lysimètre 
 
La teneur en eau moyenne a été calculée d’après la masse d’eau contenue dans le lysimètre, 
elle-même déduite de la différence entre la masse totale du lysimètre et la masse de terre 
sèche qu’il contenait. Les teneurs en eau TDR 50, 100 et 150 correspondent aux moyennes 
des teneurs en eau sur chaque période de prélèvement calculées d’après les données horaires 
mesurées par les sondes TDR aux profondeurs de 50, 100 et 150 cm1.  
 
 
Les teneurs en eau moyenne et au niveau des bougies poreuses suivent la même évolution sur 
la période considérée (Figure V.5). Aux profondeurs 50 et 100 cm, les variations observées 
sont très faibles et les teneurs en eau volumiques sont comprises entre 27 et 29 % même après 
de fortes pluies, ce qui montre qu’à partir d’une certaine teneur en eau, l’eau ne s’accumule 
plus à l’intérieur du lysimètre. Les teneurs en eau ne varient pas non plus au sein de chaque 
période de prélèvement (l’écart à la moyenne est de l’ordre de 3 à 5 %). 

 
On observe de plus que la teneur en eau à une profondeur de 150 cm est supérieure à celle 
régnant à une profondeur de 100 cm, elle-même supérieure à celle mesurée à 50 cm, 
conformément à ce qui est attendu.  
 
Le fait que la teneur en eau moyenne soit plus faible que les teneurs en eau relevées au niveau 
des sondes TDR pourrait s’expliquer par la combinaison de deux facteurs : 
  

 il est très probable que l’écoulement se fasse selon des chemins préférentiels. Ceci 
peut être encore accentué par le fait que de la terre tamisée à 10 mm a été placée 
autour des sondes lors du remplissage. Cette hypothèse permet également d’expliquer 
une teneur en eau à 150 cm très supérieure à celles mesurées à 50 et 100 cm, 

 

                                                           
1 Aucune valeur de teneur en eau à la profondeur de 150 cm n’est disponible jusqu’à la collecte 15 en raison 
d’un défaut de la sonde. 
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 la zone située entre la surface et la première bougie poreuse est beaucoup plus sèche, 
puisque c’est uniquement à cet endroit que l’évaporation se produit, donc elle va 
contribuer à faire fortement diminuer la teneur en eau moyenne. 
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Figure V.5 : Evolution des teneurs en eau à l’intérieur du lysimètre 
 
L’observation de l’évolution des teneurs en eau nous permet de conclure que l’eau n’a pas 
tendance à s’accumuler dans le lysimètre, même après de forts épisodes pluvieux. Ainsi, elle 
est globalement constante et proche de la teneur en eau résiduelle (teneur à laquelle se trouvait 
la terre lors de sa mise en place dans le lysimètre). 
 

3.2 Evolution du pH  
 
Au niveau du percolat, le pH varie peu au cours du temps (Figure V.6). Il se situe entre 7,5 et 
8. Ces valeurs, inférieures au pH de la terre (8,3), pourraient indiquer un relargage de matière 
organique dans la solution (Totsche et al., 2006). Néanmoins, la première valeur de pH est 
plus faible (6,8), ce qui indique un relargage plus important de matière organique lors du 
démarrage du lysimètre et pourrait être dû également à la présence de sable en fond de 
lysimètre. Cette tendance n’a pas été observée lors du premier prélèvement au niveau des 
bougies poreuses, ce qui montre que dans le percolat, la majeure partie de la matière 
organique relarguée était associée à des particules de taille supérieure à 0,48 μm (puisqu’une 
filtration a lieu lors du prélèvement au niveau des bougies poreuses). 
 
Le pH au niveau des bougies poreuses est du même ordre de grandeur qu’au niveau du 
percolat (autour de 7,5) et il reste également constant. De plus, il est très proche pour chaque 
niveau de prélèvement.     



Chapitre V : Transport de HAP et de métaux à l’échelle du lysimètre de terrain 

Julien MICHEL - 174 - 2009 

 

5,5

6

6,5

7

7,5

8

8,5

0 200 400 600 800 1000

p
H

V pluie (L)

BP 50

BP 100

BP 150

P

 
 

Figure V.6 : Evolution du pH de la solution du sol au niveau des bougies poreuses et du 
percolat 

3.3 Evolution des HAP 
 
La Figure V.7 présente l’évolution des concentrations totales en HAP à tous les niveaux de 
prélèvement du lysimètre. L’évolution des concentrations de chaque HAP est représentée en 
Annexe V.6. 
 
Dans tous les cas, seuls 14 des 16 HAP US EPA ont été détectés dans les collectes. En effet, 
l’acénaphtylène (Acy) n’est pas quantifié par détection de fluorescence et le 
dibenzo(a,h)anthracène (DahA) était en dessous de la limite de quantification de l’HPLC, à 
savoir 0,011 μg L-1 dans toutes les collectes. 
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Figure V.7 : Evolution des concentrations en HAP 
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Au niveau du percolat, la sortie des HAP a lieu de manière continue, avec des concentrations 
principalement inférieures à 1 μg L-1. Ces concentrations sont inférieures à celles mesurées 
lors des expériences de laboratoire en conditions non saturées qui variaient entre                     
7 et 15 μg L-1. Les expériences en conditions non saturées au laboratoire, en régime 
d’écoulement permanent surestiment donc la quantité de HAP mobilisables à l’échelle du 
terrain, mais sont néanmoins plus proches que les expériences en conditions saturées, pour 
lesquelles les concentrations dans les collectes étaient comprises entre 50 et 350 μg L-1. On 
note ici cependant deux points hauts à 2,75 et 3,5 μg L-1, ce qui reste du même ordre de 
grandeur. Tous les percolats ne contiennent pas de HAP puisque pour certains points, la 
concentration en HAP était inférieure à la limite de quantification de l’HPLC, à savoir       
0,14 μg L-1.  
 
Le comportement des HAP totaux est le même au niveau des bougies poreuses, avec une 
sortie continue. Les concentrations sont de plus du même ordre de grandeur que dans le 
percolat aux trois niveaux de prélèvement. On ne note pas d’ordre logique quant aux 
répartitions des concentrations suivant les profondeurs de prélèvement.  
 
Le fait que les concentrations en sortie soient constantes résulte de limitations cinétiques 
(Enell et al., 2004), de la même manière que lors des expériences en colonne de laboratoire. 
De plus, les concentrations inférieures à celles mesurées en conditions non saturées au 
laboratoire s’expliquent par un taux de saturation bien moins élevé. Ainsi, l’eau ne va pas 
« visiter » tout l’espace poral lors de l’écoulement, et va plutôt éviter les zones hydrophobes 
contenant les HAP, ce qui implique un passage en solution moins élevé de ceux-ci. 
 
 
Les concentrations des HAP sont inférieures à leur limite de solubilité dans l’eau. Elles y sont 
très inférieures pour les HAP légers (Naph à Pyr), majoritairement en dessous de 1 % de leur 
solubilité dans l’eau dans le percolat et les bougies poreuses. Les HAP lourds (Chry à IcdP) 
sont transportés à des concentrations plus élevées au regard de leur solubilité dans l’eau, et 
certains HAP dépassent leur solubilité dans trois collectes au niveau du percolat (BghiP et 
IcdP) et des bougies poreuses (BbF et IcdP). Tous les HAP sont donc majoritairement 
transportés sous forme dissoute. Néanmoins, même si les HAP lourds se trouvent la plupart 
du temps à des concentrations inférieures à leurs limites de solubilité dans l’eau, puisque dans 
certaines collectes ils s’en rapprochent ou la dépassent, leur migration a probablement lieu 
sous forme particulaire également. Certains auteurs ont en effet montré que dans de tels 
systèmes, les HAP sont principalement associés à d’autres particules lors de leur migration 
(Totsche et al., 2007).  
 
 
A notre connaissance, les études de lixiviation de HAP à partir d’une terre polluée dans un 
système de dimensions comparables sont inexistantes dans la littérature. L’évaluation du 
transport de HAP sur le terrain a cependant été effectuée par Totsche, dans un lysimètre de 
profondeur 35 cm et de surface 0,25 m2 (Totsche et al., 2007). Ils ont montré que dans la 
fraction inférieure à 0,7 μm, la sortie des HAP avait lieu plutôt de manière continue avec des 
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concentrations inférieures à 1,5 μg L-1 et que les épisodes pluvieux et les périodes de séchage 
n’avaient pas d’influence sur leur relargage, ce qui confirme nos observations. Dans la 
fraction comprise entre 0,7 μm et 200 μm, les concentrations en HAP étaient du même ordre 
de grandeur sauf après une période de séchage plus longue et un épisode pluvieux plus 
intense, après quoi plus de HAP étaient relargués, principalement à cause d’une mobilisation 
plus importante de particules colloïdales. Ce phénomène n’a pourtant pas été observé dans 
notre cas, ce qui peut s’expliquer par des longueurs de « colonne » différentes. En effet, la 
profondeur de notre système est de 2 m, ce qui a pu permettre une réadsorption sur la terre de 
la plupart des particules colloïdales auxquelles étaient associés les HAP. Cet effet 
chromatographique a également été observé par Reemtsma et Mehrtens lors d’expériences en 
colonne de laboratoire (Reemtsma et Mehrtens, 1997). Cette hypothèse est de plus corroborée 
par le fait que les colloïdes ont plus d’affinité pour la matrice solide en conditions non 
saturées (Totsche et al., 1997 ; Kögel-Knabner et Totsche, 1998). Néanmoins, les colloïdes 
auraient également pu être piégés par le sable en fond de lysimètre. 
 
 
Le Tableau V.2 présente les concentrations en benzo(a)pyrène (BaP), ainsi que la somme des 
concentrations en benzo(b)fluoranthène (BbF), benzo(k)fluoranthène (BkF), 
benzo(ghi)pérylène (BghiP) et indéno(1,2,3-cd)pyrène (IcdP) (notée Σ4HAP) pour les 
prélèvements au niveau des bougies poreuses et du percolat. Rappelons que pour le BaP, et la 
somme des quatre HAP les limites de détection en HPLC étaient de 0,004 et 0,042 μg L-1 
respectivement et les valeurs limites pour l’eau de consommation sont de 0,01 et 0,1 μg L-1. 
 
Dans le Tableau V.2, les valeurs « 0 » correspondent à des concentrations inférieures aux 
limites de quantification de l’HPLC. En outre, celles-ci sont inférieures aux limites 
admissibles pour les eaux de consommation, donc lorsque ces composés ne sont pas 
quantifiés, leurs concentrations y sont inférieures. Les valeurs supérieures à ces limites sont 
en rouge dans le Tableau V.2. 
 
Au niveau du percolat, le BaP est présent uniquement dans 3 collectes et la Σ4HAP dans 6 
collectes. Ces composés s’y trouvent à une concentration supérieure aux limites définies 
précédemment (sauf pour Σ4HAP dans les collectes 15 et 19, à des concentrations de 0,08 et 
0,10 μg L-1, très proches de la valeur limite). Au niveau des bougies poreuses, ces composés 
sont présents dans un peu plus de la moitié des collectes, et leurs concentrations sont la 
plupart du temps supérieures aux limites admissibles pour les eaux de consommation. 
 
