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« Celui qui trouve sans chercher est celui qui a longtemps cherché sans trouver» 

Gaston Bachelard (1884 ‐1962) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

A mes parents, 

Mériton et Illétine 

Et à mes frères et sœurs 
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Avant‐propos  

Ce travail de recherche a été réalisé en cotutelle au Laboratoire des Sciences de  l’Environnement de 

l’Ecole Nationale des Travaux Publics de l’Etat (ENTPE ‐ France) et au Laboratoire de Qualité de l’Eau 

et  de  l’Environnement  de  l’UniQ  (Haïti).  Il  s’inscrit  dans  le  cadre  d’un  programme  de  coopération 

scientifique et interuniversitaire entre l’Université Quisqueya et les grandes écoles européennes, dont 

l’Institut National des  Sciences Appliquées de  Lyon  (INSA de  Lyon  ‐  France) et  l’ENTPE, ayant pour 

objectif principal de former des enseignants‐chercheurs capables de contribuer à l’enrichissement de 

la recherche et de l’enseignement supérieur en Haïti. 

La partie française de ce partenariat a tout d’abord permis à un enseignant‐chercheur de  l’UniQ de 

réaliser, entre 2000 et 2004, une  thèse de doctorat en collaboration avec des  laboratoires  français 

dont  le  Laboratoire d’Analyse  Environnementale des Procédés  et  Systèmes  Industriels de  l’INSA de 

Lyon  (devenu LGCIE – Site Carnot). Cette  thèse, portant  sur  l’«Évaluation des  risques  sanitaires et 

écotoxicologiques  liés  aux  effluents  hospitaliers»,  a  débouché  sur  la  création  du  Master  en 

Environnement,  Ecotoxicologie  et  Gestion  des  Eaux  (MEEGE)  de  l’Université  Quisqueya,  dont  la 

majorité des cours sont dispensés par les professeurs français.  

De 2005 à nos jours,  le partenariat a donné  lieu à  la mise en route de six autres thèses de doctorat, 

dont deux ont été soutenues en 2009 en Sciences de l’Environnement Industriel et Urbain et une autre 

en 2010 dans  le domaine de  l’urbanisme et de  l’aménagement de  l’espace. Ces  thèses développent 

une masse critique sur différents thèmes complémentaires relatifs à  l’environnement en général. La 

présente, s’est orientée sur le transfert réactif des métaux lourds dans le milieu pédologique des pays 

en  développement  (P.E.D)  via  l’infiltration  des  eaux  pluviales  urbaines  (EPU),  avec  application  aux 

formations  alluvionnaires  de  la  plaine  du  Cul‐de‐sac  dont  la  nappe  représente  environ  50%  de 

l’approvisionnement en eau potable (AEP) de la Communauté Urbaine de Port‐au‐Prince1 (CUPP). 

Ce travail de recherche constitue un apport important dédié à une problématique complexe relative à 

la compréhension   des mécanismes d’interaction et de transfert des métaux  lourds dans  les sols des 

P.E.D, plus particulièrement en Haïti. De manière générale, le contexte particulier et difficile d’Haïti a 

fortement  perturbé  le  bon  déroulement  de  cette  thèse,  qui,  a  été  également  impactée  par  la 

catastrophe du 12  janvier 2010. Malgré cette complexité, ce travail de recherche aborde un champ 

pluridisciplinaire à  l’interface entre  la chimie,  l’hydrogéologie et  la modélisation avec une dimension 

socialement utile. Les thématiques développées dans cette recherche servent d’aide à la décision aux 

autorités sanitaires d’Haïti afin de réduire des sources polluantes d’origine urbaine et d’assurer une 

protection pérenne des ressources en eau souterraine.  

 

 

 

 

 

                                                            
1
 Selon l’article I de la loi haïtienne du 21 juillet 1983 organisant le District Métropolitain de Port‐au‐Prince en communauté Urbaine, institué 
à l’article 7 de la loi du 19 septembre 1982 sur la régionalisation et l’aménagement du territoire, sous l’appellation de Communauté Urbaine 
de Port‐au‐Prince (CUPP). (Cf. LE MONITEUR, Journal Officiel de la République d’Haïti, N° 49). 
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Liste des abréviations 

AEP  Alimentation en Eau Potable 

AFNOR  Association Française de NORmalisation 

ATSDR  Agency for Toxic Substances and Disease Registry 

CAMEP  Centrale Autonome Métropolitaine d’Eau Potable (en Haïti) 

CDE  Convection‐Dispersion Equation  

CEC  Capacité d’Echange Cationique 

CIPEL   Commission Internationale pour la Protection des Eaux du Léman 

CNIGS  Centre National de l'Information Géo‐Spatiale 

CUPP  Communauté Urbaine de Port‐au‐Prince 

EDTA  Ethylène Diamine Tétracétic Acid 

ENTPE  Ecole Nationale des Travaux Publics de l’Etat 

EPU  Eaux Pluviales Urbaines 

FNUAP  Fonds de Nations Unies pour la Population 

HAP  Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques 

HASCO  Haitian American Sugar COmpagny 

IAST  Ideal Adsorbed Solution Theory 

IHSI  Institut Haitien de Statistique et d’Informatique 

INERIS  Institut National de l’Environnement Industriel et des Risques 

INRA  Institut National de la Recherche Agronomique 

INSA de Lyon  Institut National des Sciences Appliquées de Lyon 

LAQUE   Laboratoire de Qualité de l’Eau et de l’Environnementale (UniQ, Haïti) 

LSE  Laboratoire des Sciences de l’Environnement (ENTPE, France) 

MES  Matière En Suspension 

MIM  Mobile ‐ IMmobile 

MTPTC  Ministère de Travaux Publics et TéléCommunications ( en Haiti) 

NTA  NitriloTriacetic Acid (Acide NitriloTriacétique) 

NURP  Nationwide Urban Runoff Program 

OCDE  Organisation du Commerce et du Développement Economique 

OCDE  Organisation de Coopération et de Développement Economique 

OECD  Organisation for Economic Cooperation and Development 

OMS  Organisation Mondiale de la Santé 

OPUR  Observatoire des Polluants Urbains à Paris 

OTHU  Observatoire de Terrain en Hydrologie Urbaine 

P.E.D  Pays En Développement 

PVC  PolyVinylChloryde / PolyChloure de Vinyle  

PCS  Plaine du Cul‐de‐Sac 

PIB  Produit Intérieur Brut 

PMA  Pays Moins Avancés 

PNUD  Programme des Nations Unies pour le Développement 

PNUE  Programme des Nations Unies pour l’Environnement 

UniQ  Université Quisqueya 

US EPA  United States Environmental Protection Agency 
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Liste des symboles et notations 

Notation  Définition  Dimension 

b  Constante d’équilibre reliée à l’enthalpie d’adsorption de Langmiur  L.M‐1 

BM  Bilan de masse d’un soluté percolant le milieu poreux  ‐ 

C0  Concentration initiale du soluté mis en équilibre avec la phase solide  M.L‐3 

Ce  Concentration du soluté en solution après équilibre  M.L‐3 

De  Coefficient de diffusion moléculaire effectif  L2.T‐1 

Dm  Coefficient de dispersion hydrodynamique  L2.T‐1 

H  Humidité résiduelle dans un échantillon de sol  ‐ 

I  Force ionique  M.L‐3 

IS  Indice de saturation d’un minéral par rapport à une solution  ‐ 

k  Conductivité hydraulique (ou perméabilité intrinsèque) du milieu  L.T‐1 

Kd  Coefficient de distribution entre phase dissoute et phase adsorbée  L3.M‐1 

Kf  Coefficient de distribution de Freundlich  L3.M 

Ki  Constante de vitesse d’une espèce i  T‐1 

Ks  Produit de solubilité  ‐ 

L/S  Rapport liquide /solide  L3.M‐1 

Ms  Masse de sol sec à l’intérieur des colonnes  M 

n  Constante empirique de Freundlich   ‐ 

pH  Potentiel hydrogène    

q  Vitesse de Darcy ou densité de flux  L.T‐1 

Q  Débit volumique de Darcy  L3.T‐1 

qe  Quantité en phase adsorbée rapportée à l’unité de masse de sol sec  L3.M‐1 

qmax  Capacité d’adsorption maximale   L3.M‐1 

qt  Quantité en phase adsorbée par masse de sol sec à l’instant t  L3.M‐1 

R  Retard chimique  ‐ 

r  Ratio entre qmax obtenue en système monocomposé et multicomposé  ‐ 

t   temps  T 

ti  Temps de séjour d’un soluté pour parcourir une distance  i  T 

v  Vitesse des pores  L3 

V  Volume total dans le milieu poreux  L3 

V0  Volume total d’eau dans le milieu poreux  L3 

Vm  Volume mort   L3 

Vp  Volume des pores  L3 

W  Masse de sol sec utlisée dans les batchs  M 

X‐  Nombre de sites échangeables dans la matrice solide  M.L‐3 

δt  Temps d’injection d’un soluté dans le milieu  T 

θ  Teneur en eau volumique du milieu  ‐ 

μi   Moments d’ordre i  ‐ 

ρs  Masse volumique apparente à l’état sec du milieu poreux  M.L‐3 

ρt  Masse volumique apparente totale à l’état humide du milieu poreux   M.L‐3 
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Résumé 
L’infiltration  directe  des  eaux  pluviales  urbaines  dans  les  formations  superficielles  des  pays  en 

développement constitue un  risque de contamination à  la  fois pour ces  formations et/ou pour  les 

eaux  souterraines  sous‐jacentes.  Cette  thèse  s’est  focalisée  sur  cette  problématique 

environnementale dans laquelle nous avons étudié le transfert réactif de trois métaux lourds (Pb, Cu 

et Cd) dans une formation géologique représentative : alluvions fluviatiles de la plaine du Cul‐de‐sac 

à Port‐au‐Prince  (Haïti). Un « sol modèle » provenant du site d’étude,  fraction granulométrique ≤ 2 

mm  considérée  comme  la  plus  réactive,  a  été  utilisé  et  soumis  à  des  solutions  chargées  en  ions 

métalliques suivant deux conditions expérimentales distinctes : essais en conditions statiques (batch) 

et  en  conditions  dynamiques  (colonne).  Les  résultats  obtenus  à  partir  de  ces  dispositifs 

expérimentaux  ont  mis  en  évidence  les  mécanismes  de  rétention  ou  de  relargage  des  ions 

métalliques dans  les  formations géologiques de Port‐au‐Prince.  Les  résultats en batch ont montré 

que  la compétition entre deux ou plusieurs cations pour  les mêmes sites actifs du sol peut  inhiber 

leur sorption  individuellement. Les résultats en colonne ont prouvé  le caractère réactif du sol vis‐à‐

vis des trois métaux, dont environ 99, 94 et 92 % respectivement de cadmium, de plomb et de cuivre 

ont été retenus dans  la matrice solide. L’étude des  interactions entre  les métaux et  l’échantillon de 

sol à l’aide du code PHREEQC ont montré qu’une partie des métaux a été précipitée sous la forme de 

carbonates (cérusite et otavite) et d’hydroxydes, et que le comportement physico‐chimique des trois 

métaux dans  le sol a été également  influencé par  l’échange  ionique. Toutefois,  les métaux retenus 

sont  susceptibles  d’être  relargués  et  remobilisés  sous  l’effet  d’un  changement  brusque  des 

conditions acido‐basiques du milieu poreux, représentant ainsi un risque de pollution pour  les eaux 

souterraines.  

Mots  clés :  eaux  pluviales  urbaines,  eaux  souterraines, métaux  lourds, mécanismes,  sol,  Port‐au‐

Prince, pays en développement. 

Abstract  
Direct  infiltration  of  urban  stormwater  towards  superficial  formations  in  developing  countries 

constitutes a contamination risk for both those formations and/or subjacent groundwater. This thesis 

was focused around this environmental issue in which we have studied the reactive transfer of three 

heavy metals (Pb, Cu and Cd) towards a geological representative formation: fluviatile alluviums from 

Cul‐de‐sac plain at Port‐au‐Prince (Haiti). A “model soil “ from the area study, with grain size ≤ 2 mm 

considered as the most reactive, have been used and subjected to metal ions solutions according two 

different experimental conditions  :  static  (batch) and dynamic  (column) experiments. Results  from 

these experimental devices highlighted the retention or release mechanisms of these metal  ions  in 

the  pedological  medium  of  Port‐au‐Prince.  Results  from  batch  studies  have  showed  that  the 

competition  between  two  or  several  cations  for  the  same  active  sites  in  soils  can  inhibit  their 

sorption  individually. Results from columns proved the reactive character of the soil sample for the 

three metal  ions, where approximately 99, 94 and 92%  respectively  for Cd, Pb and Cu have been 

retained  on  the  soil.  The  study  of  the  interactions  between  metals  and  the  soil  sample  using 

PHREEQC  code  have  showed  metals  precipitation  in  a  carbonated  (cerrusite  and  otavite)  and 

hydroxides  forms  and  the  ion  exchange was  contributed  to  the  physicochemical  behavior  of  the 

three metals in the soil. However, these metals can be released or remobilized in the soil related to 

an abrupt change of  the acido‐basic conditions of  the porous media,  then  representing a pollution 

risk for groundwater.  

Key  words:  urban  stormwater,  groundwater,  heavy  metals,  mechanisms,  soil,  Port‐au‐Prince, 

developing countries. 
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Introduction générale 

Avec  l’évolution démographique et  l’urbanisation forcée,  les problèmes des eaux pluviales urbaines 

(EPU) dans  les pays en développement  (P.E.D) ne  cessent de croitre, devenant une préoccupation 

majeure à laquelle sont confrontées les municipalités. Malgré les efforts de plus en plus engagés au 

niveau national et soutenus par  la coopération  internationale,  les P.E.D n’arrivent pas à mettre en 

place  un  système  d’assainissement  efficace  pour  assurer  le  drainage  et  le  traitement  des  EPU. 

Dépourvus  de moyens  financiers,  économiques  et  techniques,  le  recours  aux  solutions modernes 

pour  l’assainissement pluvial urbain devient moins évident pour  les P.E.D  (Silveira, 2001). Dans  les 

espaces urbains dépourvus ou mal équipés de systèmes de drainage, le cadre de vie des habitants et 

de la ville en général est très perturbé à chaque évènement pluvieux. Une des conséquences la plus 

importante est la contamination des eaux de surface et/ou les ressources en eau souterraine.  

Des  études  ont montré  que  l’infiltration  des  eaux  pluviales  apparait  comme  l’un  des  principaux 

facteurs  contribuant  à  la détérioration des eaux  souterraines  (Bernard‐Valette, 2000).  Les métaux 

lourds, plus particulièrement le plomb, le cuivre, le zinc et le cadmium rencontrés généralement dans 

les  eaux  pluviales  (Malmquist  et  Svenson,  1977;  Pitt  et  al.,  1999;  Datry,  2003),  sont  considérés 

comme des polluants susceptibles d’avoir des impacts considérables sur le milieu souterrain. Certains 

auteurs ont  souligné que  les dangers  liés aux métaux  lourds  se posent donc à  la  fois en  terme de 

risque de dégradation de  la qualité des sols (Asami et al., 1995; Wasay et al., 1998; Février, 2001), 

mais également en  terme de  risque pour  la  ressource en eau souterraine  (Chlopecka et al., 1996). 

Lassabatère (2002) a souligné également que le transfert des métaux lourds sous forme dissoute ou 

particulaire peut constituer un élément majeur de contamination des sols et des eaux souterraines. 

Ils peuvent  toutefois migrer dans  les eaux  souterraines,  s’accumuler dans  la  chaîne alimentaire et 

présenter par la suite des risques pour la santé humaine (Jourdan et al., 2005).  

Au même  titre que  les nappes urbaines dans  les pays  industrialisés,  il a été montré que celles des 

P.E.D, sont également exposées à la contamination métallique probablement due à l’infiltration des 

EPU  ou  encore  d’effluents  pollués  issus  de  certaines  industries  de  proximité.  Outre  d’autres 

pollutions  telles que  les pollutions bactériennes et  salines, des  concentrations en divers polluants 

(métaux  lourds,  substances  organiques,  etc.…)  ont  été  détectées  dans  de  nombreuses  nappes 

urbaines dans les P.E.D, entre autres, à Madras en Inde (Howard et Beck, 1993), au Caire en Égypte 

(Soltan, 1998), à Port‐au‐Prince en Haïti (Emmanuel et al., 2007). Les travaux de recherches effectués 

à Port‐au‐Prince ont montré un impact sur la qualité des eaux (eaux de surface ou souterraines) qui 

semble dû à  l’apport de contaminants urbains. La présence du plomb  [> 1670 µg/L] a été mise en 

évidence dans  les eaux usées  rejetées  sans  traitement préalable par  les manufactures de Port‐au‐

Prince  (Carré,  1997;  Fifi  et  Antoine,  2005)  et  également  dans  l’eau  destinée  à  la  consommation 

humaine (Emmanuel et al., 2007). Des concentrations en plomb [40 – 90 µg/L], en nickel [15  –  250 

μg/L] et en Cr  (VI)  [18 – 470 μg/L] ont été également mesurées dans des  forages à Port‐au‐Prince 

(Emmanuel et al., 2007; Emmanuel et al., 2009b). Ces valeurs sont largement supérieures aux seuils 

recommandés par l’Organisation Mondiale de la Santé (OMS) pour l’eau destinée à la consommation 

humaine (OMS, 2004), étant respectivement 10 µg/L à  la fois pour  le plomb et  le nickel et 50 µg/L 

pour le chrome total.  

Quelle que soit la manière dont les métaux lourds sont introduits dans les sols, ils sont susceptibles 

d’atteindre  les nappes  souterraines  sous  l’effet des mécanismes physico‐chimiques, biologiques et 

hydrodynamiques. Février  (2001) a noté qu’au cours de  leur transfert dans  le sol,  ils peuvent subir 

des transformations physico‐chimiques et biologiques, qui auront pour effet soit de  les  immobiliser 
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ou de  les retarder, ou favoriser  leur solubilisation et  leur transport par  les eaux d'infiltration. Notre 

travail de recherche s’inscrit dans cette problématique environnementale et s’intéresse à l’étude de 

la  réactivité  des  métaux  lourds  vis‐à‐vis  du  sol  au  cours  de  leur  transfert  dans  les  formations 

géologiques haïtiennes : alluvions fluviatiles de  la plaine du Cul‐de‐sac (PCS) à Port‐au‐Prince. Étant 

donné  que  les  contaminants  d’origine  urbaine,  auxquels  est  exposé  l’aquifère  de  la  PCS,  sont 

multiples  (eaux  usées,  eaux  industrielles,  lixiviats  de  décharge,  etc.…),  nous  avons  axé  notre 

recherche sur un scénario réel relatif au mode de gestion des déchets solides à Port‐au‐Prince  (Cf. 

C.1.1). Compte tenu des difficultés d'analyse et du risque encouru par  la population, notre choix en 

termes de polluants s'est porté particulièrement sur le plomb, le cuivre et le cadmium. Ceux‐ci sont 

principalement présents à  la  fois dans  les eaux pluviales  (Malmquist et  Svenson, 1977; Pitt et al., 

1999; Datry, 2003) et les lixiviats provenant des déchets urbains (De Miquel, 2001; Aloueimine et al., 

2006a). 

Les travaux expérimentaux ont été basés sur les méthodologies habituellement dédiées à l’étude des 

interactions  sol/métal dans un milieu modèle. Deux dispositifs expérimentaux ont été utilisés :  les 

colonnes (conditions dynamiques) et  les batchs (conditions statiques). Les essais ont été réalisés en 

laboratoire par la mise en contact d’un sol modèle provenant de la PCS avec des solutions chargées 

en  métaux  lourds.  Ces  essais  ont  permis  la  mise  en  évidence  des  principaux  mécanismes  de 

rétention/relargage dans des conditions spécifiques et contrôlées. 

Ce travail est organisé en cinq parties : 

 La première partie (A) est consacrée à une synthèse bibliographique s’attachant à résumer 

d’une manière générale  les spécificités des P.E.D ;  la qualité des EPU au contexte des pays 

développés et celui des P.E.D ; les impacts de l’infiltration des EPU sur le milieu souterrain. 

 La  deuxième  partie  (B)  aborde  les  principaux  aspects  théoriques  nécessaires  à  la 

compréhension  des  mécanismes  de  transfert  et  des  interactions  chimiques  des  métaux 

lourds dans le sol.   

 La  troisième  partie  (C)  présente  la  démarche méthodologique  adoptée  pour  le  choix  des 

métaux prioritaires et du sol modèle, ainsi que les matériels et outils utilisés pour l’étude du 

comportement des métaux sélectionnés au contact du sol. 

 La quatrième partie (D) est consacrée à la présentation des résultats et discussions relatifs à 

la  sorption  des métaux  sélectionnés  sur  le  sol  en  conditions  statiques  (en  batch)  au  pH 

proche  de  celui  des  EPU  (pH≈6)  et  au  pH  du  sol  (8,26).  Pour  chacune  des  conditions 

expérimentales  testées,  une  simulation  géochimique  à  l’aide  de  PHREEQC  est  également 

développée afin d’identifier les phases gouvernant la solubilité des métaux.  

 In fine, la cinquième partie (E) s’est focalisée sur les résultats et discussions relatifs à l’étude 

du comportement des ions métalliques en conditions dynamiques (colonne) au pH du sol. De 

même,  une  modélisation  géochimique  au  moyen  du  code  PHREEQC  est  proposée  afin 

d’évaluer  le mécanisme prépondérant  responsable du  transfert des métaux dans  le milieu 

poreux naturel de la plaine du Cul‐de‐sac. 
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Partie A.  Problématique des eaux pluviales dans les villes des pays développement  

Cette partie présente quelques caractéristiques  intrinsèques aux pays en développement (P.E.D) en 

termes  de  situations  démographique  et  socio‐économique,  deux  concepts‐clés  compromettant  la 

gestion efficace de  leurs eaux pluviales urbaines  (EPU) sur  le point qualitatif et quantitatif. D’autre 

part, elle présente une  synthèse  succincte  sur  les  caractéristiques des EPU à  la  fois dans  les pays 

industrialisés et dans  les P.E.D. Cette synthèse permet d’avoir une  idée générale sur  la qualité des 

EPU, puisqu’à l’heure actuelle, les études de caractérisation de ces eaux sont moins denses dans les 

P.E.D.  Toutefois,  il  est  à  noter  que  tous  les  concepts  qui  seront  développés  autour  cette 

problématique  font particulièrement  application  à  la  ville de Port‐au‐Prince où  se  situe  le  site de 

notre étude.  

A. 1.   Spécificités des villes des pays en développement 

Les villes des pays en développement  (P.E.D) présentent aujourd'hui de nombreux contrastes. Elles 

sont généralement caractérisées par : (i) une explosion démographique urbaine considérable ; (ii) des 

modèles d’assainissement urbains anciens et non ou mal gérés ; (iii) une accumulation de problèmes 

socio‐économiques et politiques.  Leurs espaces urbains offrent  les meilleures prestations  sociales, 

mais  sont  aussi  le  lieu  de  grands maux  sociaux  :  conditions  de  vie  insalubres,  agitation  sociale, 

pollution, etc. Actuellement,  la majorité de ces villes connaissent une extension anarchique qui  se 

traduit  notamment  par  une  prolifération  des  quartiers  dits  « habitats  précaires ».  Ceux‐ci  sont  le 

résultat de plusieurs  facteurs  conjugués  : explosion démographique, urbanisation non planifiée et 

très rapide, pauvreté d'une frange importante de la population urbaine (Breuil, 2004).  

A.1.1.   Contexte démographique  

Les P.E.D connaissent actuellement la croissance démographique la plus spectaculaire par rapport au 

reste du monde. Entre 1972 à 2001, la population mondiale passe de 3,85 à 6,1 milliards environ et 

augmente de 77 millions d’habitants par an  (FNUAP, 2001). Cette croissance démographique a eu 

lieu principalement dans les P.E.D, plus particulièrement en Asie et au Pacifique où sont concentrés 

près de 2/3 de la population mondiale. On distingue notamment six (6) P.E.D qui sont à l’origine de 

50% de cette croissance démographique annuelle: l’Inde (21,1%), la Chine (13,6%), le Pakistan (4,8%), 

le Nigéria (3,9%), le Bangladesh (3,7%) et l’Indonésie (3,6%) (United Nations, 2001). Dans la majorité 

des P.E.D, la proportion de pauvres en milieu urbain augmente plus rapidement que le taux global de 

la  croissance  démographique  urbaine  (UN‐HABITAT,  2004).  En  Afrique  par  exemple,  70%  de  la 

population urbaine vivent dans des taudis et la proportion est de 43% pour l'Asie et le Pacifique, 32% 

pour  l'Amérique Latine et 30%  l'Afrique du Moyen‐Orient et  l'Afrique du Nord. Déjà certaines villes 

africaines accusent des taux de croissance urbaine de 4 à 5 % (3,4% à Dakar, 5% à Abidjan, 6,4% à 

Bamako).  Selon  les  prévisions  des  Nations  Unies  (2007),  la  population  de  l’ensemble  des  pays 

développés  devrait  rester  pratiquement  inchangée  entre  2007  et  2050,  avec  environ  1,2 milliard 

d’habitants  selon  la  variante  moyenne.  En  revanche,  celle  de  cinquante  (50)  P.E.D,  tels  que 

Afghanistan,  Angola,  Bangladesh,  Benin,  Bhutan,  Burkina  Faso,  Burundi,  Cambodge,  Cap‐Vert, 

République centrale d’Afrique, Tchad, Comores, République Démocratique de Congo, Djibouti, Guinée 

équatoriale,  Érythrée,  Éthiopie,  Gambie,  Guinée,  Guinée‐Bissau,  Haïti,  Kiribati,  République 

démocratique  populaire  lao,  Lesotho,  Liberia,  Madagascar,  Malawi,  Maldives,  Mali,  Mauritanie, 

Mozambique, Myanmar, Népal, Niger, Rwanda, Samoa, Sao Tomé‐et‐Principe, Sénégal, Sierra Leone, 

les îles Salomon, Somalie, Soudan, Timor‐Leste, Togo, Tuvalu, Uganda, République‐Unie de Tanzanie, 
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Vanuatu, Yémen et Zambie, devraient plus que doubler, passant de 0,8 milliard en 2007 à 1,7 milliard 

en 2050.  

Dans  les  villes  des  P.E.D,  la  croissance  démographique  accélérée  et  non  maîtrisée  est  une  des 

variantes spontanées des couches les plus défavorisées. Ces villes font face à des problèmes fonciers 

liés à la voirie, aux réseaux, aux équipements, au site (topographie, drainage et assainissement) et au 

logement (auto‐construction anarchique, non respect des normes) ; des problèmes de promiscuité et 

d'insécurité. Cette croissance incontrôlée exerce de violentes pressions sur les ressources naturelles, 

particulièrement les ressources en eau, en entraînant une dégradation accélérée de l’environnement 

(Emmanuel  et  Lindskog,  2002).  Selon  Parkinson  et  Mark  (2005),  à  mesure  que  les  villes  se 

développent, l’approvisionnement en infrastructures et en services urbains changent selon le niveau 

du développement économique en termes de couverture et de la qualité du service. Ce phénomène 

entraine  d’énormes  problèmes  dans  les  infrastructures  et  dans  l’approvisionnement  des  services 

dans les villes ne disposant pas de fortes assises économiques (Rousseau et al., 1998). 

A.1.2.   Situation socio‐économique 

L’expansion considérable de  la production mondiale des biens et des  services  rendue possible par 

l’évolution  technologique,  sociale et économique a permis au monde de  subvenir aux besoins des 

populations beaucoup plus nombreuses et de  leur donner un niveau de vie très supérieur à tout ce 

que  l’on  avait  connu  auparavant  dans  l’histoire  (United Nations,  2001a).  Le  rythme  accéléré  des 

progrès technologiques a permis à la production de croître bien plus rapidement que la population, 

ce qui a permis au PIB par habitant de tripler. Pourtant, le taux de croissance des PIB est inégalement 

reparti dans le monde, si bien que beaucoup de P.E.D, tels que Haïti et le Libéria ont enregistré des 

taux de croissance du PIB réel  inférieurs à 3% (Cf. Tableau 1). En Haïti,  le taux de croissance du PIB 

est marqué par une contraction continue avec des taux respectifs de 0,9% (1999‐2000), ‐1,0% (2000‐

2001),  ‐0,5%  (2001‐2002) et 0,4%  (2002‐2003) alors que  le  taux de  croissance de  la population  se 

situe annuellement autour de 2% (PNUD, 2005). 
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Tableau 1 : Taux de croissance du PIB réel et par habitant des P.E.D pour les périodes de 2002‐2004, 

2003 et 2004 [d’après les (Nations Unies, 2006)]. 

 

La  pauvreté  est  un  problème  qui  préoccupe  aujourd’hui  les  pays  du monde,  tels  que  les  P.E.D 

particulièrement  en  Afrique  subsaharienne,  où  elle  atteint  des  proportions  élevées.  Selon  les 

estimations de la Banque mondiale, plus de la moitié de la population des P.E.D vit avec moins de 2 

dollars par jour, ce qui représente un total de 2,8 milliards de pauvres. En Afrique par exemple, plus 
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de 350 millions d’habitants, soit 44 % de la population, vivent avec moins d’un dollar USD par jour (ce 

chiffre  atteint  70%  au Nigéria)  et  jusqu’à  150 millions  d’habitants  vivent  en  dessous  du  seuil  de 

pauvreté (BAFD, 2000; PNUD, 2001; PNUE, 2002). Près de 70% des ménages congolais vivent encore 

récemment dans un état de pauvreté absolue  (Boungou, 2004). Cette pauvreté est également  très 

répandue au niveau de  l’Amérique Latine et des Caraïbes où on estime qu’environ 200 millions de 

personnes, soit 40% de la pollution de  la région, vivent dans la pauvreté (BID, 2000; CEPALC, 2000). 

Seulement  six  (6) des quarante  six  (46) pays de  cette  région  (Argentine, Bahamas, Barbade,  chili, 

Costa‐Rica et Uruguay) sont classés parmi les pays ayant un niveau de développement humain élevé. 

Toutefois,  Haïti  figure  parmi  les  pays  à  faible  niveau  de  développement  humain  (PNUD,  2001). 

Environ 75% de  la population haïtienne gagnent un  revenu de moins de 100 gourdes  (environ 1,5 

euros) par jour, équivalent à environ 2,5 $USD, alors que plus de  la moitié d’entre elle, soit environ 

4,5 millions d’habitants, vivent avec moins de 45 gourdes (environ 0,6 euros) par  jour, équivalent à 

environ 1$ USD (PNUD, 2005). 

Cette  extrême  pauvreté  dans  les  P.E.D  est  l’un  des  facteurs  qui  contribue  à  l’accélération  de 

l’urbanisation, où la forte proportion de la population rurale va chercher du travail dans les grandes 

villes au détriment de l’agriculture. On estime que la population active non agricole devrait, au cours 

de la décennie 2000‐2010, s’accroître plus rapidement que la population active agricole dans près de 

la moitié des P.E.D (24 sur 50), parmi lesquels: le Bénin, la Guinée équatoriale, le Lesotho, le Libéria, 

la Mauritanie, la République centrafricaine, la République démocratique du Congo, la Sierra Leone, le 

Soudan, le Tchad, le Togo et la Zambie en Afrique; le Bangladesh, le Myanmar et le Yémen en Asie; et 

le Cap‐Vert, Kiribati, les Maldives, le Samoa, Sao Tomé‐et‐Principe, Tuvalu et Vanuatu pour le groupe 

des  PMA  insulaires  (United  Nations,  2006).  Ainsi,  le  contraste  existant  entre  l’urbanisation  et  la 

désarticulation de l’économie dans les P.E.D est à l’origine de nombreuses difficultés compromettant 

la gestion de l’espace urbain, plus particulièrement l’hydrologie urbaine.  

 A.1.3.   Hydrologie urbaine dans les P.E.D  

L’eau est une ressource très abondante sur la planète et est répartie entre quatre grands réservoirs : 

les  océans  [97,2%  environ],  les  glaces  polaires  [2,15%],  les  eaux  continentales  (superficielles  et 

souterraines) [0,649%], l’atmosphère [0,001%]. Les échanges ainsi que l’équilibre entre ces différents 

réservoirs sont régis par un mécanisme prépondérant dit « cycle hydrologique », couramment appelé 

« cycle de  l’eau ».  Les divers  échanges hydriques  entre  l’atmosphère  et  les  autres  compartiments 

terrestres mettent en jeu de nombreux phénomènes très complexes : la précipitation, l’évaporation, 

l’évapotranspiration,  l’infiltration  et  le  ruissellement.  Ces  concepts  phénoménaux  varient  à 

différentes échelles de temps et d’espace. La Figure 1 présente un diagramme schématique du cycle 

hydrologique urbain dans les P.E.D. 
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Figure 1 : Diagramme schématique du cycle hydrologique en milieu urbain des P.E.D. 

D’après Chocat (2006), l'hydrologie urbaine doit s'intéresser à la partie du cycle de l'eau affectée par 

l'urbanisation ou  le fonctionnement de  la ville :  infiltration de  l'eau dans  les sols et fonctionnement 

des nappes, ruissellement des eaux en surface et écoulements dans des biefs naturels (rivières) ou 

artificiels (canaux, conduites souterraines), évacuation et épuration des eaux usées, etc. Par contre, 

l’accroissement des surfaces imperméables lié à l’urbanisation accélérée met en relief les spécificités 

de  l’hydrologie urbaine dans  les P.E.D. D’importantes modifications  environnementales  (pollution, 

déboisement, etc.) et hydrologiques  (augmentation du coefficient de  ruissellement,  flux  torrentiels 

des cours d’eau ou des rivières, etc.), en symbiose avec  l’augmentation des surfaces urbaines, sont 

majoritairement observées dans ces pays. A Port‐au‐Prince par exemple, les flux d’eau arrivant sur la 

ville sont les conséquences d’une part, de la dégradation des bassins versants, du déboisement et de 

l’état d’occupation du sol. Ce constat étaye  les conclusions de Manfreda, (2008) selon  lesquelles  le 

ruissellement urbain est  influencé par plusieurs  facteurs,  tels que  l’état du sol et de sa couverture 

végétale, la texture du sol, et sa teneur en eau initiale. Ces propriétés physiques intrinsèques au sol 

se voient modifier au fur et à mesure que son occupation se densifie.  

A.1.3.1.   Impacts de l’occupation du sol sur l’hydrologie urbaine dans les P.E.D  

La forte urbanisation, résultant de l’accroissement et du déplacement de la population rurale vers les  

grandes  villes  des  P.E.D ;  entraine  le  plus  souvent  la  détérioration  de  l’environnement  ainsi  que 

l’augmentation anarchique des surfaces imperméables. Ceci a non seulement des conséquences sur 

la recharge des nappes mais également offre des conditions favorables à de fréquentes inondations, 

comme il est décrit à la Figure 2.  
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Figure 2  : Effets de  l’imperméabilisation  sur  les eaux pluviales urbaines et  le bilan hydrologique 

(Butler et Davies, 2004)  EVT : évapotranspiration ; R : ruissellement ; I : infiltration. 

La situation générale décrite par Butler et Davies, (2004) est encore plus critique dans  les P.E.D où 

l’étalement urbain favorise  l’extension des surfaces bâties majoritairement constituées de béton et 

d’asphalte.  Comme  nous  avons  mentionné  dans  les  paragraphes  précédents,  la  multiplication 

d’habitants  précaires  ou  bidonvilles  autour  des  grandes  villes  des  P.E.D  contribue  également  à  la 

forte  imperméabilisation des sols. Cela entraine une sollicitation de plus en plus forte du réseau de 

drainage,  traduite  par  le  transport  de  plus  grands  volumes  pendant  ou  après  les  évènements 

pluvieux. Dans la plupart des villes des P.E.D, les réseaux de drainage ne remplissent plus la fonction 

pour  laquelle  ils  ont  été  construits,  c’est‐à‐dire  évacuer  les  EPU  loin  de  la  ville  pour  éviter  leur 

stagnation. Ils sont généralement considérés comme des dépotoirs pour les déchets solides de toute 

sorte, tels que les matières plastiques, les excrétas, les matériaux de démolition, etc... De cet état de 

fait, ces villes réunissent toutes les conditions nécessaires à des risques d’inondations et sanitaires à 

chaque évènement pluvieux.  

A.1.3.1.1.   Risques encourus 

L’occupation  intense  des  sols  peut  être  considérée  comme  le  moteur  stimulant  les  risques 

d’inondation et sanitaires dans les espaces urbains. Ces deux concepts de « risques » vont de pair du 

fait  que  les  violentes  inondations  enregistrées  dans  les  P.E.D  s’accompagnent  couramment 

d’épidémies.  Celles‐ci  sont  le  plus  souvent  liées  à  la  consommation  d’eau  polluée  ainsi  que  les 

conditions sanitaires de l’environnement ambiant après une inondation.    
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A.1.3.1.1.1. Risques d’inondations 

La plupart des P.E.D  sont  situés  sous  les  tropiques humides, où  les villes et  les  centres‐villes  sont 

exposés  à  des  conditions  climatiques  très  variées  pouvant  provoquer  de  fréquentes  inondations 

(Silveira  et  al.,  2000).  Au  cours  des  deux  dernières  décennies,  les  catastrophes  naturelles  sont 

devenues un problème  récurrent dans  les pays du monde, plus particulièrement  les P.E.D. Dans  la 

région Asie‐Pacifique par exemple, pour la seule décennie 1991‐2000, les catastrophes naturelles ont 

causé plus de 550 000 morts, soit 83 % du total mondial (FICR, 2001). Parmi ces pays, le Bangladesh, 

la Chine et l’Inde étaient les plus exposés aux inondations (Ji et al., 1993; Mirza et Ericksen, 1996). De 

1971  à  2000,  la  Chine  a  connu  plus  de  300  catastrophes  naturelles,  qui  ont  fait  plus  de  311 000 

morts ; l’Inde, plus de 300 catastrophes causant plus de 120 000 morts ; les Philippines, avec environ 

300  catastrophes  dont  34 000  personnes ;  l’Indonésie,  avec  environ  200  catastrophes  ,  a  plus  de 

15 000  personnes ;  le  Bangladesh,  avec  plus  de  181  catastrophes  a  perdu  250 000 morts  (PNUE, 

2002). En 2004,  les villes haïtiennes, Gonaïves et Port‐de‐Paix, ont été fortement  inondées par une 

tempête tropicale, faisant 2.000 morts et laissant 100.000 familles sans abri.  

Les fréquentes inondations enregistrées dans la majorité des P.E.D causent généralement des dégâts 

dévastateurs et un cadre de vie dégradable en permanence. L’une des conséquences  la plus grave 

reste  la  contamination  des  points  d’eau,  et  plus  généralement  les  nappes  d’eau  souterraine.  La 

consommation  de  ces  eaux,  initialement  exploitées  par  les  citadins,  entraine  le  plus  souvent  des 

problèmes  sanitaires au  sein de  la population manifestés par  l’apparition de germes épidémiques. 

C’est le cas d’Afrique du Sud où environ 3 000 familles, vivant dans des abris de fortune installés en 

dessous de  la cote d’alerte d’inondation, étaient victimes d’inondations et d’épidémies de choléra 

(Kim, 2000; Banque mondiale, 2001; PNUE, 2002). 

 A.1.3.1.1.2.   Risques sanitaires  

Les risques sanitaires causés par les inondations peuvent se classer en deux catégories :  

 Les  risques  sanitaires  immédiats qui  se  produisent  durant  les  inondations.  Ils  incluent  la 

mortalité  due  à  la  noyade,  aux  crises  cardiaques  et  aux  blessures.  Le  nombre  de  décès 

associés  aux  inondations  est  étroitement  lié  à  la  rapidité  de  la montée  des  eaux,  de  la 

hauteur  des  crues,  des  objets  transportés  par  les  eaux  de  ruissellement  ainsi  que  le 

comportement des populations ;  

 Les  risques  sanitaires  à  long  terme,  caractérisés  par  l’apparition  d’épidémies  post‐

inondations.  D’après  l’OMS,  (2002),  la  prolifération  des  maladies  hydriques  (bilharziose, 

parasitoses,  choléra,  diarrhées  aiguës,  etc.)  et  d’autres  problèmes  de  santé  résultent 

également  du  développement  incontrôlé  de  l’urbanisation  produite  par  l’éclosion  et 

l’extension de bidonvilles qui sont généralement privés de systèmes d’assainissement. 

Chaque année, plus de 5 millions de décès enregistrés dans les P.E.D sont dus aux maladies d’origine 

hydrique (PNUE, 2002). On estime qu’environ trois millions d’Africains meurent chaque année d’une 

de  ces maladies  (Lake et  Souré, 1997). En 1998, 72% de  tous  les  cas de  choléra  signalés, dans  le 

monde, concernaient  l’Afrique  (PNUE, 2002). On estime que 25 à 33% de ces cas de maladies sont 

imputables à des facteurs environnementaux (Smith et al., 1999) dont 18% dans les P.E.D. D’après le 

PNUE  (2002) :  « 7%  seraient  dus  à  l’insuffisance  de  l’approvisionnement  en  eau  et  de 

l’assainissement, 4% à la pollution de l’air à l’intérieur des logements, 3% aux vecteurs de maladies, 

2%  à  la  pollution  atmosphérique  en milieu  urbain  et  1%  aux  déchets  agro‐industriels.  En Afrique 
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subsaharienne, la proportion est encore plus élevée (26,5%), principalement en raison des problèmes 

d’accès à l’eau potable et de l’assainissement (10%) et aux vecteurs de maladies (9%) ».  

A.1.3.2.   Principales contraintes liées à la gestion des flux d’eaux urbaines dans les P.E.D 

La gestion des eaux pluviales urbaines (EPU) constitue un des problèmes cruciaux pour les P.E.D. par 

sa double dimension «ressource» et «risque» (Wondimu, 2000). Leur drainage est confronté à deux 

problèmes majeurs :  insuffisance  et  dysfonctionnement.  Dans  la majorité  des  villes  des  P.E.D,  le 

« tout‐à‐l’égout » est  le modèle  le plus adopté pour  la gestion des EPU. Cette démarche consiste à 

évacuer ou diriger les eaux du ruissellement pluvial et les eaux usées vers un même exutoire. Compte 

tenu des faibles moyens techniques et financiers disponibles, la construction de réseau séparatif ou 

unitaire,  ou  encore  l’utilisation  des  techniques  alternatives  (couramment  utilisés  dans  les  pays 

développés) sont hors de portée des P.E.D. En effet, d’après Silveira (2001), le recours à des solutions 

modernes  pour  l’assainissement  des  eaux  pluviales  dans  les  P.E.D  est  handicapé  par  les  facteurs 

suivants : 

 l’assainissement pluvial suit principalement le modèle sanitaire du 19ème siècle ;  

 l’urbanisation illégale ou clandestine limite l’espace pour des solutions modernes ; 

 la contamination des eaux pluviales par des eaux usées, des sédiments et des ordures 

empêche l’utilisation directe des ouvrages qui fonctionnent dans les pays développés ; 

  des  conditions  climatiques  et  des  facteurs  socioéconomiques  peuvent  aggraver  le 

risque  épidémiologique  autour  des  bassins  de  retenue  conçus  pour  éviter  les 

inondations, et augmenter le coût des solutions ;  

 le  manque  de  capacité  technique  pour  dimensionner  des  ouvrages  modernes 

d’assainissement pluvial ;  

 l’absence  d’interaction  entre  la  population  et  la municipalité  pour  la  recherche  de 

solutions simples et modernes. 

Il apparaît que  les  solutions  sanitaires conventionnelles du drainage urbain ont atteint  le point de 

saturation dans les grandes villes des P.E.D. Dans le budget national de ces pays, beaucoup d’argent 

est parfois alloué à l’assainissement urbain, mais le problème est resté intact. La plupart de ces pays 

optent  le  plus  souvent  pour  des modèles  de  gestion  occidentales, mais  ils  sont majoritairement 

soldés par des échecs. De manière générale, l’application des modèles de gestion occidentaux ne fait 

que  compliquer  davantage  les  problèmes  initiaux  dans  les  villes.  Les  acteurs  locaux  n’étant  pas 

qualifiés pour assurer le suivi des systèmes installés et, par conséquent, ils ne s’y reconnaissent pas, 

ce qui entraine leur abandon et un déficit majeur dans les recettes publiques. C’est le cas de la ville 

Addis Abéda où, depuis  les années 1960, en moyenne  tous  les dix ans d’importantes études  sont 

confiées  à  des  experts  étrangers,  sans  qu‘aucune  d’entre  elles  soit  réalisée  (Wondimu,  2000).  En 

revanche, des  techniques de gestion élaborées dans  certains P.E.D sont parfois  très  innovantes et 

permettent de  réguler  le débit des  EPU  avant  leur  rejet dans  le milieu naturel  (Angerville, 2009). 

Parmi  celles‐ci, on peut  citer  la  construction de  canaux  remplissant  la  fonction de  réservoir à São 

Paulo  (Brésil), de bassins de  rétention à Bangkok  (Thaïlande), des  techniques d’infiltration au Chili 

(Parkinson et Mark, 2005). 
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A.1.4.   Cas particulier de la ville de Port‐au‐Prince, Haïti 

Située entre 18° et 20°6’ de latitude Nord et entre 71°20’ et 74°30’ de longitude Ouest, Haïti partage 

avec la République Dominicaine « l’île d’Hispaniola » qui est la deuxième plus grande île des caraïbes. 

En 2005, sa population  totale était estimée à 8 763 588 habitants  (IHSI, 2003) dont 42,2% en zone 

urbaine  et  sa  densité  était  de  324 habitants/km².  Port‐au‐Prince,  la  capitale,  compte  37%  de  la 

population totale d’Haïti soit environ 800 000 habitants (IHSI, 2003). Cette ville s’est développée au 

fond du Golfe de la Gonâve, en bordure sud de la Plaine du Cul‐de‐sac, sur les piedmonts du versant 

nord du massif de  la Selle. Elle est bornée au nord par  le Golfe de  la Gonâve, et  la Commune de 

Delmas ;  au  sud  par  les  communes  de  Pétion‐Ville  et  de  Carrefour ;  à  l’est  par  les  communes  de 

Pétion‐Ville et de Delmas et à l’ouest, par la commune de Carrefour (IHSI, 2003). La Figure 3 présente 

les différentes unités administratives de l’Aire Métropolitaine de Port‐au‐Prince (AMP). 

4eme Bellevue la Montage 
(Pétion‐ville)7eme Morne l’Hôpital 

(Pétion‐ville)

1ere Varreux 
(Croix‐des‐Bouquets)

 

Figure 3 : Carte des unités administratives de l'Aire Métropolitaine de Port‐au‐Prince. [Source IHSI 

(2003) et modifiée par l’auteur]. 

Avec ses coordonnées géographiques : 18°32’ de latitude nord et 72 °34’ de longitude ouest, la ville 

de  Port‐au‐Prince  jouit  d’un  climat  tropical  assez  varié  caractérisé  par  une  alternance  de  saisons 

pluvieuses et  sèches.  La pluviométrie  annuelle peut  atteindre  jusqu’à 1400 mm d’eau environ.  La 

température à Port‐au‐Prince varie en fonction des saisons. Suivant les régions et les altitudes, celle‐

ci  peut  varier  avec  un  gradient  d’environ  0,75°  C  par  100m  d’élévation.  Toutefois,  elle  peut  être 

comprise entre 15  à 25° C en hiver et de 25  à 35° C  au niveau des plaines, pendant  l’été. D’une 

manière générale, il existe deux saisons thermiques en Haïti :  

 une saison très chaude, allant de mars à novembre dans laquelle on peut enregistrer des pics 

élevés de température entre les mois de juillet et d’août ; 
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 une  saison  tempérée  qui  va  de  décembre  à  février.  Cette  saison  est  liée  aux  influences 

polaires venues de l’Amérique du Nord (les nordés). 

Haïti  fait  face  actuellement  à  un  déséquilibre  écologique  considérable,  caractérisé  par :  (i)  des 

inondations  catastrophiques ;  (ii)  d’importants  phénomènes  hydrologiques  (régimes  torrentiel  des 

rivières,  des  lacs  et  des  étangs) et  (iii)  biogéographiques  (déboisement  en  particulier).  D’autres 

problèmes,  s’ajoutent  à  ce  déséquilibre,  tels  que  :  l’occupation  des  sols  formant  le  périmètre 

immédiat des sources d’eau et des  forages,  l’assèchement des zones humides,  l’érosion des  terres 

arables, la baisse du débit des sources et du niveau d’eau des rivières et des nappes, l’augmentation 

de la salinité de l’eau, le comblement des égouts et la pollution fécale (Saade, 2006).  

A.1.4.1.   Port‐au‐Prince : une évolution démographique spectaculaire 

C’est  à  partir  des  années  40  que  l’on  assiste  à  une  urbanisation  timide  et  progressive  dans  les 

quartiers  précaires  ou marginaux  de  Port‐au‐Prince. Dès  lors,  l’espace  urbain  de  Port‐au‐Prince  a 

fortement  changé  dû  aux  différentes  constructions  anarchiques  dans  le  centre‐ville  et  aux 

périphéries de  la ville. De 1986 à nos jours,  le paysage pittoresque de  l’aire métropolitaine de Port‐

au‐Prince a été complètement modifié du fait de la saturation de l’espace urbain de Port‐au‐Prince, 

de  Carrefour  et  de  Pétion‐Ville.  Les  habitants  à  fort  revenu  s’installent  surtout  dans  les  zones 

urbaines considérées comme luxueuses principalement à Pétion‐ville, tandis que ceux à faible revenu 

se  sont  installés  aux  pieds du morne  de  l’Hôpital,  sur  les berges des  rivières  et  les  exutoires des 

ravines et les zones littorales marécageuses (Holly, 1999).  

En 1981, la population haïtienne était de 5.1 millions d’habitants avec un taux de croissance annuel de 

1,8%. Vingt huit pour cent (28%) de la population haïtienne vivaient alors dans les villes. La ville de Port‐

au‐Prince  comptait  à  elle  seule  56 %  de  cette  population  urbaine  (Holly,  1999). Au  fur  des  années, 

l’évolution démographique de l’aire Métropolitaine de Port‐au‐Prince devient plus que spectaculaire où 

selon les études effectuées par l’IHSI (2003), la plus forte population est concentrée à Port‐au‐Prince (Cf. 

Figure 4). 

 
Figure 4 : Distribution spatiale de la densité démographique par commune (IHSI, 2003) 
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La migration  rurale‐urbaine  est  l’un  des  facteurs  occasionnant  la  forte  urbanisation  de  la  ville  de 

Port‐au‐Prince, et qui stimule également  la pollution de  l’environnement. L’absence d’une politique 

globale  et  d’un  plan  d’aménagement  urbain  explique  certains  problèmes  environnementaux 

auxquels est confrontée cette ville. En particulier,  les constructions et  les  lotissements sont édifiés 

sans tenir compte des dispositions relatives à la protection de l’environnement. Depuis environ une 

trentaine d’années, certaines normes de construction ne sont pas appliquées et les habitats précaires 

se sont donc multipliés de façon considérable à Port‐au‐Prince. Sur la base des observations relatives 

à l’évolution spatiale, à la croissance démographique et au nombre de permis de construire délivrés 

par  les autorités compétentes,  le constat prouve que  la majorité des constructions sont édifiées en 

dehors des normes. Quant aux constructions autorisées, le contrôle effectué après leur achèvement 

montrent  bien  souvent  qu’elles  ne  sont  pas  conformes  aux  plans  préalablement  soumis  pour 

l’obtention du permis de construire (Holly, 1999). Selon OPS/OMS (1998), ce phénomène entraine : 

 une croissance urbaine non contrôlée, qui exerce de violentes pressions sur la gestion 

foncière  ainsi  que  sur  les  ressources  naturelles  et  les  infrastructures  existantes 

entraînant ainsi la dégradation de l’environnement ; 

  une « bidonvilisation » à outrance et  l’occupation  illégale de  terrains urbains avec  la 

construction  d’habitats  précaires  dans  les  périmètres  immédiats  des  captages  de 

source, et à proximité des lieux de décharges sauvages ; 

 l’existence  des  quartiers  dépourvus  de  systèmes  d’alimentation  en  eau  potable.  La 

population  s’approvisionne  le plus  souvent dans des points de  rupture de  conduites 

d’eau ; 

 l’augmentation de la production de déchets face à un système de gestion étant déjà en 

défaillance ; 

 des revenus inférieurs au minimum vital, entraînant du même coup une promiscuité, la 

transmission  de  maladies  respiratoires  aiguës,  de  la  tuberculose,  des  maladies 

cutanées et des maladies sexuellement transmissibles. 

Cette occupation anarchique du sol de Port‐au‐Prince ne fait qu’augmenter non seulement les risques 

sanitaires, mais également augmenter les pertes en vies humaines lors des évènements extrêmes. Les 

dommages causés par le séisme du 12 janvier 2010 en disent long où environ 500.000 personnes ont 

péri sous des décombres du fait que les maisons n’ont pas été conformes aux normes de construction 

et antisismiques. 

A.1.4.2.   Problématique de l’environnement urbain  

En  Haïti,  la  diminution  de  la  couverture  forestière,  l’érosion  des  sols,  la  transformation  des 

microclimats,  selon  Desse  (2003),  sont  autant  de  facteurs  qui  entravent  la  reconstitution  des 

éléments primordiaux, tels que  l’eau,  l’air et  le sol. D’après certaines données statistiques, 97% des 

30  bassins  versants  du  pays  seraient  complètement  déboisés  et  la  couverture  forestière  de 

l’ensemble du territoire, qui était en moyenne de 22% en 1945, ne représentait que 4% en 1986 (40 

ans plus tard) ou encore 2% en 2006 (PNUD, 2005). Ces problèmes sont également liés à l'absence de 

planification  urbaine  et  le  désintérêt  des  entités  étatiques  haïtiennes  pour  la  réglementation  et 

l'aménagement du territoire. Les conditions des services d’assainissement urbain sont très critiques à 

Port‐au‐Prince et sont au‐dessous des besoins de la population. Joseph (2003) a souligné que moins 

de 50% de  la population bénéficie des  services de base en  approvisionnement en eau potable et 



48 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

l’assainissement. L’absence ou le dysfonctionnement des systèmes d’assainissement à Port‐au‐Prince 

a pour  effet particulier  la perturbation  en permanence du drainage urbain :  (i)  l’ensablement des 

dalots  provoque  de  graves  inondations  à  chaque  événement  pluvieux,  (ii)  le  déversement  et 

l’accumulation de déchets solides dans les réseaux de drainage (Cf. Figure 5), ce qui occasionné des 

dégâts récurrents dans les zones les plus basses. 

 

 

Figure 5 : Accumulation de déchets solides dans le plus grand collecteur d’eaux pluviales urbaines à 

Port‐au‐Prince. 

Environ  35  %  des  déchets  solides  produits  à  Port‐au‐Prince  sont  collectés  par  le Ministère  des 

Travaux  Publics  et  Télécommunications  (MTPTC),  selon  ce  qu’ont  rapporté Bras  et  al.,  (2009). De 

nombreuses  routes,  rivières et autres  surfaces  libres de  la ville servent de dépotoirs, causant ainsi 

d’importants  problèmes  sanitaires  et  environnementaux. Notons  que  l’inefficacité  du  système  de 

collecte  et  de  gestion  des  déchets  solides  peut  contribuer  non  seulement  à  la  pollution  des 

ressources en eau disponible mais également à  l’apparition des maladies  infectieuses et chroniques 

au sein de  la population. Dans  les quartiers précaires proches du  littoral de Port‐au‐Prince, 25% de 

personnes  enquêtées  par  Bras  (2010)  associent  directement  les  affections  de  la  peau,  étant  très 

répandues dans  la zone, aux conditions d’insalubrités (absence de  latrine, de diapositif de collecte, 

etc...) qui y règnent.  

A.1.4.3.   Gestion des eaux pluviales urbaines à Port‐au‐Prince  

Au même  titre que  les autres P.E.D, Haïti  fait  face à de graves problèmes de gestion de  ses eaux 

pluviales. Bien  qu’au  niveau  de  certains ménages  on  procède  à  la  récupération  d’eau  pluviale  au 

moyen  d’impluviums, mais  en  général  ce  sont  les  habitants  disposant  d’un  revenu  modéré  qui 

peuvent en bénéficier. Notons qu’Haïti est le seul pays de l’Amérique Latine et des Caraïbes à ne pas 

disposer  de  station  d’épuration  des  eaux  usées.  De  ce  fait,  l’évacuation  de  ces  eaux  se  fait  soit 

directement  dans  les  caniveaux  ou  dans  les  rues,  soit  dans  les  fosses  d’infiltration,  sans  passer 
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généralement par des fosses septiques (Saade, 2006). Quant aux effluents chargés en métaux lourds 

et  en  colorants  générés  par  trois  usines  de  peinture,  une  aciérie  et  de  multiples  installations 

artisanales  de  ferronnerie  et  de  réparation  de  batteries,  ils  sont  déversés  sur  le  sol  ou  rejetés 

directement dans des cours d’eau et/ou le réseau de drainage des eaux pluviales (Joseph, 2009). La 

Figure  6  présente  quelques  scénarios  de  la  problématique  des  rejets  d’eaux  usées  et  de  déchets 

solides à Port‐au‐Prince.  

Canal à ciel ouvert

a

c

b

d

Effluents de peinture

 
Figure 6  : Scénarios de rejets d’eaux usées et de déchets solides en Haïti.   :  (a) stagnation d’eaux 

usées à cité soleil (Smeets, 2008) ; (b) rejet d’effluents de peinture contenant des métaux 

lourds dans une rivière à Bizoton (Joseph, 2009) ; (c) stagnation d’eaux usées et dépôt de 

déchets  solides  sur  une  rue  à  Port‐au‐Prince  (Coiffier  et  Théodat,  2005a) ;  et  (d) 

obstruction d’un dispositif de drainage par des déchets solides (Coiffier et Théodat, 2005b).  

Comme  l’illustre  la Figure 6d,  la saturation du réseau de drainage des EPU de Port‐au‐Prince ne fait 

qu’augmenter  les risques d’inondations et sanitaires. La déficience du réseau de drainage urbain — 

associée aux conséquences du déboisement et à l’érosion des sols — permet aux matières solides qui 

envahissent  les  canaux  de  détruire  l’écosystème marin  et  de  contaminer  les  ressources  en  eaux 

superficielles  et  souterraines  (Saade,  2006).  En  raison  de  la  situation  économique  et  financière 

d’Haïti,  les  gestionnaires  hydriques  et  sanitaires  avouent  leur  impuissance  face  à  la  dégradation 

actuelle de l’environnement urbain de Port‐au‐Prince. Les premiers efforts engagés dans le cadre de 

la réhabilitation, du renforcement et de l’extension du réseau de drainage de Port‐au‐Prince, en vue 

de l’évacuation des EPU vers la mer (au niveau de la Baie de Port‐au‐Prince), remontent au début des 

années 70. A titre d’exemple,  depuis 1979, un effort a été entrepris à la capitale dans le cadre d’un 

projet de drainage exécuté en coopération avec la BID.  Malgré les fonds consacrés au reboisement 

et  aux  mesures  de  contrôle  du  versant  Nord  du  Morne  l’Hôpital,  le  transport  de  sédiments 

consécutifs à l’érosion continue de combler les canaux d’eaux pluviales. 
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A.1.5.   Conclusion 

Cette  section  a été  consacrée  à  la présentation des principales  caractéristiques des P.E.D  tout en 

prenant  comme  cas  particulier  la  ville  de  Port‐au‐Prince  où  se  situe  le  site  notre  étude.  Il  a  été 

montré que  les contextes démographique, socio‐économique, environnemental, etc. des P.E.D  leur 

servent d’handicap pour la mise en œuvre de techniques de gestion des EPU. Ils sont exposés à des 

risques d’inondations et sanitaires,  liés d’une part à  l’imperméabilisation des sols, et d’autre part à 

l’insuffisance ou le disfonctionnement des systèmes de drainage. La ville de Port‐au‐Prince n’est pas 

en  reste,  les  contraintes démographiques,  socio‐économiques et politiques ne  lui permettent non 

plus d’aboutir à une gestion efficace des EPU. Les efforts effectués dans ce domaine à Port‐au‐Prince, 

ont  remonté  aux  années 70 et  se  sont  soldés par des échecs. Pour  les municipalités, effectuer  la 

gestion  efficace  des  EPU  reste  ambigüe  voire  les  caractériser?  Toutefois,  la  connaissance  des 

caractéristiques des EPU pourrait être un outil permettant de prendre des décisions en amont pour 

une protection efficace des ressources en eau, et plus spécifiquement les nappes souterraines. 
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A.2.   Qualité des eaux pluviales urbaines dans le contexte des pays développés et des pays 

en développement – Contamination aux métaux lourds 

Cette  section  recense  les principales  informations  relatives aux  caractéristiques des eaux pluviales 

urbaines  (EPU) à  la  fois dans  les pays développés et des pays en développement  (P.E.D). Dans un 

premier  temps,  nous  présenterons  le  mécanisme  de  pollution  des  EPU,  les  principales  sources 

responsables  de  cette  pollution  ainsi  que  les  principaux  polluants,  particulièrement  les  métaux 

lourds,  qui  leur  sont  associés.  La  seconde  phase  de  cette  partie  bibliographique  consistera  à 

présenter une synthèse sur  les concentrations métalliques mesurées dans  les EPU en se basant à  la 

fois sur des études qui ont été réalisées dans les pays industrialisés et dans les P.E.D. 

A.2.1.   Genèse de la pollution des eaux pluviales urbaines 

L’eau  de  pluie,  tout  au  long  de  son  trajet  de  l’atmosphère  jusqu’à  l’exutoire  des  systèmes 

d’assainissement urbain, se charge en polluants par lessivage des principaux milieux qu’elle traverse 

(Cf. Figure 1). Arrivée sur la ville, elle est alors mélangée aux eaux de ruissellement en temps sec et 

celles issues du lessivage des surfaces urbaines (toitures, voiries, parcs, etc...) pour former les « eaux 

pluviales  urbaines».  La  charge  polluante  contenue  dans  ces  eaux  peut  être  donc  importante.  Elle 

varie d’une  zone urbaine à une autre, en  fonction de  la diversité des activités anthropiques et de 

l’occupation de  l’espace. Dans  les Pays  industrialisés,  la présence et  la concentration des polluants 

d’origine urbaine sont  liées en grande partie aux émissions automobiles, mais aussi à  l’incinération 

de  déchets  et  les  diverses  activités  provenant  des  industries  de  proximité.  Toutefois,  la  pollution 

générée  à  l’intérieur  des  principales  villes  des  P.E.D  résulte  en  partie  du même  type  d’activités 

existantes  que  dans  les  pays  industrialisés,  mais  elle  est  également  liée  à  la  dégradation  de 

l’environnement, due aux carences en matière de gestion des ordures ménagères et des eaux usées, 

et à la multiplication d’habitats précaires, etc. C’est pourquoi, lors des événements pluvieux, les villes 

des P.E.D sont généralement engorgées d’eaux chargées en polluants organiques et inorganiques. 

A.2.1.1.   Origine des polluants  

Depuis  les  années  1960,  l’hydrologie  urbaine  a  pris  un  essor  considérable  au  moment  où  les 

problèmes posés par  l’évacuation et  le traitement des eaux usées et pluviales urbaines devenaient 

trop  complexes  pour  être  résolus  par  les méthodes  classiques  de  conception  et  de  gestion  des 

systèmes d’assainissement  (Cyr et al., 1996). Face à ce dilemme,  les spécialistes se sont  intéressés 

non seulement à la présence des contaminants mais également à l’évacuation rapide des eaux usées 

et pluviales  loin des agglomérations de façon à éviter  la stagnation des eaux, propice à  l’apparition 

d’épidémies et lutter contre les inondations. Depuis, de nombreuses études ont été mises en route à 

l’international dans le domaine de la gestion des EPU, tant du point de vue quantitatif que qualitatif. 

