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Résumé 
 

Durant les dix dernières années, avec l’avènement de nouvelles lois régissant la gestion 

des déchets en Algérie, l’enfouissement de ces derniers dans les CET est la solution 

arrêtée par le gouvernement.  

Les pratiques, utilisées dans la conception des barrières étanches des CET, restent la 

minimisation de la conductivité hydraulique afin de réduire le flux d’écoulement. Cette 

approche est insuffisante car elle ne prend pas en considération l’effet de la diffusion 

moléculaire. 

Les méthodes utilisées pour caractériser la diffusion des polluants dans les sols sont 

essentiellement des méthodes directes nécessitant la mesure de l’évolution des 

concentrations des contaminants en réalisant des analyses chimiques au droit de 

plusieurs points choisis dans le profil du corps d’épreuve ; ce qui demande de nombreux 

échantillons dont l’homogénéité reste de mise. Les méthodes non destructives 

récemment développées, permettent en revanche le suivi du profil de concentrations des 

contaminants dans l’espace et dans le temps sur un même corps d’épreuve, ce qui 

présente un gain en temps et en argent. 

Le but de notre travail de recherche est d’étudier, dans un premier temps, la capacité 

d’adsorption des différents polluants présents dans les lixiviats de décharges par 

quelques matériaux de la région de Tlemcen utilisés comme barrière étanche. Nous  

développons, dans un deuxième temps, une méthode non destructive permettant la 

mesure de la diffusion dans ces matériaux, et ce en utilisant la relation entre la 

conductivité électrique mesurée au sein de matériaux chargés en diverses espèces 

chimiques et la concentration de ces espèces. L’effet de la saturation du sol support, de 

la concentration en différents polluants, de la fréquence du courant électrique et les 

dimensions des cellules de diffusion sur la mesure sont aussi examinés.  

Mots clef : Décharge, diffusion, Conductivité électrique, transport, polluants, méthode 

non destructive. 

 



   

 

Abstract 
 
 
 

 

Over the last decade, waste disposal has become a particularly sensitive issue in Algeria. 

New legislation concerning landfill liner design has been adopted.  

 

The design of landfill barrier system is generally based on perspective with a low 

hydraulic conductivity for minimizing flow of fluid through the bottom clay liner. This 

approach is not sufficient to assure minimisation of environmental impacts which 

substantial quantities of dangerous chemicals are moving by diffusion through clay 

landfill liners. 

 

Traditional methods of landfill liner characterization involve soil sampling and chemical 

analysis, which are costly, destructive and time-consuming. New techniques are currently 

being investigated that aim to provide nondestructive liner characterisation.  

 

This paper detail, in first, the sorption capacity of heavy metal by soil of Tlemcen landfill 

liners. We develop in second technical aspects associated with electrical conductivity 

measurements within landfill liners and presents experimental work to show the direct 

application of electrical techniques to track ionic movement through a liner under 

chemically induced flow. The relationship between the soil electrical conductivity and 

electrolyte concentration in interstitial pore fluid was determined. The conductivity 

measurements were used to quantify the pore fluid concentration and effective diffusion 

on liners. The effects of frequency, electrolyte concentration, saturation and shapes of 

cells on the conductivity measurement were explored. 

 

Key words: landfill, diffusion, electrical conductivity, transport, pollutant, non-destructive 

test. 
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Dans le cadre du programme quinquennal de soutien à la croissance Economique 2005-

2009, le gouvernement algérien a consacré 36,5 milliards de Dinars (l’équivalent de 425 

M€) dont plus de 50% sont alloués aux deux programmes nationaux de Gestion des 

Déchets Solides Ménagers et déchets Spéciaux (PROGDEM) et (PNAGDES), tant les 

quantités produites sont estimées respectivement à 7 Mtonnes/ an pour les déchets 

ménagers  et  282 000 tonnes/an pour les déchets spéciaux.   

 

La solution technique, retenue par l’Algérie pour le traitement des déchets ménagers 

(sujet de notre intérêt) est l’enfouissement ; c’est pourquoi environ 50 centres 

d’enfouissement technique (CET) ont été réalisés. Cependant, la majorité des CET à 

peine construits, pose problème. En effet, l’essentiel des problèmes rencontrés  se 

résume en l’infiltration des lixiviats, la contamination des nappes phréatiques et 

l’inadéquation des méthodes de traitement à la typologie des déchets. La limitation de 

ces nuisances n’est possible que par l’étanchéisation des fonds et flancs de décharges par 

des matériaux argileux, ayant des perméabilités inférieures à 10-9 m/s, qui réduisent la 

percolation des lixiviats et piègent de surcroît les contaminants présents dans ces 

lixiviats, ce qui a  pour conséquence la réduction du risque de pollution des eaux 

souterraines. 

 

Une nouvelle discipline s’appelant la géotechnique environnementale a vu le jour depuis 

plus d’une vingtaine d’années, portant un intérêt particulier aux mécanismes de transfert 

et aux menaces, que représentent les lixiviats produits dans les (CET), pour 

l’environnement. Les sols argileux compactés utilisés comme barrière étanche dans les 

CET présentent néanmoins un inconvénient, ils réduisent le transfert des  contaminants 

sous gradient hydraulique ; en revanche, le mécanisme de transfert des polluants par 

diffusion moléculaire sous gradient de concentration devient important. Alors, il serait 

capital de considérer la migration des polluants par diffusion dans le dimensionnement 

des structures de confinement sur le fond et les flancs des CET.  

Les méthodes classiques utilisées pour caractériser la diffusion des polluants dans les sols 

sont essentiellement des méthodes directes (destructives) nécessitant la mesure de 

l’évolution des concentrations des contaminants en réalisant plusieurs analyses 

chimiques dans les sols testés; cette démarche présente néanmoins quelques 

inconvénients : elle est très coûteuse et fortement consommatrice en temps.  
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Le problème en ces termes reste posé et c’est à ce titre que nous nous demandons s’il ya 

une alternative à ces méthodes. 

Il est clair que depuis plus d’une décennie, le monde scientifique s’intéresse de plus en 

plus aux moyens d’investigation non destructifs où plusieurs manifestations scientifiques 

ont été organisées sur les moyens indirects développés en vue de mesurer les transferts 

dans les milieux poreux comme le matériau béton par exemple. A ce titre, un certain 

nombre de tentatives intéressantes ont été réalisées et qui nous ont inspirés.  

Alors peut-on faire de même dans les sols argileux et suivre ainsi le transfert des 

polluants par diffusion en utilisant des méthodes non destructives ? Quelle serait la 

meilleure technique à utiliser pour la mesure ? Equiper des cellules de diffusion par des 

électrodes mesurant la conductivité électrique peuvent-elles nous donner des 

informations sur le mécanisme de transfert des polluants ? 

Le travail que nous nous proposons d’élaborer se veut être une modeste contribution 

dont l’objectif est de tenter d’apporter des débuts de réponses à la majorité des 

questionnements que nous venons de poser. 

Démarche utilisée : 

 

Dans le cadre de cette recherche nous avons suivi la démarche suivante : 

 

L’identification de deux matériaux de la région de Tlemcen, le premier est argileux (Ar) et 

utilisé déjà dans le centre d’enfouissement technique Saf Saf à Tlemcen (CET, exploité 

depuis peu de temps) et le deuxième est un mélange de sable de Tergha avec une 

bentonite industrielle de Maghnia (SB), en vue de choisir le matériau le plus approprié 

dans l’étanchéification des centres d’enfouissement technique.   

 

L’étude de la capacité d’adsorption de ces matériaux vis-à-vis des différents polluants  

présents dans les lixiviats de décharge nous permettra sans doute d’estimer le 

comportement et la mobilité des différents polluants susceptibles de diffuser à travers les 

barrières constituées par ces deux matériaux.   

 

La proposition d’une méthode non destructive pour estimer la diffusion des polluants les 

plus mobiles dans nos matériaux, pouvant  simuler correctement le phénomène de 

diffusion à travers les barrières argileuses des CET, est une idée intéressante qui mérite 

d’être développée.  
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Plan du mémoire : 

 

Nous présentons dans le premier chapitre de ce travail,  la phénoménologie des 

interactions sol-eau-électrolyte de façon à comprendre l’importance du système sol-

lixiviat. Nous identifions les intervalles de variation de quelques propriétés (indice des 

sols fins, etc.…) recommandés par différents auteurs en vue de leur utilisation pour la 

construction de barrières à conductivité hydraulique inférieure ou égale à 1 x 10-9 m/s. 

L’objet aussi de ce chapitre est de présenter les caractéristiques des matériaux des 

barrières d’étanchéité utilisés dans les CET,  qui influencent le plus leur capacité 

d’atténuation par rapport aux différents types de polluants anioniques, cationiques ainsi 

que les métaux lourds. 

 

Le deuxième chapitre décrit les principes fondamentaux de la diffusion des polluants dans 

une solution libre (matrice poreuse inexistante), puis dans le sol. Nous décrivons les 

méthodes normalement utilisées au laboratoire pour étudier le transport des polluants 

par diffusion en  présentant leurs avantages et inconvénients respectifs.  
 
Le chapitre trois présente un certain nombre de notions importantes sur la conduction 

électrique et la polarisation diélectrique dans les matériaux granulaires. Nous 

commençons par introduire les paramètres qui peuvent être obtenus par les mesures 

électriques (la conductivité et la permittivité diélectrique), les relations qui les lient aux 

ondes électromagnétiques, et les phénomènes physiques dont ils sont l’expression. Les 

principaux mécanismes de la conduction et de la polarisation sont ensuite brièvement 

expliqués. Un état de l’art relatif aux différentes méthodes non destructives utilisées pour 

caractériser les propriétés des sols a été dressé.  
 
Le quatrième chapitre décrit le Protocole expérimental adopté dans nos essais 

d’adsorption et diffusion, allant de la préparation des lixiviats au laboratoire. Ces essais 

d’adsorption  où nous avons plus de 160 analyses chimiques sur les différents polluants 

étudiés. De plus, nous présentons l’approche méthodologique relative au choix de la 

forme des échantillons ainsi que les dimensions des cellules et  la nature des électrodes 

équipant les cellules et enfin les essais de perméabilité. 

 

Le chapitre cinq présente l’interprétation des résultats obtenus, relatifs aux taux 

d’adsorptions pour les deux matériaux étudiés ainsi que l’exploitation des résultats des 

différentes configurations d’essais de perméabilité. Une étude comparative des 

différentes formes de cellules a été menée en estimant les paramètres de diffusion. 

 

Ce travail sera achevé par une conclusion générale de l’ensemble des résultats tout en  

suggérant de nouvelles perspectives de recherche. 
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CHAPITRE 1 Interactions sol-eau-électrolytes 

 

 

 

 

1.1 INTRODUCTION 
 

Les sols fins, contenant un pourcentage significatif de minéraux argileux, sont les plus 

indiqués pour intégrer les structures de confinement des Centres de Stockage de Déchets 

(CSD) ayant comme objectif principal la minimisation de la migration des polluants, soit 

la protection des sols et des ressources en eau potable. On peut concevoir à priori que 

plus les pourcentages de la fraction fine et principalement des minéraux argileux actifs 

dans les sols sont élevés et plus le transport des polluants par advection et diffusion est 

faible et leur atténuation est importante. 

 
Cependant, les mêmes propriétés qui font que les sols fins sont particulièrement adaptés 

à la construction des barrières d’étanchéité hydro-géochimique performantes, sont 

celles-là mêmes qui peuvent conférer à ces sols une plus grande sensibilité aux 

interactions avec les lixiviats produits dans les CSD. L’étude de la compatibilité ou de 

l’évolution des performances des sols fins à court et long terme vis-à-vis des lixiviats est 

ainsi de la plus grande importance si l’on veut prévoir le comportement des barrières 

d’étanchéité minérales, dites barrières passives. Dans la liste des effets potentiellement 

négatifs des interactions sol-lixiviat, l’augmentation de la conductivité hydraulique de la 

barrière occupe une place majeure. 
 

L’importance des interactions sol-lixiviat et de leurs conséquences sur la performance des 

barrières d’étanchéité a conduit au développement de protocoles (BOWDERS et col., 

1986; PEIRCE et WITTER, 1986; DANIEL, 1994) dont l’objectif principal est d’estimer la 

compatibilité sol-lixiviat. 

 

Dans ce contexte, il est utile d’étudier dans le détail la phénoménologie des interactions 

sol-eau-électrolyte de façon à comprendre l’importance du système sol-lixiviat. Aussi, 

dans ce chapitre, nous présentons les intervalles de variation de quelques propriétés 

indice des sols fins recommandés par différents auteurs en vue de leur utilisation pour la 

construction de barrières à conductivité hydraulique inférieure ou égale à 1 x 10-9 m/s. 

Nous abordons plus en détail les caractéristiques des principaux types de minéraux 

argileux et la nature des forces qui agissent entre leurs particules.  

 

L’objet aussi de ce chapitre est de présenter les caractéristiques des matériaux des 

barrières d’étanchéité des CSD  qui influencent le plus leur capacité d’atténuation par 

rapport aux différents types de polluants anioniques, cationiques et les métaux lourds.
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1.2 PROPRIETES INDICE DES SOLS EN VUE DE LEUR SELECTION POUR LA 

CONSTRUCTION DES BARRIERES D’ETANCHEITE MINERALES 
 

Dans la sélection des sols en vue de la construction des barrières d’étanchéité minérales, 

une première étape doit être consacrée à vérifier que leurs granulométrie et plasticité 

s’inscrivent dans des intervalles de variation recommandés par différents auteurs. Ces 

critères simples de sélection d’un sol sont utiles dans la phase préliminaire d’une étude. 

Dans cette section, nous précisons ces intervalles de variation et présentons les 

corrélations entre la granulométrie et la conductivité hydraulique et entre les limites 

d’Atterberg et la conductivité hydraulique. 
 
1.2.1 Granulométrie 

La mesure de la dimension des particules (grains) est la première des opérations de 

classification d’un sol. Les sols les plus indiqués pour la construction des barrières 

d’étanchéité dans les CSD sont ceux constitués d’un pourcentage élevé d’éléments fins, 

en particulier de fraction argileuse et de minéraux argileux actifs. Grâce à l’expérience 

acquise, plusieurs auteurs (D’APPOLONIA, 1980; EKLUND, 1985; DANIEL, 1990; 

SHAKOOR et COOK, 1990; KENNEY et col., 1992; BENSON et col., 1994, DANIEL et 

KOERNER, 1995) ont présenté le pourcentage minimum ou les gammes de variation les 

plus indiquées pour la composition granulométrique des sols en vue de leur utilisation 

dans la construction de structures de confinement des déchets. 
 

 
Figure 1.1 – Comparaison entre les dimensions des particules fines et grosses des sols 

(d’après MITCHELL, 1993). 
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1.2.1.1 Pourcentage de la fraction argileuse 
 

BENSON et col. (1994) ont mis en évidence l’influence du pourcentage de la fraction 

argileuse (diamètre des particules inférieur ou égal à 0,002 mm,) sur la conductivité 

hydraulique des sols. La corrélation fraction argileuse-conductivité hydraulique qu’ils ont 

obtenu suggère que les sols qui permettront, en principe, la construction de barrières à 

conductivité hydraulique k inférieure ou égale à 1 x 10-9 m/s doivent être constitués d’au 

moins 10 à 20% de fraction argileuse (Figure 1.2). Pour aboutir au même objectif, 

EKLUND (1985) a mentionné, en se basant sur l’étude de MATRECON réalisée en 1980, 

qu’un sol doit être constitué d’au moins 25 à 28% de fraction argileuse. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 1.2 – Relation entre la conductivité hydraulique et le pourcentage de la fraction 

argileuse (d’après BENSON et col., 1994). 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 1.3 – Relation entre la conductivité hydraulique et le pourcentage de bentonite 

ajouté à un sable limoneux (d’après DANIEL et KOERNER, 1995). 
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DANIEL et KOERNER(1995) a vérifié expérimentalement que l’ajout de bentonite à un 

sable limoneux a diminué substantiellement la conductivité hydraulique de ce matériau. 

Ainsi, l’ajout de bentonite jusqu’à 8% (par rapport à la masse totale de sable limoneux) a 

conduit à la diminution de la conductivité hydraulique du sable limoneux de 1 x 10-6 m/s 

à 1 x 10-10 m/s (Figure 1.3). Au-delà de ce pourcentage, il n’a pas été observé de 

réduction de la conductivité hydraulique. 

 

Les résultats obtenus par DANIEL et KOERNER (1995) sont cohérents avec ceux obtenus 

par KENNEY et col. (1992). Ces auteurs ont compacté des mélanges de sable et de 

bentonite à différentes teneurs en eau w et ont constaté que pour des mélanges 

compactés à des teneurs en eau supérieures à la teneur en eau optimum Proctor normal 

wOPN, la conductivité hydraulique diminuait fortement pour de faibles augmentations du 

pourcentage de bentonite lorsque celui-ci restait inférieur à 12%. Au-delà, la conductivité 

hydraulique restait insensible à une augmentation de ce pourcentage. 
 
1.2.1.2 Pourcentage d’éléments fins 
 

Le pourcentage d’éléments fins (argile et limon) des sols (diamètre des particules 

inférieur ou égal à 0,075 mm, selon ASTM D 653) est également un indicateur de la 

possibilité ou non de construire des barrières d’étanchéité à conductivité hydraulique 

inférieure ou égale à 1 x 10-9 m/s. 
 

BENSON et col. (1994) ont observé qu’un pourcentage d’éléments fins supérieur à 50% 

peut être suffisant pour la construction de barrières à conductivité hydraulique inférieure 

ou égale à 1 x 10-9 m/s (Figure 1.4) alors que DANIEL (1990) a recommandé un 

pourcentage d’au moins 30% d’éléments fins. D’APPOLONIA (1980) a constaté que la 

conductivité hydraulique de mélanges sol-bentonite diminuait quand le pourcentage 

d’éléments fins du sol augmentait, et ce même lorsque ce pourcentage était déjà élevé 

(supérieur à 30%). 
 
1.2.1.3 Pourcentage d’éléments grossiers 
 

SHELLEY et DANIEL (1993) ont mis en évidence l’influence du pourcentage de graviers 

(diamètre des particules inférieur ou égal à 76,2 mm et supérieur à 4,75 mm, selon 

ASTM D 653) sur les conductivités hydrauliques de la kaolinite et de rejets de mine. Les 

mélanges gravier-kaolinite et gravier-rejets ont été compactés à plusieurs teneurs en 

eau: la figure 1.5 montre que, pour les deux types de mélanges, la conductivité 

hydraulique est inférieure à 1 x 10-9 m/s dès que le pourcentage de gravier reste 

inférieur à près de 60% mais elle augmente significativement lorsque ces pourcentages 

dépassent les 60%. 
 

SHAKOOR et COOK (1990) ont compacté des mélangés de sol peu plastique (limite de 

liquidité wL inférieure à près de 35%, selon AIGI, 1981) et de gravier en faisant varier le 

pourcentage de gravier et les teneurs en eau, légèrement inférieures à l’optimum Proctor 
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normal. Les résultats ont indiqué une légère augmentation de la conductivité hydraulique 

pour des pourcentages de gravier inférieurs à 50% et une augmentation importante au 

delà. 
 
Les recherches de SHELLEY et DANIEL (1993) et SHAKOOR et COOK (1990) suggèrent 

que pour des pourcentages en gravier inférieurs à 50%, les éléments fins remplissent les 

vides entre les graviers et contrôlent la conductivité hydraulique du mélange. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 1.4 – Relation entre la conductivité hydraulique et le pourcentage d’éléments fins 

(d’après BENSON et col., 1994). 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 1.5 – Relation entre la conductivité hydraulique et le pourcentage de gravier 

ajouté à la kaolinite et aux rejets de mine (d’après SHELLEY et DANIEL, 1993). 
 

Suite à l’étude d’un grand nombre de barrières d’étanchéité minérales, BENSON et col. 

(1994) ont obtenu des relations entre la conductivité hydraulique et les pourcentages de sable 
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(diamètre des particules inférieur ou égal à 4,75 mm et supérieur à 0,075 mm, selon 

ASTM D 653) et gravier (figure 1.6) qui montrent que, lorsque les pourcentages de 

gravier et de sable augmentaient, la conductivité hydraulique présentait une 

augmentation moins accentuée que sa diminution observée lorsque les pourcentages de 

la fraction argileuse (figure 1.2) et des éléments fins (figure 1.4) augmentaient. 
 
 

 

   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 1.6 – a) Relation entre la conductivité hydraulique et le pourcentage de sable; b) 

Relation entre la conductivité hydraulique et le pourcentage de gravier  
(d’après BENSON et col., 1994). 

1.2.2 Plasticité : 
 
1.2.2.1 Effet hydraulique : 
 
Selon sa teneur en eau, un sol se présente suivant des consistances variables pour 

lesquelles on peut distinguer quatre états: liquide, plastique, solide avec retrait et solide 

sans retrait (Figure 1.7). En réalité, le sol passe graduellement d’un état à l’autre et les 

frontières respectives ne sont définies que conventionnellement par les limites 

d’Atterberg: 1) limite de liquidité wL; 2) limite de plasticité wP; 3) limite de retrait wS 

(Figure 1.7). 

 

L’indice de plasticité IP = wL-wP (Figure 1.7) donne l’étendue, en teneur en eau, de la 

plage de plasticité du sol et permet d’apprécier son degré de plasticité. 

 

La plasticité des sols dépend fondamentalement du pourcentage et de la nature 

minéralogique des particules argileuses présentes: les valeurs des limites d’Atterberg 

informent donc qualitativement sur le pourcentage de la fraction argileuse dans les sols 

et sur leur composition minéralogique. Pour des sols ayant le même pourcentage de 
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particules argileuses, la plasticité sera d’autant plus grande que les particules sont plus 

actives. Les quelques facteurs pouvant influencer la plasticité des sols sont: a) les 

dimensions des particules; b) leur histoire géologique; c) la nature des cations 

échangeables; d) la composition chimique de la solution interstitielle.  
 

Le Tableau 1.1 présente les intervalles de valeurs des limites d’Atterberg pour plusieurs 

minéraux argileux. En général, l’attapulgite et la montmorillonite correspondent aux 

argiles les plus plastiques, les illites sont moyennement plastiques et les kaolinites sont 

les moins plastiques. En principe, plus la limite de liquidité et la limite de plasticité des 

sols sont élevées, plus le gonflement et le retardement des polluants sont élevés et plus 

le transport des polluants par advection et diffusion sont faibles. 
 

  
 

Figure 1.7 – Variation du volume total du sol en fonction du volume d’eau (d’après 
McCARTHY, 1998). 

  

 

Plusieurs auteurs (MATRECON, 1980; NRA, 1989; MURRAY et col., 1992; DANIEL, 1990; 

BENSON et col., 1994; DANIEL et KOERNER, 1995) ont cherché à définir les intervalles 

de variation des limites d’Atterberg des sols les plus indiqués à la construction de 

barrières d’étanchéité minérales. 

 

LAMBE (1954) a étudié la conductivité hydraulique de différentes argiles et a constaté 

l’existence d’une relation directe entre la conductivité hydraulique et la plasticité. Les 

valeurs obtenues ont montré que pour un indice des vides déterminé, la montmorillonite 

sodique avait la conductivité hydraulique la plus basse, suivie successivement de la 
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montmorillonite calcique, de l’attapulgite et de la kaolinite. La plasticité de ces argiles 

diminue selon l’ordre suivant: montmorillonite sodique > montmorillonite calcique > 

attapulgite > kaolinite (Tableau 1.1).  
 

MESRI et OLSON (1971) ont déterminé la conductivité hydraulique de trois argiles 

différentes et ont obtenu la séquence suivante: kaolinite (k = 1,5 x 10-8 m/s) > illite (k = 

2,0 x 10-11 m/s) > montmorillonite (k = 1,0 x 10-13 m/s). 

 

DANIEL (1990) a suggéré que les sols dont l’indice de plasticité est supérieur ou égal à 

10 permettent, en principe, la construction de barrières d’étanchéité ayant une 

conductivité hydraulique inférieure ou égale à  1 x 10-9 m/s. Cet auteur note, néanmoins, 

que certains sols ayant un indice de plasticité inférieur à 10 peuvent être également 

utilisés. Il cite à ce propos qu’ALBRECHT et CARTWRIGHT (1989) ont obtenu des valeurs 

de conductivité hydraulique in situ égales à 8 x 10-10 m/s pour un sol ayant un indice de 

plasticité égal à 7.  
 

TABLEAU 1.1 
Limites d’Atterberg de plusieurs minéraux argileux (d’après MITCHELL, 1993) 

 
Minéral Limite de 

liquidité 
w L (%) 

Limite de 
plasticité 
wP (%) 

Limite de retrait 
wS (%) 

Montmorillonite (1)  100-900 50-100 8,5-15 

Nontronite (1), (2)  37-72 19-27  

Illite (3)  60-120 35-60  

Kaolinite(3)  30-110 25-40 25-29 

Halloysite hydratée (1)  50-70 47-60  

Halloysite déshydratée (3)  35-55 30-45  

Attapulgite (4)  160-230 100-120  

Chlorite (5)  44-47 36-40  

Allophane (non séchée)  200-250 130-140  

 
(1) Les valeurs les plus élevées correspondent aux ions monovalents et les valeurs les plus basses aux ions 
divalents et trivalents. 
(2) Tous les échantillons ont 10% d’argile et 90% de sable et limon. 
(3) Les valeurs les plus élevées correspondent aux ions divalents et trivalents et les valeurs les plus basses aux 
ions monovalents. 
(4) Diverses formes ioniques. 
(5) Certaines chlorites ne sont pas plastiques. 

 

BENSON et col. (1994) ont mis en évidence les variations de la conductivité hydraulique 

en fonction de la limite de liquidité et de l’indice de plasticité. La Figure 1.8 montre que la 

conductivité hydraulique tend à diminuer quand la limite de liquidité et l’indice de 

plasticité augmentent. En particulier, la conductivité hydraulique diminue d’une façon 

significative quand la limite de liquidité augmente de 20 à 50% puis atteint une valeur 

pratiquement constante au-delà (Figure 1.8a). De même, la conductivité hydraulique 

diminue fortement quand l’indice de plasticité augmente de 10 à 30 puis atteint au-delà 

une valeur pratiquement constante (Figure 1.8b). 
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Les auteurs considèrent que les sols ayant une limite de liquidité supérieure ou égale à 

20% et un indice de plasticité supérieur ou égal à 7 permettront probablement la 

construction de barrières d’étanchéité ayant une conductivité hydraulique inférieure ou 

égale à 1 x 10-9 m/s. Néanmoins, la Figure 1.8 indique que ces critères ne conduisent pas 

nécessairement à une valeur de la conductivité hydraulique inférieure ou égale à 1 x 10-9 

m/s.  
 

  
 

Figure 1.8 – a) Relation entre la conductivité hydraulique et la limite de liquidité; b) 
Relation entre la conductivité hydraulique et l’indice de plasticité (d’après BENSON et 

col., 1994). 
 

DANIEL et KOERNER (1995) ont conclu que les sols dont l’indice de plasticité est inférieur 

à 7-10 ou supérieur à 30-40 ne sont pas indiqués pour la construction de barrières 

d’étanchéité à conductivité hydraulique inférieure ou égale à 1 x 10-9 m/s. Les sols ayant 

un indice de plasticité inférieur à 7-10 contiennent des pourcentages de fraction argileuse 

et de particules argileuses faibles et sont peu plastiques. La contribution du compactage 

de couches de sols de cette nature reste marginale pour la construction de dispositifs de 

confinement à conductivité hydraulique inférieure ou égale à 1 x 10-9 m/s. Les sols ayant 

un indice de plasticité supérieur à 30-40 ont tendance à former des mottes rigides quand 

ils sont secs et des mottes molles quand ils sont humides, ce qui constitue des problèmes 

de traficabilité des engins de compactage. 

 

Selon MATRECON (1980), les sols les plus indiqués pour la construction de barrières 

d’étanchéité doivent présenter une limite de liquidité comprise entre 35 et 60% et un 

indice de plasticité compris entre 15 et 30. NRA (1989) a également publié quelques 

principes généraux relatifs à la présélection des sols en se basant sur les valeurs des 

limites d’Atterberg. Pour cet organisme, la limite de liquidité doit être inférieure à 90% et 

l’indice de plasticité inférieur à 65. Dans cette étude, aucune référence aux valeurs 

minimales de la limite de liquidité et de l’indice de plasticité n’ont été faites. MURRAY et 

col. (1992) ont introduit dans la classification développée par NRA le concept de valeur 
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minimale pour l’indice de plasticité en recommandant que sa valeur doit être supérieure à 

12. La Figure 1.9 indique, sur le diagramme de plasticité de Casagrande, les zones où les 

sols sont acceptables, potentiellement acceptables ou non acceptables pour la 

construction de barrières d’étanchéité minérales. On constate, d’une part, que la valeur 

maximale de l’indice de plasticité indiquée par NRA est substantiellement supérieure à 

celles recommandées par MATRECON (1980) et DANIEL et KOERNER (1995) et que, 

d’autre part, la valeur maximale de la limite de liquidité indiquée par NRA est 

substantiellement supérieure à celle recommandée par MATRECON (1980). A l’inverse, 

on constate que les intervalles de variation de l’indice de plasticité recommandés par 

MATRECON (1980) et DANIEL et KOERNER (1995) sont pratiquement identiques. 
 

  
 

Figure 1.9 – Diagramme de plasticité de Casagrande avec indication des zones où les 
sols sont acceptables, potentiellement acceptables ou non acceptables pour la 

construction des barrières d’étanchéité minérales (adaptée de MURRAY et col., 1996 et 
CLARK et DAVIES, 1996). 

 

Les résultats présentés ont permis d’identifier les intervalles de variation de la 

granulométrie et des limites d’Atterberg des sols les plus indiqués pour la construction de 

barrières d’étanchéité à conductivité hydraulique inférieure ou égale à 1 x 10-9 m/s. 

Cependant, la minimisation de la migration de polluants à travers des barrières minérales 

est déterminée, non seulement par l’étanchéité advective, mais également par 

l’étanchéité diffusive et le retardement des polluants. Il conviendrait alors de se poser la 

question suivante: les sols ayant leurs granulométrie et limites d’Atterberg s’inscrivant 

dans des intervalles de variation recommandés pour être efficaces au niveau de 

l’étanchéité advective seront-ils également performants pour le retardement des 

polluants?  
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1.2.2.2 Effet géochimique : 
 

Dans toute la bibliographie recensée, aucune étude ne définit les caractéristiques des sols 

à étudier ou ne précise leurs intervalles de variation recommandés pour une présélection 

des sols permettant la construction de barrières performantes dans le retardement des 

polluants. Néanmoins, il est reconnu que la capacité d’échange cationique (CEC) peut 

jouer un rôle très significatif: plus la capacité d’échange cationique est élevée, plus le 

retardement des polluants est grand. Ainsi, la capacité d’échange cationique est une 

caractéristique chimique des sols qui pourra, dans la phase préliminaire d’une étude, être 

utilisée dans la sélection d’un sol en vue de son utilisation pour la construction de 

barrières d’étanchéité ayant la capacité de minimiser par atténuation la migration des 

polluants.  
 

CHAMAYOU et LEGROS (1989) ont classé la capacité d’échange cationique des sols 

comme étant très basse quand celle-ci est inférieure à 10 meq/100g, basse entre 10 et 

15 meq/100g, moyenne entre 15 et 20 meq/100g et élevée entre 20 et 25 meq/100g. 
 

En utilisant les droites de régression linéaire obtenues sur une base de données 

expérimentales publiées par FARRAR et COLEMAN (1967), FANG, 1987 et COKCA et 

BIRAND (1993) et relatives à la variation de la capacité d’échange cationique en fonction 

de la limite de liquidité, d’une part, et de l’indice de plasticité, d’autre part (Figure 1.10), 

on a estimé la capacité d’échange cationique pour une limite de liquidité égale à 20% et 

un indice de plasticité égale à 7 (valeurs minimales recommandés par BENSON et col., 

1994 pour la construction de barrières d’étanchéité à conductivité hydraulique inférieure 

ou égale à 1 x 10-9 m/s) (Tableau 1.2). La capacité d’échange cationique obtenue pour 

toutes les régressions linéaires se situe entre 4,2 et 7,3 meq/100g. En considérant la 

classification de CHAMAYOU et LEGROS (1989), on constate que la capacité d’échange 

cationique des sols doit être très basse quand la limite de liquidité est égale à 20% et 

l’indice de plasticité égal à 7. En principe, on peut conclure qu’une barrière construite 

avec un sol présentant ces propriétés indice ne serait sûrement pas performante dans le 

retardement des polluants, bien que la conductivité hydraulique respecte les exigences 

réglementaires de la plupart des pays.  
 

Le Tableau 1.2 indique aussi qu’en principe, il faut un indice de plasticité supérieur à 20-

30 et une limite de liquidité supérieure à près de 40% pour que la capacité d’échange 

cationique soit égale à 15 meq/100g, c’est-à-dire la moyenne selon la classification de 

CHAMAYOU et LEGROS (1989). De cette façon, une barrière est performante: a) du point 

de vue de la migration advective et diffusive des polluants quand la limite de liquidité est 

supérieure à près de 20% et l’indice de plasticité à 7-10; b) du point de vue du 

retardement des polluants quand la limite de liquidité est supérieure à près de 40% et 

l’indice de plasticité à 20-30.  
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Figure 1.10 – a) Relation entre la capacité d’échange cationique et la limite de liquidité; b) 

Relation entre la capacité d’échange cationique et l’indice de plasticité. 

 

 
Figure 1.10 – a) Relation entre la capacité d’échange cationique et la limite de liquidité; 

b) Relation entre la capacité d’échange cationique et l’indice de plasticité. 
 

 
TABLEAU 1.2 : 

Valeurs des limites d’Atterberg et de la capacité d’échange cationique pour la 
construction de barrières performantes du point de vue hydraulique et géochimique 

 

Barrière hydraulique Barrière géochimique 

Limite de liquidité 

w L ≥ 20 % 

Indice de plasticité 

I P ≥ 20 

Capacité d'échange cationique 

CEC ≥ 15 meq/100g 

(Valeurs recommandées par BENSON et 

Col. , 1994 de façon à obtenir 

k ≤ 1 x 10-9 m/s) 

(D’après la classification de CHAMAYOU et 

LEGROS, 1989 ce sont les sols ayant une 

CEC moyenne à élevée) 

FARRAR et COLEMAN (1967) 

CEC = 0,45w L – 4,64 (r = 0,90) 

CEC = 0,51I P + 3,70 (r = 0,87) 

w L = 20%, CEC = 4,3 meq/100g CEC = 15 meq/100g , w L = 43,9% 

I P = 7, CEC = 7,3 meq/100g I P = 22,0 

FANG, 1987 

CEC = 0,51I P + 0,64 (r = 0,98) 

I P = 7, CEC = 4,2 meq/100g CEC = 15 meq/100g , I P = 28,3 

COKCA et BIRAND (1993) 

CEC = 0,20w L + 2,46 (r = 0,75) 

CEC = 0,51I P + 3,70 (r = 0,75) 

w L = 20%, CEC = 6,6 meq/100g CEC = 15 meq/100g , w L = 61,2% 

I P = 7, CEC = 7,2 meq/100g I P = 38,0 
r - Coefficient de corrélation linéaire. 

FANG  (1987) 
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1.3 LES PROPRIETES DES ARGILES 
 

1.3.1 Caractéristiques des argiles : 

 

Le terme argile a deux significations différentes, il est utilisé pour décrire une 

granulométrie et pour caractériser aussi un type de sol. Dans le premier cas, ce terme 

définit des particules d'une taille inférieure à 2 µm. En revanche dans le deuxième cas, il 

désigne les minéraux composés de silicates d’aluminium, de magnésium et de fer 

hydraté. Les principaux types d’argiles sont les kaolins, les smectites, les illites, les 

chlorites et les hormites. La composition minéralogique des argiles est celle de silicate 

d'alumine hydraté ou lamellaire (phyllosilicates). Les minéraux argileux sont formés d'un 

empilement de feuillets qui sont constitués de l'association de deux unités structurales de 

base: (Mitchell 1993, Merminod 1998). 

 

- Un feuillet  tétraédrique de silice (SiO4) 

Les atomes d'oxygène occupent chacun des sommets alors que l'atome de silicium 

central est équidistant de chacun d'eux. Les tétraèdres se combinent entre eux pour 

former une couche; les atomes d'oxygène situés dans le plan de base étant communs 

à deux tétraèdres. 

 

- Un feuillet octaédrique d’alumine ou de magnésie (Al2(OH)6 ou Mg2(OH)6)   

Un atome central d'aluminium ou de magnésium est coordonné aux hydroxyles et 

oxygènes des sommets. Ces octaèdres se combinent pour former des couches planes 

dites couches octaédriques.  Généralement les deux tiers des centres octaédriques 

sont occupés par l'aluminium : les minéraux argileux sont appelés diocatédriques. Si 

à la place de Al, Mg est présent, toutes les positions disponibles sont remplies et 

l'unité est appelée triocaédrique. Les unités octaédriques sont liées ensemble selon 

une structure en feuillet ou chaque groupement fonctionnel 0H- est partagé entre 

trois unités octaédriques. 

 

Les couches moléculaires Silice et Alumine sont liées ensemble selon différentes 

configurations pour former les minéraux argileux. Si la liaison se fait entre une couche 

octaédrique et tétraédrique, ils sont appelés minéraux feuillets 1 : 1. Si deux couches de 

Silice entourent une couche d'Alumine ou de magnésie le minérale est de type 2 : 1. Le 

minérale est de type 2 : 2   s’il est constitué de deux couches d'Alumine et de deux 

couches de Silice (Saremkalali. 1989). 

 

Les minéraux argileux peuvent être classés selon l'assemblage des feuillets et des types 

de substitutions isomorphiques comme le montre le tableau 1.3 (Young et col.  1992). 