Mais le niveau de prélèvement le plus représentatif de l’eau qui peut arriver à la nappe 
phréatique est le percolat, puisqu’une dépression est appliquée au niveau des bougies 
poreuses, et ne donne pas accès uniquement à l’eau pouvant s’écouler par gravité. Du point de 
vue des HAP, la solution récupérée au niveau du percolat pose donc des problèmes relatifs à 
la qualité de l’eau de manière ponctuelle. Néanmoins, il est nécessaire d’étudier ce système 
sur une durée plus longue afin d’évaluer le comportement des HAP à plus long terme, et de 
confirmer cette tendance.  
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Tableau V.2 : Concentrations en 5 HAP nécessaires à la détermination de la potabilité des 
eaux de consommation 

  
 BaP (μg L-1) Σ4HAP 

Collecte P BP50 BP100  BP150 P BP50 BP100 BP150 
1  0,05 0 0  0,09 0 0 
2 0    0    
3 0 0,005 0 0 0 0,28 0,19 0,16 
4 0    0,60    
5 0 0,03 0,04 0,05 0 0,15 0,36 0,25 
6 0    0    
7 0    0    
8 0 0,01 0 0 0 0 0,04 0,005 
9 0    0    
10 0    0    
11 0 0 0,08 0 0 0 0 0,01 
12 0 0 0 0 0 0 0 0 
13 0    0    
14 0,15 0,33 0,11 0,05 0,76 2,46 0,32 0,18 
15 0,02 0,02 0,02 0,03 0,08 0,16 0,10 0,27 
16 0 0 0 0 0 0 0 0 
17 0 0 0 0,09 0,25 0 0 0,54 
18 0 0,57 0,64 0 0,28 0,10 0,20 0,29 
19 0,04 0 0,03 0,04 0,10 0 0,09 0,09 

 
 
 
La toxicité de certains percolats a été mesurée à l’aide du test Microtox (collectes 2, 6, 8, 10, 
11, 14, 15). Ce test est approprié pour détecter une écotoxicité sur des lixiviats provenant de 
sols pollués par des HAP (Bispo et al., 1999). Il est basé sur la détermination de l’effet 
inhibiteur d’échantillons d’eau sur la luminescence de la bactérie Vibrio fischeri (norme 
européenne NF EN ISO 11348-3, 1999 – Partie 3 : Méthode utilisant des bactéries 
lyophilisées). Le test Microtox avait pour but de mettre en évidence une toxicité non détectée 
par les analyses chimiques qui indiquent la présence de pas ou peu de HAP, et ainsi donner 
une alerte quant à la toxicité des échantillons. Le principe du test est présenté en Annexe V.7. 
Pour tous les échantillons testés, l’inhibition sur la luminescence de la bactérie était inférieure 
à 20%, montrant que la toxicité des percolats pour Vibrio fischeri était très faible et 
compatible avec les concentrations analysées. Ce test reste un indicateur de toxicité aiguë qui 
ne permet pas de rendre compte d’effets à plus long terme impactant l’écosystème. 
 
 
Ainsi, à ce stade de l’expérience, il semble que les expériences de laboratoire, en conditions 
non saturées et en régime d’écoulement permanent ne représentent pas fidèlement la 
migration des HAP telle qu’elle a lieu à l’échelle du terrain, puisque les HAP qui étaient 
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mobilisés n’étaient pas les mêmes (seul Ace, Fla et Pyr migraient) et les concentrations étaient 
plus élevées (entre 7 et 15 μg L-1). 
 

3.4 Evolution du carbone organique total (COT) 
 
La Figure V.8 présente l’évolution du COT en lysimètre. Il ne se comporte pas de la même 
manière à tous les niveaux de prélèvement, mais aucune corrélation entre la sortie du COT et 
l’épisode pluvieux ou la période de séchage précédent l’écoulement n’a pu être mise en 
évidence. 
 
Au niveau du percolat, on observe une augmentation de la concentration en début 
d’expérience jusqu’à 200 L de pluie infiltrés, pouvant correspondre à une mise en marche du 
système. Ensuite, on observe une diminution brutale de 185 à 150 mg L-1 sur environ 100 L 
de pluie infiltrés puis un palier avec une tendance à la décroissance.  
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Figure V.8 : Evolution du carbone organique total 

 
Le comportement du COT n’est de plus pas le même au niveau des trois bougies poreuses. 
Les BP 100 et 150 ont le même comportement, et on observe globalement une légère 
diminution du COT disponible sur la durée de l’expérience. En revanche, pour la BP 50, après 
une sortie constante jusqu’à 450 L de pluie infiltrés, on observe un épuisement du COT 
disponible jusqu’à la fin de l’expérience, tout comme en colonne de laboratoire, en conditions 
saturées et non saturées. Cette tendance suggère que le carbone organique dosé dans les 
couches inférieures provient de la mobilisation du COT qui est importé des couches 
supérieures (Totsche et al., 2007). De plus, bien que les concentrations mesurées ici soient 
dans la gamme de concentrations dosées au laboratoire, il est nécessaire d’évaluer son 
comportement à plus long terme afin de confirmer ces tendances, à savoir un épuisement du 
COT disponible. 
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Néanmoins, la sortie du COT en lysimètre est différente de celle des HAP, puisque dans ce 
dernier cas aucun épuisement des HAP n’a pu être observé. De même, à l’échelle du terrain, 
Totsche n’a pas observé de corrélation entre la sortie des HAP et le relargage de carbone 
organique (Totsche et al., 2007). 
 

3.5 Evolution des concentrations en Zn et Pb 

3.5.1 Zn 
 
La Figure V.9 présente l’évolution des concentrations en zinc dans les collectes, aux quatre 
niveaux de prélèvement. Elles sont du même ordre de grandeur au niveau du percolat et des 
bougies poreuses. De plus, sa sortie s’effectue plutôt de manière continue, conformément à ce 
qui a été observé en laboratoire, en conditions saturées et non saturées. Les concentrations 
sont également du même ordre de grandeur que ce qui a été dosé en colonne, principalement 
inférieures à 10 μg L-1. On observe cependant des points « hauts » pour les 3 dernières 
collectes, mais cette augmentation n’est pas significative au vue des faibles concentrations 
mesurées. 
 
 

0

10

20

30

40

0 200 400 600 800 1000

C
o

n
ce

n
tr

a
ti

o
n

 e
n

 z
in

c 
(μ

g
 L

-1
)

Volume de pluie (L)

BP 50

BP 100

BP 150

P

 
 

Figure V.9 : Evolution des concentrations en zinc 
 

La concentration moyenne en zinc dans l’eau de pluie a de plus été dosée à 30 μg L-1. Cette 
valeur est comparable à celle dosée dans les collectes du lysimètre. En effet, le zinc est 
présent dans notre environnement, et la différence n’est pas significative au vue des faibles 
concentrations mesurées. Ainsi, il n’est pas possible de déterminer si le zinc détecté dans les 
collectes provient de la terre ou de la pluie alimentant le système. Néanmoins, s’il provient de 
la terre, sa sortie continue s’explique comme au laboratoire par une source de zinc disponible 
provenant des carbonates et sulfates de zinc, ainsi que du zinc échangeable, qui n’a pas été 
épuisée sur la période d’étude (Voegelin et al., 2003a). Ces concentrations sont de plus 
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inférieures aux valeurs guides pour les eaux de consommation pour la CEE, à savoir 100 μg 
L-1 (Makepeace et al., 1995). 
 
Les solutions sortant du lysimètre ne posent donc pas de problème en ce qui concerne le 
zinc pour la santé humaine puisqu’il n’a pas été dosé à une concentration significativement 
différente de ce qui est rencontré dans l’eau de pluie. 
 
De plus, les concentrations en zinc sont du même ordre de grandeur pour les traitements D et 
P (Annexe V.8), ce qui montre que le zinc est majoritairement transporté sous forme dissoute, 
conformément à ce qui a été observé au laboratoire. Pour certaines collectes, la concentration 
en zinc suite au traitement P est légèrement inférieure à celle obtenue suite au traitement D, ce 
qui est dû à l’erreur analytique, étant données les faibles concentrations dosées ici.   
 
Une sortie continue du zinc a également été observée par Denaix lors d’expériences de 
lixiviation de métaux d’une terre contaminée (Zn entre 12 et 8300 mg kg-1) de pH variant 
entre 5,6 et 7,9 suivant la profondeur, à l’échelle du terrain (Denaix et al., 2001). Ils ont 
également montré que le zinc était majoritairement (à 95 %) transporté sous forme dissoute. 
 
Ceci montre que la sortie du zinc en lysimètre est bien représentée par une expérience de 
laboratoire en colonne, en conditions saturées ou non saturées, tant du point de vue des 
concentrations en solutions que du mode de transport du zinc. 
 

3.5.2 Pb 
 
La Figure V.10 présente l’évolution des concentrations en plomb dans le lysimètre, à tous les 
niveaux de prélèvement. 
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Figure V.10 : Evolution des concentrations en plomb 
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Les concentrations en plomb au niveau du percolat et des bougies poreuses sont du même 
ordre de grandeur. De plus, il est uniquement détecté dans quelques collectes, à des 
concentrations majoritairement inférieures à 0,4 μg L-1. On note cependant quelques points 
plus hauts, mais toujours inférieurs à 1 μg L-1. Cette différence n’est pas significative au vu 
des très faibles concentrations dosées ici.  
 
 
En lysimètre, le plomb est donc très fortement retenu, ce qui confirme ce qui a été mesuré au 
laboratoire, mais également ce qui a été observé par Elzahabi et Yong à savoir une rétention 
du plomb favorisée par un pH élevé, un fort taux de carbonates et un faible taux de saturation 
(Elzahabi et Yong, 1997). Notons que dans l’eau de pluie, le plomb n’a pas été détecté. 
 
 
Ici encore, la colonne de laboratoire en conditions saturées ou non saturées est une 
bonne représentation de la sortie du plomb à l’échelle du terrain. En effet, celui-ci n’avait 
pas été détecté pour une limite de quantification de 1 μg L-1, ce qui est cohérent avec ce qui a 
été mesuré en lysimètre. En outre, les solutions ne posent pas de problème vis-à-vis du plomb, 
dont la concentration est inférieure à la valeur limite pour les eaux de consommation de        
10 μg L-1. 
 

3.6 Evolution des cations et anions majeurs 

3.6.1 Cations majeurs 
 
Les concentrations relatives des différents cations ne sont pas les mêmes pour les bougies 
poreuses et le percolat (Figure V.11 et Figure V.12). Ainsi, l’ordre d’abondance au niveau du 
percolat est 
 

Ca2+> Mg2+> Na+> K+ 
 
Il était le même au niveau des bougies poreuses jusqu’ à 400 L de pluie pour les BP 50 et 100 
et jusqu’à 660 L pour la BP 150. A partir de ces volumes de pluie, la concentration en 
magnésium est supérieure à la concentration en calcium. 
 