Ces études ont notamment révélé une diversité dans l’origine des apports contribuant à la pollution 

des eaux pluviales. Chocat et al (2007) en distinguent, entre autres : (i) les apports atmosphériques, 

le  lessivage des dépôts de temps sec et  les retombées sèches accumulés sur  la ville, (ii)  le  lessivage 

des surfaces urbaines  (toitures et voiries),  la  remise en suspension des polluants présents dans  les 

réseaux d’assainissement ; et  (iii)  la concentration de  la population urbaine et  l’usage même de  la 

voirie  (circulation de  véhicules  et de  piétons, dépôt d’ordures ménagères,  débris d’espaces  verts, 

détritus, déjections animales, etc..).  

Les villes produisent des rejets de différentes natures, qualifiées de pollution de proximité (Académie 

des Sciences, 1998). Elles  réunissent ainsi  toutes  les conditions pour contaminer de  façon massive 
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l’eau météorite  :  l’eau  ruisselant sur des surfaces qui sont pour  la plupart  imperméables  (toitures, 

chaussées), très vulnérables à la corrosion (zinc des gouttières, crochets de plomb des toitures) et/ou 

très  chargées  de  dépôts  polluants  liés  au  trafic  automobile  et  à  l’activité  industrielle  (Winiarski, 

2004). Comme nous l’avons souligné précédemment, la qualité des EPU peut varier selon la diversité 

des activités à l’intérieur des villes et du type d’occupation de l’espace, comme le montre le Tableau 

2. 

Tableau 2 : Sources de contamination des eaux pluviales urbaines (USEPA, 1999) 

Polluants et matériaux contaminés          Origines 

Sédiments   Rues, pelouses, routes, activités de construction, dépôts 
atmosphériques, drainage érosif 

Pesticides et herbicides  Pelouses résidentielles et jardins, bas cotés des routes, 
espaces des zones commerciales et industrielles, lessivage des 
sols 

Matières organiques  Pelouses résidentielles et jardins, espaces des zones 
commerciales et industrielles, déjections animales 

Métaux  Automobiles, ponts, dépôts atmosphériques, zones 
industrielles, érosion de sols, surfaces métalliques corrodées, 
produits de combustions 

Hydrocarbures  Routes, parking, entrepôts de véhicules, stations service, 
déversement d’huile de vidange illicite  

Bactéries et virus  Pelouses, routes, fuites de réseaux d’eaux usées, déjections 
animales, fosses septiques 

Nitrate et phosphore  Fertilisants de pelouses, dépôts atmosphériques, érosion des 
sols, déjections animales, détergent 

A.2.1.1.1.   Les retombées atmosphériques 

La pollution atmosphérique résulte généralement de deux origines principales : naturelle (incendie, 

érosion des sols, volcanisme, etc…) et anthropique (chauffage domestique, installations industrielles, 

incinération d’ordures ménagères,  trafic automobile, etc…..). Cette pollution  se manifeste par des 

dépôts  humides  et  secs.  Les  retombées  atmosphériques  humides  correspondent  au  lessivage  de 

l’atmosphère par  les eaux météoriques  tandis que  les  retombées atmosphériques  sèches  sont des 

dépôts  qui  se  produisent  en  l’absence  de  précipitation  (Durand,  2003).  Les  dépôts  secs  sont 

caractérisés par des retombées atmosphériques gazeuses et particulaires comprenant des particules 

fines, des hydrocarbures, des micropolluants organiques et inorganiques. 

La différence entre  les dépôts  secs et humides n’a été mise en  évidence que  lorsque  les grandes 

études  sur  les pluies  acides ont été entreprises dans  les  années 70  (Lindberg  et al., 1982; Atteia, 

2005). Dès  lors, plusieurs réseaux de mesures ont été créés à  l’aide de techniques diverses, dont  le 

principe consistait à prélever séparément les deux types d’apports et à protéger le prélèvement sec 

lors des périodes de pluie (Nodop, 1986). Les principaux résultats obtenus à travers de ces études ont 

révélé  que  les  dépôts  secs  contiennent  majoritairement  des  polluants  (les  métaux  lourds  par 

exemple).  

A.2.1.1.2.   Lessivage des surfaces urbaines  

Le ruissellement urbain contribue plus fortement à la pollution des eaux pluviales que les retombées 

atmosphériques.  La  pollution  des  premiers  flux  du  ruissellement  urbain  est  liée  à  deux  sources 



53 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

principales différentes  : pollution diffuse  résultant des  surfaces urbaines  (comme parkings,  routes, 

toits,  etc.)  et  des  sources  ponctuelles  (Berreta  et  al.,  2004).  Lors  d’un  événement  pluvieux,  les 

effluents engendrés qui ne peuvent plus s’infiltrer, ruissellent sur des distances importantes avant de 

rejoindre  le milieu  naturel,  augmentant  ainsi  les  volumes  d’effluents  pluvieux  ainsi  que  la  charge 

polluante,  collectée  sur  la  voirie et  les  toitures  (Crosnier, 1999;  Lassabatère, 2002; Durand, 2003; 

Larmet, 2007). Cette charge polluante associée aux premiers flux d’écoulement peut être plus élevée 

que  celle  des  eaux  usées  en  temps  sec  (Artina  et  al.,  1999; Gnecco  et  al.,  2005),  et  est  liée  aux 

activités  spécifiques  de  l’espace  urbain.  De  manière  générale,  les  eaux  provenant  des  surfaces 

urbaines peuvent être contaminées par des particules solides (matières en suspension), des anions 

(NO3
‐, Cl‐, SO4

2‐), des hydrocarbures aromatiques polycycliques et des métaux  lourds  (Lassabatère, 

2002). Quant aux métaux lourds, ils peuvent être d’origine diverse et peuvent être soit sous la forme 

dissoute (cations libres ou complexés) ou sous la forme particulaire (Cf. Tableau 3).  

Tableau 3  : Pollution des eaux de ruissellement : origines et teneurs en métaux  lourds (Valiron et 
Tabuchi, 1992) 

Éléments  Teneur moyenne 
(mg/l) 

          Origine  Phase 

 
Pb 

 
0,1 à 0,8 

 Essence 

 Industrie : 35 % 

 Pluies : 50 % 
 

Solide en suspension

 
 
Cd 

‐   Industrie : 35 % (combustion) 

 pluies : 20 % 

 Usure des pneus 
 

Dissoute 

 
 
Zn 

 
 

0,3 à 0,8 

 Industrie : 35 % 
(incinération des ordures) 

 Pluies : 30 % 

 Usure des pneus 

 Corrosion des objets métalliques 
 

Dissoute (à la limite de 
la phase particulaire 
pour le zinc issu des 
pneus 

 
Cu 

 
0,02 à 0,3 

 Dégradation des toits et des 
gouttières 

 Usure des pneus 

Dissoute et solide 
(distribution égale) 

En particulier, les eaux de ruissellement des toitures constituent également une source d’apports en 

métaux  lourds et en particules non négligeables  (Chang et Crowley, 1993) dans  le développement 

d’une  stratégie de  réduction de  la pollution des eaux pluviales. Ainsi,  les polluants provenant des 

toitures sont associés aux :  (i) composés dissous ou particulaires contenus dans  l’eau de pluie ;  (ii) 

composés  particulaires  fixés  sur  les  toits  par  temps  sec  puis  lessivés  au  contact  de  la  pluie ;  (iii) 

substances résultant de la dissociation des matériaux qui les constituent.  

Quant  aux  voiries,  les  polluants  induits  sont  spécifiquement  liés  soit  aux  activités  en  temps  sec 

(balayage  et  lavage  des  rues,  des  places  de  marchés)  ou  au  ruissellement  en  temps  de  pluie 

(lessivage des rues, trottoirs...). Les eaux générées par ces surfaces contiennent des métaux  lourds 

(Dannecker et al., 1990; Ball et al., 1998), des substances chimiques organiques  (Cole et al., 1984; 

Krein  et  Schorer,  2000)  et  des  composés  organiques  (Blumberg  et  Bell,  1984).  Précisons  que  la 

majorité des métaux lourds provient de l’activité routière (usure des véhicules et des infrastructures 

routières).  Selon  les  estimations  de  la  communauté  économique  européenne  la  contribution 

annuelle  de  la  circulation  routière  représente  82,5%  des  apports  totaux  anthropiques  en  plomb, 

31,3% en cuivre, 4,3% en cadmium et 4,2 % pour le Zinc (Gromaire‐Metz, 1998). Pour sa part, Durand 
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(2003) affirme que  la pollution en métaux  lourds, en hydrocarbures  linéaires et polycycliques et en 

HAP couramment rapportée dans  la  littérature, est due à  l’usure des pneumatiques  (HAP et divers 

additifs  du  caoutchouc  comme  Ca,  S,  Zn,  Cd,…) ,  des  garnitures  de  frein  (amiante,  Cd,  Zn,  liants 

organiques , de carrosserie (Fe, Cr, Ni, Mn), aux émissions de gaz d’échappement (hydrocarbures de 

C4 à C12, mono ou bicyclique, HAP, naphtalènes, métaux lourds (Pb et Fe), MES (particules carbonées 

peu biodégradables), à  la  combustion des  carburants, aux pots  catalytiques, aux  fuites d’huiles et 

autres liquides et aux pièces métalliques. 

A.2.2.   Caractéristiques des eaux pluviales urbaines dans les pays industrialisés 

Dans les pays industrialisés, de nombreuses études ont été consacrées à la caractérisation des eaux 

pluviales  urbaines  (EUP)  en  s’appuyant,  pour  beaucoup  d’entre  elles,  sur  des  campagnes 

expérimentales relativement  lourdes. On peut citer, entre autres, le programme NURP (Nationwide 

Urban Runoff Program) créé aux Etats‐Unis en 1978 (EPA, 1983), les campagnes françaises (Deutsch 

et Hémain,  1984),  l’étude CIPEL  en  Suisse  (Rossi  et  al.,  1997),  les observations de  l’OTHU  à  Lyon 

(Graie, 2005), OPUR à Paris (Gromaire et Kafi‐Benyahia, 2003; Kafi‐Benyahia et al., 2005), ou (Fuchs 

et al., 2004) en Allemagne. La majorité de ces études sont principalement orientées vers  la mesure 

des teneurs en métaux lourds, notamment les concentrations en plomb, cuivre, cadmium et zinc. 

A.2.2.1.   Polluants d’origine atmosphérique 

Les  concentrations  de métaux  lourds  issus  des  retombées  atmosphériques  humides  peuvent  être 

variables en fonction des sites de mesure (Cf. Tableau 4). Cette variabilité est liée aux sources locales 

émettrices  de  polluants,  aux  conditions  météorologiques,  aux  caractéristiques  des  sites  de 

prélèvement, et aussi aux méthodes d’échantillonnage et d’analyse (Gromaire‐Metz, 1998; Durand, 

2003; Kafi‐Benyahia, 2006).  

Tableau 4 : Concentrations en polluants métalliques dans les retombées humides. 

Polluants  (Mottier et 
Boller, 1992)* 

(Pagotto, 
1999)* 

(Freitag et al,1987 ; 
Göttle, 1978; Hahn, 

1995)# 

(Grange et 
Deutsch, 
1986)* 

(Garnaud, 
2001)* 

Cd (µg/l)  0,5‐5 0.13 1‐3 0,15‐2,4  0,03‐3,32
Cu (µg/l)  1,5‐14 2,6  7‐150 < 7‐33,4  1,1‐13,7
Pb (µg/l)  5‐200 3,6  30‐110 1,2‐12,1  0,8‐28,4
Zn (µg/l)  5‐200 43,4 50‐150 4‐198  2‐82,4
HAP (ng/l)  86‐520  ‐  ‐  ‐  ‐ 

* Valeurs mesurées en zones urbaines de France                                
#
Valeurs mesurées en zones urbaines d’Allemagne 

De même,  les  retombées  atmosphériques  sèches  ont  fait  l’objet  de  nombreuses  études  dans  les 

zones urbaines et périurbaines (Revitt et al., 1990; Golomb et al., 1997; Durand, 2003). Les résultats 

obtenus  à  partir  de  ces  études  ont montré  que  les  retombées  atmosphériques  sèches  émettent 

également des quantités non négligeables de métaux lourds (Cf. Tableau 5).  
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Tableau 5 : Flux atmosphériques annuels des retombées atmosphériques sèches, en métaux lourds 
(μg/m2/an) 

Références  Cadmium  Plomb  Cuivre  Zinc 

(Revitt et al., 1990)  Zone résidentielle
(banlieue Londres) 

332 6614 1745  6110

(Garnaud et al., 2001)  Chatou  270 20500 5400  47600
Créteil  840 29300 18300  83200
Paris  150 26400 7800  38900

D’une manière générale, la contribution des retombées atmosphériques totales (sèches et humides) 

à  la charge métallique véhiculée par  les eaux de ruissellement urbaines varie entre 20‐79% pour  le 

cuivre et de 1‐17% pour le zinc (Garnaud, 1999; Kafi‐Benyahia, 2006). Par ailleurs, Garnaud (1999) a 

souligné que la contribution des dépôts secs par rapport aux retombées atmosphériques totales est 

assez  importante quelque  soit  le métal étudié,  soit environ 60 à 90%.  Le Tableau 6 présente une 

synthèse sur  les concentrations en métaux  lourds des  flux annuels des  retombées atmosphériques 

totales, mesurées dans des zones fortement urbanisées et faiblement urbanisées. 

Tableau 6 : Flux atmosphériques totaux des métaux lourds (µg/m2.an) 

Cadmium  Plomb  Cuivre  Zinc  Références 
80  2400 1200 7200 (Lawlor et Tipping, 2003)1

52  1300 860 10500 (Hovmand et Kemp, 1998)1

66  3139 2190 ‐ (Migon et al., 1997)1

200‐1090  3050‐3910  7900‐24700 46000‐112900 (Garnaud et al., 2001)2

270  1850 2500 7800 (Golomb et al., 1997)2

70  12700  18600 104000 (Wong et al., 2003)2

1: Zone faiblement urbanisée        2 : Zone fortement urbanisée

A.2.2.2.   Polluants liés au lessivage des surfaces urbaines 

Les  caractéristiques  physico‐chimiques  des  eaux  du  ruissellement  urbain  (chaussées  et  toitures) 

varient  en  fonction  de  l’intensité  du  trafic,  des  caractéristiques  de  la  chaussée  (état  d’usure, 

entretien), du mode d’utilisation de la chaussée, de l’environnement, des caractéristiques de la pluie 

(Durand,  2003)  ainsi  que  des  caractéristiques  des  toitures.  Selon  Förster  (1999)  et  Kafi‐Benyahia 

(2006),  les  eaux  de  ruissellement  des  toitures  peuvent  être  considérées  comme  très  polluées  au 

même titre que les eaux de ruissellement des chaussées. De nombreuses études ont été réalisées sur 

des  sites  différents  afin  d’estimer  les  concentrations  en  polluants  contenus  dans  les  eaux  de 

ruissellement  urbain  (Spangberg  et  Niemczynowitz,  1993;  Gromaire‐Metz,  1998;  Berreta  et  al., 

2004), et plus particulièrement les surfaces routières (Barret et al., 1995; Brockbank et al., 1999). Le 

Tableau  7  et  le  Tableau  8  présentent,  respectivement,  quelques  caractéristiques  des  eaux  de 

ruissellement de toitures et une estimation des concentrations en métaux lourds provenant du trafic 

automobile urbain de certains pays industrialisés.  
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Tableau  7  :  Caractéristiques  des  eaux  de  ruissellement  des  toitures  (Quek  et  Forster,  1993; 

Colandini, 1997) [cité par Durand (2003)]. 

Échantillons  pH  Cd (µg/l)  Cu (µg/l)  Pb (µg/l)  Zn (µg/l) 

Pluie  3,9  0,3‐1,2 6‐18 24‐33  66‐105

Feutre bituminé  3,8‐4,6  0,2‐1,1 8 36‐38  95‐112

Tuile   4,6‐5,5  0,2‐0,6 235‐475 15‐62  49‐58

Ciment amiante  7,3‐7,4  0,1‐0,2 8‐13 8‐41  33‐117

Tôle ondulée  6,5‐6,8  0,8‐1,7 20‐32 18‐58  43406‐43929

Gravier  6,8‐7,1  0,04‐0,1 2‐8 1‐5  8759‐9479

Toitures (Mottier, 1994)  6‐7  0,3‐3,5 14‐200 76‐2468  582‐12357

On peut déceler des concentrations en Zn de 2 à 3 fois supérieures dans les eaux de ruissellement de 

toitures revêtues en feuille de zinc comparées à celles issues des toitures non métalliques (exemple 

les toitures en ciment fibreux) (Durand, 2003). En début de ruissellement, de fortes concentrations 

en  Cd  et  en  Zn  comparativement  aux  teneurs moyennes  de  l’évènement  pluvieux  peuvent  être 

également évacués dans  les premiers 15 % du volume écoulé  (Förster, 1999). Notons que dans  les 

eaux  de  ruissellement  des  toitures,  le  fer  et  le  plomb  sont majoritairement  présents  sous  forme 

particulaire (respectivement 81% et 98 %), le cuivre est réparti équitablement entre phases (51% en 

phase particulaire),  le cadmium et  le zinc  sont en majorité présents  sous  forme dissoute  (Chebbo, 

1992). 

Tableau  8  :  Estimation  des  concentrations  en métaux  lourds  (mg/kg)  de  produits  liés  au  trafic 

automobile d’après (Brinkmann, 1985; Lee et al., 1997; Davis et al., 2001). 

Métaux dans les produits liés au trafic automobile (mg/kg)  Zn  Cu  Pb  Cd 

Essence  10 4  663  ‐

Diesel  12 8  12  ‐

Huile moteur  1060 3  9  ‐

Caoutchouc  617 247  1110  ‐

Usure pneu  630 253  1000  1

Plaquettes freins  124 30 000  1050  ‐

Revêtement de chaussée 160 54  97  ‐

Métaux dans les eaux de ruissellement provenant de 
zone de freinage (µg/l) 

330 280  11  1,9

Concentration en métaux sur les bas‐côtés d’une chaussée (mg/kg) 2861 ‐  1456  2,72

A.2.3.   Caractéristiques des eaux pluviales urbaines dans les pays en développement 

Le développement de méthodes de mesure  in situ est  important pour  identifier et caractériser  les 

eaux  à  l’entrée  des  réseaux  d’assainissement  (Arnbjerg‐Nielsen  et  al.,  2005; Dorval  et  al.,  2009). 

Cependant, la mise en place d’un système de caractérisation et/ou d’acquisition de données relatives 

aux  eaux  pluviales  urbaines  reste  très  complexe  dans  les  P.E.D. Deux  principaux  aspects  peuvent 

expliquer cette complexité : (i) la mauvaise gestion de moyens disponibles : corruption, calquage de 

modèles  et  méthodes  parachutés (Wondimu,  2000);  (ii)  instabilité  politique  et  institutionnelle, 

combinée aux contraintes financières et à la pauvre capacité scientifique et technique de nombreux 
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acteurs  locaux.  Toutefois,  certaines  études  réalisées  dans  quelques  P.E.D  ne  concernent  que  la 

caractérisation des eaux à l’entrée des réseaux d’assainissement urbain (Cf. Tableau 9), mais aucune 

approche n’a probablement été faite concernant la caractérisation des retombées atmosphériques et 

des eaux de ruissellement des toitures ; bien que  la majorité des constructions, situées à  l’intérieur 

ou  à  la  périphérie  des  villes,  soient  constituées  de  tôles  ondulées.  Ces  dernières  constituent  des 

sources non exemptes de métaux lourds (Lye, 2009). 

Tableau 9 : Concentrations en métaux lourds rencontrées dans les EPU de quelques P.E.D.  

Pays  Paramètres 

pH  Pb (mg/l)  Cu (mg/l)  Cd (mg/l)  Zn (mg/l) 

Inde a  [5 ,8 – 6,5]  [0,022 – 0,067]  [0,009 – 0,116]  [0,0012 – 0,0024]  [0,006 – 0 ,151] 

Chine  [6 ,7–7,6] d  [0,003 – 0,286] b 

[0,001– 0,015] c 

[0 – 0,005] b 

[0,0014–0,025] c 

[0,003 – 0,023] b  [0,008–0,185] c 

Iran d  [6,9 –7 ,6]  [0,018 – 0,558]  ‐  ‐  [0,015 – 2,386] 

Égypte e  ‐  [[0,17 – 0,35]  [0,26 – 2,37]  [1,9 – 5,9]  [0,35 – 2,3] 

Haïti 

(Port‐au‐
Prince) 

[6,8 –7,1] f  [0,20 ‐ 0,25] f 

[> 1,67] g 

[0,012 – 0,015] h 

[0,07 – 0, 14] f  [0,0015 – 0, 0016] f 

[0,011] h 

[0,44 – 0, 63] f 

a
  (Rattan et al., 2005)    
b 
(Zhu et al., 2004) 

c
 (Huang et al., 2007) 
d
 (Taebia et Droste, 2004) 

e
 (Hamad, 1993) 

f
 (Angerville, 2009) 
g
 (Carré, 1997) 
h 
(Emmanuel et al., 2009a ) 

Les études  réalisées en Chine ont prouvé que  la  forte concentration de métaux, mesurée dans  les 

EPU,  est  principalement  due  au  lessivage  des  voiries  (Zhu  et  al.,  2004).  Cette  observation  est 

cohérente avec les conclusions issues de nombreuses études ou recherches où il a noté que la charge 

polluante contenue dans  les EPU est majoritairement  liée aux eaux de  ruissellement de chaussées 

(Murakami et al., 2004; Keller et al., 2005; Eriksson et al., 2007; Zhang et al., 2009). 

A  Port‐au‐Prince,  aucun  programme  de  recherche  portant  sur  la  caractérisation  des  EPU  n’a  été 

répertorié  à  ce  jour.  Soulignons  toutefois  que  certains  laboratoires  privés,  dont  le  LAQUE  de 

l’Université  Quisqueya,  se  sont  exclusivement  penchés  sur  la  problématique  des  eaux  usées. 

Cependant, très peu de données sont à ce  jour disponibles concernant  les caractéristiques des EPU 

de Port‐au‐Prince et celles qui y existent concerne la caractérisation des effluents de peinture (Carré, 

1997)  ou  encore  celle  des  eaux  pluviales  à  l’entrée  de  certains  ouvrages  de  drainage  (Angerville, 

2009).  Les  lixiviats  d’ordures  ménagères,  les  eaux  d’irrigation  et  les  rejets  d’huiles  usagées, 

contribuant  fortement  à  la  pollution  des  EPU  à  Port‐au‐Prince,  n’ont  pas  encore  fait  l’objet  de 

caractérisation. Nos hypothèses laissent croire que certains métaux lourds pourraient être présents à 

des concentrations indésirables dans ces rejets. 

A.2.4.   Conclusion  

Cette synthèse bibliographique s’est  focalisée sur  la problématique de  la pollution des EPU par  les 

métaux  dans  les  pays  en  développement  tout  en  présentant  quelques  résultats  issus  des  études 

effectuées dans ce domaine dans les pays développés. Les polluants induits, plus particulièrement les 

métaux  lourds,  sont majoritairement  liés  aux  divers  activités  anthropiques,  parmi  lesquelles  les 

activités  industrielles  ou  encore  les  activités  urbaines  liées  au  développement  des  villes  et  des 
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réseaux  routiers.  Il  a  été montré  également  que  les  retombées  atmosphériques  et  les  eaux  de 

ruissellement urbain sont porteuses d’une pollution métallique non négligeable. Des concentrations 

métalliques détectées dans certaines sources de pollution des EPU des pays  industrialisées et celles 

mesurées  à  l’entrée  des  systèmes  d’assainissement  des  villes  des  P.E.D,  ont  été  également 

synthétisées (Cf. Tableaux 4 à 9). 

Par ailleurs,  la gestion des eaux pluviales doit à  la  fois permettre de contrôler  le débit et protéger 

l’environnement,  en  particulier  la  nappe  phréatique,  contre  la  charge  polluante  qu’elles  sont 

susceptibles de drainer (Crosnier, 1999). Cette approche est loin d’être applicable dans les villes des 

P.E.D  particulièrement  à  Port‐au‐Prince  où  les  systèmes  du  19e  siècle  « tout‐à‐l’égout »  sont  les 

dispositifs de drainage  les plus utilisés. Pourtant,  ils constituent  le  lieu de rejets de déchets solides, 

de matériaux de démolition, d’excrétas, etc... Ainsi,  la saturation de ces dispositifs entraine  le plus 

souvent des  inondations  fréquentes et des  risques  sanitaires pendant et après chaque évènement 

pluvieux. De ce fait, l’infiltration en continu des EPU est susceptible de mettre en relief la qualité des 

sols et des eaux souterraines à court, moyen ou long termes.  
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A.3.   Infiltration des eaux pluviales urbaines – Impacts sur le milieu souterrain dans les 

pays en développement. 

Les eaux pluviales urbaines (EPU) incluant l’eau de pluie et les eaux de ruissellement urbain (voiries, 

toitures et eaux usées en temps sec), sont considérées comme  le moteur principal du transfert des 

métaux  lourds dans  le milieu souterrain. Cette section aborde  la problématique de  l’infiltration des 

EPU étant susceptible de remettre en question  la qualité des sols et des nappes sous‐jacentes dans 

les P.E.D. Bien que  les nappes urbaines soient exposées à d’autres types de pollution, telles que  les 

pollutions bactérienne ou saline, nous mettons  ici  l’accent principalement sur  la contamination due 

aux métaux lourds, considérée comme étant le champ d’intervention de cette thèse. 

A.3.1.   Impacts sur la qualité des sols 

Les sols urbains sont en majeure partie constitués de matériaux naturels et/ou de remblais d’origine 

anthropique. Ils peuvent être des mélanges de sols anciens et nouveaux, d’où une variabilité de leurs 

propriétés pédologiques telles que l’aération, la teneur en nutriment et en oligo‐éléments (Schleu[ss] 

et  al.,  1998).  Sous  cette  structure  urbaine,  on  peut  distinguer  une  zone  non  saturée  constituée 

essentiellement  d’une  formation  géologique  superficielle,  telle  que  des  alluvions  ou  des 

fluvioglaciaires,  subissant  ainsi  des  infiltrations  d’eau  chargée  en  éléments  polluants  (Winiarski, 

2004). Cette zone non saturée joue un rôle particulièrement important dans le devenir des polluants. 

En  raison de  leur  composition  chimique  et de  leur  activité biologique,  les  sols peuvent  retenir  et 

transformer des quantités élevées de polluants (Greenland et Hayes, 1981 ; Atteia, 2005).  

Les  sols  sont  généralement  considérés  comme  le  réservoir  le  plus  important  de  l’écosystème 

terrestre pour les éléments traces métalliques. Les métaux lourds fréquemment rencontrés en milieu 

urbain sont le cadmium (Cd), le chrome (Cr), le cuivre (Cu), le nickel (Ni), le plomb (Pb) et le zinc (Zn) 

(Hebrard‐Labit,  1998; Delmas‐Gadras,  2000;  Larmet,  2007).  Leur  présence  dans  les  sols  peut  être 

issue  de  l’héritage  du  fond  géochimique  (Cf.  Tableau  10)  d’une  part  et  du  cumul  des  apports 

anthropiques d’autre part  (Hlavackova,  2005). Certains  sols  sont naturellement  riches  en métaux, 

mais la part anthropique, fréquemment liée à de la matière organique, est généralement plus mobile 

que la part issue de la pédogénèse associée aux constituants du sol (Baize et Tercé, 2002).  

Tableau 10 : Abondance (en mg/kg) de métaux lourds dans les roches (Matthess, 1984) cité par 

Crosnier (1999). 

Élément  Roches éruptives  Grès  Schistes argileux  Evaporites 
Cd  0,192  0,0199 0,0476 ‐ 
Co  23  0,328 8,06 1,6
Cr  198  120 423 10,6
Cu  97,4  15,4 44,7 2 
Fe  42 200  18 600 38 800 265
Hg  0,328  0,0574 0,272 ‐ 
Mn  937  392 573 4,4
Ni  93,8  2,57 29,4 1,4
Pb  15,6  13,5 80 0,9
Tl  1,1  1,5 1,6 ‐ 
U  2,75  1,01 4,49 0,2
Zn  80  16,3 130 0,6

Bien qu’il soit très difficile de faire  la part de ce qui est naturel (géogène) et de ce qui résulte de  la 

contamination d’origine humaine  (anthropogène),  les métaux provenant des apports anthropiques 

sont  présents  sous  des  formes  chimiques  assez  réactives  et  entraînent  de  ce  fait  des  risques 



60 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

supérieurs  aux métaux  d’origine  naturelle  qui  sont  le  plus  souvent  immobilisés  sous  des  formes 

relativement  inertes  (Baize, 1997; Winiarski, 2004). De nombreuses études ont mis en évidence  la 

contamination des sols urbains par les métaux lourds dans beaucoup de villes des P.E.D (Cf. Tableau 

11). Ces études ont été  réalisées afin d’estimer  le  taux de  contamination des  sols urbains par  les 

métaux lourds dans les grandes agglomérations. 

Tableau 11 : Éléments traces métalliques détectés dans certains sols urbains des P.E.D. 

Pays  Ville/région  Métaux  Références 

Chine  Beijing  Cu, Ni, Pb, Zn  (Chen et al., 2005) 

Chine  Shanghai  Pb,  Zn, Cu, Cr, Cd, Ni  (Shi et al., 2008) 

Vietnam  Danang‐ Hoian  Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn  (Thuy et al., 2000) 

Australie  ‐  As,  Cd,  Cr,  Co,  Cu,  Hg,  Mn, 
Mo, Ni, Pb, Sb, Sn, Ti, Zn 

(Tiller, 1992) 

Thaïlande  Bangkok  Cd, Cr, Cu, Mn, Ni, Pb, Zn  (Wilcke et al., 1998) 

Jordanie  Fuheis  Pb, Cr, Zn, Cd ,Hg  (Banat et al., 2005) 

Bengladesh  Dhaka  Cd, Cu, Mn, Ni, Pb, Zn  (Kashem et Singh, 1999) 

Nigéria  Bénin  Cd, Cr, Cu, Pb, Mn, Ni  (Ukpebor et Unuigre, 2003) 

Cameroun  Douala  As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Mn, Mo, 
Ni, Pb, Sb, Zn 

(Asaah et al., 2006) 

Éthiopie  Addis Ababa  Ni, Cu, Zn, As, Pb, Cd, Cr  (Alemayehu, 2006) 

Iran  Hamadan  Zn, Cd, Ni, Cu, Pb  (Jalali et Khanlari, 2008) 

Inde  Rajasthan  Pb, Cr, Cu, Zn  (Krishna et Govil, 2004) 

Niger  Delta Niger  Cd, Pb, Cu, Ni, Zn, Cr, Mn, Hg  (Iwegbue et al., 2006) 

Nigéria  Osogbo  Pb, Cd, Cu, Ni, Zn  (Fakayode et Olu‐Owolabi, 2003) 

Pakistan  Sialkot   Cd, Co, Cr, Cu,  Ni, Pb, Zn  (Malik et al., 2009 ) 

Pakistan  Hattar  Cr, Co, Cd, Ni, Pb, Zn  (Manzoor et al., 2006) 

Syrie  Damascus  Co, Cr, Cu, Ni, Zn  (Möller et al., 2005) 

Thaïlande  Bangkok   Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn  (Wilcke et al., 1998) 

Tunisie  Tunis  Zn, Cu, Pb, Cr, Ni, Cd  (Achiba et al., 2009) 

Ukraine  Dnepropetrovsk  Cr, Co, Cu, Zn, Cd, Pb  (Gritsan et Babiy, 2000) 

Zimbabwe  Harare  Cu, Zn, Cd, Ni, Cr, Pb  (Mapanda et al., 2005) 

Les  résultats  issus des études  indiqués au Tableau 11 ont abouti à des conclusions spécifiquement 

différentes en raison de la viabilité des activités urbaines, des conditions de vie de la population et de 

l’occupation de l’espace. Les concentrations mesurées pour divers métaux dans ces sols peuvent être 

non seulement  liées au fond géochimique ou aux polluants contenus dans  les EPU mais aussi d’une 

histoire  industrielle et minière. Au sud‐est du Maroc par exemple,  les sols sont contaminés par des 

métaux  lourds  dus  à  la  présence  d’un  grand  nombre  de  sites  industriels  et  miniers  datant  de 

l’antiquité. Les études menées par Boularbah et al. (2006) dans cette région ont montré que les sols 

sont extrêmes contaminés par le Pb [14 – 29 800 mg/kg ], le Cu [34 – 1683 mg/kg], le Cd [0,1 – 162 

mg/kg] et  le Zn [34 – 87 000 mg/kg] et  les résidus miniers affichent des concentrations métalliques 

beaucoup plus élevées, de Pb (>20000 mg/kg), de Cu (>2000 mg/kg), de Cd (environ 150 mg/kg)] et 

de  Zn  (>38000  mg/kg),  que  celles  mesurées  dans  les  sols  sous‐jacents.  A  Nanjing  (en  Chine) 



61 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

également, les sols sont principalement pollués en Cu [84,7 mg/kg], en Zn [66,1 mg/kg], en Cr [162,6 

mg/kg]  et  en  Pb  [107,3mg/kg]  avec  des  concentrations  plus  importantes  près  des  routes  et  plus 

faibles dans les parcs et les espaces verts (Lu et al., 2003). De même à Bangkok (Thaïlande), même si 

les concentrations moyennes et maximales sont inférieures à d’autres villes comme Manille, Londres 

ou  Hambourg,  les  métaux  (en  particulier  le  plomb  et  le  zinc)  sont  fixés  sur  des  agrégats  en 

augmentant  leur  susceptibilité  de migration  vers  les  eaux  souterraines  (Wilcke  et  al.,  1998).  Les 

études  réalisées  dans  les  P.E.D  sur  la  contamination  des  sols  urbains  par  les métaux  lourds  sont 

multiples et la liste répertoriée dans ce domaine est loin d’être exhaustive.	

A.3.2. Impacts sur la qualité des nappes urbaines sous‐jacentes 

Environ deux milliards de personnes, soit à peu près un tiers de la population mondiale, dépendent 

des eaux souterraines et tirent de la terre environ 20 % de l’eau consommée (600 à 700 km3 /an) – le 

plus  souvent  à  partir  des  couches  aquifères  peu  profondes  (PNUE,  2002).  C’est  pourquoi  de 

nombreuses  agglomérations  urbaines  sont  principalement  localisées  dans  les  plaines  alluviales  à 

proximité  des  cours  d’eau  (Winiarski,  2004).  Bien  que  les  eaux  souterraines,  les  plus  utilisées, 

puissent être distribuées avec peu de traitement, on peut observer une dégradation de  leur qualité 

liée  aux  activités humaines.  Les nitrates,  les produits  industriels  (pesticides…),  les  chlorures et  les 

sulfates,  les  hydrocarbures,  les  métaux  lourds,  les  micropolluants  organiques  (trichloréthylène, 

tétrachloroéthylène  et  les  agents  pathogènes  (bactéries,  virus…)  sont  les  principaux  polluants 

associés à ces activités (Bernard‐Valette, 2000). Selon Bruce et McMahon (1996),  la variabilité de  la 

qualité  des  eaux  souterraines  urbaines  semble  également  être  associée  à  un  usage  de  l’espace 

(résidence, commercial ou industriel) au sein de l’agglomération. L'accroissement des populations et 

le développement des agglomérations, des  terres  cultivées et des unités  industrielles ont eu pour 

corollaire une dégradation de  la qualité des eaux  souterraines  et une baisse  très  significative des 

réserves  qui  représentent  parfois  les  seules  ressources  d'eau  disponibles  pour  l'alimentation  des 

populations (Rouabhia et al., 2009). En effet, les sources de pollution des eaux souterraines peuvent 

être soit de nature accidentelle ou de nature chronique (Cf. Tableau 12).  

Tableau 12 : Principales sources de pollution des eaux souterraines (Guillemin et Roux, 1994). 

Pollutions accidentelles  Pollutions chroniques 

 Pollution atmosphérique accidentelle 

Massive 

 Inondations 

 Alimentation par un cours d’eau 

      accidentellement pollué 

 Infiltration des eaux d’extinction  

      d’incendie 

 Fuites de conduites ou de cuves de  

      produit chimiques et pétroliers 

 Rejets illicites de produits polluants 

 Accidents de transport routier ou  

      ferroviaire 

 …  

 Pollutions atmosphériques chroniques 

 Épandage d’engrais, de produits    

       phytosanitaires, de lisiers, de boues de  

       station d’épuration… 

 Alimentation par un cours d’eau pollué 

 Fuites des réseaux d’assainissement  

 Systèmes d’assainissement autonome  

       défectueux 

 Décharges, terrils, dépôts mal conçus  

       (fuites ou lessivage par la pluie) 

 Rejets souterrains d’effluents industriels 

 Désherbage chimique et infiltration des  

       eaux de ruissellement des réseaux  

       ferroviaires, routiers et autoroutiers,  

 etc... 
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A.3.2.1.   Principales sources de pollution des aquifères urbains dans les P.E.D 

Dans les P.E.D, caractérisés le plus souvent par une forte densité de population, par une insuffisance 

ou un dysfonctionnement des réseaux d’assainissement, les eaux souterraines sous‐jacentes peuvent 

être  très  vulnérables  à  la  contamination  (Cf.  Figure  7).  D’après  Foppen  (2002),  dans  les  espaces 

urbains pauvres où les réseaux d’assainissement ne sont pas suffisamment développés, les risques de 

pollution  des  eaux  souterraines  par  les  eaux  usées  peuvent  être  importants.  L’intensification  des 

activités urbaines  et  agricoles,  ainsi que  la diversification des  sous‐produits de production ou des 

déchets  issus de  la consommation sont également des  facteurs occasionnant  la détérioration de  la 

qualité des eaux souterraines dans les P.E.D. 

Entrée des eaux souterraines sous la ville

Eau de surface 
importée

Consommateur

Lixiviats d’ordures
ménagères

Eaux d’irrigation

Rejets industriels

Fuites d’eau 
potable

Fuites d’égout

Précipitation

Recharge 
directe

Évapotranspiration

Recharge
localisée

Sortie des eaux souterraines

Eaux usées Eaux pluviales

Puits à 
ciel ouvert

Fluides usagés

Fosses septique 
et d’aisance

 

Figure 7 : Alimentations et recharge des aquifères urbains dans les P.E.D. 

Les origines et  les  trajets de  la  recharge des nappes en  zone urbaine  sont plus nombreux et plus 

complexes  comparativement  à  ceux  des  zones  rurales.  Les  sources  de  recharge  des  aquifères  en 

zones rurales peuvent être,  la précipitation,  les rivières et autres eaux de surface,  les écoulements 

inter‐aquifères et  l’irrigation  (Lerner, 1990). Dans  les zones urbaines, hormis  les rivières,  les  lacs et 

les étangs,  l’augmentation de  la recharge des nappes est assurée par deux sources principales :  les 

eaux  pluviales  et  les  eaux  usées  (Cf.  Figure  7).  Par  ailleurs,  des  quantités  importantes  d’eau, 

importées  dans  plusieurs  villes  pour  l’alimentation  et  distribuées  par  des  conduites  souterraines, 

sont en partie collectées dans des égouts ou des  fosses septiques  (Lerner, 2002) et  la  fuite de ces 

réseaux contribuent non seulement à la recharge de la nappe mais également à leur contamination. 

A titre d’exemple, au Bulawayo (Zimbabwe), il a été montré que 27 % des forages ont été contaminés 
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par  des  coliformes  fécaux  dus  aux  fuites  d’égouts  (Mangore  et  Taigbenu,  2004).  Soulignons 

également  que, mis  à  part  les  sources  de  recharge  ci‐avant mentionnées,  les  aquifères  urbains 

peuvent  être  également  pollués  par  l’infiltration  des  lixiviats  d’ordures  ménagères,  des  eaux 

d’irrigation, des rejets industriels et des huiles usagées issues de différents processus appliqués dans 

les garages. Ces rejets peuvent contenir des concentrations non négligeables en polluants, en même 

temps elles sont, dans la plupart des cas, difficilement localisables ou métrisables dans les P.E.D. 

A.3.2.1.1.   Les lixiviats d’ordures ménagères  

Dans  beaucoup  de  régions  du  monde,  principalement  dans  les  P.E.D,  ayant  une  économie  de 

transition,  l’inefficacité des systèmes de gestion des déchets solides entraine des risques potentiels 

pour  la  santé de  la population  locale  et de  sérieux problèmes  environnementaux  (Calò  et  Parise, 

2009). Le choix des filières d’élimination des déchets solides dans les P.E.D est orienté le plus souvent 

vers l’enfouissement, mais des quantités de déchets importantes sont parfois évacuées dans les rues, 

dans les réseaux d’assainissement ou dans des décharges sauvages en périphérie des villes. Bien que 

la mise en décharge permette d’éliminer d’importantes masses de déchets à des coûts raisonnables 

dans les P.E.D, mais le plus souvent ces installations sont implantées et exploitées sans tenir compte 

des  impacts environnementaux. Dans  ces pays,  la  lutte pour  la protection de  l’environnement est 

caractérisée par une  législation  laxiste et un manque cruel de moyens matériels et techniques pour 

faire  respecter  les  quelques  textes  de  loi  qui  existent,  ce  qui  conduit  inexorablement  à  la 

multiplication des décharges sauvages (Aina, 2006).  

L’évacuation et l’abandon des déchets ménagers dans l’environnement ne cessent de croitre dans les 

P.E.D. Thonart et al.  (2002) ont  identifié 85 dépotoirs et décharges sauvages dans treize  (13) P.E.D 

(Bénin,  Burkina Faso,  Cameroun,  Côte d'Ivoire,  Cuba,  Guinée,  Haïti,  Mali,  République  du Congo, 

Réplique Démocratique du Congo, Rwanda, Sénégal, Togo et Tunisie) qui ont été mis en place sans 

tenir des mesures de protection de l’environnement. En Amérique Latine et dans les caraïbes, la mise 

en décharge est en pleine croissance et 60 % des décharges conçues sont sauvages (UNEP, 2003). A 

Port‐au‐Prince  par  exemple,  la  faible  proportion  de  déchets  solides  collectés  est  évacuée  vers  la 

décharge non contrôlée de Truitier, qui est l’unique décharge officielle dont dispose l’agglomération 

de  Port‐au‐Prince  (Cf.  Figure  8),  sans  aucune  mesure  de  protection  pour  l’environnement  plus 

particulièrement les nappes souterraines.  

 

 

Figure 8 : Le site de la décharge de Truitier. Photo de (Bras, 2010) 
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Dans  les pays  industrialisés, bien que  l’enfouissement  soit  considéré  comme  l’exutoire ultime des 

déchets après leur valorisation ou leur traitement, des efforts financiers et techniques considérables 

sont  consentis  pour  mettre  en  place  des  dispositifs  visant  à  protéger  l’environnement.  Ces 

techniques visent à : (i) limiter l’infiltration de lixiviats dans les sols, ou encore pour le drainage et le 

traitement des eaux de percolation;  (ii) éliminer ou valoriser du biogaz produit par  la dégradation 

anaérobie des déchets, et (iii) enfin pour assurer le suivi post‐exploitation. Ce processus de suivi et de 

contrôle est dans la plupart du temps pratiquement inexistants dans les P.E.D. Les décharges sont le 

plus souvent conçues sans aucune étude géotechnique du sol en vue d’une meilleure protection des 

nappes  sous‐jacentes.  Plusieurs  chercheurs,  dont  Chistensen  et  Stegmann  (1992)  et  Al  Sabahi  et 

al.(2009), ont en effet rapporté que  les décharges non contrôlées constituent  l’une des sources de 

pollution des eaux souterraines et des sols en raison de la production de lixiviats et de leur migration 

à travers  les déchets. Les travaux de Hiligsmann et al. (2002) ont également  indiqué que  les dépôts 

sauvages,  établis  sur  des  terrains  fissurés,  fracturés,  karstifiés  ou  tout  simplement  perméables, 

peuvent  favoriser  l’accès direct des  lixiviats  aux eaux  souterraines. De même,  les déchets enfouis 

peuvent  être  lessivés  par  les  eaux  de  pluie,  qui,  mobilisent  une  gamme  et  des  concentrations 

importantes de polluants, tels que les métaux lourds (Cf. Tableau 13). Certains auteurs estiment que 

les lixiviats de décharge sont comparables à des rejets industriels complexes contenant à la fois des 

substances polluantes organiques et inorganiques (Keenan, 1983; Parveau, 1993). 

Tableau  13  :  Gamme  de  concentration  de  métaux  lourds  mesurée  dans  les  lixiviats  issus  de 

quelques décharges. 

Métaux 
(mg/l) 

(Ehrig, 1989)  (Christensen et 
Stegmann, 1992) 

(Yoshida et 
al., 2002)a 

(Abu‐Rukah et Al‐
Kofahi, 2001)b 

(Amina et al., 
2004)c 

Pb  [0,001 ‐ 1,02]  [0,001 ‐ 5,0]  [0,01 ‐ 0,18]  [0,019 ‐ 1,70]  ‐  

Zn  [0,05 ‐ 170]  [0,03 ‐ 1000]  [0,03 ‐ 0,80]  [40 ‐ 261]  [0,0 ‐ 0,747] 

Ni  [0,02 ‐ 2,05]  [0,0150 ‐ 13]  [0,13 ‐ 0,67]  [18 ‐ 70]  [0,0 ‐ 0,134] 

Cr  [0,03 ‐ 1,60]  [0,020 ‐ 1,5]  [0,14 ‐ 1,80]  ‐   [0,0 ‐ 0,156] 

Cd  [0,001 ‐ 0,14]  [0,0001 ‐ 0,4]  [0,01 ‐ 0,03]  [0,012 ‐ 0,52]  [0,0 ‐ 0,034] 

Cu  [0,004 ‐ 1,4]  [0,005 ‐ 10]  [0,04 ‐ 0,09]  [0,04 ‐ 19,45]  [0,0 ‐ 0,159] 

a
 Décharge d’El Yahoudia à Tunis (Tunisie)

 

b 
Décharge d’El‐Alkader (nord de Jordanie) 

c Décharge d’El Jalida (Maroc) 

A.3.2.1.2.  Les eaux d’irrigation 

La réutilisation des eaux usées pour l’irrigation constitue une pratique courante dans les P.E.D. Dans 

la  plupart  des  cas,  les  fermiers  en  zones  urbaines  et  périurbaines  de  ces  pays,  en  quête  d’eau 

d’irrigation, n’ont souvent aucun autre choix que leur utilisation (Qadir et al., 2010). Cette pratique a 

été longtemps appliquée dans beaucoup de P.E.D incluant le Maroc, la Tunisie, l’Égypte, le Soudan, la 

Namibie,  l’Inde  et  la  Chine  où  les  eaux  usées  sont  utilisées  pour  irriguer  les  légumes  et  d’autres 

produits  agricoles  et dans  la pisciculture  (Kivaisi, 2001). Cette  technique  est  également  appliquée 

dans d’autres pays de  l’Afrique  centrale et du  Sud et du  sud‐est de  l’Asie  tels que  le Bangladesh, 

l’Indonésie et  le Vietnam. Cependant,  les eaux usées utilisées pour  l’irrigation des champs peuvent 

contenir une quantité abondante de métaux toxiques (Feign et al., 1991; Pescod, 1992; Som et al., 
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1994; Gupta et al., 1998; Brar et al., 2000; Rattan et al., 2005) et  leur utilisation en  continu dans 

l’agriculture peut causer de sérieux dommages aux sols et aux eaux souterraines.  

Par  ailleurs,  il  est  supposé  que  les  eaux  d’irrigation  infiltrant  dans  les  formations  urbaines  et 

périurbaines  contiennent  une  charge  polluante  très  importante.  Cette  charge  polluante  est 

imputable  aux  pratiques  agricoles  notamment  l’emploi  des  substances  non  exemptes  de métaux 

lourds,  (Pb,  Cu, Cd,  Zn,  etc..)  pour  la  fertilisation des  sols ou  l’amélioration de  la  production.  Les 

boues  issues de  stations d'épuration et  répandues dans  les cultures  (Legret et al., 1988; Persicani, 

1995; McBride et al., 1999; Planquart et al., 1999; Walter et Cuevas, 1999),  les engrais phosphatés 

qui contiennent du cadmium (Robert, 1996); les scories utilisées pour amender les sols (Bunzi et al., 

1999), ou des lisiers de porcs épandus sur les sols agricoles (L'herroux et al., 1997; Giusquiani et al., 

1998),  sont des pratiques  agricoles qui émettent divers métaux  lourds dans  l’environnement. Ces 

métaux sont susceptibles d’être transités vers les nappes souterraines soit par l’infiltration des eaux 

d’irrigation  ou  par  lessivage  des  sols  agricoles  en  période  pluvieuse.  De  même,  l’utilisation  de 

fertilisants  inorganiques  (engrais  chimiques)  et  organiques  (fumiers,  lisiers,  purins,  etc.) peut 

entrainer également une perte d’azote vers les eaux souterraines (Banton et Bangoy, 1999). Produits, 

naturellement dans  le  sol  superficiel, ou apportés  sous  forme d’engrais,  les nitrates en excès vont 

être entraînés vers la profondeur par l’eau de pluie qui s’infiltre dans les sols (De Miquel, 2001).  

A.3.2.1.3.   Les rejets industriels  

Les industries produisent une large gamme de polluants comme des métaux (plomb, cadmium, Zinc), 

des  résidus  pétroliers  et  des micropolluants  organiques.  Leurs  rejets  sous  forme  liquide  peuvent 

contribuer  localement à  la contamination des eaux  souterraines. Le cas d’une usine de peinture à 

Port‐au‐Prince  a  été  évoqué  dans  les  travaux  de  Fifi  et  Antoine  (2005)  où  les  effluents  liquides 

produits sont évacués de façon régulière dans un cours sans aucun traitement préalable (Cf. Figure 

6b). Au terme d’une campagne de caractérisation, Fifi et Antoine (2005) ont détecté  la présence de 

métaux lourds tels que le plomb [1,9 – 4,5 mg/L] dans ces effluents. Pour leur part, Biney et al. (1994) 

ont  indiqué que  les pigments et  les peintures  sont  l’une des  sources émettrices de métaux  lourds 

dans  l’environnement. La problématique des rejets  industriels a été également mise en évidence à 

Hattar (Pakistan) où les effluents liquides issus d’une usine textile sont rejetés à même le sol et près 

des systèmes d’approvisionnement en eau. L’étude effectuée par Manzoor et al.  (2006) dans cette 

région du pays a montré que des métaux  lourds tels que  le Cr, Co, Cd, Ni, Pb et Zn sont accumulés 

dans  le  sol  et  des  échantillons  d’eau  souterraine  présentent  des  concentrations  au‐dessus  de  la 

norme admise pour l’eau de boisson. 

A.3.2.1.4.   Les fosses septiques et d’aisance  

Dans la majorité des villes des P.E.D, la fosse septique ou d’aisance est le seul moyen que disposent 

les  citadins pour  le  traitement des  eaux usées.  Selon  Foster  et  al.  (1998),  90 % du  volume d’eau 

utilisé par un ménage est évacué dans les fosses septiques ou d’aisance. Dans la plupart des cas, ces 

fosses sont construites suivant des méthodes non standardisées où  les eaux plus ou moins traitées 

sont rejetées directement dans des puits d’infiltration encastrés dans une matrice constituée d’une 

zone  non  saturée  et  d’une  zone  saturée.  Ces  dispositifs  contribuent  largement  à  la  recharge  des 

nappes,  du même  coup,  ils  peuvent  contribuer  à  la  détérioration  de  leur  qualité.  Ils  sont  parfois 

localisés près des forages et ne permettent pas, dans la plupart des cas, la dégradation et la dilution 

complète des nutriments par  le système avant  leur évacuation dans  les puits d’infiltration. C’est  le 

cas à Sao Paulo (Brésil) où 60 % de forages sont contaminés par des germes pathogéniques (Hirata et 
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al.,  2002).  Les  résultats  de  l’étude  réalisée  par  Emmanuel  et  al.,  (2009b),  sur  la  contamination 

bactériologique  et  chimique  des  eaux  souterraines  à  Port‐au‐Prince  due  aux  rejets  d’effluents 

hospitaliers dans une formation karstique via une fosse septique et un puits d’infiltration, ont prouvé 

la vulnérabilité de la nappe à la contamination aux bactéries et aux polluants chimiques. Les résultats 

de leur étude ont montré que la consommation des eaux souterraines représente un danger pour la 

santé  de  la  population,  puisque  les  concentrations  métalliques  mesurées  dans  certains  forages 

étaient plus élevées que celles détectées dans la fosse septique. De même, à Bangkok (Thaïlande), la 

qualité  des  eaux  souterraines  est  affectée  non  seulement  par  l’infiltration  des  effluents  liquides 

provenant  des  fosses  septiques  (Kruawal  et  al.,  2005),  mais  aussi  par  l’infiltration  des  eaux 

d’irrigation, des pesticides, des eaux issues de la pisciculture côtière et des eaux industrielles (Molle, 

2002). 

A.3.2.1.5.   Les fluides usagés   

Dans les P.E.D, plus précisément en Haïti, le rejet d’huiles de vidange est effectué à même le sol ou 

dans  le réseau d’assainissement. Aucune mesure  législative n’est jamais prise et  les acteurs ne sont 

pas  informés  des  risques  sanitaires  et  environnementaux  qui  peuvent  en  découler.  Ainsi,  les 

concentrations en cadmium, en cuivre, en plomb ou en zinc, détectées dans certains forages urbains 

des P.E.D, peuvent résulter également de l’infiltration de divers fluides usagés comme les carburants, 

les graisses de  lubrification ou  l’huile de moteur.  Le Cf. Tableau 14 présente quelques  teneurs en 

métaux lourds contenus dans certains fluides utilisés dans l’automobile. 

Tableau 14 : Teneurs en métaux lourds de divers fluides (Shaheen, 1975) 

Type de fluide  Plomb (µg/g)  Zinc (µg/g)  Cuivre (µg/g) 

Huile de moteur  9  1090  3 

Graisse lubrification  0  164  0 

Antigel  6  14  76 

Fluide pour les freins  7  15  5 

Fluide de transmission  8  244  0 

Essence  501 000  7 500  3 000 

gazole  9 100  9 100  6 000 

Les  carburants  constituent  une  source  importante  de  plomb,  liée  à  l’ajout  de  dérivés  alkylés  du 

plomb (tétraéthyle et tétraméthyle de plomb) comme antidétonant (Alloway, 1995). Le zinc est très 

présent  dans  les  huiles  de moteur  ou  les  lubrifiants  (Falahi‐Ardakani,  1984)  et  dans  le  fluide  de 

transmission  (Delmas‐Gadras,  2000),  où  il  est  ajouté  comme  antioxydant. Quand  le  cadmium  est 

associé au zinc (Pagotto, 1999), on peut mesurer des teneurs en cadmium dans l’huile comprises en 

0,07 et 0,26 mg/l (Lagerwerff et Specht, 1970).  

Toutefois,  la  gestion  des  points  ou  zones  de  recharge  des  aquifères  urbains  est  plus  ou  moins 

maitrisée  dans  les  pays  industrialisés.  A  l’inverse,  dans  les  P.E.D,  la  situation  financière  et/ou  la 

capacité  technique et  scientifique  locale  limitent  la  facilité de mise en place de dispositifs efficaces 

permettant d’assurer la pérennité de la ressource.  

Par  ailleurs,  à  côté  de  la  contamination  métallique  et/ou  bactériologique,  certains  pays  sont 

confrontés à  la contamination saline des ressources en eau souterraine. Dans  les zones urbaines de 

ces  pays,  les  conditions  de  pauvreté  conduisent  le  plus  souvent  à  des  choix  technologiques 

privilégiant  l’exploitation  des  eaux  souterraines  au  captage  des  eaux  de  surface  (Emmanuel  et 
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Lindskog,  2002).  L’impact qui  en découle peut  être d’ordre hydrologique, dans  la mesure où une 

importante  exploitation  de  la  ressource  peut  avoir  des  conséquences  sur  le  fonctionnement 

hydraulique  de  la  nappe  (avec  possibilité  d’intrusion  saline)  (Foppen,  2002). A  titre  d’exemple, A 

Madras (Inde), l’eau salée pénètre à 10 Km à l’intérieur des terres, entraînant ainsi la contamination 

de plusieurs puits  (PNUE, 2002). En Haïti, des  concentrations en  chlorures  supérieures à  la  valeur 

seuil (250 mg/L) ont été mesurées dans certains forages côtiers (Emmanuel et al., 2004; Emmanuel et 

al., 2009c). Par exemple, au Nord‐est d’Haïti (Ouanaminthe), des concentrations en chlorures [318,66 

‐  810,89 mg/L],  ont  été mesurées  au  niveau  de  certains  forages  (Emmanuel  et  al.,  2009c)  et  les 

habitants développent des problèmes d’hypertension probablement due à la consommation de cette 

eau.  Hormis  la  pollution  saline  ou  bactérienne,  de  nombreuses  études  ont  mis  en  évidence  la 

présence de métaux lourds dans certaines nappes urbaines des P.E.D (Cf. Tableau 15).  
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Tableau 15 : Gamme de concentrations métalliques mesurées dans certaines nappes urbaines dans 
les P.E.D. 

Ville  pays  Pb 
(µg/l) 

Cu 
(µg/l) 

Cd 
(µg/l) 

Zn 
(µg/l) 

Références 

Hyderabad  Inde  [20.4 ‐ 
82.3] 

[6.2 ‐  

13.0] 

[0.1 ‐   
0.4] 

[19.9 ‐ 
171.7] 

(Satyanarayanan et al., 2007) 

Madras  Inde  [1.7 ‐   

25.4] 

[6.3 ‐ 

170.2] 

[0.01 ‐
4.8] 

[19.6 ‐ 
6179.6] 

(Ramesh et al., 1995)a 

Nord de l’inde  Inde  [8.0 ‐ 
106.4] 

[1.0 ‐  

68.0] 

[0.0 ‐  
5.0] 

[5.0 ‐ 
5500.0] 

(Singh et al., 2005)b 

Ouest de Delhi  Inde  [22.0 ‐ 
41.0] 

[7.0 ‐  

9.0] 

[1.1 ‐  
1.8] 

[3.0 ‐     
38.0] 

(Rattan et al., 2005) 

Nord‐est de 
Jordanie 

Jordanie  [0.0 ‐  

42.0] 

‐  [0.0 ‐  
6.0] 

[0.0 ‐    
34.0] 

(Abu‐Rukah et Al‐Kofahi, 
2001)c 

Khozestan  Iran  ‐  [3.0 ‐ 
1200.0] 

[0.0 ‐ 
150.0] 

[65.0 ‐ 
510.0] 

(Nouri et al., 2006) 

Tiaret  Algérie  [30.0 ‐ 
340.0] 

[30.0 ‐ 
150.0] 

‐  [530.0 ‐
2016.0] 

(Mokhtaria et al., 2007)d 

Mohammedia  Maroc  [5.4 ‐ 

23.3] 

[1.3 ‐  

29.2] 

[0.1 ‐  
2.1] 

[156.3 ‐
256.3] 

(Sherghini et al., 2003) 

Epworth  Zimbabwe  ‐   [10.0 ‐ 
610.3] 

‐  [30.0 ‐ 
4320.0] 

(Zingoni et al., 2005) 

La vallée de 
Rift 

Éthiopie  [0.023 ‐ 
46.0] 

[0.26 ‐ 
27.0] 

[0.0 ‐ 
6.41] 

[1.1 ‐ 
5140.0] 

(Reimann et al., 2003) 

Vihovići  Bosnie  [6.0   

8.0] 

[70.0 ‐ 
160.0] 

[16.0 ‐ 
42.0] 

[50.0 ‐ 
200.0] 

(Calò et Parise, 2009) 

Hattar  Pakistan  [1.0 ‐ 
2340.0] 

‐  [1.0 ‐ 
210.0] 

[7.0 ‐ 
1340.0] 

(Manzoor et al., 2006)e 

Ibb  Yémen  [142.0 ‐ 
283.0] 

[107.0 ‐ 
9611.0]  

[9.5 ‐ 
189.0] 

[85 ‐ 
2550.0] 

(Al Sabahi et al., 2009)f 

Sud‐est de 
Nigéria 

Nigeria  [0.61 ‐ 
14.3] 

[0.23 ‐ 
53.7] 

[0.06 ‐ 
1.07] 

[8.60 ‐ 
1653] 

(Asubiojo et al., 1997) 

Benin  Nigeria  [30.0 ‐ 
200.0] 

‐  [20.0 ‐ 
230.0] 

[980.0 ‐ 
8500.0] 

(Erah et al., 2002) 

Aswan et Kom 
Ombo 

Égypte  [11.0 ‐ 
29.0] 

[11.0 ‐ 
29.0] 

‐  [200.0 ‐ 
1400.0] 

(Soltan, 1998)g 

Port‐au‐Prince  Haïti  [10.0 ‐ 
40.0] 

‐  ‐  ‐  (Emmanuel et al., 2009b) 

Norme de l’OMS*   10  2000  3  3000  (OMS, 2004) 

a Concentrations mesurées en période hivernale   
b valeurs détectées dans l’aquifère alluvial de la plaine de Gangétique  
C Nappes situées sous la décharge d’El‐Kader (au nord de la Jordanie) 
d Nappes situées sous la décharge de Tiaret 
e Concentrations liées au rejet d’effluents liquides issus de trois industries de textile                                                                         
 f nappes situées sous la décharge de la ville Ibb (Yémen) 
 g valeurs mesurées dans 10 puits sur distance de 50 km entre les villes d’Aswan et Kom Ombo    
              * Organisation Mondiale de la Santé                                                            

Comme  l’illustre  le  Tableau  15,  les  concentrations  maximales  en  Pb  mesurées  dans  les  eaux 

souterraines  de  différentes  régions  urbaines  des  P.E.D  sont  toutes  supérieures  aux  valeurs  seuil 

fixées  par  l’OMS  (2004).  De  même,  pour  le  cadmium,  certaines  études  ont  montré  que  les 

concentrations mesurées dans ces nappes sont également supérieurs à la norme de l’OMS. Les plus 

fortes  concentrations  en  métaux  ont  été  détectées  dans  les  nappes  qui  sont  particulièrement 

proches de certaines installations industrielles et situées sous des décharges sauvages. 
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A.3.2.2.   Risques sanitaires dus à la consommation d’eau souterraine contaminée par des 

métaux lourds  

Les eaux souterraines restent la principale source d’approvisionnement en eau dans les P.E.D. Cette 

ressource est pourtant exposée à l’infiltration de nombreux polluants métalliques (Pb, Cu, Cd et Zn). 

Le risque peut être très élevé dans la plupart des villes des P.E.D où les habitants utilisent des puits 

ou des sources en contact avec des nappes peu profondes dépourvues de périmètre de protection. 

En effet, les métaux lourds sont généralement considérés comme une menace pour la santé humaine 

et les écosystèmes, en raison de leur toxicité (Qin et al., 2006). Certains d’entre eux sont dangereux, 

même à de faible concentration, et leur toxicité augmente dans l’eau ou dans les sols (Bradl, 2004). A 

titre d’exemple,  le cadmium peut s’accumuler dans  le corps humain et provoque  la destruction de 

l’érythrocyte, la nausée, la salivation, la diarrhée et des crampes musculaires, des problèmes rénaux, 

des lésions pulmonaires et la déformation squelettique (Mohan et Singh, 2002).   