 

Les minéraux argileux sont caractérisés par un empilement articulé de couches et d'un 

espace interfoliaire. Ce dernier correspond à l'espace situé entre les feuillets. 
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Généralement vide, il peut également contenir des cations secs ou hydratés ou des 

couches d'hydroxyles. 

 

1.3.2. Propriétés électriques : 

 

1.3.2.1. Origine des charges à la surface des particules argileuses : 

 

i. Introduction : 

 

L'existence des charges dans les particules colloïdales comme les argiles donne naissance 

à des phénomènes électrocinétiques qui influencent le comportement de ces matériaux 

vis à vis des milieux aqueux (lixiviats des décharges). Les particules argileuses possèdent 

une charge négative à leurs surfaces et l'apparition de ces charges peut être due à trois 

processus principaux: les imperfections du réseau, l'ionisation de groupes chimiques 

présents à la surface et l'adsorption préférentielle de certains ions contenus dans la 

solution.   

 

ii. Imperfection du réseau cristalin : 

 

Les imperfections du réseau sont liées aux substitutions isomorphiques : ce phénomène 

est très important dans les argiles 2 : 1 (Saremkalali. 1989).  

 

Lors de la formation des argiles, certains ions métalliques entrant dans la constitution 

des couches ont pu être remplacés par d'autres ions ayant des dimensions équivalentes. 

Dans ce cas, il y a substitution analogue dans la mesure ou la forme générale du feuillet 

est conservée. Les ions de substitution peuvent avoir une charge différente des ions 

échangeables, de ce fait le feuillet d'argile n'est plus électriquement neutre. Une charge 

négative globale de l'argile résulte de ces substitutions. L'échange a lieu en faveur d'ions 

de charges inférieures mais de mêmes volumes et peut avoir lieu dans les couches 

tétraédriques par le remplacement des ions Si4+ par Al3+ et/ou dans les couches 

octaédriques par la substitution des ions Al3+ de (l'alumine) et Mg2+ de la (magnésie) 

par des ions Mg2+, Al3+, Fe2+ ou Fe3+.  La neutralité globale de l'argile est garantie par la 

présence de cations compensatoires (Na+, K+, Ca2+, Ba2+) trop gros pour être incorporés 

dans le feuillet mais présents à l'extérieur de ce dernier (espace interfoliaire) . 

(Merminod 1998). 

 

iii. Ionisation de groupes chimiques présents à la surface des particules : 

 

Le comportement d'une argile en fonction du pH est similaire à celui d'un ampholyte. Les 

charges variables de la surface sont dues aux ionisations du groupe silane. Les deux 

ionisations suivantes sont possibles en fonction du pH du milieu. Les hydroxyles liés à 

l'aluminium du réseau, se comporte  comme des alumines hydratés (donc un caractère 

amphotère) et selon le pH la charge peut être positive ou négative. 
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ionisation acide : SiOH � SiO- + H+ 

ionisation basique : SiOH � Si+ + OH- ; pH très basique 

          Al+ + OH-     < pH 9 <     AlO2- + H+ 

 

Pour des pH acides, les arêtes sont chargées positivement. Par contre, dans un 

environnement à pH plus basique, elles sont chargées négativement. Soit pour des pH 

supérieurs à 9, la surface et les arêtes de la particule sont globalement négatives. Le 

signe de la charge globale de la particule dépend du pH de la solution  avec laquelle elle 

est en contact. Pour les pH élevés, la concentration de OH- à la surface est élevée et la 

densité de la charge surfacique est négative. Cette dernière devient de plus en plus 

négative en augmentant le pH. Cependant, par une baisse du pH on peut arriver à un 

point ou la concentration de 0H- et H+ sont égales. Ce point est appelé le point 

isoélectrique (p.i.e.) qui n'apparaît pas nécessairement  au pH  neutre. En diminuant le 

pH, la charge devient de plus en plus positive. Dans des milieux acides, la surface aura 

toujours une charge globale négative si le pH de la solution n'est pas inférieur au pH 

(p.i.e.). (Merminod 1998). 
 

 
TABLEAU 1. 3 :  

Classification des réseaux de couches des minéraux argileux (Young et col.  1992). 
 

Composition Groupe Minéral Population du 
Feuillet octaédrique 

S. I (i) 

Kaolinites Kaolinite Diocataédrique  
  2/3 des positions 

remplies avec Al 
 

Chrysolite Trioctaédrique Mg → Al 

1 : 1 
 
 

Epaisseur 7,2 A°  Minéraux de 
serpentite Cronstedtite Mg ou Fe dans toutes 

les positions 
Fe → Al 

Illite Dioctaédrique Al  → Si 
Glauconites Dioctaédrique Al  → Si 

Micas  

  Fe et  
   Mg → Si 

Montmorillonite Mg → Al 
Beldelite Al  →  Si 

Montmorillonites 

Nontronite 

 
Dioctaédrique 

Fe  → Al 

2 : 1 
 
 
 

 
 
 
 

Epaisseur 10 A° Vermiculites Vermiculites Souvent trioctaédrique Al  → Si 

 
Dioctaédrale 

 
Al → Si 

Trioctaedrale Al → Mg 

2 : 2 
 
 
 

Epaisseur 14 A°  

 
 
Chlorites 

 
 
Chlorite 

Ou mixte  
 

2 : 1 deux couches de Silice 
        pour une couche d'Alumine  
A° = Amstrong (10-10 m) 
 
(i) Substitution Isomorphique 

 

Couche de Silice 
Couche d' Alumine 
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iv. l'adsorption spécifique :  

 

L’agrégation entre les différentes particules est liée aux charges relatives des surfaces et 

des arêtes. Les charges apparentes des argiles sont à l'origine d'un phénomène physique. 

Lorsqu'une argile est en présence d'une phase aqueuse, il y a dissociation des ions 

échangeables et la micellei tend à se comporter comme un gros anion. Les ions dissociés 

ainsi formés vont se répartir selon une double couche de manière à respecter 

l'électroneutralité du système. La répartition inégale des ions à l'interface particule-eau 

engendrée par cette double couche crée entre les deux phases une différence de 

potentiel. Ce phénomène est à l'origine des propriétés électrochimiques des argiles. 

 

Le tableau 1.3 (Young et col.  1992) résume les caractéristiques et sources de la charge 

des principaux types d'argiles. 
 

 

1.3.2.2. Conséquence de la présence de la charge à la surface des argiles : 
 
i. Capacité d'échange : 

 

Les densités de charges électriques positive ou négative se traduisent 

macroscopiquement par la capacité d'échange. Pour les argiles, la capacité d'échange 

représente la charge (sous forme d'ions attirés à la surface) nécessaire pour atteindre 

l'électroneutralité. Elle s'exprime en milliéquivalents (mequ) ions susceptibles d'être 

adsorbés par 100 grammes d'argile sèche. La capacité d'échange de l'argile est liée aux 

mécanismes de formation des charges et à l'adsorption des ions. Cette capacité 

d'échange peut être soit cationique (CEC), soit anionique (AEC) selon la polarité de la 

particule voir tableau 1.4 (Young et col.  1992, Shackelford et Rowe 1998 ).  La CEC 

diminue en milieu acide, elle dépend du cation échangé et de son taux d'adsorption.  
 
Le calcium et le magnésium sont les cations échangeables prédominants dans les sols. Le 

potassium et sodium se trouvent en plus petite quantité. L'aluminium et l'hydrogène sont 

les cations échangeables dans les sols acides. En effet, l'environnement géologique  et 

les filtrations successives déterminent la présence de différents cations échangeables. 

Les cations peuvent être arrangés en série selon leur pouvoir de remplacement. (Young 

et col.  1992)  

 

Li+ (peu adsorbé) < Na+  < H+ < K+ < Mg++ <Ca++< Al +++ (très adsorbé) 

 

Les cations ayant un grand pouvoir de remplacement sont ceux qui possèdent une 

charge élevée et un petit rayon d'hydratation. Les effets des cations échangeables sur le 

comportement des argiles peuvent être étudiés en examinant les changements des 

priorités d'un sol lorsque la portion des particules échangeables varie.  

 

                                                
i Suspension d'argile, dans un milieu aqueux. 
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L'adsorption anionique est également possible pour des anions tels que le chlore, le 

sulfate ou le phosphate. La capacité d'échange qui en résulte est faible, elle est localisée 

sur les arêtes des feuillets au niveau de la couche octaédrique d'alumine. 
 

Cette capacité d'échange d'anions des argiles du type 2:1 est plus petite que leurs 

capacités d'échange de cations. Cependant la Kaolinite (argile type1:1), montre les 

mêmes valeurs pour les deux types de capacité d'échange voir tableau 1.4 (Young et col.  

1992 et  Shackelford et Rowe 1998). 
 

TABLEAU 1. 4 :  
Origine des charges à la surface des différents types d'argiles 

(Young et col.  1992 ,  Shackelford et Rowe 1998) 
 

 S . S. CEC AEC Source de la  Caractéristiq
ue 

 [m2·g-1] [mequ / 
100 g] 

[mequ / 
100 g] 

Charge de la charge 

Kaolinite             
(1:1) 

5-15 5-15 7-20a Arrête,  
Liaisons 
rompues 

Charge 
variable selon 
le pH 

Illite                      
(2:1) 

80 10-40 4 -17a Substitution 
isomorphique 

Souvent 
charge 
négative 

Chlorite                
(2:2) 

80 10-40  Substitution 
isomorphique 

Souvent 
charge 
négative 

Vermiculite          
(2:1) 

700 100-150  Substitution 
isomorphique 

Souvent 
charge 
négative 

Montmorillonite  
(2:1) 

800 80-100 20-30a Substitution 
isomorphique 

Souvent 
charge 
négative 

S. S : surface spécifique                               [m2·g-1] 
CEC : capacité d'échange cationique          [mequ / 100 g] 
AEC : capacité d'échange anionique          [mequ / 100 g]  a(Shackelford et Rowe 1998)  
 

 

ii. Phénomène de la double couche : 

 

Les interactions du système argile/eau-électrolyte peuvent être décrites par la chimie des 

colloïdes. L'argile (phase dispersée), grâce à sa petite taille présente un comportement 

colloïdal lors de son mélange avec l'eau (phase dispersante). La présence de l'argile dans 

la solution modifie son homogénéité. Dans une argile sèche, les cations adsorbés sont 

fortement retenus par les charges négatives des particules et les cations en excès ainsi 

que les anions sont présents sous la forme de sels précipités. Lors de la mise en solution, 

les sels vont se dissocier. Les cations adsorbés induisent une concentration de surface 

élevée. Cette situation met en jeu deux phénomènes opposés. L’attraction électrostatique 

attire les ions à la surface et la diffusion favorise une distribution homogène de la 

concentration. La compétition entre ces deux forces opposées résulte en une distribution 
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d’équilibre. La double couche diffuse comprend la charge de surface de la particule et la 

distribution des charges dans la phase adjacente.  
 
 

1. 3. 3. Sorption  des polluants par les sols argileux : 

 

1. 3. 3.1  Introduction : 

 

Le terme “sorption” est utilisé pour décrire le phénomène par lequel les substances sont 

retenues dans le sol par un ou plusieurs processus physiques, chimiques ou biologiques.  

 

Schématiquement, la sorption (adsorption et absorption) est un processus de transfert 

des solutés dissoute dans la phase liquide (le lixiviat dans le cas des CSD) vers la phase 

solide (les particules des sols dans le cas des barrières d’étanchéité des CSD). 

L’adsorption, qui est le processus de concentration des espèces chimiques à la surface 

des particules (Figure 1.11a), est en général totale ou partiellement réversible 

(désorption). 

L’absorption est le processus par lequel l’espèce chimique est retenue à l’intérieur de la 

particule (Figure 1.11b). La sorption est un des mécanismes qui influence le plus la 

mobilité des polluants à travers les sols et elle est, de cette façon, un élément important 

à considérer lorsqu’on prétend dimensionner les dispositifs d’étanchéité des CSD. 
 

 

 
Figure 1.11 – Représentation de la rétention des polluants par: a) adsorption; b) 

absorption; (d’après APPELO et POSTMA, 1993). 
 

L’énergie d’interaction responsable de la sorption d’un ion ou d’une molécule par des 

particules résulte soit de forces chimiques de court rayon d’action (liaisons covalentes) 

soit de forces électrostatiques de grand rayon d’action (liaisons de van der Waals). Les 

réactions de sorption sont souvent exothermiques et la grandeur des énergies de 

sorption permet de classer la nature du phénomène soit dans la sorption physique 

(énergie faible), soit dans la sorption chimique (énergie élevée). La sorption chimique ou 

chimisorption met en jeu essentiellement des liaisons de type ionique qui s’établissent 

entre cations (ou anions) et charges négatives (ou positives) de surface des particules. 

Mais il peut encore s’établir des liaisons de coordination entre atomes d’oxygène et 
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métaux de transition par exemple, l’un et l’autre de ces éléments pouvant appartenir, 

soit à la surface de la particule, soit à l’espèce adsorbée; ou encore des liaisons 

hydrogène mettant en jeu les groupements hydroxylés de la surface et ceux des ions 

complexes hydroxylés de la solution. Ces différents types de liaisons de nature chimique sont 

donc des liaisons spécifiques, encore que l’appellation de sorption spécifique semble 

davantage réservée à l’établissement d’une liaison de coordination. Ces liaisons 

chimiques concernent typiquement des énergies de l’ordre de 15 à 50 kcal/mole 

(KISELEV, 1965). Les espèces chimiques retenues par chimisorption ne sont donc pas 

normalement échangeables. La sorption physique ou physisorption est due à des forces 

électrostatiques (forces de van der Waals). Ces liaisons ne mettent en jeu que des 

énergies d’interaction inférieures à environ 10 kcal/mole. 

 

La sorption chimique, avec formation de complexes de sphère intérieure (cf. inner sphere 

complex) ou complexes de coordination, implique l’échange de cations métalliques avec 

ligands de surface des particules de façon à former des liaisons partiellement covalentes 

avec les ions de la structure des colloïdes (STUMM, 1990). Ce type de liaison diffère 

substantiellement des liaisons électrostatiques, car elle est plus spécifique (dépend de 

l’identité de l’ion et du groupe de surface), directionnelle et moins réversible (McBRIDE, 

1994). Les ions métalliques peuvent être sorbés par ce mécanisme à un degré beaucoup 

plus élevé que celui résultant seulement de la capacité d’échange cationique. Ainsi, par 

exemple, BRÜMMER (1986) a montré que la sorption du zinc par les oxydes amorphes de 

fer et aluminium était 7 et 26 fois plus grande que les CEC respectives, à un pH de 7,6. 

 

La sorption spécifique est fortement dépendante du pH et dans une moindre mesure de 

l’hydrolyse des ions métalliques (BARROW et col., 1981; ALLOWAY, 1990; McBRIDE, 

1994). Ainsi, les métaux les plus facilement hydrolysables sont sorbés spécifiquement à 

un plus grand degré et la valeur de la constante d’équilibre de la réaction d’hydrolyse 

(pKh):  

 

M+ + H2O ↔ MOH+ + H+       (1.1) 

 

Détermine le comportement des différents métaux en ce qui concerne la sorption 

(SCHINDLER, 1984). Par exemple, on observe pour la kaolinite une augmentation 

accentuée de la sorption du cuivre quand le pH passe de 5,5 à 6,0. Cela suggère que la 

sorption de complexes d’hydroxyde de cuivre se fait par les minéraux argileux (SPOSITO, 

1984). 

  

Le pH peut influencer la sorption des métaux lourds selon les différents processus 

suivants: 1) ionisation des groupes de surface des particules; 2) modification de 

l’équilibre des réactions de complexation de surface des particules; 3) compétition avec 

les ions H+ et Al3+ pour les charges négatives; 4) variation de la spéciation des métaux 

(MSAKY et CALVET, 1990). Pour la même valeur du pH, la sorption spécifique augmente 

avec la diminution de la valeur de pKh. BRÜMMER (1986) a indiqué l’ordre de sorption 
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spécifique de quelques métaux lourds en se basant sur les valeurs de la constante 

d’équilibre pKh des métaux lourds: Hg (pKh = 3,4) > Pb (pKh = 7,7) >> Zn (pKh = 9,0) > 

Co (cobalt) (pKh = 9,7) > Ni (pKh = 9,9) > Cd (pKh = 10,1). La Figure 1.12 présente les 

valeurs de la constante d’équilibre pKh de plusieurs cations métalliques en fonction du 

potentiel ionique des ions (Rapport entre la valence ionique au carré vi2 et le rayon 

ionique ri). 

 

La réaction (1.2) décrit la réaction de sorption entre l’hydroxy-métal et la surface de la 

particule de charge négative (EVANS, 1989): 
 

≡ Surface − O− + MOH+  ↔  ≡Surface − O − M − OH   (1.2) 

 

L’altération dans l’activité du ligand hydroxyle OH- modifie la structure du complexe 

hydroxy-métal. Le Tableau 1.5 présente les complexes majeurs que les cations forment 

avec les ligands hydroxyles OH- (DRAGUN, 1988). 

 

Cette altération dans la structure, laquelle est accompagnée par un changement dans la 

charge du complexe, produit des altérations importantes dans la sorption au niveau des 

positions de sorption spécifique des oxydes de fer et de manganèse. 

Les hydroxydes d’aluminium, de fer et de manganèse sont considérés comme les 

constituants principaux du sol impliqués dans le mécanisme de sorption spécifique. La 

sorption de cations métalliques par les surfaces des oxydes s’accompagne de la 

formation d’une pellicule d’un polymère de l’hydroxyde du métal sur le sorbant. Le degré 

de ce revêtement dépend: a) du pH; b) de la concentration initiale des cations 

métalliques; c) du potentiel ionique des cations métalliques; d) d’autres facteurs qui 

déterminent l’hydrolyse des cations métalliques. Selon JANSSEN et col. (1997), la 

diminution du pH, entraînant une diminution de la CEC, est également responsable de la 

réduction de l’affinité des hydroxydes d’aluminium pour les ions métalliques. Cette 

réduction est également renforcée par l’augmentation de la compétition avec les ions 

d’aluminium. Le potentiel ionique est également une propriété particulièrement 

importante, vu que les métaux ayant des potentiels ioniques compris entre 30 et         

100 nm-1 (par exemple l’aluminium) forment rapidement des pellicules étendues, tandis 

que les métaux ayant des potentiels ioniques inférieurs à 30 nm-1 (métaux du Groupe II 

du Tableau Périodique) ne les forment que pour des valeurs de pH relativement élevées 

(SPOSITO, 1994). 

 

Les réactions de sorption sont en général rapides, mais il y a probablement une 

deuxième phase plus lente (ARINGHIERI et col., 1985; BOURG, 1988). Cette dépendance 

par rapport au temps peut être interprétée soit comme une évolution de la particule 

sorbante, soit comme un équilibre sorption-desorption, suivi par une lente migration 

dans la maille structurelle. 

 

D’après BOULDING (1995), la sorption est un des mécanismes les plus importants dans 

l’atténuation des polluants à travers les sols. Son étude peut être donc très importante. 
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Dans des projets qui concernent le confinement de déchets, la connaissance de 

l’importance de ce phénomène peut contribuer, d’un côté, à une amélioration de la 

sécurité et, d’un autre côté, à une diminution des coûts de construction. Cependant, à 

l’heure actuelle, il manque beaucoup de données en ce qui concerne la sorption des 

polluants par les particules du sol à partir de solutions contenant plusieurs ions, comme 

c’est le cas des lixiviats. La plupart des études déjà réalisées n’ont considéré que la 

sorption d’ions spécifiques, quoique certaines ont étudié les isothermes de sorption des 

systèmes sol-lixiviat (GRIFFIN et SHIMP, 1976b; GRIFFIN, 1977). 
 
 

TABLEAU 1.5 
Structures de complexes cation-hydroxyde majeurs (d'après DRAGUN, 1988) 

 

Complexe Cations 

M(OH)+ Cd, Cu, Pb, Hg, Ni, Zn 

M2(OH)3+ Co2+, Ni2+, Zn2+, Cd2+, Hg2+, Pb2+ 

M4(OH)4+ Mg2+, Co2+, Ni2+, Cd2+, Pb2+ 

M4(OH)8
4+ Be2+, Pb2+ 

M6(OH)12
6+ Bi3+ 

 

 

 
 

Figure 1.12 – Variation de la constante d’équilibre de la réaction d’hydrolyse de 
plusieurs cations métalliques en fonction du potentiel ionique des ions (McBRIDE, 1994). 
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1. 3. 3.2   Isothermes de sorption : 
 

Les isothermes de sorption sont les représentations graphiques des résultats obtenus lors 

des essais de sorption en discontinu. Elles décrivent la variation de la concentration cs en 

espèce chimique retenue par le sol à l’équilibre en fonction de la concentration cl en 

espèce chimique dans la phase liquide à l’équilibre. La pente de l’isotherme de sorption 

est déterminée à partir de l’expression : 

 

l

s
p

dc

dc
K =         (1.3) 

 
où Kp est le coefficient de partition, dont la valeur dépend de la concentration à 

l’équilibre (c’est-à-dire Kp = f(cl)). Quand l’isotherme de sorption est linéaire, le 

coefficient de partition est constant et on l’appelle alors “coefficient de distribution” Kd. 

 

Bien que la forme de l’isotherme de sorption fournisse une information qualitative sur la 

sorption des espèces, il est cependant difficile de préciser les mécanismes de rétention 

responsables du transfert des espèces de la phase liquide vers la phase solide dans un 

système déterminé. Cette difficulté explique en partie l’emploi des termes: “isotherme 

d’adsorption” (CAVALLARO et McBRIDE, 1978; QUIGLEY et col., 1987; YANFUL et col., 

1988; ROWE et col., 1988; SHACKELFORD, 1993; MOHAMED et col., 1994; COTTEN et 

col., 1998), “isotherme de sorption” (WEBER, et col., 1991; SALIM, 1994; BOULDING, 

1995; FETTER, 1999) ou “isotherme de fixation” (SCHWEICH et SARDIN, 1981). GRIFFIN 

et col. (1976), par exemple, ont également employé le terme “isotherme d’adsorption” 

mais ont souligné que les isothermes incluent fréquemment les effets d’autres 

mécanismes de rétention. REARDON (1981) a mentionné que les isothermes de sorption 

peuvent incorporer non seulement les effets de réactions de sorption réversibles, mais 

également les effets de réactions de sorption irréversibles, de la précipitation et/ou de la 

co-précipitation. Dans ce travail, on a opté pour l’utilisation du terme “isotherme de 

sorption”, le plus répandu. 

 

Les trois types d’isothermes de sorption sont présentés sur la Figure 1.13: a) isotherme 

linéaire; b) isotherme non-linéaire de forme concave; c) isotherme non-linéaire de forme 

convexe (SHACKELFORD, 1993). Pour l’isotherme concave, la plus grande pente se situe 

dans la zone de faibles concentrations alors que pour l’isotherme convexe, c’est le 

contraire. Etant donné que la vitesse de transport d’une espèce chimique réactive est 

inversement proportionnelle au facteur de retardement, les isothermes concaves 

indiquent que les espèces réactives sont transportées plus vite quand les concentrations 

sont plus importantes, alors que dans les isothermes convexes, c’est l’inverse. 
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Figure 1.13 – Représentation des trois types généraux des isothermes de sorption: 

isotherme linéaire, isotherme non-linéaire de forme concave et isotherme non-linéaire de 

forme convexe (d’après SHACKELFORD, 1993). 

 

i  Isotherme de sorption linéaire 

 

L’isotherme de sorption linéaire est le modèle le plus simple, et donc fréquemment 

utilisé, pour décrire la répartition des espèces chimiques entre les phases solide et liquide 

(SALIM, 1994). Dans ce modèle, la concentration en espèce chimique retenue par le sol 

est directement proportionnelle à la concentration en espèce chimique dans la phase 

liquide, à l’équilibre. La pente de ce rapport est le coefficient de distribution Kd de 

l’expression 1.1. La capacité d’atténuation d’un sol par rapport à une espèce chimique 

donnée est d’autant plus grande que la valeur du coefficient de distribution est plus 

grande. On présente sur la Figure 1.13 une forme d’isotherme à sorption linéaire dont 

l’expression analytique est donnée par: 

 

c = Kl cl         (1.4) 

 

où Kl est le coefficient de distribution linéaire. 

 

Ce modèle considère que les positions de sorption libres sur l’adsorbant sont illimitées, 

uniformes et homogènes. Ces simplifications sont valables dans une gamme de 

concentrations chimiques faibles pour laquelle la couche sorbée représente toujours une 

petite fraction de la surface spécifique totale de l’adsorbant. Ainsi, l’extrapolation des 

paramètres obtenus avec une gamme de concentrations chimiques faibles à des gammes 

de concentration supérieures doit se faire avec prudence. 
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ii Isotherme de sorption de Langmuir : 

 

L’isotherme de sorption de Langmuir décrit un rapport non-linéaire entre les 

concentrations en espèces chimiques retenues par le sol et dans la phase liquide, à 

l’équilibre. Le modèle de sorption de Langmuir part du principe qu’il existe un nombre fini 

de positions de sorption libres sur l’adsorbant et, donc, quand toutes les positions de 

l’adsorbant sont remplies, il n’y a plus de sorption des espèces chimiques présentes dans 

la solution. L’isotherme de sorption de Langmuir indiqué sur la Figure 1.14a est décrit par 

l’expression: 
 

lL

lL
ss

cK

cK
cc

+
=

1max        (1.5) 

 

où csmax est la capacité de sorption maximale et KL la constante de Langmuir. 

 

Pour simplifier la détermination des paramètres csmax et KL, l’expression (1.5) est 

normalement réécrite de façon à ce que l’isotherme de sorption de Langmuir soit linéaire 

(Figure 1.14b). Les expressions linéaires équivalentes à l’expression non-linéaire (1.5) 

sont: 
 

maxmax

1

s

l

Lsl

s

c

c

Kcc

c
+=       (1.6) 

lLsss cKccc maxmax

111
+=       (1.7) 

lL

s
ss

cK

c
cc −= max        (1.8) 

 

Ces expressions sont les plus fréquemment utilisées pour la détermination des 

paramètres csmax et KL de l’isotherme de Langmuir. Bien que les expressions (1.6) à (1.8) 

soient équivalentes entre elles, les valeurs des paramètres csmax et KL obtenues à partir 

de chaque expression peuvent être différentes. L’obtention de valeurs csmax et KL 

différentes, provient de l’utilisation de variables différentes lors de l’ajustement de 

l’isotherme aux données expérimentales par application de la méthode des moindres 

carrés. En fonction de la gamme et de la dispersion des valeurs utilisées dans les calculs, 

une expression peut offrir une meilleure description de l’isotherme de Langmuir que les 

autres (WEBER, 1972; citée par WEBER et col., 1991). Il est donc prudent de faire une 

étude préliminaire dans le but de sélectionner le modèle qui offre les coefficients de 

corrélation les plus élevés. 
 



CHAPITRE 1  Interactions sol-eau-électrolytes 

   28 

 
 

Figure 1.14 – Représentation de l’isotherme de Langmuir: a) forme non-linéaire; b) 
forme linéaire (adaptée de FETTER, 1999). 

 
iii Isotherme de sorption de Freundlich 

 

L’isotherme de sorption de Freundlich (Figure 1.15a) est probablement le modèle de 

sorption non linéaire le plus utilisé dans l’évaluation de la capacité de rétention des sols 

(ROY et col., 1992; SALIM, 1994; FETTER, 1999). L’expression de cet isotherme est la 

suivante: 

 
fn

lFs cKc ⋅=         (1.9) 

 

où KF est la constante de Freundlich et nf  une constante. 

 

Pour simplifier la détermination des paramètres KF et nf, l’expression (1.9) est 

normalement réécrite de façon à ce que l’isotherme de sorption de Freundlich soit linéaire 

(Figure 1.15b). L’expression équivalente à l’expression (1.9) est: 

 

Log Cs = LogKF + nf Logcl      (1.10) 

 
 
Figure 1.15 – Représentation de l’isotherme de Freundlich: a) forme non-linéaire; b) 

forme linéaire (adaptée de FETTER, 1999). 
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La Figure 1.15a indique l’influence de nf sur le comportement de l’isotherme de 

Freundlich. Elle suggère que pour des concentrations faibles à l’équilibre, la capacité de 

sorption est plus élevée quand nf < 1. Pour des concentrations élevées à l’équilibre, la 

capacité de sorption augmente graduellement quand nf < 1 et très vite quand nf > 1. 

L’isotherme non-linéaire de Freundlich se transforme en un isotherme linéaire quand      

nf = 1. 

 

L’isotherme de sorption de Freundlich présente le même problème fondamental que celui 

de l’isotherme de sorption linéaire, car il n’existe aucune limite maximale en ce qui 

concerne la quantité des espèces chimiques qui peuvent être adsorbées par l’adsorbant. 

C’est ainsi que, l’extrapolation des paramètres obtenus avec une gamme de 

concentrations chimiques faibles à des gammes de concentration supérieures doit se faire 

avec prudence. 
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1.4 INFLUENCE DES LIXIVIATS SUR LA CAPACITE TAMPON DU SOL : 
 
1.4.1 Introduction : 
 

Le comportement  des sols argileux dépend en majeure partie des caractéristiques des 

minéraux argileux présents dans leur composition et les propriétés de la phase aqueuse. 

Les propriétés de ces minéraux se caractérisent par leur affinité pour les liquides 

polaires, dont l’eau, la prépondérance des forces de surface vis-à-vis des forces de 

volume et la possibilité de substitutions ioniques, conditionnant les phénomènes physico-

chimiques qui se produisent aux interfaces particule-solution. 

 

Les connaissances actuelles concernant l’influence des caractéristiques physico-chimiques 

des particules argileuses sur le comportement géotechnique des sols mettent l’accent sur 

la nécessité de procéder à l’étude de la compatibilité entre les sols constitutifs des 

barrières d’étanchéité et les lixiviats produits dans les CSD. Les interactions sol-lixiviat 

néfastes vis-à-vis des propriétés des sols peuvent se traduire par une perte significative 

de la capacité de confinement des barrières d’étanchéité. 

 

La migration des polluants à travers les sols peut être minimisée par plusieurs 

mécanismes de rétention: physiques, chimiques et biologiques. Les métaux lourds, par 

exemple, peuvent être fixés dans les sols par l’échange cationique, la sorption 

(adsorption et absorption) et la précipitation. Tandis la sorption, par exemple, est un 

mécanisme de rétention principalement irréversible, l’échange cationique et la 

précipitation chimique sont essentiellement réversibles, les polluants pouvant à nouveau 

migrer. En particulier, la rétention des métaux lourds par précipitation chimique est en 

grande partie contrôlée par le pH du sol. C’est pourquoi, le pH et la capacité tampon du 

sol peuvent être également utilisés comme indicateurs qualitatifs des effets des lixiviats 

sur la capacité d’atténuation des sols. Une barrière d’étanchéité construite avec des sols 

à capacité tampon faible peut être performante comme barrière hydraulique (conductivité 

hydraulique faible) mais certainement moins performante comme barrière géochimique. 
 

Les effets de plusieurs lixiviats réels sur la capacité tampon des sols simulés en 

laboratoire sont présentés. Une analyse comparative est aussi présentée entre la 

variation de la propriété chimique (capacité tampon) et celle de la capacité d’atténuation 

des sols.  
 

1.4.2 Influence du lixiviat sur la capacité tampon du sol 

 

Plusieurs études (HARTER, 1983; DOWDY et VOLK, 1983; ELLIOT et col., 1986; YONG et 

PHADUNGCHEWIT, 1993) ont montré que la mobilité des polluants dans le sol, au sens 

large, et des métaux lourds, en particulier, peut être fortement influencée par le pH du 

sol. Ces études ont indiqué que la rétention des métaux lourds était directement 

rapportée au pH du sol. Ainsi, la capacité d’atténuation des barrières d’étanchéité 

dépendra, en partie, de la capacité tampon des sols utilisés dans leur construction, c’est-
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à-dire de la capacité des sols à s’opposer à toutes modifications de leur pH sous l’effet 

des variations du pH du percolant.  
 

D’où l’idée, d’estimer la capacité tampon des sols, dans la phase préliminaire d’une 

étude, et de l’utiliser comme paramètre d’évaluation des conséquences éventuelles des 

interactions sol-lixiviat sur la capacité d’atténuation des barrières d’étanchéité (POTTER 

et YONG, 1993).  

 

Pour les chimistes, une solution tampon est une solution qui possède, en quelque sorte, 

la capacité de maintenir une composition stable quand plusieurs composants sont ajoutés 

ou retirés. La capacité d’une solution à résister à des variations de pH, après l’ajout d’un 

acide fort H+ ou d’une base forte OH-, représente sa capacité tampon. 

 

La capacité tampon est définie comme étant le nombre de moles/l de base forte (ou 

d’acide fort) qu’il faut ajouter à une solution pour que le pH varie d’une unité. La capacité 

tampon β des sols est donnée par l’expression (van BREEMEN et WIELEMAKER, 1974):  
 

dpH

dc

dpH

dc AB −==β        (1.11) 

 

où cA est la concentration en moles/l d’acide fort (ions H+) ajouté et cB la concentration 

en moles/l de base forte (ions OH-) ajoutée. La capacité tampon peut être déterminée 

expérimentalement à partir de la courbe de titrage représentant la variation du pH en 

fonction de la concentration en moles/l d’acide fort ou de base forte ajoutés. La capacité 

tampon a toujours une valeur positive et elle est proportionnelle à l’inverse de la pente 

de la courbe de titrage. 

 

A la différence d’une solution aqueuse, le sol peut s’opposer à la modification de son pH 

pour d’importantes variations du pH du milieu (BUCKMAN et BRADY, 1969). La résistance 

au changement de pH dépend de l’équilibre entre les ions H+ adsorbés dans le sol et les 

ions H+ dissous dans la solution. Ainsi, selon la relation:  

 
H+ adsorbés dans le sol ↔ H+ dissous dans la solution 

 

une augmentation d’ions H+ dans la solution provoque un déséquilibre, et si le sol n’est 

pas saturé, il aura tendance à adsorber les ions H+ jusqu’à rétablir l’équilibre. 

L’augmentation du pH du sol résultant serait toujours négligeable jusqu’à que l’on ajoute 

de l’acide en quantité suffisante pour saturer les endroits de sorption des ions H+ dans le 

sol. Ainsi, il est à prévoir que la capacité tampon d’un sol donné sera d’autant plus élevée 

que sa capacité d’échange cationique sera plus élevée. Les principaux constituants 

tampons des sols sont: les minéraux argileux, la matière organique, les carbonates et les 

phosphates. La Figure 1.16 présente la variation théorique du pH du sol en fonction des 

concentrations d’acide ou de base ajouté. 
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Quelques travaux publiés dans la littérature sur l’influence du pH du sol dans la rétention 

des métaux lourds sont présentés dans ce qui suit. 
 

 

  
 

Figure 1.16 – Variation théorique du pH du sol en fonction des concentrations d’acide ou 

de base ajouté (d’aprèsMcBRIDE, 1994). 

 

STEWART et WEBER (1976) ont conclu que les métaux lourds tendent à rester sur la 

surface des particules et que l’augmentation du pH du sol diminue la mobilité du nickel 

Ni2+, du cuivre Cu2+, du zinc Zn2+ et du cadmium Cd2+. 

 

GRIFFIN et SHIMP (1976) ont étudié l’atténuation de métaux lourds dans une éprouvette 

de sol compactée constituée par des mélanges de sable et d’argile. Les résultats obtenus 

ont montré que le Zn2+, le plomb Pb2+, le Cd2+ et le mercure Hg2+ ont été fortement 

retenus par le sol. 

 

FARRAH et PICKERING (1976a, 1976b, 1977 et 1979) ont étudié la rétention de 

différents métaux lourds par des kaolinite, illite et montmorillonite en suspension pour 

différentes valeurs de pH. Ils en ont conclu que la rétention des métaux lourds 

augmentait avec le pH et que la rétention augmentait substantiellement quand le pH 

était supérieur à la valeur nécessaire pour assurer leur précipitation chimique. Ils ont 

également observé que la capacité de rétention de la kaolinite était la moins importante 

alors que celle de la montmorillonite était la plus importante. 

 

FROST et GRIFFIN (1977) ont vérifié que les quantités de Cu2+, de Zn2+ et de Cd2+ 

retenues par des kaolinite et montmorillonite en suspension augmentaient quand le pH 

augmentait. 
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TYLER et McBRIDE (1982) ont étudié la mobilité du Ni2+, du Cu2+, du Zn2+ et du Cd2+ 

dans différentes éprouvettes de sol compactées. Les résultats ont montré que les métaux 

lourds étaient moins mobiles dans des sols ayant le pH, la CEC et les bases d’échange les 

plus élevés. 
 

FEDERER et HORNBECK (1985) ont étudié l’effet de la pluviosité acide sur la capacité 

tampon de sols forestiers. Ils en ont conclu que la capacité tampon était suffisamment 

élevée pour que les sols résistent pendant plusieurs années aux altérations du pH si les 

caractéristiques des pluies acides ne subissaient pas d’évolutions substantielles. 

 

YONG et col. (1986) ont étudié la capacité d’atténuation d’un sol argileux à plusieurs 

métaux lourds et sels et ont énoncé que la rétention des métaux lourds était plus élevée 

que celle des sels, lorsque le pH du milieu est maintenu élevé.  

 

YANFUL et col. (1988) ont étudié la migration de métaux lourds dans un CSD à Ontario, 

en service depuis 15 ans. Ils ont observé que le Cu2+, le Zn2+ et le Pb2+ avaient migré de 

10 cm en profondeur, et le Na+ et l’anion chlorure Cl- de 130 cm. Ces résultats sont en 

accord avec l’étude de YONG et col. (1986) sur un CSD au Québec. 

La barrière de confinement a été construite avec des sols argileux et elle a présenté une 

plus forte atténuation aux métaux lourds qu’aux cations Na+, K+ et Ca2+. Le pH du sol 

des barrières dans les deux CSD était d’environ 8. 
 

