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Transport réactif en milieux poreux non saturés

Résumé : Ce travail vise a étudier le couplage entre écoulement et interactions physico-
chimiques dans les sols, dans différentes conditions de saturation en eau, afin d’améliorer la
prédiction du devenir des polluants. Il s’agit de comprendre en quoi le taux de saturation du
milieu affecte la réactivité du sol vis-a-vis des polluants, et d’évaluer le pouvoir prédictif du
transport de solutés réactifs étudié en milieu saturé sur la réactivité en conditions non saturées.
Différents processus sont considérés : I’échange de cations calcium-zinc sur un milieu poreux
modele (sable-kaolinite), la sorption et désorption d’un composé organique sur une terre non
contaminée, le transport de polluants prioritaires tels que les HAP sur une terre de friche
industrielle. Dans chaque cas, des expériences en colonne de laboratoire ont été conduites en
conditions d’écoulement saturé et non saturé permanent, permettant tout d’abord la
caractérisation de I’hydrodynamique, puis I’étude du couplage avec la réactivité. Les courbes
de percée obtenues ont été ensuite modélisées avec des codes tels que CXTFIT. On a montré
I’influence de la teneur en eau du milieu sur le transport réactif, variable suivant le type de
réaction considéré, la structure des milieux jouant également un rdle important. L’échange
d’ions sur le milieu modele n’est globalement pas affecté par la teneur en eau, dans une
gamme proche de la saturation. En revanche, une plus forte sorption et une plus faible
mobilisation des polluants organiques ont été observées en conditions non saturées. Le
transport réactif de ces composés ne peut donc pas étre prédit en conditions non saturées a
partir de mesures en milieu saturé, qui peuvent surestimer le transport.

Mots clés : Milieux poreux, écoulement non saturé, expériences en colonne, transport réactif,
échange d’ions, sorption/désorption, HAP (Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques),
pollution des sols, modélisation

Reactive transport in unsaturated porous media

Abstract: The aim of this work was to study the link between water flow and physical and
chemical interactions in soils under variably water flow conditions, in order to improve the
prediction of contaminants fate. It deals with understanding how the porous media water
content can modify soil reactivity towards contaminants, and assessing the possibility to
predict reactivity under unsaturated conditions with reactive solute transport studied in
saturated porous media. Various processes were considered: cations exchange calcium-zinc
on a model porous media (sand-kaolinite), sorption and desorption of an organic compound
on a non polluted soil, transport of priority contaminants such as PAHs on an industrial
contaminated soil. In each case, experiments were carried out with soil columns at the
laboratory scale under saturated and unsaturated steady-state flow conditions, in order to
characterize at first hydrodynamics and then to study the link with reactivity. Modeling of the
breakthrough curves was then performed with codes such as CXTFIT. We showed an
influence of porous media water content on reactive transport which was different as a
function of the interaction. Porous media structure must also be taken into account. lons
exchange on a model porous media was not globally modified by the water content varying in
a range close to saturation. On the contrary, higher sorption and lower migration of organic
contaminants were observed under unsaturated conditions. Reactive transport of these
compounds cannot therefore be predicted under unsaturated conditions with tests performed
on saturated porous media which may overestimate transport.

Keywords: Porous media, unsaturated flow, column experiments, reactive transport, ion
exchanges, sorption/desorption, PAH, soil pollution, modeling
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Introduction générale

Les pays industrialisés comptent de nombreux sites anciens ou en activité sur lesquels se
trouvent des terrains pollués. Or la pollution des sols menace le bon fonctionnement des
écosystemes et in fine la santé humaine. En effet, certains polluants particulicrement toxiques
et persistants risquent d’étre transférés vers les organismes et/ou de migrer sur de longues
distances et de contaminer les nappes. Par conséquent, la prédiction du devenir des polluants,
c’est-a-dire de leur transport et de leur éventuelle dégradation dans le sol, est une question a
fort enjeu environnemental, sanitaire et économique. Cette problématique constitue I'un des
axes du Groupement d’Intérét Scientifique sur les Friches Industrielles, GISFI (www.gisfi.fr),
dans lequel s’inscrit ce travail, soutenu par le CNRS et la Région Lorraine.

Le transport des polluants résulte du couplage entre le transport de fluides vecteurs (eau,
gaz) et les interactions bio-physico-chimiques entre les polluants et les phases solides du sol
(minéraux, matieres organiques, organismes). En raison de la complexité du milieu, du grand
nombre d’interactions possibles, du caractere transitoire des écoulements et des échelles
spatiales et temporelles mises en jeu, il est difficile de mettre en ceuvre des expérimentations
en vrai grandeur pour comprendre et prévoir ce transport. La plupart des expérimentations est
effectuée a 1’échelle du laboratoire, depuis le réacteur fermé jusqu’a la colonne, de quelques
centimetres a quelques dizaines de centimetres de hauteur. L’expérimentation en colonne, qui
repose sur les concepts de la chromatographie, permet d’étudier en conditions parfaitement
controlées le couplage entre 1’écoulement (unidirectionnel) et les interactions. La plupart du
temps, la colonne est saturée en eau, autrement dit I’espace poral est rempli d’eau, et
I’écoulement est permanent.

Or, sur le terrain, la partie superficielle du sol, ou zone non saturée, contient dans son
espace poral de I’eau et de I’air. Cette zone non saturée a été largement étudiée du point de
vue de la physique des écoulements, en vue de prédire le mouvement de I’eau. Ainsi, la
connaissance des écoulements en milieu non saturé a beaucoup progressé, depuis les années
70, période ou I’on a commencé a concevoir des modeles réalistes de simulation numérique.
Les études effectuées en laboratoire et sur site ont en particulier montré la présence d’eau
immobile, accessible uniquement par diffusion transversale et 1’existence de flux préférentiels
résultant de I’hétérogénéité des propriétés des sols. Les processus hydrodynamiques mis en
jeu pour le transport sont principalement de type advectif et dispersif. Ces dernicres années
ont vu un important développement des modeles hydrodynamiques en conditions non saturées
pour la prédiction du devenir de polluants dans 1’environnement. Le modele le plus largement
utilisé est, pour le transport des solutés, le modele de convection-dispersion couplé avec
I’équation de Richards, pour I’écoulement de 1’eau.

Le transport de polluants dans la zone non saturée implique non seulement la
compréhension et la modélisation du flux hydrique, mais aussi du couplage entre
I’écoulement et les interactions bio-physico-chimiques dans ces conditions. La présence d’une
phase gazeuse dans le milieu modifie non seulement la répartition des phases et donc les
contacts entre la matrice solide et la solution de sol, mais aussi la nature et ’'intensité des
échanges et des interactions qui peuvent s’y dérouler. L’accessibilité des sites réactifs peut
ainsi €tre modifiée et les transferts peuvent alors étre limités. Il est donc indispensable de
maitriser 1’expérimentation et la modélisation en milieu non saturé pour quantifier les
processus de transfert. On peut aussi s’interroger sur le pouvoir prédictif du couplage
écoulement-interaction étudié en milieu saturé sur les processus en zone non saturée.
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Autrement dit, suffit-il d’effectuer une expérience en colonne de laboratoire en milieu poreux
saturé pour prédire le transport de solutés réactifs en zone non saturée ?

Cette question est le coeur de la problématique qui a donné lieu a ce travail de these. Notre
travail vise ainsi a étudier le couplage entre écoulement et interactions physico-chimiques, en
associant les concepts du génie des procédés et de la science du sol. L’objectif général de la
theése est de comprendre en quoi le taux de saturation du milieu affecte la réactivité du sol vis-
a-vis des polluants. Une démarche expérimentale novatrice a ainsi été mise en place pour
caractériser et modéliser le couplage chimie-transport en milieu non saturé.

Le couplage entre écoulement et réactivité a été étudié en conditions saturées et non
saturées, par des expériences en colonnes et par I’utilisation de modeles. Nous avons toutefois
réduit la complexité des phénomenes en travaillant en régime d’écoulement permanent, c’est-
a-dire a teneur en eau constante. En premier lieu, nous avons étudié deux systeémes modeles,
selon la tradition du génie des procédés. L’avantage de tels systemes est de permettre de
travailler en conditions parfaitement contrélées. Nous nous sommes intéressés a :

e J’effet de la teneur en eau du milieu poreux sur I’échange de cations calcium-zinc, sur
un mélange de sable et d’argile ;

¢ J’influence de I’état de saturation du milieu poreux sur les phénomenes d’adsorption /
désorption, en considérant la rétention d’un contaminant organique modele sur un
échantillon de terre non polluée ;

Ensuite, nous sommes passés a un systeme réel, plus complexe, en étudiant :

e J'effet de la teneur en eau du milieu sur la lixiviation de polluants tels que les
Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP), contenus dans un échantillon de
terre polluée, issue d’une friche industrielle.

Dans ces trois cas, les résultats obtenus en conditions d’écoulement saturé et non saturé
ont été comparés, afin de mettre en évidence d’éventuelles différences de comportement. On
cherche en particulier a voir s’il est possible de prédire la réactivité d’un soluté réactif en
milieu non saturé a partir de la seule connaissance de son interaction en conditions
d’écoulement saturé. Par ailleurs, dans chacun des cas étudiés, ’hydrodynamique du systéme
a tout d’abord été étudiée et caractérisée a 1’aide d’une démarche expérimentale et numérique.

Puis, le couplage avec la réactivité a été abordé.

Ce mémoire est structuré en cinq parties.

e Le premier chapitre présente une revue de la bibliographie, concernant I’écoulement
d’eau et le transport réactif en milieux poreux saturés et non saturés.

e Le second chapitre décrit en détail les matériaux utilisés dans ce travail, avec leurs
caractérisations physico-chimiques et hydriques, ainsi que les montages
expérimentaux utilisés et la méthodologie adoptée.

e [’objectif du troisieme chapitre est d’étudier 1’influence du taux de saturation en eau
d’un milieu poreux modele sur les courbes de percée résultant d’un échange de
cations.

e Le quatricme chapitre a pour objet de déterminer 1’influence de la saturation en eau
sur la sorption et désorption d’un composé organique sur une terre non contaminée.

¢ Enfin le dernier chapitre permet I’étude du transport de HAP dans un sol pollué a
différentes conditions de saturation.
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CHAPITRE 1

Ecoulement d’eau et transport réactif
en milieux poreux saturés ou non

Synthese bibliographique
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Introduction

Le devenir des polluants dans les sols est une question a fort enjeu environnemental et
économique. En effet, la présence de polluants dans ces milieux induit un certain nombre de
risques liés a la perturbation du fonctionnement des écosystémes, menacant in fine la santé
humaine. Ces polluants peuvent étre de natures tres variées, selon les usages affectés aux sols
considérés depuis des décennies. On rencontre aussi bien des composés organiques et
minéraux. Dans les sols de friches industrielles, il peut s’agir d’hydrocarbures de toutes
sortes, de métaux, d’arsenic et de cyanure. Certains composés sont particulicrement
persistants comme les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) et les métaux présents
dans les friches d’anciennes usines a gaz et cokeries.

Les mécanismes impliqués dans le devenir des especes chimiques dans les milieux poreux
sont liés a la fois a leur transport par les phases mobiles, liquide, colloidale, parfois gazeuse,
et aux interactions et réactions biologiques et chimiques auxquelles elles participent. La
compréhension de ces mécanismes est primordiale, d’une part pour prévoir les risques de
dissémination de la pollution et, d’autre part, pour élaborer des stratégies de remédiation des
sites pollués. L’étude de ces mécanismes est souvent limitée aux milieux poreux saturés en
eau. Or, la présence d’une phase gazeuse au sein du milieu poreux est susceptible de modifier
non seulement les contacts entre les agrégats de sol et la solution, mais également les
échanges et les interactions qui peuvent s’y produire. L’étude de la migration des polluants
dans la zone non saturée du sol apparait donc comme une préoccupation majeure.

La description du transport de solutés implique la caractérisation hydrodynamique du sol
car I’eau est le vecteur principal des solutés, ainsi que les interactions de ces composés avec la
matrice solide du sol. Nous nous intéresserons ainsi dans un premier temps a 1’écoulement de
I’eau en milieu poreux en présentant ses aspects théoriques et bibliographiques, et dans un
second temps aux interactions et au transport réactif dans le sol avec sa modélisation. Puis
nous terminerons par le cas particulier du transport des HAP.

1. Le transfert hydrique en milieu poreux

1.1. Le sol, un milieu poreux

1.1.1. Caractéristiques générales

Le sol peut étre défini comme «le produit, remanié et organisé, de I’altération de la
couche superficielle de la crolte terrestre, essentiellement sous 1’action d’agents climatiques
et biologiques » (Musy et Soutter, 1991). A la surface de la Terre, il existe un grand nombre
de types de sols (FAO, 2006), formés depuis des millénaires. A 1’échelle macroscopique, le
sol est généralement organisé en couches horizontales ou horizons, résultant de 1’altération.

Le sol interagit avec 1’atmosphere et les autres éléments de I’écosysteme dans lequel il
s’insere, ainsi qu’avec les eaux souterraines. Il est le siege de nombreux phénomenes et
d’échanges de matiere et d’énergie. C’est un milieu hétérogene a 1’échelle microscopique,
discontinu et structuré ; ses caractéristiques varient dans 1’espace et dans le temps. Il
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représente €galement un milieu de développement pour un grand nombre d’organismes
vivants. Le sol peut ainsi jouer le réle de «réacteur biogéochimique polyphasé ouvert »
(Calvet, 2003a). Il forme un milieu poreux complexe, en raison de sa structure, de sa
composition et de sa variabilité spatio-temporelle.

De plus, il est affecté par ’'usage dont il est porteur : on distingue par exemple les sols de
prairie ou de foréts, les sols agricoles, les sols urbains, et parmi eux les sols de friches
industrielles dont le profil est souvent perturbé en raison de remaniements (Girard et al.,
2005).

Le sol est un milieu poreux triphasique, comportant :

® une matrice solide, constituée d’éléments minéraux et organiques ;

e une phase gazeuse, dont la composition est généralement voisine de celle de
I’atmosphere, mais dépend également de 1’activité biologique ;

® une phase liquide, souvent désignée sous le terme de « solution du sol ».

Parmi les constituants inorganiques du sol, on distingue deux catégories de minéraux, les
minéraux primaires, peu ou pas altérés, et les minéraux secondaires qui résultent de processus
de genese mettant en jeu diverses transformations physiques et chimiques (altérations,
précipitations...). Les minéraux des sols contiennent essentiellement des liaisons Si-O et
Al-O, les plus abondants étant notamment le quartz et les feldspaths. Ce sont principalement
des minéraux argileux, des oxydes, des hydroxydes et des carbonates.

La matiere organique du sol est composée de biopolymeres : lignine, cellulose, protéines,
ainsi que d’un grand nombre de macromolécules complexes provenant de la dégradation de
plantes et organismes vivants, désignées par le terme « substances humiques ». Ces dernicres
sont elles-mémes divisées en acides humiques (solubles a pH élevé), acides fulviques
(solubles dans les acides et les bases) et humine (insoluble en milieu alcalin et acide).

Au niveau élémentaire, la matiere organique contient du carbone (40 a 50 % en masse), de
I’hydrogene, de 1’azote, de I’oxygene et du phosphore, ainsi que du soufre, elle présente ainsi
une certaine polarité.

La composition granulométrique du sol, exprimée en pourcentage des trois principales
fractions inférieures 2 2 mm de diametre, a savoir ’argile (< 2 um), le limon (2 2 50 pm) et le
sable (50 yum a 2 mm), permet de déterminer sa texture. L’arrangement spatial des
constituants de la phase solide et les liaisons entre eux déterminent la structure du milieu
poreux.

Le volume occupé par les phases liquide et gazeuse constitue 1’espace poral du milieu, au
travers duquel s’operent les processus d’écoulement.
Le sol est en effet soumis a des mouvements d’eau entre sa surface et le niveau de la
nappe phréatique. On distingue en général :
¢ la zone non saturée, dans les premieres couches du sol, (prés de la surface, jusqu’a
quelques metres de profondeur), dans laquelle I’eau n’occupe qu’une partie de la
porosité, le reste étant occupé essentiellement par de 1’air ;
¢ la zone saturée, dans les couches plus profondes, ou I’ensemble des pores est rempli
d’eau.
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1.1.2. Quelques variables physiques fondamentales

Les variables caractéristiques du sol sont principalement la masse volumique seche pq4 et
la porosité €.

La masse volumique séche (exprimé en g cm™) est définie comme le rapport entre la
masse des solides M; et le volume total de sol V; :

Pi = V‘Y (€q. I-1)

t

La porosité constitue un indice du volume relatif des vides dans le sol ; elle est définie
comme le rapport adimensionnel du volume des vides sur le volume total de sol :
VvV, +V,

\%

t

£ (éq. I-2)

ou V, et V. correspondent respectivement au volume de phase gazeuse et de phase liquide.
Elle est également reliée a la masse volumique seche par la relation suivante :

| Pa
Py

£= (éq. I-3)

. . M, .
avec p, représentant la masse volumique de solide ( p, = V_Y ou V; est le volume de solide),
dont la valeur est souvent prise égale 2 2,65 g cm™ pour un sable, constitué de grains de
quartz.

La porosité varie généralement entre 0,3 et 0,6 et permet de définir le volume poreux V,,
selon la relation :

V=V, +V,=¢ V, (éq. 1-4)

1.2. L’eau du sol

La composition de la phase liquide du sol résulte des interactions entre les différents
composants du milieu poreux (dissolution des minéraux solides, échange avec les argiles,
activité microbienne de minéralisation des substances organiques...). Les principaux ions
contenus dans la solution de sol, que 1I’on désignera plutot par le terme « eau du sol », sont :
H*, Ca®*, Mg”, Na*, K* et NH,*, pour les cations, et OH", CI, HCO5, NO3, SO, PO,
HPO,”, H,PO, et COs”, pour les anions (Musy et Soutter, 1991).

Un état de saturation donné est caractérisé par la quantité d’eau contenue dans le sol,
teneur volumique ou massique et par son état énergétique ou potentiel de pression de I’eau.

1.2.1. Teneur en eau

La proportion d’eau dans le milieu peut étre donnée par deux grandeurs :
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¢ la teneur en eau volumique, rapport du volume de phase liquide au volume total de
I’échantillon de sol :

%
9=_¢ éq. I-5
v (éq. I-5)
¢ Ja teneur en eau massique, rapport de la masse de la phase liquide a la masse de
solide :
M
W=—= éq. I-6
Y, (éq. I-6)

Ces deux grandeurs sont reliées entre elles par la relation suivante :

g=w Pa (6q. 1-7)
p.

ol p. est la masse volumique de 'eau (p.=1¢g cm”> 2 20°C).

La teneur volumique en eau varie entre la teneur en eau résiduelle 0, et la teneur en eau
a saturation 0. Cette derniere n’est jamais strictement égale a la porosité géométrique €,
mais plutdt inférieure dans les conditions naturelles en raison d’un piégeage d’air dans la
matrice poreuse du sol au cours des cycles d’infiltration et de drainage (Musy et Soutter,

1991). Pour des sols sableux, la valeur de O, est généralement comprise entre 0,35 et 0,5
(Calvet, 2003Db).

Cependant, toute I’eau ne participe pas a I’écoulement. On distingue : I’eau libre, qui peut
se déplacer par gravité ou sous I’effet d’'un gradient de pression, et I’eau liée, retenue par
capillarité et/ou adsorption. L’importance de cette derniere fraction dépend de la forme, de
I’arrangement relatif et de la distribution de taille des particules du sol (masse volumique
seche, surface spécifique, connectivité des pores...).

On définit alors 6, et 0;,, qui sont respectivement la teneur en eau volumique mobile et en
eau immobile :

6=6 +6, (éq. 1-8)

La fraction d’eau mobile 0,,/0 est un parametre important pour 1’étude du transport de solutés.

1.2.2. Potentiel de pression et rétention d’eau

1.2.2.1. Etat énergétique

L’état énergétique de I’eau dans le sol s’exprime principalement par le potentiel de gravité
et le potentiel de pression de I’eau. La somme de ces deux grandeurs correspond au gradient
de potentiel global ou charge hydraulique, H.

La contribution éventuelle due a un potentiel osmotique est négligeable dans I’hypothese
d’une concentration de la solution de sol homogene. De méme, 1’énergie cinétique de 1’eau est
négligeable devant 1’énergie potentielle, du fait de vitesses d’écoulement suffisamment
faibles.
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Le potentiel de pression est exprimé par h, qui représente la charge hydraulique relative
de I’eau du sol :

P -P
h —_e atm (éq 1—9)
pe * g

ol g est 'accélération de la pesanteur, P.la pression de I’eau du sol, Py, la pression
atmosphérique.

En pédologie, on rencontre souvent « pF », qui est le logarithme de la charge hydraulique
relative h, exprimée en cm d’eau.

La valeur de h dépend de la teneur en eau, 0.

En milieu non saturé, h est une grandeur négative, puisque P, < Py, on parle alors de
succion y (grandeur positive, telle que y = - h). Cette grandeur correspond a un potentiel
matriciel, provoqué par les phénomenes de capillarité et d’adsorption de 1’eau sur les
particules du sol. Ces forces capillaires jouent un rdle important dans la zone non saturée,
alors qu’en milieu saturé les forces de gravité représentent le principal moteur des
écoulements.

1.2.2.2. Rétention capillaire

La rétention de 1’eau dans I’espace poral du sol est due a la formation de ménisque a
I’interface eau-air. On assimile généralement les pores a des tubes capillaires. La loi de Jurin,
donne la hauteur d’ascension capillaire de I’eau h en fonction du rayon du pore au niveau du
ménisque, 1 :

h_27/e cos @
rp, 8

(éq. I-10)

ou ¢ correspond a I’angle de raccordement du ménisque avec la paroi solide et 7, est la tension
superficielle de I’eau (0,073 N m'a 20°C).

Un pore va drainer quand le cosinus de I’angle ¢ atteint un maximum de 1 et par
conséquent pour un angle de contact nul.

Cette loi, importante pour la connaissance du comportement hydrostatique des sols,
permet de relier aisément la pression de I’eau du sol avec le rayon des pores, notamment dans
le cas de liquides mouillant la paroi (comme de 1’eau et des parois de minéraux ou surfaces
hydrophiles). Elle a été utilisée entre autres par Powis (Powis, 2001).

1.2.2.3. Courbe de rétention d’eau

La variation entre le potentiel matriciel ou tension de 1’eau dans le sol (h) en fonction de la
teneur en eau volumique (0) est appelée courbe de rétention d’eau ou courbe caractéristique
d’humidité du sol, comme expliqué notamment par Barbour (Barbour, 1998).

Cette courbe est généralement spécifique a un type de sol donné. Mais elle n’est pas
unique, en raison d’un effet d’hystérese, 1i€ a la succession des cycles d’infiltration et de
drainage subits par le milieu. Celui-ci est en particulier dii a la non uniformité géométrique
des pores et au piégeage d’air lors de I’humidification des sols. Cet effet est souvent masqué
dans les conditions naturelles par les hétérogénéités et la variabilité spatiale des sols, il est
également négligé dans la plupart des modeles mathématiques d’écoulement en milieux
poreux non saturés.
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Différents modeles permettant de décrire 1’évolution du potentiel de pression en fonction
de la teneur en eau sont répertoriés dans la littérature (Sillers et al., 2001 ; Kosugi et al.,
2002). Certains auteurs ont cherché a relier ces relations empiriques a la distribution des
tailles de pores (Fredlund et Xing, 1994).

Les plus utilisés sont les modeles de van Genuchten (van Genuchten, 1980) et Brooks et
Corey (Brooks et Corey, 1964). Ils font intervenir la saturation réduite 0, définie par :

6-6
0, = - éq. I-11
s (éq. I-11)
Le modele de Brooks et Corey est basé sur la relation suivante :
n
0,6 = (f} pour h<h,<0 (éq. I-12)

0 =0, pour h <h <0
ol A' est un paramétre qui décrit la distribution de taille des pores et h, correspond a la
pression d’entrée de I’air dans le milieu.

La relation de van Genuchten repose sur 1’équation :

1
-1 ;
W=i[®,£'"j _IJ (éq. I-13)
o
y=—h
o (m'l) etmetn (n> 1) étant des parametres de forme ; m est exprimé en fonction de n :
m=1-"Xn (éq. 1-14)
n

ol K, = 1 (Mualem, 1976) ou k;, = 2 (Burdine, 1953), K, est lié au choix d’un modele de
capillaires cylindriques pour décrire la géométrie du réseau poral. On utilise généralement le

modele de van Genuchten avec le critere de Mualem (m =1- lj , car il s’applique a un plus
n

grand nombre de sols que celui de Burdine (van Genuchten et Nielsen, 1985).

L’allure de la courbe de rétention d’eau est donnée sur la Figure I.1.
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h (cm)

Figure I.1. Représentation d’une courbe de rétention d’eau

On peut faire apparaitre une analogie entre les modeles de van Genuchten et Brooks et
Corey (Lenhard et al., 1989), en supposant A’ égal au produit des parametres m et n (van
Genuchten et Nielsen, 1985) et en considérant o comme 1’inverse de la pression d’entrée d’air
h,.

Les deux modeles font ainsi appel a deux types de parametres :
® les parametres de forme qui déterminent I’inflexion de la courbe : m ou n controlent
la courbure et o détermine 1’élévation du plateau de pression capillaire, la forme de
la courbe impose A' et m.n positifs ;
® les parametres d’échelle, 6, et 65, qui bornent la courbe.

Le modele de van Genuchten est le plus largement utilisé dans la littérature pour décrire la
courbe de rétention d’eau et s’applique a la plupart des sols. Le modele de Brooks et Corey
est valide sur une gamme limitée de pression capillaire (pour h > h,) et s’adapte bien aux
données obtenues pour des sols grossiers, remaniés, avec une distribution de taille de pores
resserrés. Il ne permet pas une bonne représentation de la rétention a proximité des conditions
de saturation, en particulier pour les sols fins ayant une large distribution granulométrique
(van Genuchten et Nielsen, 1985).

Des améliorations ont été apportées a la relation de van Genuchten pour préciser la zone
de la courbe au voisinage de la saturation (Vogel et Cislerova, 1988) ou pour rendre compte
d’une distribution de taille de pores bimodale (Coppola, 2000 ; Spohrer et al., 2005), comme
cela peut étre le cas pour les sols dans les conditions naturelles.

Certaines propriétés du sol jouent un role sur la rétention d’eau : la granulométrie (Guber
et al., 2003), la densité apparente (Bruand et al., 1996), la teneur en matiere organique (Rawls
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et al., 2003). Des modeles ont donc été €élaborés a partir de sa texture et sa structure. On peut
distinguer les modeles d’estimation semi-physiques qui reposent sur la similarité de forme
entre la courbe de distribution de taille des particules et la courbe de rétention d’eau, comme
celui de Arya et Paris (Arya et Paris, 1981 ; Basile et D'Urso, 1997 ; Arya et al., 1999b). 11
existe également des fonctions dites de pédotransfert (Bastet er al., 1998 ; Pachepsky et
Rawls, 2003 ; Saxton et Rawls, 2006) reliant la rétention d’eau a des propriétés connues du
sol (teneur en matiere organique, densité apparente, granulométrie).

Cette approche permet une estimation rapide et simple a partir d’un minimum
d’information, mais son application reste limitée aux sols testés pour établir les corrélations

(souvent a partir de base de données) et peut rarement étre généralisée.

1.3. Ecoulement de I’eau dans le sol non saturé

L’écoulement de 1’eau dans le sol non saturé est conditionné par les variations du potentiel
hydrique total.

1.3.1. Vitesses d’écoulement

On utilise la vitesse de Darcy et la vitesse de pore.

La vitesse de Darcy (ou densité de flux d’eau dans le sol), g, est une vitesse fictive définie
comme le rapport du débit volumique d’eau Q sur la surface totale de la section du milieu
poreux considéré A :

== éq. I-15
9= (€q. I-15)
La vitesse de pore est le rapport de la vitesse de Darcy a la teneur volumique en eau, dans
I’hypothese ou toute I’eau présente dans les pores se déplace :

q )
v=— éq. I-16)
g (éq
Or souvent, seule une partie de 1’eau est mobile, on remplace alors 0 par 6,, dans la relation
précédente.

1.3.2. Conductivité hydraulique

La conductivité hydraulique K représente la capacité du milieu poreux a « conduire »
I’eau, elle contrdle ainsi la dynamique de 1’écoulement.

En milieu saturé en eau, tous les pores sont remplis d’eau et participent a 1’écoulement, la
conductivité hydraulique est alors maximale. Sa valeur est appelée « conductivité hydraulique
a saturation », K. Elle est influencée par les propriétés du sol (Zeleke et Si, 2005), telle que sa
structure et sa masse volumique séche (Miyazaki, 1996), la géométrie de 1’espace poral
(pouvant étre modifiée par la compaction et 1’agrégation des sols) et la connectivité des pores,
surtout en présence de macropores. Elle est plus élevée pour les sables grossiers que pour les
sols argileux ou les pores sont de plus petits diametres (Calvet, 2003b).
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En conditions non saturées, la conductivité hydraulique K dépend de la teneur en eau,
K = K(0). Lorsque la teneur en eau diminue, la conductivité hydraulique décroit (les pores les
plus grands se vident les premiers), et la succion matricielle augmente. La fonction K(0) est
généralement nulle en dessous d’un certain seuil, puis augmente de maniere exponentielle
jusqu’a sa valeur maximale a saturation, K. Elle dépend de la texture et de la structure du sol,
I’échelle de la courbe caractérisant son évolution étant influencée par K.

Des modeles basés sur une représentation physique de la structure du réseau poral
permettent de décrire la courbe d’évolution de la conductivité hydraulique en fonction de la
teneur en eau. Ils prennent en compte une distribution statistique de tailles de pores, ainsi que
la définition de modeles de tortuosité et de connectivité (Burdine, 1953 ; Mualem, 1976). Ils
reposent sur une intégration des modeles de capillarité et sont valables a 1’échelle
macroscopique, des lors que le milieu poreux peut €tre considéré comme homogene.

Les modeles les plus couramment utilisés sont les relations de van Genuchten (van
Genuchten, 1980) et Brooks et Corey (Brooks et Corey, 1964), permettant de bien décrire la
courbe K(0) (Leij et al., 1997). 1ls utilisent les parametres obtenus par la courbe de rétention
d’eau h(0), généralement plus facile a obtenir expérimentalement, ainsi que la valeur de K,
pour prédire 1’évolution de la conductivité hydraulique en fonction de la teneur en eau.

La relation de Brooks et Corey (Brooks et Corey, 1964) repose sur 1’équation :

K@®) = K, @ (éq. I-17)

N

ou 1 est le facteur de tortuosité, 1 peut étre pris égal a 0,5 (Mualem, 1976) dans la plupart des
cas sauf pour des sols a texture trés fine, et A = n.m si 'on choisit le modele de van

Genuchten (éq. I-13) pour décrire la courbe de rétention d’eau.

La relation de van Genuchten (van Genuchten, 1980) reliant K et ®,. a pour expression :
2
K@) =K. ® ' [1 - (1 - %WH (éq. 1-18)
avec également 1 = 0,5 dans le cas du modele de Mualem (Mualem, 1976).

Le modele de Brooks et Corey convient bien pour représenter la conductivité hydraulique
de sols a texture sableuse caractérisés par des distributions de tailles de pores ou de particules
plutdt resserrée, mais décrit moins bien la courbe correspondant a des milieux a texture plus
fine (van Genuchten et Nielsen, 1985). Une variation sur le parametre I, reflétant la tortuosité,
permettrait d’adapter avantageusement les modeles a chaque type de sol (Kosugi et al., 2002).

Des erreurs peuvent également étre rencontrées lors d’une simulation par les modeles de
van Genuchten et Brooks et Corey au voisinage de la saturation (Yates et al., 1992 ; Borgesen
et al., 2006). En effet, la conductivité hydraulique peut changer fortement a proximité de la
saturation. La diminution rapide y est déterminée par la contribution des pores de diametres
élevés, d’autant plus en présence de macropores (Jarvis et al., 2002), dont il est difficile de
tenir compte dans les modeles (Schaap et van Genuchten, 2005). Une amélioration de la
modélisation a ainsi été proposée, en imposant la connaissance d’une valeur supplémentaire
de la conductivité pour une teneur en eau proche de la saturation (Vogel et al., 2001), ceci
s’avere notamment nécessaire pour des milieux a texture grossiere (Mace et al., 1998).
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Comme pour la courbe de rétention d’eau, I’évolution de la conductivité hydraulique peut
étre estimée a partir de la distribution de taille des particules (Arya et al., 1999a ; Hwang et
Powers, 2003 ; Hwang et Hong, 2006). Des recherches sont également réalisées en vue d’une
meilleure prédiction par des fonctions de pédotransferts (Pachepsky et Rawls, 2003).

1.3.3. Equation générale des écoulements

A I’échelle macroscopique, 1I’écoulement peut étre décrit par deux équations :

e [’équation de continuité, qui traduit la conservation de la masse et prend en compte la
variation de la teneur en eau :

V&:—a—e (éq.1-19)
ot
soit pour un écoulement unidirectionnel :
dq 00
= __=Z éq. I-20
oz ot (¢q-1-20)

¢ laloi de Darcy, qui peut étre généralisée aux milieux non saturés (équation de Darcy-
Buckingham) :

g=—K(®) .V H(8) (éq. 1-21)

ou K est la conductivité hydraulique et H le gradient de potentiel global (§ 1.2.2.1). Pour un
écoulement unidirectionnel selon la verticale :
0H ()

=—K
q (2] P

(éq. 1-22)

La combinaison de ces deux équations (I-19 et I-21) donne 1’équation de Richards, qui
constitue 1’équation générale des écoulements en milieu non saturé :

V. (K(a) ?H(e))zg—f (éq. 1-23)

avec H(@)=h(0)—- z, ot z correspond 2 la charge de gravité (orienté positivement vers le
bas).

Pour un écoulement monodimensionnel, comme pour les colonnes du laboratoire ou des
conditions de terrain avec des transferts soumis a des gradients de potentiel verticaux, cette
équation devient :

96 9 ( 8H(9)j

= K@) ———
ot 0z ©

4q. [-24
P (€q )

L’équation de Richards est fortement non linéaire du fait de la dépendance a la fois de la
conductivité hydraulique et du potentiel matriciel vis-a-vis de 0. Elle se résout

numériquement, pour des conditions initiales et aux limites données et connaissant h(0) et
K(0).
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L’équation de Richards suppose que :

e [’effet de I’air sur le mouvement de la phase liquide (I’air est présent a la pression
atmosphérique), ainsi que les effets dynamiques (Wildenschild et al., 2001 ;
Hassanizadeh et al., 2002) et d’hystérésis sur les relations entre conductivité
hydraulique - pression matricielle et teneur en eau sont négligés ;

¢ ]a matrice poreuse est inerte et indéformable ;
les processus thermiques sont négligeables ;

e [’écoulement reste laminaire et la taille des pores est suffisamment petite, pour ne
pas considérer un terme d’inertie.

1.4. Les processus du transfert

Différents processus sont impliqués dans le transport de solutés non interactifs dans le sol.
On distingue :

¢ la convection, qui caractérise I’entrainement des solutés par I’eau en mouvement ;

e la dispersion hydrodynamique, qui associe la diffusion moléculaire (due uniquement a
I’agitation, ou mouvement Brownien, des molécules transportées au sein du fluide) et
la dispersion cinématique (due a I’hétérogénéité de la distribution des vitesses dans le
milieu).

La convection pure est parfois appelée « écoulement piston ». On définit alors le temps
convectif moyen, c¢’est-a-dire le temps nécessaire a une molécule pour parcourir la distance z :

fecony :é (éq 1-25)
ou v est la vitesse de pore (§ 1.3.1).

En I’absence d’écoulements, la diffusion moléculaire est le principal processus de
transport des molécules. Elle correspond a la migration des solutés des zones de fortes
concentrations vers les zones moins concentrées, décrite selon la loi de Fick, ou le coefficient
de diffusion moléculaire Dy traduit la proportionnalité du flux massique au gradient de
concentration.

Le coefficient de dispersion hydrodynamique D est défini comme la somme du coefficient
de dispersion cinématique D, et du coefficient de diffusion moléculaire Dy

Le coefficient de dispersion cinématique peut étre relié a la vitesse d’écoulement de 1’eau
dans les pores v (m s'l) selon la relation :

D, =2y (éq. 1-26)

ol ¢ une constante souvent fixée a 1 (Toride er al., 2003) et le facteur A correspond a la
dispersivité (en m), sa valeur est une propriété caractéristique du milieu poreux qui dépend de
la structure du sol et de la géométrie de 1’espace occupé par I’eau dans le réseau poral.

La contribution du coefficient de diffusion moléculaire dans 1’expression du coefficient de
dispersion hydrodynamique peut étre évaluée a 1’aide du nombre de Péclet Pe, qui a pour
expression :

Pe = (éq. 1-27)
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ol d est une longueur caractéristique du milieu poreux (telle que le diametre moyen de
particules).

Lorsque 5 < Pe < 20 (Kutilek et Nielsen, 1994), le terme de diffusion moléculaire devient
négligeable devant la dispersion cinématique et le coefficient de dispersion D est ainsi
approximativement proportionnel a la vitesse de 1’eau dans les pores. On a alors pour des
vitesses suffisamment élevées :

D=Av (éq. 1-28)

Le coefficient de dispersion D ne peut ainsi pas étre considéré comme une constante pour
un milieu donné. Sa valeur dépend notamment de la teneur en eau en conditions non saturées
(Toride et al., 2003). Certains auteurs ont également montré un accroissement de sa valeur
avec la longueur du milieu poreux saturé et non saturé (Ellsworth et al., 1996). De plus, la
dispersion peut s’accentuer en présence d’interactions chimiques (Semra, 2003 ; Semra et al.,
2008).

La variabilité spatiale des caractéristiques hydriques du milieu, qui reflete une
hétérogénéité structurale et texturale du sol (Buchter er al, 1995), se traduit par une
distribution de vitesses d’écoulement non uniforme dans le volume poral. Des écoulements
préférentiels peuvent notamment se produire.

L’eau circule alors dans le milieu a travers des voies privilégiées, impliquant donc qu’une
partie de la matrice des sols ne joue aucun role lors du transport de I’eau. Ces flux rapides
peuvent induire un transfert rapide des solutés dans les sols, des profondeurs d’infiltration
plus importantes (Buttle et Leigh, 1997) et une forte variabilité de la distribution spatiale des
concentrations de ces solutés (Schoen et al., 1999 ; Hendrickx et Flury, 2001).

Ces chemins préférentiels sont généralement provoqués par la présence de macropores,
qui peuvent étre d’origine diverse (Beven et Germann, 1982): fissures faisant suite a un
dessechement du sol, ou dus a la faune du sol, trous de racine efc. Ces macropores jouent un
role important dans le transport de solutés au cours de I’infiltration, avec un effet d’autant
plus marqué qu’ils sont bien connectés et peu tortueux (Allaire-Leung ef al., 2000a ; Allaire-
Leung et al., 2000b). Le transfert d’eau dans les macropores est également influencé par les
propriétés du sol et la teneur en eau du milieu (Weiler et Naef, 2003).

1.5. Caractérisation de I’écoulement a I’aide de traceurs

L’utilisation d’un traceur permet de caractériser 1’écoulement dans le sol. 1l s’agit d’une
molécule inerte et non réactive, qui a un comportement identique en tout point a celui de la
molécule d’eau.

On distingue principalement deux grands groupes de traceurs de 1’eau dans les sols :

e les traceurs isotopiques, tels que le deutérium (2H20), le tritium (3 H,O) ou
I'oxygene 18 (H,'°0), leur cofit est cependant élevé et leur utilisation lourde ;

e les traceurs anioniques, en particulier les halogénures, comme le chlorure (CI) ou
le bromure (Br’), qui sont plus faciles d’utilisation et sont donc majoritairement
employés en pratique (par exemple (Comegna et al., 1999 ; Schwartz et al.,
1999)).

Leur utilisation repose alors sur la notion de distribution des temps de séjour (Danckwerts,

1953 ; Villermaux, 1993). C’est une fonction de distribution normée, facilement accessible a
I’expérience et représentée par la grandeur E(t,), telle que E(t)dts correspond a la fraction de
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débit de sortie contenant les molécules qui ont séjourné dans le milieu poreux entre t et
ts + dt,. Le temps de séjour t; représente le temps nécessaire a une molécule pour aller de
I’entrée a la sortie du systeme.

Elle peut étre caractérisée par ses moments. Le moment d’ordre n autour de 1’origine est
ainsi défini par la relation :

u,=| 1" EG)dr, (éq.1-29)

tel que le moment d’ordre 1 représente le temps de séjour moyen <tg>.
Tous les détails de calcul sont explicités par Villermaux (Villermaux, 1993).

La distribution de temps de séjour est souvent utilisée pour caractériser les écoulements a
travers une colonne de sol (Février, 2001 ; Szenknect, 2003 ; Benhabib, 2005) avec les
hypotheses suivantes :

¢ le milieu poreux est homogene a 1’échelle macroscopique ;

e Je fluide est incompressible ;

¢ J’écoulement est monodimensionnel, permanent et purement convectif en entrée et
sortie de colonne.

1.6. Modélisation des transferts en milieu poreux

On distingue principalement deux approches permettant de modéliser les transferts en
milieu poreux : le modele continu, qui consiste a assimiler le milieu poreux a un milieu
homogene dans lequel on applique les lois de la mécanique des milieux continus, et le modele
étagé, qui consiste a partager le milieu en éléments de taille finie dans lesquels la composition
est supposée uniforme.

1.6.1. Approche mécaniste

Cette approche est fondée sur les mécanismes cités précédemment pour le transport des
solutés (cf. § 1.4).

1.6.1.1. Modele convection-dispersion simple (CDE)

Ce modele est basé sur le principe de conservation de la masse et son équation générale
est la suivante, pour un écoulement unidirectionnel et pour des solutés non interactifs et non
dégradés :

0C 0 oC\) dqC

Cr_%lgp|-24

o 0z 0z 0z

qui peut aussi s’écrire, pour un profil de saturation permanent :

oc _9°C  9C )
E: az_z_va_z (éq. I-31)

(éq. 1-30)
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ou C est la concentration de soluté dans la phase liquide (mol m?), D le coefficient de
dispersion (en m? s'l), v la vitesse porale moyenne (m s'l), z la coordonnée spatiale (m) et t le
temps (s).

Les variables et parametres introduits traduisent le comportement moyen d’un domaine
macroscopique du milieu poreux. Ainsi D, 0, v et q sont indépendants de la coordonnée
spatiale. En régime permanent, 0, v et q sont également constants dans le temps.

Le coefficient de dispersion D et la vitesse d’écoulement dans les pores v sont les deux
parametres du modele.
Le nombre de Péclet macroscopique permet de comparer la contribution des phénomenes
de convection et de dispersion dans le transport, son expression est :
_ VLl (éq. 1-32)
D

Ip

Pe

ou L est la distance du milieu poreux a parcourir ; teny €t tp sont des temps de transferts
caractéristiques : teony €st le temps caractéristique du transport par convection (définit par
I’équation I-25, avec z = L) qui correspond également ici au temps de séjour et tp le temps
caractéristique de la dispersion hydrodynamique :

1, =— (éq. 1-33)

Le transport par convection est prédominant pour des nombres de Péclet élevés, t.ony>>tp.

Le modele de convection-dispersion est le plus utilisé dans 1’étude du transport de solutés
dans les sols, il peut cependant s’avérer insuffisant dans certains cas, ce qui amene a définir
un autre modele, le modele a deux régions d’eau.

1.6.1.2. Modele convection-dispersion a deux régions d’eau (CDE-MIM ou MIM)

Ce modele permet de rendre compte d’une régionalisation de 1’écoulement, il a été tres
largement utilisé pour décrire I’écoulement dans les milieux non saturés, de méme que saturés
lorsque ceux-ci contiennent des agrégats (Gaudet et al., 1977 ; Bond et Wierenga, 1990 ;
Maraqa et al., 1997 ; Fesch et al., 1998a ; Fesch et al., 1998b ; Février, 2001).

C’est un modele de convection-dispersion, a deux régions d’eau, mobile et immobile, et
avec un échange de solutés selon une cinétique du premier ordre entre les deux zones.

Les équations de base de ce modele, pour un écoulement permanent et unidirectionnel,
sont donc les suivantes :

26,C, 96, Co 3 (, [ 2C,)_24C, . 130
ot ot 0z 0z 0z
ac, ,

0, —,=a. (C,~C,) (éq. 1:35)

Les indices « m » et « im » se réferent aux régions d’eau mobile et immobile, Dy, (m2 s'l)
est le coefficient de diffusion-dispersion dans la phase mobile et o (s1) le coefficient
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d’échange entre les deux régions d’eau. La dispersion est supposée nulle dans la région
immobile : D;,, = 0.

L’équation I-34 peut également s’écrire, en introduisant la vitesse d’écoulement dans la
phase mobile v, (vim= q/0n), et en supposant une répartition uniforme des teneurs en eau
mobile et immobile dans le milieu poreux :

oC, , 8., 9C, _ 2°C, oC

UL +vy n éq. I-36
a8 o o Uy (6. 1-36)

m

Le modele MIM nécessite ainsi la connaissance de trois parametres : 0, D et o,. Lorsque
0Ol est faible, I’approximation o, = 0 aboutit au modele CDE simple avec 0 = 6,,, et seule la
région d’eau mobile intervient.

On peut définir le temps caractéristique d’échange (ou temps de transfert de masse) t,,, qui
représente le temps au bout duquel la concentration dans la phase mobile et celle dans la
phase immobile sont en équilibre. Il dépend de la teneur en eau immobile et du coefficient
d’échange o :

t, = O (éq. I-37)

o

e

Quand o, devient tres grand, I’échange entre les deux régions d’eau est tres rapide.