Les douleurs gastro‐intestinales est l’un des problèmes sanitaires provoqués par le cuivre. A coté du 

vomissement,  de  la  nausée  et  des  douleurs  abdominales  sont  également  des  symptômes  dus  à 

l’empoisonnement au cuivre (ATSDR, 2002; Bhattacharyya et Gupta, 2007). De faibles teneurs en Pb 

ont été identifiées comme étant une cause d’anémie, tandis que de fortes teneurs en Pb causent un 

sérieux dysfonctionnement des reins, du  foie, et du système nerveux central et périphérique et de 

l’hypertension artérielle (ATSDR, 1999). En revanche, d’autres métaux, tels que le chrome, le zinc, le 

nickel et  le  cuivre,  sont des oligo‐éléments à  faibles  concentrations et  stimulent  la  croissance des 

organismes vivants (Jondreville et al., 2002). Chez  l’homme  les carences en oligo‐éléments peuvent 

entraîner des désordres métaboliques  avec des  conséquences plus ou moins graves  (lésions de  la 

peau,  perte  de  goût,  problèmes  cardio‐vasculaires,  anémie,  anomalies  congénitales…)  (Pagotto, 

1999).  A  l’inverse,  absorbé  en  grande  quantité,  les  oligo‐éléments  peuvent  être  toxiques.  Leur 

toxicité est essentiellement due à  leur bioaccumulation dans  l’organisme, ainsi qu’à  leur capacité à 

s’accumuler progressivement dans les chaines trophiques. 

A.3.3.   Conclusion 

L’infiltration des eaux pluviales urbaines (EPU) représente un risque majeur à la fois pour les sols et 

les eaux souterraines. La situation est encore plus alarmante dans les pays en développement (P.E.D) 

n’ayant  pas  de  dispositifs  adéquats  pour  la  réduction  de  la  charge  polluante  des  EPU  avant  leur 

infiltration dans le milieu souterrain. Si bien que dans beaucoup de régions et/ou villes des P.E.D, des 

concentrations  en  métaux  lourds  ont  été  détectées  dans  des  sols  urbains  et  des  nappes  sous‐

jacentes. A titre d’exemple, à Ibb (Yémen), les nappes présentent des concentrations en Pb, en Cu et 

en Cd dépassant  les valeurs seuil admises par  l’OMS, représentant ainsi un risque sanitaire pour  les 

consommateurs. Il a été souligné également que les plus fortes concentrations en métaux mesurées 

dans  certaines  nappes  urbaines  des  P.E.D,  sont  particulièrement  attribuables  aux  rejets  d’eaux 

industrielles et à l’infiltration des lixiviats de décharges non contrôlées. 

Quelle que soit la manière dont les métaux lourds sont introduits dans les EPU, leur transfert du sol 

vers  les  eaux  souterraines  est  influencé  par  une  variété  de  mécanismes  physico‐chimiques  et 

biologiques  très complexes. Ces mécanismes peuvent avoir pour effet  leur  immobilisation partielle 

ou  totale dans  les  sols ou  leur entrainement  vers  les eaux  souterraines  via d’infiltration des EPU. 

Pour comprendre et représenter le sol dans ce contexte, la connaissance des principaux mécanismes 

responsables de ce transfert est nécessaire (Cf. Partie B). 
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PARTIE B  : Mécanismes  responsables du  transfert des métaux 
lourds contenus dans  les EPU dans  le sol : Approches 
physico‐chimique et hydrodynamique 
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Partie B : Mécanismes responsables du transfert des métaux lourds contenus dans les EPU 

dans le sol – Approches physico‐chimique et hydrodynamique 

Le  transfert  des  métaux  lourds  fait  intervenir  divers  mécanismes  dont  il  est  parfois  difficile 

d’identifier le mécanisme prépondérant influençant leur devenir dans le sol. Cette complexité fait le 

plus souvent appel à une diversité de disciplines permettant d’envisager à la fois leur transformation 

au cours  leur transfert (chimie, physique, biologie), de prévoir  leur comportement hydrodynamique 

de  la phase  liquide du  sol  (mécanique des  fluides, hydrogéologie) et enfin d’élaborer des modèles 

permettant de  simuler  l’ensemble des phénomènes mis en  jeu et de prédire  leur  comportement. 

Cette  section présente une  synthèse  sur  les principaux mécanismes hydrodynamiques  et physico‐

chimiques  responsables de  leur  transfert dans  le  sol.  Tout d’abord, nous décrivons  les principaux 

paramètres‐clés  caractéristiques  du  sol  ayant  une  influence  singulière  sur  le  comportement  des 

métaux au cours de leur transfert. Ensuite, les principaux mécanismes et approches mathématiques 

habituellement utilisés pour  la compréhension du transfert des polluants dans un matériau naturel 

seront développés.  

B.1.   Paramètres intrinsèques au sol influençant le transfert des métaux lourds  

Les paramètres caractéristiques du sol jouent un rôle important dans le transfert des métaux dans le 

sol.  Bradl  (2004)  cité  par  Vidal  et  al  (2009)  a  souligné  que  la  capacité  de  sorption  des  sols  est 

généralement influencée par de nombreux paramètres, entre autres le pH et les sites de sorption des 

différents  constituants  du  sol,  tels  que  les  carbonates,  les  phosphates,  la matière  organique,  les 

silicates et les  (hydr)oxydes. Dans les sols minéraux, la présence des argiles les hydr(oxydes) de Fe et 

Mn  contrôlent  également  la  sorption  des  espèces  métalliques,  bien  qu’une  forte  teneur  en 

carbonates et en matière organique puisse jouer aussi un rôle important (Stumm, 1992; Sipos et al., 

2008).  

B.1.1.   Éléments constitutifs du sol 

B.1.1.1.   Les minéraux argileux  

Les  minéraux  argileux  (Cf.  Figure  9)  sont  des  phyllosilicates  d'aluminium  dont  les  feuillets  sont 

constitués de couches d'octaédres Al(OH)6 et de tétraèdres SiO4 reliées par les atomes d’oxygène (O) 

et  d’hydroxyle  (OH)  mis  en  commun.  Ils  sont  des  silicates  d’aluminium  microcristallins  dont  le 

diamètre n’excède pas 2 µm selon la définition de l’Association Internationale de la science du sol.  
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Figure 9 : Structure des minéraux argileux 

Les  argiles  sont  des  adsorbants  importants  pour  les métaux  lourds  avec  une  surface  spécifique2 

importante  (jusqu’à 800 m²/g), des charges négatives et des groupements de surface  réactifs,  leur 

conférant une capacité d’échange cationique (CEC) élevée,  jusqu’à 1500 meq.kg‐1 (Musy et Soutter, 

1991;  Duchaufour,  1995;  Heidmann  et  al.,  2005).  Ils  peuvent  donc  former  avec  les métaux  des 

complexes de surface de sphère  interne (liaisons covalentes et électrostatiques) et externe (liaisons 

électrostatiques)  (Sigg  et  al.,  2000),  en  une  ou  deux  étapes  (Angove  et  al.,  1998). Le  Tableau  16 

présente quelques valeurs de surface spécifique et de CEC pour certains minéraux argileux. 

Tableau 16 : Surface spécifique et CEC de quelques minéraux argileux (Morel, 1996). 

Minéral  Surface spécifique (m2/g)  CEC  (méq/kg) 

Kaolinite  1‐10  50‐150 

illite  20‐175  100‐400 

smectites  80‐800  800‐1500 

vermiculite  80‐760  1000‐1500 

chlorite  100‐175  100‐400 

B.1.1.2.   Les carbonates 

Les carbonates  sont des minéraux caractérisés par  l’ion CO3
2‐. Les principaux minéraux carbonatés 

rencontrés dans les sols sont  la calcite (CaCO3), la magnésite (MgCO3), la dolomite [(Ca, Mg)CO3], le 

carbonate de sodium (Na2CO3.10H2O) et  la sidérite (FeCO3). La présence des carbonates dans  le sol 

                                                            
2 La surface spécifique d'un milieu poreux est  le rapport de  la surface totale des grains soit à  l'unité de volume de  l'échantillon (surface 
volumique),  soit à  l'unité de masse  (surface massique) du  solide. Elle  s'exprime  respectivement en  cm²/cm

3
 ou en  cm²/g. C'est un des 

principaux facteurs des actions physicochimiques d'interface eau/grain, donc des phénomènes de sorption.  
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rend  le  sol alcalin,  favorisant ainsi  la  sorption des  ions métalliques. Ceux‐ci peuvent être  fixés par 

adsorption, par précipitation sous  la forme d'hydroxydes ou de carbonates, ou encore par  insertion 

dans le réseau de CaCO3 (Perrono, 1999; Martin‐Garin et al., 2003; Larmet, 2007). Leurs équilibres de 

dissolution sont fortement controlés par  le pH et  la pression partielle du CO2 dans  le sol (Cf. Eq. 1). 

Une  diminution  du  pH  et  une  augmentation  de  la  pression  partielle  de  CO2  favorisent  ainsi  une 

dissolution  accrue  des  carbonates,  ce  qui permet donc  le  relargage des métaux  lourds  leur  étant 

associés (Dubé, 2001). 
2+ -

3 2 2 3MCO (s) + CO (g) + H O  M  + 2HCO       (Eq. 1) 

Dans les sols carbonatés, les métaux peuvent subir des mécanismes d’adsorption et de précipitation 

de surface en s’associant aux grains de calcite. Par exemple, le cadmium peut précipiter sous forme 

d’otavite  (CdCO3)  à  forte  concentration  (Butcher  et  al.,  1996).  Le  plomb  a  tendance  à  précipité 

rapidement  à  des  concentrations  relativement  faibles,  sous  forme  de  cérusite  (PbCO3), 

d’hydrocérusite  [Pb3(CO3)2(OH)2], d’oxydes ou d’hydroxydes de plomb  [PbO, Pb  (OH)2]  (Maskall et 

Thornton, 1998; Song et al., 1999). 

B.1.1.3.   Les hydr(oxydes) de fer, d’aluminium et de manganèse 

Les  hydr(oxydes)  de  fer,  d’aluminium  et  de  manganèse  sont  présents  sous  forme  amorphe  ou 

cristalline dans  les  sols. Dans  certaines  conditions de pH,  ils  jouent un  rôle prépondérant dans  la 

sorption des ions métalliques en raison de leur faible solubilité. Ils peuvent être soit des échangeurs 

d’anions,  ou  cations,  soit  des  espèces  neutres  en  fonction  du  pH  (Stumm  et  Sulzerger,  1992; 

Herbillon,  1994;  Chatain,  2004).  Présentant  une  surface  spécifique  élevée  de  l’ordre  de  100‐800 

m²/g,  contre  0,05  m².g‐1  pour  le  sable  (Musy  et  Soutter,  1991),  ils  représentent  une  phase  de 

rétention privilégiée pour beaucoup de métaux (Bourg, 1988; Musy et Soutter, 1991; Perrono, 1999). 

En  revanche,  leur  CEC  sont  assez  faible  de  l’ordre de  2  à  6 méq/kg  (Musy  et  Soutter,  1991).  Les 

liaisons formées avec  les métaux sont des complexations de surface, qui dépendent très fortement 

du pH  (Angove et al., 1998; Heidmann et al., 2005). D’une manière générale,  la  sorption des  ions 

métalliques  est  contrôlé  par  la  chimisorption,  la  formation  de  complexes  de  surface,  la  co‐

précipitation  (Plassard,  1999),  l’adsorption  spécifique  avec  les  pesticides  ou  adsorption  chimique 

avec les molécules organiques (Dechesne, 2002). Toutefois, les ions métalliques sont chimisorbés à la 

surface des hydroxydes et oxydes de fer et de manganèse (Cf. Figure 10). 

2
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Figure 10 : Adsorption des cations métalliques sur les (hydr)oxydes de surface (Bourg, 1988) 

B.1.1.4.   La matière organique 

La matière organique peut être un paramètre de  contrôle de  la disponibilité et de  la mobilité des 

métaux lourds, en raison des sites d’adsorption qu’elle possède et parce qu’elle altère les propriétés 

chimiques générales du sol (Lair et al., 2004; Larmet, 2007). Elle est considérée comme un facteur clé 
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dans les échanges ioniques et les cycles géochimiques des éléments métalliques. Dans les sols, 25% à 

95% de la capacité d’échange cationique est attribuée à la matière organique (Sparks, 1995). La forte 

affinité  des  composants  organiques  du  sol  pour  les métaux  lourds  est  principalement  due  à  la 

présence de nombreux groupements  réactifs  (carboxyles :  ‐COOH, alcools ;  ‐OH, carbonyles :  ‐CO, 
etc.…)  susceptibles  de  former  des  complexes  avec  les  ions  métalliques  (Yong  et  al.,  1992).  Les 

complexes  ainsi  formés  peuvent  être  stables  chimiquement,  mais  ne  signifie  pas  qu’ils  soient 

immobiles dans  la phase  solide.  Leur mobilité peut être alors  limitée, d’une part, par  la  taille des 

complexes formés, et d’autre part, par la possibilité qu’ils ont d’être eux aussi adsorbés sur la matrice 

solide. Dans ce cas,  les métaux  incorporés dans  la matière organique du  sol, présentent moins de 

risque pour  les eaux souterraines à de court  terme. Cependant, une  forte variation des conditions 

environnementales peut provoquer leur remobilisation.  

B.1.2.   Propriétés physico‐chimiques et biologiques 

B.1.2.1.   Le pH du sol 

Le pH  constitue un  facteur dont  le  rôle est  important dans  la mobilité des  ions métalliques,  car  il 

influence  le nombre de charges négatives pouvant être mises en solution (McLaughlin et al., 2000). 

Bien  que  les  eaux météoriques  puisent  être  très  acides,  elles  sont  très  rapidement  tamponnées 

lorsqu’elles  ruissellent  sur  les  surfaces urbaines et  leur pénétration dans  le  sol ne génère pas une 

diminution  sensible  du  pH  (Martinelli,  1999).  Cependant,  la  diminution  du  pH  du  sol  entraine 

également une diminution de  la  sorption  (adsorption et précipitation) des  ions métalliques  car  ils 

sont plus mobiles en conditions acides (Schulin et al., 1995; Pardo et Guadalix, 1996; Durand, 2003; 

Sastre et al., 2006; Larmet, 2007). D’après Förstner et Wittman (1979), le transfert des métaux lourds 

de  la phase solide vers  la phase  liquide est principalement causé par quatre types de changements 

dans l’état chimique de l’eau interstitielle : 

 Une baisse du pH conduisant à  la dissolution des carbonates et des hydroxydes  relarguant 

ainsi  les métaux  lourds qui  leur  sont  associés. Une diminution du pH peut  aussi  causer  la 

désorption des métaux lourds par un remplacement de ces derniers par les ions H+ ; 

 Des  changements  dans  les  conditions  redox  du  système  se  traduisant  par  une  baisse  de 

l’oxygène  dissous.  Ce  phénomène  est  souvent  relié  à  des  conditions  d’eutrophisation 

avancées.  Quant  aux  hydroxydes  de  Fe  et  de  Mn,  ils  peuvent  être  partiellement  ou 

complètement dissous et  les métaux  lourds qui  leur sont associés peuvent être également 

relargués ; 

 Une augmentation de la teneur en sels dissous, où les métaux alcalins et les alcalino‐terreux 

vont entrer en compétition pour les sites échangeables des particules solides ; 

 Une  utilisation  accrue  d’agents  complexants  synthétiques  et  naturels  [(polyphosphates  et 

complexants organiques biodégradables (ex. NTA dans  les détergents)]. Ces agents forment 

des  complexes  solubles  stables  avec  les  métaux  lourds  normalement  adsorbés  sur  des 

particules solides. 

Par ailleurs,  il existe un pH en dessous duquel  les métaux  sont brusquement  relargués. Ce pH est 

différent selon le métal considéré : pH 4 pour le plomb, pH 5 pour le cuivre, pH 5,5 pour le zinc et pH 

6 pour  le  cadmium  (Duchaufour, 1995; Martinelli, 1999).  L’augmentation du pH  induit  souvent  la 

formation d’espèces précipitées qui peuvent  limiter  la solubilité et  la biodisponibilité de  toutes  les 

espèces  ioniques. Elle  favorise  la déprotonation des particules du sol et donc  l’augmentation de  la 
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fixation  des  cations  dans  le  sol  (Alloway,  1995).  En  revanche,  elle  entraîne  l’accroissement  de  la 

dissociation  des  groupes  fonctionnels,  en  particulier  les  carboxyles  et  les  phosphates,  ce  qui 

augmente  la  stabilité  des  complexes métalliques  (Schulin  et  al.,  1995).  A  faible  pH,  les  groupes 

fonctionnels deviennent  chargés positivement,  réduisant ainsi  les  interactions avec  les métaux.  Ils 

sont en effet préférentiellement associés à d’autres cations, en particulier  les protons  (on parle de 

protonation des sites), mais aussi à l’ion Al3+ (Muris, 2004; Heidmann et al., 2005; Sastre et al., 2006; 

Larmet, 2007). 

B.1.2.2.   La capacité d’échange cationique 

La  capacité  d’échange  cationique  (CEC)  est  une mesure  de  la  quantité  d’ions  susceptibles  d’être 

retenus par échange  sur un  solide, en présence d’un excès d’ions échangeurs en  solution. Elle est 

exprimée  en  équivalent  par  gramme  de  sol  sec  (éq/g),  correspondant  au  nombre  de  moles 

potentiellement adsorbés sur la matrice solide. Sa teneur est fonction du milieu (cation saturant, pH, 

force  ionique,  présence  d’autres  ions…),  ainsi  que  des  conditions  de  réalisation  influençant  le 

rendement des réactions d’échange (Remy et Orsini, 1976). Dans  les sols alcalins,  les échanges que 

l’on rencontre  le plus souvent, font  intervenir Na+, K+, Ca2+ ou Mg2+ (Sposito, 1989). Cependant,  les 

cations métalliques  peuvent  aussi  s’échanger  avec  les  ions  Ca2+  ou Mg2+  (Delmas‐Gadras,  2000; 

Février, 2001; Marcos, 2001). En effet, plus la valence d’un cation est élevée, plus le cation peut être 

facilement adsorbé. A titre d’exemple les ions Al3+ s’adsorbent plus spontanément que les ions Ca2+, 

et  ceux‐ci  s’adsorbent  plus  que  K+.  A  valence  équivalente,  les  cations  les  moins  hydratés  sont 

adsorbés préférentiellement.  

B.1.2.3.   Les conditions d’oxydo‐réduction 

D’après  Blanchard  (2000),  les  conditions  d’oxydo‐réduction  peuvent  influencer  la  mobilité  d’un 

élément de trois manières différentes: (i) changement du degré d’oxydation de l’élément lui‐même, 

(ii) changement du degré d’oxydation d’éléments se  liant avec  l’élément  lui‐même pour  former un 

complexe, et (iii) formation ou dissolution de phases porteuses de l’élément trace (les oxydes de fer 

par exemple). Le pH est également  influencé par  les conditions oxydo‐réductrices de  la solution du 

sol ; des  conditions  réductrices ont  tendance  à  entraîner  généralement une  augmentation du pH, 

alors que  les conditions oxydantes  le diminuent  (Alloway, 1995). Pour certains éléments divalents, 

des  conditions  réductrices  induisent  des  effets  indirects  sur  leur  spéciation  et  leur mobilité.  Elles 

peuvent limiter la disponibilité des éléments traces à cause de la compétition qui existent avec le fer 

et  le  manganèse  solubilisés  (Martinelli,  1999).  Par  exemple,  dans  des  conditions  réductrices 

intermédiaires,  les  solubilités  du  cadmium,  du  plomb  et  du  zinc  apparaissent  contrôlées  par  les 

carbonates.  En  revanche,  une  diminution  des  conditions  d’oxydo‐réduction  accroit  la  solubilité  et 

donc la mobilité des métaux dans le sol. Cependant, cette mobilité n’implique pas la biodisponibilité 

des éléments. A titre indicatif, sous forme de chélate, les métaux lourds sont mobiles et pourtant ils 

ne sont pas biodisponibles. 

B.1.2.4.   La force ionique 

La force ionique est un paramètre de contrôle important dans la mobilité des métaux (Bourg, 1988; 

Schulin et al., 1995; Larmet, 2007). Elle est conditionnée par  la  teneur en sels dissous dans  le sol : 

anions (nitrates, bicarbonates, chlorures, sulfates) et cations (Ca2+, Mg2+, Na+, K+, NH4
+). La présence 

d’une forte teneur en sels tend en effet à diminuer la capacité d’adsorption du métal dans le sol, en 

favorisant  la  formation de  complexes d’un part, et d’autre part  la  compétition entre eux pour  les 
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sites d’adsorption. Cette compétition peut  toutefois inhiber l’adsorption ultérieure d’autres métaux. 

Dans  les  sols,  les  ions  Fe2+,  Mn2+  (Schulin  et  al.,  1995)  et  Mg2+  (Sastre  et  al.,  2006)  sont  des 

compétiteurs  importants avec  les métaux  lourds, mais ce sont surtout  les  ions Ca2+ qui ont un rôle 

prédominant  (Bourg, 1988). En particulier,  l’adsorption est proportionnellement moins  importante 

lorsque la concentration en métaux est élevée, qu’avec de faibles teneurs (Larmet, 2007). Cela peut 

s’expliquer par le fait que les sites d’adsorption spécifique des métaux sont saturés, et une partie de 

la sorption est assurée par des sites moins sélectifs, avec des liaisons plus faibles, accentuant ainsi la 

compétition  entre  les  cations  ainsi  que  les  phénomènes  d’échange  cationique  (Sigg  et  al.,  2000; 

Sastre et al., 2006).  

B.1.2.5.   L’activité microbienne 

Les micro‐organismes agissent sur  la mobilité des éléments traces métalliques du sol par la mise en 

œuvre  de  diverses  voies métaboliques  qui  influent  sur  leur  spéciation  et  aboutissent,  soit  à  leur 

solubilisation dans  la phase  liquide,  soit  à  leur précipitation  (Berthelin  et  al.,  1994; Bayard  et  al., 

2002; Chatain, 2004).  Ils ont une action directe  sur  les polluants métalliques dont  le métabolisme 

peut  entrainer  des  changements  considérables  de  solubilisation  ou  d’insolubilisation.  La 

solubilisation peut se  faire par exemple par dissolution d’une phase porteuse d’un élément,  tandis 

que l’insolubilisation peut résulter de la formation de sulfures métalliques insolubles par l’action de 

bactéries sulfato‐réductrices (Blanchard, 2000).  
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B.1.3.   Conclusion  

La  section précédente  a présenté une  synthèse  sur  les principales propriétés du  sol  contrôlant  le 

transfert et le comportement des métaux lourds dans le milieu pédologique. A l’issue de cette partie 

bibliographique,  nous  pouvons  conclure  que,  l’affinité  des  métaux  pour  les  sols  dépend 

généralement  de  ses  constituants. Diverses  d’études  antérieures  soutiennent  cette  conclusion  où 

dans  lesquelles  les  éléments  traces  métalliques  présentent  des  affinités  différentes  pour  les 

constituants du sol, comme il est synthétisé dans le Tableau 17.  

Tableau 17 : Sélectivité de quelques éléments traces métalliques pour certains constituants du sol 

Matériau  Ordre de sélectivité  Références 

Acide fulviques (pH 5) Cu > Pb > Zn (Schnitzer et Skinner 1967)

Oxydes de manganèse Pb > Zn > Cd (Rao Gadde et al., 1974)

Goethite  Cu > Pb > Zn >Cd (Forbes et al., 1976) 

Oxyde d’aluminiums (amorphes)  Cu > Pb >Zn > Cd (Kinniburgh et al., 1976)

Acide humique (pH 4‐6)  Cu > Pb > Cd > Zn (Stevenson, 1976) 

Argile : Kaolinite (pH 3,5‐6)  Pb > Ca > Cu > Mg > Zn > Cd (Farrah et Pickering, 1977)

Argile : Illite (pH 3,5‐6) Pb > Cu > Zn > Ca > Cd > Mg (Farrah et Pickering, 1977)

Argile : Montmorillonite (pH 5,5‐7,5)  Ca > Pb > Cu > Mg > Cd > Zn (Farrah et Pickering, 1977)

Oxydes de fer (amorphes)  Pb > Cu > Zn > Cd (Benjamin et Leckie, 1981)

Sol japonais d’origine volcanique  Pb > Cu > Zn > Cd > Ni (Biddappa et al., 1987) 

Sols minéraux sans MO  Pb > Cu > Zn > Cd (Elliott et al., 1986) 

Sols minéraux (20 à 40 g/kg) de MO  Pb > Cu > Cd > Zn (Elliott et al., 1986) 

Argile : Kaolinite (pH 5,5‐7,5)  Cd > Zn > Ni (Puls et Bohn, 1988) 

Argile : Montmorillonite (pH 5,5‐7,5)  Cd = Zn > Ni (Puls et Bohn, 1988) 

Argile : Kaolinite modifié (pH 5)  Pb > Cu > Zn > Cd (Adebowale et al., 2005)

Sols siliceux  Pb > Cu > Zn > Ni > Cd (Saeki, 2006)  

Sols calcaires iraniens  Cu > Cd > Zn > Ni >Mn (Jalali et Moharrami, 2007)

En  raison de  leur  composition  chimique  et de  leur  activité biologique,  les  sols peuvent  retenir  et 

transformer des quantités élevées de polluants (Atteia, 2005). Cette capacité à retenir des polluants 

est généralement contrôlée par les constituants du sol, favorisant ainsi des échanges entre la phase 

liquide  et  la  phase  solide.  Toutefois,  ces  échanges  sont  gouvernés  en  partie  par  de  nombreux 

mécanismes  physico‐chimiques,  tels  que  l’adsorption,  l’échange  ionique,  la  complexation,  la 

précipitation ou la co‐précipitation.  
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B.2.    Mécanismes physico‐chimiques 

B.2.1.    Adsorption 

Le  terme  « adsorption »  est utilisé pour désigner  l’accumulation  d’espèces  chimiques  à  l’interface 

entre la phase liquide et des surfaces solides, sans le développement d’un arrangement moléculaire 

à  trois dimensions  (Sposito, 1989; Chatain, 2004). Elle peut être  liée à des  interactions  chimiques 

(spécifiques),  faisant  intervenir des  liaisons  covalentes, ou physiques  (non‐spécifiques), où elle est 

interprétée en termes d’interactions électrostatiques (Bourg, 1988; Ildefonse et al., 1999). On parle 

respectivement  de  « chimisorption »  et  de  « physisorption » ;  la  première  est  une  liaison  forte,  la 

seconde est plus faible (Pardo et Guadalix, 1996; Sigg et al., 2000). 

B.2.1.1.   Chimisorption ou adsorption chimique  

La  chimisorption  est  assimilable  à  une  formation  de  complexe  de  sphère  interne  (Cf.  Figure  11a) 

faisant intervenir des liaisons ioniques, covalentes ou une combinaison des deux, plus stables que la 

liaison électrostatique de  sphère externe. Dans  la  chimisorption,  l’énergie de  liaison est beaucoup 

plus forte et  le processus est beaucoup moins réversible et parfois même  irréversible (Pitter, 1999; 

Hlavackova, 2005). Ce type d’adsorption dépend fortement du pH et est reliée à l’hydrolyse des ions 

métalliques. Le mécanisme qui gouverne  la chimisorption des  ions métalliques est  la complexation 

de la surface (Sigg et al., 2000). 

(b)

(a)

(c)

 

Figure 11 : Différents mécanismes d’adsorption d’un cation à la surface d’un minéral [Extrait dans 

Sposito (1989)]. 

B.2.1.2.   Physisorption ou adsorption physique 

La physisorption ou adsorption physique est attribuable à l’attraction électrostatique d’un soluté par 

une  surface  polarisée  jusqu’à  maintenir  l’électroneutralité.  Les  énergies  mises  en  jeu  dans  la 

physisorption sont relativement  faibles et  il n’y a pas de  formation d’une  liaison chimique entre  la 

surface et le soluté (Sposito, 1989). La fixation des molécules ou des ions sur une surface polarisée se 

fait essentiellement par des forces électrostatiques vers les charges négatives du sol. Ce sont alors les 

minéraux argileux et la matière organique, souvent réunis pour former le complexe argilo‐humique, 

qui participent le plus à la charge négative du sol (Chaignon, 2001; Remon, 2006). La présence de ces 
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charges à la surface solide peut provenir soit de substitutions isomorphiques dans le réseau cristallin 

(remplacement d’un cation trivalent par un divalent), soit de réactions chimiques de surface dues aux 

variations de pH (Delmas‐Gadras, 2000). 

Dans la physisorption, les atomes métalliques ne sont pas directement en contact avec la surface des 

particules du sol.  Ils sont présents au sein d’une sphère de molécules d’eau enrobant  les particules 

du sol, appelée couche d’hydratation (Remon, 2006). En effet, la matrice solide immergée en milieu 

aqueux n’est pas électriquement neutre :  les  imperfections et  l’assemblage des particules résultent 

en  un  champ  électrique  interagissant  avec  les  anions  et  les  cations  présents  dans  l’eau.  Ce  type 

d’interactions est appelé « complexes de sphère  interne, et correspondent à  la  formation de paire 

d’ion en solution (Sigg et al., 2000). Dans le cas où l’association entre l’ion adsorbé et le sol est faible, 

les  ions  adsorbés  servant  à  contrer  la  charge  de  surface  du  sol  sont  facilement  échangés  avec 

d’autres cations en solution par complexation de sphère externe  (Cf. Figure 11b)  (Evans, 1989). De 

même,  la  distribution  des  ions  et  des  contre‐ions  résulte  de  la  compétition  entre  l’attraction 

électrostatique  (Coulomb) et  le mouvement cinétique  (brownien), qui  induit une diffusion des  ions 

depuis la surface pour atteindre la même concentration que dans la solution (Hillel, 1998). La couche 

diffuse  (Cf.  Figure 11c), plus mobile, est plus  facilement échangeable : on a alors  l’échange d’ions 

(Larmet, 2007). Les cations de  la double‐couche peuvent être  remplacés ou échangés par d’autres 

ions présents dans  la  solution, attirés électrostatiquement par  les  surfaces chargées négativement 

(Heidmann et al., 2005).  

B.2.2.   Échange ionique  

L’échange  ionique est  la  substitution d’une espèce  sur un matériau par une  autre espèce  ionique 

issue d’une solution aqueuse en contact avec le matériau. Les argiles et la matière organique sont les 

éléments  participant  le  plus  à  la  charge  négative  du  sol,  et  donc  sont  considérés  comme  les 

échangeurs d’ions  le plus  reconnus du  fait de  leur omniprésence dans  les  sols naturels. Pour une 

description  détaillée  de  l’échange  d’ions,  on  peut  se  reporter  à  la  section  D.4.1  relative  à  da 

modélisation selon l’approche géochimique. 

B.2.3.   Complexation 

Le  phénomène  de  complexation  apparait  lorsqu’un  cation  métallique  réagit  avec  un  anion  qui 

fonctionne  comme un  ligand  inorganique.  Les  complexes  formés  entre  les  ions métalliques  et  les 

ligands  inorganiques  sont  beaucoup  plus  faibles  que  ceux  formés  par  les  ligands  organiques 

(Blanchard, 2000). Les  ligands qui complexent  les  ions métalliques sont généralement des éléments 

non métalliques, électronégatifs et donneurs d’électrons  comme O, N et  S. Ainsi,  la  formation de 

complexes  conditionne  pour  une  grande  part  l’état  chimique  sous  lequel  se  trouvent  les  ions  en 

solution et en particulier les cations métalliques (Chatain, 2004). On distingue alors la « complexation 

de surface » ayant pour conséquence l’adsorption du métal sur la matrice solide, et la « complexation 

en solution » qui favorise la mobilité du métal (Bourg, 1988).  

La complexation métallique est la formation d’une entité chimique comportant au moins une liaison 

de coordination, entre un atome donneur d’électron (ligand L) et un métal M (Bourg, 1988; Hebrard‐

Labit, 1998). On  représente  la  complexation d’un  ion métallique Mem+ en  solution  avec un  ligand 

anionique R‐L‐1 contenu dans un matériau humique de la façon suivante : 
1 m mR L Me R L Me              (Eq. 2)  
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La liaison est appelée covalente coordonnante car seul les ligands fournissent les électrons de liaison 

et  le  composé  est  désigné  sous  le  terme  de  composé  coordonnant.  La  plupart  des  ligands 

inorganiques  sont  monodentées  c’est‐à‐dire  qu’ils  ne  peuvent  former  qu’une  seule  liaison  de 

complexation. En revanche, si un  ligand peut  fournir plusieurs doublets d’électrons  libres,  il est dit 

multidenté, c’est le cas particulier des ligands organiques (Evans, 1989). Le nombre d’atomes ligands 

caractérise la nature nucléophile du ligand : la capacité de coordination multiple (ligand multidenté) 

est liée directement au nombre d’atomes ligands et induit une stabilité supérieure à celle des liaisons 

monodentées (Yong  et  al.,  1992;  Blanchard,  2000;  Chatain,  2004).  Ainsi,  la  complexation  par 

coordination avec les ligands multidentés est appelée chélation.  

Par ailleurs, la complexation de surface des cations dans les sols se fait principalement par les oxydes 

hydratés (oxydes de fer, de manganèse, d’aluminium, etc.) et par  la matière organique qui possède 

un grand nombre de groupes fonctionnels (groupes carboxyliques, phénoliques, hydroxyliques, etc.) 

avec  une  forte  affinité  pour  les métaux  (Hlavackova,  2005).  Toutefois,  la  stabilité  des  complexes 

formés  augmente  avec  le  pH  (ionisation  croissante  des  groupes  fonctionnels)  et  la  température. 

Cette stabilité est également soumise à variation selon l’hydratation des groupes fonctionnels (Yong 

et al., 1992). 

B.2.4.   Précipitation et co‐précipitation 

La  précipitation  et  la  co‐précipitation  sont  considérées,  après  l’adsorption,  comme  les  principaux 

mécanismes qui gouvernent  le mode de transfert des métaux  lourds dans  le sol. La précipitation se 

traduit, soit par un accroissement de  la surface solide, soit par  la  formation d’un nouveau solide à 

l’interface  solide/liquide  selon  un  arrangement  tridimensionnel  (Sposito,  1989).  Quant  à  la  co‐

précipitation, elle peut être considérée comme la précipitation simultanée d’une espèce chimique en 

conjonction avec d’autres éléments (Chatain, 2004). La précipitation peut se produire dans  l’eau de 

pores  ou  à  la  surface  des  particules  solides  du  sol  et  elle  est  généralement  favorisée  par  une 

augmentation de pH et par une concentration élevée en soluté (Evans, 1989; Yong et al., 1992). Les 

phénomènes de précipitation correspondent au passage d’une espèce de l’état dissous à l’état solide 

(inverse de la dissolution), représentés selon l’équilibre : 

( ) ( )
( ) ( ) ( )

( )

( ) ( )

( )

n n
aq aqn n

aq aq n m s s
n m s

M L
nM mL M L et K

M L

 
  

      (Eq. 3) 

Où M et L représentent des espèces dans la phase liquide n et m leurs stœchiométries respectives ; 

Ks le produit de solubilité de la réaction d’équilibre. Il est à noter que lorsque le pH est très élevé et 

que les produits de solubilité (Ks) sont atteints, alors les métaux lourds se précipitent sous forme de 

carbonates  (ex.  PbCO3,  CdCO3)  et  d’hydroxydes  [ex.  Pb(OH)2,  Cd(OH)2  ou  Cu(OH)2]  en  conditions 

oxydantes et sous forme de sulfures (ex. PbS).  

B.2.5.   Modélisation des interactions physico‐chimiques  – Approche par isothermes 

d’adsorption 

L’évaluation  du  comportement  des  polluants métalliques  nécessite  la mise  en  place  de modèles 

mathématiques  simplifiant  les  interactions  entre  eux  et  le  sol.  Il  existe  alors  deux  approches 

différentes de modélisation de  l’adsorption des métaux  lourds (Bradl, 2004). L'approche du modèle 

empirique  visant  à  la  description  empirique  des  résultats  expérimentaux  et  l’approche  semi‐

empirique  ou  mécanistique  qui  essaie  de  donner  une  compréhension  à  la  description  des 

mécanismes  de  base  (Papini  et  Majone,  2002).  La  différence  entre  les  modèles  empiriques  et 
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mécanistiques  est  souvent  très  distincte.  Les  modèles  mécanistes  contiennent  les  termes 

électrostatiques,  tandis que  les modèles empiriques ne  les contiennent pas. En effet, des modèles 

empiriques simplistes peuvent être étendus en prenant en compte des mécanismes additionnels tels 

que  la  compétition  sur  les  sites  d’adsorption  ou  l’hétérogénéité  de  la  phase  solide  (Bradl,  2004). 

L’équation  mathématique  des  modèles  empiriques  est  aussi  simple  que  possible  avec  peu  de 

paramètres variables et celle des modèles semi‐empiriques est plus complexe en raison du nombre 

de paramètres à ajuster. En raison de sa simplicité, les modèles empiriques sont le plus utilisés dans 

les études d’adsorption métallique. Ils sont basés sur des hypothèses simplistes et peuvent être très 

utiles si on vise seulement la description empirique des résultats expérimentaux. 

Les modèles empiriques, sont habituellement basés sur de simples relations mathématiques entre la 

concentration métallique dans  la phase  liquide et  la phase  solide à  l'équilibre et à  la  température 

constante. Cet équilibre peut être défini par l’égalité des potentiels chimiques des deux phases (Toth, 

2002). Ces relations sont ainsi dénommées  isothermes. Une grande partie des études d’adsorption 

d’un contaminant sur un matériau naturel s’effectue à  l’aide d’«isothermes d’adsorption ». Ceux‐ci 

sont des représentations graphiques des résultats expérimentaux, à une température donnée, reliant 

les  concentrations  du  polluant  à  l’équilibre  (Ce)  à  sa  quantité  adsorbée  (qe)  sur  la matrice  solide. 

Ainsi, pour un métal quelconque, la quantité adsorbée sur la phase solide est calculée à partir de l’Eq. 

4,  relation  mathématique  couramment  utilisée  dans  la  littérature  pour  l’évaluation  du 

comportement d’un polluant sur des matériaux naturels (Benguella et Benaissa, 2002; Chaturvedi et 

al., 2006; Sevil et Bilge, 2007). 

 0 e
e

C C V
q

W

 


                              (Eq. 4) 

Où  qe  est  la  quantité  d’ions métalliques  adsorbée  sur  la  phase  solide  exprimée  en mg/g ;  C0  la 

concentration  initiale  d’ions  métalliques  en  solution  en  mg/L ;  Ce  est  la  concentration  d’ions 

métalliques l’équilibre en mg/L ; V est le volume solution utilisé en ml ; W est la masse de sol sec, en 

g.  Toutefois,  les  isothermes  d'adsorption  n'ont  de  sens  que  si  un  état  d'équilibre  chimique  entre 

phase aqueuse et phase solide est atteint (Bourg et Sauty 1987). De ce fait, leur obtention nécessite 

donc la détermination préalable de la cinétique d’adsorption. 

B.2.5.1.   Modèles de cinétiques d’adsorption 

Les  études  d’adsorption métallique  dépendent  en  grande  partie  des  cinétiques  de  réaction  et  le 

temps de contact entre  les  ions et  le  sol  (Plassard et al., 2000). Les modèles  les plus couramment 

utilisés  pour  la modélisation  des  cinétiques  sont  le modèle  pseudo‐premier  ordre  et  le modèle 

pseudo‐second ordre. 

L’équation du pseudo‐premier ordre  (Banat et al., 2004; Achak et al., 2009; Goud et al., 2005) est 

linéairement exprimée par : 

1ln( ) lne t eq q q k t             (Eq. 5) 

     

Où qt est  la quantité de métal adsorbé au  temps  t(min) et k1  (min‐1) est  la constante de vitesse du 

modèle pseudo‐premier ordre. La valeur de k1 est obtenue à partir de  la pente du tracé  linéaire de 

ln(qe – qt) vs t pour les différentes concentrations métalliques. 

L’expression mathématique  couramment  utilisée,  pour  le modèle  pseudo‐second  ordre,  est  celle 

développée par Ho et McKay (1998) :  
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 2

2
t

e t

dq
k q q

dt
 

         (Eq. 6) 

k2  est  la  constante  de  vitesse  du modèle  pseudo‐second  ordre  ne  prenant  en  compte  certaines 

conditions  limites à savoir de t= 0 à t=t et de qt = 0 à qt = qt (Qin et al., 2006), on obtient donc par 

intégration la forme simplifiée suivante (Ho, 2004) : 

2
2

1

t e e

t t

q k q q
                                     (Eq. 7 ) 

Le tracé de t/qt en fonction de t donne une relation linéaire avec une pente de 1/qe et 1/k2qe
2 comme 

coordonnées à l’origine de la droite. Les valeurs de k2 et de qe sont obtenues à partir de la pente et 

des coordonnées à l’origine du tracé de t/qt respectivement. 

B.2.5.2.   Isothermes d’adsorption 

Plusieurs équations ont été mises en évidence afin de représenter les isothermes d’adsorption dont 

la plus  communément utilisée est  le modèle de  Langmuir ayant été  initialement développée pour 

étudier  l’adsorption  des  gaz  sur  des  surfaces  planes  telles  que  le  verre,  le  mica  et  le  platine 

(Langmuir,  1918).  Ce  modèle  est  généralement  appliqué  dans  les  études  d’adsorption  des  ions 

métalliques  sur  les  sols  et  les  constituants  du  sol  (Bradl,  2004). Outre  le modèle  de  Langmuir,  le 

modèle  de  Freundlich  est  également  utilisé  pour  décrire  les  phénomènes  d’adsorption  des  ions 

métalliques dans  le sol. D’autres équations mathématiques plus complexes dérivées soit du modèle 

de Langmuir ou de Freundlich ont été également développées dans ce domaine. 

 B.2.5.2.1.   Isothermes d’adsorption en systèmes mono‐élémentaires 

De nombreux modèles sont développés pour  l’étude d’adsorption en systèmes mono‐élémentaires 

d’un soluté sur la phase solide (Cf. Tableau 18). On en distingue : 

 les modèles à deux paramètres (par exemple : Freundlich, Langmuir, Temkin, Elovich) ; 

 les modèles  à  trois  paramètres  (par  exemple :  Langmuir‐Freundlich,  Langmuir  généralisé, 

Tόth); 

 les modèles à quatre paramètres ou plus (Hamdaoui et Naffrechoux, 2007) ;  

 les modèles numériques de type régression linéaire multi‐paramètres (MLR) ou non Linéaire ‐ 

les réseaux de neurones artificiels (Brasquet et Le Cloirec, 2000). 
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Tableau 18 : Quelques modèles d'isothermes d’adsorption en système mono‐élémentaire 

Modèles  Expression non linéaire  Expression linéaire  Tracé 

Modèles à 2 paramètres 
Freundlich  1

n
e f eq k C  

1
ln ln lne f eq k C

n
   

ln lne eq vs C  

Langmuir 

1
m e

e
e

bq C
q

bC



 

1e e

e m m

C C

q q bq
    e eq vs C  

Elorich 

expe e
E e

m m

q q
K C

q q

 
   

 
   ln lne e

E m
m m

q q
K q

q q

 
   

 
 

ln e
e

e

q
vs q

C
 

Temkin 
ln( )e

e
m

q RT
K C

q Q 


 
ln lne eq B K B C     

mq RT
avec B

Q
   

 

lne eq vs C  

Modèles à 3 paramètre et modèles de Langmuir – 2 sites 
Sips  ou 
Kobble‐
Corrigan   1

e e
n

m e

q bC

q b C



 

1
1e

n
m e

q

q bC
   

1e
n

e e

C
vs

q C
 

Langmuir‐
Freundlich 

 1

n
e e

n
m e

q bC

q bC



 

1 1e
n

m e

q

q bC b
   

1e
n

m e

q
vs

q C
 

Langmuir 
2 sites 

1 (1) 2 (2)

1 21 1
m e m e

e
e e

b q C b q C
q

b C b C
 

 
 

‐ ‐ 

Langmuir 
Généralisé 

1

n

e G e

m G e

q b C

q b C
    

 

1

1
1

n
m

e G e

q

q b C
    
 

 

1

1n
m

e e

q
vs

q C
 
 
 

 

La liste des modèles répertoriés pour représenter les isothermes d’adsorption n’est pas exhaustive. Il 

est à remarquer que  la plupart des modèles synthétisés au Tableau 18 sont majoritairement basés 

sur le développement des modèles de Langmuir ou de Freundlich, mais la différence réside au niveau 

du choix des paramètres. 

B.2.5.2.1.1.   Langmuir simple (LS) 

Le modèle de  Langmuir  repose  sur  les hypothèses  suivantes  (Weber  et al., 1991; Delmas‐Gadras, 

2000) : 

 Les molécules adsorbées s’organisent en monocouche, 

 Tous les sites de surface ont la même réactivité et sont identiques, 

 Il n’y a pas d’interactions entre les composantes adsorbées, 

 La réaction est instantanée et réversible.  

Le modèle  de  Langmuir  simple  est  basé  théoriquement  sur  une  application  de  la  loi  d’action  de 

masse aboutissant à  la constante thermodynamique d’équilibre (Keq.). A  l’équilibre,  la réaction et  la 

constante thermodynamique d’un métal [Mn+] pour des sites d’adsorption  libres du sol, est donnée 

selon la relation suivante : 
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.
. . . .

. .

[ ]
( ) ( ) ( ) ;

[ ] [ ]
éqn

éq éq éq éq n
éq éq

complexes
sites libres M complexes K

sites libres M


       (Eq. 8 ) 

En faisant le bilan de masse des sites d’adsorption on obtient : 

. .( ) ( )éq éq totsites libres complexes S       (Eq. 9 ) 

Alors :  

                .
.

. .

[ ] [ ]
[ ]

1 [ ]

n
tot éq éq

éq n
éq éq

S K M
complexes

K M





 



        (Eq. 10 ) 

Où Stot est la concentration totale des sites d’adsorption. Les activités des espèces adsorbées peuvent 

être exprimées comme une surface moyenne fractionnelle en divisant par Stot. Langmuir a utilisé une 

approche de cinétique pour déduire l’équation de l’adsorption d’un gaz sur une surface et a obtenu 

l’expression suivante :   

1mL e
e tot mL

L e éq

q C
q avec b et S q

b C K
  


       (Eq. 11 ) 

Où  qmL  est  la  quantité  maximale  de  métal  adsorbée  (mg/g)  à  l’équilibre ;  b  est  la  constante 

d’équilibre,  reliée  à  l’enthalpie d’adsorption  (l/mg).  Les paramètres b  et qmL  sont déterminées  en 

faisant linéariser l’Eq. 11 sous la forme de : 

1e e

e mL mL

C C

q q bq
          (Eq. 12 ) 

L’inverse  du  ratio  Ce/qe  est  appelé  coefficient  de  distribution  (Kd),  qui  permet  de  définir  les 

interactions entre  l’ion en  solution et  la matrice  solide. Ce coefficient est un paramètre utile pour 

comparer les capacités d’adsorption de différents sols ou matériaux pour un ion particulier dans les 

mêmes conditions expérimentales (Alloway, 1995; Usman, 2008). Le Kd représente aussi l’affinité des 

ions  métalliques  en  solution  pour  la  phase  solide  du  sol  et  peut‐être  utilisé  comme  un  outil 

d’évaluation pour étudier la mobilité et la rétention métal/cation dans les sols (Gomes et al., 2001). 

Une  valeur  élevée  de  Kd  indique  une  forte  rétention  des  métaux  dans  la  phase  solide  due  à 

l’adsorption et aux réactions chimiques, entraînant une faible biodisponibilité potentielle du métal. 

En  revanche,  une  faible  valeur  indique  qu’une  forte  quantité  de  métal,  reste  dans  la  solution 

(Anderson et Christensen, 1988; Gomes et al., 2001; Usman, 2008); ce qui représente ainsi un risque 

à la fois pour la qualité des sols et des eaux souterraines. 

B.2.5.2.1.2.   Freundlich simple (FS) 

L’isotherme  de  Freundlich  est  le  plus  ancien  des  isothermes  non  linéaires  (Hinz  et  al.,  1994; 

Blanchard, 2000). Il est appliqué à de nombreux cas, notamment dans l’adsorption multicouche avec 

possibilité d’interactions entre les molécules adsorbées. L’expression de l’équation de Freundlich est 

donnée par : 
1

n
e F eq k C          (Eq. 13 ) 

Où KF est le coefficient de distribution de Freundlich (L/mg) ; n, une constante empirique (sans unité) 

qui donne une indication sur l’intensité d’adsorption et est compris entre 0 et 1. Les paramètres du 

modèle sont estimés par le tracé de lnqe en fonction de lnCe en faisant initialement linéariser l’Eq. 13 

sous la forme de : 
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1
ln ln lne F eq k C

n
         (Eq. 14 ) 

 

B.2.5.2.2.   Isothermes d’adsorption en systèmes multi‐élémentaires 

La plupart des études d’adsorption est souvent réalisée en utilisant des systèmes mono‐élémentaires 

(Serrano  et  al.,  2005;  Ponizovsky  et  al.,  2006).  De  telles  études  peuvent  limiter  les  applications 

pratiques  utilisées  pour  expliquer  l’adsorption  dans  les  sols  contenant  des  cations  compétitifs 

(Fontes  et al., 2000). Beaucoup d’études ont été  réalisées dans  ce domaine mais  les efforts pour 

modéliser  l’adsorption multimétallique sont rares et  le traitement des données se  fonde  la plupart 

du temps sur  la modélisation  l’adsorption monométallique  (Serrano et al., 2005; Vidal et al., 2009; 

Antoniadis et al., 2007). Jusqu’ici, les équations de Langmuir et de Freundlich ont été principalement 

appliquées pour décrire l’adsorption métallique dans les sols (Vidal et al., 2009). Bien que le modèle 

de  Langmuir  soit  largement  utilisé,  sa  linéarisation  donne  souvent  des  résultats médiocres,  que 

certains auteurs ont attribué ce phénomène à l’existence de plusieurs sites d’adsorption. C’est ainsi 

que d’autres modèles,  le plus  souvent déduits des  équations de  Langmuir ou de  Freundlich,  sont 

également développés en vue de prendre en compte  les mécanismes compétitifs. De tels modèles, 

on distingue ceux de Langmuir et Freundlich Étendu, le modèle de Jain et Snoeyink et le modèle IAST 

(Ideal Adsorbed Solution Theory) modifié. La liste est loin d’être exhaustive.   

B.2.5.2.2.1.   Langmuir Étendu (LE)  

Le modèle de  Langmuir Etendu  (LE) permet d’étudier  la  compétition de N espèces  sur une phase 

solide (Murali et Aylmore, 1983; Faur et al., 2005). Son expression mathématique est donnée par : 

0
,0

, ,
0

,
1

1

i e i
e i m i N

j e j
j

b C
q q

b C


 
  

 
  


                (Eq. 15 ) 

Où  0
,m iq ,  0

ib et  0
jb  sont  les paramètres de Langmuir Étendu calculés à partir du modèle de Langmuir 

simple en système monocomposé  (Cf. Eq. 12) ; Ce,i et Ce,j sont  respectivement  les concentrations à 

l’équilibre des métaux i et j en système multicomposé. 

B.2.5.2.2.2.   Freundlich Étendu (FE) 

Le modèle de Freundlich étendu  est également un modèle empirique (Sheindorf et al., 1983; Tien, 

1994) et s’exprime sous sa forme générale : 
0

,

1

0
, , , ,

1

i

F i

nN

e i e i i j e i
j

q K C a C




 
  

 
       (Eq. 16 ) 

Où  ,i ja est le coefficient de compétition de l’espèce i en mélange avec l’espèce j 

,

0

F i
K et 

0

i
n  sont les coefficients de l’isotherme calculés à l’aide du modèle de Freundlich simple (Cf. 

Eq. 14) pour l’espèce i. 
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B.2.5.2.2.3.   Modèle de Jain et Snoeyink(JS) 

Ce modèle a été développé Jain et Snoeyink (JS) pour étudier la compétition entre deux espèces (Jain 

et  Snoeyink,  1973).  Il  est  une  modification  du  modèle  de  Langmuir  Etendu  (Cf.  Eq.  15)  en  y 

introduisant des paramètres supplémentaires. L’expression mathématique proposée par JS prend en 

considération la présence d’autres métaux en solution pouvant affecter l’affinité apparente du métal 

pour un site actif (Papageorgiou et al., 2009). Les équations développées par JS sont les suivantes : 

m,1 m,2 1 1 m,2 1 1
1

1 1 1 1 2 2

( )

1 1

q q b C q b C
q

bC b C b C


 

  
                    (Eq. 17) 

                          m,2 2 2
2

1 1 2 21

q b C
q

b C b C


 
                 (Eq. 18) 

Où q1 et q2 sont la capacité d’adsorption des métaux 1 et 2 aux concentrations à l’équilibre C1 et C2 

respectivement.  Le  premier  terme  de  l’Eq.  17  est  l’expression  mathématique  de  Langmuir 

représentant le nombre de molécules du métal 1 adsorbées sans compétition sur le sol et ce terme 

est  proportionnel  à  (qm,1  –  qm,2).  Le  second  terme  de  cette  équation  représente  le  nombre  de 

molécules du métal 1 adsorbées sur le sol et proportionnel à qm,2 en compétition avec l’espèce 2. Le 

nombre de molécules du métal 2 adsorbées sur  le sol, proportionnel à qm,2 en compétition avec  le 

métal 1, est calculé à partir de l’Eq. 18.   

B.2.5.2.2.4.   Modèle « IAST» modifié 

Le modèle «IAST» a été développé par Myers et Prausnitz (1965) pour l’étude d’adsorption en phase 

gazeuse  et modifié  par  Radke  et  Prausnitz  (1972)  pour  les  solutions  aqueuses  diluées.  D’autres 

auteurs  l’ont  ensuite modifié  pour  étudier  l’adsorption  des micropolluants  organiques  à  l’état  de 

traces dans les eaux naturelles (Graham et al., 2000; Qi et al., 2007; Matsui et al., 2003). Ce modèle 

est construit à partir des paramètres du modèle de Freundlich simple, sous la forme généralisée : 

1
0

1

N

ej j
jei

i ei s iN
i Fi

ej
j

q
q

C q m
K

q









 
 

      




     (Eq. 19) 

1
i

in   est issu de l’isotherme de Freundlich (

1

n
e F eq k C )  

i , i et FiK sont  les  paramètres  de  l’isotherme  de  Freundlich  en  système  monocomposé  pour 

chacun  des  composés  entrant  en  compétition ; 0iC , eiq et  ejq sont  les  concentrations  de  l’espèce 

ciblée  au  contact  avec  la  quantité  de  sol  sec,  ms.  Ce  modèle  est  partiellement  utilisé  dans  la 

littérature en raison de la complexité de résolution de l’expression mathématique.  

B.2.5.2.3.   Limites de la modélisation selon l’approche « isothermes d’adsorption » 

Les  isothermes  d’adsorption  de  Langmuir  et  de  Freundlich  sont  généralement  appliquées  pour 

décrire  le  comportement  des  polluants  dans  les  sols  (Vidal  et  al.,  2009).  Le  plus  souvent,  ces 

isothermes ont tendance à surestimer ou sous‐estimer les mécanismes d’adsorption. Le désavantage 

majeur des  isothermes d’adsorption réside dans  la description macroscopique de  la rétention et ne 

permettent  de  distinguer  le mécanisme  associée  à  cette  rétention  –  des mécanismes  différents 

peuvent représenter par la même isotherme (Reardon, 1981; Davis et Kent, 1990; Février, 2001). En 
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raison de  la complexité des milieux naturels  (le sol par exemple),  les mécanismes de rétention des 

polluants  dans  le  sol  sont  souvent  méconnus,  c’est  pourquoi  le  terme  « sorption »  est 

préférablement utilisé (Apak, 2002) impliquant généralement le relargage des ions métalliques d’une 

phase liquide à une phase solide contigüe et se compose de trois processus importants : l’adsorption, 

la précipitation et l’échange ionique.  

B.2.6.   Conclusion 

L’objectif de  la section précédente a été de décrire  les mécanismes physico‐chimiques  intervenant 

dans  les  interactions des métaux dissous avec  le  sol. Les principaux modèles, couramment utilisés 

dans la littérature, pour décrire ces mécanismes ont été présentés. Ces modèles sont habituellement 

basés  sur  l’approche dite « isotherme d’adsorption ». Cependant,  la modélisation  selon  l’approche 

« isothermes d’adsorption » peut prévoir de manière satisfaisante les concentrations en métaux dans 

les solutions du sol, certes, mais elle présente des limites. Les isothermes ont tendance à surestimer 

ou sous‐estimer  la sorption des polluants sur  la matrice solide. Par ailleurs,  le transfert des métaux 

dans  le  sol  est  contrôlé  non  seulement  par  les mécanismes  physico‐chimiques mais  aussi  par  les 

mécanismes  hydrodynamiques.  La  section  suivante  recense  les  principaux  mécanismes 

hydrodynamiques jouant un rôle important dans le transfert des métaux dans le milieu pédologique. 
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B.3.   Mécanismes hydrodynamiques 

L’étude  des  écoulements  et  du  transfert  des  polluants  dans  les  milieux  poreux  naturels  sont 

particulièrement  fonction  des  propriétés  intrinsèques  à  ces  milieux  telles  que  la  porosité,  la 

conductivité  hydraulique  et  la  teneur  en  eau.  Ces  propriétés,  caractéristiques  du milieu  poreux, 

apparaissent couramment dans  les équations d’écoulement et du transport des solutés. Ainsi, cette 

section vise à présenter d’une part ; quelques propriétés hydrodynamiques du milieu poreux (le sol 

par exemple) et d’autre part, les principales lois ou équations régissant l’écoulement, le transport ou 

le transfert des métaux contenus dans les EPU à travers les sols. 

B.3.1.   Principales propriétés hydrodynamiques du sol  

La  zone non  saturée des  sols,  considérée  comme étant  le  siège de  transfert des polluants, est un 

milieu poreux triphasique (Cf. Figure 12) composé de : 

 Une phase  solide  formée d’un assemblage de particules  solides  (graviers,  sables,  limons et 

argiles)  entre  lesquels  existent  des  vides  appelés  « pores ».  C’est  à  travers  ces  vides  que 

s’opèrent les processus d’écoulement. 

 Une phase gazeuse, constituée essentiellement d’air et de vapeur d’eau, dont la composition 

est voisine de celle de  l’atmosphère, mais dépend également de  l’activité biologique. Cette 

phase, occupant une fraction des pores, se trouve soit sous la forme continue dans laquelle 

les polluants peuvent  se déplacer ou  se  transformer  soit  sous  la  forme de bulles occluses 

piégées dans la matrice poreuse. 

 Une phase liquide qui occupe une grande partie du vide laissé dans les pores. Cette phase est 

responsable de presque la totalité du transfert des espèces dissoutes ou solutés dans le sol. 

Phase solide

Phase  liquide

Phase gazeuseVa

Ve

Vs

Vt

Ma

Me

Ms

Mt

Vt : Volume total de sol
Vs : Volume de la phase solide
Ve : Volume de la phase liquide
Va : Volume de la phase gazeuse

Mt :  Masse totale du sol
Ms :  Masse de la phase solide
Me :  Masse de la phase liquide
Ma :  Masse de la phase gazeuse

Ma0

Relation volumique

Relation massique

 
Figure 12 : Représentation schématique d’un volume de sol (Musy et Soutter, 1991) 

Les milieux poreux naturels sont caractérisés par une extrême complexité  relative à  la distribution 

irrégulière des pores aussi bien en  forme qu’en  taille. A  l’échelle d’étude,  leur matrice solide peut 

être représentée par un ensemble de Volumes Élémentaires Représentatifs (VER) englobant les trois 

phases du sol, comme il est illustré à la Figure 12. L’approche « VER » consiste à associer à un point 

mathématique  les propriétés d’un volume  suffisamment  représentatif pour définir ou mesurer  les 

propriétés moyennes du milieu (Bear, 1972). Dans cette approche, les variables physiques décrivant 

le milieu,  discontinues  à  l’échelle microscopique,  sont  remplacées  par  des  fonctions  continues  à 

l’échelle  macroscopique  (Besnard,  2003).  Aussi,  les  dimensions  de  VER  sont‐elles  suffisamment 

grandes pour définir  l’ensemble des paramètres macroscopiques à  l’état de  l’eau dans  le  sol et à 
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l’écoulement, mais  petites  pour  considérer  que  ces  paramètres  sont  homogènes  à  l’état  du  VER 

(Lassabatère, 2002).  

Dans la suite de ce travail, les propriétés physiques du sol ainsi que les processus liés à l’écoulement 

sont basées sur  la notion de « VER ». Dans ce cas, nous considérons que  les propriétés physiques du 

sol  sont  identiques  en  tout  point  considéré.  En  outre,  les  propriétés  hydrodynamiques  du milieu 

poreux  décrites  dans  les  lignes  suivantes  sont  essentiellement  basées  sur  la  représentation 

triphasique du sol, comme il est illustré à la  Figure 12.   

B.3.1.1.   Masses volumiques  

En se basant sur la représentation schématique du volume de sol (Cf. Figure 12), on peut quantifier 

ses masses volumiques selon les équations suivantes : 

 Masse volumique moyenne des grains : g (g/cm
3) 

s
g

s

M

V
                                 (Eq. 20) 

 Masse volumique apparente totale (ou humide) : t (g/cm
3) 

            t
t

t

M

V
                                      (Eq. 21) 

 Masse volumique apparente sèche : s (g/cm
3) 

            s
s

t

M

V
                         (Eq. 22) 

B.3.1.2.   Porosité  

La majorité des matériaux naturels, tels que le sol, contiennent un certain pourcentage de vides qui 

peuvent être occupés par  l’eau ou d’autres  fluides. L’ensemble de ces vides  (ou pores)  représente 

alors la porosité ( ) du matériau. Celle‐ci est définie comme le rapport du volume des vides (Vp) au 

volume total de sol  (Vt). Quant au volume des pores,  il est alors égal au volume non occupé par  la 

phase solide, c’est‐à‐dire le volume total occupé par la phase gazeuse (Va) et la phase liquide (Ve). La 

porosité est donc exprimée par : 

1pa e s

t t g

VV V

V V





                                (Eq. 23) 

La porosité d’un matériau est un concept  indépendant de  la taille et des  interconnections entre  les 

pores. Elle est généralement différente d’un matériau à  l’autre  (Cf. Tableau 19), et ne dépend pas 

uniquement du volume et la répartition des vides mais également de la discontinuité entre les vides. 

Selon le degré d’ouverture et la connexion des pores, ils convient de distinguer trois types de pores : 

les micropores3, les mésopores4 et les macropores5 (Février, 2001). Cette distinction se justifie par le 

comportement hydraulique différent de ces pores vis‐à‐vis de l’écoulement. 

 

 

                                                            
3
 Pores de diamètres équivalents inférieurs à 0,01 mm 
4
 Pores  des diamètres équivalents compris entre 0,01 et 1 mm 
5
 Pores de diamètres équivalents supérieurs à 1 mm 
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B.3.1.3.   Conductivité hydraulique 

La conductivité hydraulique (ou perméabilité  intrinsèque), K, est  la propriété d’un milieu poreux de 

se laisser traverser par l’eau. Elle intervient généralement dans la loi de Darcy (Cf. B.3.2.1) en reliant 

la  vitesse  d’écoulement  à  un  gradient  hydraulique.  Lorsque  les  pores  sont  remplis  d’eau,  la 

conductivité hydraulique est alors maximale. Dans ce cas, on parle de « conductivité hydraulique à 

saturation, Ks ». Dans  le  cas d’un milieu non  saturé où de nombreux pores  sont  remplis d’air, elle 

accroit avec la teneur en eau, K = K ().  