PHADUNGCHEWIT (1990) a évalué la capacité tampon de quatre sols (montmorillonite 

sodique, illite, kaolinite et sol naturel) ayant des caractéristiques très différentes et 

étudié l’influence du pH du sol sur la rétention de plusieurs métaux lourds (Cu2+, Zn2+, 

Pb2+ et Cd2+). La Figure 1.17 présente la variation du pH de quatre sols argileux et d’une 

solution sans sol (solution blanche) en fonction de la concentration d’acide ajouté. 

La courbe de titrage de la solution blanche a été également enregistrée. Comme prévu, 

le pH des sols diminue au fur et à mesure que l’acide est ajouté selon la nature du sol. 

Les quatre courbes de titrage révèlent que l’illite a mieux résisté à l’augmentation de la 

concentration en acide que la montmorillonite et le sol naturel et que la kaolinite n’a 

offert aucune résistance. En effet, les cinétiques des courbes de titrage de la kaolinite et 

de la solution blanche sont identiques, différant à peine par le pH initial qui est plus élevé 

dans la solution blanche et par le fait que la courbe de titrage de la kaolinite se situe 

légèrement au-dessus de la courbe de titrage de la solution blanche. La brusque 

diminution du pH de la kaolinite avec l’augmentation de la concentration en acide résulte 

du fait qu’elle présente une faible capacité à adsorber les ions H+ dissous dans la 

solution. 

La variation de la capacité tampon des quatre sols et de la solution blanche en fonction 

de leur pH est illustrée à la Figure 1.18. Les résultats obtenus montrent que l’illite 

possède une capacité tampon plus élevée que la montmorillonite et le sol naturel. La 

capacité tampon de la kaolinite n’a aucune expression.  
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PHADUNGCHEWIT (1990) a conclu que la capacité tampon des sols étudiés dépendait 

avant tout de la teneur en carbonates et de la capacité d’échange cationique. Le même 

auteur a également montré l’influence du pH du sol sur la rétention du Cu2+, du Zn2+, du 

Pb2+ et du Cd2+ pour les quatre sols évoqués ci-dessus. La Figure 1.19 présente la 

relation entre la rétention de ces métaux lourds et le pH pour les quatre sols argileux. 

Toutes les courbes indiquent que la quantité de métaux lourds retenue augmente avec 

l’augmentation du pH du sol. La quasi totalité des métaux lourds ajoutés a été retenue 

quand le pH du sol a été supérieur ou égal à près de 5 et 5,5 pour le Pb2+ et le Cu2+, 

respectivement, et supérieur ou égal à près de 7 et 7,5 pour le Zn2+ et le Cd2+, 

respectivement. Pour des valeurs de pH inférieures à ces valeurs, les quantités de 

métaux lourds retenues ont fortement diminué avec l’illite, la kaolinite et le sol naturel et 

plus faiblement avec la montmorillonite. Ces donnés montrent que pour une même 

quantité de sol, la kaolinite retient moins bien que l’illite qui, à son tour, retient moins 

bien que la montmorillonite. Ces résultats sont consistants avec la capacité d’échange 

cationique et la surface spécifique de ces argiles. 
 
L’ordre de sélectivité dans lequel les métaux lourds ont été retenus dans les quatre sols a 

été le suivant: 

1) kaolinite : Pb2+ > Cd2+ > Zn2+ > Cu2+, bien que les quantités de métaux lourds 

retenues ne soient pas très différentes; 

2) illite :  Pb2+ > Cu2+ >> Zn2+ ≥  Cd2+; 

3) montmorillonite : Pb2+ > Cu2+ > Zn2+ > Cd2+, quand pH > 3 et Pb2+ > Cd2+ > Zn2+ > 

Cu2+ quand pH ≤ 3; 

4) sol naturel : Pb2+ > Cu2+ >> Zn2+ ≥ Cd2+. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

   

 

 

 
Figure 1.17 – Variation du pH de quatre sols argileux et d’une solution blanche en 

fonction de la concentration d’acide ajouté (d’après PHADUNGCHEWIT, 1990). 
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Figure 1.18 – Variation de la capacité tampon de quatre sols argileux et d’une solution 

blanche en fonction de leur pH (d’après PHADUNGCHEWIT, 1990). 
 

 

Ces auteurs ont conclu que la relation entre la capacité tampon et la rétention de métaux 

lourds, telle qu’observée dans l’étude, montre que la capacité tampon du sol est un 

paramètre qui pourra être utilisé pour la prévision et la prévention de la migration des 

métaux lourds dans le sol. Le Tableau 1.6 présente différents ordres de sélectivité de 

métaux lourds en différents sols et constituants des sols. 

 

A partir des études présentées, on conclut que plus le pH du sol est élevé (vers le milieu 

basique) plus la rétention des métaux lourds est grande. Les sols ayant une capacité 

tampon élevée ont une résistance élevée aux changements du pH des lixiviats, et à 

l’inverse, les sols ayant une capacité tampon faible ont une résistance basse aux 

changements du pH des lixiviats (YONG et WARKENTIN, 1987). Quelques études 

expérimentales suggèrent que dans le cadre des CSD, il faut également estimer le 

volume de lixiviat pouvant traverser la barrière d’étanchéité. Au cas où le volume de 

lixiviat qui traverse la barrière d’étanchéité suffit à épuiser la capacité tampon du sol, la 

capacité de rétention des polluants peut être réduite de façon très significative. 
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Figure 1.19 – Variations de la rétention du plomb(a), du cuivre (b), du zinc (c) et du 
cadmium (d) en fonction du pH de quatre sols argileux (d’après PHADUNGCHEWIT, 

1990). 
 

TABLEAU 1.6 
Ordre de sélectivité de métaux lourds pour différents matériaux (d’après 

PHADUNGCHEWIT, 1990) 
Matériau Ordre de sélectivité Source 
Kaolinite (pH = 3,5-6,0) Pb > Ca > Cu > Mg > 

Zn > Cd 
Farrah et Pickering 
(1977) 

Kaolinite (pH = 5,5-7,5) Cd > Zn > Ni Puls et Bohn (1988) 
Illite (pH = 3,5-6,0) Pb > Cu > Zn > Ca > 

Cd > Mg 
Farrah et Pickering 
(1977) 

Montmorillonite (pH = 3,5-6,0) Ca > Pb > Cu > Mg > 
Cd > Zn 

Farrah et Pickering 
(1977) 

Montmorillonite (pH = 5,5-7,5)  Cd ≅ Zn > Ni Puls et Bohn (1988) 
Oxydes d’aluminium (amorphe)  Cu > Pb > Zn > Cd Kinniburgh et col . 

(1976) 
Oxydes de manganèse  Cu > Zn Murray (1975) 
Oxydes de fer (amorphe)  Pb > Cu > Zn > Cd Benjamin et Leckie 

(1981) 
Sols sans matière organique (pH = 
5,0)  

Pb > Cu > Zn > Cd Elliot et col . (1986) 

Sols ayant de la matière organique 
(20 à 40 g/kg de sol)  

Pb > Cu > Cd > Zn Elliot et col . (1986) 

Bentonite Maghnia Pb>Cd>Zn Abdellaoui et col.(2007) 
Kaolin Pb>Zn>Cd Abdellaoui et col.(2007) 
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1.5 MOBILITE DE POLLUANTS INORGANIQUES DANS LES SOLS 
 

1.5.1 Introduction 

 

On entend par “spéciation” les différentes formes chimiques sous lesquelles un élément 

donné peut se trouver dans une solution. Par exemple, on distingue entre espèces 

dissoutes et liées en phase solide, entre complexes formés avec différents ligands en 

solution, entre différents états d’oxydation-réduction. La toxicité des éléments traces sur 

les organismes vivants dépendent surtout sous quelle forme et espèce chimique ils sont 

présents dans le milieu naturel. De même, la spéciation est à la base de la 

compréhension du sort des métaux traces dans les lixiviats (par exemple transfert dans 

les barrières d’étanchéité minérales et dans les eaux souterraines). Dans le cas des 

polluants inorganiques présents dans le système sol-lixiviat sous des formes différentes 

qui dépendent des caractéristiques du milieu (pH, température, ligands organiques et 

inorganiques, concentration des espèces, …), la spéciation d’un élément peut évoluer 

quand les caractéristiques du milieu varient. Il est alors important de déterminer, dans 

une gamme donnée de caractéristiques du milieu, les différentes formes chimiques 

possibles d’un polluant. La Figure 1.20 présente une simplification de la spéciation 

géochimique des métaux lourds. 
 

 
Figure 1.20 – Spéciation géochimique des métaux lourds (d’après BOURG, 1995). 

 

Dans le système sol-lixiviat un polluant peut exister sous les formes suivantes (adapté de 

BOULDING, 1995): 

1) Ions “libres” – Ce sont des ions entourés par des molécules d’eau très mobiles.; 

2) Espèces insolubles – Elles peuvent exister sous la forme solide (par exemple l’Ag2S). 

La réaction de précipitation est un des processus influents dans ce type de spéciation; 

3) Complexes métal-ligand – Ils tendent à être mobiles [par exemple l’Al(OH)2+]; 

4) Espèces sorbées physiquement ou chimiquement – Ce sont des espèces immobiles 

mais qui peuvent être à nouveau mobilisées suite à des réactions de transformation ou 

être remplacées par d’autres espèces ayant une affinité plus forte par la surface des 

particules ; 
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5) Espèces qui diffèrent par leur état d’oxydation [par exemple les Mn (II) et Mn (IV), les 

Fe (II) et Fe (III) et les Cr (III) et Cr (VI)] – La mobilité des espèces est influencée par 

leur état d’oxydation, car l’état d’oxydation influence les réactions de précipitation 

dissolution et également la toxicité dans le cas des métaux lourds (on emploie les chiffres 

romains pour exprimer les nombres d’oxydation et les chiffres arabes pour caractériser 

les charges électroniques). 

 

L’objectif de cette section est de décrire la mobilité de quelques polluants inorganiques 

majeurs ou de potentiel de toxicité élevée dans les sols. McBRIDE (1994) a représenté 

d’une façon simplifiée certains processus dynamiques qui conditionnent la solubilité et la 

mobilité des polluants dans les sols (Figure 1.21). 

On présente dans ce qui suit les polluants selon trois grands groupes: 1) les polluants 

anioniques; 2) les polluants cationiques; 3) les polluants métaux lourds 
 

 
Figure 1.21 – Processus contrôlant la solubilité, la disponibilité et la mobilité des 

polluants dans les sols (d’après McBRIDE, 1994). 

 

1.5.2 Sorption des polluants : 

 

1.5.2.1 Polluants anioniques 

 

i. Chlorure : 

 

Généralement, le chlorure Cl- ne réagit pas avec les constituants minéralogiques du sol 

(CHRISTENSEN, 1992). Il s’agit donc d’une espèce chimique presque toujours très mobile 

quelles que soient les conditions du milieu, notamment: oxydantes/réductrices et 

acides/neutres/alcalines (APGAR et LANGMUIR, 1971). THORNTON et col. (1993) n’ont 

considéré que la dilution comme processus d’atténuation effectif du chlorure. BARRES et 

col. (1985) ont attribué à la dilution et à la dispersion hydrodynamique la capacité 

d’atténuer le chlorure. CHRISTENSEN (1992), en plus de la dilution, a signalé la 

complexation du chlorure avec principalement les métaux lourds, le calcium et le 
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magnésium, ce qui conduit à la formation de plusieurs complexes dissous. Cependant, un 

très faible pourcentage de la concentration totale en chlorure est complexée. 

 

La mobilité du chlorure dans le sol est élevée (APGAR et LANGMUIR, 1971; BAGCHI, 

1994; McBEAN et col., 1995). 

 

ii. Nitrate : 

 

La dénitrification, c’est-à-dire la décomposition bactérienne anaérobie du nitrate 

NO3
− dans le sol, est le principal mécanisme de rétention du nitrate dans les sols. Sous 

conditions anaérobies et présence de carbone, la dénitrification conduit à la réduction du 

nitrate en azote gazeux ou oxyde nitreux. Pour un pH de 7 la dénitrification pourra avoir 

lieu (PATRICK et MAHAPATRA, 1968). Lorsque le pH du milieu varie entre 5 et 8,4, il ne 

semble pas avoir une influence prononcée sur le taux de dénitrification (BAGCHI, 1994). 

La dénitrification devient relativement lente quand le pH est inférieure à 5,0, mais elle 

augmente d’une manière accentuée quand le pH est de l’ordre de 8. D’autres paramètres 

qui contrôlent, en partie, la rapidité et le degré de la dénitrification sont: 1) le type de 

sol; 2) la teneur en matière organique; 3) la teneur en eau; 4) la température du sol. Le 

degré de saturation du sol a une grande influence sur le taux de dénitrification. 

 

La valeur d’humidité critique est de l’ordre de 60% de la capacité de rétention d’eau dans 

le sol. En dessous de cette valeur, la dénitrification ne se produit pas mais au-dessus, la 

dénitrification augmente rapidement avec la teneur en eau. La température optimale 

pour la dénitrification se situe aux alentours de 25 ºC. La Figure 1.22 présente 

l’ensemble des transformations affectant des molécules renfermant de l’azote et donnant 

lieu à des échanges de matière entre l’atmosphère et le sol. Le cycle de l’azote comprend 

une série de réactions chimiques, notamment biochimiques. 

 

GEBHARD (1978) a mentionné qu’un mode d’atténuation de NO3
− est sa volatilisation 

directe comme acide nitrique HNO3 quand le sol présente un faible pH ou un pourcentage 

élevé d’aluminium échangeable. L’immobilisation de l’azote nitrique par sorption des 

microorganismes a été indiquée par ALLISON et KLEIN (1962). 

 
 
Figure 1.22 – Cycle de l’azote illustrant son comportement dans le système sol-lixiviat 

(ANDERSON et col., 1983). 



CHAPITRE 1  Interactions sol-eau-électrolytes 

   40 

 

BAGCHI (1994) a indiqué, comme processus d’atténuation de NO3
-, la dilution et les 

processus microbiens.  

 

La mobilité du nitrate dans le sol est élevée (BAGCHI, 1994; McBEAN et col., 1995). 

 

iii. Sulfate : 

 

Le sulfate SO4
2− est principalement produit à partir de sulfures et de soufre libre par 

l’action de bactéries aérobies (BAGCHI, 1994). Les conditions optimales pour sa 

croissance incluent: 1) l’oxygène en abondance; 2) la température proche de 30 ºC; 3) le 

pH bas (BAGCHI, 1994). La réduction du sulfate peut se produire également en 

conditions anaérobies. Ce phénomène peut conduire à la formation de H2S et 

éventuellement de sulfures insolubles tels que le ZnS et le FeS2 (BARRES et col., 1985). 

 

Certains sols ont la capacité de retenir l’anion SO4
2 − sous la forme sorbée. Pour un pH 

donné, la sorption est moins importante quand le cation sorbé sur les minéraux argileux 

est le potassium, modérée quand le cation sorbé est le calcium et plus importante quand 

le cation sorbé est l’aluminium (BAGCHI, 1994). La sorption de l’anion SO4
2−  par les 

minéraux argileux est ordonnée ainsi: kaolinite < illite < montmorillonite (CHAO et col., 

1963). 

 

Selon BAGCHI (1994), le principal mécanisme de rétention du sulfate est l’échange 

anionique. CHAO et col. (1962) ont identifié d’autres mécanismes tels que la sorption par 

les minéraux argileux, la matière organique et les hydroxydes d’aluminium et de fer. 

THORNTON et col. (1993) ont mentionné comme processus d’atténuation du sulfate la 

dilution, l’échange anionique (en général peu importante selon CHRISTENSEN, 1992), la 

réduction microbienne et la précipitation (en général pas très importante selon 

CHRISTENSEN, 1992) comme CaSO4 et sulfures de métaux lourds.  

 

Due à sa forme anionique et à la solubilité de la plupart de ses sels, les pertes de sulfate 

par élution peuvent être importantes. L’élution est élevée quand les cations monovalents 

prédominent tels que le potassium et le sodium, et modérée quand les cations bivalents 

prédominent tels que le calcium et le magnésium. Pour un sol acide présentant des 

pourcentages appréciables de fer et d’aluminium échangeables, les pertes de sulfate par 

élution sont minimes (BAGCHI, 1994). 
 

La mobilité du sulfate dans le sol est élevée (GRIFFIN, 1977; McBEAN et col., 1995). La 

présence d’acides organiques dans le lixiviat migrant en zone non saturée peut réduire la 

mobilité du sulfate (BARRES et col., 1985). 
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1.5.2.2 Polluants cationiques 

 

i. Ammonium 

 

La mobilité de l’ammonium NH4
+ dans le sol est contrôlée par l’échange cationique 

(CHRISTENSEN, 1992; BAGCHI, 1994), l’assimilation microbienne (THORNTON et col., 

1993; BAGCHI, 1994), la nitrification (THORNTON et col., 1993), la dilution (BARRES et 

col., 1985; CHRISTENSEN, 1992; THORNTON et col., 1993). 

La “nitrification” est la transformation en nitrate des composés azotés du sol, sous 

l’action de bactéries (Figure 1.22). La formule globale de la nitrification est: 

 

NH4
 + + 3/2O2 → 2H+ + H2O + NO2

− (étape appelée de la “nitritation”) 

et 

NO2
− +1/2O2 → NO3

− (étape appelée de la “nitratation”) 

 

Les conditions du milieu les plus favorables à la nitrification sont: 1) l’approvisionnement 

suffisant d’ammonium; 2) la température de l’ordre de 30 ºC; 3) le pH d’environ 8,5; 4) 

l’oxygène et la teneur en eau en quantités suffisantes (BAGCHI, 1994). Ces conditions, 

en particulier la présence d’oxygène en quantité adéquate, peut ne pas être vérifiée dans 

les CSD. Pour des valeurs de pH inférieures à près de 4, la nitrification cesse. L’ion 

ammonium peut être également transformé en ammoniac gazeux sous conditions 

alcalines en présence d’oxyde de calcium libre (CARTER et ALLISON, 1961). 

 

Les minéraux argileux ayant une structure de type 2:1 sont les plus efficaces dans la 

fixation de l’ammonium. Dans ce groupe, la vermiculite est plus efficace que l’illite et la 

montmorillonite (ANDERSON et col., 1983). Les ions d’ammonium fixés dans les 

minéraux argileux ne sont pas facilement échangeables avec d’autres cations. 

Cependant, la rétention de l’ammonium en tant que cation permutable peut ne rester que 

temporairement fixé. Si la condition d’équilibre du milieu change, l’ammonium peut 

passer de nouveau dans la solution par échange avec d’autres ions. L’adsorption du NH4
+ 

sur le complexe d’échange peut être affectée par la présence d’autres cations tels que le 

Mg2+ et le Ca2+, qui se disputent les sites disponibles. 

 

La mobilité de l’ammonium dans les sols est modérée selon BAGCHI (1994) et faible 

selon McBEAN et col.(1995). 

 

ii. Calcium 

 

Le calcium Ca2+ est souvent le cation dominant du complexe d’échange des sols. Pour 

cela, le relargage du calcium est un phénomène souvent observé dans la nature et dans 

les tests en laboratoire et non sa rétention (GRIFFIN, 1977). La montmorillonite calcique, 

par exemple, est une source potentielle de calcium à un degré beaucoup plus grand que 

l’illite ou la kaolinite. L’élution du calcium résulte de sa substitution par le sodium, le 
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potassium, l’ammonium et le magnésium, par exemple, dissous dans le lixiviat (BAGCHI, 

1994). 

 

BAGCHI (1994) a indiqué la précipitation et l’échange cationique comme les processus 

principaux de retardement du calcium. CHRISTENSEN (1992) fait encore référence à la 

complexation et à la dilution. THORNTON et col. (1993) indiquent l’échange cationique, la 

dilution et la précipitation sous la forme CaCO3 et CaSO4. A tous ces mécanismes, il faut 

encore ajouter la dispersion hydrodynamique. 

 

La mobilité du calcium dans le sol est élevée (BAGCHI, 1994). 

 

iii. Magnésium : 

 

Le comportement chimique du magnésium Mg2+ dans les sols est, sous beaucoup 

d’aspects, identique à celui du calcium. Toutefois, son affinité pour les positions 

d’échange cationique, sa présence comme base échangeable et sa capacité à la formation 

de précipités est légèrement inférieure à celle du calcium (CHRISTENSEN, 1992). 

Selon BAGCHI (1994), l’échange cationique et la précipitation sont les mécanismes de 

rétention majeurs. Sous un pH neutre à alcalin, le magnésium peut former un précipité 

de carbonate (MgCO3) si toutes les autres conditions sont favorables (GRIFFIN, 1977). 

D’autres processus d’atténuation sont la dilution (BARRES et col., 1985; CHRISTENSEN, 

1992; THORNTON et col., 1993), la complexation (BARRES et col., 1985; CHRISTENSEN, 

1992) et la dispersion hydrodynamique (BARRES et col., 1985). 

 

La mobilité du magnésium dans le sol est modérée (BAGCHI, 1994). 

 

iv. Potassium 

 

Les mécanismes de rétention majeurs du potassium K+ sont la précipitation et l’échange 

cationique (BAGCHI, 1994). D’autres processus influencent également la mobilité du 

potassium dans le sol, notamment la complexation (les complexes ne sont pas très 

importants en général mais peuvent apparaître) (CHRISTENSEN, 1992), la dilution 

(BARRES et col., 1985; CHRISTENSEN, 1992; THORNTON et col., 1993). BARRES et col. 

(1985) ont identifié encore la dispersion hydrodynamique et la sorption. GRIFFIN et col. 

(1976), en se basant sur leurs expériences, ont conclu que le potassium était bien 

atténué pour le sol argileux utilisé. La sorption du potassium par l’illite constitue un 

mécanisme de rétention importante (CHRISTENSEN, 1992). Dans ce cas, le potassium 

est normalement retenu dans une position non échangeable. L’atténuation du potassium 

est maximale sous des conditions neutres à alcalines (BAGCHI, 1994). 

 

La mobilité du potassium dans les sols est modérée (GRIFFIN, 1977). 
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v. Sodium 

 

Le sodium est, parmi tous les cations majeurs dans le sol, celui qui présente la plus faible 

affinité pour l’échange cationique et il sera donc légèrement atténué dans le sol 

(CHRISTENSEN, 1992). Cependant, BAGCHI (1994) a rapporté que l’échange cationique 

est le processus qui influe le plus sur la mobilité du sodium. La complexation (les 

complexes ne sont pas très importants en général mais peuvent apparaître) et la dilution 

sont d’autres processus d’atténuation du sodium (CHRISTENSEN, 1992).  

 

Selon GRIFFIN et col. (1976), le sodium peut être totalement atténué sauf quand sa 

concentration est faible. Dans ce cas, il peut migrer à travers les sols sans être retardé 

du fait de sa forme monovalente. 

 

La mobilité du sodium peut varier entre faible à élevée (dans les cas où la concentration 

est faible) (BAGCHI, 1994). 

 

1.5.2.3  Polluants métaux lourds 

 

Le terme “métal lourd” désigne les métaux qui sous leur forme élémentaire ont une 

densité atomique supérieure à 5,0 g/cm3 (LAPEDES, 1974). En se basant sur cette 

définition, 38 éléments du Tableau Périodique appartiennent à cette catégorie. Le terme 

“métal lourd” est quelquefois utilisé pour englober 12 des éléments les plus utilisés et les 

plus rejetés par l’industrie: le cadmium, le cobalt, le chrome, le cuivre, le fer, le mercure, 

le manganèse, le molybdène, le nickel, le plomb, l’étain et le zinc (JONES et JARVIS, 

1981). Les termes “métal lourd” et “élément en trace” sont fréquemment utilisés comme 

synonymes en géochimie, car souvent les métaux lourds sont présents en faibles 

concentrations dans les systèmes naturels. Pour les géochimistes, la désignation 

“élément en trace” implique que la concentration de l’élément soit inférieure à 1% 

(YANFUL, 1986). 

Les métaux lourds ne sont pas des éléments biodégradables, et c’est sûrement cette 

caractéristique qui a conduit à les réunir dans un groupe indépendant des autres 

polluants toxiques. D’après STERRIT et LESTER (1980), la toxicité potentielle des métaux 

lourds dans l’environnement est contrôlée en grande partie par des processus biologiques 

et géochimiques. 

Les concentrations naturelles des métaux lourds dans les sols dérivent de l’altération des 

matériaux mère. Les concentrations du fer, le métal lourd le plus abondant dans les sols, 

peuvent atteindre près de 10% du poids total. 

Le rejet dans l’environnement de boues d’égout et de déchets ménagers et assimilés et 

industriels peut augmenter la concentration des métaux lourds dans les sols d’une façon 

artificielle. Ainsi, les concentrations des métaux lourds dans le sol peuvent être près de 

1000 fois plus grandes par rapport aux concentrations naturelles. 

Le sol étant un important “magasin” géochimique, les métaux lourds peuvent 

s’accumuler très rapidement. Par contre, ils ne sont éliminés que très lentement 
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(YANFUL, 1986). BOWEN (1975) a estimé que les périodes de permanence des métaux 

lourds dans des milieux différents sont: 40 jours dans l’air, 10 jours à 2 ans dans l’eau et 

300 à 3000 ans dans les sols. Ces chiffres montrent que la permanence des métaux 

lourds dans le sol peut conduire à un problème de pollution environnementale plus 

critique que celui de la pollution hydraulique et atmosphérique. 
 
GRIFFIN et col. (1976) ont étudié l’accumulation du plomb, du zinc, du cadmium et du 
mercure dans les 2 à 4 premiers centimètres d’une éprouvette de sol ayant 30 à 40 cm 
de hauteur. Ces résultats suggèrent que les métaux lourds doivent être fortement 
atténués dans les sols. 
 

Des tests effectués sur l’eau souterraine située dans le domaine d’influence de 92 centres 

de stockages de déchets abandonnés en Allemagne ont révélé que la concentration du 

cadmium et du plomb était inférieure à la limite de détection pour 78% et 85% des 

échantillons, respectivement (CHRISTENSEN, 1992). Seuls 3% des échantillons 

présentaient des concentrations en cadmium et en plomb qui excédaient les 

concentrations maximales admissibles dans l’eau potable. En fait, les métaux lourds ne 

constituent pas souvent un problème de pollution d’eaux souterraines car, d’une part, les 

lixiviats contiennent généralement des concentrations faibles en métaux lourds et, 

d’autre part, les métaux lourds sont peu mobiles dans les sols (CHRISTENSEN, 1992). 

Cependant, des cas de pollution des eaux souterraines par des métaux lourds sont 

connus (GARLAND et MOSHER, 1975). Ils sont potentiellement dangereux dans des 

systèmes acides, car les métaux lourds précipités peuvent être mobilisés de nouveau. 
 

Nous allons décrire par la suite les caractéristiques de quatre métaux lourds les plus 

présents dans les lixiviats de décharges et qui sont : le Cadmium, le Cuivre,  le Plomb, et  

le  Zinc 
 

i. Cadmium : 

 

Le paramètre qui contrôle le plus l’atténuation du cadmium Cd2+ dans les sols est le pH 

(GRIFFIN et col., 1976; HUANG et col., 1977; ALLOWAY, 1990. Dans des conditions de 

pH élevé, le mécanisme qui contrôle la mobilité du cadmium est la précipitation. La 

Figure 1.23 illustre le fait que la formation de Cd(OH)4
2- contrôle la concentration du 

cadmium dans la solution quand les valeurs de pH sont élevées. 

 

La précipitation du cadmium avec les carbonates (CdCO3) et les phosphates (Cd3(PO4)2) 

peut réguler la concentration du cadmium dans la solution du sol quand les valeurs de pH 

sont basses (ANDERSON et col., 1983). Selon SANTILLAN-MEDRANO et JARINAK (1975) 

et HUANG et col. (1977), la précipitation du cadmium avec les phosphates, les sulfures et 

les carbonates peut se produire quand le pH du sol est approximativement égal à 7. Ces 

auteurs, ainsi que GRIFFIN et col. (1976), ont rapporté que la précipitation du cadmium 

avec ces espèces anioniques peut constituer un mécanisme efficace d’atténuation du 

cadmium. 
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Figure 1.23 – Distribution des espèces ioniques et moléculaires du cadmium en fonction 

du pH (d’après FULLER, 1977). 

 

Le comportement chimique du cadmium est aussi fortement influencé par le potentiel 

redox (HUANG et col., 1977). La Figure 1.24 illustre la solubilité des métaux lourds en 

fonction du pH et d’Eh en l’absence de matière organique. La Figure 1.24a représente les 

champs d’influence de différents minéraux qui contrôlent la solubilité des métaux lourds 

et la Figure 1.24b les tendances d’augmentation de la solubilité des métaux lourds. 

JURINAR et SANTILLAN-MEDRANO (1970; citée par BARRES et col., 1985) ont étudié le 

transport du cadmium dans les sols. Ils ont conclu que les processus de rétention 

importants sont la précipitation, l’échange cationique et la sorption. La solubilité du 

cadmium dans les sols a été environ 100 fois plus grande que le plomb pour un pH 

compris entre 5 et 9. Dans le cas de faibles concentrations, la sorption du cadmium par 

les sols a été plus importante que dans le cas du plomb où la précipitation a régulé la 

solubilité. ANDERSON et NILSSON (1974; citée par ANDERSON et col., 1983) ont 

observé que, sous conditions acides, la solubilité du cadmium a augmenté et que très 

peu de cadmium a été sorbé par la fraction colloïdale du sol. 

STREET et col. (1977; citée par ANDERSON et col., 1983) ont enregistré une 

augmentation de la sorption du cadmium de près d’un facteur 100 dès que le pH 

augmentait d’une unité. 

 

Des résultats de tests de lixiviation avec des sols argileux et des solutions de cadmium 

préparées en laboratoire ou lixiviats réels titrés au cadmium ont indiqué que l’atténuation 

du cadmium par divers hydroxydes présents dans les sols argileux augmentait fortement, 

à partir d’un niveau relativement négligeable, lorsque le pH augmentait de près de 6 

jusqu’à 8 (BAGCHI, 1994). Ces études ont révélé que l’atténuation restait presque stable 

pour des valeurs de pH supérieures à 8. FARRAH et PICKERING (1977) ont également 



CHAPITRE 1  Interactions sol-eau-électrolytes 

   46 

montré que l’atténuation du cadmium augmentait d’une façon marquée jusqu’à un pH 8. 

GARCIA-MIRAGA et PAGE (1978; citée par ALLOWAY, 1990) ont vérifié qu’entre 6 et 7 

unités de pH, les sols ayant des teneurs élevées en matière organique et hydroxydes de 

fer ont sorbé plus le cadmium que les sols ayant un pourcentage élevé de minéraux 

argileux du type 2:1. 

 

CHRISTENSEN (1984; citée par ALLOWAY, 1990) a montré que la rétention du cadmium 

par des sols sableux et vaseux était quasiment triplée chaque fois que le pH augmentait 

d’une unité dans l’intervalle compris entre 4,0 et 7,7. Cet auteur a également observé 

que l’augmentation de la concentration du calcium dans la solution de près d’un facteur 

10 (de 10-3 M à 10-2 M) a réduit la rétention du cadmium de près de 67% dans une vase-

sableuse. Ces résultats montrent que la compétition du cadmium avec d’autres espèces 

chimiques peut diminuer son retardement dans le sol. 

 

Les études effectuées par ALLOWAY et col. (1985; citée par ALLOWAY, 1990) ont indiqué 

que le pH était un des facteurs les plus importants, conjointement avec la matière 

organique et la teneur en hydroxydes, dans le retardement du cadmium pour 22 sols 

différents. La quantité de cadmium fixée augmentait presque linéairement avec le pH 

jusqu’à une valeur maximale. L’adsorption du cadmium sur les surfaces colloïdales des 

sols due à des forces du type Coulomb est, selon FULLER (1977), un mécanisme 

important de rétention du cadmium. 
 

 
Figure 1.24 – Tendances de solubilité des métaux lourds en fonction du pH et d’Eh (en 
absence de matière organique solide et dissoute): a) principaux minéraux contrôlant la 

solubilité des métaux lourds; b) tendances d’augmentation  de la solubilité                  
(BOURG, 1995). 

 

HOULE (1976) a rapporté que la modification du type de sels dans les lixiviats et des ions 

de complexation disponibles peut altérer le degré auquel le cadmium est atténué. De 

cette façon, il paraît que la rétention du cadmium dans le système sol-lixiviat n’est pas 

irréversible et qu’il peut être à nouveau mobilisé (BAGCHI,1994). 
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CHRISTENSEN (1992) a indiqué les mécanismes d’atténuation du cadmium suivants: 

l’échange cationique, la précipitation, la sorption et la dilution. Au-delà de ces 

phénomènes, THORNTON et col. (1993) a considéré aussi la filtration. BAGCHI (1994) a 

présenté la précipitation et la sorption comme les mécanismes de rétention majeurs. 

 

La mobilité du cadmium dans les sols est modérée (BAGCHI, 1994; McBEAN et col., 

1995). 

 

ii. Cuivre : 

 

La forme la plus commune du cuivre Cu dans la solution du sol est l’ion cuprique Cu2+ ou 

l’un de ses complexes les plus stables. L’ion Cu2+ prédomine quand le pH est inférieur à 

7,3, puis c’est au tour de l’espèce CuOH+ quand le pH est supérieur à 7,4 (LINDSAY, 

1972; citée par BAGCHI, 1994). L’ion cuivreux Cu+ est instable à la température 

ambiante à des concentrations supérieures à près de 10-7 M. Pour des solutions 

concentrées, le Cu+ tend à exister en solution sous la forme de complexes anioniques de 

type  CuCl2
- . La plupart des données disponibles relatives à l’activité du cuivre dans le 

système sol-lixiviat concerne le Cu2+ (GEBHARD, 1978). 

 

Le pH du sol est le facteur le plus important dans le contrôle de l’atténuation du cuivre en 

présence d’un sorbant donné (GRIFFIN et col., 1976; HUANG et col., 1977): elle 

augmente avec le pH. GRIFFIN et col. (1976) ont observé que dans l’intervalle du pH 

compris entre 5 et 6, la précipitation de composés de cuivre peut se produire quand les 

concentrations du cuivre sont élevées. 

 

Les constituants du sol qui favorisent l’atténuation du cuivre sont: l’oxyde de calcium 

libre, les carbonates, les hydroxydes de manganèse et de fer, les minéraux argileux et la 

matière organique (BAGCHI, 1994). L’énergie de rétention du cuivre par les constituants 

du sol apparaît dans l’ordre suivant (ANDERSON et col., 1983): 

 

hydroxydes de manganèse < matière organique < hydroxydes de fer < minéraux 

argileux. 

 

Les études de rétention indiquent que l’atténuation du cuivre dépend, à un certain degré, 

du type de Minéral argileux. La montmorillonite parait être plus efficace dans la rétention 

du cuivre que la kaolinite. GRIFFIN et col. (1976) ont noté que la quantité de cuivre 

retenu à partir de différentes solutions n’a pas atteint la capacité d’échange cationique du 

minéral argileux utilisé. Ils ont admis que la désorption du calcium aura augmenté la 

compétition pour les positions d’échange. Les résultats obtenus par KISHK et HASSAN 

(1973) sur des sols kaolinitiques ont montré que la quantité de cuivre désorbé a 

augmenté avec la diminution du pH de 6 à 2. Ils ont suggéré que la diminution de la 

sorption du cuivre peut être due à la compétition des cations Mg2+, Fe3+, H+ et Al3+ pour 

les positions de rétention. McLAREN et CRAWFORD (1973) ont étudié l’atténuation du 
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cuivre dans des sols caractérisés par une vaste gamme d’éléments inorganiques et 

organiques. Les résultats obtenus ont montré que la fixation était maximale à pH égal à 

5,5. Selon GRIFFIN et col. (1976), un pH proche de la neutralité peut être le plus efficace 

pour l’atténuation du cuivre dans les sols argileux, bien que la solubilité du cuivre dans le 

système sol-solution puisse continuer à diminuer lorsque le pH augmente (LINDSAY, 

1972; citée par BAGCHI, 1994). A partir de tests réalisés sur des éprouvettes de sols 

d’une grande variété, KORTE et col. (1976) ont trouvé une très faible mobilité du cuivre. 

 

La sorption du cuivre par la matière organique est particulièrement importante lorsque la 

teneur en hydroxydes de fer et manganèse est faible dans le sol. Il a été observé que le 

cuivre forme complexes stables avec la matière organique. En effet les complexes 

organiques peuvent jouer un important rôle dans la solubilité du cuivre. La solubilité du 

cuivre augmente dans le sol lorsque la concentration des agents de complexation 

augmente. Les groupes carboxyliques et phénoliques sont importants dans la 

complexation organique du cuivre dans les sols (LEWIS et BROADBENT, 1961). 
 
La mobilité du cuivre dans le sol est faible (BAGCHI, 1994, McBEAN et col., 1995). 

 

iii. Plomb : 

 

Bien que le plomb Pb puisse être présent dans les états divalent et tétravalent, 

pratiquement tous les composés communs de plomb correspondent à l’état divalent 

(GEBHARD, 1978). COTTON et WILKINSON (1980) ont également suggéré que le plomb 

tétravalent n’a probablement pas d’existence réelle dans les solutions. A l’exception des 

composés Pb(NO3)2 et Pb(OCOCH3)2•2H2O, beaucoup de composés de plomb sont soit 

modérément solubles (par exemple PbCl2 et PbF2) soit insolubles (par exemple PbSO4) 

dans l’eau (ANDERSON et col., 1983). La Figure 1.25 illustre la formation de plusieurs 

composés de plomb en fonction du pH. L’hydroxyde Pb(OH)2, par exemple, contrôle la 

solubilité du plomb quand le pH ≅ 8. 