L’ordre d’abondance est modifié par rapport à ce qui a été observé en colonne de laboratoire 
en conditions  non saturées, puisqu’il était 
 

Ca2+> K+ > Mg2+ > Na+ 
 
Ceci est probablement dû au fait que la terre utilisée ici n’est pas tamisée, contrairement aux 
expériences en colonnes.  
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Figure V.11 : Evolution des cations majeurs (par profondeur) 

 
Les différents cations n’ont de plus pas tout à fait le même comportement suivant la 
profondeur à laquelle la solution a été prélevée et peuvent être classés en deux groupes : 

 
 Les cations monovalents (ici Na+ et K+) dont les concentrations sont faibles : 

on observe globalement une augmentation de leurs concentrations jusqu’à la 
collecte 13, puis une diminution, au niveau du percolat. Ceci est cohérent avec 
ce qui a été observé au laboratoire en conditions non saturées, à savoir une 
augmentation des concentrations en début d’expérience due à la mise en place 
du régime permanent puis à une diminution des concentrations du fait d’un 
épuisement des cations majeurs disponibles. L’augmentation des 
concentrations en cations majeurs dans le percolat correspondrait dans ce cas à 
la mise en marche de la colonne lysimétrique. Au niveau des bougies poreuses, 
ils se comportent de la même façon à toutes les profondeurs : leurs 
concentrations sont constantes jusqu’à la collecte 10, puis elles ont une 
tendance à la diminution, montrant également un épuisement des cations 
majeurs disponibles. 

 
 Les cations divalents (ici Ca2+ et Mg2+, dont les concentrations sont plus 

élevées) qui ne se comportent pas de la même façon à toutes les profondeurs : 
au niveau des bougies poreuses placées aux profondeurs de 50 et 100 cm, les 
courbes de percée de ces cations se décomposent en deux parties. Tout 
d’abord, les concentrations restent constantes, puis elles diminuent pour se 
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stabiliser ensuite dans le cas du calcium et elles augmentent puis diminuent 
pour le magnésium. Au niveau du percolat et de la bougie poreuse placée à 150 
cm, on observe le même comportement qu’en colonne en conditions non 
saturées, à savoir une augmentation des concentrations en début d’expérience, 
pouvant traduire une mise en marche du système, puis une diminution jusqu’à 
la collecte 12 (sauf pour le magnésium au niveau de la BP 150 qui reste 
constant). Les concentrations de ces deux cations restent ensuite plutôt 
constantes au niveau de la BP 150 et augmentent au niveau du percolat. 
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Figure V.12 : Evolution des cations majeurs (par espèce) 

 
Globalement, les concentrations en cations majeurs ont une tendance à la diminution au 
cours de la période d’étude, montrant un épuisement des cations majeurs disponibles, qui 
correspondent au lessivage des sels cristallisés en surface des agrégats de terre (en effet, les 
concentrations moyennes en cations majeurs relevées dans l’eau de pluie sont très inférieures 
à celles dosées ici (Annexe V.9)). Afin de confirmer cette tendance similaire à ce qui a été 
observé au laboratoire, il est nécessaire d’étudier le lysimètre sur une durée plus longue, afin 
d’avoir une vision plus globale des phénomènes se déroulant au sein du lysimètre. En effet, 
les variations de concentrations observées ici, notamment pour le calcium et le magnésium, 
pourraient n’être pas significatives sur une échelle de temps plus longue si un épuisement des 
cations majeurs était observé comme au laboratoire. 
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3.6.2 Anions majeurs 
 
L’ordre d’abondance des anions majeurs est le même à toutes les profondeurs (Figure V.13) : 

SO 2
4 > NO 3 > Cl- 

 
En colonne de laboratoire, en conditions saturées et non saturées, les chlorures n’avaient pas 
été détectés. Cette différence peut ici encore être expliquée par le tamisage de la terre en 
laboratoire.  
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Figure V.13 : Evolution des anions majeurs (par profondeur) 

 
De même que les cations majeurs, les anions peuvent être séparés en deux groupes, suivant 
leur comportement : 
 

 Les anions monovalents (nitrates et chlorures) : leurs concentrations sont 
constantes au début de la période d’étude puis elles commencent à diminuer à 
partir de 660 L et 780 L de pluie pour les BP 50 et 100 respectivement, alors 
qu’elles restent constantes aux autres niveaux de prélèvement. 

 
 Les anions divalents (sulfates) : ce sont les anions les plus abondants, et ils 

n’ont pas le même comportement à tous les niveaux de prélèvement. En début 
d’expérience (jusqu’à 450 L de pluie), leur concentration est constante à tous 
les niveaux et du même ordre de grandeur. Ensuite, à 50 cm de profondeur, elle 
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augmente rapidement pour diminuer jusqu’à la fin de la période d’étude. En 
revanche, à tous les autres niveaux, elle augmente pendant le reste de la 
période d’étude. 

 
 
La Figure V.14 présente les différents anions majeurs par espèce. On remarque qu’en début 
d’expérience, les concentrations sont du même ordre de grandeur à tous les niveaux. Pour les 
nitrates et les chlorures, on observe à partir de 660 L de pluie un ordre dans leurs valeurs de 
concentration : elles sont inférieures à 50 cm de profondeur par rapport à 100 cm et du même 
ordre de grandeur pour les deux autres niveaux de prélèvement. 
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Figure V.14 : Evolution des anions majeurs (par espèce) 

 
Ainsi, d’après l’observation du comportement des cations et anions majeurs, la période 
d’étude du lysimètre pourrait être divisée en deux : une première période (allant de la mise 
en place du lysimètre jusqu’à 660 - 780 L de pluie environ) pourrait donc correspondre à une 
mise en marche du système, comme constaté lors des expériences de laboratoire en 
conditions non saturées. Ensuite, on commence à observer un épuisement de certains 
cations et anions majeurs disponibles, montrant qu’ils proviennent également de sels 
solubles cristallisés en surface des agrégats de terre, confirmant encore une fois les 
expériences de laboratoire. Cette tendance est très nette au niveau de la BP 50, et de moins en 
moins prononcée au fur et à mesure que l’on descend dans le lysimètre, ce qui pourrait 
indiquer que les majeurs dosés en bas du système ont migré à partir des couches supérieures à 
l’intérieur de la colonne lysimétrique.  



Chapitre V : Transport de HAP et de métaux à l’échelle du lysimètre de terrain 

Julien MICHEL - 186 - 2009 

 

3.7 Conclusion des expériences en lysimètre de terrain 
 
Les expériences conduites à l’échelle du terrain montrent que les HAP sont très fortement 
retenus et qu’ils sortent de manière continue. De plus, leur concentration en solution est 
largement surestimée lors d’expériences en colonne de laboratoire en conditions saturées, 
et les conditions non saturées ne sont pas satisfaisantes non plus puisque les HAP détectés ne 
sont pas les mêmes et leurs concentrations sont encore supérieures à ce qui est mesuré à 
l’échelle du terrain.  
 
En revanche, la sortie des métaux est bien prédite par des expériences de laboratoire, en 
conditions saturées et non saturées. Le comportement des cations et des anions majeurs 
semble également s’apparenter à ce qui a été mesuré en colonne de laboratoire, mais une 
étude du lysimètre à plus long terme permettra de mettre en évidence un réel épuisement des 
cations et anions majeurs disponibles. 
 
 
Néanmoins, le lysimètre ne peut pas être utilisé lors de la conduite d’études de risque à cause 
d’une durée d’expérience trop longue et doit être remplacé par un système simple d’utilisation 
pouvant fournir des informations très rapidement. C’est l’objet de la partie suivante.   
 
 

4 Quelles alternatives au lysimètre de terrain ? 
 
Bien que les expériences en colonne de laboratoire réalisées précédemment donnent un 
premier aperçu du comportement des polluants en conditions non saturées, les résultats des 
expériences en lysimètre ont montré que la sortie des HAP était surestimée lors de son 
évaluation au laboratoire en régime permanent, quelle que soit la saturation du milieu. 
 
Toutefois, les expériences à l’échelle du terrain sont relativement longues, et il est nécessaire 
d’étudier le système sur une grande période (plusieurs années) afin d’avoir une vue globale 
des phénomènes qui s’y produisent, expliquant pourquoi elles sont toujours abandonnées au 
profit de manipulations moins coûteuses et moins contraignantes lors d’études de risque. Il 
convient alors de se demander s’il ne serait pas possible de reproduire le type d’écoulement 
ayant lieu en lysimètre (régime d’écoulement transitoire et conditions non saturées), mais 
cette fois à l’échelle du laboratoire, ce qui permettrait d’étudier le comportement des 
contaminants de manière plus simple. Cette partie présente donc un système expérimental 
original ayant pour vocation de répondre à cet enjeu ainsi que les résultats des lixiviations des 
constituants précédemment étudiés.     
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4.1 Présentation du dispositif 
 
La colonne utilisée pour ces expériences est présentée Figure V.15. Elle est en PVC 
translucide et composée de trois parties : 
 
 

 La partie alimentation, de hauteur 50 cm et de diamètre 15 cm, n’est pas remplie de 
terre. Elle permet le développement d’une lame d’eau éventuelle en cas d’écoulement 
difficile. A sa base, elle comporte une plaque d’alimentation (Figure V.16). Celle-ci 
est composée de trous de diamètre 0,6 cm, espacés de 1,5 cm, et surmontés de tubes 
PVC de 1 cm de hauteur. Ainsi, l’alimentation en eau de la colonne s’effectue par trop 
plein et de manière homogène sur toute la surface supérieure. 

 
 La partie centrale, de hauteur 30 cm et de diamètre 15 cm est remplie de terre. Afin 

d’obtenir un remplissage reproductible, la colonne est remplie par couche de 5 cm et 
chaque couche reçoit 9 coups de dame, similaire à celle utilisée lors du remplissage du 
lysimètre. A la base de cette partie, un filtre en inox de porosité 180 μm est fixé, et 
l’écoulement a lieu dans un entonnoir en inox.  

 
 La partie inférieure, servant de socle pour la colonne. Celle-ci est posée en 

permanence sur une balance, afin de contrôler la teneur en eau dans la colonne. 
 
 
Des joints toriques assurent l’étanchéité entre ces trois parties. Ce dispositif sera nommé mini-
lysimètre dans la suite. 
 