La conductivité hydraulique est influencée par les propriétés du sol (Zekele et Si, 2005), telle que sa 

structure et sa masse volumique sèche (Miyazaki, 1996), la géométrie de l’espace poral (pouvant être 

modifié par la compaction et l’agrégation des sols) et la connectivité des pores, surtout en présence 

de macropores  (Gujisaite,  2008).  C’est  le  cas  des  sols  urbains  où  leur  caractère  particulièrement 

hétérogène suscite de nombreuses difficultés dans  la  relation de K  (). Dans de nombreux cas,  les 

mesures de perméabilité en  laboratoire conduisent à des valeurs bien  inférieures à celles mesurées 

in situ qui se justifie en partie par la taille des échantillons ne prenant pas compte des hétérogénéités 

du  terrain  ainsi  qu’à  l’échantillon  lui‐même  (Martinelli,  1999).  Au  dessous  d’un  certain  seuil,  la 

conductivité hydraulique est nulle et croit de façon exponentielle pour atteindre sa valeur maximale 

à saturation. Le Tableau 19 fournit des ordres de grandeur de la conductivité à saturation en fonction 

du type de sol.  

Tableau 19 : Porosité totale et conductivité hydraulique à saturation pour différentes formations 
géologiques [extrait dans Besnard (2003)] 

Matériaux  Porosité totale (%)  K (m/s) 

Gravier, galets   25 – 40  3.10‐2 – 10‐6 

Sable    40   2.10‐4 – 10‐6 

Argile   40 – 45   5.10‐9 – 10‐11 

Craie     30 – 45   6.10‐6 – 10‐9 

Calcaires lithographiques  5  ‐ 

Calcaires karstifiés   < 30  2.10‐2 – 10‐4 

Dolomies secondaires  30   6.10‐6 – 10‐9 

Grès   5 – 30   6.10‐6 – 3.10‐10 

Basalte   5 – 20   4.10‐7 – 2.10‐11 

Granite, gneiss  0,1 – 1   2.10‐10 – 3.10‐12 

B.3.1.4.   Teneur en eau  

Pour un volume de sol donné (Cf. Figure 12), on peut distinguer de types de teneur en eau : la teneur 

en  eau massique  (w), définie  comme  le  rapport  entre  la masse d’eau  et  la masse de  solide  et  la 

teneur en eau volumique  (), définie comme  le  rapport entre  le volume d’eau et  le volume  total. 

Elles s’expriment respectivement par les équations suivantes : 

e

s

M
w

M
                        (Eq. 24) 

e

t

V

V
               (Eq. 25) 
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On peut également, à partir de la teneur en eau et de la porosité géométrique6 (), déterminer le 

degré de saturation (S) du volume de sol selon l’équation suivante : 

e ge

t s t

V VV
S avec

V V V

 



  


        (Eq. 26) 

De manière générale, la teneur en eau du sol influence la quasi‐totalité des processus impliqués dans 

le transfert des polluants dans le sol.  

B.3.2.   Écoulement de l’eau dans le sol 

L’écoulement dans un milieu poreux  correspond à  la description du mouvement de  l’eau dans  ce 

milieu.  Cependant,  tous  les  flux  d’eau  infiltrant  dans  le  sol  ne  participent  pas  à  l’écoulement.  Il 

convient alors de distinguer :  l’eau  libre, qui peut se déplacer sous  le seul effet de  la gravité ou du 

gradient de pression et l’eau liée pouvant être retenue par capillarité et/ou absorption.  

Diverses échelles sont habituellement utilisées pour l’évaluation du comportement hydrodynamique 

des milieux poreux. D’après Dagan (1989), les différentes échelles d’écoulement sont les suivantes :   

 L’échelle du laboratoire, qui caractérise les dimensions des expérimentations de laboratoire. 

Elle est comprise entre 10‐1 et 100 m. 

 L’échelle locale, qui est en général l’ordre de profondeur des aquifères, c’est‐à‐dire comprise 

entre 101 m et 102 m, dans les directions verticales et horizontales. C’est l’échelle des essais 

de pompage et de traçage, celle de l’étude de l’écoulement et du transport à proximité des 

sources de contamination. A cette échelle, l’étude est souvent tridimensionnelle.   

 L’échelle régionale, qui est de l’ordre de 104 à 105 m dans le plan horizontal et qui correspond 

aux aquifères dont l’étendue est beaucoup plus large que la profondeur. A cette échelle, les 

variables sont définies comme des moyennes sur la profondeur et l’écoulement. 

A  l’heure  actuelle,  l’échelle macroscopique  est  la mieux  adaptée  à  la  description  quantitative  des 

écoulements en milieux poreux, qui, est habituellement basée sur des équations fondamentales, telles 

que celle développée par Darcy en 1856. En  fait,  l’approche microscopique  (l’échelle de  laboratoire 

par  exemple)  permet  toutefois  de mieux  comprendre  les  phénomènes,  tels  qu’ils  se  présentent  à 

l’échelle globale (Musy et Soutter, 1991). Cette échelle a été largement utilisée dans le cadre de cette 

thèse. 

B.3.2.1.   Principe fondamental : la Loi de Darcy 

Lors de  l’écoulement dans  le  sol,  il existe une perte d’énergie due aux  forces de  frottement entre 

l’eau et la surface des grains. Cette perte d’énergie par unité de longueur du chemin parcouru par les 

particules se nomme « gradient hydraulique ». Celui‐ci est directement proportionnel à la vitesse de 

l’eau en écoulement laminaire et cette proportionnalité est régie par la Loi de Darcy. Cette dernière 

a été établie par Darcy sous un certain nombre d’hypothèses stipulant que : (i) la matrice solide est 

isotope,  homogène,  stable  et  saturée ;  (ii)  la  phase  liquide  est  homogène,  isotherme  et 

incompressible ;  (ii)  la  phase  aqueuse  est  considérée  comme  immobile  et  incompressible ;  (iv) 

l’énergie cinétique est négligeable ; et (v) le régime d’écoulement est laminaire et permanent.  

L’expérience  de  Darcy  consistait  à  faire  passer  un  flux  d’eau  (q)  à  travers  une  colonne  de  sable 

saturée en eau et mesurer à la sortie de la colonne ce flux. D’après les résultats de ses expériences, 

                                                            
6 La porosité géométrique () d’un milieu poreux est le rapport des espaces vides sur le volume total. 
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Darcy a établi une proportionnalité entre le flux traversant la colonne et le gradient de charge totale 

(H) qui lui est appliqué, suivant la relation :    

( )sq K grad H 
 

             (Eq. 27) 

Où Ks (m/s) est la conductivité hydraulique à saturation dépendant à la fois des propriétés du milieu 

(regroupées sous la forme du paramètre de perméabilité intrinsèque, k) ainsi que de celles du fluide 

(sa viscosité  et son poids volumique  = .g) : 

s

g
K k k

v

 


                (Eq. 28) 

Avec     : masse volumique du fluide en kg/m3  

g : accélération de la pesanteur en m/s2 

k : perméabilité intrinsèque en m2 

 : viscosité dynamique en Pa.s ou en kg/m/s 

v : viscosité cinématique en m2/s 

La présence du signe (‐) dans l’Eq. 27 résulte du fait que la direction de l’écoulement, donc celle des 

flux, correspond à  la direction du potentiel total décroissant. Notons que  l’équation de Darcy n’est 

applicable  que  si  la  conductivité  hydraulique  du  sol  est  identique  quelle  que  soit  la  direction  de 

l’écoulement, c’est‐à‐dire lorsque le milieu est isotrope.  

Dans le cas où les hypothèses de Darcy sont vérifiées, à savoir la matrice solide est continue et que 

l’écoulement est homogène,  il est possible de définir en  tout point du milieu poreux et pour  tout 

temps t, les vitesses d’écoulement : vitesse de Darcy et vitesse de pore. 

 La  vitesse  de Darcy  (ou  densité  de  flux  d’eau  dans  le  sol),  q(m/s),  est  une  vitesse  fictive 

définie  comme  le  rapport  du  débit  volumique  d’eau, Q(m3/s),  sur  la  surface  totale  de  la 

section, S (m2), du milieu poreux considéré : 

Q
q

S
                  (Eq. 29) 

 La vitesse de pore est  le rapport de  la vitesse de Darcy à  la teneur volumique en eau, dans 

l’hypothèse où toute l’eau présente dans les pores participe aux processus d’écoulement : 

q
v


                     (Eq. 30) 

Dans le cas où une partie de l’eau est mobile, on remplace alors  par m (teneur volumique 

en eau mobile). 

Toutefois,  la  théorie  couramment  développée  sur  l’écoulement  de  l’eau  dans  le  sol  ne  fait  que 

prendre  en  compte  l’écoulement  observé  en  milieu  structurellement  homogène.  Dans  ce  cas, 

l’écoulement  est  généralement  supposé  unidirectionnel  et  vertical.  Toutefois,  les  sols  naturels 

présentent  très  souvent  un  caractère  hétérogène  élevé,  et  donc  une  variabilité  spatiale  de  la 

conductivité hydraulique. En effet, une forte variabilité spatiale de  la conductivité hydraulique peut 

entrainer  la  variation  des  vitesses  d’écoulement  et  la  création  des  chemins  préférentiels.  Ces 

phénomènes sont  liés à  la variabilité des caractéristiques hydrodynamiques du sol qui peuvent être 

d’ordre structural (présence de fissures, de macropores ou agrégats) ou textural (horizons de nature 

et d’origine différentes…). 
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B.3.2.2.   Influence de l’hétérogénéité du sol sur l’écoulement 

La variabilité des caractéristiques hydrodynamiques des sols, telles que la texture et la structure, se 

traduit par une distribution non uniforme des vitesses d’écoulement au sein du volume poral. Elle 

peut  avoir  des  répercussions  sur  le  transport  du  soluté,  notamment  sur  les  temps  d’arrivée,  les 

profondeurs d’infiltration ou sur  la distribution des concentrations (Thomasson et Wierenga, 2003). 

Les conséquences de cette variabilité sur  les processus de transport des solutés sont fonction de  la 

teneur  en  eau,  du  débit  auquel  s’opère  l’écoulement,  et  du mode  d’irrigation  considéré  (Février, 

2001). Pour faire face à ce dilemme, diverses approches ont été développées dont les plus connues 

sont la régionalisation de l’écoulement et la notion d’écoulement préférentiels dans les macropores. 

Ces deux concepts ont été bien documentés par Février (2001), et Dubé (2001) a également présenté 

une description encore plus détaillée des écoulements préférentiels dans  les macropores et/ou  les 

mésopores. 

La régionalisation de l’écoulement se base sur la distribution de la taille des pores du milieu poreux 

(Szenknect, 2003) où l’on peut distinguer des régions où l’écoulement est plus ou moins lent (Ma et 

Selim, 1995), voire complètement nul (Van Genuchten et Wierenga, 1976). Quant aux écoulements 

préférentiels, ils constituent un cas extrême d’écoulement régionalisé. Dans ce type d’écoulement, la 

totalité des flux circule dans  les macropores sans qu’il y ait échange ou distribution de solutés dans 

les autres régions du volume poral (Gupta et al., 1999). L’identification des régions d’écoulement et 

des  chemins  préférentiels  lors  des  écoulements  dans  les  milieux  naturels  sont  effectués  soit  à 

l’échelle de laboratoire ou l’échelle de terrain par la mise en œuvre d’expériences de traçage. 

B.3.2.3.   Caractérisation de l’écoulement  Expériences de traçage 

Dans  les  études  de  transfert,  l’écoulement  est  le  plus  souvent  caractérisé  par  un  traceur  se 

comportant comme  la molécule d’eau, c’est‐à‐dire,  il est non  réactif avec  la matrice  solide et non 

dégradable.  Les  traceurs  les  plus  couramment  utilisés  sont  surtout  les  traceurs  anioniques  et 

fluorescents. D’autres auteurs utilisent des traceurs radioactifs et  isotopiques mais  la complexité et 

le coût des mesures rendent ces procédés relativement rares. D’ailleurs, les traceurs isotopiques, tels 

que le deutérium (2H2O), le tritium (3H2O) et l’oxygène 18 (H2
18O) sont loin d’être les meilleurs car ils 

sont représentés par la molécule d’eau en elle‐même (Paris Anguela, 2004). 

Quant  aux  traceurs  fluorescents,  bien  qu’ils  aient  un  seuil  de  détection  très  faible  et  sont  peu 

sensibles aux variations de  température et de  salinité,  ils présentent également des désavantages 

par  le  fait  qu’ils  sont  sensibles  à  la  lumière  et  au  pH. Du  fait  de  la  complexité  dans  le  choix  des 

traceurs,  les traceurs anioniques apparaissent plus faciles à utiliser et plus avantageux. Les traceurs 

anioniques  le plus  couramment utilisés  sont  le bromure  (Br‐)  et  le  chlorure  (Cl‐). Cependant,  l’ion 

chlorure est parfois préférentiellement choisi à  l’ion bromure en  raison de sa disponibilité à  faible 

coût. Il peut être facilement détecté à l’aide d’une simple mesure de conductivité de la solution à la 

sortie ou à  l’intérieur du dispositif expérimental. Ces deux traceurs ont déjà fait  l’objet de plusieurs 

études  comparatives  (Hebrard‐Labit,  1998;  Crosnier,  1999;  Plassard  et  al.,  2000;  Février,  2001; 

Marcos, 2001; Lassabatère, 2002; Paris Anguela, 2004; Larmet, 2007).  
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B.3.3. Modélisation des mécanismes hydrodynamiques 

L’eau est considérée comme le principal vecteur de transport des solutés dans les milieux poreux. Au 

cours de son écoulement dans le sol, elle peut entrainer des éléments sous la forme dissoute (ex. des 

ions) ou particulaire (ex. des colloïdes et/ou des bactéries), ainsi que de  l’énergie (c’est‐à‐dire de  la 

chaleur). Les mécanismes de transport de ces éléments dans  le sol, ont  lieu principalement dans  la 

phase  liquide, par  le réseau poreux partiellement rempli d’eau. En effet,  lorsqu’un soluté (un métal 

dissous par exemple) pénètre dans  le  sol,  il peut être  transporté par  l’eau  suivant un mouvement 

convectif. Dans le cas où on ne s’intéresse qu’au transport de solutés non‐réactifs ou réactifs (tel est 

le  cadre de  cette étude), deux phénomènes  fondamentaux  sont mis en  jeu  :  la  convection, due à 

l’écoulement  massique  de  la  solution  du  sol,  la  dispersion  hydrodynamique,  due  à  la  diffusion 

moléculaire et à la dispersion cinématique. 

B.3.3.1.   Phénomènes fondamentaux 

B.3.3.1.1.   Convection 

La  convection est  considérée  comme  l’entraînement des éléments en  solution dans  le  sol  lors du 

déplacement du fluide. Le soluté suit le mouvement général de l’eau sans perturbation, à la vitesse q 

définie par la loi de Darcy. En se basant sur cette la loi et sur le principe de conservation de la masse, 

le flux de soluté transporté par convection est alors  le produit de concentration en soluté [ou de  la 

fraction volumique soluté (Vx)] et du flux d’eau, exprimé suivant la relation : 

( ) ( )c x xq V q V grad H   
 

        (Eq. 31) 

Où Vx est la fraction volumique de soluté (m3) 

B.3.3.1.2.   Dispersion hydrodynamique 

La dispersion hydrodynamique est un phénomène  résultant de  l’étalement de  la concentration du 

polluant dans le milieu. En se déplaçant, l’espèce chimique se dilue (effet du mélange) et s’étale pour 

occuper  un  volume  plus  grand  avec  une  concentration  corrélativement  décroissante  (effet  de 

dilution). Cette propagation est régie, d’une part, par le déplacement des molécules sous l’effet de la 

diffusion moléculaire et, d’autre part, par la dispersion cinématique.   

B.3.3.1.2.1.   Diffusion moléculaire – Loi de Fick 

La diffusion moléculaire est un phénomène indépendant de la vitesse du fluide et est dû uniquement 

à  l’agitation des molécules  (le  fluide étant  immobile), qui  tend à  rendre homogène  la distribution 

spatiale du soluté  jusqu’à une concentration uniforme par diffusion vers  la zone moins concentrée. 

Cette migration  suit une  loi classique dite « Loi de Fick » où  le coefficient de diffusion moléculaire 

(D0)  traduit  la  proportionnalité  du  flux  massique  (Fs)  d’ions  en  solution  au  gradient  de  leur 

concentration (C). Cette relation représente alors la première loi de Fick et est exprimée par : 

  0sF D gradC  
 

                  (Eq. 32) 

Où  Fs est le flux de matière transporté par unité de surface, Kg/m2S 

D0 le coefficient de diffusion moléculaire, m2/s  

C est la concentration massique, Kg/m3 
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Le signe (‐) montre que la diffusion a lieu dans la direction opposée au gradient de la concentration. 

Notons également que le coefficient de diffusion moléculaire (D0) dépend de la teneur en eau et de 

la tortuosité des lignes de flux. 

Dans le cas d’un déplacement monodimensionnel, en tenant compte de la loi de conservation de la 

matière, on utilise la 2ème loi de Fick : 

2

0 2

C C
D

t x

 
  

 
               (Eq. 33) 

Dans  le  cas d’un milieu  poreux,  la diffusion  en phase  liquide  interstitielle  (dans  les pores  remplis 

d’eau) est modélisée par :    

2
0

2e e

DC C
D avec D

t x



 

  
 

             (Eq. 34) 

Où De = coefficient de diffusion moléculaire effectif, m2/s ;  = tortuosité des pores.  

B.3.3.1.2.2.   Dispersion cinématique 

La dispersion  cinématique est due à  l’hétérogénéité de  la distribution des vitesses dans un milieu 

poreux. Cette hétérogénéité est soumise elle‐même à trois phénomènes : (i) la non‐uniformité de la 

distribution des vitesses dans un pore (donc  la vitesse est plus rapide pour  les molécules situées au 

centre  du  pore),  (ii)  la  variabilité  de  la  dimension  des  pores  entrainant  des  différences  dans  les 

vitesses de propagation (la vitesse est plus rapide pour  les molécules transportées par macropores) 

et, (iii) La variation des lignes par rapport à la direction principale de l’écoulement. Le flux de matière 

transporté par dispersion, FD, est alors exprimé par : 

ijDF D gradC   
 

                              (Eq. 35) 

Où  FD  est  le  flux  dispersif,  Kg/m
2S ;  ijD   est  le  tenseur  de  dispersion,  m2/s  (c’est  un  vecteur 

symétrique  de  2ème  ordre,  et  ses  directions  principales  sont  celles  du  vecteur  de  la  vitesse 

d’écoulement,  les  autres  directions  sont  perpendiculaires  à  la  première  et  entre  elles).  Pour  une 

dispersion tridimensionnelle, ce tenseur prend la forme de : 

xx xy xz

yx yy yz

zx zy zz

D D D

D D D D

D D D

 
 

  
 
 

                   (Eq. 36) 

Plusieurs théories ont été élaborées pour décrire le transfert des solutés dans les milieux poreux. Les 

unes sont basées sur  la description de  la vitesse convective des molécules, d’autres décrivent  leur 

comportement dispersif dans  le volume poral. Toutefois,  la base  fondamentale de ces  théories est 

d’exprimer  la densité de  flux total du soluté par  la somme des  flux convectifs et dispersifs. Ceux‐ci 

sont généralement quantifiés à  l’aide de  l’équation dite « Équation Convection‐Dispersion  (CDE) ». 

De même, d’autres modèles, tels que le Modèle Mobile‐Immobile (MIM), sont également développés 

pour tenir compte de la régionalisation des écoulements. 
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B.3.3.2.   Modèles de transport 

B.3.3.2.1.   Équation Convection – Dispersion  

Ce modèle est basé sur  le principe de  la conservation de  la masse et correspond à un écoulement 

homogène au sein du volume poral, régulé uniquement par les phénomènes convectifs et dispersifs. 

Pour un écoulement d’eau permanent, unidirectionnel, l’équation de convection‐dispersion s’écrit : 

2

2

C C C
D v

t z z

  
 

  
                (Eq. 37) 

Avec   C : concentration de soluté (mol/l) ou (g/l) 

  D : coefficient de dispersion (cm2/s) 

  v : vitesse de pore (cm/s) 

  z : espace (cm) 

  t : temps (s) 

Le terme de gauche de l’équation représente la variation du stock de soluté, le terme de droite est la 

somme d’un terme dispersif (1er terme) et d’un terme convectif (2ème terme). 

La résolution de l’équation convection‐dispersion nécessite la connaissance préalable de la vitesse de 

Darcy  (q), de  la dispersion hydrodynamique et du  facteur de  retard. Dans  le cas où  toute  l’eau du 

milieu poreux participe à l’écoulement, alors la vitesse de pore est exprimée selon l’Eq. 30.  

Le modèle convection‐dispersion est le plus utilisé dans l’étude du transport de solutés dans les sols. 

Cependant,  il peut  s’avérer  insuffisant dans certains cas ; ce qui amène à définir d’autres modèles 

tels que le modèle à deux régions d’eau ou modèle mobile‐immobile.  

B.3.3.2.2.   Modèle Mobile – Immobile  

Le modèle MIM est un modèle de convection‐dispersion à deux régions d’eau mobile et immobile et 

avec  un  échange  de  solutés  selon  une  cinétique  du  premier  ordre  entre  les  deux  zones.  Si  l’on 

suppose  que  les  teneurs  en  eau mobile  et  immobile  ont  une  répartition  uniforme  dans  le milieu 

poreux,  les équations du modèle MIM pour un écoulement permanent et unidirectionnel s’écrivent 

(Gaudet et al., 1977; De Smedt et Wierenga, 1984; Bond et Wierenga, 1990; Maraqa et al., 1997; 

Comegna et al., 2001; Février, 2001; Kamra et al., 2001; Szenknect, 2003): 

2

2
m im im m m

m m
m

C C C C
D v

t t z z




   
  

                    (Eq. 38) 

 im
im m im

C
C C

t
 

 


                    (Eq. 39) 

Avec  Cm : concentration dans la phase mobile (mol/l) ou (g/l) 

  Cim : concentration dans la phase immobile (mol/l) ou (g/l) 

  m : teneur en eau volumique dans la région d’eau mobile (cm3/cm3) 

im : teneur en eau volumique dans la région d’eau immobile (cm3/cm3) 

Dm : coefficient de dispersion (cm
2/s) 

Vm : vitesse de pore, vm=q/m  
 : Coefficient cinétique d’échange (1/S) 
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Ici, la teneur en eau totale représente la somme des teneurs en volumique dans la région mobile et 

immobile : d’où  = m+ im. Le modèle MIM nécessite ainsi la connaissance de trois paramètres : m, 
Dm et . Lorsque  est très petit ( << 0), on aboutit au modèle CDE simple avec  m=im ; donc seule 
la  région mobile qui  intervient dans  les processus d’écoulement. Quant au  coefficient Dm,  il est  le 

même  que  celui  du  modèle  CDE  en  supposant  que  dans  le  modèle  MIM,  la  dispersion 

hydrodynamique  n’affecte  que  la  région  mobile  (Dm  =  0).  Dans  ce  cas  on  a :  Dm  =  .Vm  où   
représente la dispersivité du milieu poreux. 

Chacun  des  phénomènes  intervenant  dans  l’écoulement,  est  caractérisé  par  les  paramètres  des 

modèles CDE et MIM, possède des temps caractéristiques propres (Sardin et al., 1991). En effet, que 

l’écoulement soit représenté par un modèle CDE ou MIM, on peut définir  identiquement un temps 

de  séjour,  ts,  correspondant  au  temps  nécessaire  à  une molécule  de  soluté  pour  parcourir  une 

distance  donnée  dans  un milieu  poreux.  Ce  temps  résulte  de  tous  les  facteurs  intervenant  dans 

l’écoulement : convection‐dispersion et diffusion, exprimé par :  

s

L
t

q


   (min)                            (Eq. 40) 

Où   L est la distance à parcourir par la molécule de soluté 

q est la vitesse de Darcy    

On peut également définir  le temps caractéristique d’échange (ou temps de transfert de masse) t, 

qui correspond au temps au bout duquel la concentration dans la phase mobile et celle de la phase 

immobile sont en équilibre. Il dépend uniquement de la teneur en eau immobile im et du coefficient 
cinétique d’échange  : 

imt



   (min)                                (Eq. 41) 

De même, on peut également avoir un temps caractéristique du transport par convection, tconv pour 

le modèle CDE et un temps caractéristique de la dispersion hydrodynamique, tD pour le modèle MIM. 

Ce temps représente le temps nécessaire à une molécule pour parcourir une distance donnée dans le 

milieu poreux sous l’effet unique de la convection, exprimé respectivement pour les écoulements de 

type CDE et MIM par : 

mim

L
t

v
    (min)                               (Eq. 42) 

2D
m m

D
t

v







   (min)                                           (Eq. 43) 

Où  v  et  vm  sont  respectivement  les  vitesses  de  pore  correspondant  aux modèles  CDE  et MIM.  

Toutefois, au même titre que  le modèle CDE,  le modèle MIM est parfois  insuffisant pour décrire  le 

transport des solutés dans le milieu poreux. Cette insuffisance est, dans la plupart des cas, complétée 

par des modèles couplés chimie‐transport. 

B.3.4.   Conclusion 

Dans cette  section, nous avons présenté  les concepts  théoriques d’écoulement et de  transport de 

solutés dans un milieu poreux  (le  sol par exemple) variablement  saturé en eau. A  l’issue de  cette 
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synthèse bibliographique,  il  apparait que  la maitrise des  écoulements  en milieu poreux  reste une 

étape  essentielle  dans  la  connaissance  du  comportement  hydrodynamique  des  polluants.  Les 

modèles, couramment utilisés (CDE ou MIM) dans les études de transport réactif ou non‐réactif des 

solutés  dans  le  sol,  sont  dans  la  plupart  des  cas  insuffisants  pour  décrire  tous  les  processus  de 

transfert  ou  de  transport.  Pour  compléter  cette  insuffisance,  on  opte  le  plus  souvent  pour  une 

approche  couplée  dite  « géochimie‐transport »  prenant  en  compte  à  la  fois  les  différents 

mécanismes de transport et les réactions chimiques. 

B.4.   Compléments de modélisation pour l’étude du transfert des métaux dans le sol – 

Approche géochimique 

La modélisation  selon  l’approche  géochimique  est  basée  sur  la  discrétisation  du milieu  étudié  en 

cellules  (ou  réacteurs) où  les  réactions chimiques  sont décrites et caractérisées par  leur constante 

d’équilibre  thermodynamique  et  les  réactions  à  l’interface  solide‐liquide  sont  conceptualisées  par 

des modèles  de  complexation  de  surface  et  d’échange  d’ions  (Szenknect,  2003).  Les  principaux 

paramètres  à  introduire  dans  ces  modèles  sont  les  activités  des  espèces  intervenant  dans  les 

réactions, les constantes d’équilibre thermodynamique et les réactions à considérer.  

A l’heure actuelle, le code PHREEQC est un des modèles le plus sophistiqués et utilisés pour décrire la 

spéciation  d’un  polluant  sur  un matériau  naturel  en  phase  aqueuse.  Son  fonctionnement  et  ses 

limites ont été bien documentés par Février (2001). Par ailleurs, nous avons proposé une description 

simpliste de son fonctionnement à la Figure 13.  

Fichier 
d’entrée

Interfaces
PHREEQC

Outils d’évaluation 
(Excel)

Résolution algorithmique
‐ Analyseur syntaxique
‐ Solveur Newton‐Raphson

Base de données 
géochimiques

Fichier de 
sortie

 

Figure 13 : Synoptique du fonctionnement de la modélisation géochimique au moyen du code 
PHREEQC. 

La structure de PHREEQC et ses interfaces d’utilisation se divise en plusieurs composantes : 

1) le fichier d’entrée décrivant le problème à résoudre. 

2)  les bases de données géochimiques par défaut. 

3) L’analyseur  syntaxique  permettant  d’extraire  les  informations  spécifiques  du  fichier 

d’entrée et le relier avec la série d’équations intégrées à la base de données existant.  

4) le  solveur  utilisé  pour  la  résolution  d’une  série  de  fonctions  non  linéaires  (Newton‐

Raphson). L’approche Newton‐Raphson permet de trouver des approximations au zéro 

des  fonctions  dont  chacune  d’elles  est  différenciée  à  un  inconnu  principal  pour 

constituer  la « matrice jacobéenne ». L’ensemble d’équations  linéaires formées à partir 
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de  cette matrice peuvent être  résolues  itérativement en  vue de  trouver une  solution 

approximative aux équations non linéaires.   

5) le fichier de sortie contenant les résultats de la simulation 

6) les outils d’évaluation (Excel) pour la présentation des résultats et le tracé.  

Le  code  de  calcul  PHREEQC  est  le  plus  communément  utilisé  dans  de  nombreuses  études  pour 

représenter les réactions chimiques, tels que la spéciation chimique des ions, le transport réactif en 

conditions dynamiques ou les réactions chimiques en conditions statiques (Février, 2001; Szenknect, 

2003; Citeau, 2004; Gharbi, 2008; Merdy et al., 2009). Ces modèles conceptualisés suivant  la base 

géochimique et thermodynamique de PHREEQC sont axés majoritairement sur l’échange ionique. 

B.4.1.   L’échange ionique 

Le modèle d’échange d’ions est une approche macroscopique, décrite dans la littérature (Helfferich, 

1962; Bolt, 1967; Sposito, 1981) et reposant sur les hypothèses suivantes,  cité par Gujisaite (2008) : 

 Les 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’échanges disponibles pour l’adsorption est fixé. 

L’échange  ionique est  le processus par  lequel certains  ions dans une matrice solide  (le sol par ex.) 

sont  remplacés  de  façon  partielle  ou  totale  par  des  ions  de  même  nature  (anioniques  ou 

cationiques).  Comme  nous  avons mentionné  précédemment,  les minéraux  argileux  et  la matière 

organique  sont  les  échangeurs  d’ions  habituellement  rencontrés  dans  les  sols  naturels.  De  tels 

échangeurs  sont  constitués  d’une  matrice  solide  à  la  surface  de  laquelle  les  charges  négatives 

existantes sont compensées par les cations mobiles (Szenknect, 2003). En général, plus la charge de 

l’ion est élevée, plus  son affinité pour  l’échange  l’est  (Banton et Bangoy, 1999).  L’ordre d’affinité, 

généralement admise est Li+> Na+ > H+ > K+ > NH4+ >Mg2+ >Ca2+ > Fe2+ > Al3+.  

Les réactions d’échange sont réversibles et peuvent être quantifiées mathématiquement suivant  la 

loi  d’action  de  masse.  Elles  sont  également  caractérisées  par  une  capacité  d’échange  et  un 

coefficient de sélectivité. Par exemple, pour un échange d’ions entre des cations monovalents Na+ et 

K+, l’équation réaction peut s’écrire de la façon suivante : 

       - -Na K X Na X K             (Eq. 44) 

et la distribution des espèces est donnée par la loi d’action de masse : 

[ - ][ ]

[ - ][ ]Na
K

Na X K
K

K X Na



            (Eq. 45) 

L’espèce  X‐  désigne  un  site  d’échange  à  la  surface  du  matériau  échangeur  de  cations.  La 

concentration initiale totale de la solution en ions Na+ et K+ est égale à Ci=[Na
+]+[K+]. La concentration 

totale des espèces adsorbées sur la surface solide est égale à CEC = [Na‐X] + [K‐X]. Respectivement, le 

coefficient de distribution des ions Na+ et K+ est alors exprimé suivant la relation suivante : 

/ /

[ - ] [ - ]

[ ] [ ]d Na d K

Na X K X
K et K

Na K          (Eq. 46) 

Dans le cas des cations où [Na‐X] << [K‐X], alors Ci  [K+] et CEC = [K‐X], d’où : 
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d i
Na

K

K C
K

CEC
           (Eq. 47) 

Il n’existe pas de théorie unifiée pour calculée l’activité des espèces adsorbées sur une phase solide, 

mais  plusieurs  conventions  (Szenknect,  2003).  Une  des  représentations  classiques,  proposée  par 

Gaines et Thomas (1953), est de remplacer les activités des espèces adsorbées sur la surface par des 

fractions ioniques équivalentes correspondantes et les activités par des espèces en solution par leur 

convention.  Celle‐ci  est  dénommée  « convention  de  Gaines‐Thomas »  de  laquelle  découle  un 

coefficient  dit  « coefficient  de  Gaines‐Thomas,  KG‐T ».  Dans  le  cas  d’une  réaction  d’échange 

cationique impliquant deux espèces A et B, on peut écrire : 

[ -X] [ -X]n m n mbA a B b A aB                (Eq. 48) 

b

a

[ -X] [ ]

[ -X] [ ]

n m a

A m n b
B

A B
K

B A

 

           (Eq. 49) 

b

a

[ ][ -X] [ ]

[ -X] [ ] [ ]

b m an m a
A

A m m b a m bG T B
B

BA B
K

B A A




 

  
          (Eq. 50) 

Où  [An+] et  [Bm+]  sont  les  concentrations  initiales des espèces A et B respectivement et  [Bm+‐X] et 

[An+X], leurs concentrations adsorbées sur la surface du solide ; a et b sont les coefficients d’activités 

de la réaction ; KG‐T A/B est le coefficient de Gaines‐Thomas de l’échange. Le Tableau 20 présente une 

liste de coefficients d’échange d’ions estimés à partir de la convention de Gaines‐Thomas.  

Tableau 20 : Coefficients d’échange d’ions calculés par rapport à l’ion Na+ suivant la convention 
Gaines‐Thomas (Appello et Postma, 2005) 

Équation :                            i
1 1-X - iNa I Na X Ii i

                                    (Eq. 51) 

Avec                                       

11

1 1

[ ][ - ][ ]

[ - ] [ ] [ ]

ii
Na

Na
I i i

i I

INa X I
K

I X Na Na







 
                                 (Eq. 52) 

Ion I+  KNa/I  Ion I2+  KNa/I  Ion I3+  KNa/I 

Li+  1,2 (0,95 – 1,2)  Mg2+  0,50 (0,4 – 0,6)   Al3+  0,7 (0,5 – 0,9) 

K+  0,20 (0,15 – 0,25  Ca2+  0,4 (0,3 – 0,6)  Fe3+  ? 

NH4+  0,25 (0,2 – 0,3)  Sr2+  0,35 (0,3 – 0,6)     

Rb+  0,10  Ba2+  0,35 (0,2 – 0,5)     

Cs+  0,08  Mn2+  0,55     

    Fe2+  0,6     

    Co2+  0,6     

    Ni2+  0,5     

    Cu2+  0,5     

    Zn2+  0,4 (0,3 – 0,6)     

    Cd2+  0,4 (0,3 – 0,6)     

    Pb2+  0,3     

Dans  les  sols,  les  valeurs  de  coefficients  d’échange  d’ions  fournies  au  Tableau  20  peuvent  être 

variées en fonction du type d’échangeurs qui sont présents dans  la phase solide et également de  la 

composition physico‐chimique de  la phase  liquide  (Appello et Postma, 2005). Ces coefficients  sont 
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largement  utilisés  dans  la  base  de  données  PHREEQC.  Cependant,  comme  toute  approche 

numérique,  le modèle d’échange d’ions présente des  limites. Bien qu’il permette de  reproduire  la 

variabilité de  l’adsorption en  fonction des différentes conditions géochimiques, mais  il ne tient pas 

en compte les éventuels processus de complexation de sphère interne.  

B.5.   Synthèse générale sur les mécanismes de transfert des métaux lourds dans le sol 

Le transfert des métaux  lourds dans  les sols est contrôlé par des mécanismes biologiques, physico‐

chimiques  et  hydrodynamiques.  D’une  part,  les  mécanismes  physico‐chimiques  contrôlent  les 

réactions entre  les métaux  lourds et  le sol, donc  leur répartition à  la fois dans  la phase solide et  la 

phase aqueuse. Ces mécanismes se produisent  lorsque  les métaux  lourds sont mis en contact avec 

les constituants du sol au cours de leur transport par la phase aqueuse. D’autre part, les mécanismes 

hydrodynamiques  contrôlent  l’écoulement de  la phase  aqueuse  facilitant  le  transport des métaux 

dissous. D’après Dubé (2001), la sorption des métaux sur les différents constituants du sol se produit 

de manière compétitive. L’auteur précise également que les métaux s’associent aux constituants du 

sol  selon  leur  affinité  respective,  tandis que  ces  constituants,  eux‐mêmes,  cherchent  à  retenir  les 

métaux lourds de manière sélective. La Figure 14 synthétise la distribution géochimique des métaux 

dissous au cours de leur transfert dans le sol. 

Métaux lourds 
dissous

‐ Pédofaune
‐ Pédoflore
‐Micro‐organismes du sol

Incorporés dans les êtres 
vivants

Mobilité moyenne

‐ Argiles
‐ oxydes de Fe et Mn
‐ CaCO3 

Adsorbés = f (pH)

Grande mobilité

‐ Ex. les silicates

Incorporés  dans les 
minéraux

Très faible  mobilité 

‐ Sulfures
‐Hydroxydes
‐ Carbonates

Précipités = f (pH) 

Faible mobilité 

‐Matière organique du sol

Complexés

Mobilité moyenne

‐ Diminution ou augmentation 
de la force ionique liés à la 
présence des ions Li+, Na+, H+, 
K+, NH4+, Mg2+ ,Ca2+, Fe2+, Al3+

‐ ( Echangeurs  d’ions : matière 
organique et argiles)

échangés

Grande mobilité 

 

Figure 14 : Distribution géochimique des métaux dissous au cours de leur transfert dans le sol 

Le processus de distribution géochimique des métaux lourds est davantage compliqué par le fait que 

les constituants du sol  interagissent entre eux pour  former, non pas des phases solides uniques et 

distinctes, mais  plutôt  des  agglomérations  de  plusieurs  phases  (Förstner  et Wittman,  1979).  Les 

agglomérations  ainsi  formées  ne  sont  pas  le  plus  souvent  restées  souder  vu  de  la  variation  des 

conditions physico‐chimiques du milieu,  telle que  la diminution du pH, entrainant généralement  le 

relargage des métaux. Il est reconnu que l’ion [H+] peut entrer en compétition avec les métaux lourds 

pour les ligands disponibles, diminuant ainsi la rétention des métaux lourds par la phase solide du sol 
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(Dubé, 2001). Une diminution de pH peut donc augmenter le gradient de concentration des métaux 

lourds de la phase solide vers les eaux souterraines.  

Des recherches sur  l’écoulement des solutés en milieux poreux en présence d’interactions physico‐

chimiques  restent  très  complexes.  Cependant,  le  couplage  chimie–  écoulement  peut‐être  très 

importante pour l’évaluation du comportement des ions métalliques au cours de leur transfert dans 

les  milieux  poreux  naturels.  Notre  travail  s’inscrit  dans  cette  thématique  où  nous  mettons  en 

évidence ces mécanismes par le biais de deux dispositifs de laboratoire fonctionnant en absence de 

l’écoulement  (les  batchs)  et  en  présence  de  l’écoulement  (les  colonnes).  La  méthodologie 

développée dans ce  travail associe  le choix du sol d’étude et des polluants métalliques prioritaires 

ainsi que les matériels et les outils de laboratoire (Cf. Partie C).  
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PARTIE C : Outils d’évaluation du transfert des ions 
métalliques  à  travers  le  sol  modèle 
sélectionné 
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Partie  C.  Outils  d’évaluation  du  transfert  des  ions métalliques  à  travers  le  sol modèle 
provenant de la plaine du Cul‐de‐sac 

Cette  partie  présente  les  méthodologies  expérimentales  couramment  utilisées  pour  l’étude  du 

transfert des métaux dissous à travers des matériaux naturels de type sol. Pour limiter la complexité 

de notre  intervention, nous avons privilégié une approche  simplifiée  relative à  la description d’un 

scénario  réel  lié  à  la  gestion  des  déchets  solides  à  Port‐au‐Prince.  Ce  scénario  nous  a  permis  de 

justifier le choix des métaux lourds utilisés pour cette étude. La description du site d’étude ainsi que 

la méthodologie développée pour  l’étude de  la  réactivité des métaux  sélectionnés vis‐à‐vis du  sol, 

seront également présentées dans cette partie. 

C.1.   Choix des métaux lourds prioritaires  Approche par scénario 

Comme  nous  l’avons  développé  à  la  section  A.3.2.1,  les  aquifères  urbains  des  pays  en 

développement  (P.E.D)  sont  exposés  à  l’infiltration  d’eaux  pluviales  urbaines  chargées  en  divers 

polluants.  Ceux‐ci  sont  principalement  liés  à  la  diversité  des  activités  urbaines  créant  un 

environnement malsain particulièrement dans les quartiers situés en périphérie des villes. Toutes les 

sources  de  recharge  des  aquifères  urbains  des  P.E.D  (Cf.  A.3.2.1  et  Figure  7)  se  révèlent  d’une 

importance  particulière.  Dans  le  cadre  de  cette  thèse,  nous  avons  focalisé  notre  étude  sur  un 

scénario relatif à l’infiltration de lixiviats de décharge dans les formations alluvionnaires de la plaine 

du Cul‐de‐sac (Cf. Figure 15). Notons que la plupart des constituants des déchets urbains contiennent 

des métaux  lourds  ; entre autres  les piles  (Hg, Zn, Pb, Cd),  les peintures  (Cr, Cd, Pb),  les plastiques 

(Cd, Ni), les papiers cartons (Pb) etc. (De Miquel, 2001; Aloueimine, 2006b). Dans les P.E.D, tels qu’en 

Haïti, les déchets solides sont souvent déposés dans le milieu naturel et attirent les moustiques et les 

rongeurs. En période pluvieuse, ils sont lessivés par les eaux de ruissellement et augmentent ainsi la 

charge polluante. Cette dernière est susceptible de remettre en question non seulement  la qualité 

des eaux de surface, mais aussi celle des sols et/ou des nappes sous‐jacentes via leur infiltration.  

C.1.1.   Description du scénario 

La problématique de la gestion des déchets solides est l’un des défis environnementaux auquel sont 

confrontées  les  autorités municipales  des  P.E.D.  L’organisation  de  la  collecte  de  déchets  dans  les 

quartiers situés en périphérie des villes et  leur élimination dans des conditions adéquates sont peu 

souvent  assurées,  augmentant  ainsi  les  risques  sanitaires  auxquels  sont  soumises  les  populations 

(Aina, 2006). Notre scénario, décrivant cette problématique environnementale, a permis  le passage 

de  l’échelle  d’observation  (milieu  pédologique  de  la  plaine  du  Cul‐de‐sac)  à  l’échelle  restrictive 

(échelle  de  laboratoire).  Cette  dernière  permettra  de  prendre  en  compte  les  phénomènes  non‐

maitrisables sur le site naturel et de comprendre au mieux les mécanismes de transfert des métaux 

prioritaires pour cette étude.  
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Figure 15 : Impact de l'infiltration des lixiviats provenant des déchets solides sur les ressources en 
eau souterraine de la PCS à Port‐au‐Prince. 

Ce scénario résume la problématique environnementale de l’aquifère de la plaine du Cul‐de‐sac (Cf. 

Figure 15) : 

(i) D’abord, il met en évidence un certain nombre de forages et de puits n’excédant pas 30 m de 

profondeur exploités par la pollution locale via des puits domestiques et/ou des « pompes à 

bras7 » constituant ainsi les seuls dispositifs pérennes pour leur AEP. Il présente ensuite des 

forages  (environ 14) d’une profondeur plus  importante  (entre 30 et 60 m) exploités par  la 

CAMEP pour l’AEP de la CUPP. 

(ii) Il décrit par la suite l’enjeu environnemental de la décharge non contrôlée de Port‐au‐Prince 

(Truitier) et de ses environs servant le lieu d’entreposage de déchets solides et des dépotoirs 

qui alimentent la nappe phréatique par leurs lixiviats en polluants organiques et inorganiques 

tels que les métaux lourds (Pb, Cu, Cd, ...).  

(iii) Sur  le  plan  qualitatif,  les  travaux  réalisés  par  Gonfiatini  et  Simonot  (1988) ont  mis  en 

évidence  une  contamination  saline  de  la  nappe.  Les  résultats  des  études  effectuées  par 

Emmanuel  et  al  (2004)  ont  prouvé  que  non  seulement  la  nappe  est  exposée  à  la 

contamination bactérienne, mais aussi à la contamination due aux métaux lourds tels que le 

plomb [40  ̶  90 µg/L].  

Dans  le  cadre de  cette  thèse, nous avons  limité nos  travaux uniquement à  la problématique de  la 

contamination métallique de la nappe tout en ayant soin de questionner les mécanismes régissant le 

transfert de ces métaux dans le milieu souterrain de la plaine du Cul‐de‐sac. 

 

 

 

                                                            
7 Ce sont des pompes, généralement de type INDIA MARK II,  installées en périphérie de la communauté urbaine de Port‐au‐Prince (par  
exemple  à Léogane,  aux Croix des Bouquets, etc..). Elles sont également majoritaires dans les villes de province. 
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C.2. Le site d’étude : Aquifère de la plaine du cul‐de‐sac 

C.2.1.   Délimitation  

La plaine du Cul‐de‐sac (Cf. Figure 16) est limitée : (i) au nord par la ligne de crêtes de la chaine des 

Matheux et les montagnes du Trou d’Eau, (ii) au sud par la ligne de crêtes du Massif de la Selle, (iii) à 

l’ouest par  la baie de Port‐au‐Prince, et  (iv) à  l’est par  l’étang saumâtre, dont  la bordure orientale 

sert de frontière avec la République Dominique au‐delà de laquelle la nappe continue dans les vallées 

d’Enriquillo et d’Azueï.    

Ainsi délimitée,  la plaine du Cul‐de‐sac (PCS) forme dans son ensemble une structure rectangulaire. 

Les superficies de son bassin versant sont estimées à : (i) 300 km2 pour les versants Nord, (ii) 500 km2 

pour la plaine proprement dite (et la nappe), et (iii) 600 km2 pour les versants Sud, dont 280 km2 pour 

le bassin versant de la Rivière Grise et 170 km2 pour celui de la Rivière Blanche. 
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Figure 16 : Délimitation de l'aquifère de la plaine du Cul‐de‐sac. 
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C.2.2.   Géologie 

La plaine du Cul‐de‐sac (PCS) est constituée d’une épaisse couche d’alluvions hétérogènes qui reflète 

la géologie de  la chaine des Matheux, de  la chaine du Trou d’Eau (au nord) et du Massif de  la Selle 

(au sud). Ces dépôts se  reposent sur une couche conductrice dont  le  toit varie de 80 à 300 m par 

rapport  au  niveau  de  la mer  (TRACTEBEL,  1998).  Dus  à  l’érosion  des massifs  de montagne  qui 

encadrent  la  PCS,  ces  alluvions  contiennent  des  quantités  assez  appréciables  de  calcaire  (CaCO3) 

étant très abondant au niveau de la chaine du Trou d’Eau et du Massif de la Selle (Holly, 1999). Pour 

leur part, Gonfiatini et Simonot (1988) ont noté que l’érosion des massifs, entraine l’accumulation de 

dépôts alluviaux de  forte épaisseur  (jusqu’à 2000 m)  composés de  sables, de graviers et d’argiles. 

Dans  certaines  zones  de  la  PCS,  on  peut  rencontrer  des  couches  d’alluvions  de  plus  de  30 m  de 

profondeur  ou  plus  qui  auraient  été  déposées  lors  du  passage  du  cyclone  Hazel  en  1954 (Holly, 

1999).  Outre  les  alluvions  provenant  des massifs  susmentionnés,  la  PCS  est  formée  des  dépôts 

d’origine marine riches en argile au niveau de la partie septentrionale.  

C.2.3.   Géomorphologie 

En raison du faible relief de la plaine, l’influence des caractéristiques géologiques sur la morphologie 

est peu marquée (Cf. Figure 17). Cependant, au cours des périodes géologiques, allant de l’éocène au 

pléistocène, la partie est‐ouest s’étendant de la baie de Neiba (en République Dominicaine) jusqu’à la 

baie  de  Port‐au‐Prince,  a  subi  des mouvements  successifs  d’affaissement  et  d’élévation.  D’après 

Desreumaux  (1987),  ces mouvements  tangentiels ont  conduit  à des  superpositions anormales des 

couches dues au déversement des plis ; ce qui aurait provoqué une répétition de  la série Éocène et 

Oligo‐miocène. Au‐dessus de  cette  structure, dont  les  caractéristiques hydrogéologiques  sont peu 

connues, sont  formées des couches alluviales quaternaires sur une épaisseur  très variable pouvant 

être comprise entre 100 à plus de 200 m dans certains secteurs et particulièrement à l’est de la Croix 

des Bouquets et vers l’Étang Saumâtre. 

L’alternance  des  couches  alluviales  perméables  et  imperméables  (ou  semi‐perméables)  est  très 

irrégulière  verticalement  et  latéralement,  mais  les  coupes  géologiques  des  forages  disponibles 

montrent que, d’une  façon générale,  leurs proportions  sont à peu près égales  ;  c’est‐à‐dire qu’en 

moyenne, sur 100 m de forage, on rencontre 50 m de formations perméables. Cependant, malgré la 

grande variabilité des couches, on distingue trois à quatre niveaux d’aquifères : 

 Une nappe phréatique généralement  située dans  les  formations  récentes,  superficielles, et 

argilo‐sableuses  d’une  trentaine  de mètres  d’épaisseur  au maximum  :  l’eau  provient  des 

formations aquifères sous‐jacentes sous pression, et peut affleurer à  la surface sous  forme 

de  sources  (assez  rares),  soit  en  nappe  d’eau  libre.  Cette  nappe  est  la  plus  fortement 

accessible par la population. 

 un  second  niveau  aquifère,  sous  pression  sur  la  plus  grande  partie  de  la  plaine,  le  plus 

exploité actuellement. Il est constitué de sables et graviers dont la profondeur situe entre 30 

à 60 m ; 

 un troisième, et parfois un quatrième niveau aquifère, sous pression, graveleux et situé entre 

60  et  100  –  150  m  de  profondeur,  et  généralement  capté  par  les  grands  forages 

d’exploitation. Aucune  reconnaissance  hydrogéologique  n’a  été  poussée  plus  profond. On 

ignore quels sont les éventuels potentiels en eau souterraine au‐delà de 200 m. 
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Figure 17 : Géomorphologie de la Plaine du Cul‐de‐sac
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C.2.4.   Hydrogéologie – Processus de recharge 

La  nappe  de  la  PCS  constitue  un  système  d’aquifères  en  partie  ouvert  sur  la mer.  Son  équilibre 

hydrogéologique  est  alors  conditionné  par  la  circulation  de  l’eau  souterraine,  depuis  ses  zones 

d’alimentation jusqu’à ses exutoires. Dominée par des bassins versants couvrant 1500 km2, la nappe 

de la PCS reçoit environ 1200 mm à 2000 mm d’eau par an. Cependant, la pluviométrie annuelle est 

inégalement répartie sur cette région du pays. Dans la période dite « grande saison sèche » allant de 

décembre à avril,  l’aquifère de  la PCS  reçoit environ 20 % de  cette pluviométrie annuelle.  La plus 

grande  partie  des  pluies  (soit  80 %  de  la  pluviométrie  annuelle)  est  enregistrée  de  fin  avril  à  fin 

novembre. Les pluies diminuent considérablement de mi‐juin à mi‐aout, période dite « petite saison 

sèche ».  La  Figure  18  présente  les  caractéristiques  hydrogéologiques  de  la  PCS.  Le  mécanisme 

hydrogéologique du système d’aquifères de  la PCS  s’apparente de manière générale à un système 

des vases communicants. Divers processus entrent dans la recharge du système d’aquifères de la PCS 

incluant  les  infiltrations  par  précipitation  (infiltration  directe),  les  échanges  entre  la  nappe  et  les 

rivières et l’apport du réseau karstique. 

C.2.4.1.   Infiltrations directes  

Les infiltrations directes sont considérées comme étant faibles, car l’eau de pluie est majoritairement 

reprise par l’évapotranspiration. Dans le bilan hydrique présenté par le BRGM‐GERSAR‐LGL (1989), la 

quantité d’eau infiltrée par précipitation (11 Mm3/an) est très faible et correspond à une lame d’eau 

de 25 Mm3/an alors que l’eau utile est de 180 Mm3/an à Damien et 150 Mm3/an à Granthier. D’une 

part, ce déséquilibre hydrologique se justifie également par les variations des infiltrations par retour 

d’eaux  d’irrigation  en  raison  du  mauvais  état  de  nombreux  canaux  entrainant  des  pertes  par 

infiltration (estimées à 35 % environ des eaux prélevées pour  l’irrigation). Et d’autre part,  l’absence 

du  couvert  végétal  entrainant  une  diminution  des  infiltrations  directes ;  ce  phénomène  est  très 

fréquent au niveau des bassins versants de la PCS ainsi que dans d’autres régions d’Haïti.   

C.2.4.2.   Echanges entre la nappe et les rivières 

Les  infiltrations  le  long des  rivières  sont principalement  assurées par  les  cours d’eau de  la  rivière 

Grise et de  la Rivière Blanche  (PNUD, 1991). L’étude  isotopique  réalisée par Gonfiatini et Simonot 

(1988) pour  l’identification des eaux de  recharge de  l’aquifère de  la PCS, a montré que  la Rivière 

Grise  contribue plus  fortement  à  cette  recharge  tandis que  la Rivière Blanche ne  recharge que  le 

quart  du  sud‐oriental  de  l’aquifère.  Ces  deux  rivières  provenant  du Massif  de  la  Selle,  donnent 

naissance à des chenaux d’écoulement souterrain mettant en contact l’aquifère de la PCS et le Massif 

de  la  Selle.  Sur  la base du peu de données  existantes,  les débits  infiltrés pour  chacune  des deux 

rivières peuvent varier de 100 à 1000  l/s dont  les débits souterrains sont estimés à 14,5 Mm3/an et 

0,2 Mm3/an  respectivement pour  la Rivière Grise et  la Rivière Blanche  (BRGM‐GERSAR‐LGL, 1989). 

Toutefois, en dehors des périodes de crue, il n’y a pas d’écoulement de la Rivière Grise vers la mer ou 

de la rivière Blanche vers  l’étang saumâtre. Ce qui laisse des idées perplexes sur la qualité des eaux 

souterraines de  la PCS eu égard à  l’occupation des berges par  la population où  les  lits des  rivières 

servent de rejets d’eaux usées et de déchets solides.  
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Figure 18 : Carte hydrogéologique de la PCS 
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C.2.4.3.   Alimentations par le réseau karstique 

Le  bassin  versant  septentrional  du Massif  de  la  Selle,  caractérisé  par  des  calcaires  intensément 

fracturés  et  karstifiés,  présente  un  intérêt  particulier  pour  le  stockage  et  la  circulation  d’eau 

souterraine.  Il en découle qu’il  s’agit d’un aquifère majeur, véritable château d’eau potentiel pour 

Port‐au‐Prince. Outre  la  rivière  Blanche,  le  quart  sud‐oriental  du  système  aquifère  de  la  PCS  est 

également  alimenté par  le  karst méridional  (Gonfiatini et  Simonot, 1988). Cependant,  la  recharge 

venant du karst nord est négligeable. Toutefois,  la continuité hydraulique avec  les massifs calcaires 

n’est pas partout, et qui peut être  justifiée par  la présence de sources  jaillissantes en bordure des 

failles au nord et au sud‐ouest de la plaine. 

C.2.5.   Occupation du sol 

Au  cours  de  l’époque  de  la  colonie  française,  la  quasi  totalité  des  sols  de  la  PCS  a  été  dédiée  à 

l’agriculture  en  particulier  à  la  plantation  de  canne‐à‐sucre.  Après  la  fermeture  de  la  HASCO, 

entreprise étant responsable des champs de canne‐à‐sucre, une bonne partie des sols se retrouvent 

en  friche ou avec des plantations abandonnées. Dès  lors, on assiste à une occupation  timide de  la 

population  le  long des axes routiers (routes nationales N°1, N°3 et  la route de Malpasse) ou sur  les 

surfaces de culture qui se transforment en des localités telles que Sartre, Tabarre, Cazeau, Croix‐des‐

Bouquets, Marin ou encore Bon Repos. Entre 1978 et 1994, les surfaces occupées par l’habitat sont 

passées de 1900 à 2500 hectares  (IHSI, 1996). La Figure 19 présente  l’occupation actuelle des sols 

aux environs de la PCS.  

Cette occupation anarchique de  la PCS conduit à  la  formation de quartiers aux  ruelles  tortueuses, 

étroites et plus généralement à des constructions réalisées sans normes techniques et esthétiques. 

Dans ces quartiers, ne disposant peu de service sanitaire élémentaire  (eau potable, ramassage des 

ordures ménagères,  etc.…),  les  déchets  solides  jonchent  les  rues  ou  à  proximité  des  habitations. 

Cette situation est encore plus aggravée où certains ménages, n’ayant pas avoir recours à un système 

d’assainissement  individuel, déversent  leurs eaux usées dans  les  lits des rivières  (Blanche ou Grise) 

ou  creusent des  fosses d’aisance dans  le  sous‐sol. Ce qui peut occasionner, de manière  locale,  la 

contamination de  la nappe sous‐jacente et  l’apparition des maladies  infectieuses et diarrhéiques si 

fréquemment diagnostiquées.  
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Figure 19 : Carte d'occupation des sols de la PCS
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Les  principaux  postes  d’occupation  du  bassin  versant  de  la  PCS  sont  représentés  par  les  cultures 

agricoles denses  (32,24 % de  la  superficie du bassin),  les  cultures  agricoles moyennement denses 

(25,05 %), les savanes (18,33 %), l’urbain continu (5,66 %), l’affleurement de roches et sols nus (4,80 

%); viennent  ensuite  les  postes  de  moindre  importance :  urbain  discontinu  (3,80  %),  systèmes 

agroforestiers denses  (2,82 %, savane avec présence d’autres  (1,70 %), plan d’eau  (1,47 %), etc. Le  

Tableau 21 présente la distribution spatiale des différents postes d’occupation des sols.   

Tableau 21 : Distribution spatiale de l’occupation des sols de la PCS 

Description  Superficie (en ha)  Superficie (%) 

Affleurement de roches et sols nus  180,237  4,80 

Cultures agricoles denses  1210,873  32,24 

Cultures agricoles moyennement denses  941,067  25.05 

Lits fluviaux et alluvions récentes  29,105  0,77 

Mangroves  3,056  0,08 

Pâturage avec présence d'autres  24,972  0,66 

Pâturages dominants  6,998  0,19 

Plan d'eau  55,242  1,47 

Ports et aéroports  26,285  0,70 

Savanes  688,423  18,33 

Savanes avec présence d'autres  63,97  1,70 

Systèmes agro‐forestiers denses  105,749  2,82 

Urbain continu  212,488  5,66 

Urbain discontinu  142,869  3,80 

Zones humides  41,032  1,09 

Zones industrielles  23,674  0,63 

Source : base de données de CNIGS, année 2009 
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Figure 20 : Aquifère de la Plaine du Cul‐de‐sac ( points de prélèvements des échantillons de sol) 
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C.3. Prélèvements, préparation et caractérisation du sol modèle 

C.3.1.   Prélèvements et préparation  

Le « sol modèle » provient des formations alluvionnaires de  la plaine du Cul‐de‐sac représentatives 

de  la structure géologique de Port‐au‐Prince  (Cf. Figure 20). Le choix de ce sol est motivé par une 

influence quasi négligeable des activités humaines en amont du site d’étude. Les prélèvements ont 

été effectués manuellement et  les gros éléments ont été enlevés sur place. Afin d’avoir une bonne 

homogénéité  du  site,  trois  (3)  échantillons  de  sol  d’environ  3  kg  chacun  ont  été  prélevés.  Ces 

échantillons  ont  été  ensuite  acheminés  au  laboratoire  dans  des  récipients  en  polyéthylène,  puis 

séchés à l’air libre à la température saisonnière (33‐35 °C). Après séchage, ils ont été homogénéisés 

pour constituer un sol unique.  

C.3.2.    Analyse granulométrique 

Une analyse granulométrique a été réalisée afin de déterminer  la distribution des particules du sol 

reconstitué suivant  la norme AFNOR NF X 31‐107. Seule  la fraction  inférieure ≤ 2 mm a été utilisée 

pour la réalisation des essais de laboratoire. Cette coupure granulométrique permet de conserver les 

sables  fins,  les  limons  et  les  argiles,  fractions  fines  qui  interviennent  majoritairement  dans  les 

phénomènes de  sorption  et désorption des métaux. A  cette  taille  granulométrique,  les  particules 

sont plus réactives, et l’influence des particules de grande taille sur la réactivité peut être négligeable 

(Plassard  et  al.,  2000).  En outre,  les  sols  grenus ont  généralement une plus  faible  tendance pour 

l’adsorption des métaux que  les sols fins. Ces derniers contiennent des particules ayant de grandes 

surfaces  réactives  et  spécifiques  tels  que  les  argiles  minérales,  les  oxyhydroxydes  de  fer  et  de 

manganèse,  les acides humiques, etc., et augmentent ainsi  les propriétés d’adsorption du matériau 

(Bradl, 2004). 

Par ailleurs, il était difficile de réaliser avec précision la distribution de taille de particules contenues 

dans  la fraction  inférieure ≤ 2 mm à  l’aide des procédés classiques (le tamisage à sec par exemple). 

En vue d’éviter les pertes particulaires, nous avons opté pour une granulométrie par diffraction laser 

permettant d’obtenir une répartition des particules de taille inférieure. Cette analyse a été effectuée 

à  l’aide  d’un  granulomètre  laser Malvern Mastersizer  (M2000).  Cet  appareil  permet  d’estimer  la 

distribution granulométrique des particules du  sol de  l’ordre de 0,02 µm à 2 mm.  L’essai  consiste 

alors  à disperser  l’échantillon de  sol dans  le module Hydro G de  l’appareil  avec possibilité de  les 

désagréger par  l’application préalable d’ultrasons. Les  résultats obtenus du granulomètre  laser ont 

été  ensuite  simulés  au moyen  du  logiciel  GRADISTAT  Version  7.0  permettant  de  déterminer  les 

statistiques sur la taille des grains (Blott  et Pye, 2001). 
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L’allure de courbe granulométrique du sol brut témoigne une discontinuité de la taille des particules, 

et donc une distribution bimodale de ces particules (Cf. Figure 21).  
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Figure 21 : Distribution granulométrique de l’échantillon de sol in situ. 

Le bilan volumique des différentes particules de la fraction inférieure ≤ 2 mm a permis d’obtenir une 

courbe granulométrique de forme unimodale (Cf. Figure 22).  
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Figure  22  :  Distribution  granulométrique  de  la  fraction  ≤  2mm,  en  termes  de  pourcentage 
volumique. 