 

Dans de l’eau contenant un excès de chlorure, il peut se former plusieurs ions complexes 

du type PbXn 
(2-n) où X est l’ion chlorure. Dans de telles eaux, les complexes plomb-

chlorure contrôlent le comportement géochimique du plomb, ce qui n’est pas le cas de 

Pb2+ libre ou de Pb(OH)+. 

Dans un centre de stockage de déchets ménagers et assimilés, où existent probablement 

des conditions anaérobies, le plomb deviendrait plus mobile (FULLER, 1977). Ceci rejoint 

les observations de GRIFFIN et col. (1976). Les résultats ont indiqué que les effets de la 

compétition avec d’autres espèces du lixiviat se sont traduits par la diminution de la 

rétention du plomb. Selon BAGCHI (1994), les éléments du sol qui favorisent 

l’atténuation du plomb sont: la matière organique, les minéraux argileux et l’oxyde de 

calcium libre. Pour que l’atténuation soit la plus efficace, le pH devra être supérieur à 5-

6. 
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GRIFFIN et col. (1976) ont noté une capacité de fixation du plomb plus élevée par la 

montmorillonite que par la kaolinite. ROBERTS et SANGREY (1977; citée par BAGCHI, 

1994) ont rapporté que le processus de rétention principal du plomb dans le sol est la 

précipitation, laquelle dépend des conditions pH-Eh du milieu. 

 

Le plomb est généralement moins mobile que les autres métaux lourds divalents 

(FULLER, 1977). Ainsi, il est fort probable que les couches supérieures des sols 

sousjacentes aux sources de pollution présentent des concentrations en plomb beaucoup 

plus élevées que les couches inférieures. 
 

La sorption, l’échange cationique et la précipitation sont les mécanismes de rétention 

principaux pour le plomb (BAGCHI, 1994). 

 

La mobilité du plomb dans les sols argileux est faible (BAGCHI, 1994). 

 

 
Figure 1.25 – Distribution des espèces ioniques et moléculaires du plomb en fonction du 

pH (d’après FULLER, 1977). 
 

 

iv. Zinc : 

 

Le zinc Zn est un cation répandu dans les sols où il peut exister comme un sel précipité, 

adsorbé dans les positions d’échange de minéraux argileux et/ou de la matière organique 

et absorbé par les minéraux argileux (ANDERSON et col., 1983). 

 

Dans les systèmes naturels, le zinc n’existe que sous l’état divalent. Les espèces dans 

l’état d’oxydation monovalent sont instables (COTTON et WILKINSON, 1980). Les 
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espèces de zinc prédominantes en solutions ayant un pH inférieure à 7,7 sont les ions de 

zinc libres, tandis que le ZnOH+ prédomine quand le pH est supérieur à 7,7. La Figure 

1.26 illustre les formes de zinc qui existent pour différentes valeurs de pH. Le Zn(OH)2, 

relativement insoluble, prédomine quand le pH varie entre 9 et 11, tandis que 

le  Zn(OH)3
- et le  Zn(OH)4

2- prédominent quand le pH est supérieur à 11. 

 

Si la concentration en carbonates ou en silicates est suffisante, le zinc précipite en ZnCO3 

ou Zn4(OH)2Si2O7•H2O mais il est peu probable qu’il précipite en Zn(OH)2 (YANFUL, 

1986). Les constantes d’hydrolyse et de solubilité pour les hydroxydes de zinc indiquent 

que cette forme de zinc est trop soluble pour contrôler la teneur de zinc soluble dans le 

sol. Selon HODGSON (1963), la plupart de l’immobilisation du zinc résulte de la sorption 

en surface et de la complexation par la matière organique. Pour LINDSAY (1972; citée 

par BAGCHI, 1994), la concentration du zinc dans la solution est contrôlée par le ZnSO4 

et le Zn(OH)2, quand le pH est bas et élevé, respectivement. BAGCHI (1994) a considéré 

que les constituants du sol qui contribuent le plus à l’atténuation du zinc sont : les 

minéraux argileux, la matière organique, les hydroxydes métalliques et l’oxyde de 

calcium libre. Les milieux alcalins augmentent l’atténuation du zinc. L’influence du pH 

dans le déplacement du zinc présent dans la solution du sol a été également observée 

par GEBHARD (1978). GRIFFIN et col. (1976) ont enregistré une augmentation rapide 

dans l’atténuation du zinc quand le pH passe de 2 à 8. L’atténuation la plus importante a 

été enregistrée dans la gamme du pH comprise entre 6 et 8. 

 

Le zinc peut être fixé dans les minéraux argileux par substitution isomorphique quand le 

Zn2+ remplace par exemple l’aluminium, le fer ou le magnésium dans la couche 

octaédrique. Le zinc, qui existe sur les positions d’échange des minéraux argileux, peut 

être sorbé comme Zn2+, Zn(OH)+ ou ZnCl+. Le degré de cette sorption augmente pour 

des valeurs plus élevées du pH (ANDERSON et col., 1983). 

 

L’interaction du zinc avec la matière organique du sol résulte dans la formation de 

complexes organiques de zinc solubles et insolubles. HODGSON et col. (1966) a rapporté 

qu’en moyenne, près de 60% du zinc soluble dans le sol se trouve sous la forme de 

complexes organiques. Les complexes organiques de zinc insoluble sont associés aux 

acides humiques. 

 

Quand le zinc est complexé avec une variété d’anions – le chlorure, le phosphate, le 

nitrate, le sulfate, le carbonate et le silicate – ils se forment des précipités solubles. 

L’abondance relative de ces précipités est contrôlée par le pH. Le sulfate de zinc, qui se 

forme sous des conditions réductrices, est relativement insoluble par rapport à d’autres 

sels de zinc. 

 

Selon GARLAND et MOSHER (1975), la concentration du zinc dans les lixiviats peut 

monter jusqu’à 1000 mg/L. De cette façon, il est possible que les Zn(OH)2 et ZnCO3 se 

forment dans un système sol-lixiviat ayant un pH supérieur à 7,0. Dans des milieux 
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réducteurs, où le H2S et le HS- sont produits, les espèces ZnS seraient préférentiellement 

formées (KRAUSKOPF, 1972). 

 

Les travaux de prospection géochimique ont révélé que les anomalies de zinc persistent à 

plus grandes distances d’un gisement donné que les anomalies de cuivre, aussi bien dans 

le sol que dans l’eau (HAWKES et WEBBS, 1962). Les deux raisons possibles pour cette 

différence de comportement sont: a) l’ion cuivre Cu2+, forme des liaisons covalentes plus 

fortes que l’ion zinc Zn2+, avec le complexe sorbant (KRAUSKOPF, 1972); b) la solubilité 

de ZnS est plus élevée que la solubilité de CuS et les composés de zinc avec les anions 

communs des systèmes sol-eau sont solubles dans des solutions neutres et acides. Il faut 

donc s’attendre à ce que, dans le cas où le pH du système sol-lixiviat n’est pas alcalin, le 

transfert du zinc à travers les couches étanches soit plus rapide et aille plus loin que le 

transfert du cuivre. 

 

La mobilité du zinc dans les sols est faible (GRIFFIN, 1977). 

 

 

 

 
Figure 1.26 – Distribution des espèces ioniques et moléculaires du zinc en fonction du 

pH (d’après FULLER,1977). 
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1.6 CONCLUSION : 
 

Dans ce chapitre, la phénoménologie des interactions sol-eau-électrolyte a été décrite, 

dans le but de connaître les performances hydro-géochimiques des barrières d’étanchéité 

minérales. Dans ce cadre, nous avons présenté certaines propriétés des sols, 

déterminées à partir d’essais rapides, qui peuvent nous renseigner dans une première 

étape sur leurs compatibilités avec les lixiviats. Les considérations à retenir sont les 

suivantes: 

 

− La composition granulométrique et les limites d’Atterberg sont des critères 

simples pour une  présélection des sols en vue de leur utilisation pour la 

construction des barrières d’étanchéité minérales présentes dans les Centres de 

Stockage de Déchets (CSD). Selon les différents auteurs, la limite de liquidité doit 

être supérieure à 20% et l’indice de plasticité supérieur à 7-10 pour que les sols 

correspondants soient efficaces du point de vue hydraulique c'est-à-dire une 

conductivité hydraulique inférieure ou égale à 1 x 10-9 m/s. 

 

− La capacité d’échange cationique a été prise comme une caractéristique chimique 

des sols qui pourra être, dans une phase préliminaire d’une étude, utilisée pour la 

sélection de sols prenant en compte leur capacité à minimiser la migration des 

polluants par atténuation. Les références bibliographiques ont indiqué l’utilisation 

des sols ayant une limite de liquidité supérieure à 40% et un indice de plasticité 

supérieur à 30 pour être efficace dans le retardement des polluants par échange 

cationique. 

 

− En se basant sur les principales caractéristiques des argiles : la kaolinite, l’illite,  

et la montmorillonite, présentes dans les sols, les éléments importants à retenir 

en vue de leur utilisation dans la construction des barrières d’étanchéité 

minérales, sont: le degré d’activité, la  conductivité hydraulique et par conséquent 

l’effet de la diffusion et la capacité de rétention. Des considérations primaires 

peuvent être prises, suite à la recherche bibliographique : La minimisation du 

transfert des polluants à travers les barrières d’étanchéité minérales croît dans 

l’ordre: kaolinite <  illite << montmorillonite et aussi  la compatibilité physico-

chimique de ces argiles avec les lixiviats croît dans l’ordre: montmorillonite << 

illite  ≅ kaolinite. 

 

− L’influence des caractéristiques physico-chimiques des particules argileuses sur le 

comportement géotechnique des sols met l’accent sur la nécessité d’étudier la 

compatibilité entre les sols constitutifs des barrières d’étanchéité et les lixiviats 

produits dans les CSD. Les interactions sol-lixiviat néfastes vis-à-vis des 

propriétés des sols peuvent se traduire par une perte significative de la 

performance hydro-géochimique des barrières d’étanchéité minérales. Bien que la 
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procédure la plus indiquée pour étudier la performance hydrogéochimique des sols 

argileux soit la détermination du temps de transfert des polluants et l’évaluation 

de l’intégrité des matériaux à long terme, il peut être utile, dans la phase 

préliminaire d’une étude, d’estimer la performance hydro-géochimique des sols en 

se basant sur des procédures simples, peu coûteuses et rapides telles que les 

limites d’Atterberg en tant qu’indicateurs qualitatifs des effets des lixiviats sur la 

conductivité hydraulique des sols et la capacité tampon du sol en tant 

qu’indicateur qualitatif des effets des lixiviats sur la capacité de rétention des sols. 

 

− Selon les éléments consultés dans plusieurs études publiées, plus le pH du sol est 

élevé plus la rétention des métaux lourds est grande. C’est pourquoi, il faut 

également estimer le volume de lixiviat pouvant traverser la barrière d’étanchéité 

car si ce volume suffit à épuiser la capacité tampon du sol, la capacité de 

rétention des polluants peut être réduite de façon très significative. 

 

− Les principaux processus d’atténuation des polluants dans les sols sont : la 

dilution qui reste la plus efficace pour les espèces anioniques; l’échange 

cationique pour les bases d’échange du sol, c’est-à-dire le sodium, le magnésium, 

le potassium et le calcium et la sorption pour les métaux lourds. 

 

− En ce qui concerne la mobilité des espèces chimiques, nous avons a constaté les 

tendances générales suivantes: elle est élevée dans la plupart des cas pour les 

espèces anioniques; modérée presque toujours pour les bases d’échange et faible 

dans la majeure partie des cas pour les métaux lourds. 
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CHAPITRE 2  Diffusion des polluants inorganiques  
 dans les sols fins  

 

 

 

 

2. 1. INTRODUCTION : 
 

Le terme “diffusion” désigne le processus par lequel des espèces ioniques ou moléculaires 

dissoutes dans la solution se déplacent selon des mouvements aléatoires en direction du 

gradient de concentration chimique, provoquant ainsi l’homogénéisation de la 

concentration chimique dans un milieu donné CRANK (1975). 

 

SHACKELFORD (1989) a décrit ce mécanisme de transport des polluants d’une façon 

beaucoup plus simple: il s’agit d’un processus de transport des espèces chimiques en 

réponse à un gradient de leurs concentrations chimiques. 

 

NYE (1979) a illustré le phénomène diffusif à l’aide d’une colonne de section transversale 

unitaire contenant une solution dont la concentration ionique ou moléculaire est plus 

grande dans une zone donnée A que dans une autre zone B. Dû à un gradient chimique, 

les espèces chimiques ont tendance à se déplacer de la zone A vers la zone B, et non 

l’inverse, jusqu’à l’équilibre entre la concentration chimique dans les deux zones. 

 

Les études de diffusion en laboratoire (GOODALL et col., 1977; CROOKS et QUIGLEY, 

1984; GILLHAM et col., 1984; ROWE et col., 1988; SHACKELFORD et col., 1989; 

BARONE et col., 1990; GARGA et O’SHAUGHNESSY, 1994; MANASSERO et col., 1996; 

SHACKELFORD et col., 1997; COTTEN et col., 1998) et in situ (GOODALL et col., 1977; 

DESAULNIERS et col., 1981; QUIGLEY et ROWE, 1986; QUIGLEY et col., 1987a; 

JOHNSON et col., 1989; KING et col., 1993) ont intéressé les géotechniciens depuis plus 

d’une vingtaine d’années. Cet intérêt croissant pour ce mécanisme de transfert des 

polluants se doit à la prise de conscience des menaces que représentent les lixiviats 

produits dans des centres de stockage des déchets CSD pour l’environnement et à 

l’importance de la diffusion dans le transport des polluants à travers les barrières 

d’étanchéité. D’autres disciplines, telles que la géochimie, l’hydrogéologie et les sciences 

du sol s’y intéressent depuis longtemps pour l’étude des phénomènes de transport 

diffusif des espèces chimiques à travers les sols. La diffusion peut être le mécanisme 

dominant dans le transport des polluants à travers les barrières d’étanchéité. GOODALL 

et col. (1977) ont par exemple observé la migration des polluants jusqu’à près de 0,30 m 

de profondeur dans un CSD en service depuis 7 années. Comme les conditions 

hydrauliques existantes limitaient la progression du front d’infiltration du lixiviat à près 

de 0,04 m de profondeur, ils en ont conclu que le transfert des polluants par diffusion a 
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été prépondérant sur celui par advection. Les mêmes auteurs ont calculé, à partir de la 

loi de Fick, la profondeur de migration des polluants et ont obtenu une bonne 

concordance avec la profondeur mesurée in situ. Dans un autre CSD en service depuis 

2,5 années, les polluants ont progressé jusqu’à une profondeur comprise entre 0,50 et 

0,80 m, dans le sens contraire à celui de la percolation du lixiviat imposée par les 

conditions hydrauliques in situ. Là aussi, la diffusion a été le mécanisme qui a contrôlé la 

migration des polluants au travers de la couche d’étanchéité. Les profils de concentration 

chimique de différentes espèces (chlorure, sodium, magnésium, potassium et calcium) 

étudiées par QUIGLEY et ROWE (1986), indiquent que le front de pollution atteint la 

profondeur de près de 1,5 m au bout de 15 ans. En supposant que le transport de ces 

polluants ne dépendait que du mécanisme advectif, leur progression serait comprise 

entre 0,03 et 0,05 m de profondeur. Ils en ont alors également conclu que l’avancement 

des polluants a été gouverné principalement par des gradients chimiques. Bien que la 

masse polluante transportée par diffusion à travers les sols ne puisse jamais être très 

importante à un instant donné, on ne peut oublier que les concentrations des polluants, 

en particulier celles des polluants toxiques, tolérées dans les ressources en eau potable 

sont toujours très faibles. Ainsi et compte tenu également de l’importance du transfert 

des polluants par diffusion dans les barrières d’étanchéité, il serait important de 

considérer la migration des polluants par diffusion dans le dimensionnement des 

structures de confinement sur le fond et les flancs des CSD. Il nous a donc semblé 

important de développer dans les sections qui suivent les principes fondamentaux de la 

diffusion des polluants dans une solution libre (matrice poreuse inexistante), infiniment 

diluée ou concentrée, puis dans le sol. Nous décrirons les méthodes normalement 

utilisées en laboratoire pour étudier le transport des polluants par diffusion et nous 

présentons leurs avantages et inconvénients respectifs.  
 

2. 2.   DIFFUSION DANS LA SOLUTION LIBRE : 
 

2. 2. 1.  Modes de diffusion : 
 

SHACKELFORD (1989) a décrit les quatre principaux modes de diffusion: 1) l’auto-

diffusion; 2) la diffusion d’un traceur; 3) la diffusion d’un sel; 4) la contre-diffusion ou 

l’interdiffusion. La Figure 2.1 présente les systèmes qui décrivent les quatre modes de 

diffusion. 
 

2. 2.1.1. Auto-diffusion : 
 

Dans le processus d’auto-diffusion (Figure 2.1a), chaque demi-cellule contient 

initialement la même concentration en chlorure de sodium (NaCl) par exemple. Toutefois, 

dans l’une des demi-cellules, une petite quantité de l’ion Na+ a été remplacée par son 

propre isotope 22Na+ diminuant ainsi sa concentration. Lorsque les deux demi-cellules 

sont mises en contact, la diffusion de Na+ et de 22Na+ se produit dans des sens opposés, 

vers les zones de plus faible concentration de chacune des espèces. Comme le gradient 

de concentration est extrêmement faible, le transport des ions traceurs radioactifs 22Na+ 

et des ions traceurs Na+ n’entraînent pas les ions de charge contraire Cl- qui constituent 
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dès lors un “fond immobile” d’ions qui ne diffusent pas (ROBINSON et col., 1959). Ce 

transport des ions traceurs est nommé “auto-diffusion”, et on désigne le coefficient de 

diffusion correspondant “coefficient d’auto-diffusion”. En réalité, ce système ne décrit pas 

l’autodiffusion réelle où le système initial contiendrait deux demi-cellules, chacune ayant 

des concentrations égales de NaCl sans aucun isotope différent. Dans un tel système, le 

mouvement des molécules serait véritablement aléatoire mais ne pourrait jamais être 

suivi expérimentalement.  
 
2. 2.1.2. Diffusion d’un traceur : 
 

La diffusion d’un traceur est identique à l’auto-diffusion, à l’exception du fait que l’espèce 

isotopique est d’un élément différent. Par exemple, dans un système constitué par deux 

demi-cellules contenant chacune des concentrations égales de NaCl, une petite quantité 

de l’ion Na+ dans l’une des demi-cellules est remplacée par une quantité égale d’un 

radio-isotope d’un élément différent, comme l’isotope 42K+ par exemple. Lorsque les deux 

demi-cellules sont mises en contact, la diffusion de l’isotope 42K+ peut être suivie 

expérimentalement (Figure 2.1b). Dans ce cas, la diffusion de 42K+ est désignée par 

“diffusion d’un traceur” pour la différencier de l’auto-diffusion. Dans des conditions de 

dilution infinie de la solution aqueuse, les coefficients de diffusion d’un traceur et d’auto-

diffusion sont égaux. 
 

2. 2.1.3. Diffusion d’un sel : 
 

Dans ce cas, une demi-cellule contient une solution de chlorure de sodium, tandis que 

l’autre demi-cellule contient le solvant (dans la plupart des cas de l’eau). Comme 

l’indique la Figure 2.1c, lorsque la diffusion se produit, les ions Na+ et le Cl- diffusent 

dans le même sens.  
 
2. 2.1.4. Contre-diffusion ou interdiffusion : 
 

La contre-diffusion est le processus par lequel des ions différents diffusent dans des sens 

opposés. Dans ce système, que l’on présente sur la Figure 2.1d, lorsque les deux demi-

cellules, ayant des concentrations initiales égales de chlorure de sodium et de chlorure de 

potassium, sont mises en contact, la diffusion des ions Na+ et K+ se produit dans des 

sens opposés. Ce même processus s’applique à n’importe quel système pour lequel des 

gradients de concentration existent dans des sens opposés. De fait, l’auto-diffusion et la 

diffusion d’un traceur sont des cas limites de la contre-diffusion, et la diffusion d’un sel et 

la contre-diffusion existent, en général, simultanément dans la plupart des systèmes. 
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Figure 2.1 - Schéma des principaux modes de diffusion: 
a) auto-diffusion; b) diffusion d’un traceur; c) diffusion d’un sel; 

d) contre-diffusion ou interdiffusion (d’après SHACKELFORD, 1989). 
 
 
2. 2. 2.  Première loi de Fick (régime permanent) 
 

La vitesse maximale du transport diffusif des ions ou des molécules a lieu dans des 

solutions aqueuses où la matrice poreuse est inexistante. Dans ces solutions aqueuses, la 

diffusion des espèces chimiques est décrite par la première loi de Fick (ROBINSON et 

col., 1959; CRANK, 1975):  
 

i
0 c gradDJ iDi −=         (2.1) 

i
0 c ∇−= iDi DJ         (2.1a) 

 

Où DiJ  est le flux massique diffusif de l’espèce chimique i au travers de la section 

transversale unitaire, 0
iD  le coefficient de diffusion de l’espèce chimique i dans la 

solution, ci la concentration de l’espèce chimique i, grad le gradient de concentration 

chimique et ∇ l’opérateur différentiel vectoriel. Le signe négatif dans les expressions 

(2.1) et (2.1a) indiquent que la diffusion s’effectue des régions de concentration 

chimique les plus élevées vers celles de concentration chimique les plus faibles. La forme 

de la première loi de Fick appelle les remarques suivantes: 
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1) généralement, le flux massique est vecteur de quantité; 

2) l’expression s’applique pour le transport en régime permanent; 

3) des conditions isotropiques sont admises; 

4) le coefficient de diffusion dans la solution libre est supposé être constant, ce 

qui est une simplification valable seulement pour des solutions libres relativement 

diluées. 
 

En admettant, comme c’est souvent le cas, que le gradient de concentration chimique se 

produit selon une direction, par exemple selon la direction x, l’expression (2.1) devient: 
 

x
c 0

∂
∂

−= iDi DJ         (2.2) 

 

Etant donné que la direction du transport a été fixée selon x, le flux massique diffusif JDi 

se réduit à un scalaire. L’expression (2. 2) représente la forme unidimensionnelle de la 

première loi de Fick que l’on retiendra par la suite. 
 
 
2. 2. 3.  Bases fondamentales d’autres lois de diffusion (régime permanent) : 
 

La première loi de Fick est une formulation mathématique empirique qui ne prend pas en 

compte l’effet de divers paramètres sur la diffusion. Néanmoins, il existe des 

formulations plus rigoureuses décrivant le transport diffusif des espèces chimiques. Les 

fondements de base de ces formulations sont présentés dans les deux sections suivantes. 
 

2.2.3.1 Condition idéale : 
 

A l’échelle microscopique et pour une solution libre infiniment diluée (condition idéale), la 

mobilité absolue d’une particule ui peut être définie comme la vitesse maximale vi 

atteinte sous une force unitaire fi (ROBINSON et col., 1959). En se basant sur la 

formulation de la thermodynamique irréversible, on peut considérer que la force qui 

provoque le transport des ions ou des molécules est due au gradient du potentiel 

chimique. La combinaison de ces deux hypothèses, conjointement avec la définition de 

flux massique diffusif (équation 2.2), conduit à la loi de diffusion de l’espèce chimique i 

connue comme “l’équation de Nernst-Einstein”: 
 

x
c i

∂
∂

=
A

i
Di

N

RTu
J        (2.3) 

 

Où R est la constante universelle des gaz parfaits (8,134 J/mol/K), T la température et 

NA le nombre d’Avogadro (6,022 x 1023/mol). 

 

En comparant les expressions (2.2) et (2.3), l’expression du coefficient de diffusion 0
iD  

d’une espèce chimique i dans la solution libre est alors donnée par : 
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A

i
i

N

RTu
D =0         (2.4) 

TuD Bii κ=0         (2.4a) 

 

Où κB est la constante de Boltzman. Les expressions (2.4) et (2.4a) indiquent que 0
iD  

dépend directement de la température T de la solution. 
 

Les expressions (2.4) ou (2.4a) peuvent être combinées aux expressions reliant la 

mobilité absolue à la conductivité ionique équivalente maximale et à la résistance 

visqueuse des molécules du solvant, pour obtenir deux autres expressions du coefficient 

de diffusion 0
iD  (SHACKELFORD, 1989): 

 

i

i

i
vF

RT
D 2

00 λ
=         (2.5) 

 

iA

i
i

rN

RT
D

ηπ
λ

6

0
0 =         (2.6) 

 

 
Où F est la constante de Faraday (96490 Coulombs), vi la valence ionique de l’espèce 
chimique i, 0

i
λ  la conductivité ionique équivalente maximale, η  la viscosité dynamique du 

fluide et ri le rayon de l’ion ou de la molécule hydratés. 
 

Les expressions (2.5) et (2.6) sont connues comme “équation de Nernst” et “équation 

d’Einstein-Stokes”, respectivement. Bien que les expressions (2.3) à (2.6) soient d’une 

portée pratique limitée, elles indiquent que le coefficient de diffusion dans la solution 

libre infiniment diluée est influencé par la température et la viscosité de la solution ainsi 

que par la valence ionique et le rayon des espèces chimiques diffusantes. 
 

L’expression (2.5) indique que plus le rayon ri de la particule est petit, plus son transport 

est rapide, toutes les autres conditions étant égales par ailleurs. HELFFERICH (1995) a 

mis en valeur le fait que c’est le rayon de l’ion hydraté qui contrôle sa mobilité et non pas 

le rayon ionique. En général, plus les espèces ioniques sont grandes, plus la densité de 

charge (charge/volume) est petite et, par conséquent, moins l’ion est hydraté, et vice-

versa. Ainsi, par exemple la mobilité des métaux alcalins augmente selon l’ordre suivant 

(SHACKELFORD, 1988): 

 

Li+ > Na+ > K+ > Rb+ > Cs+  (taille ionique) 

Li+ < Na+ < K+ < Rb+ < Cs+  (mobilité) 
 

En d’autres termes, le coefficient de diffusion 0
iD  augmente quand la taille ionique de 

l’espèce chimique augmente (soit lorsque le rayon de l’ion hydraté diminue). Cela a été 

démontré par QUIGLEY et col. (1987a) en représentant le potentiel ionique, vi/ri (une 

grandeur d’une certaine manière analogue à la densité de charge), de plusieurs ions en 

fonction des coefficients de diffusion 0
iD  respectifs dans de l’eau à 25 ºC (Figure 2.2). 
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L’évolution de la courbe de la Figure 2.2 indique bien que la séquence de mobilité 

présentée ci-dessus est valable quand la dilution de la solution est infinie et ils en ont conclu 

que le rayon de l’ion hydraté gouverne la mobilité des espèces ioniques diffusantes. 

 

L’expression de Nernst peut être utilisée pour calculer les coefficients d’auto-diffusion 0
iD  

dès que les valeurs 0
iλ associées sont connues (ROBINSON et col., 1959). Ces calculs, 

réalisés pour un nombre limité d’ions, ont permis d’obtenir des valeurs représentatives 

de 0
iD présentées dans le Tableau 2.1. Des tableaux identiques sont présentés par 

ailleurs (QUIGLEY et col., 1987a; MITCHELL, 1993; ROWE et col., 1995; FETTER, 1999). 

Les valeurs de 0
iD présentées dans le Tableau 2.1 seraient considérées comme les valeurs 

maximales possibles dans des solutions libres infiniment diluées. 
 

 
Figure 2.2 - Relation entre le coefficient de diffusion 0

iD  de plusieurs espèces chimiques 

et le potentiel ionique vi/ri dans de l’eau à 25 ºC (d’après QUIGLEY et col., 1987a). 
 
 
 

En résumé, les expressions de Nernst-Einstein, de Nernst et d’Einstein-Stokes sont plus 

rigoureuses que la première loi de Fick. Bien que l’utilisation de ces expressions soit 

limitée de par les hypothèses sur lesquelles elles se basent, elles fournissent une 

indication de certains des paramètres qui influencent le coefficient de diffusion 0
iD dans 

une solution libre infiniment diluée. Les paramètres les plus importants sont la 

température, la viscosité, la valence ionique et le rayon de l’ion hydraté. 
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Tableau 2.1 :  
Coefficients d’auto-diffusion et de traceur d’ions représentatifs dans de l’eau 

infiniment diluée à 25 ºC (d’après SHACKELFORD, 1989) 
 

Anions D0 x 10-10 m2/s Cations D0 x 10-10 m2/s 

monovalent 

OH- 52,7 H+ 93,1 
F- 14,7 Li+ 10,3 
Cl- 20,3 Na+ 13,3 
Br- 20,8 K+ 19,6 
I- 20,4 Rb+ 20,7 
HS-(b) 17,3 Cs+ 20,5 
NO2

-(b) 19,1 NH4
+ (b) 19,8 

NO3
-(b) 19,0   

HCO3
- 11,8   

Divalent 

SO4
2- 10,7 Mg2+ 7,05 

CO 3
2- 9,55 Ca2+ 7,92 

PO 4
2- (b) 6,12 Mn2+(b) 6,88 

CrO 4
2- (b) 11,2 Fe2+(a) 7,19 

  Ni2+(a) 6,79 
  Cu2+ 7,13 
  Zn2+ 7,02 
  Sr2+ 7,90 
  Cd2+ (a) 7,17 
  Ba2+ 8,46 
  Pb2+ 9,25 

Trivalent 

  Fe3+(a) 6,07 
  Al3+(a) 5,95 
  Cr3+(a) 5,94 

(a) D’après LI et GREGORY (1974); (b) D’après LERMAN (1979, citée par ROWE et col., 1995) 
 
 
2.2.3.2 Condition non idéale : 
 

A l’échelle macroscopique et pour une solution libre non diluée ou concentrée (condition 

non idéale), plusieurs effets, négligeables dans le cas d’une solution libre infiniment 

diluée, deviennent importants. Par commodité, les effets associés à la diffusion dans une 

solution concentrée peuvent être séparés en quatre groupes: 

 

1) effets dus aux conditions d’électroneutralité; 

2) effets dus aux solutions non diluées ou concentrées; 

3) effets dus à la spéciation de la solution ou à la force électrolytique; 

4) effets dus à la pression.  
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i. Effets de l’électroneutralité : 

 

Lorsque deux ions de charge opposée diffusent selon la même direction dans la solution 

(diffusion d’un sel), une différence de charge microscopique ou un gradient de potentiel 

électrique s’établit entre les ions dus à leurs différentes mobilités. L’effet de cette 

différence de charge est d’accélérer la vitesse de l’ion qui se déplace le plus lentement et 

de ralentir la vitesse de celui qui se déplace le plus rapidement. Comme à une échelle 

macroscopique l’électroneutralité de la solution doit être satisfaite, les vitesses 

résultantes des deux ions doivent être égales (ROBINSON et col., 1959). 
 

Dans une solution libre concentrée, l’écoulement de chaque ion est par conséquent 

influencé non seulement par la force due au gradient du potentiel chimique pour cette 

espèce ionique, mais aussi par la force due au gradient du potentiel électrique entre le 

mouvement de particules de charges opposées. Les expressions des coefficients de 

diffusion 0
iD  des ions dans des solutions libres doivent alors être modifiées pour prendre 

en considération ces deux forces. Cette modification a été effectuée pour le cas 

spécifique d’un électrolyte simple dont la molécule est constituée de z1 cations de même 

valence algébrique v1 et z2 anions de même valence algébrique v2 (ROBINSON et col., 

1959). Le développement théorique pour ce cas spécifique a conduit aux formes 

suivantes de l’expression de Nernst-Einstein (expressions 2.7) et de l’expression de 

Nernst (expressions 2.8 et 2.9) : 
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Où 0
12D  est le coefficient de diffusion d’un électrolyte simple dans la solution libre de 

dilution infinie selon une unique direction, 0
1D et 0

2D  sont les coefficients d’auto-diffusion, 

ou de diffusion d’un traceur, du cation et de l’anion, respectivement, dans des conditions 

de dilution infinie. 

 

Une autre expression similaire à l’expression (2.7) a été proposée dans le cas où deux 

ions différents i1 et i2 de la même valence et pour lesquels les gradients de concentration 
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sont à l’origine de leur diffusion dans des directions opposés (contre-diffusion) (LOW, 

1981, citée par SHACKELFORD, 1989): 
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Dans le cas où les deux ions ont des valences différentes v1 et v2, l’expression (2.10) 

devient (HELFFERICH, 1995): 
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Où c1 et c2 sont les concentrations des ions respectifs exprimées en normalités N. Dans 

les cas décrits par les expressions (2.10) et (2.11), le coefficient de diffusion 0
12D dans la 

solution libre concentrée est le “coefficient d’interdiffusion” ou “le coefficient de contre-

diffusion”. Les deux expressions précédentes indiquent que le coefficient d’interdiffusion 

est contrôlé par le coefficient de diffusion de l’ion qui est présent en concentration plus 

faible. 

 

Dans le cas où plus de deux ions sont présents dans la solution concentrée, il existe des 

expressions générales du coefficient d’interdiffusion. Cependant, due à l’infinité de 

possibilités satisfaisant la condition d’électroneutralité, on ne peut calculer la valeur du 

coefficient d’interdiffusion. 
 
ROBINSON et col. (1959) ont calculé les coefficients de diffusion 0

12D  dans des solutions 

libres concentrées pour divers électrolytes simples (Tableau 2.2). En comparant les 

valeurs des coefficients de diffusion 0
iD  et 0

12D  présentées dans les Tableaux 2.1 et 2.2, 

respectivement, on note l’effet de la condition d’électroneutralité sur la mobilité des ions: 

dans chaque cas, la valeur du coefficient de diffusion 0
12D  des espèces chimiques dans la 

solution libre concentrée (Tableau 2.2) se situe entre les valeurs des coefficients de 

diffusion 0
iD  des cations et anions constituants ces espèces chimiques (Tableau 2.2). 
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Tableau 2.2 :  
Coefficients de diffusion maximaux d’électrolytes simples représentatifs dans la solution 

libre à 25 ºC (d’après ROBINSON et col., 1959) 
 

Electrolyte D0
  ×××× 10-10 (m²/s) 

HCl 33,36 
HBr 34,00 
LiCl 13,66 
LiBr 13,77 
NaCl 16,10 
NaBr 16,25 
NaI 16,14 
KCl 19,93 
KBr 20,16 
KI 19,99 
CsCl 20,44 
CaCl2 13,35 

BaCl2 13,85 

LaCl3 12,93 

 

 

ii. Effets de la concentration : 

 

Lorsque la concentration des espèces chimiques augmente, les interactions soluté-soluté 

et soluté-solvant deviennent plus significatives. Les effets de ces interactions sur le 

coefficient de diffusion dans des solutions libres sont fonction de la température et des 

propriétés du solvant (constante diélectrique et viscosité) ainsi que de la force ionique de 

la solution (ROBINSON et col., 1959). L’effet global est que le coefficient de diffusion 

dans des solutions libres est une fonction de la concentration. 

 

Ces effets de l’augmentation de la concentration de la solution sont (ROBINSON et col., 

1959): 

i) les molécules du solvant se déplaceront, en général, selon une direction 

opposée à celle du soluté; 

 

ii) certains des ions peuvent transporter une couche de molécules du solvant 

attachées en permanence, lesquelles jouent un rôle semblable à celui de l’espèce 

chimique diffusante (cet effet est essentiellement “l’effet de l’hydratation” lorsque 

le solvant est de l’eau); 

 

iii) les forces de viscosité peuvent être considérablement modifiées par la 

présence d’un grand nombre d’ions; 

 

iv) le déplacement et/ou l’interaction d’une espèce ionique ou moléculaire se 

produit avec une autre espèce. Cette dépendance du coefficient de diffusion vis-à-

vis de la concentration des électrolytes simples est illustrée dans le Tableau 2.3 

(ROBINSON et col., 1959). On peut alors noter qu’il n’existe pas une tendance 

générale de l’évolution du coefficient de diffusion en fonction de la concentration, 



CHAPITRE 2  Diffusion des polluants inorganiques dans les sols fins  

 

 65 

et que la variation du coefficient de diffusion dans une gamme relativement 

grande de concentrations est petite. La validité de ces observations n’a pas été 

encore démontrée pour des systèmes électrolytiques complexes. 
 
 

iii. Effets de la spéciation ou de la force électrolytique : 

 

Les électrolytes peuvent être classés en deux grandes catégories (ROBINSON et col., 

1959): 

i) électrolytes forts, complètement dissociés ou non-associés; 

ii) électrolytes faibles, non totalement dissociés ou associés.  

 

Les électrolytes forts consistent en des solutés qui n’existent que sous la forme d’ions 

simples (les cations et les anions). Les électrolytes faibles consistent en des solutés qui 

peuvent exister soit sous la forme de molécules associées (covalentes), soit d’ions 

simples ou de paires d’ions (espèces complexes), ou sous les deux formes. Dans le cas 

de paires d’ions, l’association ionique se produit seulement à cause de l’attraction 

électrostatique entre les ions de charges opposées. Jusqu’à présent, l’analyse des 

solutions libres concentrées seulement a été effectuée pour les électrolytes forts. 

 

Lorsqu’un électrolyte n’est pas totalement dissocié, une partie du transport du soluté 

peut s’effectuer sous la forme de paires ioniques (agrégats plus grands) et/ou molécules 

covalentes dans le cas d’un électrolyte extrêmement faible. Ils existent deux effets sur le 

coefficient de diffusion dans la solution libre dus à l’association ionique (ROBINSON et 

col., 1959): 

 

i) l’activité, et donc le potentiel chimique, du soluté est inférieure à celle d’un 

électrolyte totalement dissocié; 

ii) la résistance au mouvement de deux particules combinées est inférieure à celle 

de deux particules séparées. 
 

ROBINSON et col. (1959) ont introduit un facteur additionnel relatif au degré de dissociation pour 

expliquer ces effets. Un point important est le fait que théoriquement la force de l’électrolyte peut 

influencer la valeur du coefficient de diffusion dans la solution libre. 

 

vi. Effets de la pression : 

 

Des variations de pression peuvent également influencer la valeur du coefficient de 

diffusion dans la solution libre. L’effet de la pression s’exerce principalement au travers 

des variations de la viscosité de la solution et du potentiel chimique du soluté. 