De la méme maniere que pour le modele CDE, on peut également définir un temps
caractéristique du transport par convection te,y €t un temps caractéristique de la dispersion
hydrodynamique tp pour le modele MIM :

tconv :i (éq 1-38)
=29 (éq. 1-39)
0]11 Vm

L’utilisation du modele MIM se justifie généralement lorsque les courbes de percée du
soluté présentent une forte asymétrie. Cependant la dualité zone mobile-zone stagnante peut
étre assez éloignée de la réalité. Le sens physique que 1’on veut attribuer aux parametres du
modele est parfois discuté (Comegna et al., 2001), de méme que I’'indépendance entre les
mécanismes de dispersion hydrodynamique et de diffusion dans la région d’eau immobile
(Lafolie et al., 1997).

1.6.2. Modeéle systémique, étagé

Cette approche est traditionnellement utilisée en génie chimique, pour connaitre le
comportement hydrodynamique d’un réacteur chimique, mais également pour les milieux
naturels, sols ou nappes phréatiques. Il s’agit d’une approche dite fonctionnelle, car elle traite
les phénomenes de maniere simplifiée. Elle est particulicrement bien adaptée au transport de
solutés en présence de réactions chimiques (échanges cationiques, dissolution et
précipitation...) et s’applique généralement a la modélisation de [I’écoulement
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monodimensionnel en colonne de laboratoire. La notion de distribution temps de séjour y est
un concept important. Comme pour le modele convection-dispersion, on distingue un modele
simple (MC) et un modele plus élaboré (MCE), tenant compte de 1’existence de la zone d’eau
immobile ; ces deux modeles sont détaillés ici dans le cas d’un milieu saturé.

1.6.2.1. Modele étagé des mélangeurs en cascade (MC)

La colonne de sol est assimilée a une série de J réacteurs parfaitement agités identiques,
de volume V/J (Figure 1.2). Les mélangeurs sont indicés par k, variant entre 1 et J et leur
concentration est Cy = Ck(t). Chaque cellule est traversée par un débit Q permanent et les
compositions y sont uniformes et égales, pour la phase mobile, aux compositions de sortie.

Co [

T G

Figure 1.2. Modele des mélangeurs en cascade

Si la fraction mobile occupe la porosité totale, le bilan de matiere dans la cellule k, pour
un traceur s’écrit :

¢, _QJ (C
k-1

= -C éq. 1-40
dr Ve k) (€q )

La résolution de 1’équation [-40, pour des conditions aux limites fixées, se fait le plus
souvent par inversion de la fonction de transfert calculée dans 1’espace de Laplace. Cette
résolution est détaillée dans de nombreuses références (Sardin er al., 1991 ; Villermaux,
1993).

Les deux premiers moments de la DTS donnent le temps de séjour moyen et la variance :

o=t 6,V
1 == o
0 (éq. I-41)
;2
o :% (éq. I-42)

Ces deux grandeurs, déterminées a partir d’une courbe de tragage, donnent acces au
parametre J.

Ce modele peut étre comparé au modele CDE. En effet, si ’on néglige le terme dispersif
dans le modele CDE et qu’on lui applique le modele des différences finies, en découpant le

systtme de longueur L en J sections de méme longueur AzzL/J, on obtient :

dc dc c,-C

dC __ 940 _aCi—C__4J (C, —C,,) (avec q et O constants), et en posant
dt 0 dz 0 Az 6L

Li = %, on retrouve bien 1’équation I-40. On a également :
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Pe vL
J=-=—" éq. 143
> " 2D (éq. 1-43)
L’équivalence entre les deux modeles est cependant valable seulement dans le cas de
milieux peu dispersifs, pour Pe > 50 (Sardin et al., 1991).

1.6.2.2. Modele étagé des mélangeurs en cascade avec échange (MCE)

Dans le modele MCE, le liquide est distribué entre la zone mobile et la zone immobile
(Figure 1.3). L’échange de matiere entre ces deux régions d’eau obéit a une loi linéaire. La
seconde équation caractéristique de ce modele est identique a celle du modele CDE-MIM (cf.
§ 1.6.1.2, éq. I-35).

Figure 1.3. Modele des mélangeurs en cascade avec échange

Un bilan de matiere effectué sur le k™ mélangeur, dans les deux régions d’eau, donne :

1% de,k v dC

Qcm,k—l = Qcm,k + em J dt + im 7 di:l,k (éq. 1'44)
eim #’k = ae (Cm,k - Cim,k ) (éq 1-45)

On retrouve bien I’équation [-40, en absence de la fraction d’eau immobile (0, = 0).

De la méme maniere que pour le modele MC, on peut déterminer la fonction de transfert

im .,

et les moments de la DTS, on a alors en posant K,, =

m

u =t =t, 1+K,) (éq. 1-46)
2
t 2 K.

ol=" 4 T m 4y éq. I-47
J 1+K, © (éq. I-47)

ou ty est le temps caractéristique d’échange défini par 1I’équation I-37 pour le modele CDE-
MIM.

P , . . v L
L’équivalence entre 1’approche continue et discrete est obtenue en posant F: 2J

(Sardin et al., 1991), correspondant bien a I’équation 1-43.
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1.6.3. Variation des paramétres des modeles en conditions saturées et non saturées

En dehors de la vitesse d’écoulement, les modeles présentés font intervenir plusieurs
parametres importants : un parametre relatif a la dispersion (D pour le modele continu ou J
pour le modele systémique), la fraction d’eau mobile 6,,/0 et le coefficient d’échange o dans
le cas d’une régionalisation de I’écoulement. Ces parametres dépendent notamment du milieu,
des conditions de saturation et/ou de la vitesse d’écoulement.

1.6.3.1. Variation de la dispersion

L’étude de I’influence de la teneur en eau sur la dispersion (Padilla er al., 1999 ;
Niitzmann et al., 2002) a abouti a des conclusions contradictoires : soit une augmentation, une
diminution ou une absence de variation de la dispersivité avec la teneur en eau (Hutchison et
al., 2003).

Des études sur colonnes de sable ont montré une plus grande dispersivité en conditions
d’écoulement non saturé par rapport au saturé (De Smedt et al., 1986 ; Padilla et al., 1999 ;
Jin et al., 2000), indépendamment du degré d’insaturation (Maraqa et al., 1997). Cette
augmentation de la dispersion en conditions non saturée peut étre attribuée a une plus grande
variabilité des vitesses et des directions d’écoulement (augmentant la tortuosité) en conditions
non saturé par rapport au saturé, du fait de la plus petite teneur en eau et de la présence d’air
dans les pores (Fesch et al., 1998a ; Niitzmann et al., 2002), avec la présence de films d’eau
(Toride et al., 2003) ou d’une plus grande longueur de mélange (Matsubayashi et al., 1997).

Des études ont au contraire montré une diminution de la dispersion avec la désaturation,
pour différents sols : sable (James et Rubin, 1986), sable fin limoneux (Wierenga et Van
Genuchten, 1989) ou sol argilo-limoneux non perturbé (Seyfried et Rao, 1987). Dans ce
dernier cas, la diminution de la dispersivité peut étre expliquée par le drainage des macropores
quand le milieu se désature, avec une diminution des écoulements préférentiels (Seyfried et
Rao, 1987), ceci a également été observé par Février (Février, 2001). Mais 1’obtention d’une
plus faible dispersivité en conditions non saturées peut aussi étre liée a une différence de
vitesses (Wierenga et Van Genuchten, 1989).

L’influence de la vitesse d’écoulement sur la dispersion a été par ailleurs montrée en
conditions saturées et non saturées (De Smedt et Wierenga, 1979 ; Henderson et al., 1996 ;
Chen et al., 2002). Cette relation est en théorie linéaire pour les grandes vitesses d’écoulement
(cf. §1.4) mais ceci n’est pas toujours vérifié (Lim et al., 1998). Dans certains cas, une
augmentation linéaire du coefficient de dispersion D avec la vitesse v a pu étre observée en
conditions non saturées pour une teneur en eau donnée (Maciejewski, 1993). Mais d’apres
Feyen et al. (1998), la contribution d’un plus grand nombre de macropores dans 1’écoulement
quand le débit augmente peut engendrer une croissance non linéaire de D en fonction de v
(Feyen et al., 1998). C’est notamment ce qu’ont obtenu Padilla er al. (1999), avec une
évolution de D selon une loi puissance de v (Padilla et al., 1999).

Les propriétés du milieu poreux, telles que sa structure ou texture peuvent également
influencer la dispersion. Elle est ainsi d’autant plus élevée que le milieu a une texture
grossiere (Padilla et al., 1999) et peut étre influencée par la teneur en argile du sol en
conditions saturées (Bromly et al., 2007).
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1.6.3.2. Variation de la fraction d’eau mobile

La proportion d’eau mobile 0,,/0 dépend de la teneur en eau du milieu et de la vitesse
d’écoulement. Elle augmente avec la teneur en eau a différents niveaux de saturation pour des
milieux sableux homogenes et a texture fine (Gaudet et al., 1977 ; Griffioen et al., 1998 ;
Padilla et al., 1999) ou pour des sables grossiers et des limons (Gamerdinger et al., 1998).
Toride et al. (2003) ont également observé une diminution de la proportion d’eau mobile, a
partir de la saturation, quand 6 décroit, mais jusqu’a une certaine valeur de teneur en eau
(0,15), au-dela I’évolution est inversée (Toride et al., 2003). Par ailleurs, pour des milieux
présentant une porosité bimodale, la proportion d’eau mobile semble dépendre autant de la
teneur en eau que de la forme de la courbe de conductivité hydraulique K(0) (Zurmiihl et
Durner, 1996).

L’influence de la vitesse d’écoulement sur la fraction d’eau mobile a aussi été montrée
(Pang et Close, 1999), également a proximité de la saturation (Henderson et al., 1996). En
conditions saturées, une diminution de cette fraction quand la vitesse d’écoulement augmente
a notamment été observée dans le cas d’un milieu agrégé (Griffioen et al., 1998), alors qu'une
augmentation a été constatée lors d’une étude de terrain sur un aquifére alluvial grossier, en
accord avec une diminution de la dispersivité (Pang et Close, 1999).

1.6.3.3. Variation du coefficient d’échange

Le coefficient d’échange entre les régions d’eau mobile et immobile, o, dépend de la
teneur en eau du milieu (Niitzmann ef al., 2002). Le transfert entre ces deux régions est plus
lent pour les faibles teneurs en eau (Padilla et al., 1999 ; Toride et al., 2003).

Ce coefficient est également influencé par la géométrie des pores (Seyfried et Rao, 1987 ;
Fesch et al., 1998a ; Young et Ball, 2000).

Il dépend aussi de la dynamique des écoulements. Il peut ainsi étre corrélé a la vitesse de
pore (Padilla et al., 1999) et plus particulierement au temps de transfert convectif (Griffioen et
al., 1998 ; Maraqa et al., 1999b), une diminution de sa valeur ayant été observée quand la
vitesse d’écoulement décroit.

2. Interactions et transport réactif

2.1. Interactions physico-chimiques des solutés avec la matrice solide

2.1.1. Caractéristiques générales de la sorption a Uinterface liquide-solide

La sorption est un terme générique désignant un processus dynamique d’association ou
fixation, réversible ou non, d’un composant de la phase liquide avec les constituants de la
phase solide du sol. Elle constitue I’un des principaux processus gouvernant le devenir de
polluants dans le sol. Elle réduit la fraction disponible a I’écoulement de ces composés,
réduisant ainsi les risques de dissémination, mais rendant plus difficile leur élimination.
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L’adsorption correspond au passage d’un soluté de la phase liquide sur une surface solide,
I’inverse est la désorption. Elle s’applique a toutes substances dissoutes, ionisées ou non, et
toutes surfaces solides, minérales et organiques.

Elle implique I’existence d’une attraction plus ou moins forte des solutés par les surfaces,
conditionnée par les propriétés moléculaires du soluté et les propriétés des constituants
minéraux et organiques du sol. L’adsorption physique fait intervenir des liaisons de nature
électrostatique de type forces de van der Waals, a faible énergie. On parle d’adsorption
chimique lorsque les interactions mettent en jeu des énergies de liaison plus importantes
(protonation, échanges de ligands, échanges d’ions par liaison ionique ou échange de cations).

Les propriétés moléculaires du soluté entrant en jeu dans le processus d’adsorption sont
notamment : la polarité, la polarisabilité, le volume moléculaire et la solvatation, la présence
d’atomes ou groupements pouvant participer a différents types de liaisons (Calvet, 2003a) :

¢ liaisons hydrogene, mécanisme a la fois physique et chimique, notamment dii a la
présence de groupements hydroxyle —OH ;

e formation de complexes de transfert de charge par présence de groupes possédant
des électrons 7 (tels que les groupements aromatiques et les structures avec
doubles liaisons) ;

e formation de liaison de coordination (ligands vis-a-vis des cations métalliques) ;

e participation aux effets hydrophobes, dans le cas de polluants organiques
(groupements aromatiques et aliphatiques principalement).

Les molécules polaires sont en général moins adsorbées que les molécules peu ou non
polaires et hydrophobes (Helweg et al., 1997).

La sorption peut également étre influencée par les caractéristiques physiques et chimiques
du sol (teneur et nature de la matiere organique et des argiles, surface spécifique disponible)
et de la solution de sol, dont le pH, qui affecte la spéciation des métaux (Barrow et Whelan,
1998 ; Lee et Saunders, 2003 ; He et al., 2006) et qui peut également jouer un réle dans le cas
de polluants organiques ionisables (Dubus et al., 2001).

2.1.2. Adsorption des ions

2.1.2.1. Mécanismes d’adsorption des ions

L’adsorption d’une espece ionique sur la matrice solide du sol fait intervenir trois types de
mécanismes : diffusion ionique, adsorption de sphere externe et adsorption de sphere interne
(Sposito, 1989).

L’interface solide chargé-solution est le plus souvent représentée a 1’aide du modele de la
double couche électrique ou modele de Stern (Stumm, 1992), dans lequel on définit trois
domaines : la couche de Stern qui correspond a un domaine proche de la surface ou se
forment les complexes de sphere interne et externe ; la couche diffusive chargée dans laquelle
les ions sont fixés par attraction électrostatique et la solution ou 1’électroneutralité est
respectée.

La diffusion ionique désigne alors I’attraction électrostatique des ions dans la couche
diffuse au voisinage des surfaces chargées du solide, ou les cations neutralisent les charges
surfaciques négatives, par exemple dans le cas des minéraux argileux. Ces ions ne forment
pas de complexes et sont enticrement dissociés des groupes fonctionnels de surface. Cette
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interaction n’est pas spécifique d’une espece dissoute, elle est seulement dépendante de la
valence du cation et de la charge surfacique.

Dans le mécanisme de complexation surfacique de sphere externe, présenté notamment
par Stumm et Morgan (Stumm et Morgan, 1981), les cations sont adsorbés sur la phase solide
uniquement par des interactions électrostatiques et conservent leur sphere d’hydratation. Ce
processus d’adsorption n’est également pas spécifique. 1l régit notamment 1’échange d’ions,
qui prédomine dans le cas des solides possédant des sites d’échange tels que les argiles. Les
cations impliqués sont par exemple des alcalins et alcalino-terreux légers (sodium,
magnésium, calcium).

Le mécanisme de complexation de sphere interne, présenté notamment par Sposito et
Stumm (Sposito, 1989 ; Stumm, 1992), correspond a la formation de liaisons ioniques ou
covalentes, entre le soluté et les sites de surface du solide. Le cation perd sa sphere
d’hydratation et se trouve en contact direct avec les sites surfaciques. Les complexes formés
peuvent étre monodentés ou bidentés, selon le nombre de liaisons formées. Ce type
d’adsorption met en jeu des interactions spécifiques, la liaison covalente dépend en effet de
facon significative des configurations électroniques particulieres du groupe fonctionnel de
surface ainsi que de I’ion complexé. 1l concerne par exemple les cations de métaux lourds, qui
peuvent étre adsorbés par liaison covalente avec les groupes —OH terminaux de la surface de
minéraux.

L’adsorption d’un cation dépend de sa valence, son rayon ionique, sa spéciation, sa
concentration, de la surface spécifique du solide disponible et de la présence de cations
majeurs concurrents (Farrah et Pickering, 1977 ; Farrah et al., 1980 ; Escrig et Morell, 1998 ;
Srivastava et al., 2005). Le pH de la solution du sol joue également un rdle important, il
impose la densité de charge surfacique et détermine 1’activité des protons, ceux-ci pouvant
entrer en compétition avec les ions pour accéder aux sites de surface. La sorption spécifique
des cations métalliques sur argiles augmente ainsi généralement avec le pH (Voegelin, 2001 ;
Zhou, 2003 ; Heidmann et al., 2005).

2.1.2.2. Charges de surface du sol

Les charges électriques portées par les surfaces solides ont plusieurs origines et une partie
est variable avec le pH, comme présenté par Calvet (Calvet, 2003a). Le point de charge nulle
désigne la valeur du pH correspondant a une densité de charge électrique nulle.

e Les charges permanentes sont dues aux substitutions isomorphiques dans les
réseaux cristallins des minéraux argileux (par exemple la substitution d’Al par Mg
ou de Si par Mg), qui entrainent un déficit de charge électrique positive a 1’origine
d’une charge nette surfacique négative.

e Les charges variables proviennent de l'ionisation de groupes fonctionnels de
surface, minéraux ou organiques, dépendante de la composition ionique et du pH
du milieu. Il s’agit notamment des groupes hydroxyles libres en bordures des
feuillets d’argiles (qui sont principalement des groupements silanols Si-OH et
aluminols Al-OH). Ce sont des sites amphoteres qui se comportent comme des
acides ou des bases faibles en fonction du pH et peuvent ainsi €tre des sites
échangeurs de cations (si chargés négativement) ou d’anions (si chargés
positivement). C’est notamment le cas de la kaolinite (Ma et Eggleton, 1999). Les
groupes fonctionnels organiques portés par les substances humiques (tels que les
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groupes carboxyliques, phénoliques ou aminés) sont également a 1’origine d’une
charge surfacique variable.

e La liaison d’un soluté avec la surface peut aussi modifier la charge de surface, en
particulier lors de la formation de complexes internes (cations métalliques et
ligands organiques et inorganiques).

Les charges, permanentes et variables en fonction du pH conduisent généralement a deux
types de comportement lors de I’adsorption de métaux : échange d’ions sur les charges
permanentes a faible pH et complexations spécifiques sur les sites de charge variables pour
des pH plus élevés (Garcia-Miragaya et Davalos, 1986 ; Angove et al., 1997).

2.1.2.3. Capacité d’échange cationique

La Capacité d'Echange Cationique (CEC) exprime I’aptitude d’un matériau a retenir des
cations sous forme échangeable. C’est une propriété importante des sols, souvent étudiée en
science du sol et en agronomie, qui permet de caractériser les milieux du point de vue de la
régulation de la composition ionique de la solution du sol. Elle représente 1’ensemble des
cations qui compensent les charges électriques négatives de la phase solide, autres que celles
qui sont compensées par des cations formant des complexes de sphere interne. Elle
correspond ainsi a la somme des cations formant des complexes de spheres externes et la
somme nette des cations de la couche diffuse.

La CEC des sols dépend de leur composition minéralogique et leur teneur en maticre
organique (Peinemann et al., 2000 ; Johnson, 2002). Le domaine de variation est d’environ de
10 mmol kg 4 1 mol kg (Calvet, 2003a). Les sols riches en minéraux argileux ont des
valeurs de CEC souvent supérieures a 0,5 mol kg'l, les sols sableux pauvres en matiere
organique ont une CEC souvent inférieures 2 10 mmol kg™'. La valeur de la CEC peut étre
obtenue a I’aide de fonctions de pédotransfert (Horn et al., 2005).

L’environnement géologique et les eaux souterraines déterminent la nature des ions
échangeables, le calcium, le sodium et le magnésium étant les plus répandus.

Un cation fixé n’est facilement échangeable que par un cation de valence identique ou
plus grande (Schweich et Sardin, 1981). L’échange est controlé par la sélectivité du cation le
plus fortement hydraté (Teppen et Miller, 2006), un rayon hydraté plus grand implique un
centre du cation chargé plus €loigné de la surface solide et donc une interaction plus faible.

Les argiles avec leur grande surface spécifique (du fait de leur structure en feuillet),
chargée le plus souvent négativement, possedent généralement une grande capacité
d’échanges de cations, qui dépend du pH dans le cas de charges surfaciques variables, de la
force ionique et de la présence d’ions spécifiques adsorbés.

2.1.3. Modéles d’adsorption empiriques, isothermes d’adsorption

La rétention d’'un composé a la surface des particules de sol est généralement représentée
par une isotherme de sorption, reliant la concentration en solution C (exprimée en mol L)
et la quantité S (en mol kg™ de phase solide) fixée sur le solide & I’équilibre : S = f(C), pour
une température et un milieu sorbant donnés. Une revue des modeles mathématiques des
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isothermes a été proposée par Hinz (Hinz, 2001) et par Limousin et al. (Limousin et al.,
2007).

2.1.3.1. Isotherme linéaire

Dans le cas d’une isotherme linéaire, la concentration de soluté adsorbé S est
proportionnelle a la concentration dissoute a 1’équilibre C :

S=K,C (éq. 1-48)

ot Ky est le coefficient de distribution ou de partage (L kg™).

Dans le cas de la sorption de composés organiques, les premicres études effectuées ont
montré que les isothermes de sorption pouvaient étre considérées comme linéaires sur les
milieux naturels, tant que la concentration en polluant hydrophobe est inférieure 2 10> mol L™
ou inférieure a la moitié de sa solubilité dans 1’eau (Appert-Collin, 1999 ; Appert-Collin et al.,
1999).

Dans I’hypothese que la sorption de composés organiques hydrophobes dans les sols est
principalement contrdlée par la fraction massique en carbone organique (Karickhoff et al.,
1979), le coefficient de distribution K4 peut étre normalisé par rapport a cette fraction :

Kd = Koc foc (éq 1-49)

ou f,, est la fraction massique en carbone organique du sol et K, correspond au coefficient de
partage entre le sorbat et le carbone organique, pour chaque couple polluant/matiere
organique. Ce dernier facteur peut étre déterminé, a partir du coefficient de partage
octanol/eau, K.y, grace a des corrélations de la forme :

Log K, =a Log K, +b (éq. I-50)

L’octanol est en effet supposé étre un bon modele pour simuler les propriétés de partage
avec la matiere organique. Les valeurs de Ky, connues pour un grand nombre de composés,
reflétent le caractere hydrophobe de ceux-ci. Les valeurs des coefficients a et b varient selon
les auteurs et la nature du composé étudié. Cependant ces relations reposent sur 1’hypothese
de propriétés d’adsorption de la matiere organique identiques dans tous les sols, or celles-ci
sont généralement variables (Huang et al., 2003). D’autres types de corrélations reliant K, a
Kow peuvent ainsi étre rencontrées, rendant compte de 1’influence des caractéristiques de la
matiere organique sur la sorption (Rutherford et al., 1992 ; Xing et al., 1994 ; Xing et
Pignatello, 1997).

Dans le cas de polluants organiques susceptibles d’€tre ionisés, comme les acides faibles
(Dubus et al., 2001 ; Celis et al., 2005), il n’y a pas forcément de relation significative entre le
contenu en maticre organique du sol et I’adsorption, des interactions de type électrostatiques
pouvant également intervenir. Une relation entre f,. et K4 a pu étre tout de méme observée par
certains auteurs (Gawlik et al., 2003), mais la nature de la matiere organique reste importante
lorsque le composé est présent en faible quantité.

L’approximation de I’isotherme linéaire est souvent utilisée pour la modélisation
numérique du transport de solutés, mais elle suppose une adsorption instantanée et réversible,
elle ne tient également pas compte de la compétition avec d’autres éléments, ni de la
saturation des sites d’adsorption. Le coefficient de distribution peut parfois varier en fonction
de la concentration en soluté, d’ou la nécessité d’utiliser d’autres modeles.
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2.1.3.2. Isotherme non linéaire

Les modeles d’adsorption non linéaire les plus utilisés, pour les sols, sont les modeles de
Langmuir et de Freundlich.

Le modele de Langmuir, initialement développé pour I’adsorption monocouche de gaz,
s’appuie sur les hypotheses suivantes : (i) la surface est supposée parfaitement uniforme, (ii)
les sites d’adsorption sont en quantité limitée et possedent la méme énergie. L’isotherme est
alors de la forme :

K, C

§=5 _fi& éq. 151
™11 K,C (éq- 151)

ol Spax est la quantité maximale adsorbable (mol kg'l) et K est la constante de Langmuir
(m® mol ™).

L’isotherme de Langmuir peut également s’écrire de la facon suivante :

S
= éq. I-52
(S —S) C (4152

L

correspondant alors a 1’expression de la loi d’action de masse de la réaction d’adsorption
d’une espece X sur un site *: X +* > X *.

Pour les faibles concentrations, par exemple pour des polluants présents a 1’état de traces,
le modele de Langmuir peut étre assimilé a une loi linéaire, avec: K, =S K, .

Les hypotheses de 1’'uniformité des sites et de la valeur unique de 1’énergie d’adsorption
peuvent cependant étre mises en défaut, ce qui nécessite 1’utilisation d’autres formalismes
impliquant le caractere hétérogene des adsorbants.

Le modele de Freundlich permet de prendre en compte 1’existence de sites de sorption
d’énergies différentes. Il est représenté par la relation suivante :

S=K,C" (éq. 1-53)

ot K est la constante de Freundlich (liée 2 la capacité d’adsorption) et ng' est I’exposant de
I’isotherme de Freundlich. Lorsque ng > 1, I’isotherme est convexe et concave lorsque ng < 1.

La modélisation de 1’adsorption par I’approche empirique offre ainsi I’avantage d’une
simplicité d’utilisation, mais suppose une sorption constante sur toute la gamme des
conditions géochimiques. Elle ne tient pas compte de l'effet de conditions chimiques
variables, comme le pH dans le cas des polluants inorganiques. D’autres types de modeles
sont donc nécessaires (Goldberg et al., 2007).

2.1.4. Modéles thermodynamiques

Les modeles thermodynamiques permettent de remédier aux limitations des modeles basés
seulement sur une isotherme d’adsorption. Leur avantage est qu'ils incorporent la variabilité
géochimique du systeme, qui est un facteur important dans I’étude de la sorption de composés
inorganiques comme les métaux (Harter et Naidu, 2001). Mais leur principal inconvénient

! Dans la littérature, I’exposant ng peut parfois étre remplacé par 1/ng.
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réside dans la diversité des parametres nécessaires a leur mise en ceuvre. On distingue deux
types de modeles : les modeles d’échange d’ions (purement thermodynamiques) et les
modeles de complexation de surface (qui font appel a des notions supplémentaires relatives
aux interactions électrostatiques).

2.2.4.1. Les modeles d’échanges d’ions

Le modele d’échange d’ions est une approche macroscopique, décrite dans la littérature
(Helfferich, 1962 ; Bolt, 1967 ; Sposito, 1981) et reposant sur les hypotheses suivantes :
e Jes sites de surface sont toujours occupés par des ions échangeables, remis en
solution pendant les processus d’échange ;
¢ la charge de surface reste constante ;
® le nombre de sites d’échange disponibles pour 1’adsorption est fixé (CEC).

Les réactions d’échanges sont réversibles et peuvent étre quantifiées mathématiquement
par une loi d’action de masse. Elles sont caractérisées par une capacité d’échange et un
coefficient de sélectivité. Ce dernier caractérise 1’affinité envers les sites d’échange du cation
fixé par rapport au cation en solution. Plus ce coefficient est élevé, plus I’ion en solution a
d’affinité pour les sites et donc plus il s’adsorbe facilement. Dans le cas d’un échange
homovalent, un coefficient de 1 signifie que les deux cations ont la méme affinité pour la
phase solide.

L’échange entre les cations A* et B® sur un site chargé négativement peut Etre
représenté par la réaction suivante :

2y A%+ 2, BY =z, BY 4z, A¥ (6q. 1-54)

ol les especes adsorbées sont notées sous la forme A* et B® .
Le coefficient de sélectivité associé s’écrit, d’apres la loi d’action de masse :

(+7)" ey

K,,= (éq. 1-55)

(AZX )ZB (BZE JZA

ou les parentheses se réferent a 1’activité chimique des cations en solution et adsorbés sur les
sites d’échange.

Différents formalismes existent pour exprimer la constante d’équilibre d’une réaction
d’échange d’ions : des relations empiriques, telles que la relation de Kerr (1928), de
Vanselow (1932) ou de Gapon (1933), et des formulations établies a partir des équations de la
thermodynamique appliquées aux échanges d’ions, comme la théorie de Gaines et Thomas
(Gaines et Thomas, 1953). Des exemples d’utilisation de ces formalismes sont donnés dans
les theses de Roussel et Marcos (Marcos, 2001 ; Roussel, 2001) et par différents auteurs
(Gaston et Selim, 1991 ; Nissinen et al., 1998 ; Vulava et al., 2000 ; Saeki et al., 2004). Une
des représentations classiques est de remplacer les activités des especes fixées a la surface par
les fractions ioniques équivalentes correspondantes et les activités des especes en solution par
leur concentration, c’est le coefficient de Gaines-Thomas, qui s’écrit dans le cas de la réaction
(éq. I-54) :
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= (éq. 1-56)

ou y est la fraction ionique.

Le principal avantage du modele d’échange d’ions est qu'il permet de reproduire la
variabilité de 1’adsorption en fonction des différentes conditions géochimiques, mais il ne
tient pas compte des éventuels processus de complexation de sphere interne.

2.2.4.2. Les modeles de complexation de surface

Le modele de complexation de surface (Schindler et Stumm, 1987 ; Dzomback et Morel,
1990) permet également une description de 1’adsorption par 1’application des lois d’action de
masse a I’équilibre. Il est le plus souvent appliqué aux surfaces d’oxydes ou d’hydroxydes
métalliques, a la matiere organique et aux argiles a charge variable (Ikhsan et al., 1999 ; Gu et
Evans, 2008). Il repose notamment sur les concepts suivants :

¢ Ja fixation d’un ion est le résultat d’une réaction avec les groupements fonctionnels
spécifiques de la surface, par formation de liaisons covalentes ou ioniques ;

e Ja charge de surface est le résultat des réactions d’adsorption et du caractere acido-
basique de la surface ;

e les effets de la charge de surface sont pris en compte en introduisant dans les lois
d’action de masse un facteur correctif.

Différents types de modeles de complexation de surface ont été développés (Goldberg
et al., 2007). Ils différent par la maniere de décrire la distribution spatiale des ions adsorbés au
voisinage de la surface.

2.2. Transfert réactif

2.2.1. Généralités

De nombreux composés sont susceptibles d’interagir avec le milieu poreux, ils sont alors
« dits réactifs ». Ils peuvent étre impliqués dans des réactions de sorption sur les minéraux du
sol ou a la surface des composés organiques, par divers mécanismes physico-chimiques (cf. §
2.1). Ces interactions peuvent induire un effet retard sur le transfert de ces composés par
rapport a celui de I’eau.

On peut calculer pour le soluté réactif, de la méme maniere que pour un traceur de I’eau,
un temps de séjour qui correspond alors au temps de rétention du soluté sorbé t,. Le rapport
entre le temps de rétention du soluté et le temps de séjour d’un traceur non interactif dans une
colonne de sol est appelé facteur retard, R :

ol (éq. 1-57)

Il constitue un bon indicateur de la sorption des composés.
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Le mouvement d’un soluté réactif dans un milieu poreux résulte ainsi de I’intervention
simultanée des processus d’écoulement (cf. § 1.4) et des phénomenes d’interaction avec la
matrice solide (cf. § 2.1), en I’absence de dégradation (Figure 1.4).

mobile immobile

Figure 1.4. Processus contribuant au transport de solutés réactifs dans les agrégats de sol
en milieu non saturé

2.2.2. Influence des conditions d’écoulement sur le transport de solutés interactifs

Le transport réactif a souvent été étudié en milieux saturés en eau, pour des raisons de
simplicité expérimentale. Or le transport de polluants dans les conditions naturelles se fait
principalement dans la zone non saturée du sol avant d’atteindre les eaux souterraines.
L’étude du transport réactif en milieu non saturé s’avere donc importante pour prédire le
devenir de polluants dans les sols.

Des auteurs ont étudié I’échange d’ions calcium/magnésium (Vogeler et al., 1997) ou
calcium/cuivre (Vogeler, 2001) en régime d’écoulement non saturé. Des études ont aussi été
faites sur le transport de métaux lourds, tels que le zinc, le cadmium ou le plomb (Buchter et
al., 1996 ; Crosnier, 1999 ; Plassard et al., 2000 ; Février, 2001) ou encore le chrome
(Hutchison et al., 2003), mais également celui de radionucléides comme le strontium, le
césium ou I’uranium (Gamerdinger et al., 1998 ; Porro et al., 2000 ; Gamerdinger et al.,
2001a ; Szenknect, 2003 ; Ardois et Szenknect, 2005), en milieux non saturés. Le transport de
composés organiques a également fait 1’objet de travaux ponctuels en conditions de non
saturation (Thibaud et al., 1993 ; Gaillardon, 1996 ; Maraqa et al., 1999a ; Ochsner et al.,
2006) ; de méme que la mobilité de la matiere organique (Lenhart et Saiers, 2004), de
bactéries (Schafer et al., 1998 ; Jewett et al., 1999) ou virus (Jin et al., 2000) et de particules
(Rousseau et al., 2004).
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Cependant, peu d’études ont permis une comparaison de la réactivité en conditions
saturées et non saturées, et ont établi un lien entre la réactivité et I’hydrodynamique.

Or le degré de saturation en eau peut influencer 1’accessibilité des sites de surface pour les
réactions de sorption avec les solutés transportés, et ainsi le facteur de retard R. Celui-ci
augmente généralement quand la teneur en eau diminue (DeSimone et al., 1997 ; Fesch et al.,
1998a ; Maraqa et al., 1999a ; Hutchison et al., 2003), en raison d’une augmentation du ratio
solide/liquide avec la désaturation. Le facteur de retard R est souvent exprimé en fonction du
coefficient de distribution K4 selon la relation :

K
R=1+p, 7’ (éq. I-58)

ol pq est la masse volumique seche, et 0 la teneur volumique en eau.

En revanche, les conclusions sont plus partagées en ce qui concerne le coefficient de
distribution K4 (Tableau 1.1).

Tableau 1.1. Exemples d’études sur l'influence de 6 sur K,

e . Degré de .
Auteurs Milieu Composé(s) saturation (%) Observations K;-0
(Ma{g(g;;)’ s | sable diméthylphthalate 43-100 K non modifié avec 0
(Porro et al., . Pas de variation de K,
2000) sol volcanique Sr 40-100 avec
Prédiction de la sorption
S en milieu non saturé avec
(Fesch et al., sable-argile .tl.nouree e\t 45-86 un modele calibré avec
1998a) dinitrobenzene N .
des parametres estimés en
conditions saturées
(Hutchison et | sol sableux a Faible influence de 0 sur
al., 2003) texture grossiere Cr(VD) 16-100 K4
(Gamerdinger = sable moyen e 30-12
etal. 1 99§) = gsable fin U ® (66-22 K, diminue avec 6
” * limon * 8341
Variation de K, avec O :
(Gamerdinger par effets cinétiques et de
ot al ZOOiga) sable Ul 12-66 vitesses (pour sat. > 40%)
v ou hydrodynamiques
(pour sat.< 30%)
(Gamerdinger Variation de K, avec 0,
ot al 2001gb) sol limoneux Ul 41-90 due a une augmentation
B de v en phase mobile

Selon certaines études (Fesch et al., 1998a ; Maraqa et al., 1999a ; Porro et al., 2000 ;

Hutchison et al., 2003) avec différents solutés, K4 semble en effet étre peu ou pas influencé
par la teneur en eau du milieu. Des variations peuvent €tre cependant observées, en particulier
en présence d’un écoulement régionalisé et de limitations cinétiques (Gamerdinger et al.,
1998 ; Gamerdinger et al., 2001a ; Gamerdinger et al., 2001b).
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L’effet de la teneur en eau du milieu sur la capacité d’échange cationique mise en jeu a été
peu étudié. Hartmann et al. (1998) ont noté une variation de la CEC avec la teneur en eau
(Hartmann et al., 1998) et Bigorre et al. (2000) ont établi un lien entre la valeur de la CEC et
la rétention d’eau du milieu (Bigorre et al., 2000).

D’autres études ont également montré une influence de 1’état de saturation en eau du
milieu sur la sorption de composés organiques, tels que les pesticides (Gaillardon, 1996 ;
Guimont et al., 2005 ; Ochsner et al., 2006). Les molécules d’eau peuvent par ailleurs se
sorber a la surface des constituants du sol (en particulier sur les surfaces minérales telles que
les argiles) et entrer ainsi en compétition avec les pesticides non ioniques pour les sites
d’adsorption (Yaron et al., 1984).

2.2.3. Limitations de cinétique de transfert et non-équilibre

Le transport de solutés dans un milieu poreux peut étre affecté par des limitations de
cinétique de transfert, en particulier au sein des agrégats. Ces limitations sont généralement de
deux types :

e celles purement physiques, dues aux transferts de matiere externe et interne ;
e celles dues a I’interaction proprement dite.

Les limitations cinétiques dues aux processus physiques résultent de la présence dans le
milieu d’une région d’eau stagnante, isolée de 1’écoulement, mais pouvant jouer un réle de
source ou de puits de molécule vis-a-vis de I’eau mobile (Jarvis, 2007).

La matrice du sol est recouverte d’une couche de liquide en écoulement laminaire
d’épaisseur O, au niveau de I’interface solide/liquide, indépendamment de la vitesse
d’écoulement. Le soluté qui va se fixer sur le solide ne peut traverser cette couche que par
diffusion moléculaire, c’est I’étape de transfert externe (Sardin et al., 1991).

Si la matrice solide est constituée d’agrégats, le soluté peut migrer par diffusion dans leur
microporosité interne avant de s’y fixer par adsorption. C’est le transfert interne.

On peut définir un temps caractéristique de transfert externe, un temps caractéristique de
transfert interne, et un temps caractéristique global, somme des deux précédents et du temps
caractéristique d’adsorption t, (Sardin et al., 1991). Les expressions de ces temps dépendent
des hypotheses.

La comparaison du temps de séjour moyen d’un traceur de 1’eau t; avec le temps
caractéristique global du transfert de masse ty, et plus particulierement t,, permet d’estimer la
pertinence d’un traitement cinétique de la réaction de sorption. L'hypothese d'équilibre
thermodynamique local, qui consiste a considérer que les réactions chimiques auxquelles
participe le soluté sont instantanées par rapport aux échelles de temps caractéristiques de la
convection et de la dispersion, n'est en effet pas toujours vérifiée.

La question de la limite de validité de cette hypothese a été discutée par différents auteurs,
dont Valocchi (Valocchi, 1985), qui ont introduit le nombre de Damkohler Da. Celui-ci
permet de comparer le temps résultant de 1’hydrodynamique a celui caractéristique de la
sorption et se définit, dans le cas d’un sol homogene et en régime permanent unidimensionnel,
selon la relation suivante (Brusseau et al., 1991a) :
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_LRa,
Vv

Da (éq. I-59)
ou L est la longueur caractéristique du transport par convection (en m), v la vitesse de pore
(en m s'l), et o un coefficient de transfert (en s'l) dont I’inverse correspond au temps
caractéristique de la réaction (s). Un nombre de Damkohler supérieur a 10 assure la validité
de I’hypothese de I’équilibre thermodynamique (Brusseau ef al., 1991b).

En pratique, la présence de limitations de transfert diffusionnelles peut également étre
mise en évidence a 1’aide d’expériences en colonne a écoulement interrompu ou « stop and
flow » (Wehrer et Totsche, 2003 ; Benhabib, 2005).

Des limitations de cinétique d’origine chimique ont été observées dans de nombreux
travaux. La sorption et la désorption des composés organiques hydrophobes peuvent par
exemple étre limitées par une diffusion lente (Wu et Gschwend, 1986 ; Pignatello et Xing,
1996 ; Luthy et al., 1997), le temps nécessaire pour atteindre 1’équilibre pouvant étre tres long
de plusieurs mois a plusieurs années (Riigner et al., 1999). L’adsorption n’est de plus pas
completement réversible, en raison d’'un phénomene d’hystérese (Pignatello et Xing, 1996 ;
Huang et al., 1998 ; Weber et al., 1998). Le méme type de comportement a pu €tre mis en
évidence sur des solutés ioniques inorganiques (Sposito, 1989), avec une hystérese de
sorption (Buchter et al., 1996 ; Sparks, 2001) ; différents mécanismes de rétention pouvant
aussi se succéder, par exemple un échange d’ions en sphere externe qui serait suivi d’une
complexation en sphere interne sur d’autres sites de surface si les conditions sont réunies
(Angove et al., 1997).

Le temps de contact joue un rdle important dans ces processus de non équilibre (Maraqa et
al., 1999b), en effet plus le temps de contact entre le solide et le contaminant sera €élevé, plus
celui-ci peut étre adsorbé sous des formes stables et plus la désorption qui va suivre sera lente.

De fortes vitesses d’écoulement, qui diminuent le temps de séjour, peuvent favoriser les
limitations de cinétique de transfert en conditions non saturées (Shimojima et Sharma, 1995)
et influencer le facteur de retard.

La cinétique physique affecte d’autant plus le transport réactif que les sites sont localisés
uniquement dans la région d’eau immobile (Fesch et al, 1998b) et que le degré de
régionalisation est important. Des limitations de cinétique de transfert d’origine physique et
chimiques peuvent avoir lieu simultanément, en particulier dans les milieux a texture
grossiere (Février, 2001), le temps nécessaire pour atteindre les sites dépend du temps
caractéristique d’échange tq,

2.3. Modélisation du transport réactif, couplage écoulement-réactivité
chimique

La modélisation du transport réactif consiste généralement a coupler les modeles
d’écoulement avec la contribution des interactions chimiques (isotherme de sorption ou
modeles thermodynamiques), voire des cinétiques de transfert.
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2.3.1. Approche globale

La modélisation du transport de solutés réactifs selon 1’approche globale utilise les
équations du transport en milieu poreux du type convection-dispersion (CDE ou MIM), qui
décrivent I’hydrodynamique du systeme, en y intégrant les interactions par 1’expression
analytique de I’isotherme de sorption de I’espece considérée (linéaire ou modeles de
Freundlich ou de Langmuir).

En I’absence d’une régionalisation de 1’écoulement, le transport d’un soluté réactif dans
un sol homogene est gouverné par I’équation de convection-dispersion CDE, qui traduit la
conservation de la matiére. La quantité totale de ce soluté dans le sol C (mol L™) est supposée
étre divisée en deux phases, la concentration du soluté adsorbé sur la matrice solide, S
(mol kg'l), et la concentration du soluté dans la solution du sol, C (mol L'l) :

C,=6C+p, S (éq. 1-60)

L’équation de transport en régime permanent avec un profil de teneur en eau uniforme (q
et O constants) s’écrit alors de la fagon suivante, pour une espece réactive (par adsorption) et
conservative (non volatile, absence de dégradation, de réactions de complexation ou
précipitation) :

aC S aC 0°C
6—+p, —=—g—+D8@ éq. I-61
o PTG, PYE (cq. 61
En introduisant le facteur de retard R, on obtient :
aC ac _9°C
—=——_y—=4+D éq. I-62
ot 0z 27> (6q )

On retrouve bien I’équation CDE pour un traceur non interactif (éq. [-32) avec R = 1.
Si la réaction de sorption est instantanée, le comportement d’un soluté interagissant
linéairement avec la matrice solide est identique a celui du traceur de 1’écoulement mais
décalé dans le temps.

Le facteur de retard R est généralement défini par :

R(C)=1+ py dF(C) (éq. 1-63)

6 dC

ot F(C) décrit I'isotherme de sorption pour le soluté considéré, S = F(C) (linéaire ou
Freundlich-Langmuir). Dans le cas d’une isotherme linéaire, R s’exprime par 1’équation I-58
(§ 2.2.2). Les réactions sont généralement supposées étre tres rapides, avec I’hypothese de
I’équilibre thermodynamique local.

Dans le cas de réaction non instantanées, la prise en compte de la cinétique d’échange se
fait le plus souvent a 1’aide d’une loi du premier ordre a isotherme linéaire, basée sur un seul
site d’adsorption :

aa—f =a, (k,C-S) (éq. 1-64)

ou 0y est un coefficient de transfert de masse (s'l) et Ky le coefficient de distribution de
I’espece (L kg™). Il est également possible d’introduire plusieurs sites d’adsorption et choisir
des lois d’adsorption pour chaque type de site.

53



CHAPITRE I Synthese bibliographique

Dans le cas d’une régionalisation de I’écoulement, les sites d’adsorption du soluté peuvent
étre en contact, soit avec des zones d’eau mobile, soit avec des zones d’eau immobile, d’ou :

ou Cy, et Ci,, sont les concentrations de soluté dans les phases mobile et immobile, Sy, et Siy,
les quantités adsorbées sur la phase solide en contact avec I’eau mobile et immobile et le
parametre f représente la fraction des sites réactifs en contact avec 1’eau mobile.

Pour un écoulement en régime permanent dans un milieu poreux homogene, le transport
convectif-dispersif du soluté réactif se fait uniquement dans la phase liquide mobile, on a
alors pour le modele MIM (en absence de termes de dégradation) :

2
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On suppose également que le transfert de masse de soluté de I’eau mobile vers 1’eau immobile
se fait par diffusion selon une loi du premier ordre :

oC, Ay
elm m m —
ot
On considere généralement que la réaction de sorption est instantanée sur le solide, suivant
une isotherme linéaire et que la réactivité des surfaces au contact de I’eau mobile et de I’eau
immobile est identique, d’ou: S, =K, C, et S, =K, C,,.