Les  statistiques  sur  les données obtenues au granulomètre  laser et  simulées au moyen du  logiciel 

GRADISTAT Version 7.0 (Blott   et Pye, 2001), soulignent  le caractère sableux de  l’échantillon de sol, 

comme synthétise  le Tableau 22. Cette  fraction de sol contient environ 93,8% de sable et  le  reste 

étant reparti entre les limons (4,8%) et les argiles (1,4%).  
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Tableau 22 : Répartition  des classes granulométriques de la fraction ≤ 2 mm au moyen du logiciel 
GRADISTAT version 7.0 (Blott  et Pye, 2001) 

Particules  Diamètre des particules  Distribution granulométrique en % 

Sables  grossiers  2 mm – 500 µm  27,20 

  moyens  500 µm – 250 µm  33,30 

  fins  250 µm – 63 µm  33,30 

Limons    63 µm – 2µm  4,8 

Argiles    < 2 µm  1,4 

C.3.3.    Caractérisation physico‐chimique 

La détermination des propriétés physico‐chimiques du  sol,  telles que  le pH,  la matière organique, 

l’argile, et le CaCO3, a été réalisée à l’aide des méthodes analytiques standards (Page, 1982; Adhikari 

et Singh, 2003). Ces paramètres caractéristiques du sol ont, en particulier le pH du sol, une incidence 

importante  sur  la  disponibilité  des  métaux  (Larmet,  2007).  Le  Tableau  23  synthétise  les 

caractéristiques physico‐chimiques mesurées sur la fraction tamisée à 2 mm ainsi que les principales 

normes et méthodes d’analyses utilisées. 

Tableau 23 : Caractéristiques physico‐chimiques du sol. 

Paramètres  Concentrations  Normes et méthodes d’analyse 

pH‐eau  8,26 AFNOR X31‐104 

pH‐KCl  7,46 AFNOR X31‐104 

Calcaire total (g/kg)  343,00 Calcimètre de Bernard AFNOR X31‐105 

Calcaire actif (g/kg)  100,00 Méthode de Drouineau‐Galet AFNOR X31‐106

Matière organique (g/kg)  57,85 Perte au feu à 550°C pendant 2 h* 

Argiles (g/kg)  17,00 AFNOR X31‐107 

CEC (méq/kg)  135,00 Méthode Metson   AFNOR X31‐130 

Surface spécifique (m2/g) 9,48 Méthode B.E.T. 

Ca (g/kg)  9,67 AFNOR X31‐108 

Mg (g/kg)  0,45 AFNOR X31‐108 

K (g/kg)  0,051 AFNOR X31‐108 

Cr (mg/kg)  17,40 NF ISO 11885 

Cu (mg/Kg)  61,40 NF ISO 11885 

Ni (mg/kg)  24,10 NF ISO 11885 

Zn (mg/kg)  28,10  NF ISO 11885 

Cd (mg/kg)  ND  NF ISO 11885 

Pb (mg/kg)  ND  NF ISO 11885 

Hg (mg/kg)  ND  NF ISO 11885 

Se (mg/kg)  ND NF ISO 11885 

*Méthode développée par l’INRA  
  ND : non détecté 
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C.3.3.1.   Le pH du sol 

Dans  l’étude de caractérisation physico‐chimique des sols, deux  types de pH sont déterminés pour 

évaluer  l’acidité  des  sols  :  pH‐eau  et  pH‐KCl.  Le  pH‐eau  correspond  à  l’acidité  active  ou  réelle 

résultant de l’équilibre entre la phase solide l’échantillon de sol et de la phase liquide de la solution. 

Le pH‐KCl est un pH théorique qui permet de déterminer  l’acidité potentielle du sol par un ajout de 

KCl.  L’acidité  réelle prend en  compte uniquement  les  ions H3O
+  libérés dans  la  solution par  le  sol, 

tandis que pour  l’acidité potentielle,  les  ions H3O
+ sont échangeables et retenus notamment par  les 

complexes argilo‐chimiques (Moore et Loeppert, 1987). 

Dans le cadre de cette étude, les acidités réelle et potentielle du sol ont été déterminées suivant un 

rapport solide / liquide de 1:2,5 selon la norme AFNOR X 31‐104. Ce rapport peut varier de 1:1 à 1:10 

selon les auteurs et en fonction des méthodes analytiques utilisées (Tan, 1993). Le mode opératoire 

utilisé, consistait à la mise en contact de 10 g de sol sec avec 25 ml de solution (eau déionisée ou KCl) 

sous agitation pendant 60 min. Les suspensions ont été ensuite récupérées et laissées reposer à l’air 

libre pendant 2 h, puis leur pH a été mesuré. 

Le  sol présente un pH  alcalin  (8,26) qui  semble  coïncider  avec  la  forte  teneur en  carbonates. Ces 

derniers  jouent  un  rôle  prépondérant  dans  le maintien  du  pH  du  sol.  Des  études  similaires  ont 

montré que les sols ayant de fortes teneurs en carbonates présentent des valeurs de pH très élevées 

(Wenming et al., 2001; Moral et al., 2002; Jalali et Khanlari, 2008; Sayyad et al., 2010). Ainsi,  le pH 

fait partie d’une des plus  importantes caractéristiques physico‐chimiques des sols, car  la spéciation, 

et donc  la mobilité et  la disponibilité des éléments  traces métalliques  sont  liées à  la valeur du pH 

(Hlavackova, 2005).  

 C.3.3.2.   Teneur en carbonates  

La mesure de la teneur en carbonates contenue dans le sol a été réalisée selon la norme AFNOR X 31‐

105.  L’essai  consiste  à  attaquer  les  carbonates  par  une  solution  d’acide  chlorhydrique  6.0 M.  Le 

volume de CO2 dégagé est mesuré à  l’aide du calcimètre de Bernard et  la teneur en carbonates est 

calculée en utilisant la loi universelle des gaz. Pour le calcaire actif, le sol est mis en contact avec un 

réactif spécifique  tel que l’oxalate d’ammonium et l’excès d’oxalate a été ensuite dosé. Ce dosage a 

été effectué par titration à l’aide d’une solution de permanganate de potassium en milieu sulfurique. 

La teneur en calcaire total dans  le sol a été évaluée à 343 g/kg. Cette valeur est fortement  liée aux 

caractéristiques hydrogéologiques du site d’étude étant constitué d’aquifères carbonatés fissurés ou 

cloisonnés (Cf. Figure 18). Cette teneur  justifie également  l’hypothèse émise par Holly (1999) selon 

laquelle  les  formations  alluvionnaires  de  la  plaine  du  Cul‐de‐sac  contiennent  des  quantités  assez 

importantes de calcaire (CaCO3) dues à l’érosion de la chaine du Trou d’Eau et du Massif de la Selle.    

C.3.3.3.   Matière organique 

La teneur en matière organique(MO) est évaluée par calcination selon la méthode décrite par l’INRA. 

Cette méthode consiste à déterminer par perte au feu (perte de masse par combustion) la teneur en 

MO  volatilisée dans  l’échantillon de  sol mis  au  four  à 550°C pendant 2 heures.  La  teneur  en MO 

(g/kg)  correspond  alors  à  la  différence  entre  le  poids  de  l’échantillon  sec  (ms)  et  le  poids  de 

l’échantillon après combustion (mF) : 
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Une  teneur  en matière  organique  (MO),  de  l’ordre  de  5,78  %  (57,8  g/kg),  a  été mesurée  dans 

l’échantillon de sol. Cette teneur semble être attribuée au mélange de déchets organiques avec  les 

alluvions au  cours de  leur entrainement par  les eaux de  ruissellement vers  la plaine. Toutefois,  la 

présence de la MO dans le sol peut ainsi jouer un rôle important dans la sorption des métaux lourds. 

Comme  le plomb, bien que de  façon  légèrement moins marquée,  le cuivre présente une  très  forte 

affinité pour  la matière organique naturelle. A de  faibles concentrations en cuivre, son devenir est 

principalement lié à l’adsorption sur la matière organique ou sur les argiles (Atteia, 2005).  

C.3.3.4.   Teneur en argiles 

La  teneur  en  argiles  dans  l’échantillon  de  sol  sec  a  été  mesurée  au  Centre  Scientifique  Agro‐

alimentaire Régional (CESAR) d’Auvergne suivant la norme AFNOR X31‐107. 

Le sol a une teneur en argiles équivalant à 17 g/kg (1,7%). Bien qu’ils soient faiblement détectés dans 

le sol,  la présence des argiles peut avoir un effet non négligeable sur  le comportement des métaux 

lourds dans le sol. Ils possèdent des structures très variées caractérisées par la présence de feuillets 

et l’existence des groupements OH entre ces feuillets (Meunier, 2003). Ces propriétés sont à l’origine 

d’une surface de contact très importante entre les minéraux argileux et confèrent aux argiles un rôle 

significatif dans le devenir des métaux dans le sol.  

C.3.3.5.   Capacité d’échange cationique et teneurs en cations échangeables 

La capacité d’échange cationique (CEC) (Norme NF X 31‐130) et les teneurs en cations échangeables 

(K+, Ca2+, Mg2+ et Na+) (Norme NF X 31‐108) ont été également mesurées au CESAR. Les mesures sont 

réalisées après suspension du sol dans une solution d’oxalate d'ammonium (1N tamponnée à pH = 7) 

en excès. Pour  la mesure de  la CEC,  l’excès d’ammonium est éliminé par  lavage à  l’alcool éthylique, 

puis la CEC est ensuite déterminée par la quantité d’ions ammonium fixés par une solution de NaCl 1 

M. Quant  à  la  détermination  des  teneurs  en  cations  échangeables,  l’extraction  (mise  en  solution 

partielle)  est  réalisée  par  agitation  avec  la  solution  d’ammonium. Après  échange,  les  ions mis  en 

solution  sont  dosés  par  spectrophotométrie  d'absorption  atomique  ou  d'émission  de  flamme. 

Rappelons que la CEC (méq/kg) correspond alors à la somme des cations échangeables pour 100 g de 

sol sec. 

La capacité d’échange cationique est également une des caractéristiques  importantes de  la matrice 

solide. Elle correspond à la quantité de cations (Na+, K+, Ca2+ ou Mg2+) saturants fixés par le sol dans 

un milieu  tamponné. Sa  teneur dans  l’échantillon de sol a été estimée à 135 méq/kg. Cette valeur 

indique que le milieu possède relativement un grand nombre de sites échangeables probablement lié 

à  la  présence  de  la matière  organique,  de  l’argile  et  des  cations  (Ca2+  et Mg2+  par  exemple).  Les 

résultats ont montré que  l’élément échangeable prédominant est  le calcium. Sa teneur évaluée par 

rapport à la CEC du sol correspond à 255 %, contre 16% pour le magnésium et 1% pour le potassium. 

Le pourcentage élevé en calcium échangeable par rapport à la CEC peut être également imputable à 

la teneur en matière organique (5,78%) contenue dans  l’échantillon de sol. Toutefois,  les sols ayant 

une très faible matière organique ont tendance d’avoir une faible CEC, en revanche ceux ayant des 

concentrations élevées en argile et en matière organique possèdent une grande capacité à retenir les 

métaux.  
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Par ailleurs, le teneur en calcium échangeable par rapport à la CEC laisse supposer que les carbonates 

sont  principalement  présents  dans  le  sol  sous  la  forme  de  calcite  avec  peu  d’impuretés  de 

magnésium. De même, la faible teneur en potassium échangeable dans le sol peut être expliquée par 

l’excès de magnésium et de calcium créant une compétition entre les cations bivalents (Ca2+, Mg2+) et 

les cations monovalents (K+) pour les sites du complexe argilo‐humique.  

C.3.3.6.   Surface spécifique 

La surface spécifique du sol a été déterminée suivant la méthode B.E.T. (Brunauer  EmmettTeller). 
Le principe consiste à déterminer la quantité de gaz adsorbée à la surface du sol en faisant mélanger 

initialement deux gaz : un adsorbat (azote) et un porteur inerte (hélium), puis mesurer la variation de 

la conductivité thermique du mélange. L’échantillon de sol est préalablement séché en étuve à 110°C 

pendant 24 h, puis dégazé à 150°C pendant 3 h.  La  surface  spécifique  (g/m2)  correspond alors au 

rapport de la quantité de sol sec utilisée pour l’essai ramené à la surface de l’échantillon affichée par 

l’intégrateur de  l’appareil. Cette analyse a été effectuée au  Laboratoire d'Analyses et des Moyens 

Expérimentaux de l’Institut de Radioprotection et de Sûreté Nucléaire (IRSN ‐ France).  

Le  sol  présente  également  une  très  grande  surface  spécifique  (9,48 m2/g)  qui  semble  liée  à  la 

présence des limons et des argiles, jouant ainsi un rôle important dans les mécanismes d’adsorption 

des métaux. Les argiles sont à l’origine de très grande surface spécifique variant de quelques dizaines 

à plusieurs centaines de mètres carrés par gramme (Hillel, 1998). 

C.3.3.7.   Teneurs en éléments traces métalliques  

Les  teneurs  en  éléments  traces métalliques  initialement  présents  dans  le  sol  ont  été  également 

mesurées au CESAR. Le procédé consiste à attaquer les métaux par un acide fort (HNO3 ou HCl) et les 

doser ensuite après la mise en solution suivant la norme AFNOR X31‐151. Le dosage des métaux dans 

les  solutions  a  été  effectué  par  spectrophotométrie  d’absorption  atomique  (SAA).  La  teneur  en 

éléments  traces  métalliques  dans  le  sol  justifient  la  technique  et  le  choix  de  prélèvement  des 

échantillons.  La  teneur  initiale  en Pb, Cd, Hg  et  Se n’ont pas  été détectés dans  la  fraction de  sol 

utilisée  pour  cette  étude.  En  revanche,  des  concentrations  initiales  en  Cu,  Ni,  Cr  et  Zn  ont  été 

mesurées  probablement  associées  aux  valeurs  généralement  rencontrées  dans  les  sols  naturels. 

Ainsi,  il est  important de tenir compte,  lors de  l'interprétation des essais de percolation des solutés 

métalliques, du fond géochimique du matériau en cuivre.  

La détermination de la teneur en éléments traces métalliques dans le sol d’étude a été une étape très 

importante  afin  d’évaluer  le  degré  de  sa  contamination.  Néanmoins,  elle  a  été  insuffisante  pour 

déterminer  les risques de  leur transfert à travers  le sol  jusqu’aux nappes souterraines. Leur mobilité 

dans  le  sol est étroitement  liée aux  formes  chimiques  sous  lesquelles  ils  sont présents en  solution, 

c’est‐à‐dire leurs conditions de solubilité.  

C.3.3.7.1.   Conditions de solubilité théorique du plomb, du cuivre et cadmium  

Pour chacun des métaux utilisés, des diagrammes de solubilité ont été  réalisés au moyen du code 

PHREEQC afin de déterminer  les  formes  sous  lesquelles  ils  se  trouvent avant  leur mise en contact 

avec  l’échantillon  de  sol.  Ces  diagrammes  ont  été  mis  en  œuvre  selon  les  données  d’entrée 

suivantes :  (i)  le métal  sous  la  forme de Me(NO3)2 de  concentration équimolaire équivalant à 10‐3 

mol/L (« Me » étant respectivement Pb, Cu ou Cd) ; (i) le NaNO3 (7 mmol/L) utilisé comme électrolyte 
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pour l’équilibre de la force ionique à 0,01 mol/L; et (iii) l’absence de carbonates et des conditions de 

pression  atmosphérique.  Les  diagrammes  de  solubilité,  illustrés  aux  Figures  23,  24  et  25, 

respectivement pour  le plomb,  le cuivre et  le cadmium, représentent  la distribution des espèces en 

solution en  fonction du pH. Ces  courbes montrent que  la précipitation des métaux  sous  la  forme 

d’hydroxydes est dépendante du pH.  

 

Figure 23 : Diagramme de spéciation du plomb, calculé au moyen du code PHREEQC 

Le diagramme de solubilité du plomb (Cf. Figure 23) montre que la forme libre Pb2+ prédomine seule 

jusqu’à  pH  6.  Au‐delà  de  cette  valeur  de  pH,  le  plomb  apparait  peu  soluble,  et  la  solubilité  est 

fortement contrôlée par  le PbOH+  (entre  les pH 6 et 9). A partir de pH 8, apparait  l’hydroxyde de 

plomb [Pb(OH)2(aq] qui limite la solubilité et affecte la courbe de Pb2+ jusqu’à sa disparition complète 

à pH 10. Le code PHREEQC prévoit également une diminution du Pb(OH)4
2‐  jusqu’à pH 10 pendant 

que  les  espèces  PbOH+  et  Pb(OH)2(aq)  augmentent.  Pour  des  pH  très  basiques  (pH>  11),  l’anion 

Pb(OH)4
2‐ devient majoritairement en solution. En revanche, la formation l’espèce Pb2OH

3+ parait peu 

probable en solution, en raison de sa dissolution complète dans tout le système.   
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Figure 24 : Diagramme de spéciation du cuivre, calculé au moyen du code PHREEQC 

Le  diagramme  de  solubilité  du  cuivre  (Cf.  Figure  24) montre  qu’il  peut  être majoritairement  en 

solution  à  des  valeurs  de  pH<  5,5.  Dans  l’intervalle  de  pH  [5,5  –  6],  on  observe  une  légère 

précipitation du cuivre avec l’apparition de Cu(OH)2(aq) en solution. Pour des valeurs de pH élevées 

(pH>6),  la  solubilité  du  cuivre  est  fortement  contrôlée  par  le  Cu(OH)2(aq)  jusqu’à  son  inhibition 

complète  jusqu’au  pH  8.  Entre  les  pH  11  et  14,  ce  sont  les  espèces  CuOH3‐  et  Cu(OH)4
2‐  qui 

gouvernent les conditions de solubilité du cuivre. 

 

Figure 25 : Diagramme de spéciation du cadmium, calculé au moyen du code PHREEQC 
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Dans le cas du cadmium, les résultats montrent que les ions Cd2+ sont dominants jusqu’au pH 8. Pour 

des pH élevés  (pH>8),  les espèces hydroxydes,  tels que CdOH+, Cd(OH)2(aq), Cd(OH)
3‐ et Cd  (OH)4

2‐ 

contrôlent  le  système.  En  particulier,  la  formation  de  ces  précipités  domine  fortement  les 

concentrations en cadmium dans la phase aqueuse. 

 Synthèse sur les conditions de solubilité du plomb, du cuivre et du cadmium dans la 

solution trimétallique  

Les résultats de la spéciation de la solution trimétallique, utilisée dans cette étude, ont montré qu’il 

existe un pH au dessus duquel  la solubilité des métaux est sous  le contrôle d’espèces hydroxydes. 

Dans nos conditions  testées,  la prédominance du plomb, du cuivre et du cadmium en solution est 

valable  pour  des  valeurs  de  pH<6,  pH<5,5  et  pH≤8  respectivement.  Ces  résultats  apportent  des 

informations utiles en rapport avec le comportement des trois métaux en milieu basique. Par ailleurs, 

du fait des fortes concentrations en métaux utilisées et de la nature physico‐chimique du sol d’étude 

(milieu basique,  riche en  carbonates), de nombreuses  réactions de précipitation  sont possibles au 

cours des équilibres « métal – sol ».  

Par ailleurs, bien que les conditions de solubilité des métaux en présence des carbonates n’aient pas 

été mises en évidence dans ce travail, mais d’autres études (Février, 2001; Marcos, 2001) ont montré 

que  leur solubilité est fortement contrôlée  les carbonates,  les hydroxycarbonates,  les oxydes et/ou 

les hydroxydes. D’après les résultats des études réalisées par Maskall et Thornton (1998) et Song et 

al  (1999),  le  plomb  apparait  essentiellement  sous  forme  de  cérusite  (PbCO3)  et  d’hydrocérusite 

[Pb3(CO3)2(OH)2] dans  les milieux naturels, notamment en  fonction du pH des milieux étudiés. De 

même,  en  faisant  équilibrer  une  solution métallique  similaire  avec  0,1 mol/L  de  CaCO3(s),  Février 

(2001) a constaté que la solubilité du plomb est essentiellement contrôlée par la cérusite jusqu’au pH 

8, puis par  l’hydrocérusite entre  les pH 8 et 12. L’auteur a remarqué également que  la solubilité du 

cadmium a été principalement contrôlée par l’otavite (CdCO3) jusqu’au pH 10,5 et par l’hydroxyde de 

cadmium  [Cd(OH)2(aq)] pour des valeurs de pH >10,5. Quant au  cuivre,  l’adsorption  spécifique du 

cuivre sur  la surface de la calcite peut contrôler sa concentration en solution (Cavallaro et McBride, 

1978). Dans  les environnements oxydants,  la forme  libre Cu2+ est conditionnée par  la solubilité des 

phases carbonatées ou (hydr)oxydes, notamment en fonction du pH. 

D’une manière générale,  le pH est un des facteurs dont  l’action sur  la mobilité des  ions métalliques 

est  la plus  importante. Une  augmentation de pH peut  contribuer  à  la diminution du potentiel de 

surface, en minimisant  les effets compétitifs entre  les protons et  les  ions métalliques, ce qui  laisse 

présager des conditions plus favorables à  leur fixation dans  le sol. A contrario,  l’abaissement du pH 

peut  fournir  au  sol des protons  stimulant  ainsi  la  compétition  entre  les métaux pour  les  sites de 

sorption. Dans ce  travail, des équilibres « métal – sol » en  fonction du pH ont été mis en évidence 

suivant trois (3) types d’essais, incluant :  

 A pH  (2– 8,26) ayant permis d’étudier  l’influence du pH sur  la sorption des métaux dans  le 

sol. Cet essai a été mis en œuvre afin d’étudier le comportement des métaux suite aux rejets 

d’un effluent acide ou basique ; 

 A  pH  6  afin  non  seulement  de  se  rapprocher  du  pH  des  eaux  pluviales  urbaines mais 

également  d’obtenir  une  solution  stable  en minimisant  les  effets  de  la  précipitation  des 

métaux  sous  la  forme  d’espèces minérales  ou  d’hydroxydes.  Ce  choix  de  pH  s’apparente 

approximativement à certaines valeurs estimées dans  la  littérature pour  les eaux pluviales 
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urbaines : 4,9 pour les eaux de pluie, les eaux de ruissellement 6,2  et 6,4 – 7,5 pour les eaux 

de ruissellement des toitures et des surfaces (Colandini, 1997). ; 

 Au pH du le sol étudié (8,26) afin d’évaluer la capacité naturelle du sol à retenir ou relarguer 

les ions métalliques vers l’aquifère de la plaine du Cul‐de‐sac.  

Rappelons que  les essais à variation de pH (2– 8,26) et à pH  6 n’ont été réalisés qu’en conditions 
statiques (en batch). Ceux réalisés au pH du sol (8,26) ont été mis en œuvre à la fois en batch et en en 

colonne. La réalisation des essais en colonne uniquement au pH du sol a été motivée du fait que ces 

dispositifs sont considérés comme une représentation schématique du site d’étude.  
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C.4.    Étude du comportement des ions métalliques mis en contact avec le sol modèle  
Essais en conditions statique et dynamique 

C.4.1. Préambule  

Les études en conditions statiques (en batch) ont fait l’objet de nombreuses études dans le domaine 

des  sols  pollués.  Ils  sont  généralement  utilisés  pour  étudier  le  comportement  des  polluants 

(inorganiques  et  organiques)  dans  les  sols  afin  de  déterminer  les  facteurs  qui  contrôlent  les 

équilibres de  leur  fixation  (Harter,  1983; Christensen,  1984;  Elliott  et  al.,  1986; Agbenin  et Olojo, 

2004;  Hlavackova,  2005; Markiewicz‐Patkowska  et  al.,  2005).  Selon  les  objectifs  poursuivis,  deux 

types de méthodes peuvent être envisagés dans les études en conditions statiques :  

 La première méthode  consiste  à  agiter  complètement  les particules  solides dans  la phase 

liquide.  L’hypothèse  émise  est  celle  d’un  système  particulaire  complètement  dispersé  où 

toutes  les  surfaces  des  particules  de  sol  en  suspension  sont  exposées  au  lixiviant  et 

disponibles  à  l’interaction  polluant‐solution  (Blanchard,  2000).  Cette  méthode  est 

couramment  utilisée  dans  les  études  d’interactions  d’un  contaminant  avec  un  matériau 

naturel plus spécifiquement dans les études des sols. Elle a été également appliquée dans le 

cadre de notre étude. 

 La seconde méthode est utilisée lorsque la matrice poreuse est plus ou moins consolidée, le 

liquide  surnageant  peut‐être  agité,  renouvelé  de  manière  séquentielle  ou  totalement 

immobile  et  le  réacteur  peut‐être  considéré  comme  ouvert,  semi‐ouvert  ou  fermé 

(Blanchard, 2000; Hlavackova, 2005). Dans ce cas, la diffusion moléculaire à travers le solide 

joue  un  rôle  prépondérant  dans  l’entraînement  des  constituants  vers  la  solution.  Ce  type 

d’expériences est habituellement utilisé pour les tests de lixiviation des déchets stabilisés ou 

solidifiés.  

Les  essais  en  conditions  dynamiques  (en  colonne)  quant  à  eux,  permettent  d’étudier  le 

comportement des polluants dans le sol en présence d’écoulement en tenant compte le plus souvent 

de  plusieurs  variables  à  l’entrée  du  système  tels  que  le  pH,  la  concentration  en  polluants,  la 

température,  la force  ionique,  la masse solide, etc. (Sardin, 1997; Marcos, 2001; Hlavackova, 2005). 

Le principe des essais en colonne est basé sur une approche dynamique des systèmes consistant à 

émettre en entrée de la colonne un signal connu et d’analyser ensuite le signal obtenu à la sortie. De 

façon  générale,  l’approche dynamique permet d’identifier  et d’évaluer  les phénomènes  impliqués 

dans le transport et la rétention des ions métalliques dans la colonne.  

 Avantages et inconvénients des deux essais  

Les essais en batch offrent de nombreux avantages en  raison de  leur  simplicité,  leur  facilité de  la 

mise en œuvre, leur rapidité et leur coût relativement faible mais l’hydrodynamique du système est 

très  loin  des  conditions  réelles  du  site.  Ces  essais  permettent  d’appréhender  et  de  mieux 

comprendre  les phénomènes de  sorption ou de  solubilisation des métaux au  sein des échantillons 

(Delmas‐Gadras, 2000). Les principaux inconvénients sont surtout les variables à définir telles que le 

ratio liquide/solide, les conditions d’agitation permettant d’assurer une homogénéisation correcte de 

la suspension et le temps de contact.  

Quant aux essais en colonne,  ils présentent eux aussi de nombreux avantages  (Doner et al., 1982; 

Sardin, 1997) : (i) l’échantillon de sol mis en place dans la colonne, forme un massif dont la structure 

s’apparente  à  celle  du  site.  Le  comportement  hydrodynamique  peut  être  pris  en  compte,  (ii)  les 
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vitesses d’écoulement  imposées au  système peuvent être du même ordre de grandeur que  celles 

rencontrées dans  le système réel. En outre,  leur variation permet d’étudier  l’influence du temps de 

séjour sur la sorption ou le retard, (iii) il n’est généralement pas nécessaire de séparer les phases à la 

sortie de la colonne, et (iv) la réversibilité des processus peut être facilement étudiée dans le même 

réacteur et sans le perturber. En revanche, la difficulté réside dans la mise en œuvre en assurant des 

conditions  reproductibles  et  sans  création  de  chemins  préférentiels  d’écoulement  du  liquide 

(Hlavackova, 2005). Le coût et le temps peuvent être élevés comparativement aux essais en batch. 

Dans les sections suivantes, nous allons décrire séparément la méthodologie développée pour la mise 

œuvre de ces deux types d’essais utilisés dans le plan expérimental de cette thèse. 

C.4.2.   Essais en conditions statiques (en batch) 

C.4.2.1.   Solutions utilisées 

Les métaux  lourds  sélectionnés pour  ce  travail  sont  sous  la  forme de Pb(NO3)2, Cu(NO3)2.3H2O et 

Cd(NO3)2.4H2O. Ils ont été utilisés sous la forme de nitrate de métal car les ions nitrates n’ont aucune 

affinité pour les métaux lourds (Plassard et al., 2000; Jang et al., 2007). La solution a été préparée en 

dissolvant une quantité  (en  g) de produits  chimiques dans de  l’eau déionisée pour  atteindre une 

concentration égale à 0,001 M.  

C.4.2.2.   Mode opératoire 

Les  études  d’adsorption  en  batch  sont  mises  en  œuvre  afin  de  déterminer  la  relation  entre 

l’adsorbant et  l’adsorbat tout en  faisant varier  la quantité d’adsorbat  (Aziz et al., 2001; Tran et al., 

2002; Markiewicz‐Patkowska et al., 2005). Les essais en batch, illustrés à la Figure 26, ont été réalisés 

en équilibrant 5 g de sol  tamisé à 2 mm dans 50 ml de solution métallique. Le  ratio solide/liquide 

appliqué  (1:10)  est  conforme  à  celui utilisé dans de nombreuses  études  antérieures  (Selim  et  al., 

1992; Taylor et al., 1995; Buchter et al., 1996; Février, 2001) et aux recommandations de l'EPA (Yong 

et  al., 1992) dans  le domaine des  sols.  Toutefois, d'autres  auteurs préfèrent pourtant utiliser des 

ratios plus faibles (Allen et al., 1995). Afin de ne pas changer  les propriétés du sol,  la force  ionique 

des  solutions  a  été  systématiquement  ajustée  par  l’ajout  d’une  solution  de  nitrate  de  sodium 

(NaNO3) de concentration 0,01 M. Cette force ionique a été initialement calculée et ajustée à chaque 

série d’essais afin de minimiser les erreurs relatives à la rétention et/ou le relargage des métaux au 

contact  avec  le  sol.  Ceci  a  été  mis  en  évidence  par  certains  auteurs  où  il  a  été  constaté  que 

l’augmentation de  la force  ionique peut diminuer  la rétention des cations métalliques dans  les sols 

(Zhu et Alva, 1993; Serrano‐Belles et Leharne, 1997; Hlavackova, 2005). 

Flacons hermétiquement  fermés

Solution
métallique Echantillon de sol

Table d'agitation
 

Figure 26 : Dispositif expérimental des essais en batch 
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C.4.2.3.   Influence du pH 

Des essais en batch ont été préalablement effectués sans et avec modification du pH de l’échantillon 

de sol, suivant la méthodologie décrite  à la Figure 27. Pour ce faire, 5 g de sol sec tamisé à 2 mm ont 

été initialement mélangés à 40 ml de NaNO3 (0,01 M) et les suspensions ont été ajustées aux pH 2, 3, 

4, 5, 6, 7 et pH du sol (8,26) à  l’aide de HNO3 et/ou NaOH à 0.1 M, puis agitées pendant 1 h. Après 

équilibre, le pH est mesuré et réajusté et le volume a été complété, si nécessaire, à la solution NaNO3 

pour  avoir  un  volume  total  de  45  mL.  Ensuite,  5  mL  de  solution  métallique  (Pb,  Cu  ou  Cd) 

correspondant à une concentration équimolaire de 0,38 M, ont été ajoutés et les suspensions ont été 

agitées pendant 23 h. Notons que  les essais effectués sans modification de pH sont réalisés suivant 

un  temps de contact égal à 24 h suivant  le même ratio 1/10. Après équilibre,  les échantillons sont 

ensuite filtrés à 0,45 µm, acidifiés avec de l’acide nitrique pur (HNO3 Normapur), mis dans des flacons 

de polyéthylène (50 ml) pour les analyses chimiques des métaux. De même, une spéciation théorique 

en phase aqueuse de chacun des métaux a été réalisée au moyen du code PHREEQC* ayant permis le 

choix des conditions expérimentales optimales pour cette étude.  

 

*PHREEQC est un programme écrit en C par Parkhurst et Appelo (1999) et diffusé gratuitement par 

l’US geological  survey  (http://wwwbrr.cr.usgs.gov/projects/GWC_coupled/phreeqc/).  Il possède une 

base de données géochimiques très enrichie permettant de simuler les réactions régissant le transfert 

des espèces chimiques dans les eaux naturelles et polluées. Le choix de PHREEQC dans ce travail, nous 

a permis non seulement pour pallier aux  insuffisances de  l’approche par «isotherme d’adsorption », 

mais aussi pour le couplage du transport et de la réactivité des ions métalliques en solution. Pour de 

plus  amples  détails  sur  PHREEQC,  on  peut  également  se  référer  à  la  section  B.4  relative  à  son 

fonctionnement. 
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Métal + échantillon de sol

Agitation  (pendant 24 h)

Réajustement du pH
(HNO3ou NaOH à 0,1 M)

Mesure du pH

Filtration à 0,45 µm

Dosage par SAA

Modification 
pH du sol

pH du sol

Filtration à 0,45µm

Mesure du pH

Agitation  

Agitation  (pendant 1h) 

Mesure du pH

Agitation  (pendant 23 h) 

1

2

 

Figure 27 : Description méthodologique de la mise en œuvre des essais en conditions statiques : (1) 

au pH du sol ; (2) par modification de pH du sol.  

C.4.2.4.   Étude de cinétique d’adsorption 

Les  études  d’adsorption métallique  dépendent  en  grande  partie  des  cinétiques  de  réaction  et  le 

temps de contact entre les ions et le sol (Plassard et al., 2000). Pour cela, des études de cinétique ont 

été réalisées à la température de la salle d’essai et les échantillons ont été prélevés après des temps 

de  contact  de  1,  3,  8,  15,  30,  60,  120,  360,  720,  1440,  2880  et  4320 min.  Les  concentrations 

métalliques mises en équilibre avec le sol ont été 250, 80 et 123 mg/l respectivement pour le plomb, 

le  cuivre  et  le  cadmium.  Des  essais  en  système  trimétallique  ont  été  également  effectués  afin 

d’évaluer les interactions des métaux en terme de vitesses de réaction lorsqu’ils sont mélangés. Les 

suspensions  ont  été  préparées  et  analysées  dans  les  conditions  décrites  à  la  section  C.4.2.2.  Ces 

essais n’ont été réalisés qu’au pH ≈ 6 afin d’avoir une solution stable et minimiser la précipitation des 

métaux  sous  la  forme  de  carbonates  ou  d’hydroxydes,  pouvant  entrainer  une  incertitude  dans 

l’interprétation des résultats. Le choix de ce pH a permis également de se rapprocher du pH moyen 

des eaux pluviales urbaines. 

C.4.2.5.   Étude d’isothermes en système monométallique 

Des essais en système monométallique ont été mis en œuvre en  faisant équilibrer une gamme de 

concentrations métalliques avec l’échantillon de sol pendant un temps d’agitation équivalant à 24 h. 

Ils ont été effectués à la fois au pH≈6 et au pH imposé par l’échantillon de sol (8,26). Une gamme de 



133 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

concentrations métalliques* de 0 à 186 mg/l, de 0 à 57 mg/l et de 0 à 101 mg/l, respectivement pour 

le plomb, le cuivre et le cadmium a été introduite dans les batchs. La quantité de métal retenu dans 

le sol (qe) est calculée à partir de l’Eq. 4.  

*Il est à  remarquer que  ces  fortes  concentrations métalliques ne  se  rencontrent pas généralement 

dans  les eaux pluviales urbaines. Elles ont été  imposées dans cette recherche afin de travailler dans 

les  conditions optimales  tout en  tenant  compte de  la diversité de  sources  émettrices de métaux à 

Port‐au‐Prince,  telles que  les eaux  industrielles de peintures artisanales,  le  rejet d’huiles de moteur 

usagées et l’application de produits chimiques dans l’agriculture, etc. Ces derniers risquent au même 

titre  que  les  eaux  pluviales  de  contribuer  à  la  contamination  des  eaux  de  surface  et/ou  des 

souterraines de Port‐au‐Prince. 

C.4.2.6.   Étude d’isothermes en système multimétallique 

Des expériences en système multimétallique ont été également effectuées par une combinaison de 

solutions bimétallique et trimétallique : (Pb2+–Cu2+), (Pb2+–Cd2+), (Cu2+–Cd2+) et (Pb2+–Cu2+–Cd2+). Ces 

expériences  ont  été  réalisées  dans  les  mêmes  conditions  opératoires  que  celles  en  système 

monométallique en termes de volume, de masse d’échantillon de sol, de gramme de concentrations, 

de pH et de temps d’agitation (Cf. C.4.2.5). 

C.4.2.7.   Modélisation des essais en batch 

La modélisation des résultats expérimentaux de cinétiques a été réalisée au moyen des modèles de 

pseudo‐premier ordre et pseudo‐second ordre, couramment utilisés dans  la  littérature (Cf. Eq. 5 et 

7).  Les  résultats  expérimentaux  obtenus  à  partir  des  essais  en  système monométallique  ont  été 

modélisés au moyen des modèles classiques, tels  les modèles de Langmuir simple (Cf. Eq. 12) et de 

Freundlich  simple  (Cf.  Eq  14.).  Ceux  obtenus  à  partir  des  essais  en  système  bimétallique    et 

trimétallique ont été modélisés respectivement au moyen du modèle de Jain et Snoeyink (Cf. Eq. 17 

et 18) et du modèle de Langmuir Etendu (Cf. Eq. 15). Le code PHREEQC a également été utilisé  pour 

la modélisation des équilibres « métal – sol » en batch à la fois au pH≈6 et au pH du sol (8,26). Cette 

modélisation a permis  l’identification des phases minérales  contribuant à  la  rétention des métaux 

dans le sol. 

C.4.3.   Essais en conditions dynamiques (en colonne) 

Les  colonnes  de  laboratoire  sont  un  des  outils  couramment  utilisé  dans  l’étude  du  transfert  des 

solutés dans  les milieux poreux  (Gaudet et al., 1977; Lassabatère, 2002). Elles sont assimilées à un 

réacteur ouvert, fonctionnant suivant une approche dite «dynamique des systèmes», dans lequel on 

fait percoler des solutions en entrée et récupérer l’éluat à la sortie. Dans le cadre de cette étude, des 

dispositifs expérimentaux ont été mis en place tant en Haïti qu’en France. Cependant, compte tenu 

des conditions expérimentales dans  le contexte haïtien,  la majorité des essais ont été effectués en 

France. Toutefois, nous présentons en  l’annexe 1  les conditions opératoires des essais en colonne 

effectués  en Haïti  et quelques  résultats qui  y  en ont découlé.  Les  essais  réalisés  au  L.S.E ont  été 

effectués en triplicat et ont permis d’obtenir des résultats exploitables et dont le mode opératoire de 

leur mise en œuvre est décrit dans les sections suivantes.  
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C.4.3.1.   Description et remplissable des colonnes  

Des colonnes de petites dimensions ont été utilisées afin de  limiter  la consommation d’énergie et 

d’eau. Elles ont été fabriquées en polycarbonate ayant comme diamètre 4,5 cm et de hauteur 20 cm 

(Cf. Figure 28). Le  fond étant constitué d’un disque cylindrique  fixe en polycarbonate et un orifice 

relié à un tube en verre de diamètre intérieur de 0,42 mm et extérieur de 8 cm. Les colonnes ont été 

montées en  triplicat et  la surface est estimée à 15,9 cm2 chacune. Des billes de verre de 2 mm de 

diamètre  sont  placées  en  bas  et  en  haut  des  colonnes  pour  assurer  une  bonne  répartition  de  la 

solution à  l’entrée et à  la sortie. Un  filtre de 0,45 µm et des grilles en PVC entourant  les billes de 

verre permettent de  limiter  le  lessivage des particules  fines du  sol. Des bouchons en  caoutchouc, 

reliés aux tubes en verre, sont utilisés permettant la fermeture en fin de remplissage. La hauteur de 

sol dans chacune des colonnes est estimée à 16 cm. 

billes de verre
( 2 mm)

sol

grille ( 1.2 mm)
filtre ( 0.45µm)

billes de verre
( 2 mm)

bouchon en 
caoutchouc

20 cm

16 cm

grille ( 1.2 mm)
Filtre ( 0.45 µm)

grille 
( 1.2 mm)

grille
( 1.2 mm)

4,5 cm

 

Figure 28 : Montage expérimental des essais en colonne  

Le  remplissage  de  la  colonne  se  fait  en  couches minces  successives. Une  petite  quantité  de  sol, 

mélangée manuellement  à  l’avance,  est  introduite  et  tassée  et  le  processus  est  ensuite  répété. 

Toutes  les  colonnes  sont  préparées  de  manière  identique,  car  la  reproductibilité  des  résultats 

dépend du mode opératoire de leur mise en place. La masse volumique sèche du sol représentant la 

masse  de  sol  sec  sur  le  volume  total  de  la  colonne  est  en moyenne  1,62  ±  0,004  g/cm3.  A  titre 

indicatif, la masse volumique est en général de l’ordre de 1,4 à 1,7 g/cm3
 

pour les sols sableux et de 1 

à 1,5 g/cm3
 

pour les sols argileux. 

C.4.3.2.   Solutions utilisées  

Une solution neutre à base de NaNO3 (0,01 M), celle utilisée pour les essais en batch, a été préparée 

pour : (i) humidifier le sol avant sa mise en place dans les colonnes ; (ii) saturer les colonnes ; et (iii) 
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pousser  le créneau de solution.   A titre  indicatif, que  les solutions "neutres" fréquemment utilisées 

pour  les études en colonne sont des solutions salines, type CaCl2, CaNO3, etc. Toutefois, des études 

ont montré que  l’ion Ca2+ peut développer des affinités avec certains métaux  tels que  le cadmium 

dans  le domaine des sols (Cowan et al. 1991). Dans  le cadre de notre étude,  le nitrate de sodium a 

été choisi comme solution neutre car il existe une faible interférence des ions NO3
‐ et Na+ avec le sol 

et les métaux. L’ion NO3
‐ a une faible capacité complexante avec les métaux (Wang, 1997) et l’ion Na+ 

semble moins réactif avec d’autres cations vis‐à‐vis des mécanismes d’échange (Yong et al., 1992). D 

Le chlorure de sodium (NaCl) à 0,01 M a été utilisé comme traceur afin d’étudier  le comportement 

hydrodynamique du sol. 

Une solution trimétallique (Pb+Cu+Cd) a été utilisée à concentration équimolaire  (0,001 M) avec du 

NaNO3  (0,01 M) comme électrolyte. La quantité de NaNO3 a été basée sur  le calcul préalable de  la 

force ionique (I) du mélange (métaux+NaNO3). La concentration en NaNO3 à introduire correspondait 

à 7x10‐3 M ayant été calculée selon l’expression mathématique : 

21

2 i i
i

I C Z              (Éq. 54) 

Avec     Ci : la concentration de l’espèce i en mol/l 

    Zi : la charge ionique de l’espèce i 

Une distribution théorique des espèces chimiques dans la solution trimétallique (Pb+Cu+Cd) à l’aide 

du  code PHREEQC a été également effectuée.  Les  résultats obtenus avec PHREEQC ont permis de 

d’identifier  les principales espèces présentes en solution  (Cf. Tableau 24). Toutefois, contrairement 

aux essais en batch, tous les essais en colonne ont été réalisés au pH du sol afin de se rapprocher des 

conditions réelles du site d’étude. 

Tableau  24  : Distribution  des  espèces  chimiques  dans  la  solution  trimétallique  utilisée  pour  les 

essais en colonne au moyen du code PHREEQC‐version 2.16. 

Forme chimique  [C0] (mmol/L)   Espèces 
chimiques  

[Espèces chimiques] 
(mmol/l) 

pH 

     

 
 
Pb(NO3)2 

 
 
1 

Pb+2 0,9734  
 

5,31 
PbNO3+ 0,0224
PbOH+ 0,0032

PbHCO3+ 0,0006

     

 
Cd(NO3)2.4H2O 

 
1 

Cd+2 0,9999  
5,65 

CdHCO3+ 0,0057
CdOH+ 0,0000311

     

 
Cu(NO3)2.3H2O 

 
1 

Cu+2    0,9574  
4,40 

CuOH+ 0,0001994

C.4.3.3.   Saturation des colonnes 

La saturation des colonnes a été effectuée par palier à l’aide d’une bouteille de Mariotte permettant 

de favoriser la redistribution du liquide par diffusion et par capillarité. Cette technique expérimentale 
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permet  d’éliminer  le maximum  d’air  à  l’intérieur  des  colonnes.  La  solution  neutre  (NaNO3)  a  été 

utilisée  pour  la  saturation  des  colonnes  afin  d’assurer  l’équilibre  ionique  du  sol  et  empêcher  la 

défloculation des particules colloïdes. Le temps de saturation a été de 24 h, temps maximal pour que 

toutes phases poreuses  soient gorgées d’eau.  La  totalité du volume d’eau  (V0) a été mesurée par 

pesée  des  colonnes  avant  et  après  percolation.  Ce  volume  (V0)  correspond  au  volume  d’eau 

initialement présent dans le sol lors de son humectation, au volume d’eau apportée par la bouteille 

de Mariotte et au volume d’eau dans  les billes de verres appelé couramment «volume mort  (Vm)». 

Celui‐ci a été également déterminé par pesée et correspond à 2,50 cm3 ± 0,10 cm3. Le Tableau 25 

résume les conditions opérations définies selon le mode de remplissage et saturation des colonnes. 

Tableau  25:  Conditions  opératoires  définies  selon  le  mode  de  remplissage  et  saturation  des 
colonnes 

Paramètres  Col N°1  Col N°2  Col N°3  Moyenne 

Hauteur de sol (cm)  16 ,00 16,00 16,00 16,00 ± 0,00

Ms (g)  412,54 410,54 412,41 411,83 ± 1,12

Masse volumique  (g/cm‐3) 1,62 1,61 1,62 1,62 ± 0,004

Porosité (%)  38,82 39,12 39,12 39,02 ± 0,17

Teneur en eau  (%)  46,80 47,03 47,15 46,99 ± 0,002

Volume des vides (cm3)  98,79 99,55 98,84 99,06 ± 0,42

Volume mort (cm3)  2,60 2,50 2,40 2,50  ± 0,10

Vo total (cm
3)  121,66 122,16 122,39 122,07 ± 0,57

C.4.3.4.   Injections des solutions 

Comme  nous  l’avons  souligné  précédemment,  la méthode  d’injection  consiste  à  faire  circuler  en 

entrée des colonnes un signal et mesurer en sortie  la réponse du signal  injecté. L’injection peut se 

faire  soit  en  «échelon»  ou  en  «créneau»  (Cf.  Figure  29).  Une  injection  par  «échelon»  consiste  à 

remplacer,  à  l’entrée  de  la  colonne,  la  solution  de  saturation  par  un  soluté.  L’évolution  de  la 

concentration  du  soluté  en  fonction  du  temps  est  représentée  par  une  courbe  dite  «courbe 

d’élution». La déformation du signal en sortie par rapport au signal d’entrée permet d’identifier  les 

phénomènes impliqués dans le transport ou la rétention du soluté dans la colonne.  
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Figure 29 : Types d’injections (Ce) et d’élutions (C) : injection de type créneau (a), injection de type 

échelon (b) (Lassabatère, 2002). 

L’injection  des  solutions  dans  les  colonnes  a  été  réalisée  au  moyen  d’une  pompe  péristaltique 

(ISMATEC,  IPC‐8)   qui a permis d’imposer un débit constant en entrée des colonnes (Cf. Figure 30). 

Un système de vanne à trois (3) voies, permettant de passer d’une solution à l’autre, est placé au bas 

de  la  colonne  sans  interruption  de  débit.  Le  processus  d’injection  se  fait  de  bas  en  haut  afin  de 

faciliter la sortie de l’air et de maintenir la saturation des colonnes. La solution traçante a été injectée 

en créneau et celle de  la solution trimétallique en échelon. A chaque début d’injection, un volume 

tampon de 250 cm3 de solution neutre (NaNO3), équivalant approximativement à 2,05 V0, est injecté 

afin de permettre la stabilisation de l’écoulement dans les colonnes. Cet écoulement a été suivi par la 

linéarité entre le volume élué V, le temps t et la constante du volume d’eau V0.  

Traceur ou solution 
métallique [C0]

Solution
neutre 

Vanne à 3 voies

Pompe 
péristaltique

Échantillonnage  
Traceur ou métaux [C]

Colonne de sol

Mesure du 
volume élué  
[ V= f(t) ]

 

Figure 30 : Dispositif expérimental d’injection des solutions 

C.4.3.4.1.   Caractérisation de l’hydrodynamique du milieu par des essais de traçage 

La  caractérisation  hydrodynamique  d’un  sol  à  l’aide  d’un  traceur  constitue  une  première  étape 

indispensable avant  toute étude de  transfert d’un composé  (Crosnier, 1999). Le  traçage consiste à 
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injecter  une  substance  conservative  connue  ayant  un minimum  d’interactions  avec  le  sol  et  de 

quantifier son flux à la sortie de la colonne. De ce fait, environ 150 cm3 de NaCl, équivaut à 1,23 V0, 

ont été injectés dans les colonnes après avoir fait percoler un volume de 250 cm3 de NaNO3 afin de 

maintenir  de  l’écoulement.  Ensuite,  environ  2000  cm3  (16,38  V0)  de  solution  neutre,  sans 

interruption  de  débit,  ont  été  injectés  pour  pousser  le  traceur.  Les  échantillons  ont  été  prélevés 

instantanément  après  chaque  volume  de  50  cm3  (0,41  V0)  élués  à  l’aide  d’une  fiole  jaugée  de 

capacité  25  cm3  (soit  0,20 V0).  Le  suivi  des  concentrations  des  chlorures  a  été  effectué  par  deux 

méthodes analytiques, incluant: (i) les mesures de conductivité électrique des solutions en sortie des 

colonnes,  et  (ii)  leurs  analyses  chimiques  par  chromatographie  ionique  au  Dionex.  La  deuxième 

méthode a permis le calcul des paramètres d’analyse de la courbe d’élution des chlorures (Cl‐) dans 

les colonnes, comme il a été décrit à la section C.4.3.4.1.1.  

C.4.3.4.1.1.   Outils d’analyse de la courbe d’élution des chlorures 

Une  fois  l’injection du  traceur effectuée,  les paramètres  caractéristiques de  son  transfert dans  les 

colonnes peuvent être obtenus par l’analyse de sa courbe d’élution. L’estimation de ces paramètres 

est souvent basée sur la méthode des moments incluant le moment d’ordre 0 et le moment d’ordre 

1, permettant respectivement de définir deux paramètres globaux essentiels : le bilan de masse (BM) 

et le facteur de Retard (R) (Schweich et Sardin, 1986).   

C.4.3.4.1.1.1.   Moment d’ordre zéro  Bilan de masse 

Le moment d’ordre zéro exprime la variation de la concentration relative en fonction du temps, c’est‐

à‐dire [Cl‐]/ [Cl‐]0 = f(t). Ce moment représente l’aire sous la courbe d’élution et permet de calculer la 

masse de soluté récupérée en sortie de colonne :  

0

0 0

[ ]
( )

[ ]

C l
t d t

C l


 


            (Éq. 55) 

Le bilan de masse (BM) correspond alors au ratio entre la masse injectée en entrée et celle récupérée 

en sortie de la colonne (µ0) et le temps d’injection de la solution traçante (t), défini par :  

0

0 0

1
[ ]( )

[ ]
BM Cl t Q dt

tC l t Q








    

           (Éq. 56) 

Avec  Q : débit d’injection du soluté (cm3/min) 

Notons que le BM, évalué grâce au moment d’ordre 0, permet de vérifier si le soluté est non réactif 

(BM = 1), c’est‐à‐dire tout le soluté injecté en entrée de la colonne est restitué en sortie. Un bilan de 

masse  inférieur  à  1  implique  une  rétention  du  soluté  dans  la  colonne. De même,  quand  BM  est 

supérieur à 100 % cela indique un relargage du soluté (Sardin et al., 1991).  

C.4.3.4.1.1.2.   Moment d’ordre 1  Facteur de retard 

Le moment d’ordre 1 s’applique dans le cas où le bilan de masse de soluté étudié est égal à 1 (Leij et 

Dane, 1992; Das et Kluitenberg, 1996). Dans ce cas, on peut évaluer  le retard qu’a subi  le soluté au 

cours de son transfert par rapport au transfert d’une molécule d’eau (ou d’une espèce non réactive). 

Ce  facteur  de  retard  (R)  correspond  alors  au  ratio  entre  le  temps  de  séjour  moyen,  ts  soluté 

correspondant au  temps mis par  le  soluté pour  traverser  la  colonne, et  le  temps de  séjour d’une 

molécule d’eau (ou d’un traceur non réactif), ts eau : 
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  (Éq. 57) 

Où   L : longueur de la colonne de sol (cm) 

   : Teneur en eau dans la colonne (%) 
  q : vitesse de Darcy (cm/min) 

Le  facteur de  retard doit être proche de 1 pour un  soluté non  réactif  tandis que pour  les  solutés 

réactifs, les facteurs de retard sont fréquemment supérieurs à 1 (Lassabatère, 2002). De même, pour 

certains solutés anioniques, ce facteur peut être légèrement inférieur à 1 en raison d’un phénomène 

d’exclusion anionique causée par la charge négative des particules argileuses (Hebrard‐Labit, 1998).  

Dans le cas où BM < 1, on peut également définir un temps de séjour moyen (t50) correspondant au 

temps au bout duquel 50 % de la quantité totale du soluté est récupérée en sortie de la colonne : 

 1
5 0
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t
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        (Éq. 58) 

Tous  les codes de calcul des outils d’analyse de  la courbe d’élution des chlorures ont été développés 

sur l’interface Mathcad 2000 professionnel (Cf. Annexe 2) 

C.4.3.4.2.   Injection des métaux dans la colonne de sol 

Après  l’injection du  traceur,  la solution  trimétallique  initialement préparée, a été  injectée dans  les 

colonnes en échelon. Ce dernier été réalisé par des  injections successives d’un volume de 250 cm3 

(2,05 V0) de solution neutre pour atteindre  le régime permanent et de 680 cm3  (soit 5,57 V0) de  la 

solution trimétallique. Les échantillons ont été prélevés à chaque 50 cm3 élués et le volume unitaire 

des échantillons a été 20 cm3 (0,16 V0). Les solutions ont été filtrés à 0,45 µm, acidifiés avec de l’acide 

nitrique pur (HNO3 Normapur) et analysés par spectrophotométrie adsorption atomique à la flamme. 

De même,  le  code  de  calcul,  utilisé  pour  l’analyse  de  la  courbe  d’élution  des métaux  à  l’aide  de 

Mathcad 2000 professionnel, est présenté à l’annexe 2. 

C.4.3.4.2.2.   Profils de rétention des métaux lourds dans de sol 

En fin de percolation, les colonnes de sol sont découpées en huit (8) fractions de 2 cm afin d’évaluer 

les profils de rétention des métaux. L’humidité massique H  (%) des échantillons a été mesurée par 

différence entre  le poids de  l’échantillon humide  (m) et  son poids après  séchage à  l’étuve à 35°C 

pendant 48 heures : 

100sm m
H

m

   
 

        (Éq. 59) 

Après séchage à l’étuve, chaque échantillon a été réhomogénéisé et conservé pour la détermination 

de la quantité de métaux retenue sur la fraction solide suivant la méthode de minéralisation. Celle‐ci 

consiste  à mettre  en  contact  l’échantillon de  sol préalablement  séché  avec  l’eau  régale  (HNO3  et 

HCl).  Les  surnageants  sont  ensuite mis  au  four  à micro‐ondes en  fonction  de  plusieurs  paliers  de 

température  et  temps.  Enfin,  on mesure,  sur  les  échantillons minéralisés,  les  teneurs  totales  en 

métaux lourds par spectrophotométrie d’absorption atomique. 
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Tableau 26 : Récapitulatif des conditions opératoires des essais en batch et en colonne 

Conditions opératoires des essais en batch         Équations utilisées pour la modélisation des résultats expérimentaux (en batch) 

 

Quantité de métal
retenu dans le sol

Modélisationdes cinétiques Modélisation ‐ systèmes 
monométalliques

Modélisation ‐ systèmes
multimétalliques

Pseudo‐ premier ordre 
Langmuir simple

Jain et Snoeyink (bimétal)

Pseudo‐second ordre Freundlich

Langmuir Etendu (Trimétal)

Spéciation
(Code PHREEQC  2.16)

Modélisation par échange d’ions
(Code  PHREEQC  2.16)
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Études  systèmes  Gammes de 
concentration 

Cinétiques : 72 h 
Temps : 
1, 3, 8, 15, 30, 60, 
120, 360, 720, 1440, 
2880, 4320 min 

Pb (seul) 
Cu (seul) 
Cd (seul)  

[Pb2+] = 250 mg/l 
[Cu2+] = 80 mg/l 
[Cd2+] = 123 mg/l  

Pb+Cu+Cd 
(mélange)  

[Pb2+] = 250 mg/l 
[Cu2+] = 80 mg/l 
[Cd2+] = 123 mg/l  

Monométalliques 
Temps : 24 h 

Pb (seul) 
Cu (seul) 
Cd (seul)  

Pb2+] = 0 – 186 mg/l  
[Cu2+] = 0 – 57 mg/l 
[Cd2+] = 0‐ 101 mg/l 

Bimétalliques 
Temps 24 h 

Pb+Cu 
Pb+Cd 
Cu+Cd 

Pb
2+] = 0 – 186 mg/l  

[Cu2+] = 0 – 57 mg/l 
[Cd

2+] = 0‐ 101 mg/l 

Trimétalliques 
Temps : 24 h 

Pb+Cu+Cd   Pb2+] = 0 – 186 mg/l  
[Cu

2+] = 0 – 57 mg/l 
[Cd

2+] = 0‐ 101 mg/l  

Conditions opératoires des essais en colonne 

Paramètres Col N°1 Col N°2 Col N°3 Moyenne

Hauteur de sol (cm) 16,00 16,00 16,00 16,00 ± 0,00

Ms (g) 412,54 410,54 412,41 411,83 ± 1,12

Densité sèche (g/cm3) 1,62 1,61 1,62 1,62 ± 0,00

Porosité (%) 38,82 39,12 39,12 39,02± 0,17

Teneur en eau (%) 46,80 47,03 47,15 46,99± 0,002

Volumedes vides (cm3) 98,79 99,55 98,84 99,06 ± 0,42

Volumemort (cm3) 2,60 2,50 2,40 2,50  ± 0,10

Vo total (cm
3) 121,66 122,16 122,39 122,07 ± 0,57

Injection des solutions dans la colonne

Solutions Type 
d’injection

NaNO3 (cm
3)

début
Volume injecté 

(cm3)
NaNO3 (cm

3)
fin

Traceur (NaCl) Créneau 250 (2,05 V0) 150 (1,23 V0) 2000 (16,38 V0)

Métaux (Pb+Cu+Cd) échelon 250 (2,05V0) 680 (5,57 V0) ‐
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C.5.   Conclusion  

L’objectif cette section a été de décrire la méthodologie appliquée dans cette thèse pour l’étude du 

transfert  des  métaux  lourds  dans  les  formations  alluvionnaires  de  la  PCS.  Deux  dispositifs 

expérimentaux ont été présentés :  (i)  les essais en batch qui ont pour but de  travailler en milieux 

dispersés et en absence de  l’écoulement ; et  (ii)  les essais en colonne qui ont permis, en plus des 

essais  en  batch,  de  se  rapprocher  des  conditions  hydrodynamiques  et  physico‐chimiques  du  site 

naturel. La description, le mode opératoire et les solutions utilisées pour ces deux types de dispositifs 

ont été présentés. Le Tableau 26 donne un récapitulatif des conditions opératoires pour les essais en 

batch et en colonne. Toutefois, rappelons que  la gamme de concentration métallique utilisée dans 

cette  étude  ne  représente  pas  majoritairement  les  concentrations  mesurées  dans  les  EPU. 

Cependant, cette gamme a été testée afin de prendre en compte de nombreux scénarios relatifs aux 

sources  émettrices  de métaux  lourds  à  Port‐au‐Prince,  telles  que  les  rejets  d’eaux  industrielles, 

d’huiles de moteur usagées, les lixiviats d’ordures ménagères, etc. Les  résultats obtenus en rapport 

avec cette section et les discussions autour de ces résultats seront développées aux Parties D et E. 
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Partie D : Etude des équilibres du plomb, du cuivre et du cadmium avec le sol en batch 

L’étude  des  équilibres  «métal  –  sol»  par  des  expériences  en  batch  permet  de  s’affranchir  de  la 

composante hydrodynamique, pour se concentrer sur les interactions physico‐chimiques. Rappelons 

que  cette méthode,  couramment  appliquée  dans  les  études  de  sorption,  a  pour  but  d’évaluer  la 

capacité du sol à retenir  les  ions métalliques dans des conditions spécifiquement contrôlées. Ainsi, 

cette partie aborde  les principaux résultats relatifs aux équilibres « métal – sol » ayant été réalisés 

par une étude en conditions statiques à variation de pH (2– 8,26), au pH  6 et pH du sol (8,26). Elle 
s’intéresse  également  aux  résultats  d’une  modélisation  géochimique  obtenus  à  l’aide  du  code 

PHREEQC pour chacune des conditions expérimentales testées dans ce travail. 

D.1.  Effet du pH  

Le pH est un facteur important dans toute étude de sorption. Il peut conditionner à la fois la charge 

superficielle de l’adsorbant ainsi que la structure de l’adsorbat. Cette grandeur caractérise à la fois le 

milieu pédologique et  les eaux urbaines qui  s’y  infiltrent. C’est  la  raison pour  laquelle, dans  toute 

étude  relative  à  la  sorption,  l’optimisation  de  la  capacité  d’adsorption  en  fonction  du  pH  est 

indispensable.  Pour mieux définir des  conditions opératoires,  telles que  le  choix de  la  gamme de 

concentrations métalliques,  l’étude de  l’effet du pH  (2 – 8,26) sur  la sorption  individuelle des  trois 

métaux  a  été  effectuée  par  la  mise  en  contact  de  l’échantillon  de  sol  avec  une  concentration 

métallique  équimolaire  de  0,38  mmol/L.  Les  résultats  obtenus  sont  reportés  sur  la  Figure  31 

exprimant la quantité de métal fixée sur le sol (qe) en fonction du pH.  
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Figure 31 : Équilibres de sorption du Pb, du Cu et du Cd en fonction du pH (2 – 8,26) 
[Pb2+] initial = [Cu

2+] initial = [Cd
2+] initial = 0,38 mmol/L 

Les  courbes  illustrées  à  la  Figure  31  font  ressortir  l’importance  du  pH  sur  la  rétention  des  ions 

métalliques  dans  le  sol.  Étant  donné  la  compétition  entre  les  ions  H+  et  les  ions métalliques,  la 

proportion de métal fixé sur le sol croit rapidement en fonction de l’augmentation du pH. Toutefois, 

la quantité de métaux fixée est stationnaire entre pH 2 et 3 pour le plomb et le cuivre et entre pH 2 

et 4 pour le cadmium. Au‐delà de ces valeurs de pH, la rétention augmente brusquement jusqu’à une 
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valeur où l’on considère que la sorption est totale. D’une manière plus détaillée, cette rétention peut 

être interprétée suivant trois paliers distincts : 

 Le  premier  palier,  se  situant  entre  les  pH  2  et  4,  est  caractérisé  par  un  plateau  où  l’on 

considère que les sites actifs sont moins sollicités pour favoriser une sorption importante des 

ions métalliques sur  le sol. Au niveau de cette phase, on note une réactivité plus ou moins 

lente du cadmium témoignant son affinité pour  le sol. Entre  les pH 2 et 3,  la stabilité de  la 

sorption  à  la  fois  du  plomb  et  du  cuivre  a  été  atteinte  tandis  que  celle  du  cadmium  est 

obtenue jusqu’au pH 4.  

 Entre  le pH 4 et 6, on  remarque une augmentation de  la  sorption des métaux qui  semble 

indiquer  l’existence  de  sites  d’échanges  et  de  sorption  favorisant  ainsi  une  plus  grande 

fixation des ions métalliques sur le sol. 

 Le dernier palier, compris entre les pH 6 et 8,26, est caractérisé par un plateau où la quantité 

de  métal  fixée  accroit  jusqu’à  une  valeur  pour  laquelle  pratiquement  tous  les  métaux 

présents  initialement  en  solution  sont  adsorbés  ou  précipités  sous  d’autres  formes 

chimiques. 