La terre utilisée est la même que celle ayant servi au remplissage du lysimètre (terre ThoT) ; 
elle n’est donc pas tamisée. La colonne a été remplie avec 9,3 kg de terre, par couches 
successives d’environ 1,5 kg. La densité apparente moyenne est de 1 750 ± 100 kg m-3 et la 
porosité moyenne de 0,5 ± 0,06. Ces valeurs sont très proches de celles mesurées en 
lysimètre, à savoir 1 670 ± 115 kg m-3 et 0,54 ± 0,07 pour la densité apparente moyenne et la 
porosité respectivement. Le remplissage du mini-lysimètre est donc bien similaire à celui du 
lysimètre. 
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Figure V.15 : Grande colonne de laboratoire utilisée pour les expériences de lixiviation sur la 
terre THoT 

  

 

Figure V.16 : Plaque d’alimentation 
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4.2 Stratégie d’étude de la lixiviation des polluants en mini lysimètre 
 
Puisque cette colonne joue le rôle de lysimètre miniature et se veut la plus proche possible des 
conditions de terrain, l’alimentation a été déterminée en se basant sur la pluviométrie en 
Lorraine, à Homécourt (lieu de la station expérimentale équipée de lysimètres), pour l’année 
2007. Les données météorologiques ont été obtenues grâce à la station météo située sur le site. 
Au total, 430 épisodes pluvieux ont été recensés pour cette période. Comme préconisé par 
Météo France, les épisodes pluvieux d’intensité inférieure à 5 mm ne sont pas pris en compte 
(Larmet, 2007). Il en reste alors 59.  

 
Nous avons cherché à simuler une pluie d’automne, à savoir une pluie longue d’intensité 
modérée, avec pour objectif de suivre l’évolution des polluants au cours de l’écoulement, et 
voir si leur comportement s’apparente plus à celui observé en petite colonne de laboratoire ou 
à celui observé en lysimètre. D’après l’examen des données météo, l’intensité moyenne d’une 
telle pluie est de 1,1 mm h-1, soit 1,1 L m-2 h-1. 
 
La surface de la colonne est de 0,018 m2, donc le débit d’alimentation devra être de             
0,3 mL min-1. Afin de simuler des cycles de séchage/humidification, 7 cycles 
d’écoulement/séchage ont été réalisés. Chaque écoulement a duré 24 h et deux collectes de 
250 mL chacune ont été prélevées. Les durées d’arrêt entre chaque écoulement sont 
représentées schématiquement Figure V.17. 

EC = écoulement (période d’alimentation, 1 j) 
A = arrêt 
 

 

 
 

Figure V.17 : Cycles d’écoulement/séchage en mini-lysimètre 
 
Les cations et anions majeurs ainsi que le zinc et le plomb ont été dosés dans l’eau utilisée 
pour alimenter le mini-lysimètre (Annexe V.10). Celle-ci est plus minéralisée que l’eau de 
pluie mais reste faiblement minéralisée. 
 

4.3 Représentation des résultats 
 
Pour toutes les expériences en mini-lysimètre, pour les courbes de percée des HAP, du COT, 
des métaux, ainsi que des cations et anions majeurs, les graphiques ont été construits ainsi : 
l’axe des ordonnées représente la concentration de ces composés ou éléments et l’axe des 
abscisses le numéro de collecte (de 1 à 14). Les durées des différents arrêts sont ainsi 
matérialisées sur les graphiques. Les cumuls des volumes d’eau moyens infiltrés (Vmi) et des 
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hauteurs d’eau moyennes infiltrées (Hmi) correspondants à chaque collecte sont présentés dans 
le Tableau V.3.  
 

Tableau V.3 : Données relatives aux collectes du mini-lysimètre 

Collecte 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 

Vmi (L) 0,22 0,49 0,70 0,90 1,04 1,25 1,49 1,69 1,85 2,16 2,47 2,67 2,89 3,14 

Hmi 
(mm) 

13 28 40 51 59 71 84 96 105 122 140 151 163 178 

 

4.4 Résultats des expériences en mini-lysimètre 

4.4.1 Expérience de traçage 
 
Un traçage du mini-lysimètre a été effectué. Un volume de 90 mL (soit 5 mm) d’une solution 
de bromure de potassium 1 M (80 g L-1) a été injecté selon une injection impulsion en tête de 
colonne, qui a été balayée par l’eau utilisée pour les expériences de lixiviation des polluants. 
La Figure V.18 présente la courbe de percée des bromures en fonction du volume d’eau 
infiltré.  
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Figure V.18 : Courbe de percée des bromures en mini-lysimètre 

 
Les bromures percent dès le début de l’écoulement. Cette courbe de percée montre que dans 
les conditions de l’expérience, à savoir à une teneur en eau très proche de la teneur en eau 
résiduelle comme en lysimètre, l’écoulement n’est pas similaire à celui d’un réacteur piston, 
puisqu’on s’attendrait à obtenir une courbe de percée de type gaussienne si tel était le cas. Ce 
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comportement serait attribué au fait que seule une très faible partie de l’eau résiduelle va 
pouvoir migrer dans la colonne lors de l’alimentation. En effet, puisque la teneur en eau est 
très proche de la teneur en eau résiduelle, l’eau contenue dans la colonne est liée et comme il 
a été souligné au Chapitre IV, l’hydrodynamique en conditions non saturées est différente de 
celle en conditions saturées : dans ce cas, le mouvement de la solution a lieu de plus en plus 
dans les films enveloppant les particules de sol et l’échange de soluté entre ces deux phases 
est de plus en plus difficile (Toride et al., 2003). De plus, l’eau ne s’accumule pas dans la 
colonne mais s’écoule, tout comme en lysimètre.  
 
En lysimètre, le traçage a été effectué de la même manière, en injectant 5 L (soit 5 mm) d’une 
solution de bromure de potassium de concentration 1 M. Il a été démarré en avril 2009. Dès 
30 L (ou 30 mm) de pluie infiltré, les bromures ont été détectés dans la BP 50 (Annexe V.11). 
A ce stade de l’expérience, il n’est pas possible de comparer les deux courbes de percée, le 
traçage en lysimètre étant trop peu avancé. En effet, la quantité d’eau infiltrée depuis le début 
de l’expérience est seulement de 80 mm ; on se situe donc sur une petite fenêtre d’observation 
en comparaison de l’expérience en mini-lysimètre, pour laquelle presque 600 mm d’eau ont 
été nécessaires pour observer une sortie complète du traceur sur une profondeur de 30 cm 
(Annexe V.12). Néanmoins, puisque dès le départ des bromures sont détectés, il semble que 
l’écoulement au sein du lysimètre ne soit pas non plus assimilable à celui ayant lieu en 
réacteur piston mais s’apparente à celui observé en mini-lysimètre. Afin de pouvoir comparer 
cet écoulement avec celui observé en grande colonne, il faut donc poursuivre le suivi du 
lysimètre sur une plus longue période.  
 

4.4.2 Evolution du pH  
 
La Figure V.19 présente l’évolution du pH dans les collectes pour le mini-lysimètre.  
 

7,5

7,6

7,7

7,8

7,9

8

8,1

8,2

8,3

8,4

p
H

Collectes

Ec 1

Ec 2

Ec 3

Ec 4

Ec 5

Ec 6

Ec 7

1 2       3             5   6        7 8  9  10    11 12               13  14     

6 j
6 j

6 j 6 j
20 j

60 j

 
 

Figure V.19 : Evolution du pH en mini-lysimètre 
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Tout comme en lysimètre, on n’observe pas de variations significatives du pH, dont la valeur 
se situe entre 8 et 8,1, ce qui est légèrement supérieur à ce qui a été mesuré en lysimètre (entre 
7,5 et 8) mais néanmoins du même ordre de grandeur. De plus, comme dans le cas du 
lysimètre, on note une valeur de pH moins élevé (7,6) dans la première collecte que pendant 
le reste de l’expérience, montrant un relargage plus important de matière organique en début 
d’expérience (Totsche et al., 2006).   
 

4.4.3 Evolution des concentrations en HAP1 
 
La Figure V.20 présente l’évolution des concentrations en HAP en mini-lysimètre. Les 
courbes de percée de chaque HAP pris séparément sont représentées en Annexe V.13. 
 
Dans tous les cas, tout comme en lysimètre, l’acénaphtylène (Acy) n’a pas été détecté 
puisqu’il n’est pas quantifié par détection de fluorescence. Le naphtalène (Naph) n’a pas été 
détecté non plus (il était présent dans seulement deux collectes au niveau du percolat du 
lysimètre). En effet, il est le moins abondant dans la terre et le plus volatil, ce qui explique 
que lors d’expériences sur de plus petites quantités de terre, il ne soit pas présent dans les 
collectes.  
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Figure V.20 : Evolution des HAP en mini-lysimètre 

 
Tout comme en lysimètre, la sortie des HAP s’effectue plutôt de manière continue, avec des 
concentrations principalement inférieures à 1,5 μg L-1. Elles sont de plus du même ordre de 
grandeur que celles mesurées en lysimètre. On observe un point haut autour de 4 μg L-1 
(collecte 8) mais cette valeur n’est pas significative au vue des faibles concentrations dosées 
ici. Les concentrations en HAP sont de plus nettement inférieures à celles observées en 
conditions non saturées en colonne de laboratoire, qui variaient entre 7 et 15 μg L-1.             

                                                           
1 Les HAP n’ont pas pu être extraits des collectes numéro 4 et 7 faute d’un volume suffisant de solution. 
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Ce dispositif est donc efficace pour prédire les quantités totales de HAP qui pourront 
être lixiviées à l’échelle du terrain. 
 
Le mode de transport des HAP est le même qu’en lysimètre. En effet, leurs concentrations 
sont majoritairement inférieures à leur limite de solubilité dans l’eau. Les HAP légers (Ace à 
Pyr) se trouvent à des concentrations très inférieures à leur limite de solubilité dans l’eau (en 
dessous de 1 %). Les HAP lourds (Chry à IcdP) sont transportés à des concentrations plus 
importantes au regard de leur solubilité dans l’eau, et deux HAP (BghiP, et IcdP) dépassent 
leur solubilité dans certaines collectes, comme dans le percolat du lysimètre. Tous les HAP 
sont donc principalement transportés sous forme dissoute, avec une partie de transport 
particulaire pour les lourds, comme en lysimètre.  
 
Au niveau de la sortie des HAP, ce système est donc représentatif de ce qui se passe au 
niveau du terrain tant du point de vue des concentrations totales en HAP dans les 
collectes, que de leur mode de migration.  
 
 
Le Tableau V.4 présente les concentrations en benzo(a)pyrène (BaP), ainsi que la somme des 
concentrations en benzo(b)fluoranthène (BbF), benzo(k)fluoranthène (BkF), 
benzo(ghi)pérylène (BghiP) et indéno(1,2,3-cd)pyrène (IcdP) (notée Σ4HAP) dans les 
collectes. Rappelons que pour le BaP, et la somme des quatre HAP les limites de détection en 
HPLC étaient de 0,004 et 0,042 μg L-1 et les valeurs limites pour l’eau de consommation 0,01 
et 0,1 μg L-1. Les valeurs en rouge dans le Tableau V.4 sont supérieures à ces limites. 
 