+p, (1= 1) e, (c,-c,) (éq. 1-67)

La modélisation par I’approche globale nécessite ainsi la résolution d’un systeme
d’équations différentielles couplées, CDE ou MIM avec cinétique chimique éventuelle, ces
équations pouvant étre simplifiées par des changements de variables adimensionnelles vt/L et
z/L. Des solutions analytiques sont possibles lorsque I’isotherme de sorption peut E&tre
représentée par un modele avec coefficient de distribution Ky, pour différents types de
conditions initiales et aux limites, ceci est par exemple le cas dans le code de calcul CXTFIT
(Toride et al., 1995). Un autre exemple de code de calcul permettant la résolution numérique
des équations CDE et MIM pour le transport réactif est HYDRUS 1D (Simunek ez al., 1998),
qui fait intervenir en plus I’équation de Richards pour le transfert de I’eau.

Le méme genre d’approche est possible avec une modélisation selon des modeles
systémiques (cf § 1.6.2), pour une isotherme linéaire, c’est en particulier le cas avec le code
CHROMATO (Sardin et al., 1991).

Pour le modele des mélangeurs en cascade MC, I’équation bilan pour un soluté réactif
s’écrit :

Yo dC

J dt

avec K’ le facteur de capacité, représentant le retard dii aux interactions physico-chimiques :

1+K)=0C,,-QC, (éq. 1-68)

K'=—*K, (éq. 1-69)

et en supposant Ky constant, K'=R—1.

Dans le cas de MCE, avec une régionalisation de I’écoulement, K’ comprend un terme di
a la présence d’eau stagnante et un di a I’adsorption du soluté sur le milieu poreux :
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M
K'=K, (1+ ; de (éq. 1-70)

2.3.2. Approche géochimique

Dans la modélisation selon I’approche géochimique, les équations du transport sont
formulées indépendamment des lois d’action de masse et des lois cinétiques pour les réactions
chimiques considérées. Les réactions a I’interface solide-liquide y sont en particulier décrites
selon des modeles d’échange d’ions ou de complexation de surface. Les activités des especes
intervenant dans les réactions, les constantes d’équilibre thermodynamiques et les réactions a
considérer constituent les principaux parametres du modele.

Des exemples de codes couplant transport et réactivité selon cette approche sont IMPACT
(Jauzein et al., 1989) et PHREEQC (Parkhurst et Appelo, 1999).

De nombreuses études ont utilisé cette approche pour modéliser le transport réactif en
colonne en conditions d’écoulement saturé et non saturé (Marcos, 2001 ; Kuechler et Noack,
2002 ; Ludwig et Kolbl, 2002 ; Ludwig et Kolbl, 2003 ; Scholtus, 2003 ; Steefel, 2004 ;
Ludwig et al., 2005 ; Szenknect et al., 2005), en particulier pour des échanges de cations.

2.3.3. Limites des modeles de transport réactif et défis

De nombreux modeles prenant en compte les mécanismes fondamentaux de convection et
de dispersion ont été élaborés pour décrire 1’écoulement d’eau et le transport de solutés
réactifs en zone non saturée ; une revue en est donnée par Vauclin (Vauclin, 1994). Ils sont
utilisés en particulier dans des recherches sur le transport de contaminants dans le sol, citons
par exemple (Suarez et Simunek, 1996 ; Diaw et al., 2001 ; Hami et al., 2001 ; Rood, 2004).

Cependant les approches globale ou géochimique, généralement utilisées dans ces
modeles, présentent certaines limites.

L’approche géochimique nécessite en effet la connaissance d’un grand nombre de données
relatives aux réactions, simplifiée par la prise en compte des seules réactions prépondérantes.
Dans le cas de I’approche globale, il est nécessaire de connaitre en plus des parametres
caractéristiques de 1’écoulement, 1’isotherme de sorption ; une des difficultés majeures est
alors 1’obtention d’isothermes d’adsorption capables de refléter la rétention en conditions
dynamiques (Maraqa, 2001). De plus, I’isotherme ne renseigne pas sur le mécanisme de
sorption et son utilisation est limitée en particulier en présence de réactions multi-constituants
(Zhu, 2003).

Par ailleurs, les approches classiques globale et géochimique sont souvent limitées a des
équilibres thermodynamiques, peu prennent en compte un traitement cinétique de la réaction,
en particulier en présence d une régionalisation de 1’écoulement.

Depuis quelques années, des modeles de plus en plus élaborés ont été développés pour
décrire le transport de solutés réactifs dans des milieux poreux hétérogenes (Feyen et al., 1998
; Simunek et al., 2003). Dans ces milieux, le transport d’especes interactives est dominé par
des processus tels que : cinétique chimique, cinétiques de transfert de masse, variabilité
spatiales des propriétés hydrodynamiques du milieu poreux, écoulements préférentiels. Mais
une modélisation précise de ces processus de non-équilibre de 1I’écoulement et du transport de
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soluté reste un challenge important dans la zone non saturée du sol (Simunek et van
Genuchten, 2008).

3. Cas du transport des HAP dans le sol

3.1. Généralités sur les HAP

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) forment une famille de plus de cent
composés chimiques, constitués d’atomes de carbone et d’hydrogene et comprenant plusieurs
cycles, composés chacun de cinq ou six atomes de carbone. Les HAP different entre eux par
le nombre et la disposition des cycles. On distingue ainsi les HAP de masse moléculaire
faible, formés de moins de quatre cycles, et ceux de masse moléculaire élevée, comprenant
quatre cycles ou plus.

Les HAP les plus étudiés sont les 16 répertoriés dans la liste U.S. EPA (Agence de
Protection de I’Environnement Américaine) : le naphtaléne, I’acénaphthene, 1’acénaphthyléne,
le fluorene, le phénanthreéne, I’anthracene, le fluoranthene, le pyréne, le benzo(a)anthracene,
le chryséne, le benzo(b)fluoranthéne, le benzo(k)fluoranthene, le benzo(a)pyrene,
I’indéno(123-cd)pyrene, le benzo(ghi)pérylene et le dibenzo(ah)anthracene (Annexe L.1).

Ce sont des composés organiques neutres, hydrophobes, et non polaires. IlIs sont
également peu volatils et peu solubles dans 1’eau ; la solubilité diminue quand la masse
molaire du composé augmente. Les HAP sont également trés peu lipophiles. Ils peuvent aussi
étre dégradés sous 1’action de micro-organismes (biodégradation), mais les processus sont
généralement lents. Par ailleurs, certaines molécules présentent des effets sanitaires plus ou
moins marqués ; certains, comme le benzo(a)pyrene, sont, en effet, susceptibles d’avoir des
propriétés mutagenes et cancérogenes (White et Claxton, 2004). Les HAP sont ainsi des
polluants prioritaires, particuliecrement étudiés et surveillés.

Les HAP sont des composés ubiquistes ; ils existent dans I’atmosphere sous forme
gazeuse ou particulaire (associés a des particules en suspension dans 1’air), et peuvent étre
transportés dans les eaux et les sols. Leur présence dans 1’environnement résulte de processus
tant naturels, qu’anthropiques (Sims et Overcash, 1983). Ils proviennent en effet
essentiellement de la combustion incompléte de substances organiques carbonées, comme
celle de matieres fossiles pour le chauffage ou le transport, I’incinération des ordures, le
craquage catalytique du pétrole brut, ainsi que la liquéfaction et la gazéification du charbon.
De ce fait, la majeure partie des HAP présents a I’heure actuelle dans I’environnement
provient de l’activité humaine. Les concentrations en HAP dans les sols ont en effet
significativement augmenté lors des 150 dernieres années (Wilson et Jones, 1993) avec la
densité croissante des industries et des activités humaines.

Les HAP peuvent pénétrer directement dans les eaux par des effluents industriels et
urbains, des déversements accidentels de pétrole brut et de produits du pétrole, mais aussi par
les dépots atmosphériques. Ils sont présents en quantités importantes sur de nombreux sites
industriels contaminés, notamment sur les sites d’usines sidérurgiques, en particulier dans les
ateliers dits de "préparation des charges" : cokerie, agglomération... Dans le cas de pollutions
ponctuelles, ils peuvent se retrouver concentrés dans des phases non aqueuses (NAPL non
aqueous phase liquid), denses et visqueuses, telles que des goudrons de houille (Mukherji et
al., 1997 ; Brown et al., 1999).
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3.2. Transport des HAP en conditions saturées et non saturées

Dans le sol, les polluants se répartissent entre la phase solide, la phase liquide et la phase
gazeuse. Cette répartition dépend des propriétés physico-chimiques des molécules et du
milieu dans lequel elles se trouvent (Barriuso et al., 1996).

Le transport macroscopique des HAP dans le sol a été mis en évidence par la présence de
ces composés dans les couches supérieures et profondes du sol (Wilcke, 2000 ; Atanassova et
Brummer, 2004 ; Wilcke, 2007). Du fait de leurs propriétés (peu hydrosolubles, semi-volatils
et lipophiles), les HAP se trouvent principalement dans la phase solide du sol, avec laquelle
ils interagissent fortement.

Leur devenir dans le sol est ainsi régi par différents processus (Figure 1.5), qui sont de
deux types : les processus physico-chimiques (transport par diffusion, convection, sorption et
désorption, dissolution selon la loi de Raoult, transport colloidal), qui vont surtout
conditionner le passage en solution des polluants dans 1’eau du sol, et ceux induits par
I’activité biologique du sol (dégradation) et par I’action des végétaux. Tous ces processus sont
liés, ce qui rend d’autant plus difficile une analyse compléte des mécanismes.

Ils ont été majoritairement €tudiés en conditions d’écoulement saturé, peu en conditions
non saturées, ou les principales contributions proviennent du Pr K.U. Totsche et ses
collaborateurs (Technische Universitit Miinchen, Lehrstuhl fiir Bodenkunde, Freising,
Allemagne).
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Figure L.5. Devenir des HAP dans le sol

57



CHAPITRE I Synthese bibliographique

Par la suite, nous intéresserons plus particulierement au transport et a la sorption des HAP,
la dégradation et le transfert vers les végétaux ne seront pas pris en compte de méme que la
volatilisation, qui est généralement mineure.

3.2.1. Transport des HAP dans les eaux

D’une maniere générale, la migration des polluants organiques, sous forme dissoute, en
milieu poreux naturel, est conditionnée par I’écoulement de 1’eau dans la porosité du milieu et
par les interactions entre la phase mobile et la phase stationnaire. Les HAP, lorsqu’ils sont
présents dans le sol sous une forme disponible, peuvent étre transférés par 1’eau mobile.

L’eau est ainsi le vecteur principal de transport des HAP dans le sol. Leur pression de
vapeur saturante est en effet trop faible a température ambiante pour qu’il y ait un véritable
transport en phase gazeuse, en particulier pour les composés a plus de 4 cycles. En revanche,
pour le naphtaléne, les pertes par volatilisation peuvent €tre significatives.

Cependant étant donné la faible solubilité des HAP et leur forte hydrophobicité, leur
transport sous forme soluble est généralement faible (Mackay er al., 1992). Ceci a été en
particulier montré lors de différentes recherches sur la mobilité des HAP par des expériences
de lixiviation en colonne de laboratoire en conditions saturées sur différents sols contaminés
(Schiith et Grathwohl, 1994 ; Appert-Collin, 1999 ; Kim et Osako, 2003 ; Enell et al., 2004 ;
Jouannin, 2004 ; Benhabib, 2005), mais également dans une moindre mesure sur des études
en conditions non saturées en lysimetre (Jann, 2005). Les plus solubles sont davantage
présents dans les eaux circulant a travers le sol (Sims et Overcash, 1983).

3.2.2. Sorption des HAP

Le devenir des HAP dans le sol est principalement déterminé par les interactions avec la
matiere organique.

Pour la sorption de composés neutres, hydrophobes et non polaires, comme les HAP, la
fraction minérale du sol intervient généralement de maniere négligeable par rapport a la partie
organique. Des mesures réalisées sur des composés minéraux seuls montrent en effet que la
rétention est quantifiable, mais suffisamment faible pour étre négligée, des que la fraction de
carbone organique contenue dans I’adsorbant est assez grande (> 0,01) (Murphy et al., 1990 ;
Pignatello, 1998). Des études menées sur différents sorbants, naturels ou synthétiques, ont mis
en évidence une rétention des HAP sur les surfaces minérales (Cornelissen et al., 1998 ;
Doick et al., 2005), en particulier lorsque la teneur en carbone organique du milieu est faible,
c’est-a-dire lorsque foc < 0,001 (Murphy et al., 1990 ; Hwang et al., 2003 ; Miiller et al.,
2007). La sorption est alors plus forte pour les minéraux argileux et pour les oxydes de fer que
pour le sable de quartz, et les mécanismes de sorption sont différents suivant les composés et
les minéraux considérés (Miiller et al., 2007). Cependant, la teneur en eau doit &tre
suffisamment faible pour que les molécules d’eau ne gé€nent pas 'interaction des HAP avec
ces surfaces (Karimi-Lotfabad et al., 1996). La sorption est également influencée par
I’accessibilité a ces surfaces minérales externes et la géométrie des pores (Huang et al., 1996).
Mais c’est surtout la microporosité présentant des surfaces hydrophobes qui peut constituer
une zone de rétention pour les HAP (Cornelissen et al., 1998 ; Nam et Alexander, 1998).
Dans I’hypothese ou la sorption a lieu essentiellement dans la matieére organique, la fraction
minérale du sol intervient seulement en influengant la distribution spatiale et la configuration
de la matiere organique (Chiou et al., 1998).
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La matiere organique est la fraction du sol majoritairement responsable de la rétention des
composés organiques (Means et al., 1980).

De nombreuses recherches ont ainsi ét€ menées sur la sorption des HAP, avec des sols peu
ou pas pollués mais contenant des matériaux carbonés, focalisées principalement sur quelques
HAP, a 2, 3 voire 4 cycles, tels que le naphtaleéne, le phénanthréne ou le pyreéne (Xing, 2001 ;
Lee et al., 2002 ; Gunasekara et Xing, 2003 ; Chi et Amy, 2004 ; Amellal et al., 2006 ;
Ouvrard et al., 2006 ; Chen et al., 2007 ; Wang et al., 2007 ; Wen et al., 2007), mais
également le fluoranthene (Vessigaud, 2007). Peu d’études portent sur des HAP plus lourds.

Une augmentation de 1’adsorption avec la quantité de carbone organique du systeme a été
montrée (Means et al., 1980). Les propriétés du sol telles que sa composition et texture
(Hwang et al., 2003), sa granulométrie (Pedit et Miller, 1995) ou sa distribution de taille de
pores (Nam et Alexander, 1998), peuvent influencer la sorption des HAP, de méme que la
force ionique de la solution (Lee et al., 2002 ; Lee et al., 2003). L’adsorption des HAP dépend
également des propriétés des molécules, comme leur solubilité (Means et al., 1980), leur
planarité (van Noort et al., 2003) ou le nombre de cycles qui les constituent (Hawthorne et al.,
2002), mais également de leur concentration dans la phase liquide.

En général, la sorption des HAP ne se fait pas simplement selon une partition linéaire. De
nombreuses études ont en effet mis en évidence 1’existence de limitations cinétiques dans la
sorption et désorption de HAP (Magee et al., 1991 ; Grathwohl et al., 1994 ; Schiith et
Grathwohl, 1994 ; Pignatello et Xing, 1996 ; Johnson et Weber, 2001 ; Abu et Smith, 2006),
dans des milieux saturés et non saturés (Weigand et al., 1999 ; Weigand et al., 2001b ;
Benhabib, 2005 ; Wehrer et Totsche, 2005), avec des phénomenes de type hystérese (Kan et
al., 1994 ; Huang et al, 1998 ; Weber et al., 1998), introduisant un non-équilibre
thermodynamique.

L’adsorption des HAP se fait généralement en deux étapes (Weissenfels et al., 1992) : une
sorption rapide sur les sites les plus accessibles, puis une rétention plus lente avec une
migration diffusive dans la microporosité du sol (Brusseau et al., 1991a ; Pignatello et Xing,
1996 ; Amellal et al., 2006). La fraction rapide correspond alors a des molécules adsorbées
par des forces d’interaction faibles (van der Waals, liaison hydrophobe) en surface de la
matrice, alors que la fraction lente met plutdt en jeu des mécanismes de sorption non linéaires
(Johnson et al., 2001). Dans le second cas, les HAP peuvent étre incorporés aux constituants
du sol par polymérisation ou formation de liaisons covalentes avec les composés humiques,
mais aussi €tre piégés par séquestration physique dans les cavités des macromolécules
organiques, dépendant de la teneur en carbone organique du sol (Nam et al., 1998).

Les deux étapes de sorption sont liées a I’hétérogénéité de la matiere organique (Huang et
al., 2003 ; Wang et al., 2005 ; Pan et al., 2006), qui peut en effet présenter des compositions
et des structures tres diverses (liées notamment a sa porosité), modifiant sa réactivité. Des
études de caractérisations fines couplées a des mesures de rétention (Gauthier et al., 1987 ;
Laor et al., 1998 ; Johnson et al., 1999), ont permis de montrer le role important joué par la
composition de la matiere organique, son origine et son age, dans sa capacité a fixer les HAP
et dans les mécanismes de sorption mis en jeu. La matiere organique est généralement
classifiée en deux catégories (Weber et al., 1992 ; Xing et Pignatello, 1997) : la matiere
organique expansée, amorphe et souple, et la matiere organique condensée et rigide
(essentiellement rencontrée dans les matériaux carbonés de type kérogene, suie ou carbone
noir).
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La sorption des HAP dans la matiere organique amorphe expansée est linéaire (Luthy et
al., 1997 ; Huang et al., 2003 ; Haws et al., 2006), rapide et réversible ; les molécules
peuvent s’y diffuser librement (Huang et Weber, 1997).

En revanche, dans la matiere organique condensée, la sorption des HAP est non linéaire,
lente et caractérisée par une hystérese. Ce domaine de matiere organique présente des sites de
sorption spécifiques, ou la rétention est forte, ce sont des cavités de taille moléculaire dans
lesquelles les HAP peuvent étre piégés (Young et Weber, 1995 ; Xing et Pignatello, 1997 ;
Chiou et Kile, 1998 ; Huang et al., 2003 ; Schwarzenbach et al., 2003 ; Cornelissen et al.,
2005). La sorption sur ces sites est énergétiquement plus favorable que celle dans le réseau de
la matiere organique expansée (Haws et al., 2006). Par ailleurs, la matiére organique
anthropogénique (particules de schiste, de charbon ou goudron), plus condensée et moins
oxydée que la matiere organique naturelle (Huang et al., 2003) présente une meilleure
capacité de rétention des HAP, du fait d’une plus grande proportion de macromolécules
aromatiques et apolaires (Grathwohl, 1990 ; Weber et al., 1992 ; Chiou et al., 1998 ;
Karapanagioti et al., 1999 ; Kleineidam et al., 1999 ; Bayard et al., 2000).

Le temps de contact entre la phase solide et la solution de sol joue un rdle important dans
I’étape de sorption lente des HAP. Ceci a été en particulier montré par Weigand et Totsche au
moyen de précipitations intermittentes sur des colonnes de sol en régime d’écoulement non
saturé, faisant augmenter le taux de sorption du phénanthrene et réduisant ainsi la mobilité des
HAP par rapport a une irrigation continue (Weigand et al., 1999 ; Weigand et al., 2002). En
effet, plus la durée du contact d’'un HAP avec une matrice solide est longue, plus la
probabilité qu’il rencontre un site de sorption d’énergie élevée et qu’il se sorbe fortement sera
grande. Par ailleurs, plus la pollution est ancienne, plus la part de la sorption lente est élevée
(Cornelissen et al., 1998 ; Nam et al., 1998 ; Kottler et Alexander, 2001) et moins les HAP
sont disponibles (Hatzinger et Alexander, 1995).

La présence de métaux dans le milieu, souvent rencontrée dans les sols industriels
contaminés, peut également influencer la sorption des HAP. Les métaux tendraient en effet a
favoriser I’adsorption de HAP, comme le phénanthréne (Saison et al., 2004 ; Gao et al., 2006
; Luo et al., 2008).

La sorption des HAP sur la matrice solide peut ainsi contribuer a diminuer leur
disponibilité, mais également favoriser leur transfert dans le sol si elle se fait sur des
particules mobiles.

3.2.3. Co-transport des HAP

Un polluant peut étre libre ou associé a des adsorbants mobiles dans la phase liquide.

Les matieres organiques dissoutes ou en suspension, ainsi que les colloides, présentent
une forte affinité pour les molécules hydrophobes, comme les HAP (Kogel-Knabner et
Totsche, 1998). L’adsorption des HAP a ces substances est instantanée et réversible
(McCarthy et Jimenez, 1985). Elle entraine une diminution de la disponibilit¢ des HAP
(Raber et al., 1998), mais augmente dans le méme temps leur solubilité apparente. Elle accroit
ainsi le transport des HAP qui y sont associés. Des cellules biologiques ou des
microorganismes peuvent aussi jouer le role de transporteurs des polluants (Jenkins et Lion,
1993).
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La matiere organique dissoute (MOD) influence le transport des contaminants
hydrophobes, comme les HAP (Caron et al., 1985 ; McCarthy et Zachara, 1989 ; Magee et al.,
1991 ; Knabner et al., 1996 ; Marschner et al., 2005). Elle a en particulier un effet sur la
mobilité et la sorption des HAP (Sabbah et al., 2004 ; Gao et al., 2007).

Des expériences en colonnes ont notamment confirmé que les macromolécules organiques

peuvent faciliter le transport de ces composés dans les aquiferes (Magee et al., 1991) et
augmenter la désorption des HAP a la matrice solide non mobile (Johnson et Amy, 1995).
La mobilité accrue des HAP en présence de MOD a pu étre mise en évidence dans de
nombreuses études (Herbert et al., 1993 ; Maxin et Kogel-Knabner, 1995 ; Marschner, 1998 ;
MacKay et Gschwend, 2001 ; Kim et Osako, 2003). Différents auteurs ont étudié la sorption
des HAP sur cette MOD (Raber et Kogel-Knabner, 1997 ; Raber et al., 1998 ; Marschner et
al., 2005), montrant un lien entre I’hydrophobicité des molécules et leur affinité a se lier a des
substances humiques dissoutes (McCarthy et Jimenez, 1985).

D’autres travaux ont montré que la mobilisation des HAP était liée a celle de la MOD, lors
de lixiviations de colonnes de sol pollué, en conditions d’écoulement saturé (Weigand et al.,
2001b ; Benhabib, 2005 ; Jann, 2005) et non saturé (Weigand et al., 1999). Une migration des
HAP en étant associés a des macromolécules organiques a ainsi été observée par Weigand
(Weigand et al., 1999) et Benhabib (Benhabib, 2005 ; Benhabib et al., 2006), pour lequel une
relation de proportionnalité entre les masses de HAP et de carbone organique transférées en
solution a pu €tre obtenue, bien que la sortie des HAP soit beaucoup plus faible que celle du
carbone organique total (COT). Weigand (Weigand et al., 2001b) a également montré un
méme comportement entre 1’évolution de la sortie du carbone organique dissout (COD) et
celle des HAP, la diminution de la concentration des HAP en sortie correspondant a celle du
COD.

Les propriétés physico-chimiques de la MOD (Raber et Kogel-Knabner, 1997 ; Raber et
al., 1998) jouent également un role dans la participation au co-transport. De méme, la force
ionique et le pH de la solution de sol (influant sur la mobilité de la MOD), ainsi que la taille
des molécules et I’age de la pollution, ont une influence sur la sorption des HAP sur la MOD
(Schlautman et Morgan, 1993 ; Murphy et Zachara, 1995).

Cependant, I’idée d’un transfert accru des HAP dans les eaux par la MOD ne peut pas étre
généralisée. En effet, la MOD, a laquelle peuvent étre associés des HAP, peut étre adsorbée
sur des constituants de la phase stationnaire, retardant ainsi le transport des HAP (Totsche et
al., 1997). Son transport et sa sorption ont été étudiés en conditions d’écoulement non saturé
(Weigand et Totsche, 1998 ; Miinch et al., 2002 ; Lenhart et Saiers, 2004). Ces travaux ont en
particulier montré une mobilité réduite de la matiere organique par adsorption a I’interface
eau-air (Lenhart et Saiers, 2004) et une fraction de DOM contrdlée par des transferts limités
cinétiquement (Weigand et Totsche, 1998). Une étude de relargage de COD dans une colonne
de sol forestier a de plus montré une sortie du COD caractérisée par une forte concentration
suivie d’une diminution jusqu’a une concentration quasi-constante (Miinch e al., 2002).

Le transport des HAP peut également étre facilité par les particules colloidales. On parle
alors de transport colloidal (ou particulaire), en référence au transport des solutés fixés sur des
particules colloidales.

Les colloides correspondent aux particules ou molécules, qui ont, au moins dans une
direction, une dimension comprise entre 1 nm et 1 um environ. Ce sont des minéraux
argileux, des oxydes et hydroxydes métalliques ou des substances humiques. Ils sont dispersés
dans la solution du sol et peuvent étre présents en concentration élevée (108 a 1017 par dm’
dans les eaux souterraines) (Swanton, 1995). Ils ont une importante surface spécifique et
peuvent adsorber des solutés a leur surface. La fixation d’un soluté sur les colloides peut donc
influencer son transport. Les HAP peuvent en effet étre adsorbés sur des colloides qui
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permettent, lorsqu’ils sont mobilisés, un transport accru des HAP (Laegdsmand et al., 1999).
Le déplacement des HAP est en effet accéléré et/ou amplifié, puisqu’il suit le chemin des
particules colloidales qui se déplacent dans la phase liquide (Pallud, 2000).

Le transport des colloides dans le sol a été majoritairement étudi€é en conditions
d’écoulement saturé (McDowell-Boyer, 1992 ; Kretzschmar et al., 1997 ; Grolimund et al.,
2001 ; Grolimund et Borkovec, 2001), les recherches en milieu non saturé ont commencé
seulement ces dernieres années. On trouve ainsi dans la littérature des travaux récents
concernant le transport de colloides en conditions non saturées, par des expériences en
colonnes avec des particules modeles (Wan et Wilson, 1994 ; Gamerdinger et Kaplan, 2001 ;
Crist et al., 2005 ; Zhuang et al., 2005 ; Torkzaban et al., 2008), ainsi qu’avec des colloides
minéraux (Lenhart et Saiers, 2002 ; Gao et al., 2004 ; Chen et Flury, 2005), ou par des travaux
de modélisation (Corapcioglu et Choi, 1996). Une revue importante des recherches et
perspectives sur le transport de colloides en conditions saturées et non saturées a été faite par
McCarthy et McKay et par DeNovio (DeNovio et al., 2004 ; McCarthy et McKay, 2004). 11
en ressort en particulier un manque de connaissances sur le transport de colloides en milieu
non saturé avec des limitations de cinétiques diffusionnelles, en présence de macropores et
d’écoulements préférentiels (McCarthy et McKay, 2004), qui peuvent influencer fortement la
mobilisation des colloides (Jacobsen et al., 1998 ; Laegdsmand et al., 1999 ; Kjaergaard et al.,
2004b ; Kjaergaard et al., 2004c ; Mishurov et al., 2008).

La mobilisation des colloides est facilitée par un changement de pH ou de force ionique,
en particulier par une force ionique faible (Kretzschmar et Sticher, 1997 ; Gamerdinger et
Kaplan, 2001 ; Rousseau et al., 2004 ; Torkzaban et al., 2008), la présence de cations
monovalents, comme le sodium, par rapport aux cations divalents (Grolimund et Borkovec,
2006) ou par une augmentation des forces hydrostatiques liée a une infiltration d’eau, de
méme que des forces de cisaillement provoquées par une vitesse élevée (Roy et Dzombak,
1996 ; Kretzschmar et Sticher, 1998 ; Levin et al., 2006). La teneur en eau initiale du milieu
peut aussi influencer la mobilité et la dispersion des colloides (Kjaergaard et al., 2004a ;
Rousseau et al., 2004), en particulier avec la présence de zones d’eau stagnantes qui peuvent
retenir les colloides (Crist et al., 2005 ; Torkzaban et al., 2008) ; leur taille et leur propriété
de surface jouent également un rdle important en conditions saturées et non saturées (Zhuang
et al., 2005).

Le transport de polluants facilit¢ par les colloides dans les milieux poreux a été
principalement étudié en conditions d’écoulement saturé (Gounaris et al., 1993 ; Grolimund et
al., 1996), et plus récemment en non saturé (Choi et Corapcioglu, 1997). Une revue des
connaissances sur le co-transport a été en particulier proposée par différents auteurs
(McCarthy et Zachara, 1989 ; Kretzschmar ef al., 1999 ; Sen et Khilar, 2006).

Dans le cas des HAP, les premicres recherches sur leur co-transport concernent
majoritairement les milieux saturés (Backhus et al., 1993 ; Jouannin, 2004 ; Benhabib, 2005).
Backhus et al. (1993) ont en particulier mesuré des concentrations en HAP dans les eaux
souterraines, supérieures a celles prévues par la loi de Raoult (Backhus et al., 1993). Des
expériences de lixiviation a écoulement continu d’une colonne de terre industrielle
contaminée ont également montré le transport de certains HAP (surtout les composés les plus
lourds) a des concentrations nettement supérieures a leur solubilité dans I’eau ; les HAP de
poids limités (essentiellement jusqu’a 3 cycles) sont transportés sous forme dissoute et ceux
de plus forte masse molaire sont associés a des colloides (Benhabib, 2005). De méme,
Jouannin a mis en évidence une répartition des HAP lixiviés en faveur d’un mécanisme de
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transport particulaire, qui augmente avec le poids moléculaire et la diminution de la solubilité
des HAP (Jouannin, 2004). Par ailleurs, il a été montré la masse tres faible de HAP libérés au
regard de ceux présents dans I’échantillon de terre contaminé et I’influence du temps de
contact, de I’« histoire » de 1’échantillon de sol du point de vue de son contact avec I’eau
(Benhabib, 2005).

Totsche et son équipe se sont aussi intéressés ces dernieres années au transport des HAP
par les colloides et particules en suspensions, en conditions d’écoulement saturé et non saturé,
a I’aide d’expériences en colonne ou lysimetre (Jann, 2005 ; Totsche et al., 2006 ; Totsche et
al., 2007). Des lixiviations conduites sur des lysimetres, avec une terre contaminée (Jann,
2005 ; Totsche et al., 2007), ont ainsi permis de mettre en évidence 1I’importance du transport
«véhiculé des HAP» : le transport des HAP est dominé par un co-transport en association avec
les colloides et les particules en suspension pour les fractions de 0,7 a 200 um, la sortie des
HAP sous forme dissoute est négligeable (Jann, 2005). Totsche et son équipe (Jann, 2005 ;
Totsche et al., 2006) ont également observé une sortie des HAP associés aux colloides limitée
cinétiquement dans des colonnes de sol contaminé a texture grossiere saturées. La présence
dans les lixiviats des particules et des HAP associés aux particules dépend de la vitesse
d’écoulement, la quantité de HAP associés a des particules est ainsi plus élevée aux grandes
vitesses (Totsche et al., 2006). 1l s’avere cependant nécessaire de poursuivre les recherches
sur la mobilisation et la migration des HAP co-transportés (Jann, 2005).

3.2.4. Modélisation du transport des HAP

La modélisation du transport des HAP dans le sol implique une prise en compte des
différents processus auxquels ces composés sont soumis : sorption, convection, dispersion,
co-transport...

Dans I’hypothese d’une isotherme de sorption lin€aire et uniquement dépendante de la
matiere organique, le coefficient de distribution Kq est 1i€¢ a K. (cf éq. [-49) et log K, est
relié a log Koy (cf. éq. I-50 et § 2.1.3.1). Le parametre « a » de cette relation reste la plupart
du temps voisin de 1 dans le cas des HAP (Means et al., 1980 ; Karickhoff, 1981 ;
Schwarzenbach et al., 2003). Une des corrélations les plus utilisées est celle de Karickhoff
(Karickhoff, 1981) :

Log K,. =0,989 Log K, — 0,346 (éq. I-71)

Il existe d’autres types de corrélations basées sur la solubilit¢ des HAP, celle-ci étant
d’autant plus faible que K., est élevé (Miller et al., 1985). Certains travaux ont également
cherchés a prédire Ky a partir de propriétés et de la structure du composé (Poole et Poole,
1999).

Dans le cas d’une sorption non linéaire des HAP, les isothermes sont généralement
représentées par les modeles de Langmuir ou Freundlich. Mais on peut rencontrer d’autres
formulations. Certains auteurs proposent par exemple d’assimiler le modele de Freundlich a la
somme d’une équation linéaire et d’une équation non linéaire de type Langmuir (Pignatello,
1998 ; Xia et Ball, 1999), ce modele est alors dit «de sorption mixte» divisant 1I’adsorbant en
deux domaines : 'un permettant le partage des composés organiques apolaires et 1’autre
possédant des sites de sorption spécifiques. Il existe également d’autres modeles, comme par
exemple le modele de Polanyi, reposant sur I’existence d’un potentiel d’adsorption au
voisinage de la surface de 1’adsorbant, ou encore des modeles faisant intervenir le temps de
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contact (Huang et Weber, 1998) ou des propriétés du substrat comme I’indice de polarité
(Blanc et al., 2006).

Seules quelques études dans la littérature ont été consacrées a la modélisation du transport
des HAP, en colonne et a I’échelle du terrain (Weigand et al., 1998 ; Rollin et al., 2001 ;
Weigand et al., 200la ; Prechtel et al., 2002), pas systématiquement validée
expérimentalement.

Une modélisation stochastique du transport de cinq HAP dans la zone non saturée d’un
site industriel (Weigand et al., 2001a) a en particulier permis de montrer ’effet de
I’hétérogénéité du sol (nature, structure et localisation de la pollution) sur le transport des
HAP. L’influence de la matiere organique dissoute a également été prise en compte en
colonne (Magee et al., 1991), accompagnée du facteur temps a 1’échelle du terrain (Weigand
et al., 1998 ; Prechtel et al., 2002). D’autres études considerent un transport de HAP
(phenanthréne) avec une sorption limitée cinétiquement dans les modeles (Liedl et Ptak,
2003) ou avec des écoulements préférentiels (Rahman et al., 2004) qui jouent un role
important sur le transport des HAP (Totsche et al., 2003).

Cependant les différentes modélisations effectuées se focalisent la plupart du temps sur un
seul HAP, comme le phénanthréne, et ne prennent pas en compte le caractere
multiconstituant. Par ailleurs, les modeles doivent étre améliorés avec une considération du
transport facilité par les colloides, généralement peu pris en compte dans les modeles de
transport des polluants (Jarvis et al., 1999 ; de Jonge et al., 2004 ; Simunek et al., 2006), la
dynamique de la matiere organique et des colloides étant aussi importante pour la prédiction
du devenir des HAP.

La modélisation du transport des HAP en conditions d’écoulement non saturé en présence
de non équilibres physiques et chimiques reste un challenge pour une prédiction a long terme,
elle doit étre accompagnée d’une analyse détaillée de 1’hétérogénéité et d’un inventaire du site
contaminé a 1’échelle du terrain.

Conclusion

A T'issue de cette synthese bibliographique, il apparait que la maitrise des écoulements en
conditions non saturées reste une étape essentielle dans la connaissance du comportement
dynamique des polluants. Les expériences visant a étudier le transport réactif de solutés dans
les sols sont en effet le plus souvent effectuées dans des milieux saturés, I’écoulement en zone
non saturée étant plutdt réservé a des études hydrodynamiques ou simplifiées du fait de la
difficulté a le contrdler parfaitement. Les travaux sur le transport de HAP en milieu poreux
non saturé restent en particulier encore limités ; une meilleure connaissance des mécanismes
qui controlent leur devenir dans le sol est nécessaire, notamment en ce qui concerne le
transport colloidal ou la présence de limitations de cinétique de transfert.

Des recherches restent encore a effectuer sur la modélisation des écoulements non saturés
en présence d’interactions physico-chimiques. L’étude du couplage interactions - écoulement
en conditions non saturées représente ainsi un enjeu important, avec en particulier la question
de savoir s’il est possible, et dans quelles conditions, de transposer au milieu non saturé les
résultats obtenus en conditions saturées.

Notre travail s’inscrit dans cette problématique. Nous allons ainsi étudier le couplage entre
interactions et écoulement en conditions d’écoulement saturé et non saturé ; 1’objectif étant de
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voir en quoi le taux de saturation du milieu affecte la réactivité du sol vis-a-vis des
polluants.

Pour cela, la méthodologie adoptée associe des expérimentations en colonne de
laboratoire en conditions contrélées, en régime permanent et une modélisation des résultats.

On considerera trois types d’interactions connues, selon une complexité croissante :

e [’échange de cations calcium-zinc sur un milieu modele ;

¢ la sorption/désorption d’un contaminant organique sur une terre non contaminée ;

¢ le transport de HAP dans une terre industrielle polluée.

Dans chaque cas, les résultats obtenus en conditions saturées et non saturées, seront
comparés.
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Introduction

Nos travaux sont fondés sur des expériences en colonnes, a 1’échelle du laboratoire, avec
des milieux poreux saturés ou non saturés. L’échelle d’observation est ainsi réduite par
rapport au terrain et 1’isolement des différents phénomenes est possible, ce qui permet une
investigation approfondie des mécanismes fondamentaux.

Nous avons choisi tout d’abord de travailler avec deux matériaux non pollués, donnant
lieu a des systemes modeles destinés a étudier individuellement une interaction donnée
(échanges d’ions, adsorption / désorption) en milieu saturé et non saturé. Il s’agit, d’une part,
d’un mélange de sable et d’argile et d’autre part, d’une terre agricole sablo-limoneuse. Ces
matériaux de texture majoritairement sableuse permettent de faciliter la mise en place des
conditions non saturées. Puis, nous avons employé un milieu poreux plus complexe, une terre
provenant d’une friche industrielle, afin d’étudier le transport des HAP dans différentes
conditions de saturation en eau du sol.

Nous présenterons tout d’abord les milieux poreux étudiés, ainsi que les dispositifs
expérimentaux utilisés, permettant de réaliser des expériences en colonnes de laboratoire dans
des conditions d’écoulement saturé et non saturé. Nous décrirons ensuite les techniques
analytiques mises en ceuvre et les différents codes de calcul employés pour modéliser les
résultats obtenus.

1. Matériaux étudiés

1.1. Milieux modeles

1.1.1. Sable d’Hostun (S30)

Nous avons choisi le sable S 30 fourni par la société SIKA (Silice Kaolin, SA, Hostun,
Drome). Sa densité réelle est de 2,65, sa densité apparente (sable sec) de 1,45 et son pH voisin
de 7,5 (données du fournisseur).

Sa composition chimique est donnée dans le Tableau II.1 et sa distribution
granulométrique sur la Figure II.1. La distribution est étalée entre 0,30 et 1,25 mm, avec un
pic autour de 0,50-0,63 mm. C’est cette caractéristique qui justifie le choix de ce sable. En
effet, une distribution granulométrique resserrée conduit a une courbe caractéristique
d’humidité tres particuliere avec une frange capillaire tres faible et une rupture de pente
brutale, ce qui rend plus difficile 1’obtention de conditions d’un profil de saturation contrdlé
en colonne non saturée.
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Tableau I1.1. Composition chimique type du sable S 30 (données fournisseur)

Eléments Teneur massique
(%)
SiO, > 99,0
F6203 <0,1
A1203 < 034
Na,O + K,O <0,2
CaO + MgO <0,1
% en masse

50 ~

40

30

20

10

0- 2

Figure II.1. Distribution granulométrique du sable S 30 (données fournisseur)

1.1.2. Mélange sable + kaolinite

Ne contenant pas d’argiles, le sable d’Hostun a une trés faible CEC : d’apres nos mesures,
elle est de I’ordre de 0,2 meq kg'l. C’est pourquoi nous avons décidé de mélanger ce sable a
de I’argile, afin d’augmenter sa CEC. L’argile choisi est la kaolinite, argile non gonflante et
possédant une capacité d’échange de cations comprise entre 50 et 150 meq kg'1 (Morel,
1996) : kaolin blanc en poudre (VWR). Sa surface spécifique, mesurée par BET
(ThermoQuest) avec de I’azote est de 9,61 m’ g'l. Son diametre médian en volume est de
8,4 um (granulometre Malvern Mastersizer).

Nous avons choisi un pourcentage massique d’argile 5 % dans le mélange, afin d’avoir
des durées d’expériences raisonnables, mais également pour éviter les colmatages de colonne.

Le mélange a été préparé par voie humide, selon la technique décrite dans la these de F.
Lefévre (Lefevre, 1996)2 : les constituants secs ont été introduits et pesés successivement dans
un flacon, puis le mélange a été humidifié par une solution de chlorure de calcium a
5.107 mol L. Tl a été agité ensuite mécaniquement et/ou manuellement, puis séché a I’étuve

> F. Lefevre a montré que ce mode de préparation permettait d’obtenir un mélange plus homogene qu’une
préparation a sec, avec une disparition des fines et une agglomération majoritaire de 1’argile sur les grains de
silice.
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a une température inférieure a S0°C pour ne pas modifier la structure des minéraux. Le milieu
obtenu présente une couleur uniforme.

Des observations a la loupe binoculaire nous ont permis de vérifier ’homogénéité du
matériau (Figure I1.2). On peut remarquer la présence de particules de kaolinite déposées en
surface des grains de sable.

Meélange grossi 25 x _ Meélange grossi 32 x
Figure I1.2. Observations du mélange de sable - kaolinite a la loupe binoculaire

Des essais de tamisage du mélange a sec ont aussi permis de montrer que 1’argile était liée
aux grains de sable a plus de 90%, et que le sable et le mélange avaient une granulométrie
semblable. Dans la suite du texte, ce mélange sera noté SKA.

1.2. Terre non contaminée

Il s’agit d’une terre agricole sablo-limoneuse, prélevée dans l'horizon supérieur d'une
parcelle cultivée sur un sol brun acide, située sur la commune de Chenevieres (Meurthe-et-
Moselle). La terre prélevée a été préalablement séchée a I’air et tamisée entre 50 um et 2 mm.

L’échantillon considéré sera not€ CHE, dans la suite du texte.

Ses propriétés physico-chimiques sont présentées dans le Tableau II.2 (Laboratoire

d'Analyse des Sols de I'INRA a Arras). Des caractéristiques complémentaires concernant la
granulométrie et les éléments échangeables sont données en Annexe 1.1 (Tableau A.IL1).
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Tableau I1.2. Caractéristiques physico-chimiques de ’échantillon de terre étudié

Texture A‘rgiles (<2 pm) 5,0
(% massique) Limons (2 - 50 pm) 6,3

Sables (50 - 2000 um) 88,7

pH 4,72

Teneur en C organique (%) 1,24

Teneur en N total (%) 0,12

Données physico- Rapport C/N 10,4

chimiques Matiere organique (%) 2,14
Calcaire (CaCQO,) total (g kg'l) <1

Teneur en P,Os (Olsen) (g kg) 0,139
CEC (Metson) (cmol* kg'l) 4,81

1.3. Terre de cokerie

Le troisieme matériau étudié correspond a une terre industrielle provenant de la friche
d’une ancienne cokerie® située 2 Homécourt, en Meurthe-et-Moselle (54).

De nombreuses investigations menées depuis 1992 ont mis en évidence sur le site de
I’ancienne cokerie une pollution des sols (0 a 5 m de profondeur) par des goudrons et des
hydrocarbures dont des HAP (hydrocarbures aromatiques polycycliques), ainsi que par des
métaux (plomb, arsenic, mercure...) et localement par des cyanures (Source BASOL4).

Cette terre a déja été étudiée dans le cadre du GISFI (Groupement d'Intérét Scientifique
sur les Friches Industrielles), en particulier dans la theése de K. Benhabib (Benhabib, 2005) et
de P. T. De Souza e Silva (De Souza e Silva, 2007).

Notre échantillon provient d’une campagne d’échantillonnage menée en juillet 2003.
Apres une premiere homogénéisation du tas a 1’aide d’une pelle mécanique, un quartage, suivi
d’un criblage a 15 cm puis 4 cm avaient été effectués. Une cinquantaine de kilos, récupérée de
cette fraction, a été séchée a I’air et tamisée a 2 mm (donnant un lot d’environ 30 kg) puis a
50 um, afin d’enlever les particules fines. La fraction intermédiaire obtenue, entre 2 mm et 50
um, constitue ainsi 1I’échantillon d’étude, utilisé dans nos expériences. Il sera noté HOM dans
la suite du texte.

Le Tableau IL.3 présente quelques caractéristiques physico-chimiques de 1I’échantillon de
terre étudié (Laboratoire d'Analyse des Sols de I'INRA a Arras). Le détail de ces analyses est
donné en Annexe II.1 (Tableau A.IL.1).

3 Ce site sidérurgique (Arcelor Mittal) a été occupé par deux cokeries successives, I'une entre 1922 et 1962, puis
la seconde de 1962 a 1980 installée sur les fondations de la premiere. Un vaste crassier, ol étaient notamment
déversés les résidus de I’activité sidérurgique (laitiers, scories...), était situé a proximité immédiate de la cokerie.
Les activités ont été arrétées en 1980 et les installations ont été démantelées en 1985.

* Base de données BASOL sur les sites et sols pollués (http://basol.environnement.gouv.fr/)
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Tableau I1.3. Caractéristiques physico-chimiques du miliew HOM

Texture A‘rgiles (<2 pm) 13,0

(% massique) Limons (2 - 50 pm) 19,2
Sables (50 - 2000 um) 67,8

pH 8,77

Teneur en C organique (%) 12,2

Données physico- Teneur en N total (%) 0,23
chimiques Rapport C/N 52,4
Matiere organique (%) 21,2

Calcaire (CaCQO,) total (g kg'l) 323

CEC (Metson) (cmol* kg'l) 11,2

Le milien HOM a un pH basique, caractéristique d’un sol calcaire, une texture
majoritairement sableuse et une teneur en carbone organique élevée, voisine de 12 %.