Néanmoins, lorsque l’eau est le solvant, la dépendance du coefficient de diffusion vis-à-

vis de la pression peut être négligée. 
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Tableau 2.3 :  
Coefficients de diffusion d’électrolytes simples à divers concentrations dans la solution 

libre à 25 ºC (d’après ROBINSON et col., 1959) 
 

D12 x 10
-9 (m2/s) 

Concentration 
Moles/litres 

NaCl NaBr NaI KCl KBr KI CaCl2 HCl HBr 

0,05 1,507 1,53 1,52 1,864 1,89 1,89 1,121 3,07 3,15 
0,1 1,483 1,51 1,52 1,844 1,87 1,86 1,110 3,05 3,14 
0,2 1,475 1,50 1,53 1,838 1,87 1,85 1,107 3,06 3,19 
0,3 1,475 1,51 1,54 1,838 1,87 1,88 1,116 3,09 3,24 
0,5 1,474 1,54 1,58 1,850 1,88 1,95 1,140 3,18 3,38 
0,7 1,475 1,56 1,61 1,866 1,91 2,00 1,168 3,28 3,55 
1,0 1,484 1,59 1,66 1,892 1,97 2,06 1,203 3,43 3,87 
1,5 1,495 1,62 1,75 1,943 2,06 2,16 1,263 3,74 — 
2,0 1,516 1,66 1,84 1,999 2,13 2,25 1,307 4,04 — 
2,5 — 1,70 1,92 2,057 2,19 2,34 1,306 4,33 — 
3,0 1,565 — 1,99 2,112 2,28 2,44 1,265 4,65 — 
3,5 — — — 2,160 2,35 2,53 1,195 4,92 — 
4,0 1,594 — — 2,196(a) 2,43 — — 5,17 — 

    (a) Concentration = 3,19 moles/l. 
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2. 2. 4.  Seconde loi de Fick (régime transitoire) : 
 
La combinaison de la première loi de Fick (expression 2.1) avec la loi de la conservation 
de la masse permet de déduire la seconde loi de Fick (CRANK, 1975): 
 

 ( )i0 c gradDdiv
t

c
i

i =
∂
∂

       (2.12a)  

( )i0 c        ∇∇= iD        (2.12b)  

 

Où “div” est l’opérateur de divergence. 

Les expressions ci-dessus s’appliquent à la diffusion d’une espèce chimique en régime 

transitoire, dans une solution infiniment diluée et dans un espace à trois dimensions. 

Pour la diffusion d’une espèce chimique dans des solutions libres concentrées selon une 

unique direction (la direction x, par exemple), l’expression (2.12) devient: 
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Où Di est le coefficient de diffusion d’une espèce chimique en régime transitoire dans des 

solutions libres non diluées. 

 

Dans le cas où on considère que le coefficient de diffusion Di dans la solution libre est 

indépendant de la direction du transport (une simplification acceptable pour des solutions 

relativement diluées), l’expression (2.13) se simplifie : 
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En général, les expressions (2.13) et (2.14) sont les formes de la seconde loi de Fick 

utilisées dans l’étude de la diffusion d’une espèce chimique en régime transitoire dans 

des solutions libres. 
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2. 3.  DIFFUSION A TRAVERS LE SOL : 
 

Intuitivement, on conçoit que la diffusion d’une espèce dans une solution libre, infiniment 

diluée ou concentrée, est différente de celle à travers les sols. ROWE et col. (1995) ont 

énuméré sept raisons justifiant que le flux diffusif d’une espèce chimique dans le sol est 

plus faible que dans la solution libre: 

 

i) le parcours tortueux à travers les pores; 

ii) le volume du fluide interstitiel beaucoup plus petit; 

iii) l’augmentation de la viscosité du fluide, en particulier de celui adsorbé à la 

double couche des minéraux argileux; 

iv) le retardement des espèces chimiques qui interagissent avec les particules du 

sol; 

v) la biodégradation des espèces organiques qui migrent par diffusion; 

vi) le flux osmotique opposé au flux diffusif; 

vii) déséquilibre électrique, probablement par exclusion anionique. 

 

HELFFERICH (1995) n’a présenté que trois raisons pour expliquer le moindre flux 

massique par diffusion dans les sols que dans les solutions libres: les deux premières 

raisons correspondent aux deux premières présentées par ROWE et col. (1995) alors que 

la troisième raison englobe les cinq dernières présentées par ROWE et col. (1995). Dans 

sa troisième raison, HELFFERICH (1995) a écrit: “il peut exister une diminution de la 

mobilité des espèces chimiques qui migrent par diffusion à travers le sol de par leurs 

interactions avec les particules du sol”.  

 

La Figure 2.3 compare la diffusion dans le sol et dans la solution libre. Elle permet 

d’observer l’influence que la tortuosité du parcours à travers le sol (c’est l’effet présenté 

dans le point 1 ci-dessus) et la réduction du volume du fluide dans le sol (c’est l’effet 

présenté dans le point 2 ci-dessus) peuvent avoir sur le flux massique des espèces 

chimiques qui migrent par diffusion, par comparaison à la diffusion de celles-ci dans la 

solution libre. Les autres effets sont généralement attribués à des réactions chimiques et 

biologiques. 
 

 
 
Figure 2.3 – Représentation de l’effet du sol sur la diffusion: a) solution libre; b) milieu 

poreux (d’après HELFFERICH, 1995). 
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Dans les sols, il existe également des effets qui contribuent à augmenter la mobilité des 

espèces chimiques. Ce sont (ROWE et col., 1995): 

 

i) la diminution de la viscosité du fluide due au retrait de la double couche des 

minéraux argileux, l’indice des vides étant maintenu constant; 

ii) la diminution de la viscosité du fluide due à la fixation de l’ion K+ par la 

vermiculite qui conduisent à la diminution de la CEC du minéral et à 

l’augmentation du volume de l’eau gravitaire interstitielle, l’indice des vides étant 

maintenu constant; 

iii) les déséquilibres électriques dus à la migration plus rapide des anions qui 

entraînent par électro-osmose les cations; 

iv) les déséquilibres électriques liés à l’échange cationique et à l’auréole de dureté 

qui entraînent le chlorure pour équilibrer les ions Ca2+ et Mg2+ désorbés; 

v) l’établissement de l’équilibre chimique dans le système sol-eau-électrolyte 

élimine le retardement de certaines espèces.  

 

Pour tenir compte de la différence entre la diffusion des espèces chimiques dans le sol et 

celle dans la solution libre, il faut procéder à plusieurs modifications dans les expressions 

utilisées pour décrire la diffusion des espèces dans des solutions libres, à savoir la 

première loi de Fick (expression 2.2) et la seconde loi de Fick (expression 2.14). Ces 

modifications sont nécessaires pour prendre en considération les divers effets de la 

matrice poreuse sur la diffusion des espèces. Les expressions présentées par 

SHACKELFORD (1991) ne prennent pas en compte la diffusion des espèces dans la phase 

gazeuse du sol, que l’on admet négligeable dans des conditions de pression et de 

température normales. On présente par la suite les modifications qu’il faut introduire 

dans les lois de Fick relatives à la diffusion des espèces dans des solutions libres pour les 

adapter au cas des sols. 
 

2. 3.1.  Première loi de Fick (régime permanent) : 
 

2. 3.1.1 Effets de la réduction de la section transversale au transport des 
              espèces chimiques : 
 

Dans des conditions de régime permanent, c’est-à-dire lorsque la distribution de la 

concentration est une fonction linéaire de la distance parcourue par les espèces 

chimiques dans le sol, les opérateurs “différentiels” de l’expression (2.2) doivent être 

substitués par des opérateurs de “différences”, ce qui conduit à : 
 

x
c 

∆
∆

−= iDi DJ        (2.15a) 

 

Où Di est le coefficient de diffusion de l’espèce chimique i dans la solution interstitielle du 

sol.  
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Due à la diminution de la section transversale au transport des espèces chimiques à 

travers le sol, la concentration ci des espèces qui migrent par diffusion est la 

concentration dans la solution interstitielle. Etant donné que le flux est défini par rapport 

à la section transversale totale, l’expression (2.15a) est modifiée pour la diffusion à 

travers le sol et devient :  
 

x
c 

∆
∆

−= θiDi DJ        (2.15b) 

 

Où θ  est la teneur en eau volumétrique. Ce paramètre peut être défini par l’expression: 
 

rtSn=θ         (2.16) 
 

Où nt est la porosité totale et Sr le degré de saturation. 
 
La combinaison des expressions (15) et l’expression (16), conduit à l’expression: 
 

x
c 

∆
∆

−= rtiDi SnDJ        (2.17) 

 
L’expression (2.17) indique que le cas le plus défavorable pour l’environnement (flux 

diffusif maximal des espèces chimiques dans la phase liquide) correspond au cas d’un sol 

saturé (Sr = 1,0), toutes les autres conditions étant constantes par ailleurs. 
 

2. 3.1.2. Effets de la tortuosité sur le parcours de transport des espèces  

               chimiques : 

 

La tortuosité du parcours de transport des espèces chimiques à travers les sols a deux 

effets sur la diffusion des espèces (SHACKELFORD, 1991): 

i) la section transversale au flux microscopique à travers le sol est plus petite que 

celle transversale au flux macroscopique; 

ii) la longueur du parcours du flux microscopique Le étant plus grande que celle du 

parcours macroscopique L le gradient de concentration effective est plus petit, 

comme le présente la Figure 2.4 (PORTER et col., 1960; OLSEN et KEMPER, 1968). 

 
 

Figure 2.4 - Représentation du concept de longueur effective dans le sol 
(d’après SHACKELFORD, 1991). 
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Ces deux effets ont été illustrés par PORTER et col. (1960) dans le cas d’un sol saturé 

(Figure 2.5). Pour que l’expression (2.17) puisse expliquer ces effets, elle doit être 

réécrite sous la forme: 
 

x

c
SrnDJ iDi ′∆

∆
⋅⋅′⋅−=         (2.18) 

 Où :  

 

Les entités macroscopiques sont utilisées pour définir le  coefficient de diffusion alors les 

n' et ∆x'  sont remplacée dans l'équation (2.18) par leurs expressions (voir figure 2.5) 

SHACKELFORD (1989). 
 

( ) xLL

c
Srn

L

L
DJ

ee
iDi ∆⋅

∆
⋅⋅⋅









⋅−=      (2.19a) 

x

c
Srn

L

L
DJ

e
iDi ∆

∆
⋅⋅⋅








⋅−=

2

      (2.19b) 

 

 

Le facteur  (L ⁄Le ) 2  est purement géométrique et il est défini comme la tortuosité du 

milieu poreux PORTER et col. (1960) ,  SHACKELFORD (1989) 
 

Puisque  L < Le  pour les milieux poreux  ⇒  (L ⁄Le ) 2 < 1 
 
Le facteur de tortuosité est représenté : 
 

( )2eLL=τ         (2.20) 
 

La combinaison des équations (2.16) (2.19b) et (2.20), donne la première loi de Fick 

pour la diffusion des contaminants dans les sols et elle s'écrit comme suit : 
 

x

c
DJ iDi ∆

∆
⋅−= τθ        (2.21) 
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Figure 2.5 - représentation schématique, illustrant les effets sur la diffusion relatifs à la 
nature des chemins tortueux dans un sol saturé, (d’après PORTER et col.,1960). 

 

 

2. 3.1.3. Autres effets : 

 

Bien que l’expression (2.21) soit la forme générale de la première loi de Fick appliquée à 

l’étude de la diffusion des espèces chimiques dans les sols, il peut y avoir des facteurs 

supplémentaires non pris en compte dans l’expression (2.21) qui influencent la diffusion 

des espèces chimiques. KEMPER et col. (1964) ont par exemple introduit un facteur de 

fluidité ou de mobilité α* dans l’expression (2.21), afin d’expliquer l’augmentation de la 

viscosité de l’eau adhérente à la surface des minéraux argileux par rapport à celle de 

l’eau gravitaire interstitielle. PORTER et col. (1960) et VAN SCHAIK et KEMPER (1966) 

ont ajouté le facteur γ* pour expliquer l’adsorption négative ou l’exclusion anionique dans 
les pores les plus petits du sol. BERNER (1971) a désigné cet effet par “phénomène 

Donnan” qui peut exister lorsque la porosité moyenne du sol est inférieure ou égale à 

0,3. OLSEN et KEMPER (1968) ont indiqué que l’exclusion anionique peut également 

intervenir dans des sols ayant un très faible degré de saturation et dans des pores 

x + 

A1 

A2 
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relativement petits où la section transversale au transport des espèces chimiques est 

réduite. 

Afin que l’expression (2.21) prenne en considération ces deux effets supplémentaires, il 

faut la réécrire sous la forme: 
 

x

c
DJ iD ∆

∆
⋅⋅−= θγατ **        (2.22) 

 

Due à la difficulté, sinon l’impossibilité de séparer les effets de la géométrie τ de la 
fluidité α* et de l’exclusion anionique γ* dans les études de diffusion dans le sol, NYE 

(1979) a définit un facteur simple f1, nommé “facteur d’impédance”, qui prend en 

considération ces trois effets: 
 

**
1 γατ ⋅=f         (2.23) 

 

OLSEN et col. (1965) ont introduit la teneur en eau volumétrique θ dans la définition du 
facteur de tortuosité et ont désigné le nouveau facteur résultant τr par “facteur de 

transmission” qui s’exprime par: 
 

θγαττ **⋅=r         (2.24) 
 

En utilisant les facteurs d’impédance f1 (expression 2.23) ou de transmission τr 
(expression 2.24), l’expression (2.22) devient: 
 

x

c
fDJ iDi ∆

∆
−= θ1        (2.25) 

x

c
DJ riDi ∆

∆
−= τ         (2.26) 

 

SHACKELFORD (1991) a définit un “facteur de tortuosité apparent” τa analogue au 

facteur d’impédance f1 (expression 2.23). Ainsi, selon SHACKELFORD (1991), 

l’expression de la première loi de Fick qui décrit le mieux la diffusion d’une espèce 

chimique dans les sols est: 
 

x

c
DJ aiDi ∆

∆
−= θτ        (2.27) 

 

Cette expression, identique dans sa forme à l’expression (2.21), est la forme de la 

première loi de Fick retenue dans ce travail. La teneur en eau volumétrique θ n’a pas été 
incluse dans le facteur τa (expression 2.27) car elle peut être déterminée dans la plupart 

des cas, voire dans toutes les situations (SHACKELFORD, 1991). Néanmoins, l’expression 

(2.27) ne permet pas de calculer la valeur du coefficient de diffusion Di car la valeur du 

facteur de tortuosité apparent τa est inconnue. N’existant à ce jour aucune méthode pour 

déterminer τa SHACKELFORD (1991) a alors introduit le coefficient de diffusion effective 
*
iD . 
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aii DD τ=*         (2.28) 
 

En substituant alors l’expression (2.28) dans l’expression (2.27), la première loi de Fick 

pour la diffusion dans les sols devient: 
 

x

c
DJ iDi ∂

∂
−= θ*         (2.29) 

 

Les opérateurs de “différence” dans l’expression (2.27) ont été remplacés par les 

opérateurs “différentiels” pour se placer dans le cas général. Vu que τ  < 1,0 , D* < D0 ce 

qui indique que la diffusion des espèces à travers les sols est plus lente que celle dans la 

solution libre. L’expression (2.29) peut être utilisée pour déterminer la valeur du 

coefficient de diffusion effective  *
iD  de l’espèce i dans les sols. Le facteur de tortuosité 

peut alors être déterminé à partir de l’expression (2.28), en utilisant la valeur du 

coefficient de diffusion Di dans la solution libre pour l’espèce chimique i. 
 

D’autres auteurs ont présenté des expressions du coefficient de diffusion effective 
*
iD dont certaines sont présentées dans le Tableau 2.4. Cette diversité des expressions de 
*
iD nécessite donc de préciser à chaque fois l’expression qui a été employée pour le calcul 

des valeurs du coefficient de diffusion effective.  
 

 

Tableau 2.4 :  
Définitions du coefficient de diffusion effective *

iD  
(adapté de SHACKELFORD et DANIEL, 1991a) 

 

Définition Source 

τ0*
ii DD =  Gillham et col. (1984) 

τα *0*
ii DD =  Li et Gregory (1974) 

τθ0*
ii DD =  Berner (1971)  

θγτα **0*
ii DD =  Kemper et col. (1964), Olsen et Kemper (1968) 

et Nye (1979) 
*0* τγii DD =  Porter et col. (1960) 

θα *0*
ii DD =  van Schaik et Kemper (1966) 

aii DD τ0* =  Shackelford et Daniel (1991a) 

 
 
2.3.2.  Seconde loi de Fick (régime transitoire) 
 

La première loi de Fick n’est applicable à l’étude de la diffusion des espèces à travers les 

sols que dans des conditions de régime permanent. L’expression différentielle relative à 

l’étude du transport diffusif des espèces polluants dans des conditions de régime 

transitoire, ou dépendantes du temps, est désignée par “la seconde loi de Fick”. 

Toutefois, l’expression de la seconde loi de Fick n’est pas la même selon que l’espèce 

transportée est non réactive ou réactive. Les espèces chimiques sont non réactives si 

elles n’interagissent pas avec les particules du sol. Par contre, les espèces chimiques 
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réactives interagissent avec les particules du sol et sont sujettes aux réactions chimiques 

et biochimiques. 
 

2.3.2.1.  Diffusion d’espèces non réactives : 

 

La seconde loi de Fick qui décrit le transport d’une espèce non réactive à travers le sol en 

régime transitoire résulte de la combinaison de la première loi de Fick et de l’expression 

de conservation de la masse (FREEZE et CHERRY, 1979): 
 










∂
∂

∂
∂

=
∂
∂

x
D

xt

c
i

i i* c 
        (2.30)  

 

Dans le cas où *
iD  ne dépend pas de la distance de transport, l’expression (2.30) s’écrit: 

 

2
i

2
* c 

x
D

t

c
i

i

∂
∂

=
∂
∂

         (2.30a)  

 

 

2.3.2.2.  Diffusion d’espèces réactives : 
 

Parmi les nombreux types de réactions chimiques ou biochimiques qui peuvent influencer 

les concentrations des espèces pendant leur transport à travers le sol, seules les 

réactions de sorption sont en général modélisées, car la prise en compte des autres 

réactions ne peut se faire que par des analyses indirectes et qualitatives. Pour des 

solutés réactifs sujets à des réactions de sorption réversibles durant le transport diffusif à 

travers le sol, l’expression (2.30a) devient: 
 

2
i

2* c 

xR

D

t

c

di

ii

∂
∂

=
∂
∂

        (2.31)  

 

Où Rdi, facteur de retardement de l’espèce chimique i, est donné par : 
 

pi
d

di KR
θ
ρ

+= 1         (2.32)  

 

Le fait que *
iD  et Rdi sont inconnus dans l’expression (2.31) a conduit LI et GREGORY 

(1974) à réécrire cette expression sous la forme: 
 

2
i

2
* c 

x
D

t

c
Ai

i

∂
∂

=
∂
∂

        (2.33)  

 

De même que GILLHAM et col. (1984) et QUIGLEY et col. (1987a): 
 

2
i

2c 

x
D

t

c
si

i

∂
∂

=
∂
∂

        (2.34)  

 

Où *
AiD  et siD  sont les coefficients de diffusion effective apparente d’un soluté réactif 

définis par: 
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di

i
siAi

R

D
DD

*
*  

==         (2.35)  

 

De cette façon, il ne subsiste qu’une inconnue ( *
AiD  ou 

siD ) au lieu des deux inconnues 

précédentes ( *
iD  et Rdi ou Kpi). Alors, en se basant sur les données disponibles dans la 

bibliographie concernant soit *
iD  soit Kpi, la valeur de *

AiD  étant connue 

expérimentalement, l’autre paramètre inconnu peut être calculé à partir de l’expression 
(2.35). Cependant, ROWE et col. (1985) ont déconseillé l’utilisation d’un coefficient 
simple, *

AiD  ou 
siD  dans l’expression (2.31), lorsque les conditions aux limites sont de 

flux contrôlé, car les analyses résultantes seront incorrectes et non-conservatives. En 
effet, le coefficient *

AiD  ou siD est une fonction des caractéristiques de sorption du sol, 

tandis que *
iD  ne l’est pas. De ce fait, il n’est pas correct d’utiliser une valeur pour *

AiD  

ou siD , sans utiliser la valeur Rd associée, dès lors que des sols différents présentent des 

caractéristiques de sorption différentes.  
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2. 4. METHODES DE MESURE EN LABORATOIRE DU COEFFICIENT DE DIFFUSION  
          EFFECTIVE : 
 

2. 4. 1 Introduction : 
 

SHACKELFORD (1991), YONG et col. (1992), SHARMA et LEWIS (1994) et ROWE et col. 

(1995) ont présenté plusieurs équipements et modes opératoires habituellement utilisés 

en laboratoire pour déterminer les valeurs du coefficient de diffusion effective D*. Dans 

le but de faciliter la présentation de ces méthodes expérimentales et d’indiquer leurs 

avantages et inconvénients respectifs, nous avons groupé les diverses méthodes 

recueillies dans la bibliographie selon deux catégories: 1) les méthodes à régime 

permanent et 2) les méthodes à régime transitoire. On ne retiendra ici que les processus 

les plus couramment utilisés. 
 

2.4.2 Méthodes à régime permanent : 
 

2.4.2.1 Méthode classique (concentration constante des espèces chimiques dans 
le réservoir d’alimentation) 

 

La méthode classique à régime permanent a été utilisée par DUTT et LOW (1962), OLSEN 

et col. (1965), van SCHAIK et KEMPER (1966), van SCHAIK et col. (1966) et MUURINEN 

(1990), entre autres. La méthode à régime permanent est présentée sur les Figures 10a 

et 10b. Le principe général du test est: 

 

i) à l’une des extrémités de l’éprouvette est placée le réservoir d’alimentation qui 

contient la solution (par exemple du lixiviat réel ou synthétique) à étudier, et à l’autre 

extrémité le réservoir collecteur où l’on prélève des échantillons du percolat dont on 

détermine la concentration des espèces; 

 

ii) du fait que la concentration des espèces en début d’essai est plus grande dans le 

réservoir d’alimentation que dans l’éprouvette et dans le réservoir collecteur, il s’établit 

un gradient de concentration chimique à travers l’éprouvette qui provoque le transport 

des espèces depuis le réservoir d’alimentation jusqu’au réservoir collecteur; 
 

iii) prélèvement d’échantillons dans les réservoirs d’alimentation et collecteur pendant la 

réalisation du test, de manière à suivre l’établissement du régime permanent puis à 

garantir son maintien (le gradient de concentration est fixé à une valeur constante 

durant le test). 

 

Lorsque les conditions de régime permanent sont établies, le calcul du coefficient de 

diffusion effective *
iD de l’espèce chimique i se fait à partir de l’expression (2.36) en 

admettant que θ = nt
. 
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où H est la hauteur de l’éprouvette, A sa section transversale, ∆ci le gradient de 

concentration de l’espèce chimique i et ∆mi la variation massique de l’espèce chimique i 

dans un incrément de temps ∆t. 

 

Etant donné que la quantité H/ntA∆ci dans l’expression (2.36) peut être mesurée ou fixée 

indépendamment du test, seule la variation de masse ∆mi de l’espèce dans le temps ∆t 

est mesurée pendant le test. Dans des conditions de régime permanent, on a: 

 
( ) ( ) ( )tmtmtm iii ∆∆=∆∆=∆∆− 21      (2.37) 

 

Où ∆m1i est la diminution de la masse de l’espèce i dans le réservoir d’alimentation et 

∆m2i est l’augmentation de la masse de l’espèce i dans le réservoir collecteur. Ainsi, on 

n’aurait besoin d’échantillonner la solution que dans l’un ou l’autre des réservoirs durant 

le test (Figure 2.6a). 
 

 

 
 

Figure 2.6 - Schéma de l’essai de diffusion à régime permanent selon la méthode 
classique: a) cellule de diffusion (en plan ou en profil); b) variation de la concentration 

des espèces chimiques dans l’éprouvette en fonction de sa hauteur  
(SHACKELFORD, 1991). 

 

 

Toutefois, pour s’assurer que le régime permanent a été établi et maintenu, il est 

préférable d’échantillonner la solution dans les deux réservoirs. 

 

L’utilisation des opérateurs de différence ∆ dans les expressions (2.36 et 2.37) implique 

que le gradient de concentration chimique ∆ci à travers l’éprouvette est linéaire. 

Néanmoins, dus aux écoulements couplés, le gradient de concentration dans l’éprouvette 

doit être non-linéaire (Figure 2.6b) (QUIGLEY et col., 1987a).  
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En conséquence, les valeurs du coefficient de diffusion effective *
iD  déterminées en 

utilisant le gradient de concentration défini à partir des concentrations des espèces dans 

les réservoirs peuvent être différentes de celles déterminées en utilisant le gradient de 

concentration définit à partir de la variation de la concentration des espèces dans 

l’éprouvette en fonction de sa hauteur (QUIGLEY et col., 1987a;  MUURINEN, 1990). 
 

 

2.4.2.2. Méthode du temps de réponse : 
 

Le fait que cette méthode ait besoin d’un certain temps pour établir le régime 

permanent, sans nécessiter de le maintenir, forme la base d’une méthode, connue par 

“méthode du temps de réponse”, généralement utilisée pour déterminer le coefficient de 

diffusion d’un gaz s’écoulant à travers une membrane poreuse (CRANK, 1975; COMYN, 

1985; ROGERS, 1985). 

 

La méthode du temps de réponse est illustrée sur la Figure 2.7. Le principe général du 

test est le suivant: 

 

− à l’une des extrémités de l’éprouvette est placée le réservoir d’alimentation qui 

contient la solution (par exemple du lixiviat réel ou synthétique) à étudier, et à 

l’autre extrémité le réservoir collecteur où l’on prélève des échantillons du 

percolat pour les analyses chimiques afin de déterminer la concentration des 

espèces chimiques; 

 

− du fait que la concentration des espèces (c1 sur les Figures 2.7a et 2.7b) en début 

d’essai est plus grande dans le réservoir d’alimentation que dans l’éprouvette et 

dans le réservoir collecteur, il s’établit un gradient de concentration chimique à 

travers l’éprouvette qui provoque le transport des espèces chimiques depuis le 

réservoir d’alimentation jusqu’au réservoir collecteur; 

 

− au début du test, la concentration des espèces chimiques dans l’éprouvette est 

nulle et, durant le test, la concentration des espèces chimiques à l’interface 

éprouvette-réservoir collecteur est maintenue à concentration nulle (c2= 0 sur les 

Figures 2.7a et 2.7b) pour garantir un gradient de concentration constant; 

 

− prélèvement d’échantillons de la solution dans les réservoirs d’alimentation et 

collecteur pendant la réalisation du test, de manière à préciser l’instant où 

s’établit le régime permanent et à garantir le maintien du gradient de 

concentration à une valeur constante durant le test. 
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Figure 2.7 : Schéma de l’essai de diffusion à régime permanent selon la méthode du 
temps de réponse: a) cellule de diffusion (en plan ou en profil); b) concentration des 
espèces chimiques dans les réservoirs d’alimentation et collecteur pendant le test; c) 

estimation du temps de réponse après le test  
(SHACKELFORD, 1991 et YONG et col.,1992). 

 

Dans cette méthode, la masse totale Qti de l’espèce chimique i qui migre par diffusion à 

travers l’éprouvette tend vers une valeur constante (régime permanent) quand t tend 

vers l’infini. L’expression qui décrit ce processus est (CRANK, 1975): 
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c1i étant la concentration de l’espèce chimique i dans le réservoir d’alimentation, 

maintenue à une valeur constante durant le test (Figure 2.7b) et JDi le flux diffusif de 

l’espèce chimique i. 
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L’évolution de la masse totale Qti de soluté i en fonction du temps t décrite par 

l’expression (2.38) correspond à une droite dont l’intersection avec l’axe du temps 

(Figure 2.7c) est donnée par le facteur tH, désigné par “temps de réponse diffusive” : 
 

*

2

6D
HR

T d
h =         (2.40) 

 

Ainsi, le coefficient de diffusion effective D* peut être déterminé en utilisant l’expression 

(2.40) en déterminant au préalable la valeur de tH  par construction graphique de 

l’évolution de Qt en fonction du temps t. Cependant, la valeur du facteur de retardement 

Rd doit être préalablement connue si les espèces sont réactives. 
 

 
2. 4 .3  Méthodes à régime transitoire : 
 

Généralement, les méthodes à régime transitoire utilisent les solutions, lorsqu’il existe un 

transport des polluants par advection, ou celles de la seconde loi de Fick (expression 

2.31), lorsque le transport par advection n’existe pas (diffusion pure). De nombreuses et 

différentes méthodes à régime transitoire ont été utilisées pour la détermination des 

coefficients de diffusion effective des espèces (OLSEN et col., 1965; CROOKS et 

QUIGLEY, 1984; GILLHAM et col., 1984; ROWE et col., 1988; BARONE et col., 1990; 

SHACKELFORD et DANIEL, 1991b; SHACKELFORD et col., 1997; COTTEN et col., 1998). 

nous avons groupé les méthodes à régime transitoire dans les trois catégories suivantes: 

 

− Méthodes de la colonne; 

− Méthode des demi-cellules; 

− Méthodes des réservoirs. 
 

 

2.4.3.1  Méthodes de la colonne : 
 

i. Concentration constante dans le réservoir d’alimentation : 

 

Cette méthode, également désignée par “test classique de la colonne” (Figure 2.8), a été 

souvent utilisée pour l’étude du transport des polluants à travers les sols (FREEZE et 

CHERRY, 1979). La cellule sur la Figure 2.9 été utilisée par YONG et col. (1986) dans la 

détermination du coefficient de diffusion effective des espèces chimiques dans le cas d’un 

transport advectif non négligeable. Le principe général du test est illustré sur la Figure 

2.8 et décrit ci-après: 

 

− à l’une des extrémités de l’éprouvette est placée le réservoir d’alimentation qui 

contient la solution à étudier et à l’autre extrémité, une pierre poreuse, 

l’ensemble étant relié au réservoir collecteur où l’on prélève des échantillons du 

percolat pour déterminer la concentration des espèces; 

− percolation de l’éprouvette, généralement à l’eau, jusqu’à l’établissement d’un 

écoulement à régime permanent; 
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−  remplacement de l’eau dans le réservoir d’alimentation par une solution de 

concentration initiale c0 connue et constante durant tout le test; 

− prélèvement d’échantillons dans le réservoir collecteur pendant la réalisation du 

test de façon à mesurer la concentration c des espèces dans le percolat et 

construction graphique de l’évolution de la concentration relative c/c0 en fonction 

de la fraction des vides percolée. 
 

Les courbes sur les Figures 2.8a  sont les courbes de réponse chimique. L’expression 

analytique des courbes de réponse chimique des espèces représentées sur la Figure 2.8 

est (FREEZE et CHERRY, 1979) : 
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Avec : 

 H : épaisseur de l'échantillon,   

 Erfc : erreur sur la fonction complémentaire définie par l’expression : 
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où erf(z') est la fonction d’erreur définie par l’expression: 
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Les valeurs de ces fonctions sont présentées dans des tableaux CRANK, 1975; FREEZE et 

CHERRY, 1979). Aussi elles peuvent être obtenues en utilisant le tableur Excel.  

 

Les conditions initiales et aux limites utilisées  dans la résolution de l’équation de 

transport et donnant ainsi l'équation (41) sont 

  

c (z ≥ 0,   t = 0)  = 0 

c (z ≤ 0,   t ≥ 0)  = 0       (2.44) 

c (z = ∞,   t ≥ 0) = 0 

La valeur du coefficient de diffusion effective D *, est obtenue en utilisant l'équation 

(2.41) en remplaçant dans cette équation les valeurs connues comme e, v et Rd et celles 

mesurées lors de l'essai : c/c0 et t. 
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Figure 2.8 – Schéma de l’essai de 
diffusion à régime transitoire selon la 
méthode de la colonne avec 
concentration constante des espèces 
chimiques dans le réservoir 
d’alimentation: a) cellule de diffusion; b) 
évolution de la concentration relative 
c/c0 en fonction de la fraction des vides 
percolée  

 
Figure 2.9 – Cellule de diffusion à paroi 
rigide pour les essais réalisés à régime 
transitoire selon la méthode de la 
colonne avec concentration constante 
des espèces chimiques dans le réservoir 
d’alimentation et écoulement advectif 
non négligeable (d’après YONG et col., 
1986). 

 

ii.  Diminution de la concentration dans le réservoir d’alimentation : 

 

Cette méthode, décrite par ROWE et col. (1988), est une modification du test classique 

de la colonne: la concentration initiale des espèces dans le réservoir d’alimentation 

diminue dans le temps suite à leurs migrations vers l’éprouvette (figure 2.10). La cellule 

sur la Figure 2.11 a été utilisée par ROWE et col. (1988) dans la détermination du 

coefficient de diffusion effective D* des espèces et du coefficient de distribution Kd dans 

le cas d’un transport advectif non négligeable. Le principe général du test est résumé sur 

la Figure 2.10 et décrit ci après: 

 

− à l’une des extrémités de l’éprouvette est placée le réservoir d’alimentation qui 

contient la solution à étudier et à l’autre extrémité une pierre poreuse pour 

faciliter le prélèvement du percolat à partir de l’éprouvette; 

− mise en contact avec l’éprouvette de la solution dans le réservoir d’alimentation 

qui contient les espèces à concentration initiale c0; 

− dû au transport diffusif, et éventuellement advectif, à travers l’éprouvette, les 

concentrations des espèces diminuent dans le réservoir d’alimentation et 

augmentent éventuellement dans le réservoir collecteur au cours du test; 

− démontage de la cellule à la fin du test, découpage de l’éprouvette en plusieurs 

tranches d’où on mesure la concentration des espèces; 
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− construction graphique de l’évolution des concentrations des espèces mesurées 

dans le réservoir d’alimentation et collecteur en fonction du temps; 

− construction graphique de la variation de la concentration des espèces dans 

l’éprouvette en fonction de sa hauteur. 
 

L’interprétation des tests peut être effectuée à l’aide du logiciel POLLUTE (ROWE et col., 

1994) qui utilise une solution semi-analytique de l’expression de l’équation de transport. 

Le logiciel POLLUTE détermine les courbes théoriques qui s’ajustent au mieux aux valeurs 

expérimentales de la variation des concentrations des espèces mesurées dans les 

réservoirs d’alimentation et collecteur en fonction du temps (Figure 2.10b) et de la 

variation de la concentration des espèces dans l’éprouvette en fonction de sa hauteur 

(Figure 2.10c) pour déterminer le coefficient de diffusion effective. La valeur du 

coefficient de diffusion effective déterminée à partir du profil des concentrations des 

espèces dans l’éprouvette sert à vérifier la valeur du coefficient de diffusion effective 

déterminée à partir de la variation de la concentration des espèces dans les réservoirs 

d’alimentation et collecteur au cours du temps. 
 

 

   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 2.10 – Schéma de l’essai de 
diffusion à régime transitoire selon la 
méthode de la colonne avec diminution 
de la concentration des espèces 
chimiques dans le réservoir 
d’alimentation: a) cellule de diffusion; b) 
variation de la concentration dans les 
réservoirs d’alimentation et collecteur en 
fonction du temps; c) variation de la 
concentration dans l’éprouvette en 
fonction de sa hauteur (adaptée de 
SHACKELFORD, 1991).  

 
Figure 2.11 – Cellule de diffusion à 
paroi rigide pour les essais réalisés à 
régime transitoire selon la méthode de la 
colonne avec diminution de la 
concentration des espèces chimiques 
dans le réservoir d’alimentation dans le 
cas d’un écoulement advectif non 
négligeable (d’après ROWE et col., 
1988).  
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2.4.3.2.   Méthode de la demi-cellule : 
 

Les principales étapes de cette méthode sont résumées de façon séquentielle sur la 

Figure 2.12. Le principe général du test est le suivant: 

 

− les deux demi-cellules qui contiennent les éprouvettes sont mises en contact de 

façon à permettre la diffusion des espèces d’une demi-cellule vers l’autre 

(diffusion d’un sel, Figure 2.12a), ou dans les deux sens (contre-diffusion); 

− démontage de la cellule à la fin du test, découpage des éprouvettes des deux 

demi-cellules en plusieurs tranches d’où on mesure la concentration des espèces; 

− construction graphique de la variation de la concentration des espèces dans 

l’éprouvette en fonction de sa hauteur pour chaque demi-cellule. 

 

Dans la méthode de la demi-cellule la valeur du coefficient de diffusion effective D* 

retenue est celle qui conduit au meilleur ajustement, par des courbes théoriques, des 

valeurs expérimentales de la variation de c/c0 en fonction de la hauteur de l’éprouvette. 

 

Les expressions de ces courbes théoriques ont été établies par CRANK (1975) et 

CARSLAW et JAEGER (1959) dans le cas d’un milieu infini et fini, respectivement, alors:  
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où x0 est la position de l’interface entre les deux demi-cellules (direction de transport), xi 

la distance à laquelle l’espèce chimique i d’une concentration donnée a migré et m la 

constante dans la série sommation. 

Dans le cas où le profil de concentration n’atteint pas les extrémités des demi-cellules 

(Figure 2.12c), le milieu peut être considéré infini en hauteur. A l’inverse, lorsque le profil 

de concentration atteint les extrémités des demi-cellules (Figure 2.12d), le milieu ne peut 

plus être considéré infini en hauteur. 

GILLHAM et col. (1984) et ROBIN et col. (1987) ont utilisé l’expression (2.46) pour le 

calcul du coefficient de diffusion du chlorure et du strontium Sr dans des éprouvettes de 

bentonite compactée. 
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Figure 2.12 - Schéma de l’essai de diffusion à régime  transitoire selon la méthode de la 
demi cellule: a) cellule de diffusion; b) variation de la concentration des espèces 
chimiques dans l’éprouvette en fonction de sa hauteur et du temps; c) variation de la 
concentration dans le cas d’un milieu infini; d) variation de la concentration dans le cas 
d’un milieu fini (adaptée de SHACKELFORD, 1991).  
 