Tableau V.4 : Concentrations en 5 HAP nécessaires à la détermination de la potabilité des 
eaux de consommation, en mini-lysimètre 

Collectes BaP (μg L-1) Σ4HAP (μg L-1) 
1 0 0 
2 0 0 
3 0 0 
5 0 0 
6 0,79 0,38 
8 1,51 2,52 
9 0,68 0,37 
10 0 0 
11 0 0 
12 0 0,09 
13 0,03 0,02 
14 0 0 

 
 
Dans le Tableau V.4, les valeurs « 0 » correspondent à des concentrations inférieures aux 
limites de quantification de l’HPLC. En outre, celles-ci sont inférieures aux limites 
admissibles pour les eaux de consommation, donc lorsque ces composés ne sont pas 
quantifiés, leurs concentrations sont inférieures à ces limites. 
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Le BaP est présent uniquement dans 4 collectes, dans lesquelles sa concentration est 
supérieure aux limites pour les eaux destinées à la consommation. La Σ4HAP est présente 
dans 5 collectes, et se trouve à une concentration supérieure aux limites définies 
précedemment dans trois d’entre elles, bien qu’elle soit très proche de la limite dans la 
collecte 12 (0,09 μg L-1). Ainsi, tout comme pour le percolat du lysimètre, les solutions 
percolant du mini-lysimètre posent des problèmes du point de vue des HAP de manière 
ponctuelle, puisque leurs concentrations sont supérieures aux limites admissibles pour les 
eaux de consommation dans seulement un tiers des collectes. 
 
 
A ce stade de l’expérience, ce mini-lysimètre de laboratoire semble être un bon outil pour 
prédire la sortie des HAP à l’échelle du terrain. En effet, il permet non seulement de 
prévoir les concentrations totales en HAP, mais aussi leur mode de transport et la toxicité des 
solutions. L’étude du lysimètre sur une plus longue période permettra de confirmer cette 
tendance. 
 

4.4.4 Evolution du COT 
 
La Figure V.21 présente l’évolution du COT en mini-lysimètre pour les différents 
écoulements réalisés.  
 

0

20

40

60

80

100

120

140

160

180

C
o

n
ce

n
tr

a
ti

o
n

 e
n

 C
O

T
 (

m
g

 L
-1

)

Collectes

Ec 1

Ec 2

Ec 3

Ec 4

Ec 5

Ec 6

Ec 7

1 2       3  4          5   6      7  8     9  10       11 12                 13  14     

6 j

6 j6 j6 j

60 j

20 j

 
 

Figure V.21 : Evolution du carbone organique total en mini-lysimètre 

 
La courbe de percée du COT peut se diviser en deux parties. Lors des quatre premiers 
écoulements, on observe une forte mobilisation du COT qui décroît fortement. En effet, le 
séchage d’un sol produit de la matière organique soluble dans l’eau due à la lyse des cellules 
microbiennes (Christ et David, 1994 ; Kaiser et Zech, 1998). Cette matière organique se 
dissout ensuite rapidement lors de l’humidification de la terre et est lixiviée lors des premiers 
écoulements. A première vue, ce phénomène semble avoir eu lieu en lysimètre au niveau de la 
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BP 50 mais pas pour le percolat et les BP 100 et 150. Il faut donc étudier le lysimètre sur une 
durée plus longue pour l’observer.  
 
Avant les écoulements 5 et 6, le COT disponible n’avait pas encore été épuisé puisqu’une 
durée de séchage de 20 jours a permis une désorption plus importante du COT. Ensuite, on 
observe un palier, dû à une fraction du COT dont le relargage est limité par la diffusion 
intraparticulaire mais aussi à travers l’eau stagnante comme démontré au chapitre IV. Ceci est 
également bien illustré par des concentrations en COT dans la collecte 13 (donc après 60 jours 
d’arrêt) supérieures à celles mesurées dans la collecte 12. 
 
Cette sortie du COT évoque donc deux fractions de matière organique : la première 
facilement disponible et la seconde limitée par la diffusion intraparticulaire. La sortie de la 
première fraction est néanmoins également limitée par la diffusion, mais le phénomène est 
plus rapide, puisqu’après des arrêts moins longs, on observe une mobilisation du COT 
supérieure à celle ayant eu lieu avant l’arrêt. 
 
Les concentrations mesurées ici sont dans la gamme de ce qui a été dosé en colonne de 
laboratoire et du même ordre de grandeur qu’en lysimètre en début d’expérience. Une étude 
du lysimètre à plus long terme permettra de déterminer si ce mini-lysimètre permet 
d’estimer la quantité de carbone organique capable de migrer à l’échelle du terrain. 
 

4.4.5 Evolution des concentrations en métaux 

4.4.5.1 Zn 
 
La Figure V.22 présente l’évolution des concentrations en zinc dans les collectes relatives au 
mini-lysimètre. Les carrés pleins correspondent au traitement D et les carrés vides au 
traitement P.  
 
La sortie du zinc a eu lieu de manière continue pendant toute la durée de l’expérience, 
majoritairement à une concentration autour de 10 μg L-1. Ceci est conforme avec ce qui a été 
observé en colonne de laboratoire, en conditions saturées et non saturées, mais également en 
lysimètre, tant du point de vue du comportement du zinc que des concentrations dans les 
collectes.  
 
Comme en lysimètre, la concentration en zinc dans l’eau d’alimentation n’était pas 
significativement différente de celle dosée dans les collectes (en moyenne 20 μg L-1). Il n’est 
donc pas non plus possible de déterminer si le zinc dosé dans les collectes provient de 
l’alimentation ou s’est désorbé de la terre. 
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Figure V.22 : Evolution du zinc en mini-lysimètre 
 
Ainsi, du point de vue du zinc, les solutions ne comportent pas de problèmes vis-à-vis des 
valeurs limites admissibles pour les eaux de consommation.  
 
De plus, les concentrations sont du même ordre de grandeur pour les traitements D et P 
montrant que le zinc était transporté majoritairement sous forme dissoute, conformément aux 
expériences en colonne de laboratoire, en conditions saturées et non saturées, et en lysimètre. 
 

4.4.5.2 Pb 
 
Le plomb n’a pas été détecté dans les collectes. Sa concentration était inférieure à la limite de 
quantification de l’ICP-MS utilisé pour son dosage, à savoir 1 μg L-1. Ceci confirme encore 
une fois les observations de Elzahabi et Yong qui ont montré que la rétention du plomb était 
favorisé par un taux de saturation qui diminue, un pH et un taux de carbonates élevés 
(Elzahabi et Yong, 1997). Ainsi, puisque le plomb n’a pas été détecté en colonne de 
laboratoire en conditions non saturées, ce résultat était attendu. 
 
Ces mesures sont conformes avec ce qui a été observé en lysimètre, puisque les 
concentrations en plomb y étaient majoritairement inférieures à 0,4 μg L-1. Les solutions ne 
posent donc pas non plus de problème du point de vue des limites admissibles pour les eaux 
de consommation en ce qui concerne le plomb. 
 
A ce stade de l’expérience, le mini-lysimètre est un bon outil pour représenter la sortie 
des métaux à l’échelle du terrain, tant du point de vue des concentrations dans les 
collectes que du mode de transport. 
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4.4.6 Evolution des concentrations en cations et anions majeurs 

4.4.6.1 Cations majeurs 
 
La Figure V.23 présente l’évolution des cations majeurs en mini-lysimètre. On note tout 
d’abord que les concentrations des différents cations majeurs sont supérieures à celles 
mesurées lors des expériences en colonne de laboratoire, pour le calcium (environ 2 fois 
supérieures) et le magnésium (environ 10 fois supérieures). En revanche, en début 
d’expérience, elles sont du même ordre de grandeur que celles mesurées en lysimètre. Le 
sodium est le potassium se trouvent quant à eux à de faibles concentrations, conformément à 
ce qui a été mesuré en colonne de laboratoire et en lysimètre.  
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Figure V.23 : Evolution des cations majeurs en mini-lysimètre 
 
 
Globalement, on observe un épuisement des cations majeurs disponibles au fur et à 
mesure des écoulements. Mais les arrêts ont une influence sur leur sortie. En effet, au départ, 
leur sortie correspond au lessivage des sels cristallisés en surface des agrégats de terre, tout 
comme en colonne de laboratoire. Après le premier arrêt, la décroissance des concentrations 
en sortie de colonne continue pour le calcium et le magnésium, alors qu’elles sont constantes 
pour le sodium et le potassium. En revanche, après le deuxième arrêt qui est de 20 jours, on 
observe une légère augmentation des concentrations en calcium, magnésium et sodium, 
pouvant provenir d’une recristallisation de ces éléments lors d’un séchage plus long. Ce 
phénomène est également observé pour le calcium lors du dernier arrêt de 60 jours, et dans 
une moindre mesure pour le potassium et le magnésium. 
 
Quant à l’ordre d’abondance des différents cations, bien que le calcium soit toujours le cation 
le plus abondant, il est différent de celui observé en colonne de laboratoire, mais similaire à 
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celui mesuré en lysimètre, au niveau du percolat, correspondant à la profondeur la plus 
représentative en ce qui concerne la solution qui peut arriver jusqu’à la nappe phréatique. 
Ainsi, la sortie des cations majeurs en mini-lysimètre représente bien ce qui se passe à 
l’échelle du terrain. Néanmoins, une étude du lysimètre sur une durée plus longue est 
nécessaire afin de confirmer les premiers résultats observés, à savoir un épuisement des 
cations majeurs disponibles. 
 

4.4.6.2 Anions majeurs 
 
La Figure V.24 présente la sortie des anions majeurs en mini-lysimètre. Ces trois anions n’ont 
pas le même comportement au cours des différents écoulements auxquels la terre a été 
soumise. Pour les nitrates et les chlorures, on observe une diminution de leur concentration au 
cours des deux premiers écoulements, suivie d’une augmentation de concentration pour la 
collecte effectuée juste après l’arrêt de 20 jours. Enfin, les concentrations diminuent et restent 
constantes à partir de la collecte 7. En effet, on note une légère augmentation de leurs 
concentrations après l’arrêt de 60 jours mais qui n’est pas significative. Les sulfates ont un 
comportement particulier puisque leur concentration est globalement constante lors des 3 
premiers écoulements, puis elle diminue à partir du quatrième pour se stabiliser. Après un 
arrêt de 60 jours, la concentration est supérieure à celle mesurée dans la collecte avant l’arrêt 
montrant une recristallisation des sulfates lors du séchage. Ils sont probablement associés au 
calcium, puisque celui-ci a le même comportement. 
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Figure V.24 : Evolution des anions majeurs en mini-lysimètre 

 
Notons de plus que les concentrations en sulfates sont du même ordre de grandeur que celles 
mesurées en colonne en début d’expérience, en conditions saturées et non saturées. Les 
concentrations en nitrates ne sont pas comparables puisqu’ils entraient dans la composition du 
sel de fond utilisé pour les expériences de lixiviation des polluants au laboratoire. De plus, les 
chlorures n’étaient pas observés dans ce cas. En début d’expérience, les concentrations des 
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différents anions sont également du même ordre de grandeur que celles observées lors des 
expériences en lysimètre. 
Tout comme pour les cations majeurs, une étude du lysimètre sur une durée plus longue est 
nécessaire afin de confirmer un épuisement des anions majeurs disponibles, mais ces 
premiers résultats montrent qu’ils ont un comportement similaire en lysimètre et en 
mini-lysimètre. 
 