La concentration des HAP de 1’échantillon étudié¢ a été quantifiée au laboratoire, apres
extraction a I’ASE, par analyse HPLC (§ 6.2.2). Les résultats sont donnés sur la Figure I1.3 et
sur le Tableau A.I.2 en Annexe II.1.

La concentration massique des 16 HAP est ainsi d’environ 6,8 g kg™ de terre (en moyenne
sur trois répétitions, avec moins de 4 % d’écart). Parmi ces composés, on retrouve
principalement les HAP a 4 et 5 cycles, notamment le pyréne et le benzo(k)fluoranthene
(Figure I1.3).

Ce profil de distribution des HAP reste relativement proche de ceux observés sur d’autres
sites industriels contaminés anciennement occupés par des activités liées a la pyrolyse du
charbon, tels que les anciennes usines a gaz, excepté pour le fluoranthéne et le phénanthrene
moins présents ici ou le benzo(k)fluoranthéne plus représenté dans notre cas (Saponaro et al.,
2002 ; Lundstedt, 2003).

0,9% 12,3% 45,7% 35,2% 6,0%

20

\ 4
A
v
A

2 3 cycles 4 cycles 5 cycles 6 cycles
18 - cycles ]

16 1
14 4
12 4

10

% massique

EDDDD HH

NAPH ACN ACE FLE PHE ANT FLA PYR |:CHR BbF BkF BaP DahA BghiP IPY
+ BaA

Figure 11.3. Répartition massique des 16 HAP de la liste US-EPA dans le miliew HOM
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L’échantillon de terre contient aussi des métaux lourds en quantité élevée, tels que le zinc,
le plomb et le cadmium, caractéristiques d’une pollution d’ancienne cokerie (Tableau A.II.1,
Annexe I1.1).

2. Mesures de caractéristiques physiques des milieux étudiés

Pour déterminer les conditions opératoires a utiliser lors des expériences en colonne en
conditions non saturées, il faut au préalable mesurer la courbe caractéristique d’humidité et la
conductivité hydraulique a saturation des milieux poreux.

2.1. Détermination de la courbe de rétention d’eau

2.1.1. Principe de la mesure

Un dispositif a été mis au point au laboratoire pour la détermination préliminaire du profil
de saturation en eau des différents milieux poreux étudiés. Il s’agit d’une colonne démontable
en PVC de 1 m de long et de 2,6 cm de diametre, composée de 20 cylindres de 2 cm de
hauteur, et de 10 éléments de 6 cm de hauteur (Figure 11.4).

Pour la mesure, la colonne est saturée par le bas a I’aide d’une solution saline (chlorure de
calcium pour les milieux SKA et CHE et nitrate de calcium pour le milieu HOM, a 2 mM),
puis mise a drainer par gravité. Une petite dépression, généralement de 1 a 3 cm, peut alors
étre appliquée en pied de colonne, pour faciliter le drainage. Les différents éléments de la
colonne sont ensuite séparés et les échantillons de terre contenus dans chaque cylindre sont
pesés, avant et apres passage a I’étuve a 105°C pendant 24 h. On obtient ainsi la masse d’eau
et la masse de sol sec de chaque échantillon, ce qui permet de calculer la teneur en eau
massique W et volumique 0, a différentes hauteurs de la colonne.

Apres le drainage, la phase liquide du sol est en équilibre hydrostatique (absence
d’écoulement sur toute la profondeur du sol), donc le profil hydrique z(0) correspond a la
courbe caractéristique d’humidité du sol h(0), représentant les variations du potentiel de
pression en fonction de la teneur volumique en eau (cf. I § 1.2.2.3).

Trois a quatre essais sont généralement effectués par milieu étudié. Dans un premier
temps, les éléments constitutifs de 2 cm de haut sont placés en bas de colonne, afin d’avoir
plus d’informations sur la frange capillaire. Une fois la hauteur de celle-ci déterminée, on peut
lors des essais suivants placer les éléments différemment selon la zone de la courbe ou 1’on
souhaite avoir davantage de précision.
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Figure I1.4. Colonne utilisée pour la

détermination de la courbe caractéristique
d’humidité

En complément, des mesures de certaines humidités remarquables, telles que la capacité
au champ (pF 2) ou le point de flétrissement permanent (pF 4,2) ont été effectuées. Nous
avons pour cela utilisé la méthode des « presses a membrane ». Le protocole correspondant
est décrit en Annexe I1.2 (LSE, 2006). Nous avons également essayé d’utiliser cette méthode
pour d’autres valeurs de pF (1,7 et 1,9), afin de comparer avec la courbe obtenue au moyen de
la colonne démontable. Cependant les mesures sont restées imprécises du fait de la non-
stabilité de la pression pour des valeurs inférieures a 100 mbar.

2.1.2. Modélisation de la courbe caractéristique d’humidité

Les courbes de rétention d’eau h(B) obtenues expérimentalement pour les différents
milieux étudiés sont modélisées a 1’aide du code RETC (van Genuchten et al., 1991), par la
relation de Van Genuchten (van Genuchten, 1980), avec le critere de Mualem (Mualem,
1976), dont I’équation est donnée au Chapitre I, § 1.2.2.3 (éq. I-13 et I-14). Cette relation
permet de représenter les propriétés hydriques des milieux de maniere tres satisfaisante.

On peut ainsi identifier les parametres (o, n, 6, et 6;) qui correspondent le mieux aux
matériaux étudiés.
Les valeurs de 0; et 6 sont fixées a partir des données expérimentales :
e 0, correspond a I’asymptote verticale pour les grandes valeurs de succion,
e 0O est obtenue d’apres la moyenne (sur les différents essais) des résultats de pesée
de la solution utilisée pour saturer les colonnes.
Les parametres o et n sont alors ajustés pour approcher au mieux la courbe expérimentale
(méthode d’optimisation des moindres carrés), en particulier dans le domaine de pression ol
la teneur en eau présente le plus de variation.
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2.1.3. Courbes de rétention d’eau des matériaux étudiés

La courbe de rétention d’eau moyenne obtenue est donnée sur la Figure II.5, pour les
milieux poreux considérés. Elle est accompagnée dans chaque cas de la courbe modélisée
avec la relation de van Genuchten-Mualem (van Genuchten, 1980). Les parametres
correspondant sont regroupés dans le Tableau I1.4.

Tableau I1.4. Parametres de la relation de van Genuchten pour les milieux étudiés

Parametres Sable S 30 SKA CHE HOM

0, 0,040 0,065 0,170 0,280

0, 0,42 (£ 0,01) 0,355 (£ 0,006) 0,42 (£ 0,01) 0,47 (= 0,01)
o (cm™) 0,100 0,089 0,021 (£ 0,002) 0,040

n 6,66 4,94 6,08 (x1) 5,76

Au préalable, I’homogénéité et la reproductibilité du remplissage de la colonne ont été
vérifiées dans chaque cas, a ’aide du calcul de la masse volumique seche apparente. Celle-ci
est globalement proche pour les essais effectués sur chaque matériau, elle s’éleve a
1,53(x0,01) g cm™ pour le sable seul ; 2 1,56 (+ 0,01) g cm’™ pour SKA ; 1,40 (£0,02) g cm™
pour CHE et 1,20 (+ 0,006) g cm™ pour HOM. Sa variation entre chaque tranche reste de plus
acceptable pour chaque milieu, au maximum de 3%, reflétant une bonne uniformité sur la
hauteur de colonne.

Les résultats des mesures d’humidités caractéristiques complémentaires avec les presses a
membrane a différents pF sont par ailleurs regroupés dans le Tableau A.Il.3 en Annexe I1.2.

La courbe simulée représente bien I’évolution moyenne de la pression matricielle en
fonction de la teneur en eau pour chaque milieu, avec une précision satisfaisante (Figure IL.5).
Les points expérimentaux restent dans 1’ensemble assez proches, la gamme de variation de 6
entre deux essais est en moyenne de 0,02 pour une méme pression, ce qui est acceptable pour
des échantillons naturels.

Les parametres de la relation de van Genuchten obtenus pour la simulation des courbes du
sable et du milieu SKA sont voisins de ceux rencontrés dans la littérature pour des sables ou
sols sableux (van Genuchten et al., 1991). De méme, les parametres relatifs aux milieux CHE
et HOM sont proches de ceux trouvées habituellement pour des sols naturels, avec présence
d’argiles et de limons (Calvet, 2003b).
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Figure I1.5. Courbes de rétention d’eau moyennes des milieux étudiés, expérimentales et modélisées a ’aide de la relation de van Genuchten
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La courbe de rétention d’eau pour le milieu SKA (Figure II.5a) a I’allure attendue pour un
sol majoritairement sableux, avec une hauteur de frange capillaire peu élevée traduisant une
faible rétention et un drainage rapide (Calvet, 2003b). Elle est semblable a celle du sable seul,
reflétant un comportement hydrique similaire. La courbe de rétention d’eau du mélange a, en
revanche, une rupture de pente moins brutale (entre -5 et -30 cm de dépression) que pour le
sable seul, caractérisant un drainage plus progressif, du fait de la présence de kaolinite. Le
décalage des courbes traduit également une plus forte rétention du mélange par rapport au
sable.

Les courbes de rétention obtenues pour les milieux CHE et HOM (Figure ILS, b et ¢
respectivement) se caractérisent par une hauteur de frange capillaire plus élevée, ainsi qu’une
transition plus progressive entre les fortes et les basses pressions matricielles,
comparativement au milieu SKA. Cette évolution reflete bien un étalement dans la
distribution granulométrique des échantillons, ainsi que la présence d’argiles et de limons. La
transition est cependant plus progressive et la frange capillaire plus grande pour CHE que
pour HOM (Figure I1.5 d), comme le souligne la valeur de o plus faible pour CHE (Tableau
I1.4).

Les courbes h(0) pour CHE et HOM sont par ailleurs caractéristiques d’un drainage plus
lent, moins aisé que pour un sable, avec une rétention qui reste élevée méme pour des grandes
succions matricielles, comme le montre la valeur de 0, (Tableau I1.4). Cette derniere est plus
forte pour HOM étant donnée la plus grande proportion d’argiles dans le milieu, conduisant a
une gamme de variation de teneur en eau sur I’ensemble de la courbe plus restreinte.

Le comportement au drainage des milieux, reflété par la hauteur de frange capillaire et la
pente de la zone de transition des courbes entre les fortes et les basses pressions, est en accord
avec une taille de pore relativement élevée et homogene pour SKA et plutot étalée avec une
présence plus limitée de macropores pour CHE et HOM.

Ceci est confirmé a I’aide d’une approximation de la loi de Jurin (cf. I § 1.2.2.2, éq. I-10)
qui permet d’estimer pour chaque valeur de potentiel matriciel, I’ordre de grandeur des rayons
d’entrée de pores correspondant, principalement autour de 100-160 pm pour SKA et variant
principalement entre 15 et 70 um (avec une majorité autour de 32 um) pour CHE et entre 20
et 80 um pour HOM.

C’est également cohérent avec les mesures effectuées par porosimétrie au mercure,
données en Annexe II.3. Celles-ci montrent par ailleurs la présence plus marquée de pores de
petits diametres (< 4 um) pour HOM que pour les deux autres milieux, liée a la plus grande
part d’argiles.

2.2. Mesure de la conductivité hydraulique a saturation

Une mesure de la conductivité hydraulique a saturation K, est également effectuée au
laboratoire pour les sols étudiés.

2.2.1. Principe de la mesure

La technique employée est celle du « perméametre a charge constante » ; elle repose sur
I’application de la loi de Darcy aux observations de la circulation d’un flux d’eau a travers un
échantillon de sol.
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Celui-ci est au préalable saturé par remontée capillaire a 1’aide d’une solution de chlorure
de calcium ou nitrate de calcium (CaCl, a 2 mM pour SKA ou 20 mM pour CHE ; CaNO; a
2 mM pour HOM).

Le montage utilisé pour la mesure de Ky se compose d’une colonne de sol, reliée a une
colonne d’eau, connectée en circuit fermé a une pompe péristaltique et a un réservoir d’eau
(Klute et Dirksen, 1986), (Figure 11.6 et Annexe 11.4).

Pompe péristaltique

trop-plein /g:

tuyaux
souples _‘

0 2]
Q l : L i | sol |
[ |
X T
balance | |
Réservoir

d’eau
Figure 11.6. Schéma du dispositif expérimental utilisé pour la détermination de la
conductivité hydraulique a saturation K;

Le cylindre de sol a une hauteur de 5 cm et un diameétre intérieur de 8 cm (volume :
251 cm’). A la base, se trouve un tamis en tissu de 300 pm. Le cylindre et le tamis sont
insérés dans un cylindre en PVC (le tout est isolé par un couvercle pour éviter 1'évaporation).
Cet ensemble est placé sur une grille, puis sur un des joints du dispositif. Le tout est placé
dans une cuvette émaillée.

Le flux qui traverse le cylindre est recueilli et mesuré en fonction du temps, a 1’aide d’une
balance (précision 0,1 g). Le gradient hydraulique étant constant, la mesure du débit Q (cm’
min”) en sortie de la colonne de sol permet de déterminer la conductivité hydraulique a
saturation K (cm min'l) selon :

O=AK, % (éq. 1I-1)

ou AH (cm) est la différence de niveau entre le niveau constant de la cuve d’alimentation et le
niveau de I’orifice de sortie, L (cm) est la hauteur de 1’échantillon de sol dans le cylindre et A
(cm?) la section de 1’échantillon cylindrique.

La reproductibilit¢ de la mesure est vérifiée en effectuant trois essais, avec trois
différences de niveau AH distinctes pour un méme €chantillon : 1 ; 1,5 et 2 cm. L’écoulement
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doit de plus étre laminaire pour assurer la validité de la loi de Darcy, le nombre de Reynolds
devant alors étre inférieur a 10 (Bear, 1972). Pour s’approcher au mieux de la valeur de K; des
matériaux étudiés, deux a cinq répétitions sont effectuées avec, dans chaque cas, un nouvel
échantillon du milieu considéré.

2.2.2. Valeurs de K, obtenues pour les matériaux d’étude

La valeur moyenne de la conductivité hydraulique a saturation Ky obtenue a I'issue des
mesures effectuées au laboratoire est donnée dans le Tableau IL.5 pour les différents milieux
poreux étudiés.

Pour ces expériences, le débit mesuré en sortie pour chaque pression positive est constant,
la variation maximale observée étant de 2 %. Il correspond bien au domaine de validité de la
loi de Darcy, le nombre de Reynolds restant en effet largement inférieur a 10 (atteignant au
maximum la valeur de 0,5).

Tableau 11.5. Conductivité hydraulique a saturation moyenne des matériaux étudiés

Milieu Sable S 30 SKA CHE HOM

K, (mms™) 1,1 +0,1 0,7+0,1 0,31 £0,05 0,65 +£0,02

Les valeurs de K, obtenues expérimentalement pour le sable S30 et le milieu SKA sont
cohérentes avec celles rencontrées généralement dans la littérature pour les sables et sables
grossiers, entre 0,5 et 2 mm gt (Calvet, 2003b). La conductivité hydraulique a saturation est
un peu plus faible pour SKA que pour le sable seul du fait de la présence de la kaolinite, mais
reste tout de méme tres élevée. Ceci est caractéristique d’un drainage rapide, en accord avec la
courbe de rétention d’eau.

Pour les milieux CHE et HOM, la conductivité hydraulique a saturation est de 1’ordre de
grandeur de celles rencontrées dans la littérature pour des sols sableux, entre 102 et 1 mm s™
(Musy et Soutter, 1991). Ce résultat est cohérent avec la texture majoritairement sableuse des
deux matériaux (Tableau II.2 et Tableau II.3). La valeur de K obtenue est cependant plus
faible pour le milieu CHE que pour HOM, en accord avec les comportements observés sur la
courbe de rétention d’eau (comparaison des hauteurs de frange capillaire et zones de
transition, § 2.1.3). Elle est environ deux fois plus faible pour CHE que pour le milieu SKA,
et proche de celle du milieu SKA pour HOM.

Ces conductivités élevées sont par ailleurs en accord avec une faible durée de remontée
capillaire observée au cours des mesures (2 min pour SKA et moins de 10 min pour CHE et
HOM), qui refléte un comportement non hydrophobe des matériaux étudiés, avec également
une porosité déterminée par pesée de la colonne apres remontée capillaire proche de la
porosité totale (estimée a partir de la masse volumique séche apparente) a plus de 80 %
(respectivement 99- 84-83 % pour les milieux SKA, CHE et HOM).

La variabilité des mesures reste cependant élevée (Tableau II.5), en particulier pour les
matériaux tres sableux tels que le milieu SKA et le sable S30. Ceci peut s’expliquer par la
difficulté de reproduire un empilement homogene des grains dans la colonne malgré la bonne
reproductibilité de la masse volumique apparente. Cet effet est généralement limité dans le
cas d’échantillons de sol non perturbés (Chossat, 2005).
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3. Etudes en colonne de laboratoire en conditions saturées

Un banc expérimental classique a été utilis€é pour les expériences en conditions
d’écoulement saturé (Figure 11.7). Une colonne, en verre ou inox, contenant I’échantillon de
milieu poreux étudié, est alimentée de bas en haut a I’aide d’'une pompe. La conductivité est
mesurée en sortie en continu, a I’aide d’un conductimetre (Amersham Biosciences), ainsi que
le pH dans la plupart des cas (PHM210 Radiometer Analytical). Ces données sont
enregistrées grace a un systeme d’acquisition ou par un enregistreur. Des fractions peuvent
également étre collectées en sortie de l'installation pour étre analysées. Un by-pass est
présent, afin de stabiliser 1’écoulement avant injection des solutions dans la colonne et de
calibrer les différents appareils de mesure.

»| Conductimetre
l - » | PC
{  pH-métre
i l Systeme
Colonne é | d’acquisition
de sol > ou enregistreur
2 lﬂﬂﬂﬂﬂﬂﬂﬂﬂl
Solution = Collecteur
d’alimentation de fractions
o
Pompe

Figure 11.7. Schéma général du montage expérimental utilisé en conditions saturées

Deux types de colonnes ont été utilisés :

® colonne en verre (Amersham Biosciences), CL,, a hauteur de lit ajustable par deux
pistons, sur lesquels se trouve une membrane d’une porosité de 10 um : soit de 2,6 cm
de diametre contenant du sol sur une hauteur de 15 cm environ, ou de 1,6 cm de
diametre avec une hauteur de milieu poreux proche de 9 cm ;

® colonne en inox (emc), CL,, de 9,4 cm de diametre et de 21 cm de haut (correspondant

a un volume de 1,5 L), avec de part et d’autre une toile en inox d’une porosité de
140 pm.

Les colonnes en verre, CL,, de diametre 2,6 cm ont été remplies a 1’aide d’un tube, de
diametre légerement plus faible, au bas duquel sont disposés deux grilles, ce qui permet
d’homogénéiser le matériau versé. La longueur du tube est d’environ 50 cm, afin d’obtenir
une pluie homogene et la hauteur séparant les deux grilles est d’environ 8 cm. Les mailles de
la grille ont un diametre supérieur aux particules de sol (celles-ci sont de tailles inférieures a
2 mm pour tous les milieux étudiés), afin de ne pas tamiser de nouveau 1’échantillon. Celui-ci
est versé sec dans le tube grace a un cone en papier cartonné, le tube est alors remonté au fur
et a mesure du remplissage, tout en maintenant une hauteur constante entre le bas du tube
(derniere grille) et la surface du sol versé. Cette technique est bien adaptée pour un sol
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sableux et permet ainsi de remplir la colonne de maniere homogene. Elle a également été
utilisée pour le remplissage de la colonne démontable servant a la détermination de la courbe
de rétention d’eau du milieu (cf § 2.1).

Pour les colonnes en inox de plus grand volume, CL,, nous avons utilis€ une autre
méthode de remplissage plus adaptée a ces dimensions. Le milieu poreux a été introduit
progressivement dans la colonne de manieére uniforme, et pour chaque quantité égale
introduite, des mouvements horizontaux ont été effectués sur la colonne, afin d’obtenir un
remplissage homogene. Ceci a notamment été vérifié par le calcul de la masse volumique
seche de nos matériaux.

Les colonnes ont également été pesées avant et apres saturation, afin de connaitre leur
teneur en eau a saturation ().

4. Etudes en colonne de laboratoire en conditions non saturées

4.1. Description du montage expérimental utilisé

Afin d’assurer lors d’une expérimentation un contrdle du taux de saturation en eau du
milieu poreux étudié, nous avons utilisé un banc expérimental en inox adapté (Totsche et
Scheibke, 1999), commercialisé (par la société allemande « emc », environmental
measurement and consult).

Ce montage (Figure I1.8 et Annexe II.5) utilise une colonne en inox, CL, (i.d. = 9,44 cm,
longueur : 21 cm, volume : environ 1,5 L). Deux tensiometres (EcoTech) peuvent y étre
insérés - la colonne est alors notée CL,1s - ce qui permet de connaitre la pression en eau et
donc la teneur en eau, a deux niveaux dans I’échantillon de sol (le premier est placé au
premier tiers de la longueur totale et le second au deuxieme tiers). Ils sont constitués d’un
manometre €lectronique, d’une tige en verre (borosilicaté) et d’une céramique poreuse de
6 mm de diametre.

La colonne est équipée d’un systeme d’alimentation goutte a goutte (« sprinkler unit »),
ainsi que d’une membrane poreuse en bas de colonne d’une porosit¢é de 0,5 pm.
L’alimentation est assurée par une pompe péristaltique multi-canaux (Ismatec). Une succion
permettant la création de 1’insaturation est appliquée en bas de la colonne au niveau de la
membrane poreuse, par I’intermédiaire d’une cellule spécifique (« outflow cell »), grace a une
pompe a vide (a membrane, KNF). Celle-ci régule une dépression (pouvant aller jusqu’a
800 mbar), maintenue constante dans un réservoir de 5 L. En sortie de la cellule, la pompe
péristaltique permet 1’aspiration du liquide. Le montage est également équipé d’un collecteur
de fractions (Spectra/Chrom), en vue d’analyses ultérieures des effluents.

L’ensemble est piloté par ordinateur, un logiciel gérant le fonctionnement et la commande
des différents appareils (pompes, collecteur), des sondes, ainsi que 1’ouverture et la fermeture
des vannes. Une vanne supplémentaire (V1) a par ailleurs été ajoutée en entrée de colonne,
assurant un changement de solution d’alimentation sans interruption du débit.

La température de la piece est de plus maintenue constante (autour de 22°C).
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Figure 11.8. Schéma du montage expérimental permettant de travailler en conditions
d’écoulement non saturé

4.2. Conduite d’expériences en conditions non saturées

Toutes les solutions utilisées pour alimenter les colonnes sont préparées avec de 1’eau
déionisée dégazée.

La colonne contenant I’échantillon de sol étudié est tout d’abord saturée de bas en haut, a
I’aide d’une solution de chlorure de calcium ou de nitrate de calcium a 2 mM. On utilise pour
cela un tres faible débit (0,1 ou 0,2 mL min’! suivant le milieu considéré, ce qui correspond
respectivement 2 des vitesses de Darcy de I’ordre de 0,09 ou 0,17 cm h'"), afin d’éviter la
création de chemins préférentiels et la présence d’air résiduel entre les agrégats. Ceci est
également assuré par injection (de haut en bas) d’'un gaz soluble dans I’eau, le dioxyde de
carbone, dans le milieu sec avant la mise en eau de la colonne.

Ensuite 1’alimentation de la colonne de haut en bas est démarrée a un débit constant, ainsi
que la succion a une dépression constante.

Le débit de fonctionnement est fixé par la courbe de variation de la conductivité
hydraulique en fonction de la teneur en eau. En effet, si le profil est uniforme, pour une teneur
en eau 0 fixée, on a une valeur de la conductivité hydraulique Ky, ce qui nous permet d’avoir
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oH

acces a la vitesse de Darcy correspondante par la relation : g, = K ) ‘a— (cf. I§ 1.3.3).
Z

oH .. —_ -
En général, le rapport . est voisin de 1 (dans le cas d’un profil uniforme). On peut ainsi
Z

connaitre le débit a utiliser pour avoir la teneur en eau souhaitée.

Nous n’avons pas pu mesurer expérimentalement la conductivité hydraulique a différentes
teneurs en eau pour nos matériaux, celle-ci étant généralement difficile a obtenir en milieux
non saturés. Nous avons prédit I'allure de la courbe de variation de la conductivité
hydraulique du milieu en fonction de la teneur volumique en eau K(0) par modélisation, a
I’aide du code RETC (van Genuchten et al., 1991), connaissant la valeur de la conductivité
hydraulique a saturation Kj, ainsi que la courbe caractéristique d’humidité du milieu h(8) avec
les valeurs des parametres de la relation de van Genuchten correspondante. Nous avons utilisé
pour cela la relation de Brooks et Corey (Brooks et Corey, 1964), représentant bien la
conductivité hydraulique pour des sols a texture sableuse caractérisés par des distributions de
tailles de pores ou de particules plutdt étroites (éq. I-17, I § 1.3.2) ou celle de van Genuchten
(éq.I-18,1§ 1.3.2).

La dépression a appliquer en bas de colonne pour obtenir la teneur en eau voulue est
choisie a partir de la courbe de rétention d’eau. Le montage expérimental utilisé nous permet
de réguler cette valeur de succion a 1 cm de hauteur d’eau pres.

I1 est ensuite nécessaire de laisser le régime permanent s’établir pendant un certain temps
(de deux jours a plus d’une semaine) avant de pouvoir commencer les expériences.
L’établissement du régime permanent est vérifié par des mesures de débits en entrée et en
sortie, ceux-ci doivent étre égaux et constants.

La valeur de la teneur en eau du milieu est ainsi guidée par le choix des conditions
opératoires (vitesse de Darcy et succion). Elle a été mesurée par pesée de la colonne avant et
apres les expériences. Le résultat donné par les deux micro-tensiometres (dont la gamme de
mesure s’étend jusqu’a 850 hPa) placés une fois le milieu saturé dans la colonne, n’a été
utilisé que dans un but qualitatif, en particulier pour controler d’éventuelles variations au
cours de la percolation. En effet, pour que ceux-ci puissent fonctionner de maniere efficace, il
est nécessaire qu’il y ait un bon contact entre leur céramique poreuse et les particules du sol ;
ceci est favorisé avec des milieux ayant une granulométrie étalée avec notamment la présence
d’une fraction limoneuse, mais reste généralement difficile a assurer completement en
pratique. De plus, la mesure s’avere peu précise pour des humidités proches de la saturation,
en particulier en raison du phénomene d’hystérese de la courbe de rétention d’eau de la
céramique poreuse (Whalley et al., 2007).

5. Expériences réalisées

Notre démarche consiste a comparer en conditions saturées et non saturées le transport de
solutés réactifs en colonnes de laboratoire et, plus particuliecrement, le couplage entre
écoulement et mécanismes d’interactions physico-chimiques.

La mise en ceuvre des expériences repose sur les méthodes de la chromatographie éluto-
frontale. Le signal d’entrée est controlé et correspond a 1’injection d’une concentration donnée
pendant un temps donné. L’écoulement et le profil de saturation sont permanents. La
concentration du soluté est suivie en sortie de colonne et 1’analyse des courbes de percée
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permet, d’une part, une identification des phénomenes impliqués dans le comportement du
soluté au cours de son transfert dans le sol et, d’autre part, une estimation des parametres qui
rendent compte de ces phénomenes.

Trois systemes réactifs ont été étudiés : I’échange de cations, 1’adsorption d’'un composé
organique, la lixiviation d’un milieu contaminé. Dans tous les cas, des expériences de tracage
ont permis de caractériser I’hydrodynamique des systéemes.

5.1. Expériences de tracage

Des tragcages avec un traceur non réactif ont d’abord été effectués, afin de déterminer les
parametres hydrodynamiques du systeme. Les traceurs utilisés sont les ions chlorures (CI'),
pour les milieux SKA et CHE, et les ions nitrates (NOs') pour HOM. Ces deux composés
n’interagissent pas avec la matrice poreuse ni avec les différentes molécules auxquelles on
s’intéresse dans notre étude.

Apres avoir équilibré la colonne avec une solution de traceur de composition constante
(CaCl, 2 mM pour SKA, 20 mM pour CHE ; CaNO3; 2 mM pour HOM), on a imposé un
signal d’entrée injection-échelon avec une solution de concentration plus élevée (CaCl, 5 mM
et 25 mM, respectivement pour SKA et CHE ; CaNO3 2,5 mM pour HOM), puis une purge-
échelon avec la solution de départ.

L’exploitation des courbes de percée obtenues grace au suivi conductimétrique, et/ou a la
mesure analytique des concentrations ioniques (calcium, chlorure ou nitrate, respectivement
pour SKA, CHE et HOM) nous a ainsi permis de vérifier le bon remplissage de nos colonnes
et de connaitre, en complément de la mesure par pesée, le volume d’eau contenu dans la
colonne V. La méthodologie d’exploitation de ces courbes de percée est détaillée en Annexe
IL.6.

5.2. Echanges de cations

Les expériences d’échange de cations ont été effectuées sur le milieu SKA. Les cations
choisis étaient le calcium, cation majoritaire dans les solutions de sol, et le zinc, représentatif
de nombreuses pollutions.

L’échange a été réalisé dans les deux sens, en conditions d’écoulement saturé et non
saturé. Les sites d’échange ont d’abord été conditionnés en calcium en alimentant la colonne
avec une solution de CaCl; a 2 mM, puis une solution de ZnCl, 2 mM a été injectée selon une
injection-échelon. Ensuite 1’échange inverse a été effectué en alimentant de nouveau la
colonne par la solution de CaCl..

5.3. Sorption et désorption d’un composé organique

L’interaction étudiée sur le milieu CHE est la sorption/désorption d’un contaminant
organique modele. Il s’agit du 9-anthracene acide carboxylique (9-ACA), produit de synthese
chimique, considéré comme un « mime » du Bisphénol-A. Nous n’avons pas pu travailler
avec un HAP tel que le phénanthréne en raison de durées d’expériences prohibitives. Notre
choix s’est porté sur le 9-ACA car ses propriétés s’approchent de celles des HAP. De plus, il
n’est pas volatil et possede des valeurs de constantes de partage Ko et K,y compatibles avec
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des durées d’expériences raisonnables. Quelques unes de ses propriétés sont présentées dans
le Tableau I1.6. La valeur donnée pour Log K, a été déterminée pour I’acide humique Aldrich
dans la these de Jonassen (Jonassen, 2003). La valeur de Log K,y (bien supérieure a 1,5)
témoigne du caractere hydrophobe de la molécule.

Tableau I1.6. Quelques propriétés chimiques du 9-ACA (Jonassen, 2003 ; Kimura et al.,
2003)

Formule Masse molaire | Solubilité | Log K, Log K. pKa | Constante de
(g mol™) (mg LY Henry (Pa)
COOH
222 85 3,85 2,93 +0,18 3,65 1,03 10”
CISHIOOZ

Le 9-ACA étant peu soluble dans 1’eau, comme c’est le cas pour les HAP, il est nécessaire
d’utiliser un co-solvant pour le mettre en solution. On a choisi le méthanol, qui est totalement
miscible avec I’eau. Une solution mere de 9-ACA, conservée au réfrigérateur, a donc été
préparée dans du méthanol, puis diluée pour obtenir la concentration souhaitée dans la
solution d’alimentation des colonnes.

Cette derniere est ainsi constituée de chlorure de calcium 20 mM, dans 1 % en volume de
méthanol, a laquelle nous avons ajouté 200 mg L' d’azoture de sodium (soit 3 mM). Nous
avons choisi d’utiliser un biocide (ou antimicrobien) tel que I’azoture de sodium, afin
d’inhiber toute activité microbienne, pour éviter toute dégradation du 9-ACA au cours des
expériences. La solution est cette fois plus concentrée en chlorure de calcium que pour les
expériences d’échange d’ions, la force ionique a en effet été augmentée pour limiter
I’entrainement de colloides (Grolimund et Borkovec, 2006). Le méthanol, présent a une faible
teneur (1% en volume) n’a par ailleurs pas d’influence sur les propriétés de sorption des HAP
(Nkedi-Kizza et al., 1985 ; Dridi-Dhaouadi, 1997), ni sur les caractéristiques
hydrodynamiques du systeme (Bouchard, 1998).

Pour la réalisation des expériences de sorption / désorption du 9-ACA, la colonne est
prééquilibrée avec la solution d’alimentation ne contenant pas de 9-ACA, afin de stabiliser le
milieu (en particulier au niveau du pH et de la conductivité de la solution en sortie). Puis un
échelon avec une solution de méme matrice 2 1 mg L™ de 9-ACA est imposé, jusqu’a ce que
la concentration de sortie atteigne celle de 1’entrée. Cette injection est suivie d’une purge-
échelon, permettant de désorber les molécules de 9-ACA fixées. Ces expériences ont été
conduites a la fois en conditions d’écoulement saturé et non saturé.

On a vérifié au préalable la stabilité de la concentration en 9-ACA de la solution
d’alimentation sur la durée d’une expérience, ainsi que 1’absence d’adsorption du 9-ACA sur
les tuyaux du circuit en amont et en aval de la colonne.

5.4. Lixiviation d’une terre contaminée en HAP

Les expériences de lixiviation ont été menées, avec le milieu HOM, a différentes
conditions de saturation en eau, en régime permanent. Un essai a ainsi été mis en ceuvre en
conditions non saturées et deux essais ont été conduits par ailleurs en conditions saturées,
avec une colonne de terre CL,, comportant en téte soit un fritt€ de porosit€é 140 pm, soit de
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0,5 um, dans le but d’évaluer la part du transport colloidal dans les processus de migration des
HAP.

Dans chaque cas, la colonne est au préalable saturée, du bas jusqu’a la surface, a faible
débit (0,2 mL min'l), a ’aide d’une solution d’alimentation de nitrate de calcium a
2 mM. La percolation de la colonne par cette méme solution se fait ensuite en continu, au
débit choisi pour la lixiviation, en conditions d’écoulement saturé ou non saturé.

La solution d’alimentation utilisée ici est du nitrate de calcium au lieu du chlorure de
calcium, en raison du caractere moins complexant des ions nitrates avec les métaux par
rapport aux ions chlorures (Février, 2001).

Lors de la lixiviation, des fractions de 250 mL (collecteur Gilson) ont été collectées en
sortie, afin de suivre la composition des effluents au cours du temps. Sont ainsi mesurés le
pH, la concentration en HAP, ainsi que celle en carbone organique total COT.

5.5. Conditions expérimentales choisies

Le Tableau II.7 regroupe l’ensemble des conditions opératoires utilisées pour les
expériences en colonne, effectuées avec les différents matériaux en vue d’une comparaison du
transport réactif a différents taux de saturation. Les valeurs données entre parentheses
correspondent a la précision de la valeur donnée, quand 1’écart a la moyenne est significatif.
Le type de colonne utilisé y est également précisé avec la masse volumique apparente
moyenne du milieu, une bonne reproductibilit¢é du remplissage ayant été observée pour
chaque série d’expériences.

Tableau 11.7. Conditions opératoires utilisées pour les expériences en colonne sur les trois
milieux en conditions d’écoulement saturé et non saturé

Milieu Conditions Q (mL min") | q (cm min™) h (cm) | colonnes Mgz“gé;ia“ (@ 5 1‘11_3)
Saturé (Sgrs) 4 0,06 0
Non saturé 1
1) 4 0,06 -10(x1)
SKA Non saturé 2 CLg1s 2,3 1,5
U2) 1,9 0,03 -14 (£ 1)
Non saturé 3
U3) 0,80 (= 0,02) 0,01 20 (£2)
CHE Saturé : 3,90 (£ 0,04) 0,055 0 CL, 2.1 1.4
Non saturé 1,45 (£ 0,01) 0,020 S2(x1)
Saturé
(140 ym) 34(x0,1) 0,048 0
HOM Saturé CL, 1,8 1,2
(0,5 um) 3,1 (x0,1) 0,044 0
Non saturé 2,9 (x0,1) 0,040 31(x1)

Les conditions opératoires (débits et succions) ont été choisies a partir de la connaissance
des caractéristiques hydriques des milieux (cf. § 4.2), c’est-a-dire de leur courbe de rétention
d’eau h(0), ainsi que de leur courbe d’évolution de la conductivité hydraulique K(0), donnée
en Annexe II.7 pour les trois matériaux étudiés. On se limite, en pratique, a des débits
inférieurs 2 5 mL min™ et 2 moins de 60 cm de hauteur d’eau pour la dépression.
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Par ailleurs, pour avoir des temps d’expériences raisonnables, nous avons globalement
travaillé avec des valeurs de débits relativement élevées, imposées également par les fortes
valeurs de K.

les conditions d’écoulement saturé et non saturé, a I’exception du milieu CHE ou I’utilisation
1. , . N S . .. , .

de débits supérieurs a 2 mL min~ était proscrite en conditions non saturées en raison d’une

tendance a la formation de crofite superficielle.

5.6. Représentation des résultats

Les différentes expériences conduites en colonne de laboratoire ont permis 1’obtention de
courbes de percée. Afin de faciliter la comparaison des résultats entre eux, il est nécessaire
que le tracé des courbes soit effectué a I’aide de variables adimensionnelles, en raison de la
grande diversité de conditions opératoires utilisées (débit, saturation variable...).

Ainsi I’abscisse des courbes correspond a un volume relatif, adimensionnel : volume élué
V au cours du temps (corrigé du volume mort’ du circuit) divisé par le volume d’eau total
dans la colonne V. L’ordonnée est la concentration normée, C/C,y, Cy étant la concentration
imposée en entrée de colonne.

6. Méthodes analytiques

6.1. Analyses ioniques

Les ions contenus dans les collectes récupérées en sortie de colonne, lors des expériences
de tracages et d’échanges d’ions, ont été analysés de différentes manieres, dépendant de la
disponibilité matérielle, ainsi que de la concentration de 1’élément recherché.

Les concentrations en calcium et zinc ont été déterminées dans un premier temps par
spectrométrie d’absorption atomique (SAA) avec flamme air-acétylene (Thermo Scientific).
Dans un second temps, le zinc a été analysé par Spectrométrie d’Emission de Plasma a
Couplage d’Induction (ICP-AES, Varian). Les concentrations en cations (calcium) et anions
(chlorures, nitrates) ont par la suite ét€ mesurées par chromatographie ionique (Dionex,
colonne cationique CS12A et anionique AS11-HC), avec comme éluant : de I’hydroxyde de
potassium pour les anions et de 1’acide méthanesufonique pour les cations.

> Les volumes morts ont été déterminés expérimentalement par des expériences de tracages sans milieu poreux.
IIs représentent entre 4 et 8 %, selon les cas, du volume d’eau participant au transport.
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6.2. Analyses des composés organiques

6.2.1. Analyse du 9-anthracene acide carboxylique

Le 9-anthracene acide carboxylique a été analysé par spectrofluorescence (Abdel-
Mottaleb et al., 2000). Nous avons utilisé un spectrofluorimetre (Jasco FP 15-20), avec une
longueur d’onde d’excitation de 235 nm et d’émission de 411 nm, apres avoir vérifié la
linéarité de la réponse pour la gamme de concentration souhaitée (inférieure 2 1 mg L'™"). La
solution utilisée comme « blanc » avait la méme composition que la solution saline alimentant
les colonnes de milieu CHE (constituée de chlorure de calcium 2 20 mM et de 200 mg L™
d’azoture de sodium, dans 1 % en volume de méthanol). On effectue a chaque fois trois
répétitions par échantillons, la mesure est alors reproductible avec moins de 1,5 % d’écart.

6.2.2. Analyse des HAP

Les concentrations des 16 HAP de la liste US-EPA contenus dans le milieu HOM, ainsi
que dans les effluents aqueux collectés a I’issue des expériences de lixiviations des colonnes
de terre ont été déterminées apres extraction et changement de solvant, par chromatographie
liquide a haute performance (HPLC).

6.2.2.1. Extraction des matrices solides

Afin de déterminer la teneur en HAP présents dans le milieu HOM, une extraction par
solvants accélérée (ASE 200, Dionex) a été réalisée. La technique repose sur une extraction
liquide-solide a 1’aide de solvants, permettant d’extraire, a pression et a température élevées,
la matiere organique de matrices solides. L utilisation de pressions élevées assure un maintien
du solvant dans son état liquide aux températures utilisées.

En pratique, une masse connue de terre (1 g pour HOM) est introduite dans une cellule
cylindrique en acier. Celle-ci contient déja 1 g de sulfate de sodium anhydre et 1 g de fluorisil,
séparées de la terre par un filtre, ce traitement va permettre d’éliminer 1’eau résiduelle ainsi
que les macromolécules co-extraites avec les polluants qui pourraient interférer lors de
I’analyse a I’'HPLC. Des billes de verre sont également ajoutées pour compléter le
remplissage et limiter ainsi la consommation de solvant.

Un mélange d’acétone et de dichlorométhane (50/50 en vol.) est injecté dans la cellule et
lI'extraction est réalisée a 140 bars, a 100°C. Les extraits sont récupérés dans des tubes en
verre de 60 mL. On effectue généralement trois répétitions.

Cette méthode présente plusieurs avantages comparativement a d’autres techniques
d’extraction telles que le Soxhlet. Elle consomme peu de solvants, le temps nécessaire a
I’extraction est réduit (15 a 20 min) et elle est aussi tres efficace (Porschmann et Plugge,
1999).
6.2.2.2. Extraction liquide/liquide

Pour quantifier la concentration en HAP des lixiviats (§ 5.4), il faut d’abord concentrer les
échantillons, recueillis en solution aqueuse, dans un solvant organique. Pour cela, une
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extraction liquide/liquide a été effectuée avec du dichlorométhane (solvant polaire aprotique)
sur les matrices aqueuses.

L’extraction a été réalisée sur un prélevement de 50 mL d’échantillon aqueux avec 3 fois
10 mL de dichlorométhane et a chaque fois une agitation de 4 minutes, suivie d’une
décantation de 6 min.

On a ainsi récupéré 30 mL de phase organique concentrée en HAP, les trois cycles
d’agitation / décantation réalisés successivement devant permettre le transfert de tous les HAP
contenus initialement dans 1’échantillon aqueux (Vessigaud, 2007). Nous avons pu vérifier ce
résultat grace a I’obtention de bons rendements d’extraction (Annexe II.8, Tableau A.IL5)
pour les 16 HAP. On a obtenu en effet une valeur moyenne de 93 %, le rendement est
cependant un peu plus faible pour le naphtaleéne qui s’évapore facilement.

6.2.2.3. Changement de solvant

L'extraction est suivie d'une étape de changement de solvant qui consiste en 1’évaporation
du solvant d'extraction (station d’évaporation sous flux d’azote, a température ambiante,
Turbo Vap LV), suivie d’une reprise de l'extrait dans l'acétonitrile. Les extraits sont filtrés a
0,22 um (filtres en PTFE), puis stockés au congélateur avant analyse.

6.2.2.4. Analyse HPLC

La concentration en HAP dans les extraits filtrés est déterminée grace a une chaine HPLC
(Varian), équipée d’un détecteur UV a barrette de diodes, avec balayage de longueurs d’onde
entre 200 et 400 nm. Les 16 HAP sont tous détectés a 210 nm.

La colonne utilisée est remplie d'une phase stationnaire greffée (chaine alkyle linéaire a 18
atomes de carbone), non polaire (colonne Waters). L’éluant est un mélange eau ultrapure /
acétonitrile (spécifique HPLC, Carlo-Erba) de composition variable dans le temps. Le
gradient d’élution eau/acétonitrile (en volume) pour un débit constant de 0,8 mL min™ est le
suivant : 40/60 initialement, puis passage progressif de 40/60 a 10/90 pendant 15 minutes,
ensuite passage progressif de 10/90 a 5/95 pendant 3 minutes, enfin stabilisation a 5/95
pendant 17 minutes. La durée d’une analyse est ainsi de 35 minutes par échantillon. Le
standard utilisé pour I’étalonnage (PAH Mix 9, Alltech) contient les 16 HAP a la
concentration de 100 mg L' dans I’acétonitrile. Les temps de rétention de chaque HAP (le
benzo(a)anthracéne et le chryséne étant co-élués) et les limites de détection et de
quantification sont regroupées dans I’ Annexe 11.8, Tableau A.IL.6.

6.2.3. Mesure du carbone organique total (COT)

Les mesures de carbone organique total (COT) dans les effluents aqueux de colonne de
terre polluée ont été effectuées de deux manieres.

La concentration en COT de quatre échantillons de lixiviation correspondant a des temps
de percolation différents a tout d’abord été¢ déterminée par I’intermédiaire d’un COT-metre,
au Centre de Recherches Pétrographiques et Géochimiques (CRPG, CNRS). Ces échantillons
ont été choisis de maniere a recouvrir une large gamme de concentrations.

Pour les autres lixiviats collectés, une mesure a ét€é réalisée a 1’aide d’un
spectrophotometre d’absorption UV (Beckman DU-70), a une longueur d’onde de 240 nm. Il
a en effet ét€ montré que le COT était proportionnel a la densité optique DO (Benhabib,
2005). La quantification se fait par I’intermédiaire d’une droite d’étalonnage obtenue avec les
quatre solutions dont on connait la teneur en COT (déterminée au COT-metre), et par
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correction avec 1’absorbance du solvant (nitrate de calcium 2 mM). La limite de quantification
est en outre de 0,3 mg L.

7. Codes de calcul utilisés pour la modélisation du transport de
solutés

Les résultats obtenus par nos expériences en colonne ont été€ modélisés, afin de déterminer
les parametres hydrodynamiques et les parametres de transport de solutés réactifs.
On utilise pour cela différents codes de calcul, basés sur deux types de modeles :
e des modeles systémiques : CHROMATO (Sardin et al., 1991), IMPACT (Jauzein
etal., 1989) ;
e des modeles mécanistes : CXTFIT (Toride et al., 1995), HYDRUS-1D (Simunek
etal., 1998).
Pour ces simulations, on considere que la matrice solide est indéformable, homogene et
isotrope et que la phase liquide est continue, isotherme et incompressible. L’écoulement est de
plus considéré comme unidirectionnel.