2.4.3.3.  Méthodes des réservoirs : 
 

i. Méthode des deux réservoirs (diminution de la concentration dans le réservoir 
d’alimentation) 
 

La méthode des deux réservoirs a été présentée par ROWE et col. (1988). Le dispositif    

(figure 2.13) est identique à celui présenté sur la Figure 2.10, mais il n’y a pas 

d’écoulement advectif (vs = 0). La pierre poreuse a été remplacée par un second 

réservoir et les espèces s’accumulant dans le réservoir collecteur sont échantillonnées. 

 

Les principales étapes de la méthode sont résumées sur la Figure 2.13. Le principe 

général du test est le suivant : 

 

− à l’une des extrémités de l’éprouvette, est placée le réservoir d’alimentation et à 

l’autre extrémité, le réservoir collecteur; 

− mise en contact avec l’éprouvette de la solution du réservoir d’alimentation ayant 

les espèces à concentration initiale c0; 
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− dû au transport diffusif des espèces à travers l’éprouvette, les concentrations des 

espèces diminuent dans le réservoir d’alimentation et augmentent éventuellement 

dans le réservoir collecteur au cours du test; 

− démontage de la cellule à la fin du test, découpage de l’éprouvette en plusieurs 

tranches d’où on mesure la concentration des espèces; 

− construction graphique de l’évolution de la concentration des espèces dans les 

réservoirs d’alimentation et collecteur en fonction du temps; 

− construction graphique de la variation de la concentration des espèces dans 

l’éprouvette en fonction de sa hauteur. 

 

Dans cette méthode, l’exploitation des résultats est essentiellement la même que celle 

utilisée dans la méthode de la colonne avec la diminution de la concentration des espèces 

dans le réservoir d’alimentation. Le calcul du coefficient de diffusion effective peut ainsi 

être réalisé en utilisant le logiciel POLLUTE. La Figure 2.13 montre que la concentration 

des espèces évolue au cours du temps jusqu’à l’établissement du régime permanent à la 

fin d’une période de temps donné. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 2.13 - Schéma de l’essai de diffusion à régime transitoire selon la méthode des 
deux réservoirs: a) cellule de diffusion; b) variation de la concentration des espèces 
chimiques dans les réservoirs d’alimentation et collecteur en fonction du temps et dans 
l’éprouvette en fonction de sa hauteur et du temps (adaptée de SHACKELFORD, 1991).

ii. Méthode du réservoir simple : 
 

Le dispositif d’essai est identique à celui décrit pour la méthode des deux réservoirs, à 

l’exception du fait que le réservoir collecteur est retiré. Dans la méthode du réservoir 

simple, les conditions de test se divisent selon les deux types suivants : i) concentration 
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constante dans le réservoir d’alimentation; ii) diminution de la concentration dans le 

réservoir d’alimentation. 
 

ii.1 Concentration constante dans le réservoir d’alimentation : 

 

La Figure 2.14 illustre les principales étapes de la méthode du réservoir simple avec 

concentration constante dans le réservoir d’alimentation. Le mode opératoire est 

identique à celui décrit pour la méthode des deux réservoirs, à l’exception du fait que le 

réservoir collecteur est retiré et la concentration des espèces dans le  réservoir 

d’alimentation est constante au cours du test. Sur la Figure 2.14, on présente les profils 

de concentration des espèces qui peuvent être obtenus par la méthode du réservoir 

simple ayant une concentration constante dans le réservoir d’alimentation. 

Dans cette méthode la valeur du coefficient de diffusion effective D* retenue est celle qui 

conduit au meilleur ajustement, par des courbes théoriques, des valeurs expérimentales 

obtenues à partir de la mesure de la concentration des espèces chimiques dans 

l’éprouvette à divers niveaux. 

Les expressions de ces courbes théoriques ont été établies par CRANK (1975) dans le cas 

d’un milieu infini (Figure 2.14c) et fini (Figure 2.14d), respectivement, alors:  
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  (2.48) 

 

où zi est la profondeur à laquelle l’espèce chimique i d’une concentration chimique 

donnée a migré dans la direction de transport. 

L’expression (2.47) peut être également obtenue à partir de l’expression (2.41) en 

annulant le vs. L’expression (2.48) permet également de calculer la variation de la 

concentration des espèces dans l’éprouvette à divers niveaux en utilisant les valeurs du 

coefficient de diffusion effective obtenues par une analyse à rebours. 

Alternativement, la masse totale Mti de l’espèce i dans l’éprouvette à l’instant t repéré à 

l’instant initial de la phase diffusive peut être mesurée puis utilisée dans l’expression 

suivante pour déterminer le coefficient de diffusion effective (CRANK, 1975): 
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où M∞i est la masse totale de l’espèce i dans l’éprouvette en un temps infini (en équilibre). 

L’expression de M∞i est: 

 

iditi cRnHAM 0   =∞        (2.50) 
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ii.2 Diminution de la concentration dans le réservoir d’alimentation : 

 

Les principales étapes de la méthode sont résumées sur la Figure 2.15. Cette méthode 

est identique à la précédente, excepté que dans ce cas, la concentration des espèces 

dans le réservoir d’alimentation diminue au cours du temps (Figure 2.15e). La Figure 

2.16 montre la cellule de diffusion utilisée par BARONE et col. (1989) pour estimer, en 

utilisant un lixiviat complexe, l’influence des interactions soluté-soluté sur la diffusion et 

l’adsorption de chacune des espèces dans un sol argileux. 

Comme dans la méthode de la colonne et des deux réservoirs avec la diminution de la 

concentration dans le réservoir d’alimentation, le coefficient de diffusion effective peut 

être déterminé à partir du profil de concentration des espèces dans l’éprouvette à la fin 

du test (Figures 2.15c et 2.15d), et à partir de la diminution de la concentration des 

espèces dans le réservoir d’alimentation en fonction du temps (Figure 2.15e). Les deux 

conditions aux limites qu’il faut considérer sont les milieux infini (Figure 2.15c) et fini 

(Figure 2.15d). 

Dans le cas du milieu infini, le profil de concentration n’a pas atteint la base de 

l’éprouvette (temps t1 sur la Figure 2.15b). Une solution analytique pour ces conditions 

est (CARSLAW et JAEGER, 1959): 
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Où LR est la hauteur de la solution dans le réservoir d’alimentation. 

 

L’expression (2.51) permet également de calculer la variation de la concentration des 

espèces dans l’éprouvette à différents niveaux en utilisant les valeurs du coefficient de 

diffusion effective obtenues par une analyse à rebours. 

Dans le cas du milieu fini (temps t2 sur la Figure 2.15b), la valeur du coefficient de 

diffusion effective peut être déterminée à l’aide du logiciel POLLUTE, soit en utilisant le 

profil de concentration des espèces dans l’éprouvette à la fin du test, soit en utilisant la 

diminution de la concentration des espèces dans le réservoir d’alimentation en fonction 

du temps. Alternativement à cette dernière procédure, CRANK (1975) et SHACKELFORD 

et col. (1989) ont indiqué la solution analytique suivante : 
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où α est un coefficient que est fonction de la géométrie de la cellule de diffusion, de la 

teneur en eau volumique de l’éprouvette et du facteur de retardement des espèces 

chimiques et qm un paramètre qui correspond à des racines positives non nulles données 

par l’expression: 

 
 tan qm = α qm        (2.53) 
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Figure 2.14 – Schéma de l’essai de diffusion à régime transitoire selon la méthode du 
réservoir simple avec concentration constante des espèces chimiques dans le réservoir 
d’alimentation: a) cellule de diffusion; b) variation de la concentration dans l’éprouvette 
en fonction de sa hauteur et du temps; c) variation de la concentration dans le cas d’un 
milieu infini; d) variation de la concentration dans le cas d’un milieu fini; e) distance z 
repérée par rapport à la base de l’éprouvette dans le cas d’un milieu fini (adaptée de 
SHACKELFORD, 1991). 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 2.15 – Schéma de l’essai de diffusion à régime transitoire selon la méthode du 
réservoir simple avec diminution de la concentration des espèces chimiques dans le 
réservoir d’alimentation: a) cellule de diffusion; b) variation de la concentration dans 
l’éprouvette en fonction de sa hauteur; c) variation de la concentration dans le cas d’un 
milieu infini; d) variation de la concentration dans le cas d’un milieu fini; e) évolution de 
la concentration dans le réservoir d’alimentation en fonction du temps (adaptée de 
SHACKELFORD, 1991). 
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Figure 2.16 – Cellule de diffusion à paroi rigide pour les essais réalisés à régime 
transitoire selon la méthode du réservoir simple avec diminution de la concentration des 
espèces chimiques dans le réservoir d’alimentation dans le cas d’un écoulement advectif 

nul (d’après BARONE et col., 1989). 
 
 
2.4.4 Synthèse des méthodes de mesure du coefficient de diffusion effective et 

justification du type d’essai dans le programme expérimentale : 
 

Le tableau 2.5 représente une synthèse des avantages et inconvénients des différentes 

méthodes de mesure du coefficient de diffusion. 
 

Les essais de diffusion peuvent être réalisés en régime permanent ou en régime 

transitoire. Les essais de diffusion selon la méthode à régime permanent nécessitent 

l’établissement de ce régime, ce qui peut prolonger de manière excessive le temps de 

réalisation des essais de diffusion. De ce fait, nous avons choisi dans le cadre de notre 

travail de réaliser des essais de diffusion selon la méthode à régime transitoire.  

 

Les essais de diffusion effectués selon la méthode à régime transitoire peuvent utiliser 

deux techniques différentes: la concentration du lixiviat dans le réservoir d’alimentation 

reste constante durant tout l’essai; ou bien la concentration du lixiviat dans le réservoir 

d’alimentation diminue durant l’essai. Nous avons opté pour la réalisation des essais de 

diffusion avec une concentration constante du lixiviat dans le réservoir d’alimentation. 

D’un côté, la concentration constante du lixiviat dans le réservoir d’alimentation simule 

de façon plus adéquate le comportement du lixiviat dans les centres de stockage des 

déchets pendant la période active de celui-ci,  selon BONAPARTE R. (1995).  D’un autre 

côté, maintenir constante la concentration dans le réservoir se met en concordance avec 

les études de transfert des polluants par diffusion à travers les sols  réalisées en 

laboratoire par des méthodes destructives ou encore par des méthodes non destructives, 

qui font l’objectif principal de cette étude. Nous pouvons citer, à titre d’exemple, celle 
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réalisé par BLEWETT et col. (2003). Ainsi, il  sera possible d’effectuer des comparaisons 

avec certaines des études déjà publiées. 
 
 

Afin de réaliser les essais où le mécanisme prépondérant de transfert des espèces 

chimiques à travers les sols échantillonnés est celui de la diffusion, les autres 

mécanismes étant alors négligeables,  nous avons imposé une vitesse de percolation 

nulle (vs = 0). 

 

Les conditions spécifiées ci-après (régime transitoire,  concentration constante du lixiviat 

dans le réservoir, d’alimentation et vitesse de percolation nulle) peuvent être remplies 

moyennant l’utilisation de la méthode de la colonne, de la méthode des deux réservoirs 

ou de la méthode du réservoir simple. Par rapport à la méthode de la colonne et de la 

cellule de diffusion avec les deux réservoirs, la cellule de diffusion avec le réservoir 

simple présente les deux avantages suivants: a) les espèces chimiques n’ont pas besoin 

de traverser l’éprouvette; b) les conditions aux limites entre le réservoir d’alimentation et 

l’éprouvette sont analogues à celles in situ entre le lixiviat produit dans le centre de 

stockage des déchets et la barrière d’étanchéité minérale. Nous avons donc opté de 

réaliser le programme expérimental en utilisant une cellule de diffusion ayant un seul 

réservoir.  

 

En conclusion, les essais de diffusion, dont les résultats et interprétations sont présentés 

dans le chapitre 4, ont été effectués moyennant l’utilisation de cellules de diffusion de 

réservoir simple, en régime transitoire, avec   concentration constante du lixiviat dans le 

réservoir d’alimentation et à gradient hydraulique et vitesse de percolation nuls en 

utilisant une méthode de mesure non destructive.  
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Tableau 2.5 :  
Avantages et inconvénients des méthodes de mesure en laboratoire du coefficient de diffusion effective 

 
Méthodes d’essais Avantages Inconvénients : 

Méthodes à régime permanent 

concentration constante des 
espèces chimiques dans le 
réservoir d’alimentation 

Le coefficient de diffusion effective des espèces 

chimiques réactives peut être déterminé sans qu’il soit 

nécessaire de déterminer le facteur de retardement Rd 

(par définition, il n’existe pas de retardement d’une 

espèce en régime permanent). 

− la durée nécessaire à l’établissement du régime 

permanent peut être trop longue, en particulier 

pour des espèces chimiques réactives et/ou pour 

des éprouvettes de hauteur relativement élevée 

(la durée du test peut être réduite par pré- 

saturation du complexe d’échange du sol avec les 

espèces réactives à utiliser dans le test); 

− le maintien d’un gradient de concentration 

constant durant tout le test oblige au 

rétablissement continu, dans le réservoir 

d’alimentation, de la concentration des espèces 

qui migrent par diffusion et au prélèvement 

continu des espèces dans le réservoir collecteur. 

Méthode du temps de réponse 

Il exige moins de contrôles des conditions d’essai que la 

méthode classique du régime permanent précédemment 

évoquée, car il faut seulement établir les conditions du 

régime permanent et ne pas veiller à le maintenir tout 

au long de l’essai. 

− le facteur de retardement des espèces réactives 

doit être préalablement déterminé; 

− le temps nécessaire à l’établissement des 

conditions de régime permanent peut être trop 

long (par exemple, les tests de MUURINEN, 1990 

ont duré entre 150 et 200 jours). 
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Tableau 2.5 (suite) :  
Avantages et inconvénients des méthodes de mesure en laboratoire du coefficient de diffusion effective 

 
Méthodes à régime transitoire 

Méthodes de la colonne 

− le coefficient de diffusion effective et le facteur de 

retardement peuvent être déterminés à partir d’un 

seul test;  

− la diminution de la concentration des espèces dans 

le réservoir d’alimentation simule mieux les 

conditions aux limites dans les centres de stockage 

des déchets que la concentration constante;  

− la diminution de la concentration des espèces dans 

le réservoir d’alimentation durant le test est plus  

facile à gérer que le maintien d’une concentration 

constante.  

Pour des vitesses d’écoulement faibles, le test peut 

être trop long, sauf si les éprouvettes sont de faible 

hauteur (pour des éprouvettes de très faible 

hauteur, leur représentativité peut être remise en 

cause); 
 

Méthode de la demi 
cellule 

Le grand nombre d’études qui ont déjà utilisé la 

méthode et donc l’importante expérience accumulée, 

en particulier par la discipline des sciences du sol. 
 

− difficulté à garantir un contact parfait entre les 

deux demi-cellules, en particulier pour des 

éprouvettes de section transversale 

relativement grande; 

− difficulté à saturer les éprouvettes et délai de 

saturation éventuellement trop important; 

− les conditions aux limites en laboratoire ne 

simulent pas correctement les conditions aux 

limites dans des centres de stockage des 

déchets et de ce fait, les résultats peuvent ne 

pas être représentatifs.  
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Tableau 2.5 (suite) :  
Avantages et inconvénients des méthodes de mesure en laboratoire du coefficient de diffusion effective 

 

Méthode des deux réservoirs 

− le transport par advection est nul vs = 0 et Dh 

≅ D*; 

− il n’est pas nécessaire d’établir le régime 

permanent, l’essai est plus rapide que celui la 

méthode à régime permanent. 

− l’écoulement par advection étant nul, la durée 

du test peut rester encore trop importante; 

− la saturation de l’éprouvette avant la phase de 

diffusion peut être difficile ou d’une durée 

importante. 

Méthode du réservoir simple 

− du fait que le transport par advection est nul, le 

coefficient de dispersion mécanique Dm est 

négligeable et ainsi Dh ≅ D*; 

− la durée de l’essai est plus petite que celle de la 

méthode des deux réservoirs, du fait qu’il n’est pas 

nécessaire que le transport s’effectue au travers de 

la totalité de l’éprouvette; 

− dans la méthode du réservoir simple avec 

diminution de la concentration des espèces dans le 

réservoir d’alimentation, les conditions aux limites 

à l’interface réservoir d’alimentation-éprouvette 

sont analogues aux conditions aux limites à 

l’interface lixiviat-barrière d’étanchéité minérale 

dans les centres de stockage de déchets. 
 

− dans la méthode du réservoir simple avec 

concentration constante des espèces dans 

le réservoir d’alimentation, le maintien 

d’une concentration constante nécessite 

des procédures expérimentales intensives 

et complexes et de durées importantes 

(selon ROWE et col., 1985, la substitution 

fréquente de la solution dans le réservoir 

d’alimentation peut induire des fluctuations 

indésirables sur le transport diffusif); 

− la saturation de l’éprouvette avant la phase 

de diffusion peut être difficile ou trop 

longue. 
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2. 5. PARAMETRES INFLUENÇANT LES ESSAIS DE DIFFUSION :  
 

2.5.1 Introduction : 

 

Quelques-uns des principaux travaux de recherche développés en laboratoire ayant 

contribué à une meilleure compréhension de la détermination du coefficient de diffusion 

effective d’espèces chimiques inorganiques dans les sols saturés sont les suivants: 

 

− sur des éprouvettes préparées à partir d’échantillons intacts, ceux de ROWE et 

col. (1988), BARONE et col. (1989), BARONE et col. (1990), et GARGA et 

O’SHAUGHNESSY (1994); 

− sur des éprouvettes de sols argileux compactées, ceux de CROOKS et 

QUIGLEY (1984), SHACKELFORD et col. (1989), MANASSERO et col. (1995) et 

MANASSERO et col. (1996); 

− sur des éprouvettes compactées constituées de mélanges de sable avec de la 

bentonite, celui de GILLHAM et col. (1984); 

− sur des éprouvettes compactées constituées de mélanges de sable avec de 

l’attapulgite, ceux de SHACKELFORD et col. (1997) et COTTEN et col. (1998). 

 

Toutefois, COTTEN et col. (1998) ont souligné qu’il existe encore une confusion 

importante quant au mode opératoire de l’essai de diffusion. En particulier, il n’existe 

aucune uniformisation relative au dispositif d’essai, à la durée d’essai et à la hauteur de 

l’éprouvette. Afin de surmonter quelques-unes de ces lacunes, COTTEN et col. (1998) ont 

étudié l’influence de la durée d’essai et de la hauteur de l’éprouvette sur les valeurs du 

coefficient de diffusion effective du chlorure et du zinc qui ont migré à travers des 

éprouvettes, constituées de mélanges de sable avec de l’attapulgite, compactées et non 

confinées. 
 

2.5.2 Paramètres influençant les essais de diffusion : 
 

2.5.2.1 Teneur en eau de compactage : 
 

SHACKELFORD (1988) a étudié l’influence de la teneur en eau de compactage d’un 

mélange de kaolinite et du sable d’Ottawa sur le coefficient de diffusion effective des 

espèces chimiques Cl-, K+, Zn2+ et Cd2+. La teneur en eau de compactage a varié entre 

wOPN-9% et wOPN+7%. L’auteur a effectué les essais de diffusion en utilisant la méthode du 

réservoir simple, en régime transitoire, avec diminution de la concentration chimique du 

lixiviat dans le réservoir d’alimentation, gradient hydraulique et vitesse de percolation du 

lixiviat à travers l’éprouvette étant nuls et sans confinement de l’éprouvette. La méthode 

utilisée par cet auteur, illustrée schématiquement sur la Figure 2.15. Les Figures 2.17a à 

2.17d montrent que la valeur du coefficient de diffusion effective D* est peu sensible à la 

teneur en eau de compactage. Ces résultats permettent de faire l’hypothèse que le 

coefficient de diffusion effective des quatre espèces chimiques mentionnées ci-dessus 

n’est pas très sensible à la variation de la teneur en eau de compactage. 
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SHACKELFORD (1988) a considéré que les légères variations de D* en fonction de la 

teneur en eau de compactage sont plutôt dues aux imprécisions techniques sur 

l’ensemble des essais effectués concernant chaque espèce.  
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Figure 2.17 – Influence de la teneur en eau de compactage d’une kaolinite sur les 
valeurs du coefficient de diffusion effective: a) du chlorure; b) du potassium; c) du zinc; 

d) du cadmium (d’après SHACKELFORD, 1988). 
 

2.5.2.2 Méthode de compactage : 
 

SHACKELFORD (1988) a étudié l’influence de trois méthodes de compactage (Proctor 

normal, statique et pétrissage) d’une kaolinite sur le coefficient de diffusion effective des 

espèces chimiques Cl-, K+, Zn2+ et Cd2+. Il a conclu que, dans les conditions où se sont 

réalisés les essais, le coefficient de diffusion effective des espèces chimiques a peu été 

influencé par la méthode de compactage.  

 

Les influences de la teneur en eau de compactage et de la méthode de compactage sur la 

valeur de D* présentées précédemment, laissent supposer que le taux de la masse 

polluante transportée par diffusion sera moins influencé par la macrostructure et la 

microstructure des sols que celle transportée par advection. En se basant sur ces 

résultats, nous avons considéré qu’il n’est pas fondamental de rechercher l’influence de la 

teneur en eau de compactage et de la méthode de compactage des éprouvettes sur le 

coefficient de diffusion effective. 
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2.5.2.3 Hauteur de l’éprouvette et durée d’essai : 
 

COTTEN et col. (1998) ont étudié le potentiel de la hauteur de l’éprouvette et de la durée 

de l’essai sur le coefficient de diffusion effective dans la migration du chlorure et du zinc 

à travers un mélange constitué de 75% de sable avec 25% d’attapulgite, compacté à 

wOPN+6%. 

 

La méthode du réservoir simple était utilisée, en régime transitoire, avec diminution de la 

concentration chimique du lixiviat dans le réservoir d’alimentation, gradient hydraulique 

et vitesse de percolation du lixiviat à travers l’éprouvette étant nuls et sans confinement 

de l’éprouvette.  

 

La Figure 2.18 présente les résultats des essais de diffusion effectués sur des 

éprouvettes de 2,91 cm de hauteur, pour lesquels la durée de la phase de diffusion a été 

de 7, 14 et 21 jours. Les valeurs du coefficient de diffusion effective du chlorure et du 

zinc, déterminées à partir de la variation de la concentration chimique de ces espèces 

dans l’éprouvette en fonction de sa hauteur, ont diminué légèrement lorsque la durée de 

la phase de diffusion a augmenté de 7 à 14 jours. L’augmentation de la durée de la 

phase de diffusion de 14 à 21 jours n’a produit aucun effet particulier. Ces résultats 

permettent de conclure que, dans les conditions où se sont réalisés les essais, le 

coefficient de diffusion effective ne dépend pas de la durée de la phase de diffusion si elle 

dépasse 14 jours. Les valeurs du coefficient de diffusion effective du chlorure et du zinc, 

déterminées à partir de l’évolution de la concentration chimique de ces espèces dans le 

réservoir d’alimentation, ont évolué différemment:  

 

− le coefficient de diffusion effective du chlorure a diminué avec l’augmentation de 

la durée de la phase de diffusion;  

− le coefficient de diffusion effective du zinc a diminué légèrement quand la durée 

de la phase de diffusion est passée de 7 à 14 jours et a augmenté quand cette 

durée est passée de 14 à 21 jours. 

 

Etant donné que la gamme des valeurs du coefficient de diffusion effective pour ces deux 

espèces chimiques est plutôt réduite, COTTEN et col. (1998) ont considéré que l’influence 

de la durée de la phase de diffusion sur le coefficient de diffusion effective est peu 

significative. 

 

La Figure 2.19 présente les résultats des essais de diffusion effectués sur trois types 

d’éprouvettes de 2,91  5,83 et 11,60 cm de hauteur, pour lesquels la durée de la phase 

de diffusion a été de 14 jours. Le coefficient de diffusion effective du chlorure a varié 

entre 4,25 x 10-10 et 9,60 x 10-10 m2/s et celui du zinc entre 1,05 x 10-10 et 2,20 x 10-10 

m2/s. COTTEN et col. (1998) en ont conclu que, dans les conditions où se sont réalisés 

les essais, l’influence de la hauteur des éprouvettes sur le coefficient de diffusion 

effective est peu significative. Alors nous avons essayé de confirmer cela dans notre 
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programme expérimental. Les cellules développées vont avoir trois hauteurs 4, 20 et 40 

cm.  
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure  2.18 – Influence de la durée d’essai de diffusion sur les valeurs du coefficient de 
diffusion effective du chlorure et du zinc en utilisant des éprouvettes de 2,91cm de 

hauteur constituées d’un mélange de 75% de sable avec 25% d’attapulgite compactées à 
wOPN+6%(d’après COTTEN et col., 1998). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure  2.19 – Influence de la hauteur des éprouvettes constituées d’un mélange de 
75% de sable avec 25% d’attapulgite compactées à wOPN+6% sur les valeurs du coefficient 
de diffusion effective du chlorure et du zinc dans des essais de diffusion réalisés durant 

14 jours (d’après COTTEN et col., 1998). 
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2.5.2.4  Composition chimique du lixiviat : 
 

L’influence de la composition chimique des lixiviats sur le coefficient de diffusion effective 

sont présentées ci-après. SHACKELFORD (1988) a déterminé les coefficients de diffusion 

effective pour les espèces chimiques Cl- , K+, Cd2+ et Zn2+ transportées à travers un 

mélange d’argile de Lufkin (smectite naturelle) et le sable d’Ottawa, dans le but d’estimer 

l’influence de la concentration chimique des lixiviats sur ce coefficient. Il a utilisé un 

lixiviat synthétique ayant deux concentrations chimiques différentes (0,0013 N et 0,04 

N). Cet auteur a remarqué que pour une espèce chimique et un sol donnés, les valeurs 

du coefficient de diffusion effective ne présentaient aucune tendance particulière. ACHARI 

et col. (1997) ont quant à eux constaté une corrélation linéaire négative entre le 

coefficient de diffusion effective et la racine carrée de la concentration chimique de la 

solution (Figure 2.20).   

 

En se basant sur ces résultats, nous avons travaillé dans nos essais de diffusions sur 

deux concentrations du traceur type NaCl et qui sont de l’ordre de 0,5 M et 2 M. 

 
 

  
Figure 2.20 – Variation des valeurs du coefficient de diffusion effective du lithium et du 

sodium en fonction de la racine carrée de la concentration chimique de la solution 
(d’après ACHARI et col., 1997). 
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2. 6. CONCLUSION ET COMMENTAIRES : 
 

D’après l’étude bibliographique effectuée dans ce chapitre, nous retiendrons les 

enseignements suivants : 

 

Le transport diffusif des espèces chimiques atteint la vitesse maximale dans des solutions 

libres (matriceporeuse inexistante) infiniment diluées. Dans des solutions libres non 

diluées, lorsque deux ions de charge opposée diffusent selon la même direction dans la 

solution, une différence de charge microscopique ou un gradient de potentiel électrique 

s’établit entre les ions dus à leurs différentes mobilités. L’effet de cette différence de 

charge est d’accélérer la vitesse de l’ion qui se déplace le plus lentement et de ralentir la 

vitesse de celui qui se déplace le plus rapidement. Etant donné qu’à une échelle 

macroscopique l’électroneutralité de la solution doit être satisfaite, les vitesses 

résultantes des deux ions doivent être égales. 

 

Intuitivement, on conçoit que la diffusion d’une espèce chimique dans le sol est différente 

de celle dans la solution libre. A cause des effets de la matrice poreuse sur la diffusion 

des espèces chimiques, la vitesse maximale du transport diffusif de celles-ci est plus 

faible dans le sol que dans la solution libre. De façon à  tenir compte de la différence 

entre la diffusion des espèces chimiques dans le sol et celle dans la solution libre, il faut 

procéder à plusieurs modifications dans les expressions de la première loi de Fick 

(transport en régime permanent) et de la seconde loi de Fick (transport en régime 

transitoire) utilisées pour décrire la diffusion des espèces dans des solutions libres, pour 

prendre en considération les divers effets de la matrice poreuse (par exemple la 

réduction de la section transversale au transport des espèces et la tortuosité du parcours 

de transport des espèces) sur la diffusion des espèces. 

 

Dans les sections 2.4.2 et  2.4.3 ont été présentées plusieurs cellules de diffusion et 

méthodes d’essai habituellement utilisées en laboratoire pour déterminer les coefficients 

de diffusion effective des espèces chimiques à travers les sols. Les critères retenus pour 

la sélection de la cellule de diffusion et de la méthode d’essai pour le programme 

expérimental,  prenant en compte les objectifs que nous nous sommes fixé dans la 

recherche. 

 

La synthèse des différents essais de diffusion présentés nous a permis de choisir  le type 

d’essai le plus adapté à notre problématique. Le programme expérimental a été effectué 

en utilisant des cellules de diffusion à réservoir simple, en régime transitoire, avec   

concentration constante du lixiviat dans le réservoir d’alimentation et à gradient 

hydraulique et vitesse de percolation nuls en utilisant une méthode de mesure non 

destructive.  
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Les éléments recueillis dans la bibliographie ont permis l’identification des principales 

incertitudes et des domaines encore peu exploités. COTTEN et col. (1998) ont constaté 

qu’il existe encore une confusion importante quant au mode opératoire de l’essai de 

diffusion. Selon la bibliographie les différents paramètres étudié comme : la teneur en 

eau de compactage, le mode de compactage, hauteur des éprouvettes, temps de l’essai 

et enfin la concentration des polluants dans les lixiviats montrent que leur influence n’est 

pas substantielle sur la valeur du coefficient de diffusion. Alors dans notre programme 

expérimental nous avons choisis trois hauteurs de cellule 4, 20 et 40 cm. Sachant que 

cette hauteur n’influence pas les résultats des essais, Alors les différentes hauteurs 

choisies vont nous permettre de tester l’instrumentation utilisée dans les cellules.
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CHAPITRE 3  Comportement électrique des  
 matériaux granulaires 

 

 

 

 

3.1 INTRODUCTION : 
 

Ce chapitre présente un certain nombre de notions importantes sur la conduction 

électrique et la polarisation diélectrique dans les matériaux granulaires. Nous 

commençons par introduire les paramètres qui peuvent être obtenus par les mesures 

électriques (la conductivité et la permittivité diélectrique), les relations qui les lient aux 

ondes électromagnétiques, et les phénomènes physiques dont ils sont l’expression. 

 

Les principaux mécanismes de la conduction et de la polarisation sont ensuite brièvement 

expliqués ; ils sont dus à la réponse des différents types de charges du milieu (électrons, 

ions, molécules dipolaires) à l’application d’un champ électrique. Dans les sols saturés, il 

faut tenir compte des propriétés électriques et diélectriques de la matrice (grains secs), 

de celles du fluide remplissant les pores (électrolyte), mais aussi des phénomènes 

physiques qui ont lieu aux interfaces solide/fluide, tels que la conduction de surface, les 

processus d’échange d’ions et la polarisation des ions de la double couche électronique. 

 

Un état de l’art relatif aux différentes méthodes non destructives utilisées pour 

caractériser les propriétés des sols a été dressé.  
 

3.2. CONDUCTIVITE ELECTRIQUE, PERMITTIVITE DIELECTRIQUE :  
 

3.2.1 Les équations de l’électromagnétisme : 

 

La propagation d’un courant électrique ou d’une onde électromagnétique dans un 

matériau dépend de ses propriétés électriques et magnétiques. Ces propriétés sont la 

conductivité électrique, la permittivité diélectrique et la perméabilité magnétique. Des 

relations entre ces différentes propriétés et les champs électromagnétiques ont été 

établies par MAXWELL (1881). Les équations de Maxwell sont complétées par des 

relations constitutives impliquant des paramètres complexes, dépendant de la fréquence, 

qui représentent les propriétés électromagnétiques microscopiques des matériaux. Ces 

relations sont examinées en profondeur dans tous les livres traitant de 

l’électromagnétisme. 

 

Dans la suite, les lettres minuscules représentent des fonctions du temps tandis que les 

lettres majuscules représentent des fonctions de la fréquence (domaine de Fourier). 
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3.2.1.1 Les équations de Maxwell dans le domaine temporel : 

 

A la fin du 19ème siècle, MAXWELL (1881) a proposé, pour décrire le comportement 

macroscopique des champs électromagnétiques en termes de source de ces champs, le 

système d’équations suivant : 
 

Vqddiv =    (Loi de GAUSS)     (3.1) 

0 =bdiv    (Non existence de charges    (3.2) 
                               magnétiques isolées)   

t

b
erot

∂
∂

−=   (Loi de Faraday)     (3.3) 

t

d
jhrot

∂
∂

+=  (Extension de la loi d’Ampère)   (3.4) 

 

où : d [C/m2] déplacement diélectrique, b [Wb/m2] induction magnétique, e [V/m] 

champ électrique, h [A/m] champ magnétique, j [A/m2] densité de courant électrique 

due au déplacement des charges libres, et qV [C/m3]  densité volumique de charges. Ces 

paramètres sont des fonctions du temps et de l’espace. Les équations de Maxwell (3.1 à 

3.4) reconnaissent deux sources pour le champ électrique : une distribution de charges 

électriques et une distribution de courant. 
 

3.2.1.2 Les relations constitutives : 
 

Bien que les champs d  et b  apparaissent dans deux des équations précédentes, les 

équations de Maxwell ne sont pas entièrement déterminées : elles ne peuvent pas être 

résolues sans information additionnelle. Une façon d’apporter cette information est de 

supposer des relations constitutives entre la densité de courant et le champ électrique, le 

déplacement diélectrique et le champ électrique, l’induction magnétique et le champ 

magnétique. En principe, ces relations peuvent prendre n’importe quelle forme, seule 

l’expérimentation peut les valider. Une forme possible, déductible de considérations 

atomiques, et cohérente avec la plupart des observations expérimentales, est (dans le 

domaine de Fourier) : 
 

( )EPTEzyxJ ,.....,,,,,, * ωσ=    (Loi d’Ohm)   (3.5) 

( )EPTEzyxD ,.....,,,,,, * ωε=       (3.6) 

( )HPTEzyxB ,.....,,,,,, * ωµ=       (3.7) 
 

Les facteurs de proportionnalité σ*, ε* et µ* (paramètres constitutifs) sont appelés 

respectivement : la conductivité électrique [S/m], la permittivité diélectrique [F/m] et la 

perméabilité magnétique [H/m]. Ils dépendent en particulier de la position dans l’espace 

(x,y,z), de la fréquence de l’onde électromagnétique (ω), de l’intensité d’un champ E ou 

H, de la température (T), de la pression (P), ainsi que d’autres paramètres de moindre 

importance. Le symbole « * » indique que ces paramètres sont généralement des 

grandeurs complexes. 
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Si l’on fait les hypothèses suivantes : 

- le matériau est isotrope et homogène par rapport aux propriétés 

électromagnétiques ; 

- toutes les relations constitutives sont linéaires ; 

- la perméabilité magnétique de tous les matériaux est indépendante de la 

fréquence et égale à la perméabilité magnétique du vide (µ0) ; 
 

Nous pouvons écrire les relations constitutives (équations 3.5 à  3.7) sous la forme 
suivante : 
 

( ) ( ) ( )[ ]EiEJ ωσωσωσ ′′+′== *    (Loi d’Ohm)   (3.8) 

( ) ( ) ( )[ ]EiED ωεωεωε ′′+′== *        (3.9) 

HB 0 µ=          (3.10) 

 

Les parties réelles et imaginaires de la conductivité électrique complexe (σ*) et de la 

permittivité diélectrique complexe (ε*) sont notées (′) et (″) respectivement, et les 

signes associés sont choisis de telle sorte que les valeurs des paramètres, déterminés 

expérimentalement, soient strictement positifs. Nous pouvons noter que les parties 

réelles et imaginaires dépendent de la fréquence ; ceci est nécessaire pour les systèmes 

causaux mettant en jeu des paramètres complexes FULLER et WARD, (1970). 
 

 

3.2.2 Paramètres effectifs et paramètres intrinsèques : 
 

3.2.2.1   La densité totale de courant : 

 

Dans la pratique, on a accès à la densité de courant totale tJ  , qui est la somme de deux 

contributions : 

 

i. la densité de courant de conduction cJ  : 

 

cJ  est Directement proportionnelle au champ électrique E selon la loi d’Ohm : 
 

Ejc
* σ=          (3.11) 

 

La conductivité électrique, σ* [S/m], est une grandeur complexe qu’on peut écrire sous 

la forme : 

 

σ* = σ′ +iσ″   (i2 = -1)      (3.12) 

 

σ′ représente le transfert d’énergie par migration des charges (conduction ohmique), 

tandis que σ″ représente la dissipation due à la vitesse finie des porteurs de charges et 

aux différentes pertes par dispersion (réactions chimiques ou pertes thermiques). 
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ii. la densité de courant de déplacement DJ  ,  

 

DJ qui est la dérivée de l’induction électrique D  (équations de Maxwell) ; elle s’écrit :  

dans le domaine temporel 
 

dt

dd
jD =          (3.13a) 

 

et dans le domaine fréquentiel : 

 

DijD ω=          (3.13b) 

 

L’induction électrique est directement proportionnelle au champ électrique E  via la 

relation constitutive suivante : 
 

ED * ε=          (3.14) 

EijD
* ωε=          (3.15) 

 

La permittivité diélectrique, ε* , [F/m] est une grandeur complexe qu’on peut écrire sous 
la forme : 
 

εd
* = ε′ - iε         (3.16) 

 

ε′ représente le transfert d’énergie par les courants de déplacement, tandis que ε″ 

correspond à la perte d’énergie due au retard de la polarisation. 