4.5 Résumé des expériences en mini lysimètre 
 
A ce stade de l’expérience en lysimètre, le mini-lysimètre semble être une bonne 
alternative pour représenter la sortie des contaminants telle qu’elle a lieu à l’échelle du 
terrain. En effet, le relargage des HAP est représenté de manière fidèle, tant de point de vue 
de leur concentration en solution que de leur mode de transport. En effet, leur sortie s’effectue 
de manière constante, à des concentrations faibles majoritairement inférieures à 1,5 μg L-1, et 
ils migrent principalement sous forme dissoute. Il en est de même pour les métaux ainsi que 
les cations et anions majeurs. La sortie du zinc s’effectue de manière continue et les 
concentrations en plomb dans les collectes sont très faibles (inférieures à 0,4 μg L-1), tout 
comme en lysimètre. Une étude du lysimètre sur une plus longue période pourrait confirmer la 
validité de ces conclusions. 
 

5 Conclusion des expériences en régime transitoire 
 
Les expériences de lixiviation des polluants en régime transitoire ont permis de mettre en 
évidence leur sortie à l’échelle du terrain et de déterminer le système le plus pertinent pour 
étudier leur relargage à l’échelle du laboratoire. 
 
 
Ainsi, les HAP sont très fortement retenus dans les conditions du terrain puisque leurs 
concentrations dans la solution du sol sont très faibles (inférieures à 1,5 μg L-1), ce qui 
confirme le peu de résultats publiés à ce sujet, à savoir une forte rétention des HAP en 
conditions non saturées. De plus, ils sont majoritairement transportés sous forme dissoute. Il 
est donc apparu que les expériences en colonne de laboratoire ne sont pas satisfaisantes 
pour estimer la sortie des HAP. En effet, en conditions saturées, leurs concentrations en 
solution étaient très supérieures à ce qui a été mesuré en lysimètre, et en conditions non 
saturées, les HAP qui étaient lixiviés n’étaient pas les mêmes. Ces observations nous ont donc 
menés à la conception d’un système expérimental original permettant de bien estimer 
leur relargage à l’échelle du terrain. Contrairement au lysimètre, celui-ci est très simple et 
rapide à mettre en œuvre et permet l’estimation du transport des HAP en un temps raisonnable 
au laboratoire. En effet, il permet de bien estimer la concentration totale en HAP dans la 
solution du sol, mais également leur mode de transport. 
En ce qui concerne les métaux, leur sortie est bien prédite par des expériences de 
laboratoire en conditions saturées et non saturées, mais également par le mini-lysimètre. La 
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sortie des cations et anions majeurs en lysimètre semble également bien estimée par des 
expériences de laboratoire et en mini-lysimètre, mais la poursuite de l’étude du lysimètre 
est nécessaire afin de montrer un réel épuisement des cations et anions majeurs disponibles à 
tous les niveaux de prélèvement et particulièrement dans le percolat.  
 
Néanmoins, les études de risque ayant été effectuées jusqu’à présent avec des colonnes de 
laboratoire ne posent pas de problème pour la santé humaine puisqu’elles donnent une 
estimation conservative du risque. Elles demandent simplement la mise en place de plus de 
précautions que nécessaire. 
 
 
Ainsi, à ce stade de l’expérience, le mini-lysimètre est une très bonne alternative pour 
prédire les concentrations en polluants capables de migrer à l’échelle du terrain et 
pourrait être utilisé lors de la conduite d’études de risque. Mais il est nécessaire de poursuivre 
l’étude du lysimètre sur une plus longue durée afin d’avoir un aperçu du comportement des 
contaminants à plus long terme et de confirmer la pertinence de l’utilisation du mini-lysimètre 
lors de la conduite d’études de risque.       
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Conclusion générale 
 
 
 
 
Les HAP et les métaux sont des polluants fréquemment rencontrés dans les sols de friches 
industrielles et peuvent poser des problèmes sanitaires s’ils sont transférés vers la ressource en 
eau puisque les premiers sont cancérigènes et mutagènes et les seconds sont toxiques. Ainsi, 
leur migration dans les sols doit être quantifiée et leur comportement lors d’une pollution 
accidentelle d’un site mais aussi à long terme doit être estimé, afin de mettre en place une 
gestion efficace des sites et sols pollués. Dans ce sens, l’objectif de ce travail de thèse était 
d’évaluer le transport de HAP et de métaux dans les sols pollués, afin d’avoir une meilleure 
compréhension de leur comportement sur le terrain, au travers de deux axes de travail :   
 

 étude de la sorption compétitive des HAP et des métaux afin d’observer leur 
comportement simultané lors d’une contamination d’un sol, 

 
 lixiviation des HAP et des métaux d’une terre contaminée, à l’échelle du 

laboratoire et du terrain, permettant ainsi d’évaluer leur migration à long terme et de 
déterminer l’échelle d’étude la plus pertinente à utiliser lors de la conduite d’études de 
risque. 

 
 
 
Sorption compétitive des HAP et des métaux 
 
 
Le but de cette étude était de mettre en évidence une éventuelle différence de comportement 
des HAP et des métaux selon qu’ils étaient présents seuls ou de manière simultanée dans la 
terre. Bien que ce scénario ne soit pas qu’un modèle de laboratoire et ait bien lieu dans la 
nature puisque de nombreux sols de friches industrielles sont co-pollués par ces deux classes 
de contaminants, les recherches dans ce domaine sont très rares à notre connaissance. Ce type 
d’étude présente donc un caractère tout à fait original. C’est pourquoi nous avons développé 
une approche expérimentale à l’échelle du laboratoire basée sur deux méthodes de mesure de 
la sorption de polluants sur une terre non polluée ; nous l’avons tout d’abord évaluée en 
conditions statiques, à l’aide d’expérimentations en batch puis en conditions dynamiques, au 
moyen de manipulations en colonnes. Trois polluants modèles ont été étudiés, le fluoranthène 
comme représentant des HAP et le zinc et le plomb en tant que métaux modèles. De ce fait, 
nous avons travaillé sur des milieux « modèles » en conditions parfaitement contrôlées, afin 
de mettre en évidence d’éventuels phénomènes responsables d’une modification de la sorption 
des polluants lorsqu’ils sont présents de manière simultanée dans la terre.   
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Nous avons ainsi pu mettre en lumière le fait que la matière organique du sol a une 
structure et des propriétés complexes, qui, contrairement à ce qui est postulé dans la théorie 
du partage, lui confère un caractère hétérogène. En effet, l’affinité de la matière organique 
envers les composés organiques hydrophobes est influencée par sa nature, son origine, ainsi 
que son passé géologique et géochimique. De ce fait, nous avons montré que les HAP et les 
métaux interagissent avec la matière organique lors de leur sorption, engendrant une 
modification de sa conformation et donc un changement de sa réactivité. La résultante de 
ce phénomène est fonction des polluants présents : en effet, la fixation du zinc est nettement 
diminuée en présence de fluoranthène, qui « masquerait » certains sites réactifs pour le zinc.  
 
Les métaux, quant à eux, semblent avoir une action plus limitée sur le fluoranthène et des 
expériences complémentaires sont nécessaires pour conclure quant à une réelle influence des 
métaux sur les HAP. En effet, la rétention du fluoranthène augmente en présence de plomb 
pour des concentrations en solution à l’équilibre inférieures à 15 % de sa solubilité dans l’eau. 
Le même phénomène est observé en présence de zinc, mais cette fois pour des concentrations 
à l’équilibre élevées. Pour des faibles concentrations en fluoranthène, les expériences en 
conditions statiques ont indiqué une diminution de sa fixation en présence de zinc. 
 
Ce travail préliminaire a donc permis d’acquérir une meilleure connaissance du 
comportement des HAP et des métaux dans un sol multi pollué et s’inscrit dans un 
contexte d’évaluation des risques. Ces résultats montrent qu’une analyse de risques sur un 
site multi pollué doit prendre en compte la pollution dans sa globalité et ne doit pas 
s’effectuer d’une part sur les HAP et d’autre part sur les métaux. S’il s’avère que ces résultats 
sont transposables pour des pollutions âgées et à l’échelle du terrain, la migration de métaux 
tels que le zinc, n’ayant pas une grande affinité pour la matière organique, sera beaucoup plus 
élevée dans un sol multi pollué que dans un sol pollué uniquement par des métaux. En ce qui 
concerne les HAP, on peut s’attendre à une faible diminution de leur transport. Il faut 
cependant être encore prudent dans l’extrapolation de ces résultats, ce type d’étude étant 
nouvelle et nécessitant du recul et des expérimentations complémentaires. Elle constitue 
d’ailleurs souvent une première approche pour l’évaluation du transport de polluants 
dans les sols, et permet de mettre en avant des phénomènes qu’il convient d’étudier plus 
profondément. Ainsi, ces résultats encourageants ouvrent la voie à d’autres travaux de 
recherches complémentaires. Afin d’avoir une vue plus globale sur les phénomènes induits 
par les multi pollutions, nous proposons plusieurs axes de travail : 
 

 tout d’abord, afin de généraliser les tendances observées ici, et même de classifier les 
métaux et les HAP en plusieurs groupes en fonction de leur action, une étude avec 
d’autres HAP et métaux sur la même terre, en batch et en colonne, pourrait être 
envisagée, 

 
 ensuite, puisque nous avons souligné que les recherches faisant intervenir des 

pollutions récentes pouvaient ne pas refléter exactement ce qui se passe sur le terrain, 
à cause de phénomènes de vieillissement, il serait pertinent, si les conclusions du point 
précédent s’avèrent probantes, de transposer ce travail sur des pollutions réelles. Ceci 
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permettrait de prendre en compte non seulement les phénomènes de vieillissement, 
mais également la forme de la pollution, qui n’arrive pas sur le site sous forme de 
solution contenant des cations métalliques. Puisque nous avons montré que les 
comportements différents lors de la sorption sont dus à un changement de 
conformation de la matière organique et donc de sa réactivité, ce cas de figure 
permettrait par ailleurs de prendre en compte le caractère anthropique de la matière 
organique des sites pollués, et d’examiner son comportement par rapport à une 
matière organique naturelle. Dans un premier temps, l’étude de la fixation des HAP et 
des métaux sur une terre polluée pourrait être envisagée. Dans un second temps, 
l’idéal serait de trouver 3 terres dont les caractéristiques physico chimiques sont 
voisines et qui présenteraient respectivement des pollutions en HAP, en métaux, et une 
multi pollution HAP-métaux, et d’effectuer des expériences de lixiviation des 
polluants sur ces terres. Une telle étude permettrait de déterminer si le transport de ces 
polluants est affecté par la présence d’une autre famille de contaminants, 

 
 ces recherches pourraient s’achever par des études de lixiviation des polluants sur les 3 

terres précédemment citées en grands systèmes, tels que des lysimètres, afin de valider 
les résultats obtenus au laboratoire. 

 
Ces recherches pourraient, à terme, indiquer si un site multi contaminé doit être considéré 
comme un site présentant une contamination par l’une et l’autre famille de polluants 
séparément ou de manière simultanée, du point de vue de l’analyse de risque, et donc définir 
la stratégie d’évaluation des risques. 
 