7.1. Modeles systémiques

Les codes de calcul CHROMATO et IMPACT ont été développés au Laboratoire des
Sciences du Génie Chimique. L’écoulement y est simulé par des approches de type discret
(modele étagé, cf. I § 1.6.2).

Le code CHROMATO (Sardin et al., 1991) est utilis€ pour les interactions linéaires,
pouvant étre limitées cinétiquement. Il a déja été employé dans de nombreux cas pour la
modélisation de résultats issus d’études en colonne de laboratoire (Harmand, 1996 ; Appert-
Collin, 1999 ; Semra, 2003 ; Benhabib, 2005).

Il nous servira notamment a simuler des courbes de percée obtenues a I'issue
d’expériences de tragages, DTS et DTR. Parmi les différents parametres intervenant dans le
calcul on peut citer : le nombre de mélangeurs en cascade équivalent a la colonne (J, reflétant
la dispersion), le temps de séjour moyen c’est-a-dire le moment d’ordre 1 de la distribution
(ts), le facteur de capacité de 1’échange (K’, cf. éq. I-69 et I-70, § 2.3.1 du Chapitre I) et le
temps caractéristique de transfert de matiere (ty). L’optimisation de 1’un ou plusieurs de ces
parametres peut également €tre effectuée grace a la méthode de Rosenbrock. Ce code présente
cependant quelques limites, telles que sa durée de calcul et I’utilisation de fichiers ayant un
nombre de points multiple de 2.

Le code de calcul IMPACT (Jauzein et al., 1989) couple le transport en milieu poreux
décrit par le modele des mélangeurs en cascade et les interactions physico-chimiques a
I’équilibre.

Ce code a déja été utilisé pour décrire le transfert en colonne de différents solutés dans des
conditions diverses (Fauré et al., 1996 ; Marcos, 2001 ; Roussel, 2001 ; Scholtus, 2003 ;
Simonnot et Ouvrard, 2005). Il permet de modéliser les interactions a 1'équilibre entre phases
gazeuse, liquide et solide et de représenter les courbes d'élution et les profils de
concentrations dans les systeémes. On I'utilisera pour simuler les courbes de percée obtenues
pour les expériences d’échanges de cations effectuées avec le milieu SKA.
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L’écoulement au sein de la colonne, assimilée a une cascade de J réacteurs parfaitement
agités, est défini dans ce code avec les parametres hydrodynamiques déterminés par tracages.
On fournit ainsi les données de temps de séjour, de débit et J.

Le calcul a I'aide d’ IMPACT repose sur plusieurs hypotheses : la géométrie du milieu
poreux n’évolue pas (porosité constante), I’équilibre thermodynamique local est établi,
I’électroneutralité est respectée dans chacune des phases, la composition initiale de
I’ensemble des phases est uniforme sur la totalité du milieu.

Il requiert la connaissance des especes réactives considérées (avec leur charge), de leur
steechiométrie et des constantes d'équilibre décrivant les lois d'action de masse associées.
Différents types de réaction peuvent ainsi €tre pris en compte comme les réactions
d’adsorption, de précipitation-dissolution. Nous supposerons dans notre étude que les
coefficients d’activité des especes chimiques en solution sont égaux a 1 (une correction étant
possible par le logiciel), afin de limiter les temps de calculs. Deux mécanismes, constitués
chacun d’un ensemble de réactions, avec des especes inertes (chimiquement non réactives
mais nécessaires au bilan de 1’électroneutralité) doivent étre définis : un mécanisme interne,
exprimant les interactions qui ont lieu dans la colonne et un mécanisme externe, reflétant les
interactions dans la solution d’alimentation. Il est ensuite nécessaire de préciser les conditions
aux limites, a savoir : la composition initiale au sein de la colonne (dans le cas de 1’échange
d’ions la capacité d’échange cationique est ainsi donnée en terme de concentration exprimée
en moles par litre de volume poreux), ainsi que la composition et la durée de 1’échelon
d’alimentation appliqué.

Le code IMPACT peut alors calculer les concentrations de toutes les especes, en tout point
du systeme, en intégrant simultanément I’influence de I’écoulement et des interactions soluté-
matrice.

7.2. Modeéles mécanistes

Les codes de calcul CXTFIT et HYDRUS-1D ont été mis au point par I’équipe de Van
Genuchten (USDA United States Department of Agriculture, US Salinity Laboratory).
L’ approche est ici différente des modeles systémiques, puisqu’on se place du point de vue des
modeles de I’écoulement et des modeles de transport de solutés non réactifs qui en sont issus
(modele convectif-dispersif, cf. I § 1.6.1), pour ensuite y ajouter des interactions et des
réactions chimiques (cf. § 2.3.1 du Chapitre I).

Le code CXTFIT (Toride et al., 1995) peut étre utilisé pour la détermination des
parametres inconnus a partir des données mesurées de concentration, en ajustant les solutions
analytiques des modeles théoriques de transport, basées sur I'équation de convection-
dispersion (CDE), aux résultats expérimentaux (Parker et al., 1985). L’optimisation se fait par
la méthode des moindres carrés. Mais le code peut également servir au calcul direct de la
solution pour un ensemble connu de parametres, permettant ainsi de déterminer la
concentration en fonction du temps et/ou de la position.

Les parametres qui interviennent sont notamment : la vitesse interstitielle du fluide (ou
vitesse de pore, v), le coefficient de dispersion (D), le facteur de retard (R). On supposera
I’absence de dégradation et de terme de production. Il est possible de simuler I’adsorption
linéaire de solutés réactifs et la présence d’eau immobile. Dans ce dernier cas, deux
parametres supplémentaires interviennent dans le calcul: un coefficient d'échange
adimensionnel entre les deux régions d’eau , ainsi qu’un coefficient de partition
adimensionnel . Le parametre ® est défini a partir du coefficient d’échange o selon :
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L
w="2 (éq. 11-2)
ov

et le parametre [3 s’obtient par la relation :

ﬁzem +fpd Kd

éq. 11I-3
0+ p, K, (€q. I1-3)

ou f correspond a la fraction de sites de sorption en équilibre avec la phase liquide mobile et
Ky est le coefficient de distribution (cf. T § 2.2.2, éq I-58) ; en absence d’interactions [
représente ainsi la fraction d’eau mobile (0,,,/0).

On utilisera notamment le code CXTFIT pour simuler les courbes expérimentales
obtenues a I’issue d’expériences de tracages (DTS pour lesquelles R sera fixé a 1 ; DTR) en
conditions d’écoulement saturé et non saturé.

Le code HYDRUS-1D (Simunek et al., 1998) est plus adapté aux études en conditions
non saturées.

Il permet de simuler le transport unidimensionnel de solutés dans des milieux non saturés,
partiellement saturés, mais également saturés. Le programme résout numériquement
I’équation de Richards pour I’écoulement d’eau non saturé (par la méthode des éléments finis)
et les équations de type convection-dispersion pour le transport de solutés.

Celles-ci considerent le transport convectif-dispersif dans la phase liquide. Ce dernier peut
étre non linéaire et hors d’un équilibre chimique, utilisant dans ce cas un modele a un ou deux
sites de sorption (I’un étant instantané et I’autre décrit par une cinétique). Les équations
incluent également les réactions entre les phases liquide et solide et entre les phases liquide et
gazeuse, ainsi que des réactions de dégradation d’ordre 1. Nous supposerons pour notre étude
I’absence de terme de production et de dégradation. 1l est aussi possible de prendre en compte
la présence de deux régions d’eau, mobile et stagnante, il sera alors précisé la teneur en eau
immobile 0iy, ainsi que le coefficient d’échange entre les deux phases .

Différents modeles peuvent étre utilisés pour évaluer les propriétés hydriques en
conditions non saturées du systtme. HYDRUS-1D inclut notamment le code RETC (§ 7.1),
pour la détermination des courbes K(0) et h(0), et il est possible de prendre en considération
une éventuelle hystérése des courbes de rétention d’eau.

Le programme requiert la définition des conditions aux limites de la colonne (vitesse de
Darcy, succion, drainage libre...), ainsi qu'une condition initiale sur la teneur en eau ou la
pression, une discrétisation du profil étant effectuée sur toute la hauteur de colonne.

En pratique, cette condition sur le profil hydrique peut étre traitée de deux manieres en
régime permanent : soit en fixant la teneur en eau constante sur toute la hauteur de colonne,
égale a la valeur de 0 obtenue expérimentalement, soit en déterminant un profil de teneur en
eau pour les conditions expérimentales fixées (vitesse de Darcy et dépression) a partir des
parametres de la relation de van Genuchten pour la courbe de rétention d’eau et de K. On
utilisera plutot, dans le cas de nos expériences, la premiere méthode, plus satisfaisante pour
les milieux étudiés, en vue de la simulation des courbes de percée. Ceci permettra ainsi
I’ajustement de différents parametres, par modélisation inverse, comme par exemple la
dispersivité longitudinale A ou le coefficient de diffusion moléculaire dans la phase liquide,
ainsi que le coefficient de distribution (de I’isotherme d’adsorption) K.

Pour le traitement des différents résultats de modélisation des courbes de tracages, on se

limitera essentiellement au code CXTFIT dans les chapitres suivants, les codes HYDRUS-1D
et CHROMATO donnant des résultats similaires.
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8. Récapitulatif

Le schéma ci-dessus (Figure I11.9) résume les différentes expérimentations effectuées au
cours de notre étude, sur les milieux considérés.

Degré de complexité croissant

Milieux
poreux SKA CHE HOM
Echange de  Sorption/désorption Transport
cations polluant organique de HAP

Etude du couplage \ \
écoulement - interactions

Tracage non réactif

(DTS)
Echanges DTR avec Lixiviation
Ca?*/Zn* 9-ACA terre polluée
a
. ) Expériences en colonne
Méthodologie I
6=6, / §<@, +

af ot Modélisation des courbes
‘ P de percée
saturé non saturé

Figure 11.9. Démarche du travail de these
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Influence du taux de saturation
d’un milieu poreux modele
sur les courbes de percée
résultant d’un échange de cations
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Introduction

Il s’agit, dans ce chapitre, d’étudier sur un premier exemple le couplage entre écoulement
et réactivité dans les sols, afin de déterminer I’influence que pourrait avoir la teneur en eau du
milieu sur un processus tel que 1’échange d’ions.

Nous nous sommes ainsi intéressés a un échange ionique binaire et homovalent sur un
milieu modele, constitué d’un mélange de sable pur et de 5% de kaolinite, le milieu SKA (cf.
IT § 1.1.2). L’étude s’est portée sur 1’échange cationique entre le calcium, un des cations
majeurs de la solution de sols, et le zinc, souvent présent dans les sols contaminés par les
métaux.

Des expériences de tracage, visant a caractériser 1’hydrodynamique du systeme, puis
d’échange entre ces deux cations ont ainsi été effectuées en colonne de laboratoire (CL,rs) sur
le milieu SKA, en conditions d’écoulement saturé et non saturé permanent. Cette approche
expérimentale s’accompagne d’une modélisation a 1’aide de codes de calculs, utilisant les
modeles systémiques et mécanistes de transport en milieu poreux.

L’objectif est de voir s’il existe une relation entre la capacité d’échange de cations totale
du milieu et la capacité d’échange mise en jeu a un taux de saturation en eau inférieur.

Nous nous intéresserons ainsi tout d’abord a I’influence de la teneur en eau du milieu sur

I’hydrodynamique du systeme. Puis nous présenterons les résultats des expériences
d’échanges de cations calcium-zinc a différentes conditions de saturation en eau.

1. Influence de la teneur en eau sur I’hydrodynamique

Dans cette partie, nous allons présenter et discuter des résultats obtenus a I’issue des
expériences de tragage avec les ions chlorures (cf I § 5.1), effectuées sur les colonnes de
milieu SKA, a différentes conditions de saturation en eau.

1.1. Tracages en conditions d’écoulement saturé

1.1.1. Résultats des expériences de tracage en conditions saturées

Le Tableau III.1 regroupe les conditions opératoires utilisées avec les colonnes CL,ts , en
présence de tensiometres, en conditions d’écoulement saturé.

Tableau III.1. Conditions opératoires et résultats des expériences de tracage en colonnes
de milieu SKA équipées de tensiometres (CLg41s) en conditions d’écoulement saturé

Saturé (Q4) Saturé (Q3) Saturé (Q2)
Q (mL min™) 4,1 3,1 2,1
g (cm min™) 0,058 0,045 0,030
Vo (mL) 460 (£ 14)
0 0,32 (0,01
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Les essais effectués sont reproductibles. De plus, les courbes de percée des échelons
positifs et négatifs sont symétriques par rapport au point (V/Vo=1; C/Cy=0,5) et se coupent
en V = p;. On peut donc considérer que CI” est un bon traceur du milieu, il n’y a pas
d’exclusion anionique.

On obtient une teneur en eau de 0,32 (£ 0,01), a 3% pres sur les différents essais réalisés,
soit un degré de saturation de la colonne voisin de 90%.

La Figure III.1 compare les courbes obtenues aux différents débits étudiés. Celles-ci ont la
méme allure et restent proches, le faible écart observé entre les courbes rentre dans 1’erreur
expérimentale. Ceci est en accord avec un volume d’eau et donc une teneur en eau proche
pour les différents essais (Tableau III.1).

%%WWXXXXXXXXXXX;XXXXXX‘X%XXMXX
| xx
*

0,87 SPY )é

C/C,

0,6 -

0,4 -

+ échelon positif Q4
= échelon négatif Q4
x échelon positif Q3
e échelon négatif Q3

échélon positif Q2

o échelon négatif Q2

0 0,5 1 15 2 2,5 3 3,5 4
VIV,

Figure IlI.1. Comparaison des courbes de DTS obtenues a des débits de 2,1 (Q2); 3,1
(03) et 4,1 (04) mL min”, avec des colonnes CLg1s contenant le milieu SKA

Il n’y donc pas de variation de la dispersion avec le débit. Cette absence d’influence du
débit avait également été vérifiée au préalable sur des colonnes CL,, en absence de
tensiometres, avec des débits d’alimentation variant entre 1 et 3 mL min'l, soit des vitesses de
Darcy comprises entre 0,02 et 0,05 cm min’’.

Ainsi, dans le domaine considéré, une variation de débit n’a pas d’effet sur
I’hydrodynamique du systeme.

Nous avons ensuite testé ’effet sur I’écoulement de la présence de tensiometres (Figure
II1.2). En écoulement non saturé, les tensiometres doivent permettre de connaitre le niveau de
saturation en eau a différentes hauteurs. L’objectif de la mesure de DTS en milieu poreux
saturé avec tensiometres est de se placer dans les mémes conditions que celles prévues en non
saturé.
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Figure II1.2. Exemple de courbes de percée obtenues pour des expériences a 3 mL min” en
présence et en absence de tensiometres (TS dans la légende)

D’apres la Figure III.2, la dispersion est plus élevée en présence de tensiometres.
Cependant 1’allure des courbes montre qu’il n’y a pas de perturbations importantes dans le
remplissage des colonnes (absence de zones mortes et d’écoulements préférentiels), en accord
avec une méme masse volumique seche apparente que pour les essais réalisés sans
tensiometres (1,52 g cm'3).

Les mesures de DTS ont ainsi permis, en plus de la détermination de la teneur en eau et du
volume d’eau contenu dans les colonnes saturées (équivalent ici au volume poreux), de
démontrer 1’absence d’influence du débit sur 1’hydrodynamique du systéme, ainsi qu’une
augmentation de la dispersion des courbes de percée en présence de tensiometres.

1.1.2. Modélisation des résultats des tragcages en conditions saturées

Les courbes de DTS obtenues ont été modélisées avec le code de calcul CXTFIT. Comme
elles sont symétriques par rapport au point (V/Vy=1; C/Cy=0,5), nous avons d’abord choisi
le modele CDE, en fixant R = 1. Nous avons ensuite testé le modele CDE-MIM. En effet,
comme la saturation du milieu n’est jamais totale (degré de saturation supérieur a 85% pour
CLgrs), on peut supposer la présence d’une fraction d’eau immobile dans les colonnes. Un
tableau complet regroupant les valeurs des parametres obtenus avec ces deux modeles, pour
les essais effectués aux trois conditions de débit, est donné en Annexe III.1 (Tableau A.IIL.1).

Les courbes expérimentales et simulées sont proches, en particulier au niveau du saut de

concentration (voir I’exemple sur la Figure II1.3). Les courbes simulées avec les modeles
CDE et CDE-MIM sont de plus parfaitement superposées. En effet, la fraction d’eau
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immobile trouvée reste tres faible, inférieure a 1%. Ainsi, le modele a une seule région d’eau
suffit pour représenter nos résultats.

0,8
+ échelon positif (expérience)
= échelon négatif (expérience)
o 0,6 1 ——CDE +
o
o ——CDE -
— - MIM +
047 — - MIM-
0,2
0 T =T
0 0,5 1 1,5 2 25 3 3,5 4

VIV,

Figure II1.3. Comparaison des courbes de DTS, expérimentales et simulées, en conditions
saturées, en présence de tensiometres, exemple pour un débit de 4,1 mL min’!

Parmi les parametres hydrodynamiques obtenus (Annexe III.1, Tableau A.IIl.1), on peut
noter la valeur de la dispersivité A autour de 2,2 + 0,1 cm et du nombre de Péclet, voisin de
10. Le coefficient de dispersion D augmente avec le débit, D dépend en effet de la vitesse
d’écoulement dans les pores v (cf. I § 1.4 et § 1.6.3.1). Mais la valeur de D reste du méme
ordre de grandeur (de 0,2 2 0,4 cm? min'l, respectivement pour des débits de 2 et 4 mL min'l).
A titre comparatif, pour les tracages réalisés en colonne sans tensiometres, CL,, la dispersion
est bien inférieure, puisque la dispersivité est en moyenne de 0,6 cm et le nombre de Péclet
s’éleve a 37.

Le Tableau III.2 donne le jeu de parametres correspondant aux conditions saturées, pour
les colonnes CL,ts, avec pour rendre compte de la dispersion, la dispersivité€ et le nombre de

Péclet ; et les valeurs de B, ® et a, dans le cas du modéle MIM.

Tableau II1.2. Parametres de simulation des courbes de DTS en conditions saturées

] 0,33
A (cm) 2,2
Pe 10

B 0,995
o 0,05
0. (min™) 8.10°

La simulation effectuée avec le code CHROMATO donne des résultats similaires a ceux
de CXTFIT (Annexe III.1, Tableau A.II1.2 et Figure A.IIL.1).
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Ainsi, pour le milieu poreux saturé, les courbes expérimentales sont bien représentées par
le modele de I’équation de convection-dispersion, ou toute 1’eau est mobile ; on a obtenu un
jeu de parametres unique représentant le systeéme hydrodynamique en conditions saturées.

1.2. Tracages en conditions d’écoulement non saturé

Trois expériences ont été conduites en conditions non saturées, en régime permanent, avec
les colonnes CL,rs.

1.2.1. Résultats expérimentaux

Les trois expériences en conditions non saturées ont été effectuées avec différents débits et
succions pour atteindre des états de saturation distincts. Les conditions opératoires
correspondantes sont données dans le Tableau II1.3, avec pour rappel, a titre comparatif, celles
des conditions saturées. Les teneurs en eau respectives y sont également données.

Tableau I11.3. Conditions opératoires et parameétres hydrodynamiques en conditions non
saturées

U1 U2 U3 Saturé (Q4)

0 0,23 0,21 0,17 0,32

v (cm min™) 0,23 0,12 0,06 0,18

Q (mL min™) 3,90 1,90 0,80 (+ 0,02) 4,07

q (cm min™) 0,055 0,026 0,011 0,058

h (cm) -10(x 1) 14D 20 (£2) 0

V, (mL) 343 300 249 460

d° sat (%) 64 58 47 90

Pour les trois conditions de saturation, les deux échelons de concentration en chlorure de
calcium sont reproductibles (la courbe inversée de I’échelon négatif est superposée a celle de
I’échelon positif) et les courbes de percée se coupent en C/Cy = 0,5 et V/Vy=1.

Pour chaque essai, nous avons vérifié a posteriori que 1’empilement des grains dans la
colonne et la porosité du milieu n’étaient pas modifiés par le passage en conditions non
saturées. Ceci a été réalisé au moyen d’expériences de DTS en conditions saturées, avant et
apres 1’essai en non saturé, donnant des courbes de percée superposées avant et apres
I’expérience (un exemple de courbes obtenues est donné en Annexe II1.2, Figure A.II1.2).

La Figure III.4 compare les courbes de DTS, obtenues dans les trois conditions de
saturation. Les différents parametres hydrodynamiques correspondant, comme la teneur
volumique en eau 0 (a 2,5% pres, prenant en compte la pesée des colonnes et le calcul a partir
des courbes), le volume d’eau impliqué (V,, moment d’ordre 1 des courbes) et la vitesse de
circulation dans les pores v, se trouvent dans le Tableau III.3. Le degré de saturation, «d°
sat », donné ici a été calculé par rapport a la teneur en eau a saturation 6y issue de la courbe de
rétention d’eau.
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Figure II1.4. Comparaison des courbes obtenues pour les expériences de DTS en
conditions non saturées

Les courbes obtenues dans les trois conditions de saturation sont proches (Figure 111.4).
Elles semblent méme quasiment superposées au départ, avant V = V,, puis s’éloignent
davantage par la suite. Une tendance a 1’augmentation de la dispersion quand la teneur en eau
diminue est tout de méme observée, un peu moins visible sur les échelons négatifs. Ceci va
étre confirmé par une modélisation de nos résultats.

1.2.2. Modélisation des résultats des tracages en conditions non saturées

Les résultats obtenus ont été modélisés avec CXTFIT. A chaque fois, on a d’abord utilisé
le modele simple CDE puis le modele CDE-MIM.

Sur la Figure IIL5, a, b et c, sont comparées, pour chacune des trois conditions de
saturation, les courbes expérimentales et les courbes simulées avec CXTFIT. Sur ces graphes,
le signe «+ » se réfere a I’échelon positif de la DTS et le signe «- » a I’échelon négatif.
L’ensemble des parametres correspondant a ces simulations est donné en Annexe II1.3
(Tableau A.IIL.3).

D’apres les trois graphes (Figure IIL.5, a, b et ¢), le modele a deux régions d’eau restitue
mieux les résultats expérimentaux que le modele classique CDE. La courbe simulée par le
modele CDE-MIM est en effet superposée a celle issue des expériences pour les trois
conditions. Ceci montre bien 1’existence d’une région d’eau immobile dans les colonnes de
mélange en conditions d’écoulement non saturé. Cette zone d’eau résulte de la désaturation
des pores les plus gros avec I’apparition d’un film d’eau autour des grains.
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Figure I11.5. Comparaison des courbes de percée expérimentales et simulées avec CXTFIT
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Sur la Figure IIL.5 d, est représentée en complément la courbe qui résulterait de la
simulation avec le modele CDE en utilisant les parametres de dispersion issus de I’ajustement
des expériences en conditions saturées (cf. § 1.1.2). En effet, dans une approche
expérimentale classique, les mesures seraient effectuées en conditions saturées et on utiliserait
alors les valeurs obtenues pour prédire les résultats en conditions non saturées. Pour cela, la
courbe simulée est ici déterminée en considérant la vitesse expérimentale v des essais en
écoulement non saturé et la dispersion caractérisant I’écoulement saturé (cf. § 1.1.2), c’est-a-
dire en toute rigueur avec le coefficient de dispersion D qui correspond a cette vitesse et qui
est calculé a partir de la dispersivité moyenne A de 2,2 cm relative aux conditions saturées
(puisque D = A v), soit une valeur de D de 0,52-0,26-0,14 cm? min'l, respectivement pour Ul-
U2-U3. On se limite ici au modele CDE, puisque le modele a deux régions d’eau donne une
courbe identique en conditions saturées (avec une fraction d’eau mobile supérieure a 99%).

D’apres la Figure II1.5 d pour U1 et la Figure A.IIl.3 a et b en Annexe II1.3 pour U2 et U3,
les courbes simulées de cette maniere sont éloignées des courbes expérimentales.

Le pouvoir prédictif de cette méthode reste ainsi insuffisant, comparativement aux
résultats de la modélisation indirecte des courbes expérimentales (Figure II1.5 a, b et ¢), pour
lesquels 1’ajustement est meilleur. Ceci montre clairement une différence de dispersion
entre les conditions saturées et non saturées.

Le Tableau III.4 donne les principaux parametres issus de 1’ajustement des courbes
expérimentales par le modele CDE-MIM pour chacune des trois expériences (il s’agit ici
d’une moyenne des valeurs pour les échelons positifs et négatifs).

Tableau II1.4. Principaux paramétres hydrodynamiques déterminés pour les trois
expériences en conditions non saturées (modele MIM)

Ul U2 U3
¢ (cm min™) 0,055 0,026 0,011
v (cm min™) 0,23 0,12 0,06
0 0,235 0,216 0,176
B 0,82 0,82 0,80
0. 0,195 0,177 0,141
Oim 0,040 0,039 0,035
o, (min™) 1,6.10” 6,2.10 2,6.10
D (cm’ min™) 0,11 0,09 0,05
t, (min) 91 177 329
teony (MiN) 74 144 263

t, (min) 26 63 137

tp (min) 2 5 8

Pe 47 29 33

A (cm) 0,45 0,73 0,63

D’apres le Tableau II1.4, on constate tout d’abord que la fraction d’eau mobile, P, est de
I’ordre de 80% pour les trois expériences. Cette présence majoritaire d’eau mobile est en
accord avec les caractéristiques hydriques du milieu (cf. IT § 2.1.3 et I § 2.2.2), ainsi qu’avec
la présence d’une macroporosité et d’une taille élevée de grains. Elle est quasiment la méme
pour les trois essais, mais légerement moins élevée pour la teneur en eau la plus faible. Ceci
est conforme a I’étude faite par Griffioen (Griffioen et al., 1998).
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Concernant la teneur en eau mobile, on constate une diminution avec v et ¢, directement
liée a la baisse de teneur en eau globale. En revanche, pour la teneur en eau immobile, la
variation entre les trois conditions est moins marquée (diminution de 1’ordre de 3.107 entre
Ul et U2 et de 4.107 entre U2 et U3).

Le coefficient d’échange (transfert de soluté) entre les deux régions d’eau, ., diminue
quand la teneur en eau 0 ainsi que 9, diminuent et quand la vitesse de circulation dans les
pores v diminue. Le coefficient o, est proportionnel a vm1’4, v €tant la vitesse d’écoulement
dans la région d’eau mobile (v,,=v0/0,,) :

o = 0,0093 v,,"*, R*=0,9997 (éq. III-1)

Ceci est en accord avec des résultats de corrélation entre ces deux parametres dans la
littérature, comme Griffioen, qui a proposé une gamme d’exposants de vy, entre 0,6 et 1,4
(Griffioen et al., 1998).

Le coefficient de dispersion D diminue également quand la teneur en eau décroit, comme
I’ont déja observé d’autres auteurs (Gaudet et al., 1977 ; Lim et al., 1998). En méme temps, D
diminue avec v, selon une relation non linéaire (Feyen et al., 1998) du type :

D=av", avecicia=028etb=0,59, R*=0,935 (éq. I11-2)

Quant a la dispersivité A (calculée par le rapport D/v), sa valeur semble augmenter quand
la teneur en eau diminue (en comparant Ul avec U2 et U3), tandis que le nombre de Péclet
décroit globalement avec 6. Cette observation est conforme a d’autres recherches menées a
I’aide d’expériences en colonne en régime d’écoulement non saturé permanent (Fesch et al.,
1998a ; Padilla et al., 1999). Cependant dans notre cas, la gamme de variation de A et Pe reste
relativement restreinte, étant donné que les teneurs en eau sont assez proches.

La comparaison des différents temps caractéristiques montre une prépondérance de la
convection dans les processus d’écoulement, reflétée aussi par la valeur du nombre de Péclet
(Tableau III.4). Le temps caractéristique du transport par convection dans la fraction d’eau
mobile t.ny est en effet proche du temps de séjour t; (80%, correspondant a ). Le temps
d’échange ty, équivalent au temps caractéristique du transfert de matiere ty; du modele
systémique, est plus faible. Mais sa valeur reste conséquente (29, 36, 42% de ¢t
respectivement pour les trois conditions) et semble d’autant plus grande que la teneur en eau
diminue. Ceci suggere une augmentation de la résistance au transfert de soluté et un transport
se faisant davantage dans la zone immobile lorsque 6 diminue, conformément aux résultats de
Toride (Toride et al., 2003). Le temps caractéristique de la dispersion hydrodynamique dans
la fraction d’eau mobile tp est en revanche beaucoup plus faible que teony OU tgy, sa valeur étant
en effet réduite au profit de t, dans le modele MIM.

Une modélisation avec le code HYDRUS-1D, en supposant la teneur en eau 0 constante,
conduit a des résultats treés proches de ceux obtenus avec CXTFIT (Tableau A.II1.4 et Figure
A.Ill.4, en Annexe I11.4).

La modélisation du comportement hydrodynamique de nos expériences en conditions non
saturées a ainsi pu étre effectuée avec succes a I’aide du code de calcul CXTFIT. La prise en
compte d’une régionalisation de 1’écoulement (MIM) parait nécessaire et offre une bonne
description de I’effet de trainée observé sur les courbes de DTS, conformément a d’autres
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études en régime permanent en conditions non saturées (Bond et Wierenga, 1990). De plus, la
prépondérance de la convection indique une relative homogénéité de I’écoulement.

1.3. Comparaison des écoulements a différentes teneurs en eau

Dans cette partie, nous allons comparer les résultats obtenus a I’issue des tracages dans les
différentes conditions de saturation étudiées, et en particulier entre les conditions saturées et

non saturées.

Le Tableau III.5 regroupe les principaux résultats relatifs a 1’hydrodynamique pour les
différentes expériences conduites en conditions d’écoulement saturé et non saturé, en
présence de tensiometres (CLgts).

Tableau IIL.5. Récapitulatif des principaux résultats relatifs a [’hydrodynamique en

conditions saturées et non saturées

Saturé (Q4) Non saturé Ul Non saturé U2 Non saturé U3
V, (mL) 460 343 300 249
0 0,32 0,23 0,21 0,17
Q (mL min™) 4,1 3,9 1,9 0,80 (£ 0,02)
g (cm min™) 0,06 0,06 0,03 0,01
v (cm min™) 0,18 0,23 0,12 0,06
h (cm) 0 -10(x1) -14 (1) -20 (£2)
Bam 0,99 0,82 0,82 0,80
Pe(MIM) 10 47 29 33
Doy (em” min™) 0,40 0,11 0,09 0,05
}V(MIM) (Cm) 2,2 0,4 0,7 0,6

On a vu qu’en milieu saturé, la totalité de 1’eau contenue dans la colonne €tait mobile. En

revanche, en non saturé, la teneur en eau se partage en deux zones, mobile —prépondérante- et
immobile. La fraction d’eau mobile est de plus légerement plus faible pour la plus petite
teneur en eau étudiée.

La Figure II1.6 compare les courbes de DTS obtenues dans les différentes conditions de
saturation en eau.
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Figure II1.6. Comparaison des courbes de DTS pour les expériences en conditions
saturées et non saturées

La Figure III.6 montre qu’au-dela de 2V, percolés un effet de trainée apparait en
conditions non saturées, la longueur de la trainée augmente tandis que la teneur en eau
diminue. Ceci est 1i€ au transfert de matiere avec la zone d’eau immobile, pour laquelle la
variabilité de la direction des écoulements est plus grande. Le transfert se fait moins dans la
macroporosité, contrairement au cas de 1’écoulement saturé. Ceci ne se vérifie pas pour un
volume percolé plus faible ou la logique semble moins respectée entre les différents états de
saturation.

D’apres la Figure II1.6 et les valeurs obtenues pour D, A et Pe (Tableau IILS), la
dispersion est plus forte en colonne saturée qu’en milieu non saturé. Or des recherches
antérieures avaient plutot montré une dispersivité plus faible en conditions saturées (Maraqa
et al., 1997 ; Padilla et al., 1999 ; Niitzmann et al., 2002), mais cette tendance semble
dépendre fortement du milieu considéré. En effet, pour d’autres études menées sur des
matériaux plus grossiers, la valeur de la dispersivité était plus forte en saturé qu’en non saturé
(Février, 2001), conformément a nos observations. De plus, ce comportement ne semble pas
étre dii a la prise en compte de 1’existence d’une région d’eau immobile en conditions non
saturées, mais donc plutot a la macroporosité du milieu.

Par contre, la valeur du coefficient de dispersion D, en colonne non saturée, augmente
avec la vitesse de circulation dans les pores, de la méme facon qu’en colonne saturée.

Le débit d’infiltration et, plus généralement, la vitesse d’écoulement semblent étre des
facteurs importants, influencant la répartition de I’eau dans la porosité du milieu, de méme
que la connectivité des pores et la tortuosité. Ceux-ci jouent un réle sur le transport convectif,
dominant ici, puisque le milieu reste proche de la saturation.

La Figure IIL.7 représente 1’évolution du coefficient de dispersion D (a) et de la
dispersivité A (b) en fonction de la teneur en eau. Les points les plus hauts correspondent aux
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conditions saturées. Globalement, diminuer la teneur en eau revient a diminuer la
dispersion. Cette méme tendance a déja été observée par Gaudet et Lim pour des sables
(Gaudet et al., 1977 ; Lim et al., 1998), ainsi que par Février (Février, 2001), dont les points
expérimentaux sont également présentés sur la Figure II1.7.
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Figure II1.7. Coefficient de dispersion et dispersivité en fonction de la teneur en eau, pour
nos expériences avec le milieu SKA et pour Février (2001) avec un sol sableux grossier

Lors de la désaturation du milieu SKA, les pores de plus grande taille, intergranulaires, se
vident en premier ; les chemins empruntés par 1’écoulement deviennent alors plus restreints,
diminuant dans le méme temps la dispersion. Cependant les teneurs en eau correspondant aux
trois conditions opératoires considérées restent principalement dans la « zone de transition »
de la courbe de rétention d’eau h(0) du milieu SKA, avant les fortes désaturations (Annexe
II1.5, Figure A.IILS).

L’hydrodynamique du systeme a ainsi pu étre caractérisée dans différentes conditions de
saturation en eau, avec une diminution de la dispersion avec la teneur en eau et 1’apparition
d’une région d’eau immobile en conditions non saturées. Intéressons nous maintenant au
transport couplé aux échanges de cations calcium-zinc.

2. Echanges calcium - zinc

2.1. Mesure de la CEC du milieu SKA

Des expériences d’échanges de cations calcium/zinc ont été effectuées dans les deux sens
sur les colonnes de milieux SKA en conditions d’écoulement saturé, suivant les méthodes
présentées au chapitre II (§ 5.2). Dans chaque cas, la normalité totale, donnée par la somme
des concentrations de calcium et zinc reste constante et égale a celle de I’alimentation, pour
chaque volume élué. Les concentrations des solutions meres de chlorure de calcium et de
chlorure de zinc sont aussi égales. La température est la méme pour chaque essai (24 °C) et le
pH des solutions est de I’ordre de 6 ; celui-ci ne varie quasiment pas au moment de I’échange
(de moins de 0,5 unités pH).
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Un exemple de courbe de percée mesurée pour le calcium et le zinc, sur une colonne
CLgrs, est représenté sur la Figure I11.8.

Les courbes de percée obtenues dans les deux sens d’échange, pour les différents essais
effectués, ont la méme allure et sont méme quasiment superposées (cf. Annexe II1.6, Figure
AIIL6 a). Cela signifie que les ions calcium et zinc ont la méme affinité pour les sites
échangeurs de cations du milieu SKA. Or on pouvait s’attendre a une différence d’affinité
entre le zinc et le calcium (Van Bladel et al., 1993 ; Marcos, 2001). Le comportement observé
s’apparente alors plus a un échange calcium-magnésium. Des expériences préliminaires
d’échange calcium-magnésium sur petite colonne avaient montré une superposition des
courbes pour les deux sens. L.’absence d’échange de cations sur les membranes poreuses des
tensiometres a par ailleurs été vérifiée.
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Figure II1.8. Courbe de percée du calcium et du zinc lors d’un échange entre le calcium et
le zinc sur une colonne CL,rs contenant le milieu SKA

La dispersion des courbes de percée de I’échange est comparée avec celle des courbes de
la DTS (Figure I11.9).

Les courbes sont quasiment superposées, ce qui montre sans ambiguité que la dispersion
est due a I’écoulement. Il n’y a, de plus, pas de perturbations du milieu au cours de la série
d’expériences.
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Figure II1.9. Comparaison des courbes de percée du calcium et du zinc dans le cas d’un
échange entre le zinc et le calcium avec celles de la DTS pour une colonne CL,rg

Les résultats obtenus pour le facteur de retard R, et la capacité d’échange cationique CEC
du milieu, calculée par bilan de matiere, sont donnés dans le Tableau III.6. Les valeurs
données correspondent a une moyenne sur la série d’expériences, avec échange dans les deux
sens.

Tableau II1.6. Résultats du calcul de la CEC pour les expériences d’échanges
calcium/zinc en conditions saturées, avec les colonnes CLgrs

Parameétres Résultats
Q (mL min™) 4

q (cm min™) 0,06

V, (mL) 460

V, (mL) 1900

C (CaCl,) (mol L) 0,0020

C (ZnCly) (mol L) 0,0020

R 472

CEC (meq kg™") 2,53 (£ 0,02)

La valeur de la capacité d’échange cationique moyenne du milieu SKA est ainsi de
2,53 + 0,02 meq kg (résultat validé par d’autres essais sur différents types de colonnes).
Cette valeur de la capacité d’échange est essentiellement due a la présence des argiles dans le
mélange (cf. I § 1.1.2). Elle est également en accord avec la capacité d’échange cationique
connue de la kaolinite (entre 50 et 150 meq kg, cf. II § 1.1.2), puisque I’on retrouve une
valeur de 50 meq kg™ (connaissant les masses de mélange et donc de kaolinite introduites).
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2.2. Détermination de la constante d’échange calcium - zinc par
modélisation avec le code IMPACT

Les courbes de percée obtenues pour les différentes expériences d’échanges conduites en
conditions saturées ont ét€é modélisées a 1’aide du code IMPACT, dont les hypotheses sont
vérifiées.

La capacité d’échange cationique peut étre supposée constante dans les conditions de nos
expériences, puisque le pH, voisin de 6, ne varie quasiment pas lors des expériences. Les ions
H' n’interviennent ainsi pas dans les processus d’échange, malgré la présence de certains sites
de surface de la kaolinite sous forme SiOH, a ce pH. Le processus concerné est donc bien un
échange d’ions. En témoigne également la conservation de la somme des concentrations en
calcium et zinc lors des essais. De plus a ce pH, le zinc est sous la forme Zn** en solution et le
calcium sous forme Ca®*. Il n’y a pas de précipitation de ces ions (ni avec la calcite, ni avec
OH).

Pour les simulations avec le code IMPACT, on définit un schéma réactionnel comportant
les mécanismes en solution et ceux au sein de la colonne. Les espéces présentes sont H", OH',
Zn2+, Ca2+, Cay, Zns (I’indice f indiquant que ces especes sont sorbées sur la phase solide) et
CI pour I’électroneutralité. Il n’y a pas de réaction en solution, en dehors de la dissociation de
I’eau. Dans la colonne, il y a en plus une réaction de sorption, correspondant soit a une
fixation du zinc, lors d’un échange entre le calcium et le zinc, soit a une fixation du calcium,
pour un échange entre le zinc et le calcium. Les réactions correspondantes ainsi que les
valeurs des constantes sont données dans le Tableau III.7. On suppose par ailleurs pour le
module hydrodynamique que toute 1’eau contenue dans la colonne est mobile.

Tableau II1.7. Mécanismes réactionnels en solution et dans la colonne

en solution - réaction de dissociation de I’eau : log (K,,) =-13,8*
H,O0=H"+ OH

dans la colonne | - réaction de dissociation de I’eau : log (Ky) =-13,8
H,O=H"+OH
- réaction de fixation du zinc : log (Kcazn)
Zn** + Cay= Zn; + Ca**

* : valeur issue de (Lide, 1995) a 25°C

Nous avons recherché les valeurs des parametres correspondant a la réactivité, a savoir la
constante d’échange calcium-zinc Kc,z, et la capacité d’échange cationique CEC, qui
approchaient le mieux les courbes expérimentales. Pour 1’ajustement de la CEC, les courbes
simulées et expérimentales devaient se couper au méme point (ou V/V; = 1), on a pris comme
point de départ la valeur expérimentale. Quant a log(Kc,z,) et J, ils ont une influence sur
I’inclinaison des courbes, de part et d’autre du point d’intersection. J a été fixé a la valeur
trouvée lors de la simulation des DTS (§ 1.1.2).

Les courbes obtenues pour les expériences en colonnes CLgrs dans les deux sens

d’échange sont données sur la Figure II1.10 et la Figure III.11 et les parametres correspondant
a ces simulations sont présentés dans le Tableau I11.8.
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Tableau III.8. Parametres obtenus pour les simulations avec IMPACT

Echange J CEC (mol L") | CEC (meqkg”) log (Kca.zn)
Ca->7n 3
7 Ca 6,7.10 2,55 -0,06

Les courbes de percée calculées a 1’aide du code IMPACT approchent les courbes
expérimentales, dans les deux sens d’échange. De plus, la CEC est sensiblement égale a celle

déterminée a partir des résultats expérimentaux (Tableau II1.6).
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Figure II1.10. Courbes de percée du calcium et du zinc expérimentales et simulées lors

d’un échelon de ZnCl;, (échange du calcium par le zinc) pour une colonne CLg1s
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Figure III.11. Courbes de percée du calcium et du zinc expérimentales et simulées lors
d’un échelon de CaCl, (échange du zinc par le calcium) pour une colonne CL,rg

La simulation avec IMPACT nous a ainsi permis de déterminer la valeur de la constante
d’échange calcium-zinc Kc,z, 2 0,87 et de confirmer la valeur de la capacité d’échange
cationique du milieu SKA a 2,55 meq kg'l.

2.3. Influence de la teneur en eau sur la CEC explorée

2.3.1. Résultats expérimentaux

Des expériences d’échanges d’ions entre le calcium et le zinc ont été effectuées comme
pour les conditions saturées, a la suite des expériences de DTS, dans chacune des trois
conditions d’insaturation U1, U2, U3.

Les courbes de percée obtenues pour le calcium et le zinc dans les trois états de saturation
ont des allures similaires a celles des conditions saturées. Elles sont treés proches dans les deux
sens d’échange (Annexe III.6, Figure A.II.6 b, c et d), ce qui confirme la faible différence
d’affinité entre le calcium et le zinc pour les sites d’échanges (§ 2.1). La constante d’échange
est la méme qu’en conditions saturées. Un effet de trainée apparait également ici pour les
deux cations.

Les courbes de percée ont été comparées avec celles obtenues pour la DTS, afin de
vérifier si cet effet peut étre attribué au seul écoulement. La Figure III.12 permet cette
comparaison pour la premiere expérience (Ul), les courbes y sont normées en ordonnées
(concentration) et en abscisse (volume élué réduit par rapport au moment d’ordre 1 des
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courbes). Les graphes correspondant aux mémes comparaisons pour les deux autres
conditions (U2 et U3) sont en Annexe III.6 (Figure A.IIl.7 a et b).

Les courbes de percée, du traceur et des cations, sont ainsi quasiment superposées. Elles
semblent s’écarter 1égerement lorsque V/u; devient supérieur a 1,5, en particulier pour les
conditions U2 et U3, mais cet écart reste peu significatif, dans le domaine de I’erreur
expérimentale. Ainsi, la dispersion des courbes d’échange peut étre majoritairement attribuée
a I’écoulement.

11 aam A,AA N o 4 A Le 1 A ®A A
. A‘AAA A A A A
A ’A A
a A
0.8 | . .
’ A
A A
*
2t + échelon positif DTS
o 016 7 s A P p: .
o = = échelon négatif DTS
o A
*
A 4 Ca2+ échelon ZnClI2
0,4 st
A & Zn2+ échelon ZnClI2
A
A 1
0,2 *
A R .
A - N
A |
0 ferar o raon : : AA“A“.A I\ N PN P -4 &
0 0,5 1 1,5 2 2,5 3 3,5 4

Vi

Figure IlI.12. Comparaison des courbes de percée de la DTS et de I’échange calcium-
zince, pour l’expérience en conditions non saturées Ul (6= 0,23)

Cette dispersion parait par ailleurs s’accroitre 1égerement quand la teneur en eau devient
plus faible. Ceci se vérifie sur la Figure III.13 et la Figure III.14, ou sont comparées les
courbes de percée normées obtenues entre les trois conditions d’insaturation pour un méme
sens d’échange. La diminution de la teneur en eau augmente la trainée des courbes. Ceci est
principalement le cas pour les courbes de percée du zinc, mais beaucoup moins visible sur
celles du calcium dans les deux sens d’échange, un ordre logique étant alors difficile a établir
(plus particulierement entre U2 et U3). La dispersion n’est, de plus, pas toujours au méme
niveau sur les courbes. Il apparait également une pente plus raide pour les plus fortes teneurs
en eau, tant que le volume percolé reste inférieur au moment d’ordre 1.

Ces différentes observations sont globalement en accord avec les tendances constatées au
moment de la comparaison des courbes de DTS (§ 1.3) et des valeurs de dispersivité en
conditions non saturées (§ 1.2.2).
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Figure II1.13. Comparaison des courbes d’évolution des concentrations en calcium et zinc
pour un échelon de chlorure de zinc (échange du calcium par le zinc) en conditions non
saturées
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Figure II1.14. Comparaison des courbes d’évolution des concentrations en calcium et zinc
pour un échelon de chlorure de calcium (échange du zinc par le calcium) en conditions non
saturées
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Le Tableau II1.9 regroupe le résultat des calculs de CEC a partir des courbes de percée
mesurées. La CEC est donnée pour chaque sens d’échange, accompagnée de sa précision, puis
nous avons calculé la moyenne de ces deux valeurs. Les résultats obtenus en conditions

saturées sont rappelés.