 

Par ailleurs, chaque élément de diélectrique constituant le milieu étudié se comportant 

comme un dipôle électrostatique, Nous pouvons définir le vecteur de polarisation 

électrique eP   [C/m2], comme le moment dipolaire total par unité de volume. Dans ce 

cas on a la relation suivante : 
 

ePED += 0 ε          (3.17) 

 

où D est le déplacement électrique, E le champ électrique, et ε0 la permittivité 
diélectrique du vide (ε0 = 8,8541 10-12 F/m). 
 
Dans le cas des diélectriques linéaires et isotropes, les vecteurs polarisations et champ 
électriques sont liés par : 
 

EXP ee 0 ε=          (3.18) 

 

où Xe est la susceptibilité électrique [sans dimension], liée à la permittivité diélectrique 
du milieu, ε, par :   Χe = ε  / ε 0 − 1. 
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3.2.2.2   Les paramètres effectifs : 
 

( ) ( )[ ] ( ) ( )[ ] ( ) ( )[ ]{ }EiiiEiJt ωεωεωωσωσωωεωσ ′′+′+′′+′=+=      **     
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t


























 ′′
+′+′′+′=

′
′ 444 3444 21

444 3444 21

ωε
ωσ

ω
ωσωεωωεωωσ          (3.19) 

 

L’équation  3.19 montre que lorsqu’on mesure la densité totale de courant à l’échelle 

macroscopique, on mesure d’une part une densité de courant en phase avec le champ 

électrique appliqué ; elle lui est proportionnelle via une conductivité électrique effective 

σ′eff  ; et on mesure d’autre part une densité de courant en quadrature par rapport au 

champ électrique, et qui lui est proportionnelle via une permittivité diélectrique effective 

ε′eff . 
 

Les paramètres intrinsèques ne peuvent pas à priori être déterminés individuellement par 

des mesures expérimentales : σ′ et ε″, et σ ″ et ε′ sont mesurés par seulement deux 

paramètres indépendants. 
 

 

3.2.2.3    Les paramètres électriques mesurés : 
 

On dispose de paramètres intensifs pour représenter les résultats de mesures électriques 

complexes (paramètres du matériau granulaire) : 
 

i. la permittivité diélectrique efficace, εeff* : 
 

 Avec une partie réelle εeff'(ω) et une partie imaginaire ε eff"(ω) telles que : 
 

εeff*(ω) = εeff'(ω) - i εeff "(ω)      (3.20) 
 

ii. la permittivité diélectrique relative κeff * : 
 

Egalement appelée constante diélectrique) efficace, avec une partie réelle κeff'(ω) et une 

partie imaginaire κeff"(ω) : 
 

κeff
*(ω) = εeff

*(ω) / ε0 = κeff'(ω) - i κeff"(ω)    (3.21) 
 

iii. la conductivité efficace, σeff
* :  

 

Avec une partie réelle, σeff'(ω), et une partie imaginaire, σeff"(ω) : 
 

σeff
* (ω) = σeff'(ω) + i σeff"(ω) 

σeff
* (ω) = i ω εeff*(ω)       (3.22) 

 

vi. la résistivité efficace réelle, ρeff
*: 

 

avec une partie ρeff(ω)', et imaginaire, ρeff"(ω) : 
 

ρeff
*(ω) = 1 / σeff

*(ω)       (3.23) 
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v. La tangente de pertes, tan δ :  
 
Définie par : tan δ = εeff" / εeff' = σeff' / σeff"     (3.24) 
 

La tangente de pertes comprend les pertes diélectriques et les pertes ohmiques. 
 
 
vi. L’angle de phase (φ [°]) :  
 
Entre le champ électrique E et la densité de courant J est la différence entre δ et 90° : 
 

φ = δ - 90         (3.25) 
 
 
On dispose de plus de grandeurs extensives associées à ces paramètres, qui sont, pour 

un échantillon de longueur l et de section S : 
 

 

i. l’impédance complexe Z* : 
 

Elle s’exprime en fonction de la résistivité du matériau granulaire : 
 

S

l
Z

*
* 

ρ
=          (3.26) 

 

Avec : Z*= Z′ + Z″ 

 
Z′ est la résistance de l’échantillon 
Z″ est la réactance de l’échantillon 

 

 

ii. l’admittance complexe Y*  
 

Y* : = Y′ + Y″ = 1/Z*      (3.27) 
 

Y′ est la conductance de l’échantillon 
Y″ est la susceptance de l’échantillon 

 

 

iii. la capacité, C : 
 
Elle s’exprime en fonction de la permittivité diélectrique du matériau granulaire: 

 

l

S
C

*

 
ε

=          (3.28) 

 

Les données (conductivité, permittivité diélectrique, résistivité, etc.) sont représentées 

sous formes de spectres (en fonction de la fréquence, ou le plus souvent en fonction du 

logarithme de la fréquence) ; ou sous forme de diagramme d’Argand, qui est le graphe 

de la partie imaginaire d’un paramètre en fonction de sa partie réelle. 
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3.2.2.4 Les paramètres microscopiques : 
 

Les deux paramètres macroscopiques « effectifs », σeff et εeff, sont donc les paramètres 

réellement obtenus expérimentalement. On voit donc qu’il est impossible, dans le cas 

général, et sans autre hypothèse, de séparer les effets de la conduction de ceux de la 

polarisation diélectrique, et donc de connaître la conductivité et la permittivité 

diélectrique microscopiques. Toutefois, dans le cas des  grès, et lorsqu’on travaille à 

hautes fréquences, on fait souvent l’approximation que la conductivité est réelle et 

constante, égale à la conductivité basse fréquence, « Direct Current », σDC FULLER et 

WARD (1970) ; SHERMAN (1988) ; GUEGUEN et PALCIAUSKAS, (1992 ). Dans ce cas : 
 

σeff (ω) = σDC + ωε "(ω)       (3.29a) 

εeff (ω) = ε '(ω)        (3.29b) 

 

Dans le cas des sols soumis à des courants ayant des fréquences inférieures à 100 kHz, 

le deuxième terme de l’équation (3.29a), disparait et la conductivité électrique du milieu 

sera égale σDC un paramètre indépendant de la fréquence  RINALDI et col. (2002), 

 

3. 3 CONDUCTION ET POLARISATION : DESCRIPTION PHYSIQUE DES  
         PHENOMENES : 
 

Les propriétés électriques et diélectriques décrivent la capacité que les charges ont à se 

déplacer dans un milieu lorsqu'une force externe est appliquée. On distingue deux types 

de mouvement : celui des charges libres (décrit par la conductivité électrique) et celui 

des charges liées (décrit par la permittivité diélectrique). 
 

3.3.1 La conduction électrique : 
 

Dans la plupart des matériaux granulaires, la conduction est essentiellement 

électrolytique ; elle dépend en particulier de la quantité et de la salinité du fluide contenu 

dans le réseau poreux, ainsi que de la géométrie de ce réseau. La matrice elle-même est 

généralement isolante et ne participe pas à la conduction. 

 

Une conductivité secondaire, électronique, peut cependant exister si le matériau 

granulaire contient des impuretés comme des oxydes ou des sulfures ; dans ce cas, des 

réactions électrochimiques localisées aux interfaces solide/liquide, provoquent des 

transferts de charges OLHOEFT (1985). Les interfaces solide/liquide sont également le 

siège de diffusion (dite conduction faradique) : c’est un type de conduction particulier, 

caractérisé par une relaxation, fréquemment observé dans les phénomènes diélectriques. 

La distance de diffusion, d, est proportionnelle à la racine carrée du rapport [coefficient 

de diffusion / fréquence]. La diffusion est possible dans les matériaux granulaires pour 

des fréquences entre 10-4 et 106 Hz. OLHOEFT (1985) classifie les matériaux en fonction 

du type de conduction : 
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• Conducteurs métalliques : ce sont des matériaux ayant une distribution uniforme de la 

valence des électrons, qui ne sont pas liés fortement ou associés à un atome particulier. 

 

• Non conducteurs : dans ces matériaux, les électrons sont piégés au voisinage des 

atomes à cause de barrières d’énergie très élevées entre les atomes. La plupart des 

roches et des matériaux granulaires sont non conducteurs ; on peut les séparer en trois 

catégories : 

 

- isolants : les barrières d’énergie sont si élevées que les électrons sont très 

rarement des porteurs de charge ; 

- semi conducteurs : il s’agit des matériaux dont les barrières d’énergie sont 

légèrement supérieures à l’énergie disponible par activation thermique à 

température ambiante. A plus haute température, les électrons peuvent devenir 

suffisamment activés pour passer ces barrières. A plus basse température, le 

transport de charges se fait si les barrières d’énergie sont abaissées par la 

présence d’impuretés dans le matériau ; 

- électrolytes : il s’agit de matériaux qui peuvent se dissocier en ions de charges 

opposées, lorsqu’ils sont dissous dans une solution aqueuse par exemple. 
 

 

3.3.2 La polarisation diélectrique : 
 

Un processus de polarisation correspond au déplacement des particules chargées de telle 

façon que leurs champs électriques de Coulomb créent un champ électrique net. Le vide 

a une polarisation due aux positrons et aux électrons DIRAC (1967), ce qui lui confère 

une permittivité diélectrique finie et non nulle. La permittivité du vide (ε0) sert de 

référence aux permittivités de tous les matériaux pour définir leur constante diélectrique 

(κ=ε/ε0). 

 

Un matériau se polarise sous l’effet d’un champ électrique externe si les charges liées 

(c’est-à-dire les charges qui ne peuvent se déplacer librement dans le matériau 

granulaire) se déplacent sur des courtes distances ou se réorientent. La polarisation 

contribue à la conductivité totale tant que le champ électrique est alternatif, mais cette 

contribution va dépendre de la fréquence du champ. Cette dépendance en fréquence est 

due au fait que les charges liées ont d’autant plus de mal à suivre les variations du 

champ que ces variations sont rapides ; et cette difficulté est d’autant plus grande que la 

masse de la particule chargée est grande. 

 

Ainsi les charges de plus petite masse peuvent se polariser jusqu’à des fréquences 

élevées, tandis que les charges de masse plus importante ne peuvent se polariser qu’aux 

basses fréquences. 

 

La polarisation totale est la contribution de plusieurs mécanismes distincts dus à des 

types de charge différents, qui se mettent en place sur des gammes de fréquence 
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différentes. A chaque processus de polarisation correspond une constante de temps 

différente, encore appelée temps de relaxation du processus total tant que le champ 

électrique est alternatif. 

 

Si l’on exclut les processus de polarisation extrêmement peu courant dans les matériaux 

naturels généralement étudiés (polarisation magnétoélectrique, pyroélectrique, 

piézoélectrique, ferroélectrique), les différentes contributions observées dans les milieux 

poreux habituels sont OLHOEFT (1976) et (1979b) ; CHELIDZE et GUEGUEN (1999).  
 

3.3.2.1  La polarisation électronique : 

 

Cette polarisation est due à la distorsion des couches électroniques par rapport au noyau 

atomique sous l’effet du champ électrique ; elle a lieu dans un atome neutre et lui 

confère un moment dipolaire. Les électrons ont des masses très petites, ils suivent donc 

les oscillations du champ électrique jusqu’à des fréquences très élevées de l’ordre de 1015 

Hz (correspondant à un temps de relaxation de l’ordre de 10-15 s). En deçà de cette 

fréquence, la polarisation électronique peut être considérée comme constante et 

proportionnelle au nombre d’électrons par unité de volume. Cette polarisation existe dans 

tous les matériaux ; 
 

3.3.2.2 La polarisation ionique : 

 

Ce processus de polarisation est lié au déplacement relatif des atomes les uns par 

rapport aux autres à l’intérieur même d’une molécule sous l’effet d’un champ électrique 

externe. Il dépend de la nature des atomes de la molécule et de leurs interactions. La 

masse des atomes étant bien supérieure à la masse des électrons, les temps de 

relaxation correspondants à la polarisation ionique sont supérieurs à celui de la 

polarisation électronique : de l’ordre de 10-12 à 10-13 s. Pour des fréquences inférieures 

aux fréquences radio, les contributions ioniques et électroniques sont toujours présentes. 

Ce sont les seules contributions pour des matériaux isolants, dont les constantes 

diélectriques varient entre 4 et 15. 
 

 
3.3.2.3 La polarisation dipolaire : 

 

Ce processus de polarisation est lié à l’orientation des molécules dipolaires (c’est-à dire 

porteuses d’un moment électrique permanent) dans la direction du champ, l’agitation 

thermique tendant à maintenir les molécules dans un état d’orientation aléatoire. Ce 

processus montre donc une forte dépendance avec la température. 
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3.3.2.4 La polarisation des charges d’espace : 
 

La polarisation d’interface (aussi désignée par polarisation des charges d’espace) a lieu 

lorsque des porteurs de charges migrent sous l’effet du champ électrique externe et se 

retrouvent piégés, ou limités dans leurs mouvements, par des potentiels chimiques ou 

électriques locaux, ce qui induit une distorsion macroscopique du champ électrique total. 

Les milieux hétérogènes (composés par exemple d’une matrice isolante et de particules 

conductrices) peuvent présenter de fortes polarisations dues à ces effets d’interface. Ces 

effets dépendent de la microstructure et des minéraux constitutifs, et sont importants à 

des fréquences relativement faibles, de l’ordre du kiloHertz. Si un milieu poreux 

contenant une solution d’électrolyte est placé dans un champ électrique, les ions de 

charges opposées se déplacent dans des directions opposées et s’accumulent aux 

interfaces grains/fluide où ils restent bloqués; ce phénomène est connu sous le nom 

d’effet Maxwell-Wagner.  

 

A basse fréquence, tous ces phénomènes de polarisation (électronique, ionique, dipolaire, 

charges d’espace) sont présents, puisque toutes les charges liées, même les plus 

lourdes, peuvent suivre les variations du champ. 

 

La figure 3.1 représente les différents processus en fonction de la fréquence par un 

spectre de permittivité diélectrique réelle simplifié. Les processus de polarisation de 

charges d’espaces et de polarisation dipolaire sont des phénomènes de relaxation (la 

relaxation peut se résumer par un phénomène général qui consiste en l'existence d'un 

délai de réponse pour un système soumis à une excitation extérieure), mais les 

processus de polarisation atomique et électronique sont plutôt des phénomènes de 

résonance. 
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Figure 3.1 - Dispersion diélectrique des différents types de polarisation. 
D’après (GUEGUEN et PALCIAUSKAS, 1992). 
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3.4 CONDUCTION ELECTRIQUE ET POLARISATION DIELECTRIQUE DANS UN  
        MILIEU POREUX SATURE : 
 

Le comportement électrique d’un sol dépend de : 

 

- la matrice, constituée de grains de géométrie variable 

- le réseau de pores qui permet, éventuellement, la circulation d’un fluide dans le 

milieu. 

 

En plus des grains et des pores, les interfaces entre les pores et la matrice ont une 

importance qui est loin d’être négligeable. La complexité et la variété des arrangements 

donnent lieu à des gammes de conductivité et de permittivité diélectrique des sols 

extrêmement larges (tableau 3.1), ce qui rend ces propriétés riches d’information 

physique. 

 

3.4.1 Les grains : 

 

Les propriétés électriques du matériau sec dépendent des propriétés individuelles des 

différents grains constituant la matrice, de leurs proportions relatives et de leur 

agencement. La plupart des minéraux sont des isolants ; une conduction pure DC (très 

basse fréquence) peut y exister sous forme de conduction ionique lorsqu’il y a des 

défauts dans le réseau cristallin du minéral. Il existe également dans certaines 

formations des minéraux semi-conducteurs (sulfides, oxydes) et quelques bons 

conducteurs métalliques (cuivre, argent). 

 

Le caractère diélectrique des roches provient de tous les phénomènes de polarisation 

précédemment cités (polarisation électronique, d’interface, etc.). Le matériau sec sans 

composant métallique, à température ambiante, sont de bons diélectriques, avec une 

conductivité de l’ordre de 10-10 S/m et une permittivité diélectrique relative de l’ordre de 

quelques unités (voir valeurs de conductivité et de permittivité des minéraux du tableau 

3.2. Dans le cas d’inclusions métalliques on observe une forte dépendance des propriétés 

avec la fréquence. 
 

 
L’eau peut jouer à la fois un rôle passif, en participant à la conductivité DC (en 

permettant le transport des ions, des réactions d’échanges de cations ou des processus 

d’adsorption/ désorption), et un rôle actif quand des processus de relaxation diélectrique 

ont lieu, comme par exemple la polarisation due à l’orientation des molécules d’eau 

dipolaires ou la polarisation de charge d’espace autour des particules d’argile. Le tableau 

3-1 donne un ordre de grandeur de la conductivité et de la permittivité diélectrique 

relative de l’eau sous différentes formes (eau douce, glace, eau de mer). 
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Tableau 3.1 :  
Ordre de grandeur de la conductivité à basse fréquence et de la permittivité 

diélectriques à haute fréquence de quelques Matériau et de l’eau  
(d’après PARKHOMENKO 1967).  

 
Matériau et eau Conductivité [S/m] Résistivité  

[Ωm] 
Constante 
diélectrique 

Argiles (*) 10-3 – 2 0,5 – 1000 8 – 12 
Basaltes / Andésites (*) 10-4 – 10-3 103 - 104 5 – 7 
Calcaires secs (*) 10-4 – 10-3 103 - 104 6 – 8 
Granites (*) 7.10-5 – 10-3 103 – 1,5.104 5 – 6,5 
Grès (*) 3.10-4 – 2.10-3 500 - 3.103 4 – 5 
Quartziques (*) 10-4 – 10-3 103 - 104 4 – 5 
Sables secs 10-7 – 10-3 103 – 107 4 – 6 
Sables saturés d’eau douce 10-4 – 10-1 10 - 104 30 
Sel 10-6 – 10-5 105 – 106 5 – 6 
Glace 10-6 – 3.10-5 3.104 – 106 3,2 
Eau douce 10-6 – 10-4 104 – 106 81 
Eau de mer (salinité=32‰) 3 0,3 77 
(*) Conditions naturelles – Matériaux saturés d’eau de formation. 
 

 

 

Tableau 3.2 :  
Valeurs de conductivité et de permittivité diélectrique moyennes de certains 

minéraux (d’après Robinson, 2004). 
 

Minéral Résistivité 
[Ω.m] 

Constante diélectrique 

  OLHOEFT (1979) 
1 MHz 

KELLER (1989) 
Radio-fréquences 

FICAI 
(1959) 
2,5 MHz 

ROBINSON 
(2004) 

Calcite 9 1013 6,4 - 8,8   7,8 - 8,5  9,1 
Quartz 2 1014 4,5  4,19-5,0  4,4 
Kaolinite  11,8  5,24  5,1 
Montmorillonite  10  8,44 5,5 
Illite  207  10,41 5,8 
 

 
 

3.4.2 Les pores – Sols saturés 
 
L’ajout d’une petite quantité d’eau même minime peut modifier de façon drastique les 

propriétés électriques d’un milieu poreux. Voyons quelques points importants concernant 

le réseau poreux et le fluide contenu dans les pores. 
 
Ce sont principalement le type d’eau contenue dans les pores des sols et le degré de 

saturation qui vont contrôler l’influence du réseau poreux sur les propriétés électriques 

du milieu. 
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3.4.2.1 L’eau dans les pores : 
 

L’eau est présente sous trois formes dans les sols: 

 

i. l’eau libre : il s’agit des molécules d’eau situées dans les pores au delà de quelques 

dizaines de diamètres atomiques par rapport à la surface des grains. 

 

ii. l’eau liée : il s’agit de l’eau présente à des distances inférieures à quelques dizaines 

de diamètres atomiques par rapport à la surface des grains. Les propriétés électriques et 

diélectriques de l’eau liée sont différentes de celles de l’eau libre. 

 

iii. l’eau cristalline : dans certains minéraux comme les argiles, les molécules d’eau 

font partie du réseau cristallin ; ces molécules ne se dissocient du minéral que lorsque la 

roche est chauffée à des températures suffisamment élevées. 
 

 
3.4.2.2  Conduction des solutions : 
 

L’eau porale d’un sol peut contenir différents sels. L’eau contenue naturellement dans 

une roche présente souvent les cations Na+, K+, Ca2+, Mg2+ et les anions, Cl-, SO42- 

(d’autres ions peuvent évidemment exister). La concentration et la présence de ces ions 

dépendent par exemple de la quantité de gaz dissous dans l’eau, de la composition 

chimique de la roche, de la durée de contact entre la roche et le liquide. 

 

Des sels comme NaCl ou KCl sont totalement dissociés en solution. Les ions se déplacent 

indépendamment sous l’influence d’un champ électrique E appliqué, et il en résulte un 

courant électrique. En régime stationnaire, la force de frottement visqueux et la force 

électrique se compensent (loi de Stock) : 
 

vrq πη6E =          (3.30) 
 

où η est la viscosité de l’eau, r le rayon effectif de l’ion, q sa charge et v la vitesse des 

ions. La conductivité équivalente d’un ion est : 
 

r

qNa

πη
σ

6
 

2

e =          (3.31) 

 

Où : Na est le nombre d’Avogadro. 
 

La conductivité d’un électrolyte dépend de la concentration molaire, et du type 

d’électrolyte, ainsi que de la température. 
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3.4.2.3   Polarisation de l’eau libre : 
 

La molécule d’eau, fortement dipolaire, subit une polarisation d’orientation voire figure 

3.2 très forte, qui a pour conséquence une permittivité diélectrique élevée. La 

polarisabilité d’une molécule d’eau individuelle est indépendante de la température et de 

la pression, mais la permittivité diélectrique (qui est une polarisabilité par unité de 

volume) est influencée par la température et la pression, dont dépend la densité de l’eau 

HASTED, (1973) ; OLHOEFT, (1979b). 

 

Il est connu depuis longtemps (HASTED, 1961) que la relaxation dipolaire de l’eau a lieu 

dans la région autour de 17 GHz à 20°C ; elle s’écrit : 
 

( ) αωτ
εεεεε

−
∞

∞
+

−
+=′′−′

11
 

s

s
rr

i
i        (3.32) 

 

où εS est la permittivité de l’eau mesurée à basse fréquence (dépendant de la 

température et de la salinité), ε∞ la permittivité de l’eau mesurée à très haute fréquence 

(ε∞ = 5,5 ± 1, au delà de 30 GHz), α une constante (α = 0,02 ± 0,007), et τS le temps 

caractéristique de la relaxation. 
 

 
 

Figure 3.2 - Polarisation des liaisons OH de l’eau (H2O)  
 

 

L’augmentation de température conduit à diminuer la force et l’extension de la liaison de 

l’hydrogène, et donc (1) à faire décroître les permittivités statiques et hautes fréquences, 

εS et ε∞, (2) à faciliter le mouvement du dipôle et à permettre à la molécule d’eau 

d’osciller à des fréquences plus élevées (diminution de τS), et (3) à réduire la friction lors 

de la rotation de la molécule d’eau et donc à décroître les pertes diélectriques (ε″). Pour 

l’eau pure, la fréquence de relaxation est de 9 GHz à 0°C, 17,2 GHz à 20°C et 33,7 GHz 

à 50°C HASTED (1961). 

 

L’eau liée et la glace (eau solide) ont des fréquences critiques vers environ 10 MHz, et 

des permittivités diélectriques statiques plus élevées. 

 

De nombreuses mesures ont mis en évidence la dépendance de la permittivité 

diélectrique des solutions salines (solutions aqueuses de NaCl par exemple) avec la 
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température et la salinité. Quelle que soit la salinité des solutions considérées, la 

fréquence de relaxation dipolaire reste toutefois proche de 20 GHz à température 

ambiante. Le constant diélectrique peut s’exprimer en fonction de la concentration en 

sels (C) et du nombre d’hydratation moyen des ions individuels (HN) : 

 

∞
∞ +

+

−−
=′ ε

τω
εεε

221

2
 

s

Ns

i

CH
       (3.33) 

Le sel fait décroître la structuration naturelle de l’eau, ce qui entraîne une décroissance 

de la permittivité diélectrique statique. A basse fréquences (par rapport à la fréquence de 

relaxation dipolaire), les ions sont capables de se déplacer avec les variations du champ, 

et donc de créer des forces de friction (et donc d’entraîner une augmentation des pertes 

diélectriques). 
 

3.4.2.4 Effet du degré de saturation en eau : 
 

L’effet du degré de saturation des sols sur ses propriétés électriques et diélectriques a 

commencé à être étudié par les pétroliers pour déterminer les potentiels des réservoirs 

par diagraphies. Les mesures systématiques en laboratoire sont délicates (maintien d’une 

salinité constante, détermination précise du degré de saturation, connaissance de la 

distribution des fluides dans le réseau poreux). 

 

La figure 3.3 illustre l’influence de la saturation : la conductivité électrique commence à 

évoluer lorsqu’une quantité suffisante de liquide conducteur est introduite pour former un 

film à la surface des grains qui percole à travers l’échantillon. Lorsqu’une première 

monocouche se forme, la permittivité varie peu car l’eau est fortement adsorbée par la 

surface, le mouvement de rotation des molécules est fortement gêné, ce qui réduit la 

permittivité relative à 6 au lieu de 80 pour l’eau libre. Puis la conductivité et la 

permittivité diélectrique augmentent avec la teneur en eau, car la concentration en ions 

croît et la polarisabilité des molécules d’eau croît au fur et à mesure qu’elles s’éloignent 

des surfaces, et atteignent leur maximum au delà de 7 monocouches. 
 

 
 

Figure 3.3 - Effet de la saturation sur la partie réelle de la permittivité diélectrique 
(mesures pour un échantillon de grès, à la fréquence de 105 kHz).  

D’après (KNIGHT et ENDRES 1990). 
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3.5 MESURES ELECTRIQUES ET DIELECTRIQUES SUR LES SOLS FINS :  
 

3.5.1. Introduction : 

 

Nous présentons dans cette partie les travaux les plus complets et les plus systématiques 

que nous avons trouvés dans la littérature, sur des milieux sans argile et sur des 

mélanges contenant des argiles. Chaque étude a été faite sur une gamme de fréquence 

limitée, sur un type de mélange donné, et en faisant varier un ou plusieurs paramètres 

(salinité du fluide, porosité, teneur en eau, teneur en argile). 
 

3.5.2 Milieux peu ou non argileux : 
 

La réponse électrique des milieux non argileux est maintenant assez bien connue. 

COUTANCEAU et MONTEIL (1989) a effectué des mesures sur des carbonates et des grès 

de Fontainebleau secs et saturés à l’aide de fréquences intermédiaires à hautes (20 MHz 

– 1 GHz). 

 

Dans cette gamme de fréquences, la permittivité diélectrique des grès de Fontainebleau 

montre peu de dispersion, dans le cas sec comme dans le cas saturé avec de l’eau 

déminéralisée. Quand les grès sont saturés par un électrolyte conducteur, on constate 

que les parties réelles et imaginaires de la permittivité diélectrique décroissent avec la 

fréquence. Il en va de même pour les calcaires cf. figure 3.4). Les comportements 

diélectriques des grès et des calcaires dans la gamme de fréquences investiguée sont 

assez bien décrits par des modèles simples de mélange et de milieu effectif citée ci 

dessous. Ces mesures sont en accord avec les mesures sur des grès de POLEY et col. 

(1978). 
 

Différents auteurs se sont intéressés aux propriétés des sols « propres » (sans argile) 

dans des gammes de fréquences plus basses RUFFET, (1993), LESMES et FRYE, (2001). 

Ces derniers, par exemple, ont réalisé des mesures de la conductivité et de la 

permittivité diélectrique sur un grès de Berea, entre 1mHz et 1 MHz, à différentes 

salinités du fluide saturant les pores (figure 3.15). Ils montrent que la permittivité 

diélectrique du grès est une fonction décroissante de la fréquence ; à basse fréquence la 

permittivité n’atteint pas un palier. La conductivité électrique croît avec la fréquence, 

avec un palier entre 1 Hz et 1 kHz.  

 

RUFFET (1993) a observé deux processus de polarisation, l’un à très basses fréquences 

(inférieure au Hz), et l’autre à plus hautes fréquences (au delà de 100 kHz). Le processus 

à très basse fréquence est lié à l’état de surface des grains, et celui à hautes fréquences 

n’est pas clairement identifié : il s’agit d’un processus d’accumulation des charges au 

niveau des interfaces fluide/grain, et/ou d’un processus électrochimique lié à la double 

couche à la surface des minéraux. 
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Figure 3.4 - Mesures de permittivité diélectrique complexe sur des calcaires de carrière 

(origine France), saturés avec un électrolyte à 0,1 M NaCl.  
D’après (COUTANCEAU-MONTEIL 1989). 

 

 
Figure 3.5 - Mesures de la conductivité et de la permittivité diélectrique pour un grès 

Berea pour 4 salinités du fluide saturant les pores à pH=8.  
D’après (LESMES et FRYE 2001). 
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3.5.3 Sables et grès argileux 
 

3.5.3.1 Mesures à basses fréquences : 
 

VINEGAR et WAXMAN proposent en 1984 un jeu de données de conductivité complexe 

pour des grès argileux, à fréquence fixe (30Hz), et pour différentes salinités du fluide 

saturant les pores. Les échantillons contiennent différents pourcentages d’argile et types 

d’argile. Ces données sont très largement utilisées pour tester les modèles de 

conductivité DC. La permittivité diélectrique à basse fréquence est corrélée à la teneur en 

argiles via le paramètre Qv cf. figure 3.6, défini comme la capacité d’échange cationique 

par unité de volume de l’espace poreux, appelé également paramètre d’argilosité. 
 

 

 
Figure 3.6 : Corrélation entre la conductivité en quadrature (CQ=2πf ε, où f est la 

fréquence de mesure, 30 Hz, et ε la permittivité diélectrique), et du paramètre 
d’argilosité Qv, pour des grès argileux. 
D’après Vinegar et Waxman (1984) 

 

 

 

 

3.5.3.2 Mesures à très hautes fréquences : 
 

Un grand nombre de mesures de la constante diélectrique à très haute fréquence existe 

dans le domaine des sols TOPP et col., (1980) ; DIRKSEN et DASBERG, (1993). Ces 

études montrent qu’il est possible d’obtenir des relations simples entre la constante 

diélectrique à très haute fréquence et la teneur en eau. Un certain nombre de relations 

empiriques ont ainsi été déterminées, en fonction du type de milieu investigué. La figure 

3.7 illustre la cohérence du modèle empirique de TOPP et col., (1980) avec les données 

diélectriques sur différents mélanges sable/kaolinite de ZAKRI (1997). SABBURG et col. 

(1997) ont également étudié l’effet du type d’argile et de la teneur en eau sur               

la constante diélectrique complexe entre 4 et 12 GHz. Ils montrent qu’à la fois la partie 

réelle et la partie imaginaire de la permittivité diélectrique augmentent avec la teneur en 
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eau, et que les relations observées dépendent du type d’argile (figure 3.8). La relation de 

TOPP et col. (1980) ne semble pas adaptée à ces sols très argileux. 
 

Topp et col. (1980), par exemple, proposent une loi polynomiale reliant la permittivité 

diélectrique ε à haute fréquence et la teneur volumétrique en eau, θv, pour quatre sols, 

contenant de 9 à 66% d’argile : 

 

θv = -0,0053 + 0,029ε -5,5×10-4 ε² + 4,3×10-6 ε3   (3-34)   

 

GAIDI et ALIMI ICHOLA (2000) ont utilisé  des sondes TDR (time domain reflectometry) 

et ils ont établi des relations d’une part entre la teneur en eau volumique et la constante 

diélectrique matériau étudié (Argile du Gault) et d’autre part entre la fraction soluble FS 

(ions dissous dans la phase solide) et la conductivité électrique σ. Avec FS fraction 

soluble dans la phase liquide.  

 

θv = 0,0548 + 0,0153.ε – 5.10-5. ε2 +8.10-8 .ε3    (3-35)  

 

FS/FS0 = 2.10
-06 .σ3 – 0,0004. σ2 + 0,0305. σ - 0,0724  (3-36)    

 

 

 

 
 

Figure 3.7 - Mesures de la constante diélectrique par méthode TDR (fréquences entre 
200 MHz et 1 GHz) d’échantillons de sols reconstitués (mélanges sable/kaolin consolidés, 
de densités apparentes comprises entre 1,3 et 1,8 g/cm3). Données expérimentales de 

ZAKRI (1997), et comparaison avec la courbe de Topp et col. (1980) en trait plein. 
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Figure 3.8 - Partie réelle (figurés pleins) et partie imaginaire (figurés vides) de la 
constante diélectrique en fonction de la teneur volumique en eau, pour 3 sols argileux 
(terre argileuse contenant 19% d’argile, oxisol contenant 62% d’argile et de CEC=10 

meq/100g, vertisol contenant 70% d’argile et de CEC=68 meq/100g). 
D’après (Sabburgh et col. 1997). 

 

 

3.5.3.3 Mesures en fonction de la fréquence : 
 

L’effet de la teneur en argile a été étudié à plus basses fréquences par différents auteurs 

KNOLL (1996) ; DENICOL et JING (1998) ; AL’MJENI et col. (2002). Ce dernier a étudié 

l’effet de la teneur en argile et du type d’argile sur les spectres de conductivité et de 

permittivité diélectrique dans le domaine des fréquences basses à intermédiaires (10 Hz - 

1 MHz). Ces effets sont visibles dans toute la gamme de fréquence. Même une petite 

fraction d’argile modifie la réponse électrique du milieu de façon importante voir les 

figures 3.9 et 3.10. 
 

 

 
 

Figure 3.9 - Effet du type d’argile (à gauche) et du contenu en argile (à droite) sur la 
constante diélectrique mesurée entre 10 kHz et 100 MHz. 

D’après (AL’MJENI et col. 2002). 
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Figure 3.10 - Effet du type d’argile (à gauche) et du contenu en argile montmorillonite 
(à droite) sur la conductivité électrique mesurée entre 10 Hz et 1 MHz. 

D’après (AL’MJENI et col. 2002). 
 

KNOLL (1996) a mis en évidence de façon plus systématique l’effet de la porosité et de la 

teneur en eau pour des mélanges sable/kaolinite et sable/montmorillonite (cas sec 

seulement). Il observe que la constante diélectrique et la conductivité électrique 

augmentent avec la teneur en argile, même dans le cas de mélanges secs, et qu’il existe 

une teneur en argile critique (vers 15% de teneur massique en argile, figure 3.11), au-

delà de laquelle la constante diélectrique augmente de façon plus importante et montre 

une plus grande dispersion fréquentielle, et au delà de laquelle la conductivité varie peu. 
 

RINALDI et col. (2002) ont étudié l’effet de la concentration de NaCl dans l’eau 

interstitielle sur un sable argileux (16% d’argile) sur la conductivité électrique σ à des 

fréquences allant de (100 Hz à 100KHz). La figure 3.21 montre la variation de la 

conductivité électrique en fonction de la fréquence à une teneur en eau constante (ω = 

32%) et une densité constante γd = 13,7 kN/m3. RINALDI et col. (2002) observent pour 

les concentrations C <  1 % la conductivité électrique est indépendante de la gamme de 

fréquence étudiée. Les échantillons étudiés à des concentrations plus grandes 

développent un comportement non linéaire à des fréquences inférieur à 3 kHz. Ce 

comportement est attribué à la polarisation des électrodes. Cependant la mesure de la 

conductivité électrique à des gammes de fréquence supérieure à 3 kHz est considérée 

comme indépendante de la polarisation des électrodes cf. (figure 3.12) 
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Figure 3.11 - Effet du contenu en argile sur la réponse électrique et diélectrique de 
mélanges argile/sable (cas sec). L’argile est une montmorillonite.  

D’après Knoll (1996). 
 
 

 
 

Figure 3.12 - Variation de la conductivité électrique σ en fonction de la fréquence à une 
teneur en eau (ω = 32%) et une densité γd = 13,7 kN/m3.  

D’après (RINALDI et col. 2002) 
 

 

3.5.3.4 Effet de la saturation en eau : 
 

La réponse électrique et diélectrique de différents milieux, en fonction de la saturation en 

eau, a également été investiguée sur toute la gamme de fréquence POLEY et col. 1978 ; 

KNIGHT et NUR (1987) ; KNIGHT et ENDRES (1990).  

 

L’effet de la saturation en eau est un sujet d’étude particulièrement important dans le 

domaine pétrolier, et a fait l’objet de très nombreuses études expérimentales et 

théoriques. Ce type d’étude est également nécessaire dans l’étude de sols. Parmi ces 
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études expérimentales récentes, on peut citer celles de RANKIN et SINGH (1985) ; 

WELLER et col. (1999) ; MOSS et col. (2002), BONA et col. (2002) WEST et col. (2003).  

 

Toutes ces études montrent que les variations de teneur en eau ont un effet sur la 

magnitude de la conductivité de la permittivité, et sur les fréquences auxquelles ont lieu 

les polarisations (décroissances brutales sur spectre de résistivité ou de permittivité 

diélectrique). La figure 3.13 illustre ces conclusions avec des mesures de SU et col. 

(2000) sur un grès argileux, dans le domaine 100 Hz – 15 MHz. La conductivité et la 

permittivité diélectrique augmentent avec la saturation, ainsi que la fréquence de 

polarisation (notée Fi sur la figure 3.13). 
 

 

 
Figure 3.13 - Effet de la saturation en eau Sr, pour un grès argileux ayant une porosité 
de 18%, et une teneur massique en argile de 21,5%. R est la partie réelle de l’impédance 

mesurée et X la partie imaginaire de l’impédance.  
D’après expérimentales de Su et col. (2000). 

 
 

3.6. METHODES DE MESURES ELECTRIQUES : 
 

3.6.1 Introduction : 
 

Cette  partie de ce chapitre est consacré aux méthodes de mesure de la conductivité 

électrique et de la permittivité diélectrique dans les différentes gammes de fréquence. 