 
 
Lixiviation des HAP et des métaux à partir d’une terre polluée  
 
 
Les expériences de lixiviation des HAP et des métaux à l’échelle du laboratoire ont permis 
d’avoir un premier aperçu de leur comportement dans une terre contaminée, avant leur étude 
en lysimètre. Nous avons montré que les HAP légers étaient principalement transportés sous 
forme dissoute, alors que les lourds migraient plutôt sous forme particulaire et / ou 
colloïdale. En conditions saturées, nous avons également mis en évidence un épuisement des 
HAP disponibles au cours de la lixiviation, dû à une limitation d’ordre diffusionnel de leur 
relargage, au sein des particules de terre.  
 
De plus, le taux de saturation du milieu influence fortement la sortie des HAP. En 
conditions non saturées, seuls trois HAP ont été détectés (Ace, Fla et Pyr), à des 
concentrations largement inférieures à ce qui avait été dosé en conditions saturées, montrant 
une forte rétention des HAP lorsque le taux de saturation du milieu diminue. 
 
Dans ces deux cas, la proportion de HAP lixiviée correspond à un très faible pourcentage de 
ce qui est initialement présent dans le sol, montrant que la mobilité des HAP est très faible. 
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Néanmoins, en conditions saturées, leurs concentrations dans les collectes sont supérieures 
aux limites acceptables pour les eaux destinées à la consommation. En conditions non 
saturées, les 3 HAP détectés ne font pas l’objet de valeurs seuils dans la solution du sol. 
 
En revanche, en ce qui concerne le zinc, son comportement est identique en conditions 
saturées et non saturées. En effet, sa sortie s’effectue plutôt de manière continue et il migre 
majoritairement sous forme dissoute. De plus, les concentrations rencontrées dans les 
collectes étaient très faibles puisqu’elles étaient majoritairement autour de 10 μg L-1. La 
migration du plomb est quasiment inexistante puisqu’il a été détecté uniquement dans les 
premières collectes d’une expérience en conditions saturées.  
 
 
A l’échelle du lysimètre de terrain, la sortie des HAP est encore plus faible qu’en 
conditions non saturées au laboratoire, et les HAP lixiviés ne sont pas les mêmes : en effet, 
seuls trois HAP (Ace, Fla, Pyr) ont été détectés en conditions non saturées, alors qu’à 
l’échelle du terrain, 14 des 16 HAP US EPA ont pu être dosés. De plus, nous avons montré 
que le comportement des HAP était le même pour les 4 niveaux de collecte (soit 50, 100, 
150 et 200 cm de profondeur) et qu’ils étaient transportés majoritairement sous forme 
dissoute. Seuls certains lixiviats posent des problèmes vis à vis des limites maximales 
admissibles en HAP pour les eaux de consommation. Ainsi, les expériences de laboratoire en 
conditions saturées qui servent souvent de base aux études de risque surestiment largement les 
concentrations en HAP qui sont susceptibles de migrer à l’échelle du terrain, et une 
expérience en conditions saturées, et en régime d’écoulement permanent ne permet pas de 
prédire la sortie des HAP sur le terrain. Néanmoins, l’estimation du risque est conservatrice et 
ce mode d’étude ne pose pas de problème en ce qui concerne la santé humaine puisque plus 
de précautions que nécessaire sont prises. 
 
En ce qui concerne les métaux (zinc et plomb), leur sortie en lysimètre s’apparente à celle 
observée au laboratoire en conditions saturées et non saturées. En effet, le plomb a été 
détecté à une concentration très faible, et pas dans toutes les collectes. Le zinc, quant à lui, a 
montré une sortie continue autour de 10 μg L-1 et un transport majoritairement sous forme 
dissoute. De ce fait, les lixiviats ne posent pas de problèmes relatifs à la qualité des eaux 
de consommation vis-à-vis des métaux. Ainsi, en appliquant à ce cas de figure les résultats 
obtenus selon l’axe de travail précédent, la sortie du zinc correspondrait à un maximum 
attendu, et, en transposant ceci à une terre de mêmes caractéristiques physico-chimiques et 
uniquement polluée par des métaux, on s’attendrait à un relargage de zinc moins élevé. De 
plus, dans le cas d’un traitement de la terre par une technique permettant d’éliminer la 
pollution en HAP, la migration des métaux après traitement serait même moindre. 
 
 
De ce fait, cette étude a permis une meilleure connaissance du transport des HAP et des 
métaux à l’échelle du terrain. En outre, nous avons souligné le fait que des expériences en 
colonne de laboratoire, menées en régime d’écoulement permanent, et en conditions saturées 
ou non saturées pouvaient ne pas représenter fidèlement ce qui se passe à l’échelle du terrain, 
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en particulier en ce qui concerne la migration des HAP. Or, les expériences en lysimètre sont 
longues, coûteuses et difficiles à mettre en œuvre et ne peuvent pas être utilisées lors de la 
conduite d’études de risque. C’est pourquoi nous avons conçu un système expérimental 
original reproduisant le type d’écoulement ayant lieu en lysimètre, à savoir en conditions 
non saturées et en régime d’écoulement transitoire, pouvant être exploité au laboratoire, et 
fournissant des résultats assez rapidement. Une pluie d’automne (longue et de faible 
intensité) a été simulée avec ce système, et il s’est avéré très performant quant à l’effet 
prédictif de la sortie des HAP à l’échelle du terrain, tant au niveau des concentrations dans les 
solutions que du mode de transport des HAP : ceux-ci migraient à de faibles concentrations 
comparables à celles mesurées en lysimètre (majoritairement inférieures à 1,5 μg L-1), et 
principalement sous forme dissoute. De plus, en ce qui concerne la toxicité des lixiviats, les 
solutions posaient des problèmes vis à vis des teneurs admissibles de manière ponctuelle, tout 
comme en lysimètre. Il en est de même pour les métaux, dont la sortie représente bien ce qui 
se passe à l’échelle du terrain. Les concentrations en zinc et en plomb dans les lixiviats étaient 
par ailleurs inférieures aux valeurs maximales admissibles pour les eaux destinées à la 
consommation. Ainsi, pour une meilleure évaluation du risque et à ce stade de la 
connaissance de la migration des polluants à l’échelle du terrain, l’utilisation d’un tel outil 
s’avère pertinente lors de la conduite d’études de risque, par rapport à des systèmes 
fonctionnant en régime d’écoulement permanent, en conditions saturées ou non saturées.  
 
 
En termes de perspective de recherche sur la migration des contaminants dans les sols et 
afin de valider les conclusions apportées ici, nous recommandons les axes de travail suivants : 
 

 en premier lieu, l’étude du système lysimétrique sur une durée plus longue est 
indispensable. Elle permettra de confirmer ces résultats sur le long terme et de voir, 
notamment, si les dépassements ponctuels de teneurs en HAP admissibles pour les 
eaux de consommation rencontrés ici se généralisent, 

 
 en second lieu, le mini-lysimètre pourrait être appliqué à d’autres types de terres, 

voire à d’autres types de contaminations, afin de généraliser son application à la 
conduite d’études de risque. Cet outil pourrait en outre se placer dans le cadre de 
l’évaluation de l’influence d’une classe de polluants sur une autre dans le cas de 
contamination multiples. 
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Annexe III.1 : Résultats des calculs de spéciation avec le logiciel JChess 
 
 

Spéciation du zinc lors des expériences de sorption du zinc sur la terre TCh 
 

 Zn2+ Zn(OH)+ Zn(OH)2 ZnCO3 
Concentration 

(mM) 
7,5 10-2 0,1 10-2 6,3 10-5 9,8 10-6 

 
 

Spéciation du plomb lors des expériences de sorption du zinc sur la terre TCh 
 

 Pb2+ Pb(OH)+ Pb(OH)2 PbCO3 
Concentration 

(mM) 
3,5 10-4 0,88 10-4 5,2 10-7 0,22 10-4 

 
 
 
Annexe III.2 : Obtention et exploitation des courbes de DTS 
 

Un résumé de la méthode utilisée pour la mesure des DTS en colonne de laboratoire est 
présenté dans cette partie. La DTS, qui se caractérise par ses moments (Erreur ! Source du 
renvoi introuvable.), a en pratique été utilisée pour la détermination du volume d’eau 
contenue dans les colonnes à partir du calcul du moment d’ordre 1 autour de l’origine définit 
par 
 

s
0

1 ttE(t)dtμ   

 
Où  E(t) est la fonction de distribution des temps de séjour 
 st  est le temps de séjour moyen 

 
Expérimentalement, nous avons injecté un traceur (Ca(NO3)2) en entrée de colonne selon une 
injection échelon et nous avons mesuré la variation de conductivité de la solution en sortie de 
colonne.  
 

La courbe représentant 
0

)(
C

tC   en fonction du temps est la courbe normée en réponse à 

l’injection échelon en entrée, avec C(t) et C0 les conductivités des solutions en sortie et en 
entrée de colonne respectivement. 
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L’échelon inverse est ensuite appliqué et lorsque les courbes sont symétriques, proches d’une 
gaussienne, le temps de séjour moyen et la variance peuvent être calculés par une analyse 

numérique (Erreur ! Source du renvoi introuvable.) ou graphique : st  = t0,5 et 
2

2
2 t  

 
De cette manière, il est possible d’avoir accès au volume d’eau V0 impliqué dans 
l’écoulement selon la formule V0 = ts Q , avec Q le débit du fluide dans la colonne. 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Annexes 

Julien MICHEL - 226 - 2009 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Annexes au Chapitre IV 
 
 



Annexes 

Julien MICHEL - 227 - 2009 

 

Annexe IV.1 : Courbe de DTS en conditions saturées, filtre de porosité 140 μm 
 
 

0

0,2

0,4

0,6

0,8

1

1,2

0 1 2 3 4 5

C
 n

o
rm

é
e

V/V0

Echelon positif

Echelon négatif

 
DTS de la colonne en conditions saturées, avec un filtre de porosité 140 μm 

 
L’intersection des échelons positif et négatif est décalée vers les valeurs de V/V0 inférieures à 
1, montrant que les courbes ne sont pas parfaitement symétriques par rapport à ce point et 
présentent une trainée (Gujisaite, 2008).  
 