En  conclusion,  les  résultats montrent que  la  rétention des métaux est  fortement dépendante des 

conditions acido‐basiques du milieu. Comme nous  l’avons  remarqué, à des  valeurs de pH > 6,  les 

métaux peuvent être sous d’autres formes chimiques. Des études similaires ont montré que le Cu (II) 

(Nuhoglu  et Oguz,  2003)  et  le  Pb(II)  (Jain  et Ram,  1997) peuvent  être  adsorbées  jusqu’au pH(≈6) 

tandis que l’adsorption du Cd(II) pourrait être réalisée jusqu’au pH 10 (Mathialagan et Viraraghavan, 

2002). Au‐delà de ces valeurs de pH des composés complexes, tels que : Pb(OH)+, Pb(OH)2, Pb(OH)3
‐, 

et Pb(OH)4
2−  (Taty‐Costodes et al., 2003) pour  le plomb; Cu(OH)+ et Cu2(OH)2

2+ (Bosso et Enzweiler, 

2002) pour  le cuivre et Cd(OH)+ et Cd(OH)2  (Lai et al., 2002) pour  le cadmium,  sont dominants en 

solution. 

D.2.   Étude des équilibres « métal – sol » à pH 6  

L’étude des équilibres « métal – sol » au pH≈6 a été effectuée par la mise en contact d’une solution 

métallique avec une quantité de sol sec conformément au plan expérimental décrit à la section C.4.2. 

Afin  de  déterminer  les  conditions  optimales,  en  particulier  le  temps  de  contact,  permettant 

d’atteindre  les  équilibres  entre  les  métaux  et  le  sol,  des  cinétiques  d’adsorption  ont  été 

préalablement  réalisées  à  des  concentrations  métalliques  équimolaires.  Ainsi,  cette  section  est 

consacrée à la présentation des résultats expérimentaux et discussions autour de ces équilibres. 

D.2.1.   Cinétiques d’adsorption 

Les  cinétiques  d’adsorption  des  ions  Pb2+,  Cu2+  et  Cd2+  ont  été  étudiées  séparément  en  systèmes 

monométalliques  et  trimétalliques.  Les  résultats  expérimentaux  sont  représentés par des  courbes 

reliant la quantité de métal retenu dans l’échantillon de sol (qt) en fonction du temps de contact (t).  

D.2.1.1.   Cinétiques en systèmes monométalliques 

La Figure 32 présente l’évolution de la quantité de plomb, de cuivre et de cadmium retenue dans le 

sol en fonction du temps de contact. Les résultats expérimentaux montrent que le temps nécessaire 

pour atteindre l’état d’équilibre varie en fonction de l’ion métallique en solution. Il a été observé que 

la vitesse de réaction du plomb est beaucoup plus rapide que celles du cuivre et du cadmium.  Ainsi, 

l’équilibre est atteint à environ 180 min (3h) à la fois pour le plomb et le cuivre tandis que la vitesse 
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de réaction du cadmium continue même au‐delà de 180 min jusqu’à atteindre un plateau à environ 

1440 min (24h).  
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Figure 32 : courbes de cinétique d'adsorption du Pb, du Cu et du Cd en systèmes monométalliques 

au pH 6. 

D.2.1.2.    Cinétiques en systèmes trimétalliques 

La même  tendance  sur  les  courbes  de  cinétique  en mélange monométallique  a  été  observée  en 

mélange  trimétallique.  Les  résultats  expérimentaux  ont  indiqué  que  les  équilibres  d’adsorption 

maximale du plomb sont atteints à environ 2880 min (48h) contre 4320 min (72h) pour  la cuivre et 

même  supérieurs à 4320 min  (72 h) pour  le  cadmium. Ce qui  relève d’une  cinétique plutôt  lente, 

comparée à celle obtenue en système monométallique, ayant lieu en deux phases (Cf. Figure 33) : 

 une première phase plus ou moins lente observée durant les 12 premières heures (720 min) 

correspondant à une rétention rapide du métal dans la matrice solide. La quantité de métaux 

adsorbée durant cette première phase est relativement faible. 

 une seconde phase plus lente, situant entre 12h (720 min) à 72h (4320 min), correspondant 

également  à  l’adsorption  progressive  du  métal  sur  le  sol  mais  probablement  aussi  à  la 

formation  de  phases  minérales  ou  d’hydroxydes  métalliques,  à  la  diffusion  du  métal  à 

l’intérieur du solide et à une co‐précipitation de surface. 
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Figure 33 : Courbes de cinétiques d'adsorption du Pb, du Cu et du Cd en systèmes trimétalliques au 

pH 6. 

Les mécanismes de sorption responsables de cette réaction lente observée en système trimétallique 

sont toutefois méconnus  (Glover et al., 2002), bien qu’ils puissent être attribués à  la diffusion, à  la 

précipitation  et/ou  aux  réactions  d’adsorption  sur  des  sites  ayant  une  énergie  d’activation  plus 

élevée que les sites d’adsorption rapide (Strawn et Sparks, 2000).  

D.2.2.    Équilibres d’adsorption des ions Pb2+, Cu2+ et Cd2+ au pH6 

Des  équilibres  d’adsorption  au  pH6  ont  été  réalisés  à  la  fois  en  systèmes monométalliques  et 

multimétalliques  (Cf.  Tableau  26).  Ces  essais  ont  permis  d’étudier  le  comportement  des  ions 

métalliques  lorsqu’ils  se  trouvent  seul ou  à  plusieurs dans  le  sol.  La mise  en  contact des métaux 

dissous  avec  l’échantillon  de  sol  permet  d’obtenir  une  concentration  après  l’équilibre  (Ce)  et 

d’estimer  la quantité de métaux  retenue  (qe) dans  la matrice  solide.  Les  résultats obtenus de  ces 

équilibres sont illustrés par des courbes reliant la quantité de métal retenue dans le sol en fonction 

de la concentration à l’équilibre.  

D.2.2.1.   Effet de l’espèce chimique en systèmes monométalliques 

Les  résultats  de  l’adsorption  des  ions métalliques  sur  le  sol,  obtenus  à  partir  des  équilibres  en 

système monométallique, sont présentés à  la Figure 34. Cette dernière montre que  la quantité de 

métal retenu dans le sol augmente en fonction des concentrations à l’équilibre. L’allure des courbes 

indique une meilleure sorption du plomb par rapport au cuivre et cadmium.  



149 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

0 5 10 15 20 25 30 35
0

0.5

1

1.5

2

Pb

Cu
Cd

Ce (mg/L)

q
e 
(m

g/
g)

	

Figure 34 : Équilibres d'adsorption du Pb, du Cu et du Cd en systèmes monométalliques au pH 6. 

Par ailleurs,  l’impossibilité de balayer une gamme de concentration de cuivre à  l’équilibre au pH6, 
afin  d’obtenir  une  courbe  d’équilibre  plus  complète,  est  probablement  assignable  à  d’autres 

mécanismes,  tels que  la précipitation du  cuivre  sous  la  forme d’hydroxydes. Comme nous  l’avons 

montré dans l’étude des conditions de solubilité du cuivre (Cf. Figure 24) qu’à cette valeur de pH, les 

ions Cu2+ sont pratiquement moins dominants et que  l’hydroxyde de cuivre  [Cu(OH)2] gouverne sa 

concentration  en  solution.  Toutefois,  dans  les  conditions  opératoires  de  nos  essais  en  système 

monométallique, environ 99% de plomb est  retenu dans  le sol contre 97% et 80%  respectivement 

pour le cuivre et le cadmium, témoignant ainsi d’une forte capacité du sol à retenir ces métaux. 

D.2.2.2.   Effet du mélange bimétallique 

D’une manière générale, les métaux ne sont pas toujours seuls dans l’environnement. Les études de 

caractérisation des eaux (pluviales, usées, industrielles, etc.…) ont prouvé le plus souvent la présence 

d’espèces multimétalliques.  De même,  ils  peuvent  être  présents  dans  le  sol  sous  la  forme  d’un 

« cocktail  de métaux » où  s’effectue  un  grand  nombre  d’échanges  compétitifs  entre  eux pour  les 

actifs du sol. Afin d’évaluer  le degré d’interférence entre  les  ions Pb2+, Cu2+ et Cd2+ avec  le sol, des 

essais  ont  également  été  effectué  en  système  binaire.  Ces  essais  ont  permis  d’étudier  l’effet  du 

mélange binaire sur la capacité d’adsorption individuelle des métaux dans le sol. 

Les  résultats  expérimentaux  obtenus  à  partir  des  d’équilibres  du  plomb  avec  le  sol  en  système 

bimétallique sont présentés à la Figure 35. Cette figure montre que, pour de faibles concentrations à 

l’équilibre, une  rétention  similaire du plomb  (environ 0,21 mg/g) en  systèmes monométalliques et 

bimétalliques.  Ce  résultat  justifie  la  non‐influence  du mélange  bimétallique  sur  l’adsorption  des 

métaux, plus particulièrement le plomb, quand ils se trouvent à l’état de traces dans le sol. Ceci a été 

observé dans les études de Saha et al (2002) où il a été constaté qu’à de faibles concentrations de Cd, 

de Zn et de Pb mises en équilibre avec un échantillon de  sol,  les effets de  la  compétition étaient 

négligeables. Pour ces auteurs,  les faibles concentrations métalliques mises en équilibre avec  le sol 

sont  principalement  adsorbées  sur  les  sites  d’adsorption  spécifique,  tandis  qu’à  de  fortes 
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concentrations,  les  sols  perdent  en  partie  leur  capacité  à  lier  les métaux  aux  sites  d’adsorption, 

devenant alors moins  spécifiques pour  le métal. Ce qui entraine, par  la  suite, une  réduction de  la 

sorption du métal dans la matrice solide. Ces remarques sont corrélées aux résultats expérimentaux 

obtenus dans le cas du plomb dans lesquels une réduction significative de son adsorption en mélange 

avec  le cuivre et  le cadmium a été observée pour de  fortes concentrations à  l’équilibre  (Cf. Figure 

35).  

Les  résultats  expérimentaux montrent  également  que  l’adsorption  des  ions  Pb2+  dans  le  sol  est 

beaucoup plus  influencée quand  il est mélangé avec  les  ions Cu2+ témoignant ainsi une compétition 

entre les ions Pb2+ et Cu2+ pour les sites actifs du sol. Ces résultats abondent dans le même sens que 

de ceux obtenus par Rodríguez‐Maroto et al (2003) sur des sols amendés où il a été constaté que le 

plomb était rapidement plus adsorbé que le cadmium dans tous les sols étudiés à la fois en systèmes 

monocomposé et binaire.  
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Figure  35  :  Courbes  d’équilibre  d’adsorption  du  plomb  en mélange  binaire  avec  le  cuivre  et  le 

cadmium au pH 6. 

Les équilibres d’adsorption du cuivre dans  le sol ont  indiqué que ce métal se comporte d’une façon 

particulière  en  mélange  binaire  avec  d’autres  ions  métalliques  (Cf.  Figure  36).  Les  résultats 

expérimentaux montrent que  les  ions Cu2+ sont fixés similairement  lorsqu’il est seul ou en mélange 

avec  les  ions Pb2+ dans  le sol. Ceci prouve que  lorsque  le plomb et  le cuivre optent pour  les mêmes 

sites actifs du  sol,  la  capacité d’adsorption du  cuivre peut  rester quasi  inchangée. En  revanche,  la 

présence des ions Cu2+ en solution exerce une grande influence sur la capacité d’adsorption des ions 

Pb2+ dans le sol. La comparaison des équilibres d’adsorption du plomb (Cf. Figure 35) et du cuivre (Cf. 

Figure 36) sur le sol respectivement dans les systèmes Pb (+Cu) et Cu (+Pb) justifie ces observations. 

Il  semble  que  la  mobilité  des  ions  Cu2+  ne  serait  pas  influencée  quand  ces  deux  métaux  sont 

uniquement présents dans  le sol. Toutefois,  les  résultats expérimentaux  indiquent un  rabattement 

notoire de l’adsorption du cuivre en présence du cadmium.  
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Figure 36 : Courbes d’équilibre d’adsorption du cuivre en mélange binaire avec le plomb et le cuivre 

au pH  6. 

A la lumière des résultats reportés sur la Figure 37, les équilibres du cadmium avec le sol en présence 

du  plomb  et  du  cuivre  sont  fort  variables. Outre  la  compétition  entre  les  cations métalliques,  ce 

comportement est probablement influencé la présence de la calcite (CaCO3) du sol. Certaines études 

similaires, dont celle de Février  (2001), ont  souligné que  la présence de  la calcite dans  les milieux 

naturels  favorise  le  plus  souvent  une  précipitation  du  cadmium  sous  la  forme  d’otavite  (CdCO3), 

notamment en fonction du pH du sol. Toutefois, cela n’a pas empêché pour autant une inhibition de 

l’adsorption du cadmium dans  le mélange. Pour de faibles concentrations en cadmium à  l’équilibre 

(0–20 mg/L), on observe que les quantités adsorbées (0–0,2 mg/L) sont quasi identiques, témoignant 

ainsi que la sorption des ions Cd2+ dans le sol est probablement liée au mécanisme d’adsorption. A de 

fortes concentrations à  l’équilibre,  la diminution de son adsorption dans  le sol est très significative, 

plus particulièrement importante dans le système Cd (+Pb) que dans Cd (+Cu). Ceci peut s’expliquer 

par le fait que les fortes concentrations en ions Pb2+et Cu2+, qui de par leurs propriétés chimiques ont 

une  affinité  pour  les  surfaces  adsorbants  équivalente  voire  supérieure  à  celle  de  Cd2+  (McBride, 

1980), entrainant  ainsi une  forte  compétition  avec  les  sites d’adsorption et,  crée par  la  suite une 

inhibition des ions Cd2+ sur la matrice solide.  



152 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

0 20 40 60 80 100
0

0.2

0.4

0.6

0.8

Cd
Cd (+Cu)
Cd  (+Pb)

Ce (mg/L)

q
e 
(m

g/
g)

 

Figure 37  : Courbes d’équilibre d’adsorption du cadmium en mélange binaire avec  le cuivre et  le 

plomb au pH  6. 

D.2.2.3.    Effet du mélange trimétallique 

Les  équilibres  « métal  –  sol »  en  système  trimétallique  visent  également  à  étudier  l’effet  de  la 

compétition  sur  l’adsorption  individuelle  des  métaux  dans  le  sol.  Cette  démarche  consiste  à 

comparer les équilibres d’adsorption des ions Pb2+, Cu2+ et Cd2+ en système monométallique, binaire 

et ternaire. En effet,  les équilibres d’adsorption en systèmes monométalliques, binaires et ternaires 

obtenus pour chaque métal se sont regroupés sur une même figure de manière à faire ressortir  les 

effets du mélange sur la sorption des ions métalliques dans le sol. Ces équilibres sont présentés aux 

Figures 36, 37 et 38 respectivement pour le plomb, le cuivre et le cadmium. 
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Figure 38 : Courbes d’équilibre du plomb avec le sol en mélange trimétallique au pH  6. 

Les courbes d’équilibres du plomb montrent également un gradient d’inhibition de sa rétention dans 

le  sol  (Cf. Figure 38). Pour de  faibles concentrations en plomb,  les équilibres montrent  la quantité 

fixée  sur  le  sol  sont quasi proches en présence du  cadmium. Ce  résultat  suppose que  lorsque  ces 

deux métaux se trouvent dans le sol, plus précisément à l’état de traces, l’effet de la compétition sur 

leur sorption est négligeable. En revanche, pour des concentrations élevées en plomb, les quantités 

fixées  sur  le  sol  en  système  ternaire  diminuent  en  comparaison  à  celles  obtenues  en  systèmes 

monométalliques et bimétalliques. Ces résultats prouvent que  l’adsorption  individuelle des métaux 

dans le sol est fonction de la quantité d’ions en solution.  
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Figure 39 : Courbes d’équilibre  du cuivre avec le sol en mélange trimétallique au pH  6. 

Les courbes équilibres du cuivre avec le sol en système ternaire révèlent également une diminution 

de  sa  capacité  d’adsorption.  Les  résultats  montrent  que  les  quantités  d’ions  Cu2+  fixées  sur 

l’échantillon de  sol est plus élevées dans  le  système Cu  (+Cd) que  celles obtenues en  système Cu 

(+Cd+Pb).  Il  est  possible  que  les  interactions  physico‐chimiques  du  cuivre  dans  le  sol  soient  très 

limitées  en  présence  du  cadmium.  En  revanche,  la  présence  du  plomb  à  la  fois  en  systèmes 

bimétalliques et  trimétalliques  favorise une  rétention beaucoup plus  importante du cuivre dans  la 

matrice solide.  
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Figure 40 : Courbes d’équilibres du cadmium avec le sol en mélange trimétallique au pH  6. 

Les résultats expérimentaux obtenus pour  le cadmium en système trimétallique sont toutefois non 

concluants. Outre  l’adsorption,  la variation des quantités de cadmium  retenues  (qe) dans  le  sol en 

fonction  des  concentrations  restant  à  l’équilibre(Ce)  suppose  l’existence  d’autres  mécanismes 

contrôlant sa solubilité. Les résultats des études de Weng et al (2001) ont prouvé également que la 

l’adsorption du cadmium sur une série de sols est fort variable entre la plage de pH comprise entre 

4,4 et 7,4. De même, outre les interactions du cadmium avec la calcite du sol, les cations majeurs en 

solution peuvent  être  également un des  facteurs  gênant  les  équilibres d’adsorption des  ions Cd2+ 

dans  le  sol.  Leur  présence  dans  le  sol  offre  des  conditions  favorables  à  d’autres mécanismes  de 

fixation, tels que l’échange ionique.  

D.2.3.   Conclusion des résultats sur les équilibres «métal – sol » au pH 6  

D’une manière générale,  les équilibres d’adsorption à pH ≈6 en batch sont une première approche 

ayant permis d’étudier  les  interactions chimiques entre  les métaux dissous avec  le sol au cours de 

leur  transfert  via  l’infiltration  des  eaux  pluviales  urbaines.  Les  équilibres,  réalisés  en  système 

monométallique, ont montré que  le sol possède une grande affinité pour  les métaux. Dans tous  les 

systèmes étudiés, on note une adsorption  importante du plomb dans  le  système en  comparaison 

avec  les autres métaux. Les résultats des cinétiques ont révélés une vitesse de réaction des métaux 

beaucoup plus lente en système trimétallique qu’en système monométallique. Ce comportement est 

imputable  à  des  effets  compétitifs  pour  les  sites  actifs  du  sol  traduisant  non  seulement  une 

adsorption progressive du métal sur la matrice solide mais aussi une formation de phases minérales 

ou d’hydroxydes métalliques, une diffusion du métal à l’intérieur du solide et une co‐précipitation de 

surface. 

Les  résultats  expérimentaux  ont montré  également  que  la  sorption  des métaux  dans  le  sol  est 

fortement influencée non seulement par le pH du milieu mais aussi par le mélange multimétallique. 
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Les résultats expérimentaux obtenus à partir des mélanges bimétallique et trimétallique ont indiqué 

des  comportements physico‐chimiques particuliers des  trois métaux dans  le  sol. Ces  résultats ont 

montré  l’existence  d’un  gradient  d’inhibition  de  la  rétention  du  plomb  et  mais  partiellement 

observée dans le cas du cuivre. Bien que la sorption du cadmium soit fortement influencée dans ces 

systèmes, mais  l’allure  des  courbes  expérimentales  témoignent  la  présence  d’autres mécanismes 

participant à sa fixation sur la matrice solide. Toutefois, il apparait que la sorption du plomb dans le 

sol  n’a  pratiquement  pas  influencé  celle  du  cuivre  à  la  fois  en  systèmes  bimétalliques  et 

trimétalliques.  Toutefois,  l’adsorption  du  cuivre  dans  ces  systèmes  a  été  fortement  contrôlée  en 

présence des ions Cd2+ en solution.  

Par  ailleurs,  l’acidité du milieu  (pH  6)  et  la présence des  carbonates du  sol peuvent  également 

contrôler  davantage  la  fixation  des  métaux  sur  le  sol.  L’acidité  des  solutions  métalliques  peut 

entrainer une dissolution des grains de calcite (CaCO3  (s) + H
+  Ca2+ + HCO3

‐) contenus dans  le sol, 

causant  ainsi une  augmentation d’ions Ca2+  en  solution  et  des  interactions des métaux  avec  l’ion 

HCO3
‐. Cet excès de protons  (H+), apporté à  la solution d’équilibre, peut  limiter  les mécanismes de 

précipitation  des métaux  sur  la  forme  de  carbonates  certes, mais  il  peut  en  partie  dynamiser  la 

compétition des cations échangeables du sol avec  les métaux. Ce caractère compétiteur peut ainsi 

contribuer  à  une  diminution  de  la  sorption  des métaux  dans  le  sol  lorsqu’ils  sont  en  présence 

d’autres  polluants  (Mesquita  et  al.,  2000).  Cette  observation  semble  coïncider  aux  résultats 

d’adsorption obtenus en systèmes bimétalliques et trimétalliques plus particulièrement dans  le cas 

du cadmium, vu la forte teneur en CaCO3 (343 g/kg) du sol.  

D.2.4.   Modélisation des équilibres « métal – sol » au pH 6 par isotherme d’adsorption 

De  nombreux modèles  d’adsorption  ont  été  développés  à  la  section  B.2.5.1  de  ce  travail  ayant 

comme vocation de représenter au mieux les résultats expérimentaux obtenus à partir des équilibres 

d’adsorption.  En  raison  de  leur  simplicité  et  du  fait  qu’ils  sont  largement  utilisés  dans  les  études 

d’adsorption  d’un  polluant  sur  un  matériau  naturel,  notre  choix  s’était  porté  sur  les  modèles 

suivants : 

 Le modèles  de  pseudo‐premier  ordre  et  pseudo‐second  ordre,  ayant  été  utilisés  pour  la 

description des résultats expérimentaux des cinétiques d’adsorption ; 

 Les modèles de Langmuir simple (LS) et Freundlich simple (FS), qui ont été appliqués pour la 

modélisation des équilibres d’adsorption en système monométallique ; 

 Le modèle  Jain et Snoeyink  (JS), une extension du modèle de  Langmuir Étendu  (LE), a été 

utilisé pour l’étude de la compétition entre deux espèces métalliques ; 

 Le modèle de Langmuir Étendu  (LE) utilisé pour représenter  les résultats expérimentaux en 

système  trimétallique. Ce modèle est majoritairement utilisé dans  les études d’adsorption 

compétitive. 

Quant aux modèles de JS et de LE, leur choix est motivé par le fait qu’ils aient été déduits à partir du 

modèle de Langmuir simple et sont particulièrement utilisés pour l’évaluation des effets compétitifs 

en système multicomposé. De plus, ces modèles sont non seulement une extension du modèle de 

Langmuir simple mais également leurs paramètres sont calculés à partir de ceux obtenus en système 

monométallique. Les résultats de la modélisation des équilibres « métal – sol » à pH6 par isotherme 

d’adsorption, reliant  la quantité de métal fixée sur  le sol à sa concentration en restant à  l’équilibre, 

sont présentés aux sections suivantes. 
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D.2.4.1.    Modélisation des cinétiques  

Comme  il  a  été  indiqué  dans  les  paragraphes  précédents,  les  résultats  expérimentaux  obtenus  à 

partir des cinétiques d’adsorption ont été modélisés à l’aide des équations de pseudo‐premier ordre 

et pseudo‐second ordre. Ces équations ont permis le calcul à la fois des constantes de vitesse (k), de 

la quantité maximale de métal fixée (Qe) sur  le sol à  l’instant t et des coefficients de corrélation(R
2) 

pour  chaque  espèce métallique.  Le  Tableau  27  résume  les  paramètres  des modèles  de  cinétique 

pseudo‐premier  ordre  et  pseudo‐second  ordre  obtenus  en  systèmes  monométalliques  et 

trimétalliques.  

Tableau 27 : Constantes de vitesse et coefficients de corrélation obtenus à l’aide des modèles de 
cinétique pseudo‐premier ordre et pseudo‐second ordre. 

Métaux  Pseudo‐premier ordre    Pseudo‐ second ordre 

K1 (min‐1)  R1
2    Qe (mg.g‐1)  K2 (g.mg‐1.min)  R2

2 

Pb  0,00139  0,66    2,50  0,25  1,00 

Cu  0,00147  0,68    0,79  0,77  1,00 

Cd  0,00010  0,83    1,24  0,01  0,99 

Pb (+Cu+Cd)  0,00047  0,48    2,61  0,075  1,00 

Cu (+Pb+Cu)  0,0012  0,71    0,86  0,055  0,99 

Cd (+Pb+Cd)  0,00073  0,91    1,58  0,002  0,94 

Les résultats synthétisés au Tableau 27 montrent que les valeurs des constantes de vitesse sont plus 

élevées en  système monométallique qu’en  système  trimétallique. Ce  résultat  renforce  l’hypothèse 

formulée  précédemment  selon  laquelle  le  mélange  multimétallique  exerce  une  influence  sur  la 

vitesse  de  réaction  des métaux  dans  le  sol.  Toutefois,  les  faibles  coefficients  de  corrélation  (R2) 

obtenus avec  le modèle pseudo‐premier ordre  indiquent une mauvaise description des  cinétiques 

d’adsorption des  ions métalliques sur  le sol. En revanche,  les cinétiques d’adsorption des différents 

métaux, à  la fois en systèmes monométalliques et trimétalliques, sont correctement décrites par  le 

modèle cinétique pseudo‐second ordre, avec des coefficients de corrélation variant de 0,94 à 1 (Cf. 

Tableau 27 et Figure 41). La bonne adéquation (R2
2 = 1,00) des résultats expérimentaux pour les ions 

Pb2+et Cu2+ indique l’applicabilité du modèle pseudo‐second ordre pour décrire leur adsorption dans 

le sol. Les études antérieures ont montré qu’une approche pseudo‐second‐ordre peut parfois fournir 

une meilleure description des cinétiques d’adsorption (Cheung et al., 1997; Keskinkan et al., 2004). 
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Figure 41 : Courbes de  cinétique du plomb, du  cuivre et du  cadmium dans  le  sol à  l’aide modèle 
pseudo‐second‐ordre : (a) système monométallique ; (b) système trimétallique. 

Il est surprenant de constater une augmentation significative de  la capacité d’adsorption maximale 

(Qe) des métaux en système trimétallique (Cf. Tableau 27 et Figure 41). Or, selon nos hypothèses, le 

mélange multicomposé  entraine  systématique  une  réduction  de  la  sorption  des  ions métalliques 

dans  le  sol  probablement  dû  à  des  effets  compétitifs  dans  la matrice  solide.  Cette  augmentation 

pourrait indiquer que la compétition entre les ions force une sorption beaucoup plus importante des 

métaux  sur  les  sites  actifs  du  sol.  D’après  Ho  et  Mc  Kay  (2000),  cette  adsorption  est  de  type 

chimisorption avec la formation de liaison covalente entre les fonctions de surface du matériau et les 

différents ions métalliques. 

D.2.4.2.    Modélisation des équilibres d’adsorption  

Cette section concerne  la modélisation des résultats expérimentaux obtenus à partir des équilibres 

« métal  –  sol »  en  systèmes monométalliques,  bimétalliques  et  trimétalliques. Rappelons  que  ces 

essais ont été réalisés par la mise en contact d’une gamme de concentrations métalliques (Pb, Cu ou 

Cd) avec  l’échantillon de sol suivant un ratio 1/10 (5 g de sol sec dans 50 mL de solution). Comme 

nous avons souligné, les modèles de Langmuir simple et de Freundlich simple, de Jain et Snoeyink et 

de Langmuir étendu ont été respectivement utilisés pour la description des résultats expérimentaux. 

Ces modèles  ont  permis  d’estimer  la  quantité  de métal  (qmax)  fixée  sur  le  sol  en  fonction  de  la 

concentration  d’ions  restant  à  l’équilibre  (Ce).  Les  paramètres  d’entrée  associés  à  ces  différents 

modèles ont été calculés et discutés à travers de cette section.  

D.2.4.2.1.   Isothermes d’adsorption en systèmes monométalliques 

Les  isothermes d’adsorption du plomb, du cuivre et du cadmium dans  le sol au pH 6,0, obtenus à 
l’aide des modèles de Langmuir simple et de Freundlich simple, sont reportées respectivement sur 

les Figures 42 et 43. Ces courbes représentent  le comportement  individuel des  ions métalliques au 

contact de l’échantillon de sol en milieu discontinu (en batch). 
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Figure  42  :  Isothermes  d’adsorption  du  plomb,  du  cuivre  et  du  cadmium  sur  le  sol  obtenues  en 

systèmes monométalliques à l’aide du modèle de Langmuir simple au pH 6. 
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Figure  43  :  Isothermes  d’adsorption  du  plomb,  du  cuivre  et  du  cadmium  sur  le  sol  obtenues  en 

systèmes monométalliques à l’aide du modèle de Freundlich simple au pH 6. 

Les  isothermes d’adsorption des  ions métalliques,  illustrées aux Figures 42 et 43,  témoignent une 

bonne description des  résultats expérimentaux à  la  fois avec  le modèle de  Langmuir  simple et de 

Freundlich  simple. En  faisant  référence aux hypothèses émises concernant  le modèle de Langmuir 

simple (Cf.  B.2.5.2.1.1), Ces isothermes indiquent que l’adsorption des métaux dans le sol est de type 

chimisorption et se réalise avec formation d’une monocouche moléculaire. Il s’agit d’une adsorption 

localisée  sur  les  sites de même énergie,  sans  interaction entre  les molécules adsorbées. Quant au 

modèle  de  Freundlich,  certaines  études  ont  conclu  qu’il  fournit  le  plus  souvent  une  bonne 

description des résultats expérimentaux obtenus à partir de l’adsorption des métaux sur les surfaces 

solides hétérogènes (Stumm et Morgan, 1981; Arias et al., 2006). Les valeurs des paramètres qmaxL, 
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bL, RL
2 (obtenus à l’aide du modèle de Langmuir simple) ; KF, n et RF

2 (obtenus au biais du modèle de 

Freundlich) sont synthétisés au Tableau 28.  

Tableau 28 : Paramètres obtenus par les modèles de Langmuir simple et de Freundlich simple. 

Métal  Systèmes  Langmuir simple  Freundlich simple 

  Monométalliques  qmaxL  bL  RL
2  n  KF  RF

2 

Pb  Pb2+  3,638  0,37  0,91  0,71  0,85  0,91 

Cu  Cu2+  0,694  1,81  0,91  1,28  0,45  0,92 

Cd  Cd2+  0,625  0,05  0,90            0,99  0,03  0,89 

La capacité d’adsorption maximale (qmax), calculée au moyen du modèle de Langmuir, peut être très 

utile pour  la comparaison de  la capacité potentielle du sol à retenir  les métaux. Les valeurs de qmax 

indiquent que le sol présente une grande affinité pour les trois métaux. Il est possible de classer cette 

affinité dans  l’ordre : Pb2+(3,64 mg/g)>Cu2+(0,694 mg/g)>Cd2+(0,625 mg/g). Cet ordre d’affinité peut 

être attribué aux propriétés chimiques des ions métalliques, telles que le rayon ionique hydraté (RIH) 

ou  l’électronégativité. Des cations métalliques ayant  la même valence, des densités de charge  très 

élevées et un grand rayon ionique hydraté, attirent moins la molécule d’eau. Selon Yong et al (1992), 

les métaux ayant un plus grand rayon ionique hydraté exercent de plus faibles forces d’attraction de 

Coulomb.  Ce  qui  pourrait  expliquer  la  forte  affinité  des  ions  Pb2+  (RIH  =  1,20  Å)  pour  le  sol  en 

comparaison avec les ions Cu2+ (RIH = 0,96 Å) et Cd2+ (RIH = 0,97 Å). Ce résultat prouve qu’à valence 

égale,  les  cations  volumineux ont  tendance  à  s’adsorber préférentiellement  sur  la matrice  solide. 

Cette adsorption peut être également  réalisée en sphère externe, en comparaison aux conclusions 

faites  par Marcos  (2001)  dans  ses  travaux  de  recherche.  Toutefois,  on  a  observé  que  la  capacité 

d’adsorption maximale (qmax) du cuivre est proche de celle du cadmium par  le fait ces deux métaux 

présentent probablement des RIH très sensiblement égaux. 

De même, les paramètres de Freundlich (n par exemple) peuvent également indiquer si la nature de 

l’adsorption  est  favorable  ou  non  favorable.  Les  valeurs  de  n  inférieures  à  l’unité  indiquent  un 

mécanisme d’adsorption favorable et la formation des relations relativement fortes entre l’adsorbant 

(Nagernaik et al., 2002). A l’exception du cuivre, les valeurs de n pour les autres métaux sont toutes 

inférieures  à  l’unité,  témoignant  ainsi une  rétention  favorable des  ions métalliques dans  le  sol. A 

l’exception des ions Cu2+, les faibles valeurs n (n<1) obtenues pour les ions Pb2+ et Cd2+ indiquent que 

l’intensité d’adsorption est partiellement possible à fortes concentrations métalliques et que les sites 

d’adsorption ne sont pas homogènes. Shu et al  (1997) ont attribué ce phénomène à  l'existence de 

plusieurs types d'interaction et pensent que  l'adsorption est de type chimique. Dans  le cas des  ions 

Cu2+ (n >1), on peut supposer que l’intensité d’adsorption est non favorable à fortes concentrations 

mais  à de plus  faibles  teneurs de  cuivre  en  solution. Cela  fait  intervenir des  liaisons d’adsorption 

fragiles et plutôt de type physique, selon ce qu’a rapporté Bouras (2003). D’autres études effectuées 

sur certains sites (Arias et al., 2006; Tellan et Owalude, 2007) ont abouti à des conclusions similaires. 

Par  ailleurs,  la  forte  affinité  des  ions  Pb2+,  Cu2+  et  Cd2+  pour  le  sol  peut  être  également  liée  à  la 

sollicitation d’un plus grand nombre de sites réactifs [principalement la teneur en matière organique 

(57,85 g/kg)] ayant une influence sur leur comportement chimique dans le sol. En effet, lorsque ces 

métaux sont présents dans  le sol, ces sites ne seraient pas occupés par d’autres cations. De même, 

vu  la  valeur  de  pH  (≈6)  d’essai,  la  faible  capacité  d’adsorption  du  cadmium  à  se  fixer  sur  le  sol 



161 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

pourrait être due à la répulsion électrostatique entre celui‐ci et les sites de sorption du sol porteurs 

de charges positives. 

D.2.4.2.2.   Isothermes d’adsorption en systèmes bimétalliques 

Comme récapitulatif,  les essais en mélange multimétallique sont mis en évidence en vue d’évaluer 

l’effet de  la  compétition  sur  la  sorption des  ions métalliques  sur  le  sol.  Le Tableau 29  résume  les  

principaux paramètres obtenus des  isothermes d’adsorption des  ions Pb2+, Cu2+ et Cd2+ sur  le sol en 

système binaire par le modèle de JS. Dans ce tableau on retrouve : 

 les paramètres de Langmuir simple, qmaxL, bL et RL
2 définis  respectivement comme étant  la 

quantité de métal fixé sur le sol, la constante d’équilibre et le coefficient de corrélation. Ces 

paramètres ont été présentés initialement pour les essais monométalliques (Cf. Tableau 28).  

 les  paramètres  de  Freundlich  simple,  n,  KF  et  RF
2  qui  sont  respectivement  la  constante 

empirique défini par Freundlich, le coefficient de distribution et le coefficient de corrélation 

de Freundlich. Ces paramètres ont également présentés au Tableau 28 ; 

 les paramètres de  Jain et  Snoeyink, qmaxJS, bJS et RJS
2  respectivement  la quantité de métal 

adsorbée en système binaire, la constante d’équilibre de JS et le coefficient de corrélation. 

Tous  les paramètres calculés sont  regroupés au Tableau 29 en vue d’une étude comparative de  la 

sorption des métaux dans les deux systèmes. De manière générale, cette comparaison prouve que le 

mélange bimétallique n’a pas empêché l’adsorption des trois métaux individuellement sur la matrice 

solide. A  contrario,  il  a  entrainé une diminution de  leur  capacité d’adsorption maximale  (qmax)  en 

comparaison avec les qmax obtenus en système monométallique. 

Tableau 29 : Paramètres  issus des  isothermes d’adsorption des ions Pb2+, Cu2+ et Cd2+ en systèmes 

monométalliques et bimétalliques (qmaxL; qmaxJS = mg/g et bL,, bJS, KF =  L/mg). 

Métal  Systèmes   Langmuir simple  Freundlich simple 

  Monométalliques  qmaxL  bL  RL
2  n  KF  RF

2 

Pb  Pb2+  3,638  0,37  0,91  0,71  0,85  0,91 

Cu  Cu2+  0,694  1,81  0,91  1,28  0,45  0,92 

Cd  Cd2+  0,625  0,05  0,90       0,99  0,03  0,89 

   

Bimétalliques  

Paramètres de Jain et Snoeyink 

  qmaxJS  bJS  RJS
2   

 

Pb 

(Pb2+  Cd2+)  3,089  0,36  0,99   

(Pb2+  Cu2+)  2,947  1,40  0,97   

           

 

Cu 

(Cu2+  Cd2+)  0,592  2,07  0,98   

(Cu2+  Pb2+)  0,453  1,63  0,94   

           

Cd  (Cd2+  Pb2+)  0,460  0,09  0,87   

(Cd2+  Cu2+)  0,098  0,44  0,75   

Les isothermes  d’adsorption sont également regroupées sur une même figure de manière à évaluer 

la capacité du modèle JS à décrire  les résultats expérimentaux. Les Figures 44, 45 et 46 présentent 

respectivement  les  isothermes  d’adsorption  des  ions  Pb2+,  Cu2+  et  Cd2+  dans  le  sol  en  système 
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bimétallique.  Il  est  à  remarquer  que  tous  les  systèmes  bimétalliques  étudiés  n’ont  pas  permis 

d’obtenir des résultats exploitables  le modèle de JS. Dans  la plupart des cas,  le modèle sous‐estime 

ou  surestime  les  résultats  expérimentaux.  Cela  indique  que  la  rétention  des métaux  en mélange 

bimétallique n’est pas seulement liée aux mécanismes d’adsorption, mais elle est aussi contrôlée par 

d’autres mécanismes.  
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Figure 44 : Isothermes d’adsorption du plomb sur le sol en système bimétallique au pH ≈ 6. 

Les  isothermes d’adsorption du plomb  (Cf. Figure 44) montrent que  le modèle de  JS  surestime en 

partie les résultats expérimentaux, tel que dans le système Pb (+Cu). En revanche dans le système Pb 

(+Cd), les courbes indiquent une bonne description des résultats expérimentaux par le modèle avec 

un  coefficient  de  corrélation  (R2
js)  équivalant  à  0,99.  En  effet,  les  capacités  d’adsorption  (qmax) 

obtenues témoignent d’une plus forte affinité du sol vis‐à‐vis du plomb quand celui‐ci est en mélange 

binaire avec  le cadmium. L’effet de  la compétition  sur  l’adsorption du plomb en système Pb  (+Cd) 

n’est pas trop important en comparant les qmax obtenus en système monométallique avec ceux issus 

de ce système. Ainsi, la capacité d’adsorption maximale du plomb (qmax) est passée de 3,638 mg/g en 

système monométallique à 3,068 mg/g en système Pb (+Cd) (Cf. Tableau 29). Serrano et al (2005) ont 

également mis en évidence  l’effet de  la compétition sur  l’adsorption du plomb et du cadmium sur 

quatre sols acides dont leur pH varie de 5,0 à 6,1. Leur conclusion abonde dans le même sens où ils 

ont  constaté  que  le  plomb  était  non  seulement  favorablement  adsorbé  sur  ces  sols  à  la  fois  en 

système monocomposé et binaire, mais également l’adsorption du plomb n’a pas été trop influencée 

en mélange binaire. En  revanche, dans  le  système Pb  (+Cu),  la présence des  ions Cu2+ en  solution 

influence de manière significative la sorption des ions Pb2+ dans le sol. Dans ce système, sa capacité 

d’adsorption maximale est estimée à 2,947 mg/g contre 3,638 mg/g en système monométallique (Cf. 

Tableau 29).  



163 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

 

0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20
0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0.6

Cu
Langmuir simple
Cu (+Pb)
Modèle de JS (Cu+Pb)
Cu (+Cd)
Modèle de JS (Cu+Cd)

Ce (mg/l)

q
e 
(m

g/
g)

 
Figure 45 : Isothermes d’adsorption du cuivre sur le sol en système bimétallique au pH ≈ 6. 

Les  isothermes d’adsorption du  cuivre  en  système  binaire ont montré  également une  description 

partielle des  résultats expérimentaux avec  le modèle de  JS. Dans  le  système Cu  (+Cd),  ce modèle 

sous‐estime en partie  les  résultats expérimentaux  (Cf.  Figure 45).  Sur  cette  figure,  il parait que  le 

modèle  Jain  et  Snoeyink  décrit mieux  les  résultats  expérimentaux  pour  de  fortes  concentrations 

métalliques à l’équilibre. Toutefois, comparée aux résultats obtenus en système monométallique, la 

capacité d’adsorption maximale du cuivre dans  le sol est plus  influencée dans  le système Cu  (+Pb) 

que dans  le  système Cu  (+Cd).  Elle  est  évaluée  à  0,694 mg/g  en  système monométallique  contre 

0,592 mg/g dans le système Cu (+Cd) et de 0,453 mg/g dans le système Cu (+Pb). Sur la base de ces 

résultats,  il semble que  lorsque  le plomb et  le cuivre optent pour  les mêmes sites de sorption,  leur 

capacité d’adsorption est réduite dans  le sol d’une manière réciproque. Ceci a été observé dans  le 

système  Pb  (+Cu)  où  les  ions  Cu2+  ont  un  effet  significatif  sur  la  fixation  du  plomb  dans  le  sol 

probablement dû aux effets de la compétition. 
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Figure 46 : Isothermes d’adsorption du cadmium sur le sol en système bimétallique au pH ≈ 6. 

Comme  l’indique  la  Figure 46,  les  isothermes d’adsorption du  cadmium  sur  le  sol en présence du 

plomb et du cuivre ont  indiqué que  le modèle de  JS entraine une  surestimation  systématique des 

résultats expérimentaux. Ce phénomène est toutefois plus observé dans le cas du système Cd (+Cu) 

où  la présence des  ions Cu2+  gênent un peu plus  sa  sorption en  comparaison  avec  le  système Cd 

(+Pb).  Sa  capacité  d’adsorption  maximale  (qmax)  est  alors  estimée  à  0,625  mg/g  en  système 

monométallique  contre  0,460 mg/g  dans  le  système  Cd  (+Pb)  et  0,098 mg/g  dans  le  système  Cd 

(+Cu). 

D.2.4.2.2.1   Conclusion sur la modélisation à l’aide du modèle Jain et Snoeyink 

Le modèle  de  JS  a  été  utilisé  dans  ce  travail  pour  la  représentation  des  résultats  expérimentaux 

obtenus  en  système  binaire  au  pH≈6.  D’une  manière  particulière,  ce  modèle  a  sous‐estimé  ou 

surestimé  certains  des  résultats  expérimentaux.  Cela  indique  que  les  phénomènes  décrits  par  ce 

modèle prouvent  l’existence d’autres mécanismes contrôlant  la disparition des  ions métalliques en 

solution.  Toutefois,  les  résultats modélisés ont montré que  le mélange de  plomb  et de  cuivre  en 

solution,  influence  leur  capacité d’adsorption mutuellement. En  revanche,  il n’a y pas  trop d’effet 

significatif de  la compétition  lorsqu’ils se trouvent en mélange binaire avec  le cadmium. A l’inverse, 

l’adsorption du cadmium dans le sol est gênée à la fois par la présence du plomb et du cuivre. 

D.2.4.2.3.   Isothermes d’adsorption en systèmes trimétalliques 

Les  isothermes d’adsorption des  ions Pb2+, Cu2+ et Cd2+ en systèmes  trimétalliques sont également 

représentés  sur  la même  figure  afin  de  faire  ressortir  l’adéquation  des modèles  utilisés  dans  ce 

travail pour la description des résultats expérimentaux. Ainsi, les Figures 47, 48 et 49 comparent les 

différentes isothermes d’adsorption obtenues pour le plomb, le cuivre et le cadmium respectivement 

en mélanges monométallique, bimétallique et trimétallique au pH6. Rappelons que,  les équilibres 
d’adsorption de chacun des métaux en système ternaire ont été modélisés au moyen de  l’équation 

de Langmuir étendu (LE). 
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Figure 47 : Isothermes d’adsorption du plomb sur le sol en système trimétallique au pH ≈ 6. 

La reproductivité de  la surestimation des résultats expérimentaux a été également observée par  le 

modèle de Langmuir Etendu en système trimétallique. Cette surestimation est très significative dans 

le cas de la description des résultats expérimentaux obtenus à partir des équilibres du plomb avec la 

matrice solide (Cf. Figure 47). Ce phénomène est plus ou moins négligeable avec le modèle de Jain et 

Snoeyink qu’avec le modèle de Langmuir Etendu. Dans nos conditions expérimentales, on en déduit 

que  plus  la  quantité  d’ions métalliques  (M2+)  en  solution  avec  les  ions  Pb2+  est  élevée, moins  les 

modèles  d’adsorption  compétitive  décrivent  les  résultats  expérimentaux.  En  outre,  l’allure  de  la 

courbe indique également que les phénomènes observés ne sont pas seulement de l’adsorption mais 

d’autres mécanismes ont été participés aux réactions. 
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Figure 48 : Isothermes d’adsorption du cuivre sur le sol en système trimétallique au pH ≈ 6. 

Par  ailleurs,  le  modèle  de  Langmuir  Etendu  montre  une  meilleure  représentation  des  résultats 

expérimentaux du  cuivre, bien qu’on ait observé une nette  inhibition de  la  sorption des  ions Cu2+ 

dans  le sol en système binaire en comparaison avec  les  résultats obtenus en système  ternaire  (Cf. 

Figure  48). Quant  au  cadmium,  les  isothermes  d’adsorption  en  système  ternaire  ont montré  une 

sous‐estimation systématique des résultats expérimentaux par le modèle de LE, confirmant ainsi que 

le phénomène observé est plus important que le seul effet du mélange (Cf. Figure 49).  
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Figure 49 : Isothermes d’adsorption du cuivre sur le sol en système trimétallique au pH ≈ 6. 

Le Tableau 30 présente tous les paramètres obtenus des différents modèles utilisés dans cette étude 

pour décrire  l’adsorption des métaux  sélectionnés dans  le  sol  au pH≈6 en batch.  En  comparaison 

avec  le Tableau 29,  les paramètres annexés au Tableau 30 proviennent des modèles de  Langmuir 

Étendu. Ces paramètres définissent  la quantité maximale de métal  retenue dans  le sol en système 

trimétallique (qmaxLE), la constante d’équilibre (bLE) et le coefficient de corrélation (RLE
2) du modèle de 

Langmuir Étendu. 
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Tableau  30  :  Paramètres  des  isothermes  d’adsorption  des  ions  Pb2+,  Cu2+  et  Cd2+  sur  le  sol  en 
systèmes monométalliques,  bimétalliques  et  trimétalliques    (qmaxL;  qmaxLE ;  qmaxJS  = 
mg/g et bL, bLE, bJS, KF =  L/mg). 

Métaux  Systèmes   Langmuir simple  Freundlich simple 

  Monométalliques  qmaxL  bL  RL
2  n  KF  RF

2 

Pb  Pb2+  3,638  0,37  0,91  0,71  0,85  0,91 

Cu  Cu2+  0,694  1,81  0,91  1,28  0,45  0,92 

Cd  Cd2+  0,625  0,05  0,90       0,99  0,03  0,89 

   

Bimétalliques  

Paramètres de Jain et Snoeyink 

  qmaxJS  bJS  RJS
2   

 

Pb 

(Pb2+  Cd2+)  3,089  0,36  0,99   

(Pb2+  Cu2+)  2,947  1,40  0,97   

           

 

Cu 

(Cu2+  Cd2+)  0,592  2,07  0,98   

(Cu2+  Pb2+)  0,453  1,63  0,94   

           

Cd  (Cd2+  Pb2+)  0,460  0,09  0,87   

(Cd2+  Cu2+)  0,098  0,44  0,75   

   

Trimétalliques  

Paramètres de Langmuir Étendu 

qmaxLE  bLE  RLE
2   

Pb  (Pb2+  Cu2+ Cd2+)  0,850  1,56  0,95   

Cu  (Cu2+  Pb2+ Cd2+)  0,431  1,79  0,98   

Cd  (Cd2+  Pb2+ Cu2+)  0,102  0,85  0,91   

 

Les  résultats  comparatifs,  résumés  au  Tableau  30,  justifient  l’effet du mélange  sur  la  capacité  de 

d’adsorption maximale (qmax) des ions métalliques dans le sol. Toutefois, l’influence de la compétition 

sur  l’adsorption des métaux dans  le sol est nettement observée en mélange trimétallique. On peut 

donc  déduire  que  l’inhibition  de  l’adsorption  des métaux  dans  le  sol  augmente  à mesure  que  le 

nombre d’espèces métalliques en  solution  augmente. Des  conclusions  similaires ont été mises en 

évidence dans certaines études d’adsorption compétitive en système trimétallique sur des matériaux 

naturels,  tels  que  la  tourbe  (Qin  et  al.,  2006),  des matériaux  naturels  carbonatés  (HanzlIik  et  al., 

2004), la bagasse de canne‐à‐sucre (Joseph, 2009). La liste est loin d’être exhaustive. Par ailleurs, les 

études adsorption dans le domaine des sols n’ont pas permis d’obtenir une conclusion comparative 

du fait que la plupart d’entre elles ne se limitent qu’à des études en système binaire. On peut citer, 

entre autres :  

 les études d’adsorption compétitive entre les ions Cu2+, Cd2+, Zn2+, Ni2+et Mn2+ sur dix sols 

calcaires mise en évidence par Jalali et Moharrami, (2007) ;  

 l’adsorption compétitive  d’ions Cu2+ et Zn2+ sur des sols acides effectuées par Arias et al 

(2006); 

 celles réalisées par Usman (2008) sur des sols calcaires égyptiens ;  

 les études d’adsorption binaire d’Antoniadis et al., (2007) sur des sols amendés ; 

 les études de  Vidal et al (2009) sur un sol minéral ;  
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 les études menées par Serrano et al (2005) sur des sols acides en Espagne. 

La liste des études d’adsorption compétitive sur des sols en système bimétallique est également non 

exhaustive. Toutefois, ces études ne permettent que comparer la capacité d’adsorption des métaux 

prises deux à deux. Elles indiquent des affinités différentes des métaux pour le sol étudié du fait que 

l’adsorption varie en fonction des caractéristiques du matériau utilisé. Dans  le domaine des sols, ce 

travail apporte probablement des informations complémentaires relatives l’évaluation de la capacité 

d’adsorption en mélange multimétallique en conditions statiques. 

D.2.4.3.   Evaluation de la capacité d’adsorption maximale (qmax) lors des interactions 

physico‐chimiques des métaux avec le sol d’étude en batch au pH 6  

Les  isothermes  d’adsorption  en  systèmes  monométalliques,  bimétalliques  et  trimétalliques  ont 

montré les effets de l’espèce métallique et du mélange sur le comportement chimique des ions Pb2+, 

Cu2+  et  Cd2+  dans  le  sol.  Les  valeurs  de  la  capacité  d’adsorption maximale  (qmax)  obtenues  pour 

chacun des métaux dans  les différents systèmes ont indiqué que plus la quantité d’ions métalliques 

augmente en solution, plus leur qmax est réduite.  

L’étude d’adsorption multimétallique reste très complexe du fait que la fixation des ions métalliques  

sur un matériau dépend à la fois des caractéristiques de l’adsorbant et de l’adsorbat. Fiol et al (2006) 

et  Mohan  et  al  (2006),  ont  mis  l’accent  sur  les  complications  relatives  à  l’adsorption  des  ions 

métalliques  en  système multicomposé.  Pour  ces  auteurs,  elles  sont  liées  aux  interactions  entre 

adsorbats  et  adsorbants,  à  l’hétérogénéité  des  adsorbants  et  au  fait  que  les  ions  métalliques 

présentent des affinités différentes vis‐à‐vis des adsorbants. Les études de Serrano et al (2005) ont 

appuyés cette conclusion où  ils ont remarqué que  la coexistence entre  le plomb et  le cadmium sur 

des  sols  acides  réduit  leur  tendance  s’adsorber  correctement  sur  ces  sols,  ainsi  la  capacité 

d’adsorption du  cadmium  est nettement  influencée par  la présence  des  ions  Pb2+  en  solution.  Le 

même  constat a été présenté dans  les études de Morera et al  (2001) ayant utilisé  les  isothermes 

pour  décrire  l’adsorption  compétitive  du  Cd,  Cu, Ni,  Pb  et  Zn  dans  quatre  (4)  sols  de  propriétés 

physicochimiques déférentes. Toutefois, Mohan et Singh (2002), ont examiné  les effets réciproques 

des  ions métalliques sur  leur adsorption en système multicomposé en calculant un ratio « r » entre 

leur capacité d’adsorption en système multicomposé, qi
mix, et système monocomposé, qi

0, exprimé 

selon l’Eq. 60.   

0

mix
i

i

q
r

q
              (Eq. 60 ) 

Où qi
0 et qi

mix  sont  respectivement  la quantité de métal adsorbée en  systèmes monocomposés et 

multicomposés et « r » est le ratio entre leur capacité d’adsorption. Si r > 1, le métal « i » a augmenté 

la  capacité d’adsorption d’autres  cations.  Si  r  <  1,  le métal  « i » est  en  compétition  avec  d’autres 

métaux  pour  les  sites  d’adsorption. Dans  les  tous  les  systèmes  étudiés,  les  valeurs  de  « r »  sont 

inférieures à l’unité, traduisant une compétition entre les ions métalliques pour les sites actifs du sol 

(Cf. Tableau 33). Ces valeurs sont toutefois faibles en système trimétallique en comparaison à celles 

obtenues dans le système bimétallique. Ceci justifie notre hypothèse selon laquelle l’inhibition de la 

capacité d’adsorption des métaux dans le sol est fonction de la quantité d’ions présents en solution. 
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Tableau 31 : Évaluation de la capacité d’adsorption des ions Pb2+, Cu2+ et Cd2+ en systèmes mono, bi 
et trimétalliques  (qmaxL; qmaxLE ; qmaxJS = mg/g et bL, bLE, bJS, KF =  L/mg). 

Métaux  Systèmes    Langmuir simple  Freundlich simple 

  Monométalliques  qmaxL  bL  RL
2  n  KF  RF

2 

Pb  Cd2+  3,638  0,37  0,91  0,71  0,85  0,91 

Cu  Cu2+  0,694  1,81  0,91  1,28  0,45  0,92 

Cd  Cd2+  0,625  0,05  0,90       0,99  0,03  0,89 

   

Bimétalliques  

Paramètres de Jain et Snoeyink 

  qmaxJS  bJS  RJS
2   qJS (%)  rJS   

 

Pb 

(Pb2+  Cd2+)  3,089  0,36  0,99  15,10  0,85   

(Pb2+  Cu2+)  2,947  1,40  0,97  18,99  0,80   

               

 

Cu 

(Cu2+  Cd2+)  0,592  2,07  0,98  14,70  0,85   

(Cu2+  Pb2+)  0,452  1,63  0,94  34,87  0,65   

               

Cd  (Cd2+  Pb2+)  0,460  0,09  0,87  26,40  0,74   

(Cd2+  Cu2+)  0,098  0,44  0,75  84,32  0,16   

   

Trimétalliques  

Paramètres de Langmuir Étendu 

qmaxLE  bLE  RLE
2  qLE (%)  rLE   

Pb  (Pb2+  Cu2+ Cd2+)  0,850  1,56  0,95  76,64  0,23   

Cu  (Cu2+  Pb2+ Cd2+)  0,431  1,79  0,98  37,89  0,62   

Cd  (Cd2+  Pb2+ Cu2+)  0,102  0,85  0,91  83,68  0,16   

La  réduction de  la  capacité d’adsorption maximale  (q) des  ions métalliques peut être également 

estimée selon  l’expression mathématique décrite ci‐dessous (Cf. Eq. 61). Cette expression définit  le 

rapport de la différence entre l’adsorption non‐compétitive et l’adsorption compétitive à l’équilibre :  

0

0

( )
(%) 100

mix
i i

i

q q
q

q


              (Eq. 61 ) 

Les résultats de  la réduction de  la capacité d’adsorption maximale  (q),  l’adsorption des  ions Pb2+, 
Cu2+ et Cd2+ dans  le sol ont subi des effets compétitifs différents (Cf. Tableau 31). Pour  le plomb, sa 

capacité d’adsorption a été  réduite à 15,10 % contre 18,99 % et 76,64 % en systèmes  (Pb2+Cd2+), 
(Pb2+Cu2+)  et  (Pb2+Cu2+Cd2+)  respectivement.  Similairement,  la  capacité  d’adsorption  du  cuivre, 

comparée  à  sa  capacité  d’adsorption  en  système  monométallique,  est  diminuée  de  14,70% 

(Cu2+Cd2+),  de  34,87%  (Cu2+Pb2+)  et  de  37,89%  en  système  trimétallique.  Finalement,  pour  le 

cadmium, sa capacité d’adsorption a été réduite de 26,40 % en système (Cd2+Pb2+) et de 84,32 % en 
système (Cd2+Cu2+) et de 83,68 % en système (Cd2+Pb2+Cu2+). Toutefois, la réduction de la capacité 
d’adsorption du cadmium en systèmes (Cd2+Cu2+) et (Cd2+Pb2+Cu2+) est très proche. Dans ce cas, il 
est supposé que la présence des ions Cu2+ en solution gêne la sorption des ions Cd2+ plus que les ions 

Pb2+.  La  réduction de  la  capacité d’adsorption maximale  (q) en  système  trimétallique permet de 

classer l’influence de la compétition sur l’adsorption individuelle des métaux dans le sol dans l’ordre 

Cd2+>Pb2+>Cu2+. Cela signifie, quand  les  trois métaux optent pour  les mêmes sites d’adsorption,  les 

ions Cd2+ pourraient être déplacés à la fois par les ions Pb2+ et Cu2+. 
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En résumé, la réduction de la capacité d’adsorption maximale (qmax) des trois métaux dans le sol, ont 

indiqué que  l’adsorption  individuelle d’un métal sur un matériau diminue en fonction de  la quantité 

d’ions métalliques ajoutés en solution. Ce phénomène pourrait être un facteur néfaste pour la qualité 

des sols et/ou les eaux souterraines du fait du relargage des ions métalliques en solution. 

D.2.4.3.1.   Description schématique de l’effet du mélange multicomposé sur l’adsorption 

individuelle d’un métal sur un matériau naturel de type sol. 

Cette représentation schématique est basée sur l’hypothèse formulée précédemment, selon laquelle 

la réduction de  la capacité d’adsorption des métaux dans  le sol augmente à mesure que  le nombre 

d’espèces  en  solution  augmente.  Elle met  en  évidence  les  effets  du mélange multicomposé  sur 

l’adsorption d’un métal « M ». Elle décrit donc la quantité de métal « M » fixée sur la matrice solide, 

[M2+]fixé,  en  fonction  sa  concentration  à  l’équilibre,  [M
2+]  à  la  fois  en  systèmes monocomposés  et 

multicomposés, telle qu’il est illustré à la Figure 50. 

0
Ce, i Cmix

e, i

P( i-1 )

[M2+] aqueux

[M2+] fixé

P(i )

P(i+1)

P( n-+ )

P mix
( i-1 )

P mix
( i )

P mix
( i+1 )

P mix
( n+1 )

qmix
e, i

q e, i

Courbe d’ajustement des données
modélisées en système monocomposé

Courbe d’ajustement
des données modélisées
en système multicomposé

 

Figure 50 : Représentation schématique de la sorption d’un métal « M » sur un matériau naturel de 

type sol en mélange monocomposé et multicomposé. 

Les  résultats de  ce  travail et  ceux des études antérieures  sur des matériaux différents  (Mohan et 

Singh, 2002  ;  Serrano et al., 2005; Arias et al., 2006; Antoniadis et al., 2007;  Jalali et Moharrami, 

2007; Usman, 2008; Zhi‐rong et al., 2008  ;  Joseph, 2009; Vidal et al., 2009), etc.., ont montré que 

pour  quelque  soit  le  métal  « M »  considéré,  sa  capacité  d’adsorption  maximale  (qmax)  diminue 

systématiquement en mélange multicomposé (Cf. Figure 50). Cependant, l’affinité du métal à se fixer 

sur  la  surface  du matériau  peut  être  influencée  non  seulement  par  les  propriétés  chimiques  du 

métal, mais  aussi par  les propriétés physiques,  chimiques et minéralogiques du matériau,  comme 

l’ont rapporté Fiol et al (2006) et Mohan et al (2006). On peut toutefois généraliser les quantités de 

métal « M »  fixées  sur  le  matériau  à  la  fois  en  systèmes  monocomposés  et  multicomposés 

respectivement, sous la forme : 
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Avec      e,( )in lignes C  

Les points  P  et  mixP  sont exprimés en fonction des quantités de métal « M » fixées sur le matériau 

ramenée  à  leur  concentration  restant  en  solution  (
,e iC ,

,
mix
e iC )  respectivement  en  systèmes 

monocomposés et multicomposés. Ils sont représentés sous la forme :  

( 1) , ,
( 1, 2.... )

( 1) , ,

( , )

( , )

i e i e i
i n

mix mix mix
i e i e i

P C q

P C q










          (Éq. 64) 

De même, la réduction de la capacité d’adsorption maximale (q) du métal « M » peut être exprimée 

suivant l’expression mathématique :   

                     
, ,

( 1, 2..... )

,

( )
100

mix
e i e i

i ni
e i

q q
q

q



           (Éq. 65) 

Avec    ,e iq    Quantité de métal « M » fixée sur le matériau en système monocomposé 

,
mix
e iq   Quantité de métal « M » fixée sur le matériau en mélange avec d’autres espèces 

,o iC    Concentration initiale du métal « M » mise en équilibre en système monocomposé 

0,i

mixC   Concentration initiale du métal « M » ajoutée à l’équilibre avec d’autres espèces  

,e iC    Concentration après équilibre du métal « M » en système monocomposé 

,e i

mixC    Concentration après équilibre du métal « M » en système multicomposé 

iq   Pourcentage  de  réduction  de  la  capacité  d’adsorption  du métal  « M »  en  système 

multicomposé 

V  Volume de solution utilisé 

M  Masse de l’échantillon  

Il  est  possible  également  de  calculer  les  paramètres  des modèles  d’adsorption  (Langmuir  simple, 

Freundlich simple, modèle de Jain et Snoeyink, Langmuir Étendu, etc…) en utilisant  la méthode des 

moindres carrés. Cette méthode est couramment utilisée dans Microsoft Excel à l’aide de la fonction 

« solveur »  permettant  de  minimiser  la  somme  des  carrés  des  différences  entre  les  résultats 

expérimentaux  et  calculés.  Les  expressions mathématiques proposées  ici pour  l’estimation de  ces 

paramètres sont basées sur  les calculs effectués sur  l’interface de Mathcad 2000 professionnel. Ce 

logiciel fonctionne de  la même façon que Microsoft Excel mais avec des options plus avancées.  Il a 

été largement utilisé dans le cadre de cette thèse en complémentarité avec Microsoft Excel.  