Tableau II1.9. Résultats du calcul de la capacité d’échange de cations CEC pour les trois
expériences en conditions d’écoulement non saturé

Ul U2 U3 Saturé

Q (mL min™) 3,90 1,90 0,80 (£ 0,02) 4

h (cm) -10 (2 1) -14(x1) 20 (£ 2) 0

q (cm min™) 0,055 0,026 0,011 0,06
v (cm min™) 0,23 0,12 0,06 0,18
V, (mL) 343 300 249 460
0 0,23 0,21 0,17 0,32
CEC (échelon ZnCl,) (meq kg™) 2,58 (£ 0,03) 2,39 (£ 0,04) 2,36 (x0,15) -
CEC (échelon CaCly) (meq kg'l) 2,49 (= 0,07) 2,31 (= 0,02) 2,19 (= 0,07) -
CEC moyenne (meq kg™) 2,54 (+ 0,06) 2,35 (x 0,06) 2,28 (x0,12) 2,53 (x 0,02)
Incertitude CEC moyenne (%) 2,5 2,4 5,3 0,8

La CEC tend a diminuer lorsque la teneur en eau diminue (Tableau III.9). Mais la
variation reste dans le domaine de I’erreur expérimentale (Figure III.15), en raison d’une
gamme restreinte de teneur en eau, proche de la saturation. Néanmoins, une telle diminution,
observée aussi dans un cas particulier par Hartmann, sur un sol sableux structuré avec des
débits d’infiltration supérieurs 2 10 cm j' et pour des valeurs de succions de -80 et
-150 cm (Hartmann et al., 1998), s’expliquerait assez bien pour de faibles teneurs en eau : le

volume d’eau ne serait pas suffisant pour atteindre tous les sites d’échange.

2,5

CEC (meq kg™)
o ro
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Figure II1.15. Evolution de la capacité d’échange cationique mise en jeu en fonction de la

teneur en eau
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D’apres ces résultats expérimentaux, on peut considérer alors que dans les trois cas Ul-
U3, I’eau mouille bien les zones argileuses échangeuses de cations et que tous les sites
échangeurs de cations participent a I’échange.

Cette interprétation va étre complétée par les résultats de modélisation.

2.3.2. Modélisation de I’échange de cations a différentes teneurs en eau

On cherche a quantifier par modélisation une différence entre les courbes de percée de
I’échange pour les différentes conditions de saturation.

Les codes de calcul utilisés précédemment ne permettent pas de simuler en toute rigueur
nos courbes de percée de I’échange de cations. Le code IMPACT, employé en conditions
saturées, n’est en effet pas adapté aux conditions non saturées. De méme, le code CXTFIT ne
convient pas pour modéliser I’échange d’ions calcium-zinc, car il s’agit d’un processus non
linéaire. Le code HYDRUS-1D n’est pas non plus adapté, I’échange y serait pris en compte
avec une isotherme d’adsorption linéaire ou non linéaire, de type Langmuir ou Freundlich. Il
faudrait plutot envisager d’utiliser un code tel que HPI, résultant d’un couplage entre
HYDRUS-1D et un code géochimique PHREEQC (Jacques et al., 2006).

On choisit alors de quantifier la différence entre les courbes obtenues en écoulement non
saturé, visuellement peu évidente, par une modélisation des courbes de percée normées pour
le calcium et le zinc (en V/u; en abscisses) effectuée de la méme maniere que pour les DTS,
avec CXTFIT. Ceci permet de déterminer une éventuelle variation de la dispersion, méme si
la réactivité n’y est pas rigoureusement quantifiée.

La régionalisation de I’écoulement est prise en compte par 1’utilisation du modele MIM,
permettant une bonne approche des courbes expérimentales normées par les courbes simulées.

Les parametres obtenus sont rassemblés dans le Tableau III.10, il s’agit dans chaque cas
d’une moyenne sur les courbes du calcium et du zinc pour les deux sens d’échange.

Tableau II1.10. Résultats des essais de simulation en conditions non saturées

Ul U2 U3
0 0,23 0,21 0,17
v (cm min™) 0,235 0,123 0,064
D (cm” min™) 0,11 (£0,01) 0,08 0,06 (+0,01)
B 0,82 0,74 (£ 0,01) 0,73 (+ 0,03)
® 0,53 0,55 0,47
Pe 44 31 26
A (cm) 0,48 (+0,03) 0,67 (+0,04) 0,79 (+ 0,02)
f 0,8 0,7 0,7

La modélisation nous montre ainsi, comme pour le cas de la DTS, une variation de la
dispersion. Les valeurs trouvées pour les différents parametres restent proches de celles
obtenues a I’issue des expériences de DTS, montrant une dispersion due majoritairement a
I’écoulement. L’effet de trainée que I’on avait observé sur les courbes de percée est ici
également pris en compte par la régionalisation de 1’écoulement, en plus de la dispersion. Le
paramétre B est également 1égerement différent puisqu’il prend en considération la réactivité.
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Comme pour I’hydrodynamique, le coefficient de dispersion D décroit avec la teneur en
eau. Mais, dans le méme temps, la valeur de la dispersivité augmente, tandis que celle du
nombre de Péclet diminue. Cependant les variations observées restent faibles, I’écart-type due
a 'erreur expérimentale étant relativement élevé. De plus, les valeurs sont du méme ordre de
grandeur pour les trois conditions ; enfin le domaine de teneur en eau est aussi tres restreint.

2.4. Comparaison des courbes de percée a différentes teneurs en eau

Dans cette partie, sont comparés les résultats obtenus dans les différentes conditions de
saturation étudiées, en particulier entre les conditions saturées et non saturées.

Le Tableau III.11 regroupe les principaux résultats relatifs a I’échange de cations, pour les
différentes expériences conduites en conditions d’écoulement saturé et non saturé, en
présence de tensiometres (CLgts).

Tableau III.11. Récapitulatif des principaux résultats relatifs a I’échange calcium - zinc
en conditions saturées et non saturées

Saturé Non saturé Ul Non saturé U2 Non saturé U3

0 0,32 0,23 0,21 0,17

g (cm min™) 0,06 0,06 0,03 0,01

v (cm min™) 0,18 0,23 0,12 0,06

h (cm) 0 -10(x 1) -14 (1) 20 (£2)
Baviv 0,99 0,82 0,82 0,80
D (em” min™) 0,40 0,11 0,09 0,05
}\'(MIM) (Cm) 2,2 0,4 0,7 0,6

R 472 5,4 5,5 6,3

CEC (meq kg™) 2,53 (£ 0,02) 2,54 (+ 0,06) 2,35 (£ 0,00) 2,28 (+0,12)

Les courbes de percée obtenues dans les différentes conditions d’écoulement, normées en
concentration et en volume (par rapport a leur moment d’ordre 1 respectif) ont été comparées
pour les deux sens d’échange (Figure II1.16 et Figure II1.17). Une trainée moins importante
est observée pour les courbes de percée normées obtenues en écoulement saturé
comparativement a celles obtenues en non saturé, ceci malgré une plus forte dispersion en
conditions de complete saturation. La concentration en calcium ou zinc atteint, en effet, plus
tardivement le palier (ici 1 ou 0) en conditions d’écoulement non saturé. Cet effet est
d’ailleurs d’autant plus marqué que 0 est faible, mais reste surtout visible pour des volumes
élués supérieurs a 2Vr. Il semble masqué par la dispersion pour des volumes percolés plus
petits. D’autre part, pour les expériences d’échange en conditions saturées, la dispersion peut
étre attribuée a la seule dispersion hydrodynamique, tandis que pour les colonnes non
saturées, il faut prendre en compte I’effet du transfert de matiere, plus limitant.
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Figure II1.16. Comparaison des concentrations en calcium et zinc obtenues en conditions
saturées et non saturées pour un échelon de chlorure de zinc (échange du calcium par le zinc)
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Figure III.17. Comparaison des concentrations en calcium et zinc en conditions saturées
et non saturées pour un échelon de chlorure de calcium (échange du zinc par le calcium)

Ainsi, dans le domaine étudié, le taux de saturation a peu d’influence sur I’échange d’ions,
plus particulierement sur la capacité d’échange de cations mise en jeu (cf. Tableau III.11). Les
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conditions proches de la saturation favorisent I’écoulement convectif dans les pores de plus
grand diametre (davantage présents dans le milieu SKA d’apres la distribution des tailles de
pores, cf. Annexe I1.4). De plus, ’eau a tendance a se diriger plutot vers les surfaces des
grains de sable recouvertes par les argiles (plus hydrophiles). Celles-ci, malgré la faible
proportion de kaolinite, restent équitablement réparties, de fagcon homogene, dans la colonne
du fait du mode de préparation du milieu (cf. II 1.1.2) et de I’absence de transport particulaire.

Le débit d’infiltration, ainsi que la vitesse d’écoulement dans les pores peuvent également
jouer un role dans nos expériences, compte tenu de la nature majoritairement sableuse du
milieu SKA. Hartmann avait en effet montré une influence de la structure du sol et de la
conductivité hydraulique sur les processus d’échanges d’ions; une augmentation de la
capacité d’échange avait par exemple été obtenue pour de tres faibles vitesses de Darcy du fait
d’une augmentation du temps d’échange (Hartmann et al., 1998). Ainsi, dans notre cas, en
diminuant la teneur en eau, la proportion de sites d’échange en contact avec I’eau mobile
devrait logiquement décroitre, mais cet effet peut étre compensé par la plus faible vitesse
d’écoulement dans les pores, qui augmente alors dans le méme temps le temps de contact
avec les sites.

Il serait intéressant de confirmer cette tendance pour des teneurs en eau plus éloignées de
la saturation. Nous n’avons cependant pas réussi avec notre systeme a obtenir des résultats en
conditions non saturées a une teneur en eau plus faible, un régime d’écoulement permanent
n’ayant pas pu €tre atteint avec des débits plus faibles et des succions plus fortes (-30 a
-50 cm). Ceci peut s’expliquer en partie par des limitations liées au matériel d’étude (valeur
minimale du débit d’alimentation possible avec la pompe péristaltique ou mauvaise stabilité
du vide), et par la forme de la courbe de rétention du milieu. En effet, a plus forte dépression,
on peut rapidement basculer vers des zones de faible rétention d’eau.

Dans le domaine de teneur en eau étudié, le couplage entre I’hydrodynamique et 1I’échange
de cations est ainsi peu influencé par I’état de saturation en eau.

Conclusion

Ce chapitre a été consacré a 1’étude du couplage entre écoulement et réactivité pour un
milieu modele sable-argile. Il s’agissait notamment de déterminer le comportement du
systeéme en conditions non saturées. Les essais, intéressant deux cations Ca** et Zn2+, ont été
conduits en faisant varier la teneur en eau dans une gamme proche de la saturation.

Dans ces conditions, les résultats démontrent que, sur le plan hydrodynamique, la
dispersion décroit avec la teneur en eau. En milieu non saturé, une région d’eau immobile a
par ailleurs été observée.

Sur le plan de la réactivité, les conditions d’écoulement en milieu non saturé entrainent
une augmentation de la trainée sur les courbes de percée quand la teneur en eau diminue. Par
contre, la capacité d’échange cationique n’a pas été modifiée par la baisse du taux de
saturation. Pour le mélange sable-argile, ou la réactivité est uniformément distribuée, une
méme quantité de sites d’échange intervient dans les différentes conditions de saturation.

Ainsi, nous démontrons que, dans la gamme de teneur en eau étudiée, le couplage entre la
réactivité et I’hydrodynamique n’est globalement pas affecté par la diminution de la teneur en
eau. On peut alors s’attendre a une cohérence entre la réactivité en conditions saturées et non
saturées dans une gamme de teneur en eau proche de la saturation. En particulier, pour le
transport de polluants métalliques, une méme sorption et disponibilité a la migration peut étre
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attendue, mais également pour un diagnostic de fonctionnement d’un sol, une méme rétention
des éléments nutritifs, pouvant étre mis a disposition des cultures, peut étre envisagée en
conditions saturées et pour des teneurs en eau voisines de la saturation.

Il est nécessaire de vérifier, cependant, si ce résultat est valable pour des teneurs en eau

plus faibles, d’une part, et pour des systemes plus complexes, proches des milieux naturels,
d’autre part.
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Introduction

Il s’agit d’étudier dans ce chapitre, le couplage entre écoulement et réactivité dans les sols
en considérant un autre type d’interaction, la sorption d’un contaminant organique. On choisit
de se placer dans un domaine de réactivité réversible.

L’objectif est de voir si le taux de saturation en eau du systeme influence la rétention du
composé.

Des expériences de sorption puis désorption d’un soluté réactif, le 9-anthracéne acide
carboxylique (9-ACA), ont ainsi été conduites en colonne de laboratoire sur le milieu CHE,
correspondant a une terre agricole sablo-limoneuse non contaminée (cf. II, § 1.3), en
conditions d’écoulement saturé et non saturé permanent. Ces expériences sont précédées de
tracages par les chlorures, afin de caractériser 1’hydrodynamique du systeme, et
accompagnées d’une modélisation a 1’aide de codes de calculs existants.

On cherchera tout d’abord a caractériser la réactivité du 9-ACA avec le milieu CHE, pour
déterminer les conditions opératoires des expériences en colonne. Puis, nous présenterons les
résultats concernant 1’hydrodynamique du systeme en conditions saturées et non saturées.
Nous étudierons ensuite la sorption du 9-ACA par des tragages réactifs en conditions de
saturation variées. Les résultats obtenus dans les conditions d’écoulement saturé et non saturé
seront alors comparés, afin de déterminer 1’évolution de la réactivité en fonction du taux de
saturation.

1. Caractérisation de la réactivité du 9-ACA avec le milieu CHE

A la suite de premiers tests en réacteur fermé pour définir la gamme de concentration ou la
sorption du 9-ACA sur le milieu CHE est linéaire, nous avons choisi de travailler avec une
concentration de 1 mg L'l, soit 4,5 uM de 9-ACA. Cette concentration, environ cent fois
inférieure a la solubilité dans I’eau a 25°C, permet d’obtenir un retard suffisant de la courbe
de percée par rapport a celle du traceur et une durée d’expérimentation raisonnable.

Des expériences préliminaires d’adsorption et désorption du 9-ACA ont été effectuées en
conditions d’écoulement saturé, en petite colonne. Une colonne de verre (Amersham
Biosciences, i.d. 1,6 cm, hauteur 9,3 cm, 26 g de terre CHE) a été saturée en eau,
prééquilibrée, puis soumise a un signal échelon de solution (i) contenant le 9-ACA puis (ii)
sans 9-ACA (cf. chapitre II, § 5.3). Le débit était de 1,4 mL min”'. La teneur en eau 2
saturation était de 0,42 (soit V, =7,8 mL).

Les données et résultats sont résumés dans le Tableau IV.1.
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Tableau IV.1. Résultats des expériences préliminaires en petite colonne (milieu CHE)

Mterre (g) 26

Vterre (mL) 18’7

Q (mL min™) 1,4

V, (mL) 7.8

0 0,42

S (mg kg™) 0,48 (+0,01)
R 2,64

K4 (L kg™ 0,49

Sur la Figure IV.1, sont représentées les courbes de percée obtenues pour la sorption et la
désorption. Ces courbes se superposent correctement si I’on trace I'inverse de la courbe
obtenue pour la désorption, ce qui montre bien la réversibilité et la linéarité de la sorption. Ce

type de comportement a déja été rencontré dans le cas de composés a tendance hydrophobe,
en particulier pour le 9-ACA pour différents types de sols et sédiments a des faibles

concentrations (Means et al., 1982).
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Figure IV.1. Sorption et désorption du 9-ACA sur une petite colonne de terre de
Chenevieres

En fin d’expérience pres de 95% de la concentration de la solution d’alimentation initiale
en 9-ACA est retrouvée dans les fractions collectées et un palier est obtenu, indiquant qu’il
n’y a pas d’autre processus de rétention supplémentaire apres 15 volumes poreux élués
(Figure IV.1).

Le coefficient de retard R est de 2,64. Les bilans de matiere indiquent des masses sorbée

et désorbée de 9-ACA de 0,48 (= 0,01) mg kg'l, avec moins de 2,5% d’écart entre sorption et
désorption. Le coefficient de partage Kq est de 0,5 L kg™ (Tableau IV.1), ce qui, connaissant
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la teneur en carbone organique du milieu CHE (1,24%, II § 1.2), correspond a une valeur de
K. de 394 L kg'1 (éq. I-49), soit une valeur de log K, de 1,6.

On remarquera que le K4 ne pouvait pas étre prévu par la loi de Karickhoff (éq. I-71).
Avec la valeur de log Koy, du 9-ACA (cf II § 5.3), cette loi donnerait un Ky de 35,8 L kg'l, soit
pres de 100 fois la valeur obtenue expérimentalement. Il est normal de se trouver hors du
domaine de validité de cette loi puisqu’elle s’applique a des composés hydrophobes non
ioniques comme les HAP. Or le 9-ACA porte une fonction carboxylique, qui se trouve sous
forme ionisée au pH des solutions (pH 6,5). Ainsi, les processus qui gouvernent la sorption ne
se résument pas a une simple interaction hydrophobe. Les interactions électrostatiques jouent
plutdt dans le sens de la répulsion puisque le 9-ACA est chargé négativement et la matiere
organique naturelle de milieu CHE I’est a priori aussi (Dubus et al., 2001 ; Celis et al., 2005).

La valeur de K4 obtenue ne permet pas de déduire celle de log K, de 2,93 + 0,18, presque
deux fois plus élevée, déterminée a I’issue de mesures de rétention du 9-ACA sur des
colonnes chromatographiques d’acide humique Aldrich dans la theése de Jonassen (Jonassen,
2003). La valeur de log K trouvée par Jonassen conduirait plutot a un K4 14 a 32 fois plus
élevé (11,5+4,5L kg'l). Pour les travaux de Jonassen, la phase mobile était constituée d’un
mélange méthanol-eau (avec une fraction en méthanol V/V de 0,65), tamponné a pH 7 ; la
concentration en 9-ACA de la solution injectée était environ 10 fois supérieure a celle de
notre étude et le milieu considéré était trés riche en matiere organique, avec une fraction de
carbone organique f,. de 42,5% en masse dans la colonne (Jonassen, 2003). La différence
avec notre résultat peut ainsi €tre due a la gamme de concentration en 9-ACA et a la teneur en
carbone organique du milieu, qui sont plus élevées dans le cas de Jonassen. Ceci est
également en accord avec Grathwohl, qui a montré que K,. pouvait varier entre différents
géosorbants pour une méme molécule de plus de trois ordres de grandeur (Grathwohl, 1990).

En résumé, ces expériences préliminaires en petite colonne ont guidé le choix de
conditions opératoires appropriées, dans le domaine de linéarité de la sorption, et ont permis
de mesurer le Ky. Ces données nous ont aidés a dimensionner les expériences en grande
colonne en conditions saturées et non saturées.

2. Caractérisation de I’hydrodynamique du milieu CHE saturé et
non saturé

Dans cette partie, vont étre présentés les résultats des expériences de tracage. Le Tableau
IV.2 rappelle les différentes conditions opératoires utilisées en conditions d’écoulement saturé
et non saturé, sur les colonnes CL,.

Tableau IV.2. Conditions opératoires des expériences avec le milieu CHE saturé ou non

Saturé Non saturé
Q (mL min™) 3,90 (+ 0,04) 1,45 (+0,01)
q (cm min™) 0,055 0,020
h (cm) 0 52(x 1)
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2.1. Mesure de DTS en milieu CHE saturé

2.1.1. Résultats des mesures de DTS

Des expériences de tragage avec les ions chlorures ont ét€ conduites sur des colonnes CL,
contenant le milieu CHE, en conditions d’écoulement saturé, a un débit proche de 4 mL min’’.

Un exemple de courbes est donné sur la Figure IV.2. Les résultats sont reproductibles,
comme le montre la superposition des courbes obtenues pour les différents essais (cf. Annexe
IV.1, Figure A.IV.1). De méme, les courbes correspondant aux échelons positifs sont
superposées a celles inversées de 1’échelon négatif.

Cependant, la courbe obtenue pour I’échelon positif et celle de 1’échelon négatif ne se
coupent pas au point (V/u;=1, C/Cy=0,5). Elles ne sont pas parfaitement symétriques et sont
décalées vers la gauche, ce qui suggere la présence d’une fraction d’eau immobile au sein de
la colonne. On constate également la présence d’une trainée. Ces comportements,
fréquemment observés avec des milieux naturels, s’expliquent par I’hétérogénéité de la terre
qui rend difficile un remplissage parfaitement homogene sur toute la hauteur de colonne.
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Figure IV.2. Exemple de courbes de DTS obtenues pour un débit voisin de 4 mL min™ en
milieu poreux saturé

Le Tableau IV.3 regroupe les moyennes des résultats concernant le volume poreux (ou
plutdt le volume d’eau V, contenu dans la colonne avec : celui obtenu par pesée de la
colonne, celui déterminé par intégration numérique des courbes de percée et celui
correspondant a une concentration normée de 0,5 appelé ici « effectif ») et la teneur en eau.
Les résultats des différents essais sont détaillés en Annexe IV.1 (Tableau A.IV.1).
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Tableau IV.3. Données et résultats des DTS mesurées avec le milieu CHE saturé

La teneur en eau

Q (mL min™) 4,0

q (cm min™) 0,056

V, pesée (mL) 616 (£ 7)

V, calculé (mL) 608 (+ 5)

V, effectif (mL) 480 (+ 5)

0, pesée 0,40 (= 0,01)
0, calculé 0,40

0, effectif 0,32

est reproductible (précision de + 0,01). Elle est voisine de 0,40,

correspondant a un degré de saturation de la colonne supérieur a 95%. Le volume d’eau
déterminé par pesée reste proche de celui calculé a partir des courbes de percée (avec une
incertitude de mesure de moins de 1,5 %, entre les échelons positifs et négatifs). Cependant le
volume d’eau effectif est beaucoup plus faible. Un écart d’environ 20 % est relevé entre la
teneur en eau réelle et la valeur effective.

2.1.2. Influence du débit sur la DTS

Des tracages ont été effectués 2 différents débits entre 2 et 4 mL min™', en présence de
tensiometres. Les courbes obtenues se superposent parfaitement, ce qui montre 1’absence
d’influence du débit dans ces conditions (Figure IV.3).
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Figure IV.3. Comparaison des courbes de DTS obtenues a deux débits (Q2 et Q4, 2 et
4 mL min”! ) en présence de tensiometres, milieu CHE saturé
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Ce résultat, obtenu en présence de tensiometres, est valable également pour les colonnes
CL,. En effet, seule une différence de dispersion était observée entre des courbes obtenues en
colonnes CL, et en colonne CLgts pour un méme débit (cf. III § 1.1.1).

avions initialement choisi d’équiper les colonnes contenant le milieu CHE de tensiometres,
afin de controler le profil de teneur en eau dans la colonne. Cependant en raison de la
formation d’une crofite superficielle, rendant difficile 1’obtention d’un régime non saturé
permanent avec le milieu CHE et engendrant de fortes perturbations sur 1I’écoulement, nous
avons préféré travailler par la suite sans tensiometres.

Le débit n’a ainsi pas d’effet sur la dispersion, dans la gamme de débits étudiée.

2.1.3. Modélisation du tracage en conditions saturées

Les courbes de percée obtenues a I’issue des tragages effectués sur les colonnes CL, de
milieu CHE en conditions saturées ont été simulées a 1’aide de CXTFIT. La Figure 1V .4
présente un exemple de courbes expérimentales et calculées, d’abord avec le modele CDE,
puis avec MIM. Ces courbes se superposent parfaitement.

1 L00.00000008200000000000000000000404 oo
0,8
+ expérience +
- - - CDE +
s %8 —MIM +
© 4 expérience -
- - - CDE-
0,4
—MIM -
0,2
0 T T T
0 1 2 3 4 5 6

VIV,

Figure IV.4. Comparaison des DTS expérimentales et simulées avec CXTFIT, milieu CHE
saturé, débit 3,8 mL min™

Les parametres correspondant aux différentes simulations sont détaillés en Annexe IV.1
(Tableau A.IV.2), la vitesse d’écoulement v ayant été fixée pour la modélisation MIM. On
obtient un jeu de parametres unique pour les conditions saturées (Tableau 1V.4). On retrouve
les valeurs de Vi et O proches de celles déterminées expérimentalement. Le modele MIM
semble plus adapté, avec la présence d’une zone d’eau immobile, d’apres la forme
asymétrique des courbes de percée. La fraction d’eau mobile correspondante est d’environ
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80% (Tableau IV.4), ce qui est en accord avec I’écart (20%) observé précédemment entre la
teneur en eau calculée et celle effective.

Par ailleurs, la dispersion est élevée, comme le montre la grande valeur de dispersité A et
le faible nombre de Péclet (Tableau IV.4), confirmant la trainée observée.

Tableau IV.4. Paramétres de simulation des DTS en conditions saturées, milieu CHE

q (cm min™) 0,056

v (cm min™) 0,136

D (cm’ min™) 0,76
CDE 0 0,41

Pe 4

A (cm) 5,67

v (cm min™) 0,136

0 0,41

V, (mL) 624

B 0,80

Om 0,33

Oim 0,08

® 0,41
MIM 0, (min™) 1,11.10°

D (cm’ min™) 0,50

t; (min) 158

teony (1MIN) 124

to, (Min) 74

tp (min) 22

Pe 6

A (cm) 3,67

Le transport est majoritairement convectif : le temps caractéristique de dispersion est
environ 5 fois plus faible que tqony. Le temps caractéristique de transfert de matiere est quand
méme conséquent, plus de la moitié€ de teony.

La méme simulation effectuée avec CHROMATO et HYDRUS-1D conduit a des résultats
similaires.

2.2. Mesure de DTS en milieu CHE non saturé

2.2.1. Résultats des mesures de DTS

Une série de tracages a été conduite en conditions d’écoulement non saturé permanent, a
un débit de 1,45 mL min”! avec une succion de -52 + 1 cm.

Les courbes sont encore une fois 1égérement décalées vers la gauche (Figure IV.5). De
nouveau, on note la superposition de la courbe réponse a I’échelon et de celle inverse de la
réponse a la purge échelon (Figure A.IV.2 en Annexe IV.2).
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Figure IV.5. Courbes de DTS pour une expérience en conditions non saturées, milieu
CHE, débit 1,45 mL min™

Le volume d’eau contenu dans la colonne est évalué par pesée a 526 mL, correspondant a
une teneur en eau de 0,35, soit un degré de saturation voisin de 80%. Il est déterminé par
intégration numérique autour de 490 (+ 2) mL, soit pour une teneur en eau de 0,32. Cette
valeur est incluse dans la gamme de variation de la courbe de rétention d’eau expérimentale
pour une succion d’environ -50 cm (cf. II § 2.1.3).

Il est important de noter qu’aucune perturbation du milieu n’est engendrée par le passage
en conditions non saturées. En effet, les courbes de percée obtenues pour une expérience de
DTS conduite sur une méme colonne (a un débit de 4 mL min'l) en conditions saturées, avant
et apres I’application d’un écoulement non saturé, sont superposées (Figure A.IV.3, en
Annexe IV.2).

2.2.2. Modélisation du tracage en conditions non saturées

Les courbes de DTS obtenues en conditions non saturées ont été simulées a 1’aide de
CXTFIT (Tableau IV.5). De nouveau, le modele MIM représente mieux les courbes
expérimentales que le modele CDE (Figure IV.6).

La Figure IV.7 compare les courbes de DTS expérimentales avec celles calculées avec
MIM a partir des parametres hydrodynamiques décrivant les DTS en conditions saturées
(avec v=0,059 cm min’! ; p=0,8 ; ®=0,41 et D=0,22 cm? min'l, calculé d’apres la valeur de
dispersivité de 3,7 cm, cf. Tableau IV.4). Lors d’une démarche expérimentale classique, les
expériences seraient conduites en conditions saturées et on utiliserait les valeurs des
parametres de simulation obtenus pour prédire les courbes de percée des conditions non
saturées. Dans notre cas, on constate que les courbes simulées de cette maniere restent
éloignées des courbes expérimentales obtenues en conditions non saturées (Figure IV.7),

127



Sorption / désorption

CHAPITRE IV
reflétant une différence a la fois dans la distribution des teneurs en eau mobile et immobile et
dans la dispersion. Une modélisation inverse, comme représentée sur la Figure IV.6, est donc

nécessaire.
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Figure IV.6. Comparaison des DTS expérimentales et simulées avec CXTFIT, milieu CHE

non saturé, a 1,45 mL min’
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Figure IV.7. Comparaison des courbes expérimentales et calculées avec le modele MIM

utilisant les parametres hydrodynamiques déterminés en conditions saturées
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Tableau IV.5. Principaux parametres de simulation avec CXTFIT pour les expériences en

conditions non saturées, milieu CHE

Echelon positif | Echelon négatif Parameétres
en non saturé

q (cm min™) 0,020

v (cm min™) 0,062 0,063 0,062

D (cm” min™) 0,048 0,042 0,045
CDE |06 0,33 0,32 0,32

Pe 27 33 30

A (cm) 0,78 0,65 0,71

v (cm min™) 0,058 0,060 0,059

0 0,35 0,34 0,34

Vo (mL) 533 517 525

B 0,85 0,84 0,85

O 0,30 0,29 0,29

Oim 0,05 0,05 0,05
MIM |G (min™) 4,03.10" 5,19.10" 4,61.10"

D (cm” min™) 0,018 0,013 0,016

t; (min) 367 357 362

toony (MiN) 304 294 299

to, (min) 132 102 117

tp (min) 4 3 4

Pe 68 98 83

A (cm) 0,31 0,22 0,26

Les parametres obtenus par la modélisation inverse (Tableau IV.5) sont proches pour les
deux échelons de la DTS. On retrouve de plus des valeurs de teneur en eau en accord avec
celles déterminées expérimentalement, aucun parametre n’ayant été€ fixé pour la simulation.

D’apres le Tableau IV.5, la fraction d’eau mobile reste €élevée, tout comme le temps de
transport convectif devant celui relatif au transfert de matiere. Mais la dispersion est plutot
faible, d’apres les valeurs de D, Pe et A.

Une modélisation avec le code HYDRUS-1D, en supposant la teneur en eau constante sur
tout le profil, conduit a des résultats similaires.

Un jeu unique de parametres qui décrit I’hydrodynamique du systéme en conditions
non saturées, est ainsi obtenu, pour la teneur en eau considérée.

2.3. Comparaison de I’hydrodynamique en milieu poreux CHE saturé
et non saturé

Comparons les résultats concernant 1I’hydrodynamique du systtme dans les deux
conditions d’écoulement choisies, en milieu saturé et non saturé.

Les courbes de DTS déterminées dans ces deux conditions sont représentées sur la Figure
IV.8.
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Figure 1V.8. Comparaison des courbes de DTS en conditions d’écoulement saturé et non
saturé

L’écart entre les courbes témoigne d’une dispersion plus forte pour 1’écoulement en
milieu saturé qu’en conditions non saturées (Figure IV.8). De plus, les courbes ne présentent
pas le méme décalage horizontal par rapport a une abscisse V/V( de 1. Le Tableau IV.6
regroupe les parametres hydrodynamiques caractérisant les deux conditions.

Tableau IV.6. Récapitulatif des principaux résultats relatifs a I’hydrodynamique pour les
expériences effectuées en conditions saturées et non saturées

Saturé Non saturé
Q (mL min™) 3,90 (+ 0,04) 1,45 (£ 0,01)
q (cm min’l) 0,055 0,020
h (cm) 0 -52
V, (mL) 624 525
0 0,41 (£ 0,01) 0,35 (£ 0,01)
v (cm min™") 0,135 0,060
0,,/0 0,80 0,85
O 0,33 0,29
Oim 0,08 0,05
0, (min™) 1,1.10° 4,6.10*
Doy (cm” min™) 0,500 0,016
Aoy (cm) 3,7 0,3

On peut tout d’abord noter certaines similitudes entre les deux conditions d’écoulement.
Dans les deux cas, la prise en compte de 1’existence d’une zone d’eau immobile est nécessaire
pour bien décrire les comportements observés. L’écoulement est majoritairement convectif,
avec une forte proportion d’eau mobile.
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Cependant la dispersion est beaucoup plus faible en conditions non saturées qu’en
conditions saturées (d’apres les valeurs de D et A). Ceci avait été observé dans les travaux de
these de Février avec un sol sableux grossier (Février, 2001), témoignant d’une forte
macroporosité du milieu, mais également avec des milieux limoneux (Seyfried et Rao, 1987).

On peut supposer I’existence d’écoulements préférentiels, dans les pores les plus gros, en
conditions d’écoulement saturé. La teneur en eau immobile y est en effet plus importante.
Ceci n’est a priori pas di au fort débit utilisé, avec une vitesse deux fois plus grande qu’en
conditions non saturées, d’apres § 2.1.2.

Nous allons maintenant voir si les différences observées sur I’hydrodynamique du systeéme
dans les deux conditions d’écoulement peuvent influencer la sorption du 9-ACA.

3. Couplage interaction — écoulement pour le systéme modele
CHE - 9-ACA

Dans cette partie, sont présentés les résultats relatifs aux expériences de sorption et
désorption du 9-ACA dans des colonnes CL, contenant le milieu CHE en conditions
d’écoulement saturé et non saturé. Ces expériences ont été conduites selon la méthode décrite
au chapitre II § 5.3, dans les conditions opératoires rappelées dans le Tableau IV.2 et avec une
solution d’alimentation de 1 mg L™ en 9-ACA.

3.1. Sorption-désorption du 9-ACA en conditions d’écoulement saturé

3.1.1. Mesure de la réactivité

Les courbes de percée obtenues pour une expérience de sorption suivie d’une désorption
du 9-ACA en conditions d’écoulement saturé pour un débit de 3,9 mL min™' sont représentées
sur la Figure IV.9.
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Figure IV.9. Courbes normées de sorption et désorption du 9-ACA, en miliew CHE saturé
pour une expérience conduite a un debit de 3,9 mL min’’

La courbe correspondant a 1’échelon de sorption est bien superposée avec celle inverse de
la désorption (cf. Annexe IV.3, Figure A.IV.4), montrant la réversibilité et la linéarité de la
rétention du 9-ACA.

A la fin de la sorption, la concentration de 9-ACA en sortie de colonne représente plus de
95 % de la concentration de la solution d’alimentation, avec I’obtention d’un palier, comme

avec la petite colonne. Les résultats relatifs a la réactivité sont donnés dans le Tableau IV.7.

Tableau IV.7. Résultats des expériences de DTR en conditions saturées

Q (mL min™) 3,90 (+ 0,04)
q (cm min™) 0,055

0 0,41 (£ 0,01)
Durée expérience (h) 34

V, (mL) 1 698 (+8)

t, (min) 435 (£ 2)

R 2,8 (£0,1)
Ky (L kg™ 0,50 (x 0,03)

Le volume élué correspondant a la rétention V. est estimé a environ 1 700 mL, 1’écart

entre la sorption et la désorption étant de moins de 1 %. On en déduit la valeur du facteur de
retard : R = 2,8, et du coefficient de distribution : K4 = 0,5 L kg'l. Ceci est conforme aux
résultats obtenus lors de I’expérience sur petite colonne.
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3.1.2. Etude de la dispersion

rapport a leur moment d’ordre 1, en milieu saturé, a un débit de 3,9 mL min’.

C/IC,

La Figure IV.10 compare les courbes de percée normées de la DTS et de la DTR par
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Figure IV.10. Comparaison des courbes de percée de la DTS et DTR en milieu CHE
saturé pour une expérience a 3,9 mL min”!

Les courbes de sorption et désorption sont bien superposées avec celles de la DTS,

indiquant 1’absence d’une dispersion supplémentaire qui serait engendrée par la rétention du
9-ACA. De plus, le 1éger décalage vers la gauche par rapport a un volume réduit de 1 est

conservé.

3.1.3. Modélisation des courbes de sorption et désorption du 9-ACA en conditions
saturées

Les courbes de sorption et désorption obtenues expérimentalement en conditions
d’écoulement saturé ont également été modélisées avec CXTFIT, a I’aide du modele MIM
(Figure IV.11).
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Figure IV.11. Comparaison des courbes expérimentales et simulées avec CXTFIT de
sorption et désorption du 9-ACA, milieu CHE saturé, débit 3,9 mL min’’!

Pour ces modélisations, nous avons conservé les parametres v et D, ainsi que la fraction
d’eau mobile 0,,/0, d’apres § 3.1.2.

Trois essais d’ajustements ont alors été conduits par modélisation inverse des courbes de
sorption et désorption :

(i) o est également fixé a la valeur issue de la DTS et B et R sont variables ;

(i1) R est également fixé a la valeur obtenue expérimentalement et 3 et ® sont variables ;

(iii) B, R et o sont variables.

Les résultats sont regroupés dans le Tableau A.IV.3 en Annexe IV.4. Le coefficient de
partition B ne correspond plus seulement a la fraction d’eau mobile ici puisqu’il prend
également en compte la réactivité (cf. I, § 7.2, éq. 1I-3).

Les courbes simulées correspondant aux trois cas testés sont superposées et représentées
sur la Figure IV.11 par les courbes référencées « sorption MIM » et « désorption MIM ».
Elles approchent bien les courbes expérimentales, seul un léger écart étant observé dans le cas
(i1). Une étude de sensibilit¢ du modele a permis de montrer que dans ce cas, une
augmentation de R conduit a une diminution de la trainée des courbes et la méme tendance est
observée si v est augmenté. Cependant, lorsque R n’est pas fixé, sa valeur simulée est plus
élevée que la valeur obtenue expérimentalement (cf. Tableau A.IV.3, Annexe 1V .4).

Ces différents essais de modélisation conduisent a un jeu de parametres unique pour la
sorption et la désorption, en conditions saturées (Tableau IV.8). Les courbes correspondantes
sont également représentées sur la Figure IV.11, en traits pleins; elles approchent
correctement les courbes expérimentales.
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Tableau IV.8. Parametres des simulations pour les DTR en milieu CHE saturé, CXTFIT,
modele MIM

q (cm min™") 0,055

v (cm min™) 0,135

0 0,41

0,,/0 0,80

D (cm” min™) 0,50

R 3,0 (x0,1)

B 0,75 (x 0,05)
® 0,5 (£ 0,1)
0, (min™) 1,4.10°

Pe 6

Kq (L kg™ 0,58 (+ 0,02)
f 0,73 (+ 0,08)

Dans ce tableau, f correspond a la fraction de sites de sorption en équilibre avec la phase
liquide mobile. La valeur de K4 a été calculée a I’aide de I’équation I-58 (I § 2.2.2), dont
I’utilisation est justifiée par la linéarité de la sorption/désorption du 9-ACA dans nos
conditions d’étude.

Les parametres relatifs a la rétention du 9-ACA, R et Ky, sont comparables aux valeurs
obtenues expérimentalement, celle du Ky étant toutefois supérieure (de 6 a 16 %, en tenant

compte de I’incertitude). Une méme simulation effectuée avec le code CHROMATO conduit
a des résultats similaires.

3.2. Sorption-désorption du 9-ACA en milieu poreux CHE non saturé

3.2.1. Mesure de la réactivité

Les courbes de percée obtenues pour une expérience de sorption suivie d’une désorption
du 9-ACA en conditions d’écoulement non saturé permanent, pour un débit de 1,45 mL min’!
et une succion de -52 cm, sont représentées sur la Figure IV.12.
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Figure IV.12. Courbes normées de sorption et désorption du 9-ACA, obtenues pour une
expérience en miliew CHE non saturé, débit 1,45 mL min”!

Comme en conditions saturées, la concentration de 9-ACA mesurée en sortie de colonne
en fin de I’échelon de sorption représente plus de 95% de la concentration de la solution
d’alimentation, avec I’obtention d’un palier.

De plus, la courbe correspondant a 1’échelon de sorption est bien superposée avec celle
inverse de la désorption (cf. Figure A.IV.5 en Annexe IV.3), montrant la réversibilité et la
linéarité de la sorption.

Le volume élué correspondant a la rétention, V,, est ici estimé a environ 1 825 mL, I’écart
entre la sorption et la désorption étant de moins de 1 %. On en déduit donc la valeur du
facteur de retard R qui est proche de 3,5, ainsi que celle du coefficient de distribution Kq
voisine de 0,6 L kg™ (Tableau IV.9).

Tableau IV.9. Résultats des expériences de DTR en milieu CHE non saturé

Q (mL min™) 1,45 (£ 0,01)
q (cm min™) 0,020

0 0,35 (£ 0,01)
Durée expérience (h) 88

V., (mL) 1 825 (+ 13)

t. (min) 1259 (£9)

R 3,47 (£0,03)
Kq (L kg™) 0,59 (+ 0,04)
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3.2.2. Etude de la dispersion

Les courbes de percée de la DTS et de la DTR obtenues en conditions non saturées,
normées par rapport a leur moment d’ordre 1, sont représentées sur la Figure IV.13.
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Figure IV.13. Comparaison des courbes de DTS et DTR en milieu CHE non saturé, débit
1,45 mL min’’

On constate une différence entre les courbes de la DTR et de la DTS, dans les deux sens
d’échelons, contrairement aux expériences effectuées en conditions saturées.

Elles présentent ici un méme décalage a gauche du point d’abscisse 1, mais s’écartent un
peu au dela de leur point d’intersection. Les courbes relatives a la sorption et a la désorption
semblent de plus présenter une plus forte trainée par rapport aux courbes de DTS.

La différence entre les courbes (Figure IV.13), méme peu prononcée, apparait ici
significative, étant donné le faible écart observé dans notre étude sur des mémes expériences
répétées.

Ainsi la sorption tendrait a augmenter la dispersion en conditions non saturées. Cette
augmentation de la dispersion sur les courbes d’adsorption pourrait étre due a 1’hétérogénéité
chimique (Semra et al., 2008), traduisant une répartition non uniforme et/ou une réactivité
différente des sites de sorption.

3.2.3. Modélisation des courbes de sorption et désorption du 9-ACA en conditions
non saturées

Les courbes de sorption et désorption obtenues en conditions non saturées ont été
modélisées par CXTFIT. Une comparaison des courbes expérimentales et simulées est
proposée sur la Figure IV.14.

Nous nous sommes limités ici au modele MIM, étant donné la présence d’eau immobile
suggérée d’apres 1’analyse des courbes de DTS (cf. § 2.2).
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Figure 1V.14. Comparaison des courbes expérimentales et simulées avec CXTFIT de
sorption et désorption du 9-ACA en milieu CHE non saturé, débit 1,45 mL min’!

De la méme maniere qu’en saturé, plusieurs cas de modélisation inverse ont été envisagés,
la vitesse d’écoulement v étant a chaque fois fixée, de méme que la teneur en eau immobile :
(i) v et D sont fixés aux valeurs expérimentales de la DTS et 3, ®, R sont variables ;
(i1) v, D et R sont fixés aux valeurs expérimentales et a celles obtenues a I’issue des DTS
et B et @ sont variables ;
(iii) seul v est fixé et B, m, R et D sont variables.

Les parametres relatifs a ces simulations sont donnés dans le Tableau A.IV.4 (Annexe
IV.4). Les courbes correspondantes sont trés proches et permettent de bien approcher les
courbes expérimentales, elles sont représentées sur la Figure IV.14 par des traits discontinus.

Les valeurs de R et B varient peu entre les différents cas. En revanche, la valeur de ®
s’éloigne de celle de 0,47, obtenue a I’issue des expériences de DTS, de méme pour D
lorsqu’il n’est pas fixé (Tableau A.IV.4, Annexe IV.4). Si I'on fixe v, D et ® aux valeurs
résultant des DTS en conditions non saturées, et que B et R sont variables, la courbe simulée
présente un épaulement et s’éloigne de la courbe expérimentale apres le point d’intersection
entre les deux échelons. Ceci montre bien que les mesures de DTS effectuées en conditions
saturées ne permettent pas completement de prévoir la dispersion.

Une étude de sensibilité des parametres a été effectuée en prenant en compte 1’incertitude
expérimentale. On constate alors qu’une faible augmentation de v, de 10~ cm min™', augmente
R de 0,07. De plus, en diminuant R dans I’incertitude expérimentale, la courbe s’éloigne un
peu et on diminue ’effet de trainée (® étant augmenté de 0,05 et B quasi inchangé, seulement
de 0,01). Ce méme effet est observé lorsque v est augmenté, dans le cas ou R est fixé.
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Ces différents essais de modélisations permettent d’obtenir un jeu de parametres unique
décrivant a la fois la sorption et la désorption en conditions non saturées. Celui-ci est donné
dans le Tableau IV.10. Les courbes simulées correspondantes sont représentées sur la Figure
IV.14 en traits pleins, on constate alors une bonne approche des courbes expérimentales.

Tableau IV.10. Parametres des simulations pour les DTR en conditions non saturées
(CXTFIT, modele MIM)

g (cm min’) 0,020

v (cm min™) 0,059

0 0,35

0,,/0 0,85

D (cm” min™) 0,02

R 3,54 (+ 0,04)
B 0,71 (£ 0,03)
® 0,8 (+0,3)
0, (min™) 8,2.10™

Pe 67

K, (cm® g 0,63 (+ 0,01)
f 0,66 (+ 0,05)

D’apres le Tableau 1V.10, les parametres relatifs a la rétention (R et Ky) restent cohérents
avec ceux issus des expériences.

On peut également noter une différence dans les parametres de dispersion tels que D et ,
bien que restant dans le méme ordre de grandeur, avec ceux trouvés pour les courbes de DTS,
traduisant une dispersion supplémentaire de celle due a 1’écoulement.