La superposition de l’échelon positif et de l’inverse de l’échelon négatif montre que les 
expériences de traçage sont reproductibles.  
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Annexe IV.2 : Conductivité hydraulique de la terre THo en fonction de la dépression h 
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Annexes 

Julien MICHEL - 229 - 2009 

 

Annexe IV.3 : Courbes de percée des HAP en conditions saturées 
 
Filtre de porosité 140 μm 
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Annexe IV.4 : Courbes de percée des HAP en conditions non saturées 
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Annexe V.1 : Données de remplissage du lysimètre 
 

Couche Epaisseur (cm) Masse (kg) Densité apparente 
(kg m-3) 

Porosité 

sable 15 222,8 1 485 0,68 
1 11,5 210,5 1 830 0,45 
2 12,5 209,4 1 675 0,56 
3 11 211,1 1 919 0,40 
4 13,5 209,2 1 550 0,64 
5 12,5 210,9 1 687 0,55 
6 14 211,3 1 509 0,67 
7 12 209,2 1 743 0,51 
8 12,5 209,3 1 674 0,56 
9 12,5 210,4 1 683 0,55 
10 12,5 212 1 696 0,54 
11 13 211 1 623 0,59 
12 12,5 203,3 1 626 0,59 
13 13 210 1 615 0,60 
14 12 209,7 1 748 0,51 
15 8 152 1900 0,41 
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Annexe V.2 : Stratégie de collecte des solutions du lysimètre 
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Annexe V.3 : Informations relatives aux collectes du lysimètre 
 
 

Collecte 1 2 3 4 5 6 7 8 9 

Date 06/03/08 11/03/08 17/03/08 25/03/08 28/03/08 7/04/08 21/04/08 05/05/08 03/06/08 

Type BP P P+BP P P+BP P P P+BP P 

V percolat (L) 0 2,35 19,15 44,6 57,55 63,9 71,6 83,35 106,2 

V pluie 
 (L) 

26,6 83 141,65 183,1 201,6 214,25 233,6 271,95 331,2 

 
 
 

10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 

20/06/08 11/07/08 01/08/08 27/08/08 29/10/08 28/11/08 09/01/09 30/01/09 12/03/09 20/05/09 

P P+BP P+BP P P+BP P+BP P+BP P+BP P+BP P+BP 

117,55 129,8 139,55 147,7 209,1 235,25 300,55 339,10 398,4 448,2 

368,95 413,2 452,75 497,75 662,45 705,3 784,85 831,85 901,4 998,5 

 
P = prélèvement au niveau du percolat 
BP = prélèvement au niveau des trois bougies poreuses BP50, BP100 et BP150 
 
Les lignes intitulées « V percolat » et « V pluie » correspondent respectivement au volume 
moyen cumulé d’eau ayant coulé à la date de la collecte, et au volume moyen cumulé de pluie 
ayant alimenté le lysimètre. 
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Annexe V.4 : Evolution de la pluviométrie sur Homécourt pour la période d’étude du 
lysimètre 
 
Les graphiques suivants représentent l’évolution journalière de la pluviométrie depuis le 
remplissage du lysimètre (rassemblée par mois), ainsi que les différentes collectes réalisées, 
ceci dans le but d’identifier les différents épisodes pluvieux qui peuvent avoir lieu, et d’y 
corréler éventuellement le comportement des polluants. 
 
 
Les intensités et les durées de pluie ont été classées de manière arbitraire selon le schéma 
suivant :  
 

 L’intensité de la pluie est qualifiée  
 

 d’importante si elle est supérieure à 10 mm pendant au moins un jour  
 de modérée si elle est supérieure à 5 mm, mais toujours inférieure à 10 mm 

pendant au moins un jour  
 de faible si elle est tout le temps inférieure à 5mm 

 
 La durée est qualifiée de 

 
 longue si elle est supérieure ou égale à 5 jours 
 modérée : entre 3 et 5 jours 
 courte : inférieure ou égale à 3 jours 

 
 

Classification des épisodes pluvieux 
Intensité Durée Code couleur 

Importante Longue Vert 
Importante Modérée Gris 
Importante Courte Rose 
Modérée Longue Brun 
Modérée Modérée Noir 
Modérée Courte Blanc 

Faible Longue Orange 
Faible Modérée Vert clair 
Faible Courte Jaune 
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Annexe V.5 : volume cumulé de pluie ayant alimenté le lysimètre et volume d’eau 
percolé cumulé en fonction du temps 
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Annexe V.6 : Evolution des concentrations de chaque HAP pour tous les niveaux de 
prélèvement dans le lysimètre 
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Annexe V.7 : Principe du test Microtox® 
 
 
Le test Microtox® est un test de toxicité aiguë à faible temps de contact. Il est réalisé en phase 
liquide et se base sur la mesure de la modification de lumière d’une bactérie luminescente 
marine naturelle et non pathogène (Vibrio fischeri) exposée à une substance toxique ou à un 
échantillon contenant des toxiques. 
 
Tout d’abord, les échantillons sont conditionnés à l’aide de NaCl à 20 g L-1 puis dilués à 4 
niveaux de concentration (50%, 25%, 12,5% et 6,25%). La solution de culture est préparée 
dans NaCl 20 g L-1 et contient MgCl2(6H2O) 2,035 g L-1 et KCl 0,30 g L-1. La suspension 
bactérienne est préparée à l’aide du réactif Microtox® lyophilisé (R-Biopharm France) auquel 
est ajouté 1 mL d’eau distillée fraiche.  
 
Les tubes de culture sont ensuite préparés en ajoutant 200 μL de solution de culture et 10 μL 
de suspension bactérienne et leur intensité de luminescence I0 est mesurée. Ensuite, 800 μL de 
solution à analyser sont ajoutés et la luminescence est mesurée après 5, 15 et 30 min 
(respectivement I5, I15 et I30). 
 
On calcule alors un facteur de correction (fkt) et une intensité initiale corrigée (Ict) en fonction 
de l’évolution naturelle des bactéries 
 
    Ict = I0 x fkt 
 
 

    fkt = 
0

kt

I
I

 

Avec Ikt les intensités mesurées sur les témoins à 5, 15 et 30 min. 
 
 
Enfin, l’effet inhibiteur pour chaque temps de contact t est calculé selon   
 

ct

tct
t I

II
100H   

 
 
L’effet inhibiteur est significatif s’il est supérieur à 20%.  
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Annexe V.8 : Traitement D et P pour le zinc en lysimètre 
 

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

0 200 400 600 800 1000

C
o

n
ce

n
tr

a
ti

o
n

 e
n

 z
in

c 
(μ

g
 L

-1
)

Volume de pluie (L)

BP 50

Traitement D

Traitement P

 
 

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

0 200 400 600 800 1000

C
o

n
ce

n
tr

a
ti

o
n

 e
n

 z
in

c 
(μ

g
 L

-1
)

Volume de pluie (L)

BP 150

Traitement D

Traitement P

 
 
 
 
 
 

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

0 200 400 600 800 1000

C
o

n
ce

n
tr

a
ti

o
n

 e
n

 z
in

c 
(μ

g
 L

-1
)

Volume de pluie (L)

BP 100

Traitement D

Traitement P

 
 

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

0 200 400 600 800 1000

C
o

n
ce

n
tr

a
ti

o
n

 e
n

 z
in

c 
(μ

g
 L

-1
)

Volume de pluie (L)

P

Traitement D

Traitement P



Annexes 

Julien MICHEL - 249 - 2009 

 

Annexe V.9 : Concentrations en cations majeurs dans l’eau de pluie 
 

 Ca2+ Mg2+ Na+ K+ SO 2
4  Cl- NO 3  Zn Pb 

C 
(meq 
L-1) 

0,14 0,02 0,06 0,02 0,05 0,03 0,03 
30    

μg L-1 ND 
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Annexe V.10 : Minéralisation de l’eau utilisée pour les expériences en mini-lysimètre 
 

 Ca2+ Mg2+ Na+ K+ SO 2
4  Cl- NO 3  Zn Pb 

C 
(meq 
L-1) 

1,11 0,45 0,39 0,05 1,04 0,26 0,08 
20    

μg L-1 
ND 
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Annexe V.11 : Courbe de percée des bromures en mini-lysimètre, en fonction de la 
hauteur d’eau infiltrée 
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Annexe V.12 : Courbe de percée des bromures en lysimètre 
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Annexe V.13 : Evolution des concentrations de chaque HAP dans le mini-lysimètre  
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Transport d’hydrocarbures aromatiques polycycliques et de métaux 
dans les sols non saturés 

 
Résumé : Ce travail visait à évaluer le transport d’hydrocarbures aromatiques polycycliques 
(HAP) et de métaux dans des sols multi pollués, en s’intéressant plus particulièrement au 
couplage transport-réaction dans la zone non saturée du sol, selon deux axes de travail. En 
premier lieu, puisque de nombreux sites industriels sont multi pollués, nous avons choisi 
d’étudier l’influence des métaux sur la sorption des HAP et vice versa en système modèle. 
Nous avons montré que lors d’une pollution simultanée par du fluoranthène et du zinc, ce 
dernier est beaucoup moins retenu que lorsqu’il est présent seul et peut donc migrer plus 
facilement vers la nappe phréatique. Le plomb, quant à lui, est plus fortement retenu en 
présence de fluoranthène. En revanche, l’effet des métaux sur la rétention du fluoranthène est 
plus limité. En second lieu, nous avons évalué le transport des HAP et des métaux dans une 
terre d’une ancienne cokerie lorraine à plusieurs échelles : en colonne de laboratoire en 
conditions saturées et non saturées ainsi qu’en lysimètre de terrain, afin d’évaluer le pouvoir 
prédictif des sytèmes de laboratoire. Nous avons montré que les expériences en colonne de 
laboratoire surestiment la sortie des HAP telle qu’elle a lieu sur le terrain. En revanche, la 
sortie des métaux est bien prédite par de telles expériences. Mais le lysimètre ne peut pas être 
utilisé lors d’études de risque puisqu’il demande des durées d’expériences de plusieurs années 
afin d’avoir une vue globale des phénomènes qui s’y produisent. C’est pourquoi nous avons 
conçu un système original au laboratoire, capable d’évaluer leur transport conformément à ce 
qui se passe sur le terrain. 
 
Mots clés : sol, HAP, métaux, transport, sorption/désorption, colonne, lysimètre, écoulements 
saturés et non saturés 

Polycyclic aromatic hydrocarbon (PAH) and heavy metal transport in unsaturated soils 

Abstract: PAHs and heavy metals are major soil pollutants and most of former industrial soils 
are co-polluted by both types of compounds. The aim of this work was to assess their 
transport in polluted soils under saturated and unsaturated flow conditions. This study was 
carried out by two approaches. First, heavy metal influence on PAH sorption and vice versa 
was studied with a “model” system. We showed that when the soil was simultaneously 
contaminated with fluoranthene and zinc, zinc retention was lower than when it was alone in 
the soil. As a consequence zinc would be expected to migrate more easily to the water table in 
co-polluted soils. Lead was more strongly retained in the presence of fluoranthene. But heavy 
metal influence on fluoranthene fixation was of minor importance. Then, PAH and heavy 
metal transport in a former coking plant soil was evaluated at the laboratory scale, under 
saturated and unsaturated flow conditions, by means of column experiments, and at the 
lysimeter scale under natural atmospheric conditions. The goal of these experiments was to 
compare PAH and heavy metal migration in a field-like situation with results obtained in the 
laboratory and to determine the appropriate experimental device for risk assessment studies. 
We showed that column experiments may overestimate PAH migration at the field scale. 
However heavy metal leaching was in accordance with what was expected from lysimeter 
experiments. But such experiments are rather time consuming and quite expensive, and as a 
consequence not adapted for risk assessment studies. Therefore we designed an original 
laboratory set up able to represent PAH and heavy metal migration at the field scale. 
 
Keywords: soil, PAH, heavy metals, migration, sorption/desorption, column, lysimeter, 
saturated and unsaturated flow conditions 
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