Pour  exp ,i e iq q  et  exp ,i e iC C , on définit une fonction d’ajustement F selon l’expression suivante :  
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1, 2...1 2 max exp exp 1 2 max( , ... , ) ( , , ... , )
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i kn n

i

F q q F C q             (Éq. 66) 

Avec  exp( )
i

k lignes C et  1 2 max, ... ,n q    sont les paramètres à calculer. 

On définit par la suite des valeurs présumées des paramètres, soit par exemple :  

1 2 max, ... , 1n q     ;  1 2 max, ... , 0n q     ; 1 2 max( , ... , ) 0nF q     

Dans Mathcad, on utilise une fonction nommée « Minerr » qui renvoie les valeurs des paramètres à 

calculer en s’approchant  le plus de  la solution des équations et  inégalités du bloc de solution. On a 

donc : 

1

2

1 2 max

max

( , ... , )n

n

Minerr q

q




  


 
 
 
  
 
 
 
 

       (Éq. 67) 

Soit 

1, 2, ... max exp( )
i

x C  

Le  tracé  de  1 2 max( , ... , )nF q   en  fonction  de  1, 2, ... max exp( )
i

x C représente  la  courbe 

d’ajustement des données modélisées (Cf. Figure 50) décrivant  les résultats expérimentaux ( expi
q ). 

Cette  forme généralisée est également applicable aux cas des  résultats expérimentaux obtenus en 

mélange  bimétallique  et  trimétallique  tout  en  ayant  soin  de  remplacer  exp ,,
i e iq q , exp ,,

i e iC C , maxq  

respectivement par 
exp ,

,
e ii

mix mixq q ,
exp ,

,
e ii

mix mixC C ,
max

mixq . L’estimation des paramètres devient de plus en plus 

compliquée en fonction du modèle utilisé, tel est le cas du modèle de Jain et Snoeyink. 

D.2.4.4.   Conclusion sur la modélisation des équilibres « métal – sol » au pH ≈6 

Dans ce  travail,  la modélisation des équilibres d’adsorption au pH6 au moyen d’« isothermes » a 

permis d’évaluer  l’affinité du  sol d’étude pour  les métaux  lourds en milieu discontinu. L’utilisation 

des équations de pseudo‐premier ordre et pseudo‐second ordre pour la modélisation des cinétiques 

en systèmes monocomposés et ternaires a montré : (i) d’une part, une vitesse de réaction plus rapide 

du plomb sur le sol comparativement aux autres métaux ; (ii) et d’autre part, une vitesse de réaction 

plutôt lente des trois métaux dans le sol en mélange trimétallique. Ceci peut probablement indiquer 

une  plus  grande  sollicitation  des  sites  actifs  du  sol,  favorisant  ainsi  une  sorption  beaucoup  plus 

importante dans ce système.  

Dans  la  modélisation  des  équilibres  en  système  monométallique,  l’estimation  de  la  capacité 

d’adsorption au moyen de Langmuir simple a permis de classer l’affinité des métaux pour le sol dans 

l’ordre : Pb2+>Cu2+>Cd2+. Cet d’ordre d’affinité indique une sorption plus importante du plomb dans le 

sol  en  comparaison  avec  les  autres métaux. Dans  la  plupart  des  cas,  les  isothermes  d’adsorption 

compétitive, modélisées à l’aide des équations de Jain et Snoeyink (pour le système bimétallique) et 

de  Langmuir  Etendu  (pour  le  système  trimétallique),  ont  indiqué  une  surestimation  des  résultats 
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expérimentaux  par  ces  modèles.  Cela  a  été  particulièrement  observé  dans  le  cas  du  plomb, 

confirmant ainsi que  les phénomènes décrits sont plus  importants que  le seul du mélange. De cet 

état de  fait,  le  recours à d’autres modèles,  tels que  les modèles géochimiques,  s’avère  important 

pour l’identification des phases responsables de la disparition des ions métalliques en solution.  

D.2.5.   Modélisation géochimique des équilibres « métal – sol » en batch au pH 6  

L’étude du comportement géochimique des métaux dans  le sol est nécessaire pour déterminer  les 

risques  de  leur migration  vers  les  nappes  (mobilité). Afin  de mieux  appréhender  les mécanismes 

favorisant  leur  transfert à  travers  le  sol d’étude,  l’approche géochimique a été également utilisée 

pour  la modélisation  des  équilibres  « métal  –  sol »  en  batch  au  pH  6.  L’échange  ionique  a  été 

également prise en  compte dans  ce modèle par  le  fait que  la présence des  cations échangeables 

(Ca2+, Mg2+, K+, Na+, etc.) est susceptible de gêner également la fixation des ions métalliques dans le 

sol. La base de données géochimique de PHEEQC 2.16 (Parkhurst et Appelo, 1999) a été utilisée pour 

alimenter le modèle. 

D.2.5.1.   Paramètres d’entrée du modèle   

Le code PHREEQC contient une base de données très enrichie qui implique le choix des réactions de 

formation  des  complexes,  de  précipitation,  d’espèces  en  solution  et  d’échange  ionique.  Les 

paramètres géochimiques introduits dans les fichiers d’entrée de notre modèle proviennent, soit de 

la  base  de  données  du  logiciel,  soit  de  l’ajustement  des  paramètres  obtenus  à  partir  des 

caractéristiques physico‐chimiques du sol d’étude et des conditions expérimentales lors de la mise en 

œuvre des batchs. Les espèces solubles considérées dans le modèle sont les suivantes : 

 Les complexes solubles du plomb 

 

 

hydrocomplexes : 

Pb2+ + 2 H2O  Pb(OH)2 + 2 H
+  log K =  ‐17,12 

Pb2+ + 3 H2O  Pb(OH)3
‐ + 3 H+  log K =  ‐28,06 

Pb2+ + 4 H2O  Pb(OH)4
2‐ + 4 H+   log K =  ‐39,7   

Pb2+ + H2O      PbOH+ + H+  log K =  ‐7,71 

2 Pb2+ + H2O  Pb2OH
3+ + H+    log K =  ‐6,36 

     

 

Complexes carbonatés : 

Pb2+ + CO3
2‐      PbCO3   log K =  7,24 

Pb2+ + 2 CO3
2‐   Pb(CO3)2

2‐    log K =  10,64 

Pb2+ + HCO3
‐     PbHCO3

+    log K =  2,9 

     

Complexes avec les nitrates :  Pb2+ + NO3
‐  PbNO3

+    log K = 1,17 

     

phases minérales et oxydes :  Cérusite : PbCO3   Pb2+ + CO3
2‐  log K =  ‐13,13 

Pb(OH)2 + 2H
+   Pb2+ + 2H2O  log K =  8,15 

 Les complexes solubles du cuivre 

hydrocomplexes :  Cu2+ + 2 H2O  Cu(OH)2 + 2 H
+  log K =  ‐13,68 

  Cu2+ + 3 H2O  Cu(OH)3
‐ + 3 H+  log K =  ‐26,90 

  Cu2+ + 4 H2O  Cu(OH)4
2‐ + 4 H+   log K =  ‐39,60   

  Cu2+ + H2O      PbOH+ + H+  log K =  ‐8,00 
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 Les complexes solubles du cadmium 

hydrocomplexes :  Cd2+ + 2 H2O  Cd(OH)2 + 2 H
+  log K =  ‐20,35 

  Cd2+ + 3 H2O  Cd(OH)3
‐ + 3 H+  log K =  ‐33,30 

  Cd2+ + 4 H2O  Cd(OH)4
2‐ + 4 H+   log K =  ‐47,35 

  Cd2+ + H2O      CdOH+ + H+  log K =  ‐10,08 

     

Complexes carbonatés :  Cd2+ + CO3
2‐      CdCO3  log K =  2,90 

  Cd2+ + 2 CO3
2‐   Cd(CO3)2

2‐    log K =  6,40 

  Cd2+ + HCO3
‐     CdHCO3

+    log K =  1,50 

     

phases minérales et oxydes :  Otavite : CdCO3   Cd2+ + CO3
2‐  log K =  ‐12,10 

  Cd(OH)2 + 2H
+   Pb2+ + 2H2O  log K =  13,65 

Les conditions de mise en œuvre des batchs, telles que les concentrations métalliques équimolaires, 

le ratio solide/liquide,  la  force  ionique,  le pH d’essai,  le nombre de sites d’échanges, etc.… ont été 

également prises en considération dans le modèle. Les solutions métalliques qui y ont été introduites 

sont celles utilisées au  cours des essais expérimentaux en  système  trimétallique  (Pb+Cu+Cd). Elles 

ont été alors définies dans PHREEQC comme suit :  

Solution_spread      # mot‐clé utilisé pour un block de solutions 

Pe   14  

temp 25                    # température en °C 

pH 6                          # pH de l’essai 

units mmol/kgw       # unités pour les concentrations équimolaires 

Flacons  Pb  Cu  Cd  Na  N(5) 

1  0,02  0,02  0,02  1  9,9 

2  0,05  0,05  0,05  1  9,8 

3  0,10  0,10  0,10  1  9,7 

4  0,20  0,20  0,20  1  9,4 

5  0,30  0,30  0,30  1  9,1 

6  0,40  0,40  0,40  1  8,8 

7  0,50  0,50  0,50  1  8,5 

8  0,60  0,60  0,60  1  8,2 

9  0,70  0,70  0,70  1  7,9 

10  0,80  0,80  0,80  1  7,6 

11  0,90  0,90  0,90  1  7,3 

D’une manière générale, la modélisation de l’échange ionique fait intervenir un échangeur X dont la 

concentration est  fixée par  rapport  à  la  teneur en CEC du  sol  (soit 135 méq/kg de  sol  sec). Dans 

PHREEQC,  toutes  les  réactions  d’échanges  ioniques  sont  définies  par  rapport  à  l’ion  Na+,  étant 

considéré comme  le cation de  référence. De plus,  les coefficients sélectivité apparents de  tous  les 

cations présents en solution (Ca2+, Mg2+, K+, etc..) sont également définis par rapport Na+ suivant  la 

convention Gaines‐Thomas (Appello et Postma, 2005). Les réactions d’échanges sont alors définies, 

sous la forme : 



176 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

logn
nA aX AX K              (Éq. 68 ) 

Où   X est l’échangeur  

A est l’ion se fixant sur l’échangeur. Dans le cadre de notre étude, A peut être Na+, Ca2+, Mg2+ 

Cu2+, Cd2+ et/ou Pb2+. 

Par exemple, pour  les  trois métaux utilisés,  les  réactions d’échange  sont définies dans  la base de 

données de PHREEQC de la façon suivante :   

  Cu+2 + 2X– = CuX2  log_k  0.6   

  Cd+2 + 2X– = CdX2  log_k  0.8   

  Pb+2 + 2X– = PbX2  log_k  1.05   

Le nombre de sites d’échanges ont été ajustés en fonction de la CEC du sol et du ratio solide/liquide.  

Ainsi, pour la teneur en CEC du sol équivalant à 135 méq/kg et un ratio L/S égal à 1/10, la quantité de 

sites échangeables présents dans les batchs a été évaluée suivant le calcul : 

sec
batch

CEC massede sol
X

volume de solution


         

Dans notre code PHREEQC, l’échange avec les solutions trimétalliques s’écrit comme suit : 

EXCHANGE 1 

    X–    13.5 e‐3   # 100 g/L de sol sec avec CEC = 135 méq/kg, ou 13.5 mmol X‐ 

    ‐ equilibrate 1 

Afin de faire ressortir l’influence des carbonates la mobilité des métaux, les solutions des batchs ont 

été équilibrées avec  la teneur en calcite (343 g/kg) mesurée dans  l’échantillon de sol. Cette teneur 

correspond à 34,3 % de la masse du sol tamisé à 2 mm. Dans les essais en batch, pour une masse de 

sol de 5 g de sol sec et un volume de solution de 50 mL utilisés,  le nombre de moles de calcite est 

estimé par :  

% sec
batch

Calcite

Calcite masse de sol
X

M volumede solution





 

Où MCalcite est la masse molaire de CaCO3 (MCalcite = 100 g/mol) 

Un exemple de fichier d’entrée utilisé pour la modélisation des équilibres « métal – sol » au pH≈6 en 

batch au moyen du code géochimique PHREEQC est présenté à l’Annexe 3. 

En résumé, la modélisation des équilibres « métal –sol » au pH 6 est mise en œuvre selon les 

spécificités suivantes: 

 La gamme de concentrations métalliques utilisées dans  le  fichier d’entrée du modèle est  la 

même que celle appliquée dans nos conditions expérimentales ; 

  Toutes les espèces minérales décrites précédemment ont la possibilité de précipiter ; 

 L’ajustement  des  sites  échangeables  ont  été  fait  par  rapport  à  la  teneur  en CEC  contenue 

dans le sol ; 

 Le taux de calcite dans les batchs est égal à 34,3% de la masse du sol utilisé (5g) ; 

 Le système est fermé à l’atmosphère. 
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D.2.5.2. Résultats de la modélisation – comparaison aux résultats expérimentaux   

La modélisation des équilibres « métal – sol » au pH≈6 ne font intervenir qu’un nombre restreint de 

paramètres,  tels  que  le  pH,  la  CEC  et  la  calcite.  L’interprétation  des  résultats  est  spécifiquement 

basée aux paramètres d’entrée du modèle et aux hypothèses émises autour de ces paramètres. Ainsi 

ces hypothèses ont été considérées pour  la modélisation de  la composition théorique des solutions 

trimétalliques des batchs à l’équilibre. Les résultats théoriques obtenus pour chaque type de flacons 

sont synthétisés au Tableau 32.  Ils ont fait  l’objet de comparaison avec  les résultats expérimentaux 

afin de faire ressortir le comportement individuel des métaux dans les deux systèmes. 

Tableau  32  :  Comparaison  des  valeurs  expérimentales  des  métaux  avec  les  concentrations 

théoriques obtenues à l’aide de PHREEQC au pH 6 pour les baths en système ternaire. 

Valeurs expérimentales (mmol/L)    Valeurs modélisées (mmol/L) 

Flacons  [Pb] exp  [Cu] exp.  [Cd] exp  pH    [Pb] mod.  [Cu] mod.  [Cd] mod.  pH 

1  0,000  0,001  0,015  6,14   0,032  0,014  0,264  7,88 

2  0,001  0,002  0,046  6,20    0,038  0,020  0,314  7,81 

3  0,001  0,003  0,034  6,36    0,045  0,029  0,367  7,74 

4  0,003  0,006  0,067  6,41    0,057  0,046  0,458  7,65 

5  0,003  0,007  0,191  6,48    0,069  0,067  0,543  7,58 

6  0,008  0,015  0,201  6,46    0,081  0,091  0,628  7,52 

7  0,008  0,02  0,351  6,44    0,092  0,119  0,712  7,47 

8  0,014  0,024  0,461  6,47    0,104  0,149  0,795  7,43 

9  0,038  0,049  0,594  6,46    0,116  0,182  0,879  7,39 

10  0,072  0,153  0,779  6,47    0,128  0,218  0,962  7,36 

11  0,124  0,279  0,802  6,61    0,141  0,256  1,046  7,33 

Formes minérales sous lesquelles les métaux 

ont été précipités 

  cérusite  hydroxyde  otavite   

D’après  les résultats reportés au Tableau 32,  les concentrations théoriques en plomb et en cuivre à 

l’équilibre sont toutefois supérieures aux valeurs expérimentales. Ce phénomène est beaucoup plus 

marqué dans le cas en cadmium où le modèle surestime les concentrations théoriques par rapport à 

celles  obtenues  expérimentalement.  Cet  écart  peut  être  expliqué  par  le  fait  que :  (i)  toutes  les 

propriétés du sol  (la surface spécifique par exemple), autres que  la calcite, n’ont pas été prises en 

compte  dans  le modèle ;  (ii)  la  présence  d’autres  espèces  solubles  pouvant  complexer  avec  les 

métaux ou les cations échangeables du sol (les ligands organiques par exemple) ; et (iii) les solutions 

en batch ne sont pas à l’équilibre. Ces facteurs peuvent contribuer à la réduction des concentrations 

métalliques  en  solution  au  cours  des  équilibres  expérimentaux.  De  même,  la  précipitation  des 

métaux sous la forme d’espèces minérales semble jouer un rôle important dans l’augmentation de la 

concentration des métaux, comme nous l’avons constaté dans le fichier de sortie du modèle. 

D.2.5.2.1.  Evaluation des équilibres « précipitation – dissolution » des phases minérales 

formées aux cours des réactions géochimiques 

Dans  les  modèles  géochimiques,  l’état  d’équilibre  d’une  solution  par  rapport  à  un  minéral 

quelconque est analysé à partir d’un indice appelé « Indice de Saturation (IS) ». Ce paramètre permet 

de savoir si la solution est sursaturée ou sous‐saturée par rapport au minéral. Dans le cas où IS = 1, 

on dit que  la  solution est en équilibre avec  le minéral. Dans  le cas où  IS < 1,  la  solution est  sous‐

saturée  dans  le  cas  contraire,  elle  dite  sursaturée.  La  Figure  51  montrent  que  les  solutions 
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trimétalliques ont  été  sursaturées  en  cérusite  (PbCO3)  et  en hydroxyde de  cuivre  [Cu(OH)2)  et  en 

otavite  (CdCO3) au cours des équilibres « métal – sol » en conditions statiques. Cette sursaturation 

est  toutefois  très  importante  dans  le  cas  de  la  cérusite  et  l’otavite,  ce  qui  semble  justifier  la 

surestimation  des  concentrations  en  Cd  par  le  modèle  en  comparaison  avec  les  valeurs 

expérimentales  (Cf.  Tableau  32).  Le modèle  prévoit  également  une  dissolution  de  l’hydroxyde  de 

cadmium [Cd(OH)2] en solution. Toutefois, l’indice de saturation de la calcite (initialement fixé à zéro 

en entrée du modèle)  reste  inchangé  traduit qu’elle n’a pas été précipitée au  cours des  réactions 

chimiques. 
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Figure 51 : Indices de saturation des phases formées au cours des équilibres géochimiques « métal 
– sol » à pH 6 

Selon les résultats théoriques, environ 15% de plomb en moyenne ont été précipité sous la forme de 

cérusite contre 32% de cuivre sous la forme d’hydroxyde de cuivre et 25% sous la forme d’otavite en 

système trimétallique. Ce résultat justifie le comportement des métaux en système multimétallique, 

plus particulièrement le cadmium (Cf. Figure 46 et Figure 49), où les modèles de Jain et Snoeyink et 

de Langmuir Etendu ont été insuffisants pour représenter correctement les résultats expérimentaux. 

D.2.5.2.2.  Comportement des métaux vis‐à‐vis de l’échange d’ions 

Outre  l’adsorption et  la précipitation,  les résultats de  la modélisation géochimique montrent que  le 

comportement des métaux dans  le  système est également  influencé par  le mécanisme d’échange 

ionique. Les Figures 51, 52 et 53 respectivement  les quantités de plomb, de cuivre et de cadmium 

échangées avec la matrice solide au cours des équilibres théoriques. 
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Figure 52 : Evaluation quantitative de plomb échangé avec la phase solide au cours des équilibres 
théoriques au pH 6 à l’aide PHREEQC. 
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Figure 53 : Evaluation quantitative de cuivre échangé avec  la phase solide au cours des équilibres 
théoriques au pH 6 à l’aide PHREEQC. 
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Figure  54 :  Evaluation  quantitative  de  cadmium  échangé  avec  la  phase  solide  au  cours  des 
équilibres théoriques au pH 6 à l’aide PHREEQC. 

Les  résultats  reportés sur  les  figures précédentes montrent que  le cadmium est plus  influencé par 

l’échange ionique en comparaison avec les autres métaux. La plupart des métaux (Cd2+ par exemple) 

ont tendance à  interagir avec  les cations échangeables (Ca2+, Mg2+, Na+, etc..)  initialement présents 

dans  le sol. Les résultats des études effectuées par Cowan et al (1991) ont abouti à une conclusion 

similaire  où  les  ions  Cd2+  ont  préférablement  tendance  à  s’échanger  avec  les  ions  Ca2+  dans  le 

domaine des sols.  

D’une manière générale,  la présence de  l’otavite  (CdCO3), de  la cérusite  (PbCO3) et d’hydroxyde de 

cuivre  [Cu(OH)2]  dans  les  solutions  de  mélange,  juxtaposée  avec  les  échanges  cationiques,  est 

majoritairement à la base de la forte rétention des métaux observée expérimentalement. 

D.2.5.3. Conclusion  

L’approche  géochimique,  appliquée  pour  la  modélisation  des  équilibres  « métal‐sol »  à  pH  6,  a 

permis d’identifier  les phases responsables qui contrôlent  les concentrations métalliques aux cours 

des essais expérimentaux en batch. Le modèle prévoit une précipitation du plomb sous la forme de 

cérusite (15% en moyenne), d’hydroxyde dans le cas du cuivre (32% en moyenne) et d’otavite dans le 

cas  du  cadmium  (25%  en moyenne).  En  outre,  l’évolution  des  indices  de  saturation  des  phases 

formées au cours des équilibres justifient la sursaturation des solutions trimétalliques par la cérusite, 

l’hydroxyde  de  cuivre  et  d’otavite  (IS>1).  De même,  les  résultats  du modèle  ont montré  que  la 

sorption  des métaux  dans  la matrice  solide  semble  être  aussi  attribué  à  l’échange  ionique.  Ces 

résultats prouvent les difficultés de représenter une partie des résultats expérimentaux en batch au 

moyen  des  modèles  de  Jain  et  Snoeyink  et  de  Langmuir  Etendu,  respectivement  en  systèmes 

bimétalliques et trimétalliques. 
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D.3.     Résultats expérimentaux des équilibres d’adsorption « métal – sol » en batch au pH 

du sol (8,26) 

Les équilibres de sorption ont été mis en œuvre au pH du sol afin de faire ressortir  les  interactions 

physico‐chimiques des  ions métalliques dans  le milieu naturel. Toutefois, contrairement aux essais 

effectués au pH6, les cinétiques n’ont été mises en évidence à cette valeur de pH. En revanche, des 

équilibres de sorption, en système monocomposé, binaire et ternaire, on été réalisées par la mise en 

contact  l’échantillon de sol avec une gamme de concentrations métalliques.  Il est à noter que tous 

les résultats expérimentaux obtenus à partir de ces systèmes n’ont pas permis de les représenter au 

moyen des modèles précédemment utilisés pour décrire  les équilibres d’adsorption au pH6. Notre 
raisonnement laisse sous‐entendre qu’environ trois (3) principaux facteurs peuvent être à la base de 

ces difficultés, incluant : 

 Le  pH  du  sol  (8,26).  A  cette  valeur  de  pH,  les mécanismes  de  précipitation  peuvent  être 

dominants éventuellement liés à la présence des carbonates dans l’échantillon sol.  En outre, 

les  conditions de  solubilité des métaux en  fonction du pH  (Cf.  section C.1.2.7.1), prouvent 

qu’à cette valeur de pH,  la prédominance d’espèces hydroxydes, telles que CdOH+, Cd(OH)2 

Cd(OH)3
‐, Cd(OH)4

2‐ pour  le cadmium; CuOH+, Cu(OH)2, Cu(OH)
3‐, Cu(OH)4

 2‐ pour  le cuivre et  

PbOH+, Pb2OH
3+, Pb(OH)2, Pb(OH)3

‐, Pb(OH)4
2‐ pour le plomb.  

 La  forte  gamme  de  concentrations métalliques. D’après  ce  qu’a  rapporté  Larmet  (2007), 

l’adsorption est moins  importante  lorsque  la concentration en métaux est élevée. Sigg et al 

(2000) ont attribué ce phénomène à une saturation des sites d’adsorption spécifique par les 

métaux, dont une partie de  l’adsorption est assurée par  les  sites moins  sélectifs avec des 

liaisons plus  faibles, ce qui accentue  la compétition entre  les  ions métalliques ainsi que  les 

phénomènes d’échange ionique. En revanche, l’adsorption sur les matériaux naturels est plus 

importante à de faibles teneurs métalliques. 

 Les modèles de Langmuir, de Freundlich et  leurs dérivés n’ont été  initialement développés 

que  pour  représenter  les  résultats  expérimentaux  des  études  d’adsorption.  Comme  nous 

l’avons mentionné précédemment,  le terme « sorption » est  ici préférablement utilisé dans 

le  domaine  des  sols.  Ce  terme  prend  alors  en  compte  les mécanismes  d’adsorption,  de 

précipitation et/ou de l’échange ionique.  

Afin de mieux appréhender  les  interactions entre  les métaux et  le sol à ce pH, nous avons utilisé en 

option  l’approche géochimique basant particulièrement sur  la modélisation de  l’échange  ionique. En 

effet, les résultats des équilibres de sorption «métal – sol» au pH 8,26 obtenus en batch et ceux issus 

de la modélisation à l’aide du code géochimique PHREEQC sont présentés dans les sections suivantes.  

D.3.1.   Résultats des équilibres monométalliques  

Les Figures 55a, 55b et 55c décrivent respectivement les équilibres de sorption des ions Pb2+, Cu2+ et 

Cd2+  sur  le  sol  au pH 8,26.  Selon  la  représentation  traditionnelle de  ces équilibres,  la quantité de 

métal fixé sur le sol (qe) est tracée en fonction de la concentration en métal restant en solution (Ce). 

Toutefois, les résultats expérimentaux ont permis de distinguer deux phases de rétention des métaux 

dans le sol, comme l’illustre la Figure 55. La première, située en‐dessous de la ligne pointillée, où l’on 

considère  que  le mécanisme  dominant  est  l’adsorption.  Ce  résultat  rejoint  l’hypothèse  émise  par 

Larmet  (2007)  selon  laquelle  les métaux  peuvent  être  adsorbés  sur  les  sols  à  de  faibles  teneurs. 

D’après la classification des isothermes proposée par Giles et al (1974) cité par Limousin et al (2007), 

l’adsorption des métaux à cette phase peut être décrite comme suit : 
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 Elle est de type « H » dans le cas du plomb où les interactions entre les ions Pb2+ et la matrice 

solide  sont  fortes.  En  outre,  la  pente  raide  de  la  droite  témoigne  une  grande  affinité  du 

plomb pour le sol ; 

 Pour  le  cuivre,  son  adsorption  plus  ou moins  est  de  type  « L »  traduisant  une  saturation 

progressive du sol par  les  ions Cu2+. Ceci peut également  indiquer une diminution des sites 

actifs au fur et à mesure que l’adsorption progresse;  

 Quant  au  cadmium,  son adsorption est de  type « C » décrivant une  affinité  constante des 

ions Cd2+ pour le sol. La droite linéaire indique que le nombre de sites actifs est constant au 

cours de l’adsorption. Cela prouve que d’autres sites sont créés tout au long des interactions 

entre les ions Cd2+ et le sol. 



183 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

0

0.2

0.4

0.6

0.8

1

0 0.1 0.2 0.3 0.4

q
e
  (
m
g/
g)

Ce (mg/L)Pb  

0

0.05

0.1

0.15

0.2

0.25

0 0.05 0.1 0.15 0.2

q
e
  (
m
g/
g)

Ce (mg/L)Cu  

0

0.05

0.1

0.15

0.2

0.25

0.3

0.35

0.4

0 0.5 1 1.5 2 2.5

q
e
  (
m
g/
g)

Ce (mg/L)Cd 	

(c) 

(b) 

(a) 

	
Figure 55 : Résultats expérimentaux des équilibres de sorption « métal – sol » au pH du sol (8,26) en 

système monométallique : (a) le plomb ; (b) le cuivre ; (d) le cadmium ; (‐‐‐‐) limite entre 
l’adsorption des ions sur le sol et autres mécanismes. 

Dans la seconde phase, située en‐dessus de la ligne pointillée, on suppose que d’autres mécanismes 

(l’échange  ionique ou  la précipitation par exemple) ont contrôlé  la disparition des  ions métalliques 

en solution. Ce phénomène a été bien documenté par Sigg et al. (2000). Par contre, nous observons 

également  une  sorption  de  type  « C »  dans  le  cas  du  cadmium  indiquant  que  le  rapport  entre  la 

quantité d’ions Cd2+ fixée sur le sol (qe) et la concentration restant en solution (qe) est constant quelle 

que soit la concentration de cadmium ajoutée à l’équilibre (C0).  
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Outre  les  observations  faites  aux  paragraphes  précédents,  Il  est  supposé  également  que  les 

propriétés  physico‐chimiques  du  sol  (matière  organique,  argiles,  CEC  ou  CaCO3)  ont  eu  une  très 

grande  influence  sur  la  sorption de métaux au pH 8,26. A  titre d’exemple, plusieurs  travaux, dont 

celui de Wagner  (1993), ont souligné  le rôle d’écran  (antipollution) des argiles dans  le sol. Wagner 

(1993) a mis en évidence la migration du cadmium, du zinc et du plomb dans les sous‐sols en dessous 

des différents  sites de décharge  (Luxembourg,  Landfill, Freibourg).  Les  résultats de  ses études ont 

montré que ces métaux ont été totalement retenus à une profondeur de quelques centimètres (36 

cm) en dessous de  la  limite argiles‐déchets pour  les sites ayant 40 à 50% d’argile, et qu’elle atteint 

quelques  décimètres  (plus  de  50  cm)  dans  les  sites  ayant  20%  d’argile. De même,  Brigatti  et  al. 

(2000),  ont  étudié  l’interaction  entre  les métaux  et  les minéraux  argileux  en  faisant  percoler  de 

solutions monométalliques et multimétalliques  (Pb2+, Cd2+, Co2+, Zn2+, et Cu2+  )  sur de  la  sépiolite8 

enrichie en Mg2+. Les résultats de cette étude ont indiqué une forte rétention de ces ions métalliques 

sur la sépiolite. 

La présence du CaCO3 dans  le  sol d’étude peut contrôler majoritairement  l’adsorption des métaux 

tout en favorisant leur précipitation sous d’autres phases minérales, tels que la cérusite (PbCO3) dans 

le cas du plomb. Ces phases minérales contrôlent la solubilité  du plomb en solution, comme il a été 

souligné dans  les études antérieures  (Février, 2001; Marcos, 2001). Street et al (1978) ont souligné 

que  dans  des  sols  non  calcaires,  la  solubilité  du  plomb  est  contrôlée  par  les  hydroxydes  et  les 

phosphates  de  plomb  tels  que  Pb(OH)2  ,  Pb3(PO4)2,  Pb4O(PO4)2,  ou  Pb5(PO4)3OH,  notamment  en 

fonction  du  pH.  Pour  leur  part,  Elkhatib  et  al  (1991)  ont  indiqué  que  dans  les  sols  calcaires,  la 

formation  de  l’orthophosphate  de  Pb,  de  l’hydroxypyromorphite  de  Pb,  et  du  phosphate 

tetraplombite est aussi possible que  la  formation de PbCO3 avec  l’augmentation du pH. Outre  les 

fortes concentrations, ceci pourrait être également considéré comme  l’un des facteurs stimulant  le 

comportement du plomb dans  la  seconde phase  (en‐dessus de  la  ligne pointillée) observée  sur  la 

Figure 55a.  

De même,  la  solubilité  du  cadmium  dans  les  sols  diminue  généralement  quand  le  pH  augmente 

(Street et al., 1978). Cependant,  la précipitation de CdCO3 apparait dans  les sols sableux ayant une 

faible teneur en CEC, une faible teneur en MO et un pH alcalin et ce mécanisme contrôle la solubilité 

du  Cd  à  fortes  concentrations  (McBride,  1980).  Par  ailleurs,  des  études  sur  le  comportement  du 

cadmium en présence du CaCO3 ont montré que  la  chimisorption des  ions Cd2+  sur  le CaCO3 était 

initialement très rapide, tandis que  leur précipitation était élevée à de fortes concentrations en Cd 

(Garcia‐Miragaya et Page, 1976).  

La distribution du cuivre entre les différents constituants du sol peut être également influencée par 

la  présence  de  la  matière  organique  ou  des  argiles.  D’après  Wu  et  al  (1999),  les  équilibres 

d’adsorption  du  cuivre  indiquent  souvent  une  adsorption  préférentielle  sur  la matière  organique 

associée à  la  fraction argileuse du sol. De même, Maftoun et al  (2002) ont montré que  la capacité 

d’adsorption du Cu sur 20 sols calcaires du sud‐est d’Iran était positivement corrélée avec l’argile, la 

CEC  et  le  CaCO3.  Ils  ont  conclu,  entre  autres,  que  les  sites  d’adsorption  du  cuivre  dans  les  sols 

calcaires étaient, l’argile, le CaCO3 et la matière organique.  

In fine, compte tenu de la surface spécifique élevée du sol (9,48 m2/s), il peut être supposé que celle‐

ci peut entrainer de nouveaux sites actifs à  la surface du sol, qui par  la suite, auraient contribué à 

l’augmentation des capacités de sorption des ions métalliques. 

                                                            
8
 La sépiolite est un minéral du groupe des argiles à structure  fibreuse très communément utilisée comme  litière animale ou absorbant 
industriel. Chaque fibre est formée d'une multitude de tunnels (ou canalicules) régulièrement espacés d'environ 1 nm 2. 
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D.3.2.   Résultats des équilibres bimétalliques  

Les  résultats  expérimentaux  en  système  binaire  confirment  également  l’hypothèse  émise 

précédemment,  à  savoir  l’adsorption  individuelle  des  ions métalliques  diminue  à mesure  que  le 

nombre d’ions en solution augmente. Toutefois, les équilibres au pH du sol montrent une meilleure 

distribution des  ions métalliques sur  la matrice solide en comparaison avec ceux obtenus au pH≈6. 

Vu la valeur du pH du sol (8,26), cela pourrait être attribué à la diminution de la compétition entre les 

ions métalliques et  les protons H+  créant ainsi des  conditions  favorables à  la  sorption des métaux 

dans le sol. Brierley (1990) et Inthorn et al (1996), cité par Joseph (2009), ont expliqué ce phénomène 

par  le  fait  que  les  protons  éliminés  sont  remplacés  par  d’autres  espèces  chimiques  pouvant  être 

déplacés plus facilement par les ions métalliques, ce qui favorise alors leur sorption. Les Figures 56, 

57 et 58 présentent respectivement la sorption des ions Pb2+, Cu2+ et Cd2+ sur le sol au pH 8,26.  
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Figure 56 : Sorption des ions Pb2+ sur le sol au pH du sol (8,26) en système bimétallique 
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Figure 57 : Sorption des ions Cu2+ sur le sol au pH du sol (8,26) en système bimétallique 
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Figure 58 : Sorption des ions Cd2+ sur le sol au pH du sol (8,26) en système bimétallique 

En  système binaire,  les équilibres de  sorption des  trois métaux au pH du  sol  (8,26) ont  indiqué  la 

même tendance observée en système monométallique où les ions métalliques semblent fixés par le 

mécanisme d’adsorption pour les faibles concentrations et par d’autres mécanismes (la précipitation 

par exemple) pour de fortes concentrations. Les équilibres du plomb et du cuivre en système binaire 

ont  indiqué que  leur sorption a été plus  influencée  lorsqu’ils sont en solution avec  le cadmium (Cf. 

Figures 56 et 57). Par contre, comme le montre la Figure 58, l’inhibition de la sorption des ions Cd2+ 

sur  le  sol  est plus  importante  en mélange Cd  (+Cu) qu’en mélange Cd  (+Pb). Dans  ce  cas,  il peut 

s’avérer que dans  les conditions naturelles,  les  ions Cd2+ sont plus  facilement déplacés par  les  ions 

Cu2+que les ions Pb2+. Cependant, le comportement de ces métaux peut être modifié en fonction du 

nombre des sites actifs présents dans le sol. On peut y observer une sorption plus rapide sur des sites 

sélectifs ou plus lente caractérisée par une migration diffusive dans la microporosité du sol.  

D.3.3.   Résultats des équilibres trimétalliques  

Les équilibres de sorption des  ions Pb2+, Cu2+et Cd2+ sur  le sol au pH 8,26 en système ternaire sont 

reportés aux Figures 59, 60 et 61 respectivement. Ces figures témoignent à nouveau les effets de la 

compétition sur  la sorption  individuelle des  ions métalliques dans  le sol. Elles montrent également 

que  la  sorption  des métaux  semble  être  peu  gênée  par  la  présence  de  protons  en  solution,  en 

comparaison avec les résultats obtenus à partir des équilibres « métal – sol » au pH≈6.  
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Figure 59 : Sorption des ions Pb2+ sur le sol au pH du sol (8,26) en système trimétallique 
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Figure 60 : Sorption des ions Cu2+ sur le sol au pH du sol (8,26) en système trimétallique 
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Figure 61 : Sorption des ions Cd2+ sur le sol au pH du sol (8,26) en système trimétallique 



188 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

A  la  lumière des résultats obtenus à partir des équilibres « métal – sol » en système ternaire au pH 

du sol, nous pouvons déduire que  les propriétés physico‐chimiques du sol (le pH ou  les carbonates 

par exemple) offrent des conditions favorables à la sorption des ions métalliques dans le sol. Outre la 

compétition,  les équilibres de  la calcite du  sol avec  les métaux peuvent également à  la base de  la 

diminution de leurs concentrations en solution. Comme le prouvent les résultats théoriques au pH 6 

obtenues avec PHREEQC,  la  formation de  la  cérusite, de  l’otavite ou de  l’hydroxyde de  cuivre est 

possible vu  les conditions de pH d’essai. Ces phases contrôlent  fortement  la  solubilité de ces  trois 

métaux en solution. L’identification des phases responsables de  la disparation des  ions métalliques 

dans  la  phase  aqueuse  est  abordée  également  à  la  section  D.3.4  relative  à  la  modélisation 

géochimique. Toutefois, un abaissement de pH du sol, tel que peut le provoquer une pluie acide ou 

un déversement accidentel d’un produit acide, peut  influencer  le comportement physico‐chimique 

des métaux dans  le sol. Cette diminution de pH peut, par  la suite, entrainer une solubilisation des 

métaux contenus dans les solides par dissolution des carbonates, par réactions d’échange d’ions (les 

protons  remplaçant  les métaux  sur  leurs  sites  de  fixation)  et  aussi  par modification  de  l’état  de 

surface des hydr(oxydes). 

D.3.4.   Synthèse des résultats expérimentaux des équilibres « métal – sol » en bath au pH 

du sol (8,26) 

Les résultats obtenus à partir des équilibres « métal – sol » au pH du sol ont confirmé également  la 

forte capacité du sol à retenir  les  ions métalliques. Toutefois,  l’affinité des  ions métalliques pour  le 

sol semble être  influencée par  les propriétés physico‐chimiques du matériau,  telles que  la matière 

organique,  la  CEC,  la  CaCO3,  la  surface  spécifique,  etc.  Les  résultats  expérimentaux  en  système 

monométallique ont indiqué que différents mécanismes distincts ont participés à la fixation des ions 

Pb2+, Cu2+ et Cd2+ sur  le sol. Cette fixation est assurée d’une part, par  le mécanisme d’«adsorption» 

pour de faibles concentrations métalliques à l’équilibre, et d’autre part, par d’autres mécanismes tels 

que  la  précipitation  ou  l’échange  ionique.  Les  résultats  obtenus  en  système multimétallique  ont 

justifié  l’hypothèse  émise  dans  tous  les  systèmes  multimétalliques  étudiés  où  l’inhibition  de 

l’adsorption des métaux dans le sol augmente à mesure que le nombre d’ions en solution augmente.  
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D.3.5.   Modélisation géochimique des équilibres « métal – sol » en batch au pH 8,26  

La modélisation des équilibres « métal – sol » en batch au pH du sol est axée sur  le même principe 

décrit à  la section D.2.5. Les paramètres d’entrée et  les hypothèses sont  identiques mais  il convient 

de  remplacer  le pH d’équilibre par  le pH du  sol  (8,26). Au même  titre que  les batchs au pH 6,  la 

composition  théorique  des  solutions  trimétalliques  a  été modélisée  à  l’aide  de  PHREEQC  à  cette 

valeur de pH. Les résultats obtenus de  la modélisation montrent que  les concentrations théoriques 

restent supérieures aux valeurs expérimentales,  telles que  le cas du plomb et du cadmium  (Cf.  les 

Figures 62 et Figure 63). Ce comportement a été évoqué dans  la  section 2.2.5.2  selon  laquelle  les 

paramètres non pris en  compte dans  le modèle peuvent probablement expliqués  l’écart entre  les 

concentrations  simulées  et  expérimentales.  Quant  au  cuivre  (Cf.  les  Figures  64),  les  valeurs 

expérimentales  et  celles  obtenues  théoriquement  sont  proches  pour  de  faibles  concentrations  à 

l’équilibre (0,02 – 0,40 mmol/L). 
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Figure  62 :  Comparaison  des  concentrations  expérimentales  en  plomb  avec  les  concentrations 

théoriques obtenues au moyen de PHREEQC au pH du sol. 
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Figure 63 : Comparaison des  concentrations expérimentales en  cadmium avec  les  concentrations 

théoriques obtenues au moyen de PHREEQC au pH du sol. 
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Figure  64 :  Comparaison  des  concentrations  expérimentales  en  cuivre  avec  les  concentrations 

théoriques obtenues au moyen de PHREEQC au pH du sol. 

D.3.5.1.   Influence de l’échange ionique sur le comportement des métaux au cours des 

équilibres géochimiques au pH du sol 	

Les équilibres des solutions trimétalliques avec les sites échangeables du sol montrent que le plomb, 

le  cadmium  et  le  cuivre  ont  affiché  des  comportements  géochimiques  différents  au  cours  des 

réactions (Cf. Figure 62, 63 et 64). Comme nous l’avons observé aux résultats théoriques obtenus au 

pH 6, le comportement du plomb, du cadmium et du cuivre dans le sol reste également piloté par le 
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mécanisme  d’échange  ionique,  hormis  les  autres  mécanismes  (précipitation,  adsorption  et/ou 

complexation etc.). Les résultats indiquent que ce mécanisme a été plus fortement sollicité dans les 

équilibres « métal – sol » au pH du sol qu’au pH 6, plus particulièrement dans le cas du cadmium. Ces 

résultats  justifient  l’une des hypothèses émises  sur  la  représentation des  résultats expérimentaux 

obtenus au pH du sol au moyen d’« isothermes », du fait que celles‐ci n’ont été mises en évidence 

que pour décrire les données d’adsorption. De même, la présence de la calcite dans le sol régule non 

seulement  le  pH  du  sol mais  également  favorise  la  précipitation  des métaux  sous  la  forme  de 

carbonates ou d’hydr(oxydes) métalliques, comme  il a été observé dans certains travaux antérieurs 

(Février, 2001 ; Marcos, 2001) et celui‐ci. 

D.3.5.2.   Phases minérales contrôlant la solubilité des métaux au cours des équilibres  

Au même  titre  que  les  résultats  théoriques  au  pH  6,  ceux  au  pH  8,26 montrent  une  saturation 

importante  des  solutions  métalliques  par  des  carbonates  et  des  hydroxydes  métalliques.  Ces 

résultats ont permis également d’identifier les phases prépondérantes responsables de la disparition 

de trois métaux au cours des équilibres expérimentaux en système ternaire par une analyse de leur 

indice  de  saturation  (IS).  Ce  dernier  prouve  que  la  solution  reste  toujours  saturée  en  otavite,  en 

cérusite et en hydroxyde de cuivre (Cf. Figure 65).  

‐5

‐4

‐3

‐2

‐1

0

1

2

3

4

5

0,02 0,05 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5 0,6 0,7 0,8 0,9

In
d
ic
e
 d
e
 s
at
u
ra
ti
o
n

[C]0 (mmol/L)

Cd(OH)2 Cerrusite Otavite Cu(OH)2 Calcite

 

Figure  65 :  Evolution de  l’indice de  saturation des phases prépondérantes  formées au  cours des 

équilibres « métal – sol » au pH du sol. 

Par  ailleurs,  l’hydroxyde  de  cadmium  reste  toujours  sous  la  forme  dissoute  dans  tout  le  système 

(IS<1). Quant à l’otavite, son comportement a fait déjà l’objet d’études comparatives dans les milieux 

naturels  (Madrid  et Diaz‐Barrientos,  1992; Holm  et  al.,  1996;  Février,  2001).  La  sursaturation  des 

solutions trimétalliques  par l’otavite peut être expliquée par trois facteurs principaux :  

 Soit  le  produit  de  solubilité  de  l’otavite  utilisé  n’est  pas  valable  pour  ces  conditions 

expérimentales,  hypothèse  considérée  comme  assez  réaliste,  car  la  sous‐estimation  du 

produit de solubilité de l’otavite serait trop importante (Février, 2001). 



192 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

 Soit  il existe, dans  le milieu, des  substances  (matière organique dissoute par exemple) qui 

inhibent la précipitation de l’otavite (Holm et al., 1996). 

 Soit  il  se  forme  un  composé,  plus  soluble  que  l’otavite,  non  pris  en  compte  dans  les 

hypothèses utilisées pour  le diagramme de solubilité théoriques (Madrid et Diaz‐Barrientos, 

1992).  

D.3.6. Conclusion  

La modélisation géochimique des équilibres « métal – sol » au pH du sol ont permis d’identifier  les 

phases minérales qui ont participé au contrôle de  la  solubilité des métaux au cours des équilibres 

expérimentaux  en  batch.  Les  résultats  obtenus  avec  PHREEQC  ont  montré  que  les  solutions 

trimétalliques ont été sursaturées par l’otavite (CdCO3), la cérusite (PbCO3) et l’hydroxyde de cuivre. 

Les  métaux,  plus  particulièrement  le  cadmium,  restent  toujours  influencé  par  le  mécanisme 

d’échange  ionique  en  comparaison  avec  les  résultats  théoriques  obtenus  au  pH  6.  Ces  résultats 

confirment  les hypothèses selon  lesquelles  la modélisation des équilibres « métal –sol » au moyen 

d’isothermes d’adsorption n’a pas pu être mise en évidence au pH du sol du fait que les réactions ont 

favorisé des mécanismes diverses, tels que l’adsorption, précipitation et/ou échange ionique. 
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Partie E : Etude des équilibres du plomb, du cuivre et du cadmium avec le sol en colonne 

au pH du sol 

Les résultats des essais en batch nous a montré  la nécessité d’approfondir nos connaissances sur  le 

transfert des métaux en utilisant d’autres dispositifs expérimentaux  tels que  les essais en colonne. 

Toutefois,  la comparaison entre  les deux dispositifs expérimentaux n’est pas a priori évidente. Ceci 

s’explique  par  le  fait  qu’ils  n’ont  pas  été  évolués  dans  des  conditions  expérimentales  identiques, 

telles que le ratio solide/liquide, l’écoulement ou le temps de contact. A titre indicatif, les batchs ont 

été mise en œuvre suivant un ratio 1/10, c’est‐à‐dire 5 g de sol sec dans 50 ml de solution, tandis 

qu’environ 680 ml de solution  trimétallique ont été passés à  travers 411 g de sol sec en moyenne 

dans  les colonnes. De même, Février  (2001) explique également cette différence par  le  fait que se 

crée dans les colonnes un gradient de concentration en métaux favorisant leur rétention instantanée 

et leur migration à fur et à mesure dans le dispositif.  

D’une manière générale, la colonne reste le dispositif le plus favorable aux mécanismes de sorption 

du  fait  que  la quantité de  sol qui  y  est  introduite  est plus  importante qu’en batch. De même,  la 

colonne permet de mieux appréhender les mécanismes de transfert des métaux sélectionnés dans le 

milieu naturel. Rappelons que l’objectif principal des essais en colonne est d’étudier la migration des 

ions  métalliques  par  l’apport  d’un  débit  d’eau  constant  tout  en  prenant  en  compte  les 

caractéristiques hydrodynamiques et physico‐chimiques de  la matrice poreuse. L’introduction d’un 

écoulement permanent dans le système apporte une dimension nouvelle dans la compréhension des 

mécanismes de transfert à travers le milieu modèle étudié.  

Dans ce  travail,  l’accent a été principalement mis  sur  l’approche physico‐chimique afin d’être plus 

proche des conditions réelles qu’au cours des expériences en batch. Ainsi, cette section aborde  les 

principaux résultats obtenus à partir des essais de sorption des ions Pb2+, Cu2+ et Cd2+ dans le sol en 

conditions dynamiques au pH du sol  (8,26). Dans un premier temps, nous présentons des résultats 

relatifs au suivi de l’écoulement dans le système. Par la suite, nous présenterons les résultats sur le 

comportement du  traceur utilisé pour  l’étude du  fonctionnement hydrodynamique du sol d’étude. 

Enfin, les résultats de la sorption du plomb, du cuivre et du cadmium seront ensuite présentés. Cette 

section présentée également  les  résultats d’une approche  couplée  chimie‐transport des équilibres 

« métal  –  sol » en  colonne  ayant  été  principalement  axée  sur  l’échange  ionique  au  moyen  de 

PHREEQC.  

E.1.   Suivi de l’écoulement dans les colonnes de sol 

Toutes les colonnes ont été mises en route suivant le protocole expérimental décrit à la section B.4.3. 

Après qu’elles aient été saturées en eau, elles ont été soumises à des  injections simultanées d’une 

solution traçante et d’une solution trimétallique. Le volume écoulé (V) en fonction du temps (t) a été 

suivi expérimentalement pour ces deux types d’injections (Cf. Figure 66). Ce suivi a permis d’étudier 

la stationnarité de l’écoulement c’est‐à‐dire si pour une condition hydrodynamique donnée, l’élution 

a été plus  rapide ou plus  lente à  travers  la  colonne de  sol. Connaissant ainsi  le débit  sortant,  il a 

permis également d’estimer la vitesse darcienne traversant le dispositif expérimental. 
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Figure  66  :  Suivi  de  l'écoulement  dans  les  colonnes  de  sol  –  Exemple  Col N°1 :  (1)  injection  du 

traceur ; (2) injection des métaux. 

Au vu des résultats reportés sur  la Figure 66,  la  linéarité entre  le volume écoulé (V) en fonction du 

temps  implique  un  débit  constant  en  sortie  des  colonnes.  Ce  débit  correspond  à  environ  4,375 

cm3/min et 5,237 cm3/min respectivement lors de l’injection des solutions traçante et trimétallique. 

A  l’exception de  l’injection  trimétallique,  les valeurs des coefficients de  régression  linéaire  (R2 = 1) 

pour  l’injection du  traceur  traduisent une  stationnarité de  l’écoulement dans des colonnes. Le cas 

des métaux peut être  imputable à des erreurs d’acquisition de volume ou de temps sachant que  le 

suivi ait été effectué manuellement au moyen d’un chronomètre et d’une éprouvette graduée.  

E.2.   Élution des espèces ioniques dans les colonnes 

Ces  résultats  concernent  les  concentrations  en  chlorures  et  en  ions métalliques  [C] mesurées  en 

sortie des colonnes ramenées à  leur concentration  initiale [C0)  introduite à  l’entrée, en fonction du 

rapport de V/V0, sous la forme d’une courbe dite « courbe d’élution ». 

E.2.1.   Élution des chlorures 

Comme  nous  avons  souligné  précédemment,  le  traçage  consiste  à  faire  passer  une  substance 

conservative à travers  la colonne de sol. Les mesures de  la concentration en chlorures en sortie du 

dispositif  expérimental  permettent  d’obtenir  la  courbe  d’élution.  Des  mesures  de  conductivité 

électrique et de chromatographie ionique sur les échantillons collectés en sortie des colonnes ont été 

effectuées. Ces deux méthodes de mesure ont permis d’effectuer une étude comparative entre  la 

conductivité  électrique  des  solutions  avec  la  courbe  d’élution  des  chlorures  obtenue  à  l’aide  des 

analyses chimiques. 
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Les  résultats ont montré que  la conductivité électrique et  la mesure par chromatographie  ionique 

des chlorures apportent, d’une manière particulière,  la même  information (Cf. Figure 67). Bien que 

Paris  Anguela  (2004)  dans  une  recherche  similaire,  ait montré  que  la  courbe  de  la  conductivité 

électrique des solutions en sortie des colonnes et celle obtenue à partir des analyses chimiques par 

chromatographie  de  l’ion  Cl‐  ont  été  superposées.  En  revanche,  notre  travail  a  révélé  des 

informations complémentaires relatives au comportement des chlorures dans la matrice solide. Une 

similitude entre  la courbe de conductivité électrique et celle des chlorures a été toutefois observée 

dans  la partie ascendante de  ces  courbes.  Il peut être  supposé  ici que  les chlorures,  injectés à un 

instant donné, se retrouvent seuls en sortie des colonnes. Le décalage de  la courbe de conductivité 

électrique  par  rapport  à  celle  des  chlorures  dans  la  partie  descendante  témoigne  l’existence 

d’éléments  plus  conducteurs  dans  les  solutions. Néanmoins,  l’apport  des  ions Na+  et  la  présence 

initiale  d’autres  ions  (Ca2+,  Mg2+,  etc.…)  dans  le  sol  peuvent  probablement  être  à  la  base  de 

l’augmentation de la conductivité électrique à cette phase. 
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Figure 67 : Courbe d’élution moyenne du traceur dans les colonnes. 

L’allure de la courbe d’élution renseigne sur les interactions du traceur au cours de son transfert dans 

la matrice poreuse :  

 Un pic de restitution symétrique est le signe d’un milieu homogène, 

 La présence de plusieurs pics de restitution est le signe d’un court‐circuit dans la colonne ou 

d’un écoulement régionalisé (dû à la présence de macrospores par exemple).  

 Une courbe de percée qui présente un front d’arrivée raide et une trainée peut traduire des 

zones d’eau stagnante. 

Dans notre  cas,  la  courbe d’élution des  chlorures  témoigne d’une  asymétrie  caractérisée par une 

montée rapide jusqu’à atteindre une concentration relative maximale, une descente abrupte et enfin 

une trainée. Cette asymétrie accompagnée d’une trainée importante est révélatrice d’un écoulement 

hétérogène  (Van  Genuchten  et Wierenga,  1976;  Gaudet  et  al.,  1977;  Février,  2001;  Lassabatère, 

2002), probablement caractérisé par des zones stagnantes à l’intérieur des colonnes. D’après ce que 

a rapporté Hlavackova (2005), ces zones stagnantes sont des endroits où le traceur pénètre et ressort 

lentement ;  c’est‐à‐dire  qu’une  partie  du  milieu  n’est  pas  balayée  par  le  fluide,  mais  échange 

lentement  avec  le  traceur  par  diffusion  moléculaire  avec  la  zone  active  du  sol.  Par  ailleurs,  la 

dynamique  de montée  et  de  descente  de  la  concentration  des  chlorures  dans  les  colonnes  est 
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similaire. Le point d’inflexion de la partie ascendante des courbes, se situant à environ 2 V0, indique 

que  le  système  nécessite  plus  de  2  volumes  de  pores  pour  que  les  chlorures  soient  totalement 

lessivés du sol.  

E.2.1.1.   Étude de la non‐réactivité des chlorures  

L’augmentation des  ions Na+  [apportés par  le  traceur  (NaCl) et  la solution neutre  (NaNO3)] dans  la 

phase  liquide  peut  créer  des  échanges  au  niveau  des  surfaces  électronégatives  du  sol  avec 

éventuellement une libération d’autres cations et d’ions H+. Vu la présence des cations majeures en 

solution,  la  conductivité électrique maximale mesurée en  sortie des  colonnes  (926 µS/cm) devrait 

être  légèrement supérieure à celle de  la solution mère  injectée  (1089 µS/cm). Après  le passage du 

traceur,  la conductivité maximale de  la solution sortante devrait être augmentée suite à  l’échange 

ionique entre les diverses espèces dissoutes. L’effet de l’échange  ionique sur  le transfert du traceur 

dans  le  sol  semble malgré  tout  limité plus particulièrement à  la partie ascendante des courbes de 

conductivité et de chlorures.  

A la lumière des résultats du bilan de masse (BM) et du facteur de retard (R), calculés respectivement 

au moyen des moments d’ordre 0 et d’ordre 1,  l’ion chlorure peut être  considéré comme un bon 

traceur de l’écoulement, comme le montre le Tableau 34. 

Tableau 33 : Paramètres d'écoulement et d'injection du traceur 

Paramètres  Col N°1  Col N°2  Col N°3  Moyenne  Écart‐type 

qT (cm/min)  0,275  0,275  0,275  0,275  0,000 

tT (min)  45,704  45,725  45,714  45,714  0,011 

TSm (min)  46,843  47,135  47,569  47,262  0,419 

Vexp (cm/min)  0,360  0,357  0,354  0,356  0,032 

TSC (min)  28,838  28,838  28,838  28,84  0,000 

BM (‐)  0,975  0,988  0,986  0,983  0,007 

R (‐)  0,832  0,842  0,857  0,846  0,013 

 qT       = vitesse darcienne d’injection du traceur 

 tT   = temps du créneau d’injection du traceur 

 TSm   = temps de séjour moyen 

 Vexp = vitesse effective expérimentale 

 TSC   = temps de séjour convectif 

 BM = Bilan de masse 

 R = Facteur de retard 

Bien que  le  transfert des chlorures puisse être partiellement  influencé, mais cela n’a pas empêché 

pour autant une restitution significative en sortie des colonnes. En effet, pour  les trois colonnes,  le 

BM est proche de 1,  résultat attendu pour un  traceur  convectif. Ce  résultat est en accord avec  le 

guide de l’OECD (2002) affirmant que le BM peut‐être compris entre 70 et 110 %. Le léger déficit sur 

le BM peut s’expliquer : (i) d’une part, par le fait que la durée de l’expérience est le plus souvent trop 

courte pour atteindre une concentration nulle des chlorures en sortie des colonnes ;  (ii) et d’autre 

part, les erreurs sur la mesure des concentrations en chlorures.  

L’infériorité des facteurs de retard (R) à 1 justifie les interactions instantanées que le traceur a subies 

au  cours  de  son  transfert  dans  les  colonnes.  Les  deux  phénomènes  évoqués  pour  justifier  des 

facteurs  de  retard  inférieurs  à  1  sont  l’exclusion  anionique  causée  par  la  charge  négative  des 

particules  (Hebrard‐Labit, 1998) ou  la présence de volumes exclus de  l'écoulement  (Février, 2001; 
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Lassabatère,  2002).  Le  second  phénomène  aurait  pu  être  vérifié  par  la  notion  d’« écoulement 

régionalisé ». Cette approche n’a malheureusement abordé dans le cadre de ce travail. En revanche, 

l’exclusion anionique est supposée évidente dans notre cas en raison de la teneur en argiles (17 g/kg 

de sol sec) mesurée dans l’échantillon de sol.  

La présence des argiles dans le sol peut contribuer à l’augmentation des charges négatives en créant 

des  interactions électrostatiques entre  les minéraux du  sol et  les  solutés dans  la phase  liquide. En 

outre,  le pH d’essai  (8,26) peut être également un des  facteurs  contribuant  à  l’augmentation des 

charges négatives. D’après Chabroullet  (2007),  la surface des argiles possède des sites amphotères 

favorisant l’apparition de charges localement positives en milieu acide et négatives en milieu alcalin. 

De telles charges provoquent une répartition des espèces anioniques en solution à proximité de  la 

surface des minéraux argileux,  limitant par conséquent  leur accès à  la totalité de  la porosité du sol. 

Dans ce fait,  les espèces anioniques (l’ion chlorure dans notre cas) s’écoulent dans un volume poral 

restreint  et  ont  tendance  à  avancer  en  moyenne  plus  rapidement  que  les  molécules,  d’où  le 

phénomène d’exclusion anionique. Dans les conditions physico‐chimiques naturelles, ce phénomène 

a  fait  déjà  objet  de  nombreuses  études  (Wieranga  et  Van  Genuchten,  1989; Miller  et  al.,  1999; 

Pallud, 2000; Février, 2001). 

E.2.2.   Élution des ions Pb2+, Cu2+ et Cd2+  

L’élution des  ions  Pb2+, Cu2+  et Cd2+  est  illustrée par  la  courbe  reliant  les  concentrations  relatives 

[M2+] / [M2+]0 en fonction du rapport entre  le volume récupéré en sortie des colonnes et  le volume 

poreux du système (nombre des volumes poreux V/V0 passés). L’allure des courbes d’élution des ions 

Pb2+, Cu2+ et Cd2+ justifie leurs interactions dans le sol au cours de leur transfert dans les colonnes (Cf. 

Figure 68). A l’exception de l’élution du cadmium dans la colonne N°3, les courbes obtenues d’élution 

étant quasi similaires, témoignant une reproductivité satisfaisante des essais. 

Par ailleurs, l’allure des courbes d’élution permet d’observer une trainée dans les 4 premiers volumes 

de pore  injectés  environ. Cette  trainée  est  vraisemblablement  attribuée  à  une  forte  sorption des 

métaux dans  le  sol.  Il  semble qu’à cette phase de  réactions de  réaction,  la quasi‐totalité des  sites 

disponibles pour la sorption ont été sollicités. Toutefois, cette trainée est moins significative dans le 

cas du  cuivre,  témoignant une  faible  rétention dans  le  temps de  ce métal dans  la matrice  solide. 

Après cette phase, une montée abrupte des concentrations métalliques en sortie des colonnes a été 

observée. Cette montée a été enregistrée à environ 2,5 V0 pour  le  cuivre et 4,5 V0
   à  fois pour  le 

plomb et le cadmium, comme l’illustre la Figure 68. Ces observations rejoignent les conclusions faites 

par Sigg et al.  (2000) où une saturation des sites d’adsorption spécifique par  les métaux, dont une 

partie de  l’adsorption est assurée par  les sites moins sélectifs avec des  liaisons plus  faibles. Ce qui 

accentue, par la suite, l’élution des ions métalliques en sortie des colonnes. 
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Figure 68 : Elution des métaux en sortie des colonnes : (a) le cuivre ; (b) le plomb ; (c) le cadmium 

L’élution moyenne  des métaux  en  sortie  des  colonnes  (Cf.  Figure  69) montre  que  l’évolution  des 

concentrations en  ions Cu2+ en sortie des colonnes se distingue de celles des  ions Pb2+ et Cd2+. Les 

courbes montrent qu’à 5,5 V0, environ 16,68 % de Cu contre 12,33 % pour le Pb et 4,20 % pour le Cd 

est retrouvé à  la sortie des colonnes. La forte disparition des  ions métalliques dans  les solutions en 

sortie des  colonnes  semble expliquée par  le  caractère  réactif du  sol d’étude. A  titre  informatif,  la 

précipitation  des métaux  sous  la  forme  de  carbonates,  d’hydroxycarbonates,  d’(hydr)oxydes,  est 
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possible vu de  la  forte  teneur en calcite  (34,3%  ) contenue dans  le  sol. Les minéraux ainsi  formés 

peuvent occasionner la disparition des ions métalliques en solution, et donc leur forte sorption sur la 

matrice solide. Il semble que les faibles concentrations métalliques mesurées en sortie des colonnes 

sont imputables particulièrement à des mécanismes de précipitation des métaux en phase aqueuse.  
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Figure 69 : Courbe d’élution du Cu, Pb et Cd dans les colonnes au pH du sol (8,26). 

De  même,  la  matière  organique  du  sol  (57,85  g/kg)  de  sol  sec)  peut  être  également  un  des 

indicateurs de  la mobilité des métaux dans  les  colonnes. Bien que  le  cuivre  soit  réputé pour  son 

affinité avec la matière organique (donc peu mobile), mais sa mobilité semble être influencée par la 

présence  de  la  fraction  organique  colloïdale  du  sol.  Dans  ce  cas,  le  cuivre  peut  être  présent  en 

solution  sans  pour  autant  être  sous  la  forme  ionique,  d’où  le  phénomène  de  complexation  de 

surface.  Le  transport  de  telles  espèces  est  proche  de  celui  des  espèces  dissoutes,  bien  que 

dépendant aussi d’une possibilité de  rétention du  complexe  sur  la phase  solide  (Atteia, 2005). De 

même, à de faibles concentrations, le plomb peut être essentiellement fixé sur la matière organique 

ou  sur  les  argiles.  Dans  la majorité  des  cas,  son  affinité  pour  la matière  organique  conduit  à  sa 

rétention ou son retard et entraine un transport préférentiel du polluant sous la forme complexée ou 

colloïdale.  