Une méme simulation réalisée avec HYDRUS-1D conduit a des résultats similaires a ceux
déterminés avec CXTFIT.

3.3. Comparaison entre les courbes de sorption du 9-ACA en milieu
CHE saturé et non saturé

Les résultats obtenus a I'issue des expériences de sorption et désorption en conditions
saturées et non saturées vont maintenant étre comparés. La Figure IV.15 montre un exemple
de courbes de sorption et désorption normées obtenues dans les deux conditions.
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Figure IV.15. Comparaison des courbes de sorption et désorption du 9-ACA obtenues en
conditions d’écoulement saturé et non saturé

Les principaux parametres relatifs a ces expériences, décrivant I’hydrodynamique, ainsi
que la réactivité du systeme sont regroupés dans le Tableau IV.11.

On constate, comme pour les courbes de DTS une trainée plus importante en conditions

saturées

(Figure IV.15).

Une diminution de la dispersion avec la baisse de la teneur en eau a été observée entre les
conditions saturées et non saturées, comme le montre les valeurs obtenues pour D. Ceci a été
vérifié a la fois lors des expériences de DTS et de DTR.

Tableau IV.11. Récapitulatif des principaux résultats relatifs a [’écoulement et a la
rétention

Saturé Non saturé
q (cm min™) 0,055 0,020
V, (mL) 624 525
0 0,41 (+ 0,01) 0,35 (+ 0,01)
v (cm min'l) 0,135 0,059
0, 0,33 0,29
Oim 0,08 0,05
0,/0 0,80 0,85
0l (min™) 1,4.10° 8,2.10™
D (cm” min™) 0,50 0,02
K, expérience (cm’ g”) 0,50 (+ 0,03) 0,59 (+ 0,04)
K, simulation (cm’ g™) 0,58 (+0,02) 0,63 (+0,01)
R expérience 2,8 (x0,1) 3,47 (£ 0,03)
R simulation 3,0 (x0,1) 3,54 (+0,04)
f 0,73 (+ 0,08) 0,66 (+ 0,05)
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Les valeurs du facteur de retard R, ainsi que du coefficient de rétention Kq4, sont plus
élevées en conditions d’écoulement non saturé.

Cette observation est en accord avec la littérature en ce qui concerne R (Fesch et al.,
1998a), une augmentation de R avec la désaturation étant conséquente a une élévation du ratio
solide/liquide (dans le cas d’une sorption linéaire). Les conclusions sont plus partagées pour
le coefficient de rétention Ky, des auteurs ayant montré aucune influence avec la teneur en eau
(Fesch et al., 1998a ; Maraqa et al., 1999a) avec différents solutés et pour d’autres les
changements observés étant attribués principalement a une différence de vitesses
d’écoulement entre les conditions saturées et non saturées (Gamerdinger et al., 2001b). Le
temps de contact peut également avoir un role conséquent.

Dans notre cas, le milieu CHE ayant une granulométrie plutdt étalée, et une texture pas
seulement sableuse, I’influence du débit est moins importante (Wildenschild et al., 2001) et
ne peut donc pas suffire a expliquer la différence observée.

L’écart entre les valeurs de Ky dans les deux conditions reste cependant faible, étant donné
I’incertitude des résultats. Ceci est probablement lié¢ a la teneur en eau mobile qui est assez
proche dans les deux cas. De plus, on reste globalement a proximité des conditions de
saturation, comme le montre la Figure IV.16.

Il n’a pas été possible lors de nos expériences d’atteindre d’autres teneurs en eau, voire
des teneurs en eau plus faibles, en raison des contraintes de débit de fonctionnement
imposées. L’utilisation de débits trop élevés, supérieurs a 2 mL min'l, en conditions non
saturées, a conduit en effet a la formation d’une croiite de battance en surface des colonnes
sous I’effet de I'impact de gouttes de pluie d’intensité élevée (Hardy et al., 1983). 1l y a alors
déstructuration et compaction des couches superficielles du sol, conduisant a une réduction de
sa capacité d’infiltration, ralentissant alors la progression de la solution d’alimentation, ce qui
entraine I’apparition d’une lame d’eau en surface et 1’impossibilité d’obtenir un régime
d’écoulement permanent.

Il serait intéressant de confirmer la tendance observée a des teneurs en eau plus éloignées
de la saturation.
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Figure 1V.16. Gamme de teneur en eau étudiée en conditions non saturées sur la courbe
de rétention d’eau du milieu CHE

D’apres le Tableau IV.11, il semble ainsi qu’une diminution de teneur en eau conduise a
une meilleure sorption. Ceci avait notamment été montré dans le cas de pesticides pour un sol
argilo-limoneux et avec des taux de saturation plus faibles, 35 et 62% (Gaillardon, 1996).

C’est la conclusion inverse de celle obtenue pour I’échange d’ions au Chapitre III, dans
lequel une tendance a la diminution de la capacité d’échange de cations mise en jeu avait été
observée avec la baisse de la teneur en eau.

On peut penser que 1’accessibilité des sites de sorption joue un role important, de méme
que la présence de pores de petits diametres (Kakizaki et al., 2007).

En conditions saturées, le transport est plus rapide en raison de probables flux
préférentiels et de la présence de pores de grandes tailles, donc il y a moins d’interactions
possibles du soluté avec la matrice solide, bien qu’il y ait davantage de dispersion. Ceci est en
accord avec la fraction d’eau immobile des colonnes. En revanche, en conditions non
saturées, il y a beaucoup moins de pores de grands diametres, puisqu’ils sont vidés en
premier ; seuls les pores plus petits restent remplis d’eau, ou un meilleur contact est alors
assuré avec la surface des agrégats. On peut penser que le 9-ACA va s’adsorber en premier
lieu sur les sites les plus accessibles, ce qui se traduit par la trainée observée sur la courbe
dans les deux conditions d’écoulement, reflétant une limitation cinétique avec 1’obtention
d’un équilibre. Par ailleurs, on peut supposer que les sites réactifs liés a la matiere organique
ne sont pas répartis de la méme fagon entre la microporosité et la macroporosité. La matiere
organique pourrait alors étre plus concentrée ou plus réactive dans la microporosité que dans
la macroporosité. Ceci pourrait €tre confirmé par une modélisation des courbes qui
distinguerait un coefficient de rétention Ky dans la région d’eau mobile et un dans la région
d’eau immobile, ce qui permettrait de mieux attribuer la différence de rétention a la
modification de I’écoulement en conditions saturées et non saturées.
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Une possible compétition avec des molécules d’eau au niveau de certaines phases
minérales ou organo-minérales ayant une forte affinité avec 1’eau pourrait également géner
I’adsorption du 9-ACA.

Le 9-ACA est en effet majoritairement sous forme anionique, le pH mesuré en sortie de
colonnes étant de I’ordre de 6,5. Il est donc plus soluble et moins hydrophobe, d’ol une valeur
de coefficient de partition moins importante que ce que 1’on aurait pu penser obtenir a partir
des valeurs de K, et K, du composé. L’entrainement colloidal des argiles ou de la matiere
organique dissoute est également limité du fait de la force ionique et de la composition
(rapport cations divalents-monovalents Ca**/Na*) de la solution d’alimentation (Laecgdsmand
et al., 1999 ; Miinch et al., 2002). Ceci avait pu €tre vérifié apres la phase de pré-équilibration
des colonnes, préliminaire aux expériences (par mesure UV). Le transport du 9-ACA se fait
ainsi prioritairement sous forme dissoute.

Conclusion

Les expériences de sorption-désorption du 9-ACA sur des colonnes de terre en conditions
d’écoulement saturé et non saturé ont ainsi permis de montrer une influence de 1’état de
saturation du milieu sur la rétention. Le coefficient de distribution K4 semble en effet étre plus
élevé, lorsque la teneur en eau est plus faible ; traduisant une augmentation de la réactivité.
Dans le méme temps, la dispersion diminue quand le taux de saturation décroit.

Les caractéristiques physiques du milieu, en particulier sa granulométrie et son
hétérogénéité de structure, jouent un role important, la prise en compte d’une régionalisation
de I’écoulement entre une zone d’eau mobile et immobile s’avérant ici nécessaire a la fois en
conditions saturées et non saturées. L hétérogénéité chimique du milieu, en particulier sur la
répartition et la réactivité des sites de sorption, est également a prendre en considération.

On a ainsi montré que le couplage écoulement-réactivité est affecté par la diminution de la
teneur en eau. Une plus forte sorption serait alors attendue en conditions non saturées pour
des polluants organiques tels que les HAP ou pesticides, conduisant donc a une plus faible
mobilisation de ces composés. Ce résultat reste a confirmer pour des teneurs en eau plus
éloignées de la saturation et pour d’autres milieux poreux.
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Introduction

L’objectif de ce chapitre est d’améliorer la connaissance des processus qui régissent le
transport de HAP dans les milieux naturels. Les recherches concernant le devenir de ces
polluants, peu solubles, ont majoritairement €té conduites dans des conditions saturées, mais
peu concernent une saturation en eau partielle du sol.

Il est en particulier important de déterminer 1’influence de 1’état de saturation du milieu et
des conditions d’écoulement sur la migration des HAP a partir de la matrice solide du sol, en
vue d’évaluer les risques de transport dans la nappe phréatique.

Des expériences de lixiviation continue, ont ainsi été conduites a I’échelle du laboratoire
en conditions d’écoulement saturé et non saturé, sur des colonnes contenant le milieu HOM.
Ce dernier provient d’une terre contaminée issue d’une friche industrielle (cf. II, § 1.3). A la
différence des deux autres milieux poreux, précédemment étudiés, le matériau considéré ici
présente une pollution ancienne.

Il s’agit alors de comparer la sortie des HAP dans les effluents récupérés entre les
différentes conditions de saturation. L’évolution de la concentration en carbone organique
total (COT) est également suivie. La part du transport colloidal dans les processus de
migration des HAP a en outre été évaluée, grace a I’utilisation, avant la sortie de colonne, de
frittés de diametre de coupure différent. Les parametres de 1’écoulement ont également été
déterminés, a la suite des lixiviations, par des tracages accompagnés d’une étape de
modélisation.

Nous présenterons dans un premier temps les résultats des expériences de tracages dans
les différentes conditions d’écoulement, afin d’évaluer 'influence de la teneur en eau du
milieu sur I’hydrodynamique. Puis dans un second temps, nous aborderons les résultats des
expériences de lixiviation en colonne de laboratoire en conditions saturées et non saturées.
Une comparaison du transport des HAP dans les différentes conditions d’écoulement sera
alors effectuée.

1. Influence de la teneur en eau sur I’hydrodynamique

Le Tableau V.1 rappelle les conditions opératoires utilisées pour les expériences de
tracages (cf. II § 5.4), conduites a la suite des lixiviations, en conditions d’écoulement saturé
et non saturé.

Tableau V.1. Conditions opératoires des expériences en milieu HOM saturé ou non

Saturé (140 um) Saturé (0,5 um) Non saturé
Q (mL min™) 34 0,1 3,1 (x0,1) 2,9 (x0,1)
g (cm min™) 0,048 0,044 0,040
h (cm) 0 0 3l &1
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1.1. Tracages en milien HOM saturé

1.1.1. Résultats expérimentaux

Le volume d’eau et la teneur en eau des colonnes, obtenus a I’issue des tracages menés en
milieu poreux saturé, sont indiqués dans le Tableau V.2. Un exemple de courbes de DTS est
donné sur la Figure V.1. La reproductibilité des résultats est vérifiée par la superposition des
courbes de 1’échelon positif avec celle inverse de I’échelon négatif (Annexe V.1, Figure
A.V.1). De plus, les courbes ont la méme allure, quel que soit le fritté utilisé.

Tableau V.2. Résultats des expériences de tracage, miliew HOM saturé

Saturé (140 um) Saturé (0,5 um)
Q (mL min™) 3.4 (x0,1) 3,1 (x0,1)
q (cm min™) 0,048 0,044
V, (mL) 685 724
0 0,46 (= 0,01) 0,48 (= 0,01)
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Figure V.1. Exemple de DTS mesurée en miliew HOM saturé, colonne avec fritté de
140 um, débit 3,4 mL min™

De la méme fagon que pour le milieu CHE, I'intersection des courbes correspondant aux
échelons positif et négatif est Iégerement décalé vers la gauche du point (V/Vy=1 ; C/Cy=0,5) ;
les courbes ne sont pas parfaitement symétriques 1’'une de 1’autre, et présentent une trainée.
De méme que pour le milieu CHE (Chapitre 1V, § 2.1), il s’agit d’un écoulement régionalisé
avec présence d’une zone d’eau immobile. La part du volume d’eau qui participe a
I’écoulement représente 65 a 70% du volume V, (Tableau V.2).

146



CHAPITRE V Transport de HAP

1.1.2. Modélisation de la DTS en milieu HOM saturé

Les DTS ont été simulées avec CXTFIT, avec CDE puis MIM. Seuls les résultats
concernant les expériences avec le fritté de 140 um sont présentés (Figure V.2). Des résultats
similaires ont été obtenus avec 1’ autre fritté.

* échelon positif (expérience)
= échelon négatif (expérience)
--—-CDE +
——— CDE -
—MIM +
MIM -
— =—saturé global +

C/C,

saturé global -

=S g——u_a_ g g B 8 -8 B pan

VIV,

Figure V.2. Comparaison des courbes de percée expérimentales et simulées avec CXTFIT
P . ) PIEN 'y
pour une expérience en conditions d’écoulement saturé a 3,4 mL min

Comme précédemment, on obtient les meilleurs résultats avec le modele MIM (Tableau
V.3). On aboutit a un jeu unique de parametres pour les conditions saturées dans la gamme de
débit considérée (colonne « Saturé global »).
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Tableau V.3. Principaux parametres issus de la simulation des DTS en milieu HOM
saturé, CXTFIT, modele MIM

Echelon positif | Echelon négatif Saturé global
Q (mL min™) 3,38 3,38
q (cm min™) 0,048 0,048
V, pesée (mL) 685 685
0 pesée 0,46 (= 0,01) 0,46 (= 0,01)
v (cm ;nin'l)l 0,106 0,106 -
D (cm” min™) 0,83 0,90 -
CDE 0 0,46 0,46 -
Pe 3 3 -
v (cm min’) 0,104 0,106 0,105
0 0,46 0,46 0,46
V, (mL) 696 683 690
B 0,60 0,60 0,60
Om 0,28 0,27 0,27
Oim 0,18 0,18 0,18
MIM ot (min™) 1,09.10° 1,07.10° 1,08.10°
D (cm’ min™) 0,18 0,21 0,20
t, (min) 209 205 207
teony (IiN) 121 118 120
t,, (min) 171 172 172
tp (min) 10 11 11
Pe 12 11 12
A (cm) 1,7 2,0 1,9

On remarque la forte dispersion, d’aprés les valeurs de la dispersivité A ou du nombre de
Péclet, comme le laissait suggérer la présence d’une trainée sur les courbes. Par ailleurs, la
teneur en eau immobile est élevée, elle représente pres de 40 % de la teneur en eau totale
contenue dans la colonne. L’écoulement est ici limité par le transfert de soluté entre les deux
régions d’eau, comme le montre la prépondérance du temps caractéristique t, devant le temps
correspondant au transport convectif teony.

Des simulations effectuées avec le code de calcul CHROMATO (dans le cas du modele

MCE) et HYDRUS-1D (dans le cas du modele MIM) conduisent a des résultats similaires (cf.
Annexe V.1, Figure A.V.2 et Tableau A.V.1).

1.2. Tracages en milieu HOM non saturé

1.2.1. Résultats expérimentaux

Les conditions opératoires, identiques a celles utilisées pour la percolation, sont rappelées
dans le Tableau V.1. Les DTS obtenues dans les deux sens de I’échelon sont présentées sur la
Figure V.3. La reproductibilité des résultats est vérifiée par la quasi-superposition des courbes
de I’échelon positif avec celle inverse de 1I’échelon négatif (Annexe V.2, Figure A.V.3).
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Figure V.3. Courbes de la DTS obtenues pour le milieu HOM non saturé, débit
2,9mL min’’

Les courbes se coupent au point (V/Vy=1; C/Cy=0,5) et présentent une symétrie par
rapport a ce point. D’apres le moment d’ordre 1, Vi est de 690 mL, soit 6 = 0,45 (le volume
d’eau obtenu par pesée est de 704 mL, ce qui confirme ce résultat). Les conditions sont tres
proches de la saturation (6s = 0,47 £+ 0,01). Ceci s’explique par la pente raide de la courbe
K(®) (cf Annexe I1.7, Figure A.IL5) et par la plage de variation restreinte de teneur en eau (cf.
IT § 2.1.3). Un régime permanent stable n’a pas pu €tre obtenu avec une succion plus forte
(-40, -45 cm).

1.2.2. Modélisation de la DTS

Les résultats de modélisation obtenus avec CXTFIT (CDE et MIM) sont présentés sur la
Figure V.4. On a également comparé sur cette figure la DTS expérimentale et la courbe
calculée avec la vitesse de 1’écoulement et les parametres obtenus avec MIM en milieu HOM
saturé (c’est-a-dire avec v = 0,086 cm min’! ;B=06; =047 et D =0,165 cm? min’l, D
étant calculé a partir de la valeur de dispersivité, cf. Tableau V.3). Cette derniere courbe,
éloignée de la DTS expérimentale, montre encore une fois que les parametres
hydrodynamiques mesurés en milieu poreux saturé ne permettent pas de prédire la DTS en
non saturé, méme au voisinage de la saturation. De nouveau, le modele MIM permet de
représenter tres fidelement la DTS en milieu non saturé (Tableau V.4).
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Figure V.4. Simulation des courbes de DTS en conditions d’écoulement non saturé a

2.9 mL min”, avec CXTFIT

Tableau V.4. Paramétres issus de la simulation des DTS en milieu HOM non saturé avec

CXTFIT

Q (mL min™) 2,89

q (cm min™) 0,040

h (cm) 31 (x1)

V, pesée (mL) 704

0 pesée 0,46

v (cm min™) 0,087

D (cm’ min™) 0,18
CDE 0 0,46

Pe 11

A (cm) 2,09

v (cm min’) 0,085

0 0,47

V, (mL) 714

B 0,51

Om 0,24

Oim 0,23
MIM ot (min™) 6,14.10°

D (cm’ min™) 0,04

t, (min) 247

tconv (mln) 126

t,, (min) 37

o (mln) 3

Pe 45

A (cm) 0,47
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D’apres les résultats de MIM, seule la moiti€ de la teneur en eau contenue dans la colonne
est mobile, avec une valeur de O qui reste proche, a 2 % pres, de celle obtenue par pesée de la
colonne. Le transport convectif reste prépondérant. Le temps relatif a la convection teony
représente en effet pres de 3 fois celui caractérisant le transfert de matiere ty entre les deux
régions d’eau, celui relatif a la dispersion tp étant peu significatif du fait de la prise en compte
d’une régionalisation de I’écoulement.

Une méme simulation effectuée avec le code HYDRUS-1D conduit a des résultats
similaires (Annexe V.2, Tableau A.V.2).

1.3. Comparaison des écoulements a différentes teneurs en eau

Les principaux parametres hydrodynamiques correspondant aux DTS mesurées dans les
différentes conditions sont rappelés dans le Tableau V.5 et les DTS en conditions saturées et
non saturées sont comparées sur la Figure V.5.

Tableau V.5. Récapitulatif des principaux résultats relatifs a I’hydrodynamique pour les
tracages du miliew HOM saturé ou non

Saturé Non saturé

Avec fritté 140 um Avec fritté 0,5 pm
Q (mL min™) 3.4 3,1 2,9
q (cm min™) 0,048 0,044 0,040
h (cm) 0 31
V, (mL) 685 724 704
0 0,46 (+0,01) 0,48 (+0,01) 0,46 (+0,01)
v (cm min™") 0,105 0,090 0,086
0.,/0 0,60 0,50
O 0,28 0,29 0,23
Bimm 0,18 0,19 0,23
0L (min™) 1,1.10° 6,1.107
D (cm” min™) 0,19 0,04
Aoy (cm) 1,9 0,5
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Figure V.5. Comparaison des courbes de DTS obtenues en conditions saturées et non
saturées

Pour des vitesses d’écoulement comparables, on n’observe qu’une plus grande dispersion
en milieu saturé (valeurs de D et A), en raison de probables écoulements préférentiels. Ceci est
observé également sur les courbes de percée avec une trainée plus importante par rapport aux
conditions non saturées. Cet effet peut €tre di a la texture majoritairement sableuse du milieu
avec une macroporosité (Février, 2001), intervenant davantage a complete saturation.

Par ailleurs, dans les deux cas, le modele a deux régions d’eau est nécessaire pour une
description correcte des comportements, avec une teneur en eau mobile plus élevée en
conditions saturées qu’avec un écoulement non saturé.

En passant en conditions non saturées, les pores de plus grande taille sont en effet vidés en
premier et la zone d’eau stagnante ne participant pas a I’écoulement comprend alors les films
d’eau aux parois de ces pores, ainsi que I’eau isolée dans les pores de petites tailles et la
microporosité interne des agrégats, en accord avec la distribution de taille de pores du milieu
HOM (cf. Annexe I1.3).

2. Transport des HAP en conditions d’écoulement saturé

Les conditions opératoires des expériences de lixiviation en milieu HOM saturé sont
données dans le Tableau V.6. Les expériences (Il § 5.4) ont été conduites avec deux frittés de
diametre de coupure différent, afin de mettre en évidence le transport particulaire et sous
forme soluble des HAP.
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Tableau V.6. Conditions opératoires des expériences de lixiviation en milieu HOM saturé

Saturé (140 um) Saturé (0,5 um)
Q (mL min™) 3,4(x0,1) 3,1 (£0,1)
g (cm min™) 0,048 0,044
Mierre (2) 1 836 1832
V, (mL) 685 724
) 0,46 (+ 0,01) 0,48 (£ 0,01)
Durée (j) 6,7 (soit 14 V) 9,9 (soit 20 V)

Pour chacune des expériences :

e les effluents collectés présentent une couleur jaune, caractéristique de la présence
en solution de composés organiques ;

e Jle pH de l'effluent reste voisin de 7,5 (cf. Annexe V.4, Figure A.V.6),
conformément aux résultats de Benhabib (Benhabib, 2005). Ce pH est inférieur a
celui mesuré pour la terre HOM, qui était de 8,8 (cf. II, § 1.3), mais comme les
conditions (en particulier le ratio sol/solution) sont différentes, on n’attend pas
forcément le méme résultat.

La Figure V.6 rappelle la répartition des 16 HAP de la liste US EPA (cf. Annexe I),
regroupés selon leur nombre de cycles, dans le milieu HOM.

2 cycles
6 cycles (#1. NAPH)
(#15. BghiP et #16. IPY) 0.9% 3 cycles
6,0% ' (#2. ACN a #6. ANT)

12,3%

5 cycles
(#11.BbF a #14. DahA)
35,2%

\ 4 cycles
(#7. FLA a #10. CHR)
45,7%

Figure V.6. Répartition massique des HAP dans le milieu HOM

D’apres la mesure des 16 HAP dans les collectes (cf. I, § 6.2.2.4), dans les deux cas :

e les deux plus légers et plus volatils, naphtalene (#1. NAPH) et acénaphthyléne (#2.
ACN) n’ont pas été détectés ;

¢ e benzo(k)fluoranthene (#12. BKF), représentant pres de 16% des HAP présents
dans la terre, n’est également pas détecté ;

e le benzo(a)anthracene (#9. BaA) et le chrysene (#10. CHR) sont détectés
ensemble, en raison d’une coélution de ces composés a 1’analyse
chromatographique.
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Remarque : sur les figures et dans les tableaux, on a affect¢é une valeur nulle aux
concentrations inférieures a la limite de détection (cf. Annexe II.8, Tableau A.IL.6).

Dans les fractions d’effluents collectées au cours des expériences, on retrouve
majoritairement des composés a 3 et 4 cycles, dont principalement : I’acénaphtene (#3. ACE),
le fluorantheéne (#7. FLA) et le pyréne (#8. PYR), ces deux derniers HAP étant parmi les plus
abondants présents initialement dans le milieu HOM (cf II, § 1.3, Figure 11.3). La percée de
ces trois composés est représentée sur la Figure V.7.
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Figure V.7. Evolution de la concentration de I’acénaphténe (ACE), du pyréne (PYR) et du
fluoranthene (FLA) en fonction du volume percolé réduit, pour I’expérience en conditions
saturées avec un fritté de 0,5 um en téte de colonne - débit de 3,1 mL min’’'

Les courbes de percée regroupant I’ensemble des HAP a 3, 4 cycles ou plus sont en
Annexe V.3 (Figure A.V.4). Les courbes présentent globalement des allures similaires :
e Pour les composés les plus 1égers (de #3. ACE a #8. PYR), on observe une
décroissance sur les 2-3 premiers volumes poreux élués, suivie d’'une diminution
lente et continue jusqu’a la fin de I’expérience (Figure V.7).
e Pour les HAP les plus lourds (#9. BaA a #11. BbF et #13. BaP a #16. IPY), la
concentration chute fortement apres le premier volume poreux élué, puis devient
inférieure a la limite de détection.

Les formes de courbes rappellent celles obtenues par Benhabib (Benhabib, 2005) sur la
méme terre. Toutefois, (1) la concentration d’acénaphténe obtenue ici est environ deux fois
plus faible et (ii) contrairement a Benhabib, les courbes ne s’annulent pas apres 12 V,,. Ces
différences peuvent s’expliquer par différentes raisons :

e ¢tant donnée I’hétérogénéité de répartition de la pollution, I’échantillon de terre

utilisé peut avoir une composition différente de celle de Benhabib (cf. Annexe
IL.1),
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¢ e vieillissement de la pollution a pu contribuer a la dégradation des plus légers,
parmi lesquels 1’acénaphtene,

e e fritté¢ de 0,5 um utilisé ici a pu contribuer a piéger des HAP se déplacant sous
forme colloidale ou particulaire.
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Figure V.8. Evolution des concentrations exprimées en % de solubilité du fluoranthéne,
du pyrene et de I’acénaphtene en fonction du volume percolé réduit, pour les deux lixiviations
conduites en conditions d’écoulement saturé

La comparaison des quantités des différents HAP récupérées en sortie de colonne au cours
des deux lixiviations (Tableau V.7), ainsi que les courbes de percée des HAP tracées pour des
concentrations rapportées a la solubilité dans I’eau a 25°C de chacun (Figure V.8 et Annexe
V.3, Figure A.V.5) permettent de distinguer différents comportements, selon la valeur de la
solubilité du composé dans I’eau (Mackay et al., 1992 ; Benhabib, 2005). On peut ainsi mettre
en évidence essentiellement deux groupes :
1. les HAP qui sont transportés par l’eau a des concentrations inférieures a leur
solubilité : 1’acénaphtene (#3. ACE), le fluorene (#4. FLE), le phénanthréne (#5.
PHE), I’anthracene (#6. ANT), le fluoranthene (#7. FLA), le pyrene (#8. PYR) ;

2. les composés qui sont transportés a une concentration largement supérieure a leur
solubilit¢ pour les premiers volumes poreux élués: le benzo(b)fluoranthene
(#11. BbF), le benzo(a)pyrene (#13. BaP), le dibenzo(ah)anthracene (#14. DahA), le
benzo(ghi)pérylene (#15. BghiP), ainsi que le benzo(a)anthracene (#9. BaA) et le
chrysene (#10. CHR).

On obtient pour ces deux groupes les mémes résultats que Benhabib (Benhabib, 2005).
Ainsi les HAP les plus 1égers (#3 a #8) sont transportés a 1’état dissous par la solution de
nitrate de calcium. Ceci est confirmé par I’obtention de courbes de percée proches pour ces
composés pour les deux lixiviations, avec un fritté de 140 pm ou de 0,5 um (Figure V.8).

Les plus lourds sont entrainés en étant associés a des particules organiques et/ou des
colloides (co-transport). L’élution de ces HAP se fait en effet a une concentration plus élevée
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pour les premiers volumes €lués pour I’expérience réalisée avec la coupure a 140 um qu’avec
celle a 0,5 um. La masse de HAP récupérée en fin de lixiviation est 5 fois plus grande en ce
qui concerne les HAP les plus lourds (#9 a #16), en particulier ceux a 5 et 6 cycles, avec le
diametre de coupure de 140 um, qu’avec celui de 0,5 um (Tableau V.7), indiquant que ces
composés sont en partie transportés par des particules ou colloides de dimensions comprises
entre 0,5 et 140 um.

Tableau V.7. Bilan de matiere sur la sortie des HAP en conditions d’écoulement saturé
(pour un volume élué de 9,6 L, soit environ 14 V)

HAP Saturé 140 um Saturé 0,5 um
N° Nom total (ug) % total total (ug) % total
3 Acénaphtene (ACE) 120 0,12 139 0,14
4 Fluorene (FLE) 199 0,26 42 5,61.107
5 Phénanthreéne (PHE) 93 1,81.107 75 1,47.10°
6 Anthracene (ANT) 63 9,00.10° 55 7,80.10°
7 Fluoranthéne (FLA) 181 1,64.107 190 1,72.10°
8 Pyréne (PYR) 118 5,20.10” 174 7,66.10”
9+ 10 gﬁﬁyzg’éia?ggi‘gene (BaA) + 34 1,47.10° 6 2,42.10™
11 Benzo(b)fluoranthéne (BbF) 6 9,71.10™ 0 0
13 Benzo(a)pyréne (BaP) 4 4.43.10" 3 3,11.10"
Dibenzo(ah)anthracéne 4
14 (DahA) 3 4,61.10 0 0
15 Benzo(ghi)pérylene (BghiP) 2 7,72.10™ 1 2,40.10™
16 Indéno(123-cd)pyrene (IPY) 4 9,20.10™ 1 2,77.10"
Total 16 HAP 829 6,65.107 686 5,52.10°
Total #3 2 #8 774 1,54.107 675 1,35.10°
Total #9 2 #16 54 7,31.10" 11 1,48.10"*

Par ailleurs, comme relevé par Benhabib (Benhabib, 2005), on peut remarquer, d’apres le
Tableau V.7, la tres faible fraction de HAP mobilisés par rapport au contenu initial du milieu
HOM (cf. II, § 1.3), montrant une faible disponibilité de ces composés, due a la forte sorption
et a la séquestration accrue par le vieillissement (Hatzinger et Alexander, 1995). Cependant
les concentrations en HAP mesurées dans les collectes restent élevées sur le plan de 1’analyse
de risques, puisqu’elles sont trés supérieures aux teneurs limites imposées pour une eau
destinée 2 la consommation humaine®.

Les courbes de percée totale des HAP obtenues pour les deux expériences (Figure V.9)
présentent la méme allure caractéristique que celle observée pour la majorité de ces
composés. De plus, la concentration totale des HAP dans les effluents est globalement plus
élevée pour I’expérience effectuée avec le filtre a 140 um qu’avec celui a 0,5 pm, en accord
avec une plus grande masse totale de HAP récupérée en fin de lixiviation dans le cas de
I’expérience avec le fritté de plus grand diametre de coupure (Tableau V.7). Ceci témoigne de

® Le Décret n°2001-1220 du 20 décembre 2001, relatif aux eaux destinées a la consommation humaine, a
I’exclusion des eaux minérales naturelles, impose une concentration inférieure 4 0,1 pg L' pour BbF + BKF +
BghiP + IPY ; pour le BaP, la valeur limite est de 0,01 ug L. Les recommandations de 1'Organisation Mondiale
de la Santé imposent dans I'eau potable une teneur limite de 0,2 pg L' pour ces HAP, ainsi que pour FLA
(WHO. (2004)). Guidelines for drinking-water quality, third edition — Chemical fact Sheets).
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I’existence d’un transport particulaire ou colloidal pour certains de ces composés. La
différence entre les courbes de percée totale des HAP reste cependant faible dans I’ensemble,
entre les deux expériences (Figure V.9). Elle apparait surtout pour le premier volume poreux
élués et jusqu'a 8 volumes poreux élués, au dela les deux courbes se rejoignent a une
concentration voisine de 50 pg L.
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Figure V.9. Comparaison de I’évolution de la concentration massique totale des 16 HAP
et du COT en fonction du volume percolé réduit pour les deux expériences en conditions
saturées

L’évolution de la concentration en carbone organique total COT au cours des lixiviations
continues en conditions d’écoulement saturé (Figure V.9) présente une méme allure pour les
deux expériences. La concentration en COT est tres élevée pour le premier volume poreux
élué, puis elle décroit fortement jusqu’a atteindre un palier, pour une valeur voisine de
10 mg L', Ce comportement est en accord avec d’autres travaux (Benhabib, 2005 ; Totsche et
al., 2006 ; Wehrer et Totsche, 2008). La forte concentration en COT dans les lixiviats au
départ est due a la présence de carbone organique dissous, rendu disponible a la mobilisation
pendant la phase de saturation de la colonne (Weigand et Totsche, 1998).

Par ailleurs, la décroissance de la concentration en HAP, sur les premiers volumes poreux
percolés, est en accord avec la diminution observée pour le COT (Figure V.9), montrant une
certaine dépendance de la migration des HAP avec celle du COT.

Cependant, on n’observe globalement pas de différence importante entre les deux courbes
obtenues pour 1’évolution de la concentration en COT, avec le fritté a 140 um et celui a
0,5 pum. Celles-ci se superposent au-dela de 4 volumes poreux élués. Seul un léger écart peut
étre observé pour les 3-4 premiers volumes poreux élués, pendant la phase de décroissance,
ou la concentration de COT est plus élevée avec le fritté de porosité 140 pm plutdt qu’avec
celui a2 0,5 pm.

Le COT n’est ainsi probablement pas une donnée pertinente pour différencier le
comportement des différents HAP. Il serait intéressant de pouvoir caractériser finement la
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composition de cette matiere organique, mais cela nécessiterait I'utilisation de techniques
d’analyses complexes et coliteuses.

Les expériences effectuées en conditions saturées ont ainsi permis de mettre en évidence
le mode de transport des HAP, sous forme soluble ou particulaire. Une comparaison de ces
résultats va alors €tre réalisée avec des conditions d’écoulement non saturé.

3. Transport des HAP en conditions d’écoulement non saturé et
comparaison avec les conditions saturées

3.1. Transport des HAP en milieu HOM non saturé

Le Tableau V.8 rappelle les conditions opératoires utilisées pour 1’expérience de
lixiviation continue sur une colonne de milieu HOM en conditions d’écoulement non saturé,
ainsi que la teneur en eau totale correspondante (seule la moitié étant mobile, § 1.2). On reste
proche de la saturation, ce qui permet de s’approcher des conditions naturelles.

Tableau V.8. Conditions expérimentales pour la lixiviation en conditions non saturées

Q (mL min™) 2,9 (0,1

q (cm min™) 0,040

h (cm) -31(x1)

Mterre (g) 1834

V, (mL) 704

0 0,46

Durée de percolation (j) 12,8 (soit 26 V)

Des fractions des effluents ont été collectées en sortie de colonne, deés le démarrage de
I’écoulement. Le régime permanent a été obtenu rapidement, au bout de quelques heures
(apres 2 V percolés).

Comme précédemment,
® les fractions d’effluents collectées sont de couleur jaune ;
e le pH varie tres peu, de 7,9 au départ, il se stabilise autour de 7,6 (apres 5 Vo élués,
cf. Annexe V.4, Figure A.V.06).

Sur les 16 HAP de la liste US-EPA, seuls trois ont pu étre détectés : 1’acénaphténe
(#3. ACE), le fluoranthene (#7. FLA) et le pyrene (#8. PYR), ces deux derniers composés
étant parmi les plus abondants présents initialement dans le milieu HOM. Les autres sont en
concentration inférieure a la limite de détection.

Les trois HAP détectés restent a une concentration tres inférieure a leur solubilité dans
I’eau (moins de 4% pour PYR, moins de 2,5% pour FLA et moins de 0,1 pour ACE), ils sont
donc transportés a I’état dissout.
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L’absence de HAP lourds en sortie montre que le transport particulaire ne participe pas ou
peu a la migration des HAP. Elle est liée a I’utilisation du fritté de 0,5 um de porosité et aux
conditions d’écoulement dans le systeme. Avec I’écoulement non saturé, I’eau peut en effet
étre moins présente (remplacée par de 1’air) dans les zones hydrophobes de la matrice solide,
or ce sont a priori celles qui contiennent les HAP.

L’évolution de la concentration de 1’acénaphtene (#3. ACE), du fluoranthéne (#7. FLA) et
du pyrene (#8. PYR) est représentée en fonction du volume percolé réduit sur la Figure V.10.
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Figure V.10. Evolution des concentrations en ACE, FLA et PYR en fonction du volume
percolé réduit, pour ’expérience en conditions non saturées a 3 mL min” (LQ : limite de
quantification)

Les courbes de percée présentent sensiblement la méme allure, avec une décroissance sur
les 3-4 premiers V( élués, suivie d’un palier jusqu’a 8 Vy, puis d’une annulation, pour le
fluoranthene et le pyréne. L’acénaphtene, présent en concentration plus faible, s’annule des le
premier front a environ 2 V. La dispersion observée pour les premiers points de collecte est
due a la mise en place du régime permanent.

La Figure V.11 présente I’évolution de la concentration totale en HAP mesurée au cours
de I’expérience de lixiviation. L’allure de la courbe est la méme que pour le fluoranthéne et le
pyrene, avec une décroissance sur 3 Vy, suivie d’un palier jusqu’a 8 V, puis d’une annulation.

La présence d’une décroissance et d’un palier lors d’une percolation continue en colonne
de terre contaminée non saturée avait également pu étre observée pour I’anthracene (Weigand
et al., 2001b).
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Figure V.11. Evolution de la concentration massique totale des 16 HAP en fonction du
volume élué réduit, en conditions d’écoulement non saturé - débit de 3 mL min™

La concentration totale en HAP récupérée reste faible, inférieure 2 15 ug L. Le bilan de
matiere (Tableau V.9) montre une quantité extraite de 50 pug au total, ce qui correspond a une

tres faible part des HAP présents initialement dans le milieu HOM.

Tableau V.9. Bilan de matiere pour I’expérience en miliew HOM non saturé

HAP Quantité extraite (ug) | % de la teneur initiale
Acénaphtene 3.4 3,48.10°
Fluoranthéne 25,6 2,31.10”
Pyréne 21,1 9,30.10"
Total 50,1 4,02.10*

L’évolution de la concentration en carbone organique total (COT) au cours de
I’expérience de lixiviation conduite en conditions non saturées (Figure V.12) présente une
allure similaire a celle observée en milieu saturé, avec une forte décroissance, suivie d’une
diminution plus progressive jusqu’a atteindre un palier autour de 2 mg L. Ce dernier reflte
un état de régime permanent. Cette méme tendance a été observée en conditions non saturées
sur des colonnes de sols forestiers (Miinch et al., 2002).

La comparaison de 1’évolution de la concentration en COT avec celle totale en HAP
(Figure V.12) montre que la diminution de la concentration en HAP coincide avec celle du
COT. Cela avait été également le cas pour une autre étude de la littérature, avec une
lixiviation en conditions non saturées sur une terre contaminée (Weigand et al., 2001b).
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Figure V.12. Comparaison de [’évolution de la concentration en HAP et en COT en
fonction du volume percolé réduit pour la lixiviation en conditions non saturées - débit de

3 mL min”’

3.2. Comparaison du transport des HAP en milieu HOM saturé et

non saturé

Le Tableau V.10 récapitule les résultats importants concernant les deux conditions de
saturation étudiées, les bilans de matiere sur les HAP ayant été effectués pour un méme

volume élué (de 5,6 L, soit environ 8 V).

Tableau V.10. Récapitulatif des principaux résultats obtenus a l’issue des expériences en
milieu HOM saturé ou non

Saturé (0,5 um) Non saturé
q (cm min™) 0,044 0,040
v (cm min™) 0,090 0,086
0 0,48 (£0,01) 0,46 (£ 0,01)
0..,/0 0,60 0,50
Om 0,29 0,23
Oim 0,19 0,23
A (cm) 1,9 0,5
Acénaphtene (ug) 103 3
Fluoranthéne (ug) 120 26
Pyrene (ug) 121 21
ACE + FLA + PYR (ug) 344 50
Total HAP (ug) 640 50
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Figure V.13. Comparaison de I’évolution de la concentration totale en HAP en fonction

du volume percolé réduit en miliew HOM saturé et non saturé

35

30

v\47,7ugL‘1
30 1 o ACE (saturé 0,5 um)
o o FLA (saturé 0,5 um)
A
D 7
v.—: o5 b > ° . 4 PYR (saturé 0,5 pm)
2 Lo Lo o = ACE (non saturé)
~ vo < A ° o i
& 20 | . oa A o © oo « FLA (non saturé)
T o ° 4 )
c ‘% "o ©. % aa o ° 4 PYR (non saturé)
) Da ° °a a 4 A A o
515 N T R
E ‘ DA‘D . 0O a ‘ o ¢
§ ? 5 9%o @ff : ‘
10 a-n
(&)
0O o =]
*
* *
5 %6 [ ® e
SN AAAXAAXM 22”00 62
[ ]
0 LR L Y TR NN NN N RN Y
0 5 10 15 20 25
VIV,

Figure V.14. Comparaison des courbes de percée en concentration de I’acénaphtene, du

fluoranthene et du pyrene en milieu HOM saturé et non saturé
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Figure V.15. Comparaison de [’évolution de la somme des concentrations en
acénaphtene, fluoranthéne et pyréne en fonction du volume percolé réduit en milieu HOM
saturé et non saturé

La Figure V.13 permet de comparer la concentration en HAP totale dans les différentes
conditions d’écoulement. On remarque une allure de courbes similaire pour les conditions
saturées et non saturées avec une décroissance sur les 2-3 premiers Vi €lués, suivie d’un
palier (voire une diminution lente) jusqu’a environ 8 Vj, puis une seconde diminution pour
atteindre une valeur constante. C’est également le cas pour la comparaison des courbes de
percée de I’acénaphtene, du fluoranthéne et du pyrene (Figure V.14), ainsi que pour la somme
de ces trois composés (Figure V.15).

La grande différence entre les deux états de saturation réside dans la valeur de
concentration totale des HAP, qui est beaucoup plus faible dans le cas de 1’expérience en
conditions non saturées, ou seuls trois HAP ont pu étre détectés dans les lixiviats.

Ces derniers sont présents a des niveaux tres inférieurs a ceux de l’expérience en
conditions saturées avec coupure a 0,5 pm. On trouve ainsi en conditions d’écoulement non
saturé environ 5 a 6 fois moins de fluoranthéne et de pyréne et 34 fois moins d’acénaphtene,
soit 7 fois moins de 1I’ensemble de ces trois HAP, et au total 13 fois moins de HAP (Tableau
V.10).

Aucun composé lourd, a plus de 4 cycles, n’a été détecté en conditions non saturées. Ceci
peut étre dii au co-transport particulaire ou colloidal de ces HAP, mis en évidence en
conditions saturées, alors que les HAP de masses molaires plus faibles (ceux a trois cycles,
ainsi que le fluoranthéne et le pyréne a 4 cycles) migrent plutot a I’état dissout. L utilisation
du fritté permet I’acces a la phase dissoute, et limite le transport particulaire, mis en évidence
seulement pour le premier volume poreux élué en milieu saturé dans le cas des HAP les plus
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lourds. La diminution du taux de saturation du milieu conduit a une forte baisse de la
concentration des HAP transportés a I’état dissout.

La faible mobilisation des HAP en conditions non saturées pourrait étre expliquée par la
valeur de la teneur en eau mobile, plus petite que dans le cas de 1I’écoulement saturé, mais
également par un passage de la solution d’alimentation diminué dans les macropores du fait
de I'insaturation du milieu. Les pores de plus petite taille sont davantage impliqués dans
I’écoulement non saturé, les HAP y sont plus fortement retenus par la matrice solide. Méme si
I’on reste proche de la saturation, I’eau qui participe a I’écoulement peut également éviter les
zones hydrophobes et ainsi mobiliser moins de HAP.

Dans le méme temps, le transport de particules ou colloides est facilité ici dans les deux
conditions d’écoulement par la valeur du pH, stabilisée autour de 7-8 (Annexe V.4, Figure
A.V.6), et par le débit élevé générant des forces de cisaillement importantes (Backhus e al.,
1993 ; Roy et Dzombak, 1996). 1l est cependant d’autant plus favorisé en conditions saturées
par la présence d’écoulements préférentiels, alors qu’avec une saturation partielle du milieu
les colloides sont davantage retenus avec la plus large région d’eau immobile (Torkzaban et
al., 2008).

Une comparaison de 1’évolution de la concentration en carbone organique total pour les
trois expériences de lixiviation effectuées est donnée sur la Figure V.16.
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Figure V.16. Comparaison de I’évolution de la concentration en COT en fonction du
volume percolé réduit pour les trois expériences de lixiviations effectuées avec le miliew HOM

Les courbes de percée du carbone organique total présentent ainsi une allure identique en
conditions d’écoulement saturé et non saturé. La concentration en COT diminue d’abord
fortement sur 4-5 Vo, puis plus progressivement jusqu’a atteindre une valeur constante faible.

Les valeurs de concentration élevées obtenues pour les premieres fractions collectées sont
attribuées au carbone organique facilement mobilisable, dont la sortie est conditionnée par les
forces hydrodynamiques. Elles paraissent plus importantes en conditions non saturées, avant
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2 Vj élués, en raison du régime encore transitoire. Apres 2 Vy percolés, la concentration en
COT est plus faible avec I’écoulement non saturé qu’avec les conditions saturées, comme ce
qui avait été observé pour les HAP. Le transport particulaire ou colloidal y est en effet moins
facilité, avec la différence de répartition de 1’écoulement dans la porosité entre les deux états
de saturation.

Cependant la différence entre les deux courbes d’évolution du COT (Figure V.16) reste
globalement faible. Le COT n’est ainsi pas un indicateur suffisant pour mettre en évidence
des différences de comportement entre les deux conditions.

Les concentrations en HAP et COT évoluent de plus de maniere concomitante dans les
deux cas, avec une allure similaire de leur courbe de percée. En fin de lixiviation, la
concentration constante, non nulle, obtenue dans les effluents dans le cas du COT, mais
également pour certains HAP, reflete un état de régime stationnaire entre la mobilisation a
partir de la phase solide et la migration avec la phase liquide mobile. Ceci semble indiquer
une limitation d’ordre diffusionnelle.

Ce dernier comportement avait notamment pu €tre mis en évidence par des essais de
lixiviations a écoulement interrompu dans la these de K. Benhabib (Benhabib, 2005) en
conditions d’écoulement saturé, mais également par Totsche et son équipe pour le COT et les
HAP associés a des colloides (Totsche et al., 2000).

L’évolution du COT dans les deux conditions d’écoulement semble s’apparenter a une
cinétique d’épuisement, que 1’on peut exprimer par une relation de type exponentielle
décroissante : C.or = a. exp (-k. t), ou 1/k correspond a un temps caractéristique du transfert.
Cependant 1’approche n’est pas satisfaisante sur I’ensemble de la courbe expérimentale, les
exponentielles différent a la fin de la phase de forte décroissance de la concentration en COT
(Annexe V.4, Figure A.V.7). Des expériences complémentaires avec un écoulement
interrompu devraient permettre de confirmer cette tendance.

Conclusion

Le transport de HAP dans différentes conditions de saturation en eau a ainsi pu €tre étudié
lors d’expériences de lixiviation en colonnes de terre contaminée, en conditions contrdlées.

Nous avons pu mettre en évidence deux groupes de HAP, caractérisés par des processus
de migration différents : ceux de plus faible masse molaire (ceux a 3 cycles, ainsi que le
fluoranthene et le pyréne a 4 cycles), qui sont transportés a 1’état dissous, et les plus lourds qui
sont mobilisés en étant associés a des particules ou colloides de diametre supérieur a 0,5 um.

Cependant la concentration de HAP dans les effluents est beaucoup plus faible en
conditions non saturées, ou seuls trois composés ont pu €tre détectés. Les caractéristiques
hydrodynamiques du systeme jouent alors un réle important, avec la répartition de la porosité
entre une région d’eau mobile et une autre immobile. Les expériences en conditions saturées
surestiment le risque de transfert des HAP par rapport a ce qui est strictement dissout. Le
transport particulaire participe fortement a la migration des HAP en milieu saturé, mais peu en
conditions non saturées, ol les composés lourds ne sont pas détectés. Cette derniere
observation résulte des conditions expérimentales utilisées, avec la présence d’un fritté de
0,5 um de diametre de coupure et la mise en régime du systeme, 1’écoulement étant ici forcé
par rapport a la gravité d’une pluie dans les conditions naturelles.
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Les courbes de percée des HAP, ainsi que celles du COT présentent par ailleurs des
allures similaires en conditions d’écoulement saturé et non saturé. Une mesure de COT reste
cependant insuffisante pour un diagnostic environnemental, étant donnée la faible différence
observée entre les différentes conditions. Une caractérisation plus fine de cette matiere
organique serait alors nécessaire.

Nous avons également pu constater que ce sont les conditions transitoires (mise en eau du
systeme) qui induisent le plus de transfert de HAP, or ce sont les plus fréquentes dans le
milieu naturel, qui n’est généralement pas en régime permanent.

Dans les deux conditions de saturation, la fraction de HAP mobilisée reste faible par
rapport a la teneur initiale de la terre. Ceci est d’autant plus le cas en conditions non saturées,
reflétant une disponibilit¢é moindre, avec la diminution de la teneur en eau participant a
I’écoulement. Les concentrations en HAP mesurées dans les effluents restent cependant
élevées sur le plan de I’analyse de risques, au-dela des normes imposées pour les eaux
destinées a la consommation.

Cette approche en colonne de laboratoire offre ainsi une meilleure connaissance des
processus régissant le transport de HAP dans les milieux naturels. Des recherches
complémentaires restent cependant nécessaires, en particulier sur le transport particulaire des
HAP. Des expériences a des vitesses d’écoulement et des teneurs en eau plus faibles, mais
également a de plus grandes échelles (lysimetres), peuvent étre envisagées pour confirmer les
tendances observées.
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La contamination des eaux souterraines par les polluants dépend des processus de
transport dans la terre non saturée. Or, la modélisation du transport en conditions non saturées
est rarement abordée, notamment en raison des difficultés expérimentales qu’elle impose. La
prévision du transport est alors souvent déduite de mesures faites en conditions saturées.
Mais, pour des polluants offrant une tres forte réactivité, tels que les HAP, cette approche ne
permet pas une prédiction correcte de leur transport en milieu non saturé.

Les travaux que nous avons réalisés se destinaient a étudier le couplage chimie-transport
dans les sols, dans différentes conditions de saturation en eau. Dans ce but, nous nous sommes
appuyés sur un dispositif expérimental qui permet de contrdler la teneur en eau de colonnes de
sol. Nous avons alors étudié le transport réactif a des teneurs en eau inférieures mais proches
de la saturation : ces conditions permettant de simuler la majorité des situations d’humidité
dans la terre non saturée.

Différents processus ont été considérés : 1I’échange de cations calcium-zinc sur un milieu
modele, la sorption et désorption d’'un composé organique sur une terre non contaminée, le
transport de HAP sur une terre industrielle polluée. Dans chaque cas, des expériences en
colonne ont été conduites en conditions d’écoulement saturé et non saturé permanent,
permettant tout d’abord la caractérisation de I’hydrodynamique par des tracages non réactifs,
puis I’étude du couplage avec la réactivité par des expériences de transport réactif (échanges
de cations, DTR, lixiviations). Une modélisation des courbes de percée obtenues a également
été effectuée avec des codes de calculs connus, comme CXTFIT, utilisant les modeles de
transport CDE et MIM.

Nous démontrons alors que le transport réactif est dépendant de la teneur en eau du milieu
poreux. Il ne peut donc pas étre prédit en conditions non saturées a partir d’essais en
conditions saturées, qui peuvent surestimer le transport. En particulier, le transport de HAP
est tres faible en conditions non saturées par rapport a la saturation.

En effet, la série d’expériences que nous avons menée a conduit aux résultats suivants.

1) L’étude de I’échange de cations calcium-zinc sur un milieu modele sable-argile, en faisant
varier la teneur en eau dans une gamme proche de la saturation, a permis de montrer que la
capacité d’échange cationique n’était pas modifiée par la baisse du taux de saturation. Pour le
milieu poreux considéré, ou la réactivité est uniformément distribuée, une méme quantité de
sites d’échange intervient dans les différentes conditions de saturation. Ainsi, pour cet
exemple, dans la gamme de teneur en eau étudiée, le couplage entre la réactivité et
I’hydrodynamique n’est globalement pas affecté par la diminution de la teneur en eau. Cette
tendance reste a confirmer pour des systemes plus proches des milieux naturels, afin de
pouvoir étre généralisée pour une analyse de risques du transport de métaux, tels que le zinc
dans les sols.

2) L’étude de la sorption réversible d’un contaminant organique, le 9-ACA, sur une terre
sablo-limoneuse en conditions d’écoulement saturé et non saturé a permis de montrer une
influence de 1’état de saturation du milieu sur la rétention du composé. Le coefficient de
distribution Ky est plus élevé, lorsque la teneur en eau est plus faible ; traduisant une
augmentation de la réactivité, a la différence de ce qui avait été observé pour 1’échange de
cations. Une plus forte sorption serait alors attendue en conditions non saturées pour des
polluants organiques, conduisant donc a une plus faible mobilisation de ces composés.
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3) L’étude du transport de HAP dans différentes conditions de saturation en eau, lors
d’expériences de lixiviation en colonnes de terre contaminée, a tout d’abord permis la mise en
évidence de deux groupes de composés, caractéris€s par des processus de migration
différents : ceux de plus faible masse molaire (ceux a 3 cycles, ainsi que le fluoranthene et le
pyrene a 4 cycles), qui sont transportés a 1’état dissous, et les plus lourds qui sont mobilisés en
étant associés a des particules ou colloides de diametre supérieur a 0,5 um. La concentration
de HAP mesurée dans les effluents est beaucoup plus faible en conditions non saturées. Les
expériences en conditions saturées surestiment le risque de transfert des HAP, ce qui est en
accord avec les résultats obtenus pour la sorption/désorption du 9-ACA. Le transport
particulaire participe fortement a la migration des HAP en milieu saturé, mais peu en
conditions non saturées, du fait des conditions expérimentales utilisées, avec la présence d’un
fritté de 0,5 um de diametre de coupure et la mise en régime du systeme. De plus, nous avons
pu constater que ce sont les conditions transitoires qui induisent le plus de transfert de HAP,
or ce sont les plus fréquentes dans le milieu naturel. La fraction de HAP mobilisée reste faible
par rapport a la teneur initiale de la terre. Ceci est d’autant plus le cas en conditions non
saturées, reflétant une disponibilité moindre, avec la diminution de la teneur en eau participant
a I’écoulement. Les concentrations en HAP mesurées dans les effluents sont cependant
élevées par rapport aux normes imposées pour les eaux destinées a la consommation.

L’étude effectuée dans ces trois cas de couplage chimie-transport, dans le cadre de la
theése, a donc permis une meilleure connaissance de I’influence de 1’écoulement et de la teneur
en eau sur le transport et I’adsorption de contaminants dans les milieux naturels. Le taux de
saturation du milieu est ainsi un parametre essentiel de la réactivité, en particulier en relation
avec les matieres organiques.

Dans chacun des cas étudiés, une différence a été observée dans le comportement
hydrodynamique du systeme entre les conditions saturées et non saturées, avec une
diminution de la dispersivité quand la teneur en eau diminue. Ceci est dii a la teneur
majoritairement sableuse des trois milieux étudiés. De plus, dans les trois cas, les milieux sont
caractérisés par une présence majoritaire de pores de grands diametres et par une conductivité
hydraulique a saturation plutdt élevée. Par ailleurs, une répartition de la porosité entre une
région d’eau mobile et une autre immobile s’est imposée dans chacun des cas.

Les caractéristiques physiques du milieu, en particulier la granulométrie et 1’hétérogénéité
de structure, jouent un role important sur le transport des solutés dans la solution de sol, de
méme que ses propriétés hydrodynamiques, indépendamment des flux hydriques. Une
conductivité hydraulique élevée et/ou des chemins d’écoulement préférentiels favorisent la
mobilité des polluants. Sur le plan de la réactivité, I’hétérogénéité chimique des milieux doit
également étre prise en compte. Une caractérisation a plus petite échelle de cette
hétérogénéité, en particulier de la matiere organique, dans les conditions testées, pourrait étre
effectuée par la suite pour mieux comprendre les différences observées.

Les différents cas de couplage interaction-écoulement considérés dans notre étude ont
cependant été étudiés sur des matériaux différents, les conclusions peuvent donc étre encore
difficilement généralisées. Une poursuite du travail sur un méme matériau pourrait alors étre
envisagée.

Des recherches complémentaires restent également nécessaires a des vitesses
d’écoulement et des teneurs en eau plus faibles, pour confirmer les tendances observées. La
connaissance du transport particulaire des HAP doit en particulier étre améliorée.
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Par ailleurs, il pourrait étre envisagé d’étendre le domaine d’étude de la zone non saturée
aux écoulements transitoires, afin d’évaluer I’impact de cycles d’infiltration/redistribution de
I’eau sur le transport réactif.

Pour s’approcher davantage des conditions naturelles, le passage a des plus grandes
échelles pourra également étre effectué, en utilisant par exemple des lysimetres ou par des
expériences de terrain. L’étude de la pollution mixte HAP et métaux en conditions non
saturées pourra aussi €tre abordée.
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ANNEXE I

ANNEXE L.1. Propriétés physico-chimiques des HAP

Tableau A.L.1. Quelques propriétés des 16 HAP de la liste US-EPA (Gustafson et al, 1997),
(sauf “ fiches toxicologiques de I’INERIS et (ATSDR, 1995))

N° et Masse | Solubilité izefilri;elét
A HAP Formule chimique molaire | dans I’eau partag
abréviation 1 0 octanol/eau :
(gmol™) | (mgL™)
log(Kow)
1. NAPH Naphtaléne 128,2 31,8 3,37
2. ACN Acénaphthyléne OO 152,2 3,93 4,00
3. ACE Acénaphténe OO 154,2 3,8 3,92
4. FLE Fluoréne O‘O 166,2 1,9 4,18
5.PHE Phénanthréne OOQ 178,2 1,20 4,57
6. ANT Anthracéne 178,2 0,076° 4,54
7. FLA Fluoranthéne O‘O‘ 202,3 0,26 5,22
8. PYR Pyréne O“O 202,3 0,132 5,18
9. BaA Benzo(a)anthracéne ‘O 2283 0,011 591
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10. CHR Chrysene OO‘ O 2283 0,0015 5,79
‘

11. BbF | Benzo(b)fluoranthéne . 252.3 0,001 2° 5,80
R

12. BKF | Benzo(k)fluoranthéne OO .‘O 252.3 0,00076% 6,00

13. BaP Benzo(a)pyrene O O“O 252.3 0,0038 6,04

J
14. DahA | Dibenzo(ah)anthraceéne OO‘ 278.4 0,0005 6,75
®
§ 0

15. BghiP | Benzo(ghi)péryléne '.O 276,3 | 0,00026 6,50
aY

16.IPY | Indéno(123-cd)pyrene O .‘O‘O 276,3 0,062 6,60"

Références :

- ATSDR (1995). Toxicological profile for polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) (update).
Atlanta, Agency for Toxic Substances and Disease Registry. U.S. Department of Health and Human
Services: Public Health Service.
- Gustafson, J. B., J. G. Tell and D. Orem (1997). Selection of representative TPH fractions based on
fate and transport considerations. Massachusetts, USA, Amherts Scientific Publishers.
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ANNEXE II

ANNEXE II.1 : Caractéristiques complémentaires des milieux CHE et HOM

Tableau A.IL.1. Caractéristiques physico-chimiques complémentaires des milieux CHE et
HOM (Laboratoire d’Analyse des Sols de I'INRA d’Arras)

CHE HOM
Granulométrie (g kg™)
Argiles (< 2 pm) 50 130
Limons fins (2-20 um) 41 119
Limons grossiers (20-50 pm) 22 73
Sables fins (50-200 um) 35 171
Sables grossiers (200-2000 um) 852 507
Eléments échangeables (cmol® kg™)
Ca 1,84 57,4
Mg 0,465 0,801
K 0,593 0,989
Na 0,0119 0,305
Métaux (mg kg™)
Chrome 56,3
Cuivre 27,6
Nickel 24.5
Zinc 362
Cobalt 10,2
Plomb 115
Cadmium 5,62
Thallium 0,746
Molybdeéne 1,56

Tableau A.I1.2. Teneur moyenne en HAP du milieu HOM

Composé Teneur moyenne (mg kg™ terre) % massique
Naphtalene (NAPH) 59 0,9
Acénaphthyléne (ACN) 78 1,1
Acénaphtene (ACE) 53 0,8
Fluorene (FLE) 41 0,6
Phénanthrene (PHE) 279 4,1
Anthracene (ANT) 382 5,6
Fluoranthéne (FLA) 602 8,9
Pyréne (PYR) 1240 18,3
Chrysene (CHR)

+Benzo(a)anthracéne (BaA) 1259 18,5
Benzo(b)fluoranthéne (BbF) 358 5,3
Benzo(k)fluoranthéne (BKF) 1108 16,3
Benzo(a)pyrene (BaP) 517 7,6
Dibenzo(ah)anthracéne (DahA) 406 6,0
Benzo(ghi)pérylene (BghiP) 165 24
Indéno(123-cd)pyrene (IPY) 242 3,6
Total (16 HAP) 6789 100
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ANNEXE II1.2 : Mesures d’humidités par les presses a membrane

Principe de la mesure :

Les échantillons (de 8 a 10 g) sont préalablement saturés en eau par remontée capillaire
pendant 24 heures. Ils sont ensuite soumis a une pression déterminée dans une enceinte
fermée. On applique pour cela de 1’air comprimé a une pression de 0,1 bar, qui correspond a
un pF (potentiel hydrique) de 2, pour la détermination de la capacité au champ, ou a une
pression de 15 bar (soit un pF de 4,2) pour I’obtention du point de flétrissement permanent.

L’eau en exces est éliminée a travers une plaque poreuse perméable uniquement a I’eau,
jusqu’a I’équilibre entre la pression appliquée et la force de rétention de ’eau par le sol. On
obtient alors la teneur résiduelle des échantillons par pesée avant et apres passage a I’étuve a
105°C pendant 24 heures. Trois a cinq répétitions sont effectuées par échantillon.

Résultats :

Tableau A.IL.3. Mesures d’humidités des milieux SKA, CHE et HOM a différents pF a
I’aide des presses a membrane

Milieu pF P (cm d’eaun) 0 mesuré (cm’.cm™)
SKA 42 15000 (% 25) 0,02 (= 0,001)
2,0 100 (= 5) 0,05 (= 0,002)
4,2 15000 (* 25) 0,06 (+ 0,004)
2,0 100 (= 5) 0,17 (= 0,03)
CHE 1,9 75 (= 10) 0,16 (= 0,01)
1,7 50 (x 20) 0,37 (= 0,03)
4,2 15000 (% 25) 0,13 (= 0,003)
2,0 100 (= 5) 0,33 (= 0,01)
HOM 1,9 75 (= 10) 0,32 (= 0,002)
1,7 50 (x20) 0,45 (= 0,02)
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ANNEXE IL.3 : Mesures par porosimétrie au mercure
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Figure A.Il.1. Distributions de tailles de pores des milieux étudiés, obtenues par
porosimétrie au mercure

Tableau A.IL.4. Mesures de taille de pores et de porosité des milieux étudiés par
porosimétrie au mercure

SKA CHE HOM
Diametre de pore médian (Volume) (um) 25,0 41,6 1,1
Diameétre de pore médian (Surface) (nm) 74,5 26,1 15,0
Diameétre de pore moyen (4V/A) (nm) 346,2 655,7 88,5
Porosité (%) 8,5 41,2 38,7

206



ANNEXE II

ANNEXE I1.4 : Montage expérimental pour la mesure de K,

Colonne
de sol

TR

/

Figure A.IL.2. Photo du montage expérimental pour la détermination de la conductivité
hydraulique a saturation
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ANNEXE ILS5 : Banc expérimental en colonne

“ péristaltique
Commande

informatiqu '

Collecteur
de fractions

vide

Solutions
d’alimentation ¥
et de sortie

Figure A.IL3. Photos du montage permettant la conduite d’expériences en conditions
controlées, saturées et non saturées
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ANNEXE II.6 : Exploitation des courbes de percée

Dans cette partie, est décrite plus en détail la méthodologie utilisée pour 1’exploitation des
courbes de percée obtenues a I'issue des expériences effectuées en colonne de laboratoire.
Nous décrirons en premier lieu 1’exploitation des courbes reflétant la distribution de temps de
séjour, puis celle faisant intervenir des solutés réactifs avec le milieu poreux.

La distribution des temps de séjour permet de caractériser 1’écoulement a travers une
colonne de sol, grice au calcul des moments (cf. éq. [-29, 1 § 1.5).
En pratique, on utilise principalement le moment d’ordre 1, W; qui représente le temps de
séjour moyen <t.> et le moment centré d’ordre 2 (autour la moyenne), [,’, qui correspond a la
variance de la distribution 6” :

ﬂl :_[000 t‘v E(tv)dtv :<t‘v >

2

62 :ﬂz _ﬂlz :J-: (ta _<ts >) E(ts)dts

Afin de mesurer expérimentalement la DTS dans nos colonnes de sol, un traceur non
interactif est injecté, selon un signal d’entrée de type injection échelon. Puis, on compare les
signaux mesurés en entrée et en sortie de colonne.

Echelon d’entrée Signal de sortie
C/C,

1

s

1

0,5 f-------

0 Tt 0 'ts= Tt

Figure A.11.4. Mesure de la DTS par une injection échelon (signal normé)

C(t)/Cy est la courbe « normée » en réponse a 'injection du signal d’entrée. Lorsque les
courbes sont symétriques, proches d’une gaussienne, 1’analyse graphique ou numérique du
signal de sortie nous permet de calculer le temps de séjour moyen t, et la variance o’. On peut
ainsi connaitre le volume d’eau impliqué dans le transfert, Vo, grace a ’expression V, =t  Q

ou Q est le débit du fluide traversant la colonne, ainsi que la dispersion de la DTS autour du
temps de séjour.

On peut en effet obtenir numériquement la valeur du temps de séjour grace au calcul de
I’aire hachurée (Figure A.Il.4) par la méthode des trapezes, et graphiquement, on a les
relations suivantes :

<t >=1gs
At?

ol="—"
2
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Dans le cas de tracages réactifs, des solutés réactifs, pouvant étre sorbés par la phase
solide, sont injectés dans la colonne de sol, afin de déterminer in situ des parametres
gouvernant le transport de polluants.

Une distribution des temps de rétention (DTR), pour laquelle on peut déterminer, comme
pour la DTS, la fonction de transfert et les moments de la distribution, peut alors étre définie.
Le temps de rétention d’un traceur réactif, t;, correspond au temps de séjour du soluté sorbé, il
est calculé de la méme maniere que le temps de sé€jour. 1l est de plus possible de calculer les
quantités de composé sorbé a I’aide des relations suivantes (ou My correspond a la masse de
sol dans la colonne) :

V,
e aladsorption: S, =(4,, -1 C, M—O (mg g de sol)
V.
e aladésorption: S, =(u,, -1 C, M_O (mg g de sol)

N
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ANNEXE II

ANNEXE IL.7 : Estimation de la conductivité hydraulique non saturée

4.5
4 — SKA van Genuchten
— — SKA Brooks & Corey
35 | —— CHE van Genuchten
— — CHE Brooks & Corey
3 ——HOM van Genuchten
— — —HOM Brooks & Corey
£ 25
£
£
e 2
Y
1,5
1 A
0,5
0 T T T T T T T T T
0 0,05 0,1 0,15 0,2 0,25 0,3 0,35 0,4 0,45 0,5

0

Figure A.ILS5. Estimation de [’évolution de la conductivité hydraulique des différents

milieux en fonction de la teneur volumique en eau, avec la relation de van Genuchten ou
Brooks et Corey

0,1 | ]
| | —— SKA van Genuchten
0,09 1 | | — — SKA Brooks & Corey
0.08 - I 1 —— CHE van Genuchten
’ ! — — CHE Brooks & Corey
0,07 ! —— HOM van Genuchten
| — —HOM Brooks & Corey
= 0,06 A i
£ |
£
£ 0,05 -
e
X 0,04
0,03
0,02
0,01 |
\
o T \\ T T T T T
0 10 20 50 60 70 80 90 100

h (cm)

Figure A.IL.6. Estimation de [’évolution de la conductivité hydraulique des différents
milieux en fonction de la dépression h, avec la relation de van Genuchten ou Brooks et Corey
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ANNEXE II

Les courbes K(0) et K(h) ont été simulées a partir de la relation de Brooks et Corey et de
celle de van Genuchten, en prenant la valeur moyenne de K obtenue expérimentalement (cf.
II § 2.2.2).

Les deux relations, Brooks et Corey et van Genuchten, donnent des courbes proches dans
la gamme des valeurs de K considérées, c’est-a-dire inférieures a 0,1 cm min™'. De plus, dans
cette gamme de conductivité, 1’incertitude sur la détermination des valeurs de K (cf. II §
2.2.2) a tres peu d’influence sur 1’évolution de K ; elle reste dans la zone de variation de la
dépression (a £ 1 cm pres) pour un débit fixé. De méme, la variabilité sur les parametres de
van Genuchten de la courbe de rétention d’eau, observée surtout dans le cas du milieu CHE,
n’entraine qu’un faible décalage de la courbe K(h) (sur moins de 7 cm pour une conductivité
du milieu CHE fixée).

La comparaison des courbes K(h) pour les trois matériaux étudiés (Figure A.I1.6) indique
une dépression a appliquer a priori plus élevée pour les milieux CHE et HOM, que SKA, en
lien avec les hauteurs de frange capillaire des courbes de rétention d’eau correspondantes (cf.
IL, § 2.1.3 et Figure IL.5).
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ANNEXE II

ANNEXE IL8 : Analyses des HAP

Tableau A.1L.5. Rendement d’extraction liquide / liquide des 16 HAP de la liste US-EPA

Composé Rendement d’extraction (%)
Naphtalene 87
Acénaphthyléne 89
Fluoréne 92
Acénaphtene 87
Phénanthréne 97
Anthracéne 93
Fluoranthéne 94
Pyréne 92
Chryseéne+Benzo(a)anthracéne 92
Benzo(b)fluoranthéne 96
Benzo(k)fluoranthéne 96
Benzo(a)pyréne 94
Dibenzo(ah)anthracene 95
Indéno(123-cd)pyrene 92
Benzo(ghi)pérylene 93

Tableau A.IL.6. Temps de rétention, limite de détection et de quantification pour l’analyse
HPLC des 16 HAP de la liste US-EPA

Temps de rétention | Limite de détection | Limite de quantification

Composé analytique expérimentale expérimentale

(min) (ug L) (ng L)
Naphtalene 8,37 0,049 0,164
Acénaphthylene 9,35 0,170 0,567
Fluoréne 11,16 0,069 0,230
Acénaphteéne 11,46 0,114 0,382
Phénanthréne 12,08 0,087 0,291
Anthraceéne 12,74 0,292 0,972
Fluoranthéne 14,14 0,082 0,274
Pyréne 15,06 0,366 1,220
Chrysene+Benzo(a)anthracene 16,98 0,118 0,392
Benzo(b)fluoranthéne 19,44 0,131 0,438
Benzo(k)fluoranthéne 19,77 0,125 0,416
Benzo(a)pyrene 20,60 0,138 0,460
Dibenzo(ah)anthracéne 21,46 0,239 0,798
Indéno(123-cd)pyrene 23,05 0,108 0,359
Benzo(ghi)péryléne 23,43 0,078 0,260
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ANNEXE III

ANNEXE III.1 : Modélisation des courbes de DTS pour le milieu SKA en conditions
d’écoulement saturé

Tableau A.Ill.1. Parametres des courbes de DTS en conditions saturées, simulées avec

CXTFIT

Q2 Q3 Q4

Q (mL min™) 2,1 3,1 4,1
q (cm min™) 0,030 0,045 0,058

v (cm min’) 0,09 0,14 0,18

C | D (cm’ min™) 0,21 0,27 0,40
D|o 0,33 0,33 0,32

E | Pe 9 10 9

A (cm) 2,32 2,07 2,24

C v (cm min™) 0,09 0,14 0,18
X 0 0,33 0,33 0,32
T B 0,995 0,999 0,992
F ® 0,055 1.107 0,088
I | M| o, (min™) 8.107 2.10™° 2.10*
T|1[D(m’minT) 0,21 0,27 0,40
M| ¢, (min) 2340 159.,6 119,9

ty (min) 20,5 - 10,6

tp (min) 25,4 15,3 12,5

Pe 9 10 9

A (cm) 2,32 2,07 2,24

Dans chaque cas, R est fixé a 1 (cas de tracages non réactifs) ; les parametres propres a
chaque modele sont notés en caracteres gras.

Modélisation des courbes de DTS en milieu saturé avec CHROMATO

Tableau A.IIL.2. Paramétres

Saturé (Q4)
Q (mL min™) 4,07
q (cm min™) 0,06
clm t, (min) 1144
c >
H 0 0,31
R
0] J >
t, (min) 115,5
MM 3
Kim 2.10
Al C -
T|E ty (min) 12,0
o 0 0,32
Pe 8

1 = L v
0,8 - + expérience +
= expérience -
§0.6 —MC +
13) —MC -
0,4 - . --MCE +
= - -MCE -
0,2
0 + ‘\ T T f ey T
0 0,5 1 2 2,5 3 3,5 4
ViV,

Figure A.III.1. Courbes de percée simulées
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ANNEXE III

ANNEXE II1.2 : Complément sur les courbes de DTS expérimentales des colonnes de

milieu SKA
1 aAaAs A OOIOIOOOX XOI0OIO0X X
%o %,ﬁ’é’%%%
.‘A
R 5
0,8 1 .a Rg‘g(
*
®A
‘. 9\3 o échelon positif avant
A
S 0,6 - °,‘ X + échelon négatif avant
= ¢ a 7 e by
o A x échelon positif apres
2%
& e a échelon négatif aprés
0,4 S
A
& L 4
g *a
ng( N
0,2 1 oX N
OXX 0&
= K
& -
0 e .A‘MW&W
0 0,5 1 1,5 2 2,5 3 3,5 4
VIV,

Figure AIIL2. Courbes de DTS d’une colonne (CLgrs) de milieu SKA en conditions
saturées, avant et apres passage en conditions non saturées
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ANNEXE III

ANNEXE II1.3 : Modélisation des courbes de DTS en conditions d’écoulement non

saturé avec CXTFIT

Tableau A.IIl.3. Parametres des courbes de DTS en conditions non saturées, simulées

avec CXTFIT

Ul U2 U3
Q (mL min™) 3,9 1,9 0,8
q (cm min™) 0,06 0,03 0,01
v (cm min'l) 0,23 0,12 0,06
C | D (cm’ min™) 0,30 0,19 0,10
D|o 0,23 0,21 0,17
E | Pe 17 14 15
C A (cm) 1,24 1,52 1,41
X v (cm min'l) 0,23 0,12 0,06
T 0 0,235 0,216 0,176
F B 0,82 0,82 0,80
I | M| v, (cm min™) 0,28 0,15 0,08
T I|w 0,59 0,50 0,48
M| o, (min™) 1,6.107 6,2.10* 2,6.10*
D (cm” min™) 0,11 0,09 0,05
Pe 47 29 33
A (cm) 0,45 0,73 0,63

Dans chaque cas, R est fixé a 1 (tracages non réactifs) et la vitesse v est fixée selon la valeur
trouvée expérimentalement ; les parametres propres a chaque modele sont notés en caracteres
gras.

0,8 1 0,8 A
+ échelon positif U2 (expérience) + échelon positif U3 (expérience)
50,6 8 = échelon négatif U2 (expérience) Q:’O,G 1 = échelon négatif U3 (expérience)
o — CDE + paramétres saturé ©° — CDE + paramétres saturé
0,41 — CDE - paramétres saturé 0,47 — CDE - paramétres saturé
0,2 - 0,2 4
0 T T T T T \- T 0 T T T T T T T
0 0,5 1 1,5 2 2,5 3 35 4 0 0,5 1 1,5 2 2,5 3 3,5
V/Vo V/VO
(@) (b)

Figure A.IIL.3. Comparaison des courbes de DTS expérimentales et simulées a partir des
parametres obtenus en conditions saturées, pour a) U2 et b) U3
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ANNEXE III

ANNEXE II1.4 : Simulation des courbes de tracage en conditions non saturées avec
HYDRUS-1D

Ut

— CDE (hydrus) +
MIM (hydrus) +

— CDE (hydrus) -
— MIM (hydrus) -

}' + échelon positif (expérience)

» échelon négatif (expérience)

0,4
02 1 4
/
0 toemie
0 0,5

VIV,

(a)

1 A A—a Uz e -
0,8 &
' + échelon positif (expérience)
Ao/ — CDE (hydrus) +
50,6 -
S \V4 MIM (hydrus) +
‘,\ » échelon négatif (expérience)
0.4 1 [\ — CDE (hydrus) -
. MIM (hydrus) -
0,2 N
. ~7 .
0”""‘\. T T ~.\.-" \A = N
0 0,5 1 1,5 2 2,5 3 3,5
VIV,
(b)

Figure A.IlIL.4. Exemples de simulations des courbes de DTS en conditions non saturées
avec HYDRUS-1D pour a) Ul et b) U2

Tableau A.II1.4. Parametres de simulation des courbes de DTS en conditions non saturées

avec HYDRUS- 1D, en supposant @ et K constants

Ul U2 U3
o | K(m min™) 0,055 0,026 0,011
a 0 0,23 0,21 0,17
© A (cm) 1,28 1,76 1,91
K (cm min™) 0,055 0,026 0,011
= 0 0,235 0,215 0,175
= Oim 0,041 0,038 0,035
2 o (min™) 1,6.10° 6,2.10* 2,6.10*
A (cm) 0,44 0,72 0,64

Remarque : les parametres ajustés sont notés en caracteres gras.
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ANNEXE III

ANNEXE II1.5 : Gamme de teneur en eau

110

100 ~

*e

+ courbe expérimentale
90 b yon)
. = expérience h max

80 A 4

expérience h min

70 A

‘00

60

h (cm)

50 -

40 -

JRRS A

30 -
20 - * . "

10 1 i

*
0 T T T T T T &

0 0,05 0,1 0,15 0,2 0,25 0,3 0,35 0,4
0

Figure A.IILS. Comparaison de la courbe de rétention d’eau du milieu SKA avec les
teneurs en eau moyennes des colonnes pour les expériences en conditions non saturées
(tenant compte de la variation de la dépression)
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ANNEXE III

ANNEXE III.6 : Compléments sur les courbes résultant des échanges de cations

(c) Non saturé U2

- 24 gE g ® m E mowm
" 69920 l:AAAAAAA a 1 2 1
© 0 z
E .
£ 1,5 b @ L L
< ¢ N + Ca2+ échelon ZnCI2
2 °,‘.‘ = Zn2+ échelon ZnCl2
5 17 Zo. » Ca2+ échelon CaCl2
£ ‘= e o Zn2+ échelon CaCl2
q’ o
00,5 . s
c
o 4 s,
o [ )
0 "".\ T T "Qg?ﬂ e T T 1 *
0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20
VIV,
(a) Saturé
T, 2wxxxwzfx IO R u
© . N
E 1.5 . ..I.
E" » + Ca2+ échelon ZnCl2
g 2 4 = Zn2+ échelon ZnCI2
i E 1
s 1 P Ca2+ échelon CaCl2
‘E’ e % x Zn2+ échelon CaCl2
o n *u
20’5 i . “x*
[o] ¥y
© n. e L %
0 tesnnane T T T T T T B
0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20
VIV,

"-_I 2 %5xxx>.<.;<.x. l".l'-.l ar L e E nae 2
° gt
Ei5- o
E" L + Ca2+ échelon ZnCI2
g » = Zn2+ échelon ZnCI2
£ 1 . Ca2+ échelon CaCl2
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[] »
Q 0,5 A - 2
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VIV,
(b) Non saturé Ul
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3 Xxo. - a " L]
Ei51 7 et .
£ * - + Ca2+ échelon ZnClI2
» L]
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VIV,
(d) Non saturé U3

Figure A.IIL.6. Comparaison des courbes de percée du calcium et du zinc dans les deux

sens d’échange

1 L VO R R R * A B
0,8 i lA ’AAAAA
. 28 + échelon positif DTS
4 1
0.6 K = échelon négatif DTS
04 - P + Ca échelon ZnCI2
a 'AA_‘ a Zn échelon ZnCl2
0,2 - . A-‘AAA
0 \‘ T T - T : - A\ i A\. 4 -\ A
0 0,5 1 1,5 2 2,5 3 3,5 4
Vipy
(a) U2

1 3B sanasy PR S *
A: - N * A A A Ao
0,8 s et
L + échelon positif DTS
g 067 s = échelon négatif DTS
04 1 AAgAA 4+ Ca2+ échelon ZnCl2
¢ 'A‘ 2 Zn2+ échelon ZnCl2
0,2 - s
A% A.A A "o
0 ‘.A : : : 'A‘l‘ Ap 4 . un
0 0,5 1 1,5 2 2,5 3 3,5 4
Vipy
(b) U3

Figure A.IIL.7. Comparaison des courbes de percée de la DTS et de I’échange calcium-

zinc en conditions non saturées (U2 et U3)
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ANNEXE IV

ANNEXE 1V.1 : Compléments sur les DTS en conditions saturées avec le milieu CHE

1 K > “““‘WAAA‘AAA‘AAAMAA‘AA(‘AAM A%
x* AAAﬁﬂw s
X4 VY TTod
X+ 2
0,8 - " 4 échelon positif (essai 1)
+
X oo'{ x échelon négatif (essai 1)
x Y
*
o 0,6 1 X ® * échelon positif (essai 2)
o o4
o e 3 o :
X + échelon négatif (essai 2)
A X
0,4 2 ;;Kiz o échelon positif (essai 3)
b 3 *
g * = échelon négatif (essai 3)
X"X
024 o g
A
. x‘%‘(
¢ ’Kiﬁxx& N
0 1m‘g ° mﬁfﬁl‘ﬁ%&!&mxxm K-
0 1 2 3 4 5
VIV,

Figure A.IV.1. Courbes de DTS obtenues pour des débits voisins de 4 mL min”" en

conditions d’écoulement saturé

Tableau A.IV.1. Résultats expérimentaux pour les trois essais conduits en conditions

d’écoulement saturé

Essai 1 Essai 2 Essai 3
Q (mL min™) 3.8 4,2 39
q (cm min™) 0,054 0,059 0,055
V, pesée (mL) 623 615 610
V, calculé (mL) 606 614 604
V, effectif (mL) 475 480 485
0, pesée 0,41 0,40 0,40
0, calculé 0,40 0,40 0,40
0, effectif 0,32 0,32 0,32
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ANNEXE IV

Tableau A.IV.2. Principaux paramétres de simulation avec CXTFIT des expériences de
tracages en conditions saturées

Essai 1 Essai 2 Essai 3

q (cm min™) 0,054 0,059 0,055

v (cm min™) 0,130 0,143 0,135

D (cm’ min™) 0,72 0,84 0,73
CDE |o© 0,41 0,41 0,41

Pe 4 4 4

A (cm) 5,55 5,84 5,63

v (cm min™) 0,130 0,144 0,135

0 0,41 0,41 0,41

V, (mL) 626 625 622

B 0,81 0,80 0,80

Om 0,33 0,33 0,33

Bimm 0,08 0,08 0,08

® 0,41 0,44 0,39
MIM | ¢, (min™) 1,05.10° 1,25.10° 1,02.107

D (cm” min™) 0,48 0,53 0,49

t, (min) 165 149 160

teony (MIN) 131 116 125

to, (min) 72 69 80

tp (min) 23 20 22

Pe 6 6 6

A (cm) 3,70 3,64 3,67
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ANNEXE IV
ANNEXE 1V.2: Compléments sur les DTS en conditions non saturées avec le milieu
CHE
14 s & o o o+ = n n . e mHe me . -
LI 4
*
[ ]
0.8 e
‘I
L]
‘ '
.06 ¢ échelon positif
%) s
O = 1-échelon négatif
»
0,4
*
]
0,2 *
*
’
@
0 dhaea«w ' ' '
0 1 2 3 4 5 6
VIV,
Figure A.IV.2. Superposition de I’échelon positif de la DTS avec l’inverse de 1’échelon
négatif pour une expérience en conditions non saturées a un débit de 1,45 mL min’
1 —%:x oooooooooooooooooooooo QAAADAAA DAAAOLAAMGAAAD 4O
o ooooOoooo
m|Xx 0000
0,8 B ™ ooo . e
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] ok
X 'y . -
o = échelon négatif avant
o 0,6 1 % 2
(&) [e]
o ) o échelon positif aprés
o™
[}
0.4 - o ﬁ‘ x échelon négatif aprés
Q x
%
$ ‘ib"
0,2 o LW
o -”“.’
o rg
W&!{ggm“u"“m’_
2 3 4 5 6

0 e o
1
VIV,

Figure A.IV.3. Courbes de DTS en conditions saturées, avant et apreés passage en

conditions non saturées
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ANNEXE IV
ANNEXE IV.3 : Compléments sur les DTR effectuées avec le milieu CHE
14 .- . 8 s a ' 5 8 = n
| ] ¢ ’ .
[ T :
0,8 - .
*
28
*
| o + sorption
s 06 ..
o on .
= 1-désorption
*
0,4 - . E
‘I
‘I
0,2 .
[ |
*

*

4
0 ’M- T T T

4 6 8 10 12 14
VIV,

Figure A.IV.4. Superposition des courbes de la sorption et inverse de la désorption du

9-ACA en conditions saturées
1 1 a § @ @amoemn smw
s 7 °
a?
- - “
0,8 1 . ®
[ ]
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%
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0,2 1 -
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=
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Figure A.IV.5. Superposition des courbes de la sorption et inverse de la désorption du

9-ACA en conditions non saturées
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ANNEXE IV

ANNEXE 1IV.4: Compléments sur la modélisation des expériences de sorption et
désorption avec le milieu CHE

Tableau A.IV.3. Parametres des simulations pour les courbes de percée de sorption et
désorption, obtenues en conditions saturées, avec CXTFIT, pour le modele MIM

Sorption Désorption
v. D, ® VDR Dfixes | VP29 |y D Rfixés | v, D fixés
fixés fixés fixés
B.R B, ® B, o, R B.R B, ® B, o, R
N . variables N variables variables
variables variables variables
q (cm min™) 0,055 0,055
v (cm min™) 0,135 0,135
0 0,41 0,41
0,,/0 0,80 0,80
D (cm” min™) 0,50 0,50
R 3,01 2,90 2,97 3,08 2,90 3,08
B 0,72 0,70 0,69 0,80 0,81 0,80
(0) 0,41 0,69 0,61 0,41 0,62 0,42
o, (min™) 1,1.10° 1,8.10° 1,6.10° 1,1.10° 1,6.10° 1,1.10°
Pe 6 6
K4 (L kg'l) 0,58 0,55 0,57 0,60 0,55 0,60
f 0,69 0,64 0,64 0,80 0,81 0,80

Tableau A.IV.4. Parametres des simulations pour les courbes de percée de sorption et
désorption, obtenues en conditions non saturées, avec CXTFIT, pour le modele MIM

Sorption Désorption
v, D fixés V%i])?éSR v fixé v, D fixés | v, D, R fixés v fixé
B, o, R B, ® B, ®,R,D B, w, R B, ® B, ®,R,D
variables C variables variables variables variables
variables
q (cm min™) 0,020 0,020
v (cm min™") 0,059 0,059
0 0,35 0,35
0,/0 0,85 0,85
D (cm’ min™) 0,016 0,016 0,022 0,016 0,016 0,038
R 3,53 3,50 3,55 3,56 3,50 3,60
B 0,71 0,72 0,73 0,67 0,68 0,76
(0) 0,71 0,74 0,59 1,15 1,25 0,59
o, (min™) 7,0.10™ 7,0.10" 5,7.10" 1,1.10° 1,2.10° 5,8.10"
Pe 77 77 57 77 77 33
K, (L kg") 0,63 0,62 0,63 0,63 0,62 0,64
f 0,66 0,67 0,69 0,61 0,61 0,73
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ANNEXE V

ANNEXE V.1 : Résultats complémentaires des DTS en milieu HOM saturé
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A
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Figure A.V.1. Superposition de I’échelon positif de la DTS et de ’inverse de 1’échelon
négatif pour une expérience en milieu HOM saturé a un débit de 3,4 mL min”!

_________ PEERENERE W

+ échelon positif (expérience)
= échelon négatif (expérience)

- = = MCE (Chromato) +

C/Cy

- = = MCE (Chromato) -
MIM (H1D) +
——MIM (H1D) -

VIV,

Figure A.V.2. Simulation des courbes de DTS en milieu HOM saturé avec CHROMATO
et HYDRUS-1D (ici pour l’expérience en présence d’un fritté de 140 um), débit : 3,4 mL min’’!
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ANNEXE V

Tableau A.V.1. Parametres des simulations des courbes de DTS en miliew HOM saturé
avec CHROMATO et HYDRUS-1D (MCE et MIM)

Echelon positif | Echelon négatif
Q (mL min™) 3,38
q (cm min'l) 0,048
0 0,46
MIM Oim 0,19 0,19
(HYDRUS-1D) | A (cm) 1,7 2,1
0t (min™) 1,18.10° 1,07.10°
J 6
t, (min) 130
MCE
Kim (0:0/01) 0,65
(CHROMATO) £y, (min) 205
O 0,18
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ANNEXE V

ANNEXE V.2 : Résultats complémentaires des DTS en milien HOM non saturé
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Figure A.V.3. Superposition de ’échelon positif de la DTS et de ’inverse de 1’échelon

négatif pour une expérience en milieu HOM non saturé a un debit de 2,9 mL min

1

Tableau A.V.2. Parametres de simulation des courbes de DTS en milieu HOM non saturé

avec HYDRUS-1D (les courbes simulées étant les mémes qu’avec CXTFIT)

Echelon positif | Echelon négatif | Moyenne
q (cm min™) 0,040
CDE 0 0,46 0,46 0,46
(HYDRUS-1D) | A (cm) 2,21 2,58 2,40
0 0,48 0,48 0,48
MIM A (cm) 0,47 0,47 0,47
(HYDRUS-1D) | o, 0,25 0,25 0,25
ot (min™) 6,54.10° 6,14.10 6,34. 10
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ANNEXE V

ANNEXE V.3 : Courbes de percée des HAP en milieu HOM saturé
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Figure A.V.4. Evolution de la concentration en différents HAP en fonction du volume
percolé réduit pour les deux expériences en miliew HOM saturé, avec un fritté de 140 um
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ANNEXE V

Figure A.V.5. Evolution du rapport concentration/solubilité (% solubilité) de différents
HAP en fonction du volume percolé réduit pour les deux expériences en miliew HOM saturé,
avec un fritté de 140 um pour (a), (c) et (e) et de 0,5 um pour (b), (d) et (f)
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ANNEXE V

ANNEXE V.4 : Compléments sur les résultats des expériences de lixiviations en milieu

HOM saturé ou non
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Figure A.V.6. Comparaison de I’évolution du pH pour les trois expériences de lixiviation
effectuées
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Figure A.V.7. Représentation de 1’évolution de la concentration en COT en fonction du

temps par une loi exponentielle
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