La  vérification du bilan de masse  (BM) entre  les quantités de métaux  injectés, élués et mesurées 

dans  les  colonnes,  confirme  les  interactions des métaux avec  la matrice poreuse au  cours de  leur 

transfert dans la colonne. L’observation quantitative des BM prouve que le cadmium (BM = 0,10 %) 

est beaucoup plus réactif vis‐à‐vis du sol, suivi du plomb (BM = 4,05 %) et du cuivre (BM = 10,02%). 

E.2.2.1.   Profils de rétention des ions Pb2+, Cu2+ et Cd2+ dans les colonnes de sol 

Les profils de rétention permettent de caractériser  la  localisation des métaux au sein des colonnes 

(Lassabatère, 2002).  Ils représentent  le pourcentage de masse (ou du nombre de moles)  introduite 

qui se retrouve retenue localement au sein des tranches de sol. Comme l’illustrent les Figures 70, 71 

et 72, ces profils traduisent des comportements géochimiques particuliers du plomb, du cuivre et du 

cadmium au cours de leur transfert dans les colonnes triplicat. Ces comportements indiquent que les 

trois métaux sont retenus dans le sol suivant des mécanismes différents.   
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Figure 70 : Profils de rétention du plomb dans les colonnes 
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Figure 71 : Profils de rétention du cuivre dans les colonnes 
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Figure 72 : Profils de rétention du cadmium dans les colonnes. 

Les profils de rétention du plomb, reportés sur la Figure 70, montrent que sa rétention est maximale 

dès  la première tranche de sol (0 – 2 cm) jusqu’à sa diminution sur toute  la  longueur des colonnes. 

Similairement,  les  teneurs  maximales  en  cuivre  et  en  cadmium  sont  observées  dans  les  trois 

premières tranches (0 – 6 cm) (Cf. Figure 71 et Figure 72). Au‐delà de cette profondeur on constate 

une diminution progressive de  leur teneur dans  les autres tranches. Cependant,  le cadmium est en 

moyenne plus retenu dans  la matrice solide que  les autres métaux, comme  l’indiquent  les résultats 

illustrés à  la Figure 73. Cette dernière montre une diminution de  la rétention du cadmium dans  les 

profondeurs comprises entre 6 et 16 cm. Cette rétention semble être attribuable à la grande affinité 

des  ions Cd2+ pour  les sites de sorption et  les éléments constitutifs du sol plus particulièrement  les 

carbonates.  Bien  qu’on  ait  observé  dans  les  résultats  d’adsorption  compétitive  en  batch  que  la 

présence  des  ions  Pb2+  et  Cu2+  en  solution  gêne  la  sorption  des  ions  Cd2+, mais  les  résultats  en 

colonne prouvent l’inverse. Il semble que la compétition entre les trois métaux en mode dynamique 

limite la rétention du cuivre et du plomb en présence du cadmium.  
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Figure 73  : Profils de rétention moyenne du plomb, du cuivre et du cadmium dans les colonnes. 

Les résultats ont montré également qu’environ 98 % de cadmium en moyenne est retenu dans  les 

colonnes contre 86 % pour le plomb et 81 % pour le cuivre. La rétention globale (Rg), correspondant 

au pourcentage de masse de métaux introduits et retenus par les particules solides ou présents dans 

l’eau interstitielle, représente environ 99, 94 et 92 % respectivement pour le cadmium, le plomb et le 

cuivre  (Cf.  Tableau  37).  Ces  résultats  justifient  la  forte  capacité  du  sol  à  retenir  des  métaux 

sélectionnées pour l’étude  dans  l’ordre : Cd2+ > Pb2+ > Cu2+. 

Tableau 34 : Paramètres liés à la rétention des métaux dans le sol 

Paramètres  Cu  Pb  Cd 

Rm (%)  74  78  81 

R (%)  81 ± 0,18  86 ± 0,19  90 ± 0,19 

RM (%)  88  94  98 

Rg (%)  92  96  99 

BM (%)  10,02  4,05  0,10 

 Rm   = Rétention minimale  

 R = Rétention moyenne  

 Rm = rétention maximale 

 Rg = rétention globale 

 BM = Bilan de masse 

Bien que les analyses minéralogiques n’aient pas été mises en évidence dans le cadre de travail pour 

valider la présence des phases minérales telles que la calcite, mais la teneur CaCO3 (34,3%) mesurée 

dans le sol est un des indicateurs responsables de la forte rétention des métaux dans le sol. D’après 

Lassabatère  (2002),  les  métaux  lourds  peuvent  subir  des  mécanismes  d’adsorption  et  de 

précipitation  dans  les  milieux  carbonatés.  Comme  nous  l’avons  mentionné  précédemment,  le 
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comportement des métaux retenus dans  les sols peut être modifié en fonction du caractère acido‐

basique  du  milieu.  C’est  probablement  le  cas  d’un  déversement  d’effluents  très  acides  ou 

l’infiltration  d’eaux  de  ruissellement  fortement  acidifiés  dans  le  milieu  souterrain.  Cela  peut 

entrainer une dissolution des  carbonates, et donc un  relargage ou une  remobilisation des métaux 

dans le milieu. 

E.2.2.2.  Synthèse des résultats sur la rétention des ions Pb2+, Cu2+ et Cd2+ dans les colonnes 

de sol. 

Cette section a présenté les résultats obtenus de la rétention du plomb, du cuivre et cadmium dans 

l’échantillon de sol provenant de  la plaine du Cul‐de‐sac. Le comportement hydrodynamique du sol 

dans les colonnes a été évalué au moyen des essais de traçage. Les valeurs du bilan de masse et du 

facteur  de  retard  qualifient  de  l’ion  chlorure  un  traceur  idéal  pour  l’écoulement.  Toutefois, 

l’infériorité des facteurs de retard à 1 suppose que les chlorures ont subi un phénomène d’exclusion 

anionique probablement dû à  la  fraction argileuse  (17 g/kg) contenue dans  l’échantillon de sol. De 

même,  l’évaluation du bilan de masse des métaux en sortie des colonnes  justifient  les  interactions 

qu’ils ont  subies au  cours de  leur  transfert dans  les  colonnes. Ce bilan équivaut à 0,10 % pour  le 

cadmium, 4,05 % pour le plomb et 10,02% pour le cuivre. Ces valeurs prouvent que le cadmium est 

considéré plus réactif avec le sol en comparaison avec les autres métaux. Les profils de rétention ont 

justifié cette grande réactivité dans lesquels environ 99 % de cadmium est retenu dans le sol contre 

94% pour  le plomb  et 92 % pour  le  cuivre. Ces pourcentages de  rétention permettent de  classer 

l’affinité des métaux pour  le  sol en mode dynamique dans  l’ordre Cd2+>Pb2+>Cu2+. Toutefois, cette 

forte rétention peut être attribuée à la diversité de sites réactifs du sol, dont la matière organique ou 

les carbonates.  Il est également supposé qu’une précipitation des métaux avec  les carbonates a eu 

lieu au cours des essais en colonne, ce qui favorise leur forte rétention dans la matrice poreuse.  

Les hypothèses suscitées ont été mises en évidence dans la modélisation des équilibres « métal – sol » 

en colonne au pH du sol (8,26) tout en ayant soin d’équilibrer la solution trimétallique avec la teneur 

en calcite de l’échantillon de sol. Cette approche a permis d’identifier les phases minérales influençant 

la solubilité du plomb, du cuivre et du cadmium au cours des essais expérimentaux en colonne. 



206 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

E.3.   Modélisation géochimique des équilibres « métal – sol en colonne au pH du sol 

La modélisation des équilibres « métal – sol » en colonne a été également mise en évidence suivant 

une  approche  couplée  chimie‐transport‐1D  au  moyen  de  PHREEQC.  Ce  modélisation  prend  en 

compte les paramètres hydrodynamiques et géochimiques décrivant respectivement les mécanismes 

physiques lors de l’écoulement et chimiques lors des interactions « métal – sol ». Ces paramètres ont 

été également ajustés en  fonction des propriétés physico‐chimiques du sol  (la CEC ou  la teneur en 

carbonates) et les caractéristiques hydrauliques (la teneur en eau par exemple) des colonnes lors des 

essais expérimentaux. 

E.3.1. Estimation des paramètres du modèle 

Les espèces solubles considérées présentées à la section E.2.5.1 ont été également introduites dans 

les paramètres d’entrée du modèle. L’ajustement des paramètres chimiques et hydrodynamiques a 

été effectué comme suit : 

 La quantité de sites échangeables présents dans la colonne a été estimée à partir de la CEC 

(méq/kg), de  la masse volumique apparente sèche (Kg/L) et de  la teneur en eau (%) du sol, 

selon la relation : 

sCEC
X




 
  

Il est à  souligner que  la  composition de  l’échangeur est directement  introduite dans PHREEQC en 

moles/L et est mise en équilibre avec la solution analytique. 

 La masse totale en CaCO3 (teneur correspond à 34,3% dans l’échantillon de sol) dans chaque 

cellule est estimée à : 

34,3% s

Calcite

m
M








        (Avec Mcalcite : masse molaire de la calcite, 100g/mol) 

 La dispersivité du milieu a été évaluée en  fonction du  rapport de coefficient de dispersion 

hydrodynamique  (Dm  =  0,26  ±0,22  cm
2/min)  et  de  la  vitesse  des  pores  (v  =  0,701±0,003 

cm/min) obtenus expérimentalement.  

 Une  valeur  de  coefficient  de  diffusion  a  été  imposée  pour  représenter  la  diffusion  des 

espèces  dissoutes  à  travers  la  colonne.  Pour  une  eau  à  25°C,  les  valeurs  typiques  de 

coefficient de diffusion des composés ioniques sont de l’ordre de 10‐9 à 10‐8 m2/s (Banton et 

Bangoy, 1999). La plus  faible valeur, 10‐9 m2/s, a été  introduite dans  le modèle du  fait que 

dans  les milieux  poreux,  les  valeurs  de  ce  coefficient  sont  les  plus  faibles  que  dans  l’eau 

seule, en raison de la géométrie des pores qui limite la diffusion (Banton et Bangoy, 1999). 

E.3.2. Fonctionnement du modèle 

Le  code  géochimique  PHREEQC  repose  sur  une  discrétisation  de  l’espace  à modéliser  en  cellules 

convectives  (Février, 2001; Szenknect, 2003). Pour cela,  la colonne de  sol a été discrétisée en une 

série  de  10  cellules  convectives  de  2  cm  de  long  en  tenant  comme  hypothèse  que  toute  l’eau 

traversant la matrice poreuse participe à l’écoulement. Une SOLUTION 0, correspondant à la cellule 

0, dont  la  composition est  celle du mélange équimolaire  (Pb+Cd+Cd) à 10‐3 mol/L utilisée  lors des 

essais  expérimentaux.  Dans  le  code  PHREEQC,  cette  solution  a  été  injectée  en  créneau  dans  les 

cellules  dans  les  conditions  identiques  aux  essais  expérimentaux.  Afin  de  pousser  la  solution 
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trimétallique et équilibrer  la  force  ionique à 10‐2 M,  le nitrate de sodium  (NaNO3) a été également 

introduit dans les 10 cellules convectives (SOLUTION 1‐10). Les mécanismes de déplacement des ions 

métalliques en solution s’effectuent alors en remplaçant la solution d’une cellule par celle provenant 

de  la précédente. De même,  toutes  les solutions d’alimentation ont été mises en équilibre avec  la 

pression partielle de CO2  atmosphérique  en  tenant  comme hypothèses  les  colonnes  fonctionnent 

dans un système ouvert à l’atmosphère. 

Le mot‐clé « EQUILIBRIUM_PHASES 1‐10 » est utilisé afin d’autoriser la précipitation dans toutes les 

cellules  et  identifier  les  phases  sous  lesquelles  les  métaux  ont  été  précipités.  Soulignons  que 

l’approche couplée chimie –  transport ‐1D avec PHREEQC  tient également compte de  la  résolution 

numérique de  l’équation de convection‐dispersion mono‐dimensionnelle, avec possibilité d’intégrer 

l’écoulement  régionalisé  et  le  couplage  avec  des  réactions  chimiques  réversibles  et  irréversibles 

impliquant  les espèces transportées. Dans ce cas,  le mot‐clé TRANSPORT est utilisé pour décrire  le 

transport des espèces dissous à travers la matrice poreuse. L’annexe 4 présente un exemple‐type de 

fichier d’entrée utilisé pour la simulation des essais en colonne à l’aide du code PHREEQC. 

E.3.3.   Résultats et discussions 

Les  résultats  reportés  sur  la  Figure  74  permettent  d’effectuer  une  comparaison  de  l’élution  de 

métaux dans les conditions expérimentales et simulées en sortie des colonnes. Les résultats simulés 

obtenus  avec  PHREEQC  témoignent  une  dynamique  de  sortie  quasi  identique  par  rapport  à  celle 

obtenue au cours des essais expérimentaux. En revanche, à  l’exception du cadmium,  les phases de 

trainée observées  lors du  transfert des métaux dans  les  colonnes expérimentales  (Cf. Figure 74a), 

n’ont été observées au  cours de  la modélisation des équilibres « métal –  sol » avec PHREEQC  (Cf. 

Figure 74b). Vu  les hypothèses restrictives et  les paramètres sélectifs du modèle,  il est évident que 

d’autres phénomènes ont été participés à la modification du comportement des métaux au cours de 

leur transfert dans la colonne.  
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Figure 74  : Comparaison de l’élution des métaux en sortie des colonnes expérimentales  avec celle 

obtenue  au  moyen  du  code  de  calcul  PHRREQC :  (a)  résultats  expérimentaux ;  (b) 
résultats simulés avec PHREEQC. 

Les  hypothèses  de  cette modélisation  permettent  une  représentation  correcte  de  l’évolution  des 

concentrations  du  cadmium  dans  les  conditions  simulées.  Pour  ces  mêmes  conditions,  elles 

impliquent une  surestimation  à  la  fois des  concentrations du  cuivre et du plomb en  comparaison 

avec  les  valeurs expérimentales.  Les  résultats de  sortie du modèle montrent une précipitation du 

plomb sous la forme de cérusite (PbCO3) et de cuivre sous la forme d’hydroxyde de cuivre [Cu(OH)2], 

comme l’illustrent respectivement les Figures 75 et 76. On s’attendait à ce résultat pour le cuivre du 

fait  que  lors  de  l’évaluation  des  conditions  de  sa  solubilité  (Cf.  Figure  29),  sa  disparation  dans  la 

phase aqueuse a été contrôlée par le Cu(OH)2 pour de valeurs de pH>6. Toutefois, le modèle prévoit 

une  sous‐saturation  de  la  solution  par  l’otavite  (CdCO3).  En  revanche,  les  conclusions  des  études 

antérieures, dont celles de Buchter et al (1996) ou de Février (2001), ont montré que  l’injection du 

cadmium à de fortes concentrations dans  les milieux naturels carbonatés provoque  le plus souvent 

une sursaturation de  la solution par  l’otavite quelque soit  la vitesse d’écoulement considérée. Pour 
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sa  part,  Février  (2001)  a  conclu,  au  travers  de  ses  résultats  de  recherche,  que  la  solubilité  du 

cadmium est principalement contrôlée par le CdCO3 entre les valeurs de pH comprises entre 4,75 et 

10,5.  Il  se peut que d’autres processus chimiques, autres que  la dissolution de  la calcite contenue 

dans le sol, aient régulé la disparation des ions Cd2+ en solution. Les Figures 75, 76 et 77 présentent 

l’évolution  des  concentrations  des  phases minérales  précipitées  ou  dissoutes  sous  lesquelles  se 

trouvent le plomb, le cuivre et le cadmium respectivement au cours des réactions chimiques. 

0

0,2

0,4

0,6

0,8

1

0 1 2 3 4 5 6

[P
b]
 m
m
o
l/
L

V/Vp

Pb_mod. Pb_exp Cerrusite

 

Figure  75  :  Évolution  des  concentrations  en  cérusite  (PbCO3)  obtenues  au  cours  des  équilibres 
« métal – sol »en colonne simulés au moyen du code PHREEQC. 
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Figure 76  : Évolution des concentrations en hydroxyde de cuivre [Cu(OH)2] obtenues au cours des 
équilibres « métal – sol »en colonne simulés au moyen du code PHREEQC. 



210 

Thèse de Urbain FIFI                                                                                                   L.S.E – ENTPE / LAQUE – UNIQ   
INSA de Lyon / 2010 

0

0,2

0,4

0,6

0,8

1

0 1 2 3 4 5 6

[C
d
] 
(m

m
o
l/
L)

V/Vp

Cd_mod. Cd_exp. Otavite

 

Figure  77  :  Évolution  des  concentrations  en  otavite  (CdCO3)  obtenues  au  cours  des  équilibres 
« métal – sol »en colonne simulés au moyen du code PHREEQC. 

L’estimation indices de saturation (IS) permet l’identification des phases précipitées ou dissoutes au 

cours  de  la  simulation  (Cf.  Figure  78).  Comme  le montre  la  Figure  78,  le  Pb(OH)2  et  la  cérusite 

présentent des indices de saturation supérieurs à l’unité, causant la sursaturation de la solution. Bien 

que le plomb affiche toujours une sorption plus importante par rapport aux métaux, mais ce résultat 

indique que sa disparition en solution n’est pas seulement gouvernée par la cérusite mais également 

par  l’hydroxyde  de  plomb.  Comme  nous  l’avons  précédemment  observé,  la  solution  reste  sous‐

saturée par rapport à l’hydroxyde de cadmium (IS <1). De même, les valeurs de l’indice de saturation 

de  l’otavite prouvent  les  informations  reportées à  la Figure 77 où  les concentrations de CdCO3 en 

sortie  des  colonnes  ont  été  faiblement mesurées,  témoignant  ainsi  sa  dissolution  dans  la  phase 

aqueuse. 
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Figure 78  :  Indices de  saturation des phases minérales  formées au  cours de  la modélisation des 

équilibres « métal – sol » en colonne au moyen de PHREEQC. 
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De même,  les  résultats  théoriques  obtenus  pour  l’échange  ionique montrent  que  ce mécanisme 

exerce  une  faible  influence  sur  le  comportement  des métaux  au  cours  de  leur  transfert  dans  la 

colonne pour les 4 premiers volumes de pore injectés (Cf. Figure 79). Il est supposé que, dans cette 

phase, le comportement des métaux dans la matrice poreuse a été également gouverné par d’autres 

mécanismes, tels que la précipitation et/ou adsorption. Au‐delà de 4 Vp introduits, l’échange ionique 

est dominant où  la  sorption du cadmium  reste  la plus  influencée par ce mécanisme, comme nous 

l’avons  remarqué  au  niveau  des  résultats  précédents.  Toutefois,  ces  échanges  sont  susceptibles 

d’être  effectués  avec  les  ions  Ca2+  (le  cas  du  cadmium  par  exemple)  par  le  fait  que  le  calcium 

représente environ 255% de la CEC du sol.    
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Figure  79 :  Evolution  de  la  quantité  de  métaux  théoriquement  échangés  avec  le  sol  lors  des 
équilibres « métal –  sol » en  conditions dynamiques au pH du  sol  (valeurs obtenues à 
l’aide code de calcul PHREEQC). 

E.3.2.   Conclusion 

La modélisation des équilibres « métal – sol » dans les conditions dynamiques au moyen de PHREEQC 

a permis d’appréhender au mieux  le comportement des métaux au cours de  leur  transfert dans  la 

matrice  poreuse.  Les  résultats  ont montré  que  la  rétention  du  plomb,  du  cuivre  et  du  cadmium 

(introduits  en  concentrations  équimolaires  de  10‐3  mol/L)  semble  se  faire  par  précipitation  des 

métaux  sous  la  forme de  carbonates et d’hydroxydes. Toutefois,  le  comportement des métaux au 

cours de  leur transfert dans  les colonnes semblent faiblement  influencé par  l’échange  ionique dans 

les 4 premiers volumes de pores  injectés. Ceci  implique  l’existence d’autres mécanisme tels que,  la 

précipitation  et/ou  adsorption,  contrôlant  la  cinétique  de  disparition  des  ions  métalliques  en 

solution.  Toutefois,  la  qualité  de  prédiction  du  modèle  est  limitée  au  vu  des  hypothèses  et 

paramètres restrictifs utilisés pour sa mise en évidence. L’intégration d’autres paramètres (la matière 

organique ou  la surface spécifique par exemple) ou certaines notions (régionalisation d’écoulement 

par exemple) permettrait de mieux représenter les résultats expérimentaux des métaux au cours de 

leur transfert dans les milieux naturels. 
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Conclusion générale 

Dans  le contexte des P.E.D, tels qu’en Haïti,  la mise en place d’un système de gestion qualitative et 

quantitative des eaux pluviales urbaines est handicapé par deux principaux aspects : (i)  la mauvaise 

gestion des moyens disponibles (corruption, calquage de modèles et méthodes parachutées), et (ii) 

l’instabilité politique et institutionnelle combinée aux contraintes financières et à la pauvre capacité 

scientifique des acteurs locaux. Or, les eaux pluviales urbaines sont considérées comme très polluées 

et constituent une source non exempte de métaux  lourds, tels que  le plomb,  le cuivre,  le cadmium 

ou  le  zinc.  Leur  évacuation  par  infiltration  directe  dans  les  formations  superficielles  des milieux 

urbains et périurbains  représente un  risque de  contamination  à  la  fois pour  ces  formations et/ou 

pour  les  eaux  souterraines  sous‐jacentes. Notre  travail de  thèse  s’était  focalisé  exclusivement  sur 

cette  problématique  environnementale  dans  laquelle  nous  avons  procédé  à  l’étude  du  transfert 

réactif de métaux  lourds  (Pb, Cu et Cd) dans une  formation représentative : alluvions  fluviatiles de 

l’aquifère de  la plaine du Cul‐de‐sac dont  la nappe représente environ 50% de  l’approvisionnement 

en eau de la communauté urbaine de Port‐au‐Prince (Haïti).  

Avant l’évaluation du transfert des métaux sélectionnés vers le milieu souterrain de la plaine du Cul‐

de‐sac,  il  a  fallu,  tout d’abord, effectuer une  synthèse bibliographique  à partir des données de  la 

littérature sur cette problématique. Les spécificités des pays en développement (P.E.D) et certaines 

caractéristiques  physico‐chimiques  des  eaux  pluviales  dans  le  contexte  des  P.E.D  et  des  pays 

développés  ont  été  présentées.  Cette  synthèse  a montré  que  non  seulement  les  eaux  pluviales 

urbaines  sont  chargées  en  polluants  organiques  et  inorganiques, mais  également  certains  sols  et 

nappes urbains des P.E.D sont potentiellement contaminés par des métaux lourds via l’infiltration de 

ces  eaux.  Les  principaux  mécanismes  physico‐chimiques  et  hydrodynamiques  responsables  du 

transfert des métaux, couramment  rencontrés dans  les eaux pluviales,  (Pb, Cu, Cd…), à  travers  les 

formations pédologiques ont été également  recensés. Ce qui nous a permis  le  choix des modèles 

applicables à notre étude. 

La méthodologie développée pour le choix des métaux prioritaires et du sol modèle s’est orientée sur 

un  des  pires  scénarios  relatif  à  l’infiltration  des  lixiviats  de  décharge  dans  les  formations 

alluvionnaires de la plaine du Cul‐de‐sac. Compte tenu du risque encouru par la population de Port‐

au‐Prince, notre choix , en  terme de polluants, s’était porté sur  le plomb,  le cuivre et  le cadmium  

principalement présents  à  la  fois dans  les eaux pluviales et  les  lixiviats de décharge. Pour étudier 

expérimentalement  leur transfert, nous avons prélevé un sol modèle ne subissant aucune  influence 

anthropique  au  niveau  de  la  plaine  du  Cul‐de‐sac.  Seule  la  fraction  granulométrique  ≤  2  mm, 

considérée comme la plus réactive vis‐à‐vis des métaux, a été utilisée pour nos expériences. A l’issue 

de  la caractérisation physico‐chimique,  il a été montré que cet échantillon de sol contient une CEC 

équivalent  à  135 méq/kg,  dont  la  plus  forte  fraction  échangeable  se  fait  essentiellement  avec  le 

calcium (soit 255% de  la CEC).  Il présente également un caractère alcalin (pH= 8,26), probablement 

dû à  la présence de CaCO3 (343 g/kg) dans  le sol. Sa surface spécifique (9,48 m
2/g) est étroitement 

liée à la présence des argiles (17g/kg) et des limons  dans le sol. Les études antérieures ont rapporté 

qu’un  sol  ayant  des  concentrations  élevées  en  argile  et  en matière  organique  (5,78%  dans  notre 

échantillon)  possède  une  grande  capacité  à  retenir  des  ions  métalliques.  Ces  caractéristiques 

physico‐chimiques  intrinsèques  à  cet  échantillon  de  sol  font  de  lui  un matériau  très  réactif  aux 

mécanismes de sorption. Cette réactivité a été étudiée par la mise en contact d’une quantité de sol 

sec  avec  des  solutions métalliques  synthétiquement  préparées  au  laboratoire.  Cette  étude  a  été 

principalement basée sur  les méthodologies expérimentales,  les plus couramment utilisées pour  la 

compréhension des mécanismes de  transfert des polluants à  travers une matrice modèle de  type 
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sol :  les  essais  en  batch  et  les  essais  en  colonne.  Les  études  en  batch  ont  été  principalement 

réalisées  au  pH≈6  (pH  rapproché  des  eaux  pluviales)  et  au  pH  (8,26)  du  sol  en  système 

monométallique et multimétallique. Quant aux essais en colonne, ils n’ont  été mise en œuvre qu’au 

pH du sol afin d’évaluer la capacité naturelle du sol à retenir ou relarguer des ions métalliques vers la 

nappe de la plaine du Cul‐de‐sac. 

Les  résultats  expérimentaux  des  cinétiques  en  batch  au  pH≈6  ont  été modélisés  au moyen  des 

équations  de  pseudo‐premier  ordre  et  de  pseudo‐second  ordre,  les  plus  habituellement  utilisées 

dans  les études de sorption. Les résultats de cette modélisation ont  indiqué que  le modèle pseudo‐

second  ordre  est  plus  applicable  pour  décrire  les  réactions  d’adsorption  que  le modèle  pseudo‐

premier ordre. Des  conclusions  similaires ont  été mises  en  évidence dans  des  études  antérieures 

dans lesquelles une approche pseudo‐second ordre fournit une meilleure description des cinétiques 

d’adsorption.  

Les résultats expérimentaux en système monométallique en batch au pH≈6, modélisés au moyen 

des équations de Langmuir et de Freundlich, ont montré que une meilleure adsorption du plomb sur 

la matrice solide. Les capacités d’adsorption (qmax), obtenues au moyen du modèle de Langmuir, ont 

permis de classer les affinités des métaux vis‐à‐vis du sol dans l’ordre : Pb2+ (3,64 mg/g) > Cu2+ (0,694 

mg/g) > Cd2+  (0,625 mg/g). La forte affinité des  ions Pb2+ pour  le sol peut être attribuée à son plus 

grand rayon ionique hydraté (RIH = 1,20 Å) en comparaison avec les ions Cu2+ (RIH = 0,96 Å) et Cd2+ 

(RIH = 0,97 Å). La capacité d’adsorption maximale du cuivre a été proche de celle du cadmium par le 

fait ces deux métaux ont probablement des RIH très sensiblement égaux. 

Les résultats expérimentaux en système multimétallique en batch au pH≈6 ont prouvé  l’existence 

d’une compétition entre  les  ions métalliques pour  les sites actifs du sol. La réduction de  la capacité 

maximale (qmax) des trois métaux dans le sol, ont montré que l’adsorption individuelle d’un métal sur 

un matériau diminue en fonction du nombre d’espèces métalliques en solution. Ce phénomène peut 

être néfaste pour la nappe de Port‐au‐Prince du fait qu’il est susceptible de stimuler la mobilité des 

métaux dans le sol. La réduction de la capacité d’adsorption maximale (q) en mélange trimétallique 

ont permis également le classement de l’influence de la compétition sur l’adsorption individuelle des 

métaux dans  le  sol dans  l’ordre Cd2+>Pb2+>Cu2+. Ce  résultat  suppose que  lorsque  les  trois métaux 

optent pour les mêmes sites d’adsorption, les ions Cd2+ pourraient être déplacés à la fois par les ions 

Pb2+ et Cu2+. Par ailleurs, les résultats de la modélisation géochimique des batch en mélange ternaire 

au moyen de PHREEQC ont montré que d’autres mécanismes, outre l’adsorption, ont contribué à la 

disparition des  ions métalliques en  solution.  Les  résultats de  sortie du modèle ont montré que  la 

solution  a  été  sursaturée  en  cérusite  (PbCO3),  en  otavite  (CdCO3)  et  en  hydroxyde  de  cuivre 

[Cu(OH)2],  phases  contrôlant  respectivement  la  solubilité  du  plomb,  du  cadmium  et  du  cuivre  en 

solution.  Toutefois,  bien  que  les  solutions  trimétalliques  puissent  être  sursaturées  en  espèces 

minérales,  il  semble que  la  sorption des métaux dans  le  sol a été partiellement  influencée par  les 

mécanismes  d’échange ionique. 

Les résultats expérimentaux obtenus à partir des équilibres « métal – sol » au pH du sol (8,26) en 

batch  n’ont  pas  permis  de  les  représenter  au  moyen  d’isothermes  d’adsorption.  Selon  nos 

hypothèses,  trois  (3) principaux  facteurs  semblent expliquer cette difficulté :  (i)  le pH du  sol ;(ii)  la 

forte gamme de concentrations métalliques utilisées, et (ii)  les modèles de Langmuir, de Freundlich 

et  leurs dérivés n’ont été développés que pour  représenter  les  résultats des études d’adsorption. 

Toutefois,  les  résultats  expérimentaux  en  système monométallique  ont  permis  de  distinguer  une 

phase de rétention des métaux dans  le sol attribuée aux mécanismes d’adsorption (pour  les faibles 
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concentrations)  et  une  autre  phase  étant  attribuable  à  d’autres mécanismes  tels  que  l’échange 

ionique ou la précipitation (pour les fortes concentrations). Ces résultats nous a permis de conclure 

que  l’adsorption  est  limitée  pour  de  fortes  concentrations métalliques  dans  le  sol. De même,  les 

résultats  en  système  multimétallique  ont  montré  que  les  propriétés  physico‐chimiques  du  sol 

d’étude  (pH,  CaCO3,  argiles,  etc.…)  offrent  des  conditions  favorables  à  la  sorption  des  métaux. 

L’hypothèse  sur  la  réduction  de  la  capacité  d’adsorption  maximale  des  métaux  en  mélange 

multimétallique a été également vérifiée dans tous les systèmes utilisés. En outre, les résultats de la 

modélisation géochimique ont montré que la solution trimétallique a été plus fortement sursaturée 

en cérusite (PbCO3), en otavite (CdCO3) et en hydroxyde de cuivre en comparaison avec les résultats 

de la modélisation au pH 6. 

L’étude de  la rétention des métaux en colonne a  indiqué des comportements particuliers des  ions 

métalliques  en  comparaison  avec  les  études  en  batch. Cela prouve que  l’écoulement  a  une  forte 

influence  sur  les  mécanismes  de  transfert  des  métaux  dans  le  sol.  Le  comportement 

hydrodynamique du sol dans les colonnes a été analysé en utilisant l’ion chlorure comme traceur. Les 

valeurs  du  bilan  de masse  (BM)  et  du  facteur  de  retard  obtenues  qualifient  de  l’ion  chlorure  un 

traceur  idéal  de  l’écoulement.  Toutefois,  l’infériorité  des  facteurs  de  retard  à  1  traduit  que  les 

chlorures ont probablement  subi un phénomène d’exclusion anionique qui  semble manifestée par 

des volumes exclus à l’écoulement (régions d’écoulement) ou par la fraction argileuse contenue dans 

l’échantillon de sol. De même,  l’estimation du BM des métaux en sortie des colonnes a  justifié  les 

interactions  qu’ils  ont  subies  au  cours  de  leur  transfert.  Les  valeurs  de  BM  ont montré  que  le 

cadmium (0,10%) est plus réactif vis‐à‐vis du sol en comparaison avec celles obtenus pour  le plomb 

(4,05%)  et  le  cuivre  (10,02%).  Les profils de  rétention de  ces  trois métaux ont  justifié  cette  forte 

réactivité où environ 99% de cadmium ont été retenus dans le sol contre 94% pour le plomb et 92% 

pour le cuivre. Ces résultats témoignent la forte capacité du sol à retenir ces métaux, mais les 1%, 6% 

et 8 %  respectifs de  cadmium, de plomb et de  cuivre  relargués pourraient altérer  la qualité de  la 

nappe. Ce relargage peut être prédominant sous l’effet d’un changement des conditions basiques en 

présence d’un soluté acide, causant une dissolution des carbonates du sol. C’est le cas probable d’un 

déversement  d’effluents  très  acides  ou  l’infiltration  d’eaux  de  ruissellement  fortement  acidifiées 

dans le sol. 

La modélisation géochimique des équilibres « métal – sol » en colonne, au moyen de PHREEQC, a 

permis  d’apporter  quelques  précisions  quant  aux  mécanismes  responsables  de  la  rétention  des 

métaux au cours de leur transfert dans le sol. Cette modélisation a été effectuée à partir de cellules 

convectives  en  tenant  comme  hypothèses  que  toute  l’eau  traversant  le  système  participe  à 

l’écoulement. Les résultats obtenus ont montré que les réactions influençant du comportement des 

trois métaux  dans  le  sol  d’étude  sont  leur  précipitation  sous  la  forme  de  carbonates  (CdCO3  et 

PbCOC3) et d’hydroxydes [Cu(OH)2] et leur désorption liée aux mécanismes d’échange ionique.  
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Perspectives 

Ce  travail  n’est  qu’une  première  approche  dans  l’étude  du  transfert  des  polluants  dans  les 

formations géologiques haïtiennes exposées à l’infiltration des eaux pluviales urbaines. Afin de mieux 

appréhender les conséquences des pratiques d’infiltration de ces eaux dans l’aquifère de la plaine du 

Cul‐de‐sac,  il  reste  encore  à  déterminer  des  paramètres  ou  à  vérifier  certaines  hypothèses.  Les 

conclusions  apportées  dans  cette  thèse  restent  cependant  restreintes  à  la  compréhension  du 

transfert des trois métaux dans les formations alluvionnaires de  la plaine du Cul‐de‐sac. Bien que le 

comportement des métaux ait été étudié au moyen d’essais multiples (batch ou colonne) et simulé 

géochimiquement à l’aide du code PHREEQC certes, mais de nombreuses améliorations peuvent être 

apportées à ce travail afin de mieux représenter les résultats expérimentaux, incluant : 

 La  prise  en  compte  d’autres  compartiments  du  sol  intervenant  dans  la  dégradation  des 

métaux (compartiment biologique) ou  le rôle des colloïdes dans leur transport ;        

 L’élaboration des modèles d’écoulement ou de couplage « chimie – transport) en conditions 

saturées (par exemple le couplage PHREEQC – Modflow) ; 

 L’étude du comportement des trois métaux en conditions non saturées. 

En  raison de  la problématique environnementale  très critique de  l’aquifère de  la plaine du Cul‐de‐

sac,  il  serait  également  intéressant  d’envisager  d’autres  recherches  connexes  à  ce  travail  en  vue 

d’une  meilleure  protection  des  ressources  en  eau  souterraine  de  cette  région  d’Haiti.  On  peut 

notamment penser à : 

 Mettre en évidence d’études en mode dynamique par intégration des couches de matériaux 

adsorbants  (par  exemple  la  bagasse  de  canne‐à‐sucre,  localement  disponible  sur  le  site 

d’étude) avec le sol permettant : (i) d’une part, d’étudier le comportement géochimique des 

trois métaux utilisés dans cette étude  lorsque ces matériaux sont enfouis dans  le sol de  la 

plaine du Cul‐desac ; et  (ii) d’autre part, de mettre en place d’un dispositif  innovant  (sol + 

bagasse) à l’échelle pilote pour le traitement des eaux pluviales urbaines à Port‐au‐Prince, vu 

la forte capacité du sol et de la bagasse (Joseph, 2009)9 à retenir des métaux. 

 Estimer ou déterminer les paramètres hydrodynamiques des formations mises en place pour 

l’alimentation des modèles.  

 Etudier  le  transfert  des microorganismes  pathogènes  dans  le  sol   tels  que  les  oocytes  de 

Cryptosporidium ou le vibrio cholerae; 

 Etudier les mécanismes d’intrusion saline, évincés dans le cadre de ce travail.  

                                                            
9
 Pour un ratio de 1g/100 mL, la bagasse de canne à sucre a permis d’éliminer jusqu’à 95 % de plomb, 96 % de cadmium et 90% de zinc 
contenus dans un effluent réel provenant d’une usine de peintures haïtienne. 
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Annexe 1  : Conditions opératoires des essais en colonne au contexte haïtien – Résultats 

des essais  

La méthodologie expérimentale appliquée pour  la mise en œuvre des colonnes au Laboratoire des 

Sciences de l’Environnement (L.S.E  ENTPE) a été identique à celle utilisée au Laboratoire de Qualité 
de  l’Eau et de  l’Environnement  (LAQUE  UNIQ).  Les dimensions des  colonnes ont été également 

identiques dans les deux conditions opératoires. Compte tenu des difficultés rencontrées en Haïti, les 

essais  réalisés  au  LAQUE  ont  dû  laisser  des  incertitudes  autour  de  l’interprétation  des  résultats 

expérimentaux.  En  revanche,  la  reproductibilité des  conditions opératoires  a  été  satisfaisante  (Cf.  

Tableau  35).  L’élution  des  espèces  ioniques  (traceur  et métaux)  ont montré  des  comportements 

anormaux de ces ions au cours de leur transfert dans les colonnes, comme l’illustrent les Figures 80 

et 81. 

Tableau 35: Conditions opératoires des essais en colonne réalisés en Haïti au pH du sol  

Paramètres  Col N°1  Col N°2  Col N°3  Moyenne 

Hauteur de sol (cm)  15,50  15,50  15,50  15,50 ± 0,00 

Ms (g)  384,00  383,00  383,80  383,33 ± 0,31 

Masse volumique (g/cm3)  1,56  1,55  1,56  1,56 ± 0,00 

Porosité (%)  41,20  41,30  41,30  41,30 ± 0,05 

Volume des vides (cm3)  101,70  101,90  101,70  101,75 ± 0,12 

Volume mort (cm3)  3,70  3,40  3,20  3,43  ± 0,25 

Vo total  (cm
3)  102,60  102,90  102,20  102,57 ± 0,35 

Injection des solutions dans la colonne 

solutions  Type 

d’injections 

NaNO3 (cm
3) 

début 

Volume injecté 

(cm3) 

NaNO3 (cm3) 

fin 

V= f(t) (cm3) 

Traceur (NaCl)  Créneau   250(2,44V0)  150(1,46V0)  1000(9,75V0)  13(0,13V0) 

Métaux (Pb+Cu+Cd)  Echelon   250(2,44V0)  1056(10,30V0)  ‐  24(0,23V0) 

 

a) Elution des chlorures  

La courbe d’élution des chlorures (Cf. Figure 80), obtenue en sortie des colonnes et représentée en 

fonction des rapports entre  les paramètres d’entrée (C0, V0) et de sortie (C, V), a permis d’observer  

trois  (3)  principales  phases :  (i)  une  phase  dénommée  L1  qui  y  indiquerait  une  stationnarité  de 

l’écoulement  au  début  de  l’injection;  (ii)  une  autre  phase,  L2,  où  des  pics  de  concentrations  en 

chlorures ont été mesurés au milieu et à  la  fin de  l’injection. Ces pics  sont probablement dus à  la 

variation  instantanée  du  débit  d’injection  liée  aux  coupures  d’électricité  répétées  ayant  des 

conséquences sur  le  fonctionnement hydraulique des colonnes ou au  lessivage des particules  fines 

dans  les  colonnes  créant  ainsi  des  chemins  préférentiels,  et  (ii)  une  phase  de  latence,  L3,  où  les 

concentrations des chlorures en sortie des colonnes sont stables.  

En résumé, la courbe d’élution du traceur indique qu’il a fallu plus de volumes de pore pour que tous 

les chlorures soient complètement lessivés du sol. 
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Figure 80 : Elution moyenne des chlorures au cours des essais en colonne effectuées en Haïti  

b) Elution des métaux   

La représentation de l’élution des métaux a été également effectuée en fonction du rapport entre les 

concentrations en sortie [M2+] et celle introduite à l’entrée [M2+]0 en fonction du rapport du volume 

recueilli en sortie V et celui injecté à l’entrée V0 des colonnes (Cf. Figure 81). La courbe d’élution des 

métaux  témoigne  une  faible  rétention  des  ions  Cu2+  dans  la matrice  solide  comparativement  aux 

autres métaux. Ceci a été également observé dans les résultats expérimentaux obtenus à partir des 

essais en colonne réalisés en France. 
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Figure 81 : Elution moyenne des métaux en sortie des colonnes mises en œuvre en Haïti  
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Annexe  2 : Code Mathcad 2000 professionnel utilisé pour l’analyse de la courbe d’élution 

du traceur et des métaux lourds dans les colonnes. 

A. Analyse de l’élution du traceur  

 

Fin du lissage de la courbe

0 100 200 300 400 500
0

0.2

0.4

0.6

0.8

y j

Cs t1( )

xj t1

j 1 nt1 x1 x1  tspl tF tspl
tF

50


Cs t1( ) interp CeS x y t1( )
CeS donne un lissage spline cubique des 
données (x,y). CS(t1) donne une interpolation 
cubique entre les points expérimentaux. t1 
est une série arbitraire de temps.

CeS lspline x y( )

Lissage de courbe d'élution du traceur

Fin d'entrée des des données  

tF 442.86tF xny M
2 x M

1 

n 20n lignes M( )

Traitement des données du fichier  

M LIREPRN "G:\THESE de FIFI\Modèles\Matcad\Data Cols\Traceur (Cl‐)\Moy.txt" 

Lecture du fichier de données (NOM ou CHEMIN d'ACCES complet du fichier de données 
ASII structuré)  

z 16.84t 45.714

V est la vitesse des 
pores

V 0.58395V
q


 0.4711q 0.2751

Entrées des données

TOL 1 10
9

ORIGIN 1
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R 0.846R

TSm
t
2



TSC


R < 1 indique que le traceur est en 
avance par rapport aux molécules d'eau
 (exclusion anionique ou volumes exlus) 

Facteur de Retard  : R  

Vexp 0.356Vexp
z

TSm


Vitesse effective expérimentale :  Vexp 

TSC 28.838TSC
z

V


Temps de séjour moyen convectif  : TSC 

TSm 47.262TSm
1

0



Temps de séjour moyen   : TSm 

1 2.12 10
3



1est le premier moment
1

x1

xn

t1t1
t
2










Cs t1( )





d

2. Moment d'ordre 1 pour le temps moyen de séjour et fac teur de retard ( Cf. Eq 61 )

BM < 1 rétention des chloures dans les 
colonnes 

BM 0.983BM
0

SC
Bilan de Masse :

SC 45.710 44.96
  est le moment d'ordre 0 ou la 
surface sous la courbe d'élution
Sc est la surface du créneau injecté

SC 1 t0
x1

xn

t1Cs t1( )




d

1. Moment d'ordre 0 pour le bilan de masse ( Cf. Eq 59  )

Analyqe de la Courbe  : Bilan de Masse (BM) et Facteur de Retard (R) 
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B. Analyse de l’élution des métaux 

 

Fin du lissage de la courbe

0 20 40 60 80 100 120 140
0

0.02

0.04

0.06

0.08

0.1

0.12

yj

Cs t1( )

xj t1

j 1 nt1 x1 x1 tspl tFtspl
tF

50


Cs t1( ) interp CeS x y t1( )

CeS donne un lissage spline cubique des 
données (x,y). CS(t1) donne une interpolation 
cubique entre les points expérimentaux. t1 
est une série arbitraire de temps.

CeS lspline x y( )

Lissage de la courbe expérimentale 

Fin d'entrée des des données  

Cf 0.1056Cf yn

tF 128.9tF xny M
2 x M

1 

n 10n lignes M( )

Traitement des données du fichier  

M LIREPRN "G:\THESE de FIFI\Modèles\Matcad\data Cols\Plomb\Pb_Moy.txt" 

Lecture du fichier de données (NOM ou CHEMIN d'ACCES complet du fichier de données 
ASCII structuré) 

tV0 23.3tV0
V0

Q
V0 122.1Q 5.24

Entrées des données

TOL 0.00000001
ORIGIN 1
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BM 0.045
BM

0

SC
tF tV0

tF




*Calcul de l'élution

Rg 0.96Rg 1
0

tF


La rétention globale correspond au
pourcentage de masse des métaux
introduits retenus par les particules
solides ou présents dans l'eau
interstitielle.

Rétention globale 

R
R

0.19R RM Rm

R 0.86R
Rm RM

2


Rétention moyenne et écart‐type 

RM 0.94RM 1 interp CeS x y tF( )
tV0

tF


0

tF


La rétention maximale estime le
pourcentage maximal de masse 
de métaux introduits réellement 
retenue dans les particules.

Rétention maximale 

Rm 0.78
Rm 1

tV0

tF

0

tF












La rétention minimale estime 
le pourcentage minimal de 
masse de métaux introduits 
réellement retenue dans les 
particules.

Rétention minimale 

0 4.76
SC 128.9

0 est le moment d'ordre 0 ou la 
surface sous la courbe d'élution
Sc est la surface du créneau 

injecté

SC 1 tF0
x1

tF

t1Cs t1( )




d

*Calcul de la rétention 
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Annexe 3 : Code de Calcul PHRREQC utilisé pour la simulation des essais en conditions 

statiques 

# Use database Phreeqc.dat 
# Modélisation des équilibres "métal - sol" à pH 6 et au pH du sol (8.26) 
 
SOLUTION_MASTER_SPECIES 
Cd       Cd+2           0.0     112.4           112.4 
Cu       Cu+2           0.0     63.546          63.546 
Pb       Pb+2           0.0     207.19          207.19 
 
SOLUTION_SPECIES 
Cd+2 = Cd+2 
 log_k 0.0 
 
Cd+2 + H2O = CdOH+ + H+ 
 log_k -10.08 
 delta_h 13.1 kcal 
 
Cd+2 + 2 H2O = Cd(OH)2 + 2 H+ 
 log_k -20.35 
 
Cd+2 + 3 H2O = Cd(OH)3- + 3 H+ 
 log_k -33.3 
 
Cd+2 + 4 H2O = Cd(OH)4-2 + 4 H+ 
 log_k -47.35 
 
Cd+2 + CO3-2 = CdCO3 
 log_k 2.9 
 
Cd+2 + 2CO3-2 = Cd(CO3)2-2 
 log_k 6.4 
 
Cd+2 + HCO3- = CdHCO3+ 
 log_k 1.5 
 
Cu+2 = Cu+2 
 log_k 0.0 
 -gamma 6.0 0.0 
 Cu+2 + H2O = CuOH+ + H+ 
 log_k -8.0 
 -gamma 4.0 0.0 
 
Cu+2 + 2 H2O = Cu(OH)2 + 2 H+ 
 log_k -13.68 
 
Cu+2 + 3 H2O = Cu(OH)3- + 3 H+ 
 log_k -26.9 
 
Cu+2 + 4 H2O = Cu(OH)4-2 + 4 H+ 
 log_k -39.6 
 
Pb+2 = Pb+2 
 log_k 0.0 
 
Pb+2 + 2 H2O = Pb(OH)2 + 2 H+ 
 log_k -17.12 
 
Pb+2 + 3 H2O = Pb(OH)3- + 3 H+ 
 log_k -28.06 
 
Pb+2 + 4 H2O = Pb(OH)4-2 + 4 H+ 
 log_k -39.7 
 
2 Pb+2 + H2O = Pb2OH+3 + H+ 
 log_k -6.36 
 
Pb+2 + CO3-2 = PbCO3 
 log_k 7.24 
 
Pb+2 + 2 CO3-2 = Pb(CO3)2-2 
 log_k 10.64 
 
Pb+2 + HCO3- = PbHCO3+ 
 log_k 2.9 
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Pb+2 + NO3- = PbNO3+ 
 log_k 1.17 
 
PHASES 
 
Calcite 
 CaCO3 = CO3-2 + Ca+2 
 log_k -8.48 
 delta_h -2.297 kcal 
 -analytic -171.9065 -0.077993 2839.319 71.595 
Cd(OH)2 
 Cd(OH)2 + 2 H+ = Cd+2 + 2 H2O 
 log_k 13.65 
Otavite 315 
 CdCO3 = Cd+2 + CO3-2 
 log_k -12.1 
 delta_h -0.019 kcal 
Cerrusite 365 
 PbCO3 = Pb+2 + CO3-2 
 log_k -13.13 
 delta_h 4.86 kcal 
 
Pb(OH)2 389 
 Pb(OH)2 + 2H+ = Pb+2 + 2H2O 
 log_k 8.15 
 delta_h -13.99 kcal 
 
 
EXCHANGE_MASTER_SPECIES 
 X X- 
EXCHANGE_SPECIES 
 X- = X- 
 log_k 0.0 
 
 Na+ + X- = NaX 
 log_k 0.0 
 -gamma 4.0  0.075 
 
 Ca+2 + 2X- = CaX2 
 log_k 0.8 
 -gamma 5.0  0.165 
 delta_h  7.2 # Van Bladel & Gheyl, 1980 
 
 Cu+2 + 2X- = CuX2 
 log_k 0.6 
 -gamma 6.0  0.0 
 
 Cd+2 + 2X- = CdX2 
 log_k 0.8 
 -gamma 0.0 0.0 
 
 Pb+2 + 2X- = PbX2 
 log_k 1.05 
 -gamma 0.0 0.0 
 
SOLUTION_SPREAD 

pe  14.8  # Default: 4. 
temp  25 
pH 6  # pH de l’essai rapproché des eaux pluviales urbaines 
units  mmol/kgw 
Flacons Pb Cu Cd Na N(5) 
1 0.020 0.020 0.020 1 9.9 
2 0.050 0.050 0.050 1 9.8 
3 0.100 0.100 0.100 1 9.7 
4 0.200 0.200 0.200 1 9.4 
5 0.300 0.300 0.300 1 9.1 
6 0.400 0.400 0.400 1 8.8 
7 0.500  0.500 0.500 1 8.5 
8 0.600  0.600 0.600 1 8.2 
9 0.700  0.700 0.700 1 7.9 
10 0.800  0.800 0.800 1 7.6 
11 0.900 0.900 0.900 1 7.3 
 
END 
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SELECTED_OUTPUT 
 -file Batch_pH_6fix.sel # ou Batch_pH_8.26fix.sel 
  -reset false 
 -step true 
    -molalities   Cd+2 CdHCO3+ CdOH+ CdCO3 Cd(OH)2 Cd(CO3)2-2 Cd(OH)3- Cd(OH)4-2 
 -molalities   Cu+2 CuOH+ Cu(OH)2 Cu(OH)3- Cu(OH)4-2 

-molalities   Pb+2 PbNO3+ PbOH+ PbHCO3+ PbCO3 Pb2OH+3 Pb(OH)2 Pb(CO3)2-2  Pb(OH)3-   
              Pb(OH)4-2 

     -saturation_indices   Calcite CO2(g) Cd(OH)2 Cerrusite Otavite Pb(OH)2 
     -pH 
     -molalities PbX2 CdX2 CuX2 NaX 
 
Use solution 1; Equilibrium_phases 1; Calcite 0 0.343; EXCHANGE 1; X- 13.5e-3; -equil 1; end 
Use solution 2; Equilibrium_phases 2; Calcite 0 0.343; EXCHANGE 2; X- 13.5e-3; -equil 2; end 
Use solution 3; Equilibrium_phases 3; Calcite 0 0.343; EXCHANGE 3; X- 13.5e-3; -equil 3; end 
Use solution 4; Equilibrium_phases 4; Calcite 0 0.343; EXCHANGE 4; X- 13.5e-3; -equil 4; end 
Use solution 5; Equilibrium_phases 5; Calcite 0 0.343; EXCHANGE 5; X- 13.5e-3; -equil 5; end 
Use solution 6; Equilibrium_phases 6; Calcite 0 0.343; EXCHANGE 6; X- 13.5e-3; -equil 6; end 
Use solution 7; Equilibrium_phases 7; Calcite 0 0.343; EXCHANGE 7; X- 13.5e-3; -equil 7; end 
Use solution 8; Equilibrium_phases 8; Calcite 0 0.343; EXCHANGE 8; X- 13.5e-3; -equil 8; end 
Use solution 9; Equilibrium_phases 9; Calcite 0 0.343; EXCHANGE 9; X- 13.5e-3; -equil 9; end 
Use solution 10; Equilibrium_phases 10; Calcite 0 0.343; EXCHANGE 10; X- 13.5e-3;-equil 10;end 
Use solution 11; Equilibrium_phases 11; Calcite 0 0.343; EXCHANGE 11; X- 13.5e-3;-equil 11;end 
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Annexe 4 : Code de Calcul PHREEQC utilisé pour la simulation des essais en conditions 

dynamiques. 

 
SOLUTION_MASTER_SPECIES 
 
Cd       Cd+2           0.0     112.4           112.4 
Cu       Cu+2           0.0     63.546          63.546 
Pb       Pb+2           0.0     207.19          207.19 
 
 
SOLUTION_SPECIES 
 
Cd+2 = Cd+2 
 log_k 0.0 
 
Cd+2 + H2O = CdOH+ + H+ 
 log_k -10.08 
 delta_h 13.1 kcal 
 
Cd+2 + 2 H2O = Cd(OH)2 + 2 H+ 
 log_k -20.35 
 
Cd+2 + 3 H2O = Cd(OH)3- + 3 H+ 
 log_k -33.3 
 
Cd+2 + 4 H2O = Cd(OH)4-2 + 4 H+ 
 log_k -47.35 
 
Cd+2 + CO3-2 = CdCO3 
 log_k 2.9 
 
Cd+2 + 2CO3-2 = Cd(CO3)2-2 
 log_k 6.4 
 
Cd+2 + HCO3- = CdHCO3+ 
 log_k 1.5 
 
Cu+2 = Cu+2 
 log_k 0.0 
 -gamma 6.0 0.0 
Cu+2 + H2O = CuOH+ + H+ 
 log_k -8.0 
 -gamma 4.0 0.0 
 
Cu+2 + 2 H2O = Cu(OH)2 + 2 H+ 
 log_k -13.68 
 
Cu+2 + 3 H2O = Cu(OH)3- + 3 H+ 
 log_k -26.9 
 
Cu+2 + 4 H2O = Cu(OH)4-2 + 4 H+ 
 log_k -39.6 
 
Pb+2 = Pb+2 
 log_k 0.0 
 
Pb+2 + 2 H2O = Pb(OH)2 + 2 H+ 
 log_k -17.12 
 
Pb+2 + 3 H2O = Pb(OH)3- + 3 H+ 
 log_k -28.06 
 
Pb+2 + 4 H2O = Pb(OH)4-2 + 4 H+ 
 log_k -39.7 
 
2 Pb+2 + H2O = Pb2OH+3 + H+ 
 log_k -6.36 
 
Pb+2 + CO3-2 = PbCO3 
 log_k 7.24 
 
Pb+2 + 2 CO3-2 = Pb(CO3)2-2 
 log_k 10.64 
 
Pb+2 + HCO3- = PbHCO3+ 
 log_k 2.9 
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Pb+2 + NO3- = PbNO3+ 
 log_k 1.17 
 
Ca+2 + CO3-2 = CaCO3 
 log_k 3.224 
 
Ca+2 + CO3-2 + H+ = CaHCO3+ 
 log_k 11.435 
 
PHASES 
 
Calcite 
 CaCO3 = CO3-2 + Ca+2 
 log_k -8.48 
 delta_h -2.297 kcal 
 -analytic -171.9065 -0.077993 2839.319 71.595 
 
Cd(OH)2 
 Cd(OH)2 + 2 H+ = Cd+2 + 2 H2O 
 log_k 13.65 
 
Otavite 315 
 CdCO3 = Cd+2 + CO3-2 
 log_k -12.1 
 delta_h -0.019 kcal 
 
Cerrusite 365 
 PbCO3 = Pb+2 + CO3-2 
 log_k -13.13 
 delta_h 4.86 kcal 
 
Pb(OH)2 389 
 Pb(OH)2 + 2H+ = Pb+2 + 2H2O 
 log_k 8.15 
 delta_h -13.99 kcal 
 
 
EXCHANGE_MASTER_SPECIES 
 X X- 
EXCHANGE_SPECIES 
 X- = X- 
 log_k 0.0 
 
 Na+ + X- = NaX 
 log_k 0.0 
 -gamma 4.0  0.075 
 
 Ca+2 + 2X- = CaX2 
 log_k 0.8 
 -gamma 5.0  0.165 
 delta_h  7.2 # Van Bladel & Gheyl, 1980 
 
 Mg+2 + 2X- = MgX2 
 log_k 0.6 
 -gamma 5.5  0.2 
 delta_h  7.4 # Laudelout et al., 1968 
 
 Cu+2 + 2X- = CuX2 
 log_k 0.6 
 -gamma 6.0  0.0 
 
 Cd+2 + 2X- = CdX2 
 log_k 0.8 
 -gamma 0.0 0.0 
 
 Pb+2 + 2X- = PbX2 
 log_k 1.05 
 -gamma 0.0 0.0 
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SOLUTION 0 # solution trimétallique 
 pH 7 charge 
 temp 25.0 
 units  mmol/L 
 C(4)    CO2(g)  -3.5 
 Cu  1.0 
 Pb   1.0 
 Cd   1.0 
 Na   1.0 
 N(+5)  7.0 
 
SOLUTION 1-10 # solution neutre (NaNO3) utilisée comme électrolyte 
 pH 7 charge 
  temp  25.0 
 units  mmol/L 
 C(4)    CO2(g)  -3.5 
 Na  10.0 
  N(+5) 10.0 
 
EQUILIBRIUM_PHASES 1-10 # précipitation autorisée dans toutes les cellules 
Calcite 0.0 11.82 
 
EXCHANGE 1-10 
 X- 0.46542 # Calculé selon le rapport Ms/V et de CEC = 135 méq/kg 
  -equilibrate 1-10 
END 
 
SELECTED_OUTPUT 
 -file transport_cols.sel 
     -reset false 
 -step true 
 -distance true 
  -pH 
    -molalities CdCO3 PbCO3 Cu(OH)2 Pb(OH)2 
    -saturation_indices Calcite Cerrusite Otavite Pb(OH)2 Cd(OH)2 CO2(g) 
 
USER_PUNCH 
 -headings V/Vp Cu Pb Cd [Pb]fixé [Cu]fixé [Cd]fixé 
 10 PUNCH (step_no + 1/2)/10 
     20 PUNCH TOT("Cu")*1e3,TOT("Pb")*1e3,TOT("Cd")*1e3 
 30 PUNCH MOL("CuX2"),MOL("PbX2"),MOL("CdX2") 
    -end 
TRANSPORT 
 -cells 10      # nombre de cellules 
  -length 0.02   # longueur d'une cellule = 2 cm 
 -shifts 60       # 60/10 = 6 volumes de pore 
 -time_step 120   # Durée de pas de temps sur 1 cellule 
 -flow_direction forward 
 -boundary_conditions flux flux 
 -diffusion_coefficient 0.0e-9 
 -dispersivities 0.375 
 -correct_disp true 
 -punch_cells 10 
  -punch_frequency 1 
 -print_cells 10 
 -print_frequency 1 
 -warnings false 
 
USER_GRAPH 
 -headings V/Vp Cu Pb Cd 
 -axis_titles "V/Vp" "C(mmol/L)" 
 -axis_scale x_axis 0 6 1 
 -axis_scale y_axis 0 1 
 -initial_solutions false 
  -plot_concentration_vs time 
  -start 
10 GRAPH_X (step_no + 1/2)/10 
20 GRAPH_Y TOT("Cu")*1e3,TOT("Pb")*1e3,TOT("Cd")*1e3 
 -end 
END 
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FOLIO ADMINISTRATIF 

THESE SOUTENUE DEVANT L'INSTITUT NATIONAL DES SCIENCES APPLIQUEES DE LYON 

NOM : FIFI     DATE de SOUTENANCE : 13 décembre 2010 

(avec précision du nom de jeune fille, le cas échéant) 
 

Prénoms : Urbain 
 
TITRE : Impacts des eaux pluviales urbaines sur les eaux souterraines des pays en développement – Mécanismes de 
transfert des métaux lourds à travers un sol modèle de Port‐au‐Prince, Haïti. 

 
NATURE : Doctorat de l’INSA de Lyon  Numéro d'ordre : 2010‐ISAL‐0122 
 
Ecole doctorale : Chimie de Lyon 
 
Spécialité : Sciences de l’Environnement Industriel et Urbain 
 
Cote B.I.U. ‐ Lyon : T 50/210/19   /  et bis CLASSE : 

RESUME : 

L’infiltration directe des eaux pluviales urbaines dans les formations superficielles des pays en développement 
constitue  un  risque  de  contamination  à  la  fois  pour  ces  formations  et/ou  pour  les  eaux  souterraines  sous‐
jacentes.  Cette  thèse  s’est  focalisée  sur  cette  problématique  environnementale  dans  laquelle  nous  avons 
étudié le transfert réactif de trois métaux lourds (Pb, Cu et Cd) dans une formation géologique représentative : 
alluvions  fluviatiles de  la plaine du Cul‐de‐sac  à Port‐au‐Prince  (Haïti). Un « sol modèle » provenant du  site 
d’étude,  fraction granulométrique  ≤ 2 mm  considérée comme  la plus  réactive, a été utilisé et  soumis à des 
solutions chargées en ions métalliques suivant deux conditions expérimentales distinctes : essais en conditions 
statiques  (batch)  et  en  conditions  dynamiques  (colonne).  Les  résultats  obtenus  à  partir  de  ces  dispositifs 
expérimentaux ont mis en évidence les mécanismes de rétention ou de relargage des ions métalliques dans les 
formations géologiques de Port‐au‐Prince. Les résultats en batch ont montré que la compétition entre deux ou 
plusieurs cations pour les mêmes sites actifs du sol peut inhiber leur sorption individuellement. Les résultats en 
colonne  ont  prouvé  le  caractère  réactif  du  sol  vis‐à‐vis  des  trois  métaux,  dont  environ  99,  94  et  92  % 
respectivement  de  cadmium,  de  plomb  et  de  cuivre  ont  été  retenus  dans  la matrice  solide.  L’étude  des 
interactions entre  les métaux et  l’échantillon de sol à  l’aide du code PHREEQC ont montré qu’une partie des 
métaux  a  été  précipitée  sous  la  forme  de  carbonates  (cérusite  et  otavite)  et  d’hydroxydes,  et  que  le 
comportement physico‐chimique des trois métaux dans le sol a été également influencé par l’échange ionique. 
Toutefois,  les métaux retenus sont susceptibles d’être relargués et remobilisés sous  l’effet d’un changement 
brusque des  conditions acido‐basiques du milieu poreux,  représentant ainsi un  risque de pollution pour  les 
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