Ces méthodes diffèrent par la gamme de fréquence d’étude et par les caractéristiques 

des échantillons (solide ou liquide ; milieu peu ou très atténuant, etc.). Nous présentons 

ici brièvement les principes d’un certain nombre de ces méthodes et nous terminons par 

le choix de la méthode utilisée dans notre programme expérimental. 

 
3.6.2 Les méthodes de mesures des propriétés électriques en laboratoire 
 

3.6.2.1 Les méthodes capacitives 
 

Les méthodes capacitives sont très utilisées pour étudier les variations dans la gamme de 

fréquence allant de 1 mHz (voire 1 µHz) à 10 MHz (1-40 MHz). L’échantillon de matériau 

diélectrique est placé entre deux ou quatre électrodes SCOTT (1967) ; KNIGHT et NUR 
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(1987), et l’on impose une tension ou un courant électrique à l’échantillon par une paire 

d’électrodes tout en mesurant la potentiel résultant par la même paire d’électrodes 

(dispositif à deux électrodes) ou une autre paire d’électrodes (dispositif à quatre 

électrodes). Ceci permet de calculer l’impédance complexe Z* de l’échantillon (Z*=U/I) 

et donc d’en déduire la conductivité électrique et la permittivité diélectrique complexes 

du matériau étudié. 
 
Ces méthodes sont inadaptées à plus haute fréquence à cause du rayonnement de 
l’énergie. 
 

i. Mesures d’impédance complexe par dispositifs à deux et quatre électrodes : 
 

C’est le dispositif « à deux électrodes » qui est la méthode la plus classique et la plus 

simple à mettre en oeuvre.  

 

L’échantillon est placé entre deux électrodes métalliques, qui servent à la fois 

d’électrodes d’injection de courant et d’électrodes de prise de potentiel (figure 3.14). 

 

Dans le dispositif « à quatre électrodes », les électrodes d’injection de courant et les 

électrodes de mesure de potentiel sont découplées. 

 

Dans les deux cas, on mesure le courant fourni par un générateur (I*), et la différence 

de potentiel entre deux points de l’échantillon (U*).  

 

Un analyseur d’impédance permet la mesure de l’impédance complexe de l’échantillon :  

 

U* = Z* I*        (3.37) 

 

Supposons que l’échantillon soit équivalent à un circuit électrique RC en parallèle, la 

relation entre l’impédance et les éléments du circuit est : 
 

pp CiG ω+=
*Z

1 
        (3-38) 

 

où Gp est la conductance [S], et Cp la capacitance [F] du circuit parallèle équivalent. 
 

Le problème est maintenant de relier les paramètres mesurés, Cp et Gp, aux paramètres 

du sol qui nous intéressent, à savoir la permittivité diélectrique effective (εeff) et la 

conductivité électrique effective (σeff). 
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Figure 3.14 - Représentation schématique du dispositif à deux électrodes (à gauche) et 
du dispositif à quatre électrodes (à droite). 

 

 

L’approche couramment utilisée est de résoudre les équations de l’électromagnétisme 

avec une condition aux limites (dépendant de la géométrie de l’échantillon), et en se 

plaçant dans le cas de la théorie des champs électro-magnétiques électrostatiques SHEN 

et col., (1987). Dans cette théorie, les effets magnétiques sont complètement négligés, 

ainsi que les termes aux ordres supérieurs du champ électrique ; le champ quasi-statique 

est la valeur à l’ordre zéro du champ électrique. Les solutions du problème sont les 

suivantes : 
 

A

dGp
ffe =σ          (3-39) 

 

A

dCp
ffe =ε          (3-40) 

 

 

où A est l’aire de la section des électrodes, et d la distance séparant les deux électrodes 

(figure 3.25). Le rapport d/A est le facteur géométrique du dispositif de mesure. 

 

SHEN et col. (1987) comparent les équations précédentes dérivées de la théorie 

quasistatique, à l’expression de l’impédance dérivée d’une théorie plus rigoureuse du 

champ électrique dynamique : 

 

A

dCp
ffe =ε          (3-41) 

 

( ) ( )
( )rkkrJ

rkJ
i

d

A
CiG ffeffepp ⋅

⋅
+=+=

0

1
*

2

Z

1 ωεσω     (3-42)  

  

où J0 et J1 sont les fonctions de Bessel respectivement d’ordre 0 et 1, r est le rayon de 

l’éprouvette cylindrique, k est le nombre d’onde. 
 



CHAPITRE  3 Comportement électrique des matériaux granulaires 

 

  129 

Leur analyse montre que les équations quasi-statiques ne sont précises que si le terme 

contenant les fonctions de Bessel est proche de l’unité ; ceci n’est vérifié que si la 

fréquence est inférieure à 20 MHz et σeff est inférieur à 0,3 S/m. 
 

ii. Comparaison des techniques à deux et quatre électrodes : 
 

i.1) Le dispositif à deux électrodes 
 

Lorsque l’on représente une mesure réalisée avec un dispositif à deux électrodes dans un 

diagramme d'Argand en résistivité (partie réelle de la résistivité en fonction de la partie 

imaginaire de la résistivité), on observe en général une partie haute fréquence en forme 

de demi-cercle, qui correspond effectivement à la réponse de l’échantillon (figure 3.15). 

En effet, s’il on refait la mesure pour des échantillons similaires de longueurs différentes, 

le diamètre du cercle varie alors proportionnellement au facteur de forme (d/A) de 

l’échantillon (équation 3-39). Quant à la partie basse fréquence, elle forme un segment 

de droite (figure 3.15). Elle est due à la polarisation d’interface entre l’échantillon et 

l’électrode. En effet, l’électrode n’étant pas réversible, les ions de la solution de pores y 

sont bloqués et viennent former une double couche électrique du fait de la compétition 

entre l’attraction électrique et la diffusion. La polarisation y est d’autant plus importante 

que le courant parcourant les électrodes, qui servent à la fois à l’injection de courant et à 

la prise de potentiel, y est fort. Cet effet est également d’autant plus important que le 

matériau contient beaucoup de fluide et que l’électrolyte est très conducteur. 
 

L'existence de la polarisation d'électrodes implique que la mesure électrique n'est valide 

qu’au-delà de la fréquence à la laquelle la polarisation d’électrode devient négligeable. 

 

Cette fréquence est appelée fréquence de coupure. Afin de s’affranchir des phénomènes 

de polarisation d’électrodes qui perturbent la mesure et conduisent à des valeurs de 

permittivité trop fortes à basse fréquence, deux solutions existent : 
 

(1) la première est d’utiliser des électrodes faiblement polarisables. 
 

On s’attend à ce que des systèmes électrodes réversibles / électrolyte, dans lesquels les 

réactions chimiques entre électrodes et électrolyte sont réversibles avec peu de pertes 

d’énergies, soient peu polarisables. Selon SCOTT et col. (1967), le meilleur système est 

celui constitué par des électrodes platinisées en contact avec un filtre saturé d’une 

suspension aqueuse diluée d’argent et de chlorure d’argent. Ce type d’électrode assure la 

réversibilité par échange d’ions Cl- entre la solution et le filtre par réaction chimique 

(précipitation d’argent) puis par échange électronique entre l’argent et le platine. 
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Figure 3.15 - Représentation schématique de l’allure de données de résistivité 

classiques par un dispositif à deux électrodes. 
 

 

(2) la seconde consiste à mesurer deux échantillons absolument identiques en 

composition et structure mais de longueurs différentes. Connaissant alors la résistivité 

(ρi) et le facteur géométrique (gi = longueur/surface) pour chacun des deux échantillons 

(i=1 ou 2), on peut déduire les propriétés électriques intrinsèques ρ* du sol en utilisant 

la relation : 
 

21

2
*
21

*
1*

gg

gg

−
+= ρρρ        (3-43)   

 

Cette méthode nécessite d’utiliser des échantillons et des électrodes identiques d'une 

mesure à l'autre. Elle conduit souvent à des erreurs importantes à basses fréquences (en 

dessous de 100 Hz), où la permittivité due à la polarisation d’électrodes peut atteindre 

des valeurs extrêmement élevées, supérieures à 105 LESMES et FRYE, (2001). 
 

Si l’on veut descendre en fréquence, un autre type de dispositif doit être utilisé, le 

dispositif dit « à quatre électrodes ». Il s'agit d'un dispositif dans lequel les électrodes 

d'injection de courant et les électrodes de potentiel sont découplées. 
 

ii.2) Le dispositif à quatre électrodes 
 

La conception d’une cellule « à quatre électrodes » implique des choix qui doivent être 

les plus judicieux possibles : 

 

(1) Choix des séparateurs : les électrodes de potentiel V1 et V2 doivent être séparées des 

électrodes de courant I1 et I2, par un milieu qui permette le transport du courant sous 

forme autre qu’électronique. Les séparateurs les plus couramment utilisés sont soit des 

électrolytes liquides OLHOEFT (1979) ; VINEGAR et WAXMAN (1984) ; LESMES et FRYE, 

(2001), qui suffisent pour des mesures dans les conditions ambiantes, soit des 

céramiques poreuses saturées d’électrolyte, plus adaptées aux mesures sous pression 
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LOCKNER et BYERLEE, (1985). Dans les deux cas l’électrolyte est naturellement le même 

que celui saturant la roche. TAYLOR et BARKER (2002) proposent d’utiliser un gel d’agar, 

conducteur (qui ne pénètre pas dans le milieu poreux lorsqu’il est partiellement saturé). 
 

Une solution alternative est de placer les électrodes de potentiel sur les parois de 

l’échantillon, mais en dehors des lignes de courant ; les électrodes peuvent être des 

anneaux métalliques parallèles WILDENSCHILD et col., (1999) ou des électrodes Ag/AgCl 

dans un capillaire mis en contact avec la paroi SLATER et col., (2000), ULRICH et SLATER 

(2004). 
 

(2) Choix des électrodes : même si le courant les parcourant est le plus faible possible, il 

est préférable de choisir les électrodes de potentiel les moins polarisables possibles 

(métal noble ou inerte comme le platine ou l’or, ou électrodes réversibles type Ag/AgCl) ; 

quant aux électrodes de courant, elles peuvent être métalliques VINEGAR et WAXMAN, 

(1984). 
 

 
3.6.2.2 La propagation libre : 
 

La méthode de propagation libre est fondée sur le rayonnement électromagnétique et 

l’analyse du signal réfléchi par le diélectrique. Cette méthode permet de travailler sur des 

échantillons de grandes dimensions, mais nécessite d’utiliser d’une chambre anéchoïde 

pour les études en laboratoire, afin d’éliminer les réflexions parasites sur tout autre 

élément que l’échantillon étudié. 

 

L’échantillon, supposé de grande taille, plane et uniforme, est placé dans la chambre 

anéchoïde. Des antennes, émettrice du champ électromagnétique et réceptrice, sont 

placées dans l’espace libre au dessus de l’échantillon. Elles sont connectées à un 

analyseur de réseau vectoriel qui mesure les coefficients de réflexion et de transmission 

de l’échantillon. Ces coefficients sont ensuite transformés en permittivité diélectrique et 

perméabilité magnétique. 

 

Il s’agit d’une technique hautes fréquences (la limite basse fréquence dépend de la taille 

de l’échantillon). Elle est sans contact et non destructive. La propagation libre est idéale 

pour des mesures à hautes températures puisque l’échantillon n’est pas entouré par un 

dispositif ou porte échantillon quelconque. 

 

Il existe différentes méthodes de propagation libre ; parmi elles nous pouvons citer les 

méthodes en réflexion, comme le ‘Radar Cross Section’ (figure 3.16) et l’arc NRL (figure 

3.17).  
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Figure 3.16 - Schéma d’un dispositif RCS (Radar Cross Section) : l’échantillon, placé 
dans une chambre anéchoïde, est soumis à un champ électromagnétique ; les propriétés 

électromagnétiques du matériau sont déduites de l’onde réfléchie par l’échantillon. 
 

 

 

 
 

Figure 3.17 - Schéma d’un arc NRL. La réflectivité de l’échantillon est mesurée par 
rapport à celle d’une surface métallique plane qui sert de référence. 

 

 

3.6.2.3  Cavités résonantes : 
 

Les cavités résonantes sont constituées par un domaine diélectrique limité par une 

surface métallique, ce domaine étant le siège d’ondes stationnaires. La fréquence de 

résonance dépend de l’ordre du mode, des dimensions de la cavité et du diélectrique 

placé à l’intérieur. Cette méthode, réputée pour la précision de la détermination de la 

permittivité diélectrique réelle LI (1981), perd sa sensibilité lorsque le diélectrique est 

atténuant. Elle présente l’inconvénient de ne pas permettre un balayage en fréquence sur 

une gamme étendue de fréquences. On peut utiliser des modes de résonance de la cavité 

d’ordre supérieur aux modes fondamentaux, mais cette situation est difficile à mettre en 

œuvre (plus le mode est élevé et plus les différents modes sont proches ; on n’est donc 

pas sûr d’être accordé sur le même mode en changeant de diélectrique).  

 

La cavité résonante permet donc de mesurer la permittivité complexe ε* et les pertes 

associées (tan δ). Il s'agit d'une mesure mono-fréquentielle. Les matériaux caractérisés 

doivent être isotropes, mais peuvent se présenter aussi bien sous la forme solide, liquide 

ou de poudre.  
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La cavité résonante peut être de forme cylindrique (figures 3.31 et 3.32). Les modes 

propres exploités sont de type transverse magnétique. L'échantillon de forme cylindrique 

(bâtonnet) est inséré au centre de la cavité, où le champ électrique est maximum et 

quasi-constant dans un rayon de quelques millimètres. La constante diélectrique et la 

tangente de pertes sont calculées à partir de la variation de la fréquence de résonance ∆f 

et de la modification du facteur de qualité ∆Q de la cavité dues à la présence de 

l'échantillon dans la cavité. 

 

Les fréquences exploitées sont comprises entre 5 et 12 GHz. Les matériaux testés sont 

en général des diélectriques à faibles pertes (tan δ < 10-3). Les erreurs relatives sont 

inférieures à 2% pour ε', et l’erreur absolue est autour de 5.10-4 pour tan δ. La figure 

3.33 montre une mesure du coefficient de réflexion pour une cellule vide et pour une 

cellule contenant un échantillon. 

 
Figure 3.18 - Schéma d’une cavité résonante 

 

 
 

Figure 3.19 - Photographies d’une cavité résonante 
 
 

 

 

3.6.2.4   La propagation guidée : 
 

L’énergie électromagnétique est guidée le long de parois métalliques ; en fonction de la 

géométrie du guide, différents modes peuvent se propager. La propagation d’un mode 

TEM (électromagnétique transverse) dans un guide à deux ou plusieurs conducteurs 

présente l’avantage de ne pas posséder de fréquence de coupure et donc de permettre 

une étude large bande. 
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En fonction de l’impédance terminale de la ligne, il s’agira : 

− d’un résonateur « ligne » (court-circuit ou circuit ouvert), la méthode est alors 

utilisée pour l’étude des milieux peu atténuants. Ce dispositif est désigné par le 

terme sonde coaxiale ; 

− d’une ligne à transmission (charge adaptée), la méthode est particulièrement 

adaptée aux matériaux atténuants. 

 

Les différentes lignes utilisées sont soit de géométrie coaxiale, soit de géométrie plane. 
 

Ces méthodes nécessitent : 

− un calibrage soigné pour prendre en compte les désadaptations d’impédance dans 

le circuit de mesure (connecteurs, câbles, le générateur et l’analyseur) autres que 

celles produites par l’échantillon ; 

− un bon ajustage mécanique de l’interface ligne-diélectrique.  

−  

Un analyseur de réseau permet de mesurer les coefficients de réflexion et transmission. 
 

i.  Sonde coaxiale : 
 

La sonde permet une mesure en fréquence (large bande) et en température de la 

permittivité complexe de matériaux anisotropes, se présentant sous la forme de liquides, 

de poudres, ou de solides. 

 

Une onde électromagnétique se propage le long de la sonde (ligne coaxiale), puis est 

partiellement réfléchie à la surface du matériau. Le coefficient de réflexion de la 

discontinuité est mesuré à l'aide d'un analyseur de réseau vectoriel sur une large bande 

de fréquence (200 MHz - 20 GHz). La représentation de la discontinuité à partir d'un 

schéma électrique équivalent permet de déterminer simplement la permittivité du 

matériau (figure 3-20). Ce type de matériel est largement utilisé pour caractériser les 

propriétés diélectriques de liquides. 

 

L'analyse électromagnétique de la discontinuité ligne coaxiale/matériau est fondée sur 

une modélisation électrique par éléments localisés en supposant un demi-espace infini 

(pas de réflexions sur la deuxième face de l’échantillon). Un programme de 

dépouillement des mesures effectue le calcul de la permittivité complexe à partir de la 

mesure du coefficient de réflexion. Le domaine de validité de ce modèle s'étend jusqu'à 

la fréquence d'apparition du premier mode supérieur (vers 20 GHz en général). 
 
Une procédure d'étalonnage est nécessaire pour compenser les erreurs de mesures liées 

aux imperfections de la cellule (désadaptation, joint en plexiglas, etc.) et du câble de 

jonction. Cette procédure comprend une mesure en terminaison ouverte et une 

terminaison en court-circuit. Une mesure sur des matériaux de permittivité connue 

(éthanol et eau distillée pour les liquides, téflon et polyéthylène pour les solides) est 

également effectuée afin de valider la procédure d'étalonnage. 
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Figure 3.20 - Principe de la méthode de mesure par une sonde coaxiale.  
 

 

ii. Ligne à transmission et guide d’onde 
 

La technique à transmission permet de mesurer, en plus du signal réfléchi par le 

matériau, le signal transmis dans l’échantillon. Il existe deux types de dispositifs, selon 

que l’échantillon est placé dans un guide d’onde ou dans une ligne coaxiale (figure 3.21). 

 

La forme de l’échantillon doit être adaptée aux dimensions du dispositif. Il ne doit pas y 

avoir de zones d’air entre les parois de l’échantillon et le porte échantillon. Les 

extrémités de l’échantillon doivent être planes, parallèles entre elles et orthogonales à 

l’axe du dispositif ; et que l’échantillon est homogène. La résolution est limitée pour les 

matériaux peu atténuants. Par contre, les matériaux peuvent être magnétiques. 
 

  
Figure 3.21 - Géométries d’un guide d’onde et d’une ligne coaxiale.  

 

ii.1.  Ligne coaxiale : 
 

Cette méthode permet de mesurer, sur une large bande de fréquences, la permittivité et 

la perméabilité complexes des matériaux solides isotropes. L’échantillon à analyser se 

présente sous la forme d'un tore usiné aux dimensions géométriques de la ligne coaxiale 

utilisée (figures 3.22 et 3.23).  

 

La mesure par un analyseur de réseau des coefficients de réflexion et de transmission 

permet l’estimation simultanée de la permittivité diélectrique complexe, ε*, et de la 

perméabilité magnétique, µ*, du matériau étudié. La figure 3.24 est un exemple de 

mesure.  
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Figure 3.22 - Représentation schématique (en coupe) d’une ligne coaxiale.  

 

 

 

  
 

 

Figure 3.23 - Photographie du porte échantillon : conducteurs interne et externe 
 

 

 
 

Figure 3.24 - Mesure en fonction de la fréquence de la permittivité et  
de  la perméabilité d'un ferri-composite 

 

ii.2 Guide d’onde : 
 

Il s’agit d’une méthode de mesure large bande des éléments du tenseur de perméabilité 

et de la permittivité complexe des matériaux ferrimagnétiques ou ferrocomposites 

aimantés. Le tenseur de perméabilité µ  s’exprime en fonction de la perméabilité µ et de 

la constante diélectrique κ du matériau : 
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La méthode est fondée sur la mesure des paramètres de répartition (paramètres Sij) d'un 

guide d'onde rectangulaire dont la section est partiellement remplie par le matériau à 

étudier (figures 3.25 et 3.26). Les paramètres Sij sont mesurés à l'aide d'un analyseur de 

réseaux vectoriels. L'échantillon testé est de forme rectangulaire (plaquette ou couche 

épaisse). Le dépouillement des mesures, c'est-à-dire la détermination de la perméabilité 

magnétique et de la constante diélectrique du matériau à partir des paramètres Sij du 

dispositif, nécessite d'associer à l'analyse électromagnétique dynamique de la cellule 

(problème direct) un programme d'optimisation (problème inverse). 

 

Le problème direct implique le calcul des modes de propagation dans les différentes 

régions de la cellule, puis le raccordement des champs électromagnétiques dans le plan 

des discontinuités cellule vide - cellule chargée. Cette analyse permet la description 

rigoureuse du comportement dynamique de la cellule. Pour assurer une bonne précision 

des résultats théoriques, dix modes sont pris en compte dans les calculs. 

 

La résolution du problème inverse consiste à effectuer, à une fréquence donnée, partant 

d'un état initial, une série d'itérations des inconnues du problème, afin d'obtenir la 

convergence des paramètres Sij théoriques, calculés à partir du logiciel de simulation de 

la cellule, vers les paramètres Sij mesurés. Pour cela, une procédure d'optimisation 

numérique est utilisée. 

 

 
 

Figure 3.25 - Représentation schématique 
d’un guide d’onde. Figure 3.26 - Photographie d’un 

guide d’onde ;  
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3.6.2.5   Time Domain Reflectometry (TDR) 

 

La méthode de réflectométrie en domaine temporel, « TDR », est une méthode de 

mesure de la teneur en eau et de la conductivité électrique des sols relativement récente 

DAVIS et CHUDOBIAK (1975) ; TOPP et col., 1980 ; DALTON et col., 1984). Les 

principaux avantages du TDR sont sa bonne précision, une calibration minimale (pour 

beaucoup de sols, il n’y a pas besoin de calibration spécifique), une bonne résolution 

spatiale et temporelle, et une utilisation simple, rapide et qui peut être automatisée. 

 

Un système TDR comprend l’appareil TDR proprement dit, un oscilloscope numérique 

couplé à un générateur d’impulsions, connecté par un câble coaxial à une ligne à 

transmission de longueur L plantée dans le sol (figure 3.27). Un signal électromagnétique 

(rampe) est généré par le TDR et se propage le long de la sonde. A partir de l’analyse du 

temps de propagation de l’onde, la constante diélectrique du sol peut être déterminée. La 

constante diélectrique effective, κe, du sol autour de la sonde, est fonction de la vitesse 

de la propagation: 
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c
eκ        (3-45)   

où c est la vitesse de la lumière,  T le temps de trajet de l’impulsion électromagnétique le 

long de la sonde (aller et retour : 2L). 

 

Le système TDR peut également fournir la conductivité électrique du sol DALTON et col., 

(1984). La mesure de la conductivité est fondée sur l’atténuation du signal qui se 

propage le long de la sonde. Les guides d’ondes sont formés de plusieurs conducteurs 

(figure 3.28). La géométrie de la sonde permet de minimiser le bruit perturbateur et les 

pertes. Les mesures sont réalisées sur une bande de fréquences allant de 500 MHz à 1,2 

GHz. 
 

 
 

Figure 3.27 - Schéma d’une système de mesure de permittivité diélectrique d’un sol par 
TDR. La sonde est plantée dans le sol ; elle est reliée à un appareil de mesure dit testeur 
de câbles (utilisé dans l’industrie des télécommunications). D’après JONES et col. (2002). 
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Figure 3.28 - Différentes sondes TDR : la sonde à tiges multiples, sonde à trois et deux 
tiges, configuration à plaques parallèles. D’après JONES et col. (2002). 

 

La mesure TDR est généralement une mesure in situ de l’état des sols, mais elle a été 

également utilisée en laboratoire ZAKRI (1997). Les lignes utilisées sont décimétriques, 

et les échantillons de taille relativement grande. Elle est particulièrement bien adaptée 

pour l’étude de matériaux non consolidés 
 
 
3.6.2.6. CONCLUSION : 
 

Les méthodes de mesure de la conductivité (ou de la permittivité diélectrique) complexe 

en laboratoire sont séparées en quatre groupes principaux dont les caractéristiques, 

géométrie, fréquences de mesure, paramètres mesurés, grandeurs physiques estimées, 

types d’échantillons, etc., sont résumées dans le tableau 3.3 et la figure 3.29. 
 

Tableau  3.3 : 
Principaux types de méthodes de mesure de la permittivité diélectrique ε  

(σ est la conductivité électrique et µ la perméabilité magnétique). 
 
Cellule de 
mesure 

Configuration de 
l'échantillon 

Paramètres 
mesurés 

Grandeurs 
physiques 

Bande de 
fréquence 

Surfaces 
Parallèles 

Entre deux ou 
quatre électrodes 

Impédance 
complexe 

ε et σ Large bande 

Au centre de la 
cellule 

S11 et S21 ε et µ Large bande 

Devant un court-
circuit 

S11 µ Basse 
fréquence 

Devant un circuit 
ouvert 

S11 µ Large bande 

Lignes de 
transmission ou 
guides d'ondes 

Au contact d'une 
sonde 

S11 µ Large bande 

Cavités 
résonantes 

Seul Module de : S11 
ou S21 

ε ou µ Large bande 

Devant un court-
circuit 

S11 Zs, ε ou µ Large bande Espace libre 

Seul S11 et S21 ε et µ Large bande 
 

 



CHAPITRE  3 Comportement électrique des matériaux granulaires 

 

  140 

 
 

Figure 3.29 - Bandes de fréquences et gammes de pertes diélectriques associées aux 
différentes méthodes de mesure de permittivité diélectrique. 

 

 

3.7. CONCLUSION ET COMMENTAIRES : 
 

D’après l’étude bibliographique effectuée dans ce chapitre, nous retiendrons les 

enseignements suivants : 
 

La propagation d’un courant électrique ou d’une onde électromagnétique dans un 

matériau dépend de ses propriétés électriques et magnétiques. Ces propriétés sont la 

conductivité électrique, la permittivité diélectrique et la perméabilité magnétique. 

 

Les propriétés électriques et diélectriques décrivent la capacité que les charges ont à se 

déplacer dans un milieu lorsqu'une force externe est appliquée. On distingue deux types 

de mouvement : celui des charges libres (décrit par la conductivité électrique) et celui 

des charges liées (décrit par la permittivité diélectrique). 

 

Dans la plupart des matériaux poreux, la conduction est essentiellement électrolytique ; 

elle dépend en particulier de la quantité et de la salinité du fluide contenu dans le réseau 

poreux, ainsi que de la géométrie de ce réseau. La matrice elle-même est généralement 

isolante et ne participe pas à la conduction. Alors ce paramètre peut être corrélé à la 

concentration des éléments dissous dans la phase liquide. 

 

La permittivité électrique des matériaux poreux humides  est fonction de leur teneur en 

eau et de la fréquence. Alors la permittivité d’une large gamme de matériaux peut être 

corrélé à la teneur en eau.  
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Du transfert des polluants par diffusion dans les milieux poreux résulte une augmentation 

de la concentration des ions en phase liquide. Puisque la conductivité électrique est 

proportionnelle à la concentration des différents ions dans la phase liquide, nous avons 

jugé utile de suivre ce paramètre qui indirectement nous renseignera sur la concentration 

des polluants en phase liquide. 

 

Nous avons développé des cellules de diffusion instrumentées par une série de deux 

électrodes,   ce qui permet de mesurer l’impédance complexe Z* de l’échantillon et donc 

d’en déduire la conductivité électrique 

 

L’appareil de mesure utilisé est un impédance-mètre type HP4800 travaillant dans une 

gamme de fréquence 5 Hz  à 550 KHz. Sachant que les essais de diffusion se faisaient 

sur des échantillons saturés, l’apport de l’impédance complexe suite à une variation de la 

teneur en eau reste nul. Cette variation ne peut  avoir lieu que suite à une variation de la 

concentration. Selon  RINALDI et col. (2002) qui ont étudié l’effet de la concentration de 

NaCl dans l’eau interstitielle sur un sable argileux (16% d’argile) sur la conductivité 

électrique σ à des fréquences allant de (100 Hz à 100KHz), la conductivité électrique est 

indépendante de la gamme de fréquence étudiée. Les échantillons étudiés développent 

un comportement non linéaire à des fréquences inférieures à 3 kHz. Ce comportement 

est attribué à la polarisation des électrodes. Cependant, la mesure de la conductivité 

électrique à des gammes de fréquence supérieures à 3 kHz est considérée comme 

indépendante de la polarisation des électrodes. 

 

Alors, dans notre travail, nous avons choisis d’équiper nos cellules avec des paires 

d’électrodes. L’impédance est mesurée par un impédancemètre type HP4800, dans une 

gamme de fréquence variant entre 100 Hz et 100 KHZ.  
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CHAPITRE 4  Protocole expérimental 
  

 

 

 

 
 

4.1. INTRODUCTION : 
 

Dans ce chapitre, nous allons détailler le protocole expérimental utilisé dans le cadre de 

cette étude. Le travail que nous allons développer se divise en deux grandes parties, la 

première est relative à l’interaction entre le lixiviat et les sols utilisés et la deuxième 

partie va traiter les essais de diffusion sur ces sols.  

 

Dans la première partie nous allons parler de la méthodologie expérimentale suivie dans 

la préparation des lixiviats au laboratoire selon les caractéristiques des lixiviats réels 

produits sont réalisés dans les centres d’enfouissement techniques. Aussi, des essais 

d’adsorption type batch sont réalisés sur les matériaux étudiés.  

 

La deuxième partie va traiter du protocole expérimental adopté pour la  mesure de 

perméabilité des matériaux utilisés, ensuite les étapes suivies dans la réalisation de nos 

cellules de diffusion.  

 

Les matériaux utilisés proviennent de Tlemcen : le premier est un mélange de sable et de 

bentonite industrielle (SB) et le deuxième est une argile naturelle utilisée dans le centre 

d’enfouissement technique du grand Tlemcen Saf saf (Ar). 
 
 

4.2. CARACTERISTIQUES DES SOLS UTILISES: 
 
4.2.1. Bentonite 
 

La bentonite utilisée, est un produit fini, fabriquée dans l’usine de Bental implantée à 

Maghnia dans la wilaya de Tlemcen. Ces caractéristiques sont présentées dans le tableau 

4.1 
 
4.2.2. Sable de Tergha : 
 

Le sable de Tergha est un sable naturel roulé composé d’une frange importante de silice 

(quartz) et qui provient de la côte de Tergha de la wilaya de Ain Timouchent. Il est 

mélangé avec la bentonite, dans le cadre de cette étude, pour la réalisation de barrières 

étanches.  
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4.2.3. Argile Tlemcen : 
 
Cette argile est celle utilisée dans la réalisation de la barrière étanche du centre 

d’enfouissement technique de Tlemcen. Ses caractéristiques sont présentées dans le 

tableau 4.1. 
 
 

Tableau 4.1 :  
Caractéristiques des matériaux utilisés 

 
 Bentonite Argile Tlemcen Référence utilisée 

Limite de liquidité (%) 230.72a 40 NF P 94-051 
Limite de plasticité (%) 51.51a 22 NF P 94-051 
Indice de plasticité (%) 179.21a 12 NF P 94-051 
Surface spécifique (m2/g) 579.76a 116 NF P 94-068 
CEC (meq/100g) 73 19,5 Fang et col. (1986) 
Densité sèche max. γd,(g/cm

3) 1,81b 1,71 NF P 94-093 
Teneur en eau Opt. ωopt (%) 14,5b 18 NF P 94-093 
pH 10,5b 9,2 NF B 35 506 

(a) Abdellaoui 2007 
(b) Mélange 90 % Sable Tergha + 10 % Bentonite (SB) 

 

La capacité d’échange cationique de nos matériaux a été tirée directement de la figure 

4.1 FANG et col. (1986). Dans son travail l’auteur a réalisé une étude de corrélation entre 

la capacité d’échange cationique des argiles par rapport à leurs surfaces spécifiques. 

 
 

Figure 4.1 – Relation entre la capacité d’échange cationique et la surface spécifique 
totale de divers types de matériaux (d’après FANG et col., 1986). 
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4.3. ESSAI D’ADSORPTION : 
 
4.3.1. la préparation des lixiviats : 

 

Le lixiviat représente toutes eaux ayant percolé à travers les déchets stockés en 

décharge, il se charge ; ainsi d’éléments chimiques de différente nature. Les types des  

déchets stockés dans une décharge varient d’une décharge à une autre et d’un pays à un 

autre. Alors, les lixiviats produits ne peuvent être que différents.  

 

Il est évident que durant la phase de projet de tout nouvelle CET, il existe généralement 

très peu, voire aucune, information disponible sur les caractéristiques des lixiviats qui 

seront produits ultérieurement (Natures des déchets stockés). 

 

La Figure 4.2 présente la variation de la concentration de quelques paramètres des 

lixiviats réels durant les phases aérobies et anaérobies. Les phases II et III 

correspondent à la période d’exploitation du CET, la phase IV correspond à la période de 

surveillance après fermeture du CET 

 

Figure 4.2 – Variation de la concentration chimique de quelques paramètres des lixiviats 
réels durant les phases aérobies et anaérobies 

(d’après DOE, 1995; citée par WILLIAMS, 1998) 

 

Nous remarquons que durant la phase d’exploitation du CET, les éléments présents dans 

les lixiviats représentent un pic de concentration, et le pH de ces lixiviats est acide de 

l’ordre de 4. Après fermeture, la concentration des différents éléments commence à 

diminuer et le pH devient neutre, de l’ordre de 7. 
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Nous avons jugé nécessaire de récolter un ensemble de données de la littérature relative 

aux espèces chimiques inorganiques présentes généralement dans les lixiviats produits 

dans les CET de déchets ménagers et assimilés et de leurs concentrations. Le pH et  la 

conductivité électrique (CE) et la concentration des différents polluants présents comme 

les Chlorures, Sulfates, Nitrates, Sodium, Potassium, Magnésium, Calcium, Zinc, Cuivre, 

Cadmium et Zinc sont nécessaires à la synthèse du lixiviat au laboratoire. Le tableau 4.2 

résume l’ensemble de ces informations. 
 
La préparation de ces lixiviats synthétiques nécessite l’utilisation de différents sels ou 

solutions pouvant amener les différents ions présent dans les décharges. Chaque élément 

est introduit comme suit : 
  

• Le zinc : par une solution de nitrate de zinc Zn(NO3)2 ayant une concentration en 

Zinc (1g/l). 

• Le Cadmium : par les nitrates de cadmium quatre fois hydratés Cd(NO3)24H20. 

• Le Plomb : par les nitrates de plomb Pb(NO3)2
. 

• Le cuivre : par les sulfates de cuivre cinq fois hydratés Cu(SO4) 5H20. 

• Le magnésium : par les chlorures de magnésium six fois hydratés MgCl26H2O et  

sulfate de magnésium MgSO4. 

• Le  Calcium : par les chlorures de calcium deux fois hydratés CaCl22H2O 

• Le sodium : par de la soude NaOH. 

• Le potassium : par la potasse KOH.  

• Les chlorures : par les chlorures de magnésium six fois hydratés MgCl26H2O et les 

chlorures de calcium deux fois hydratés CaCl22H2O. 

• Les nitrates : par les nitrate de zinc Zn(NO3)2   , nitrates de cadmium quatre fois 

hydratés Cd(NO3)24H20 et les nitrates de plomb Pb(NO3)2. 

• Les sulfates : par les sulfates de cuivre cinq fois hydratés Cu(SO4)5H20, et  le 

sulfate de magnésium MgSO4.  
 
Afin de préparé un lixiviat ayant les caractéristiques requises nous avons suivie les 

étapes suivantes : 

 

Dans un bécher de deux litres, placé sur un agitateur mécanique, nous avons versé une 

quantité d’un litre d’eau ultra pure. 

 

Nous avons préparé les solutions mères par pesage successif des différents sels dans des 

béchers de 100 ml. Ces béchers sont remplis séparément  par une eau ultra pure sous 

agitation aux ultrasons dans l’ordre suivant : 4,878 g de MgCl26H2O, 1,2 g de MgSO4, 

0,5488 g de  Cd(NO3)24H20, 7,34 g de CaCl22H2O, 0,26 g de Pb(NO3)2, 2,1 g de NaOH, 

1,9 g de KOH et 0,784 g de Cu(SO4) 5H20. 

 

Nous avons versé successivement dans le bécher de deux litres : 200 ml de nitrate de 

Zinc (1g/l), et les solutions mères préparées précédemment. Après l’ajout  de la solution 
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NaOH,  le pH mesuré était de l’ordre de 2 et après l’incorporation de la solution du 

KOH le pH est monté à 6. 
 
Nous avons ensuite ajouté après 300 µl d’acide nitrique HNO3 pure à 65 % pour réguler 

le pH à 3,84. Après versement de la solution mère du Cu(SO4)5H20 dans le grand bécher, 

le pH mesuré remonte à 3,95. 
 
Le pH du lixiviat a été porté à une valeur de 3 par ajout successif de petite quantité  

d’acide nitrique pure à 65 % HNO3 qui est de l’ordre de 20 µl. Pour atteindre cette valeur 

du pH il a suffi d’ajouter 180 µl d’acide . Alors le volume total de l’acide ajouté est de 

480µl et la concentration des nitrates NO3
2- ajoutée est de 0,21 mg/l. 

 
Nous avons étalonné le volume final à deux litres dans une fiole avec de l’eau ultra pure, 

ensuite nous avons filtré cette solution à 0,45 µm. Après, nous avons pris un échantillon 

de 10 ml pour un contrôle du pH et de la conductivité électrique ; leurs valeurs 

respectives étaient de 3,0 et de 12,88 mS/cm. Le lixiviat obtenu est ensuite stocké dans 

une chambre frigorifique à 4 °C. 
 

Le tableau 4.3 résume les quantités et les concentrations des sels utilisés ainsi que 

différents cations anions et métaux lourds présents dans le lixiviat préparé. 
 

Le choix du pH de la solution mère au alentour de 3 (voir tableau 4.3) s’explique par le 

fait que les lixiviats aux jeunes âges sont acides.  Aussi,  les différents métaux lourds 

Cuivre, Cadmium, Zinc et  Plomb ne se précipitent pas. Le cadmium se présente sous 

forme de Cd2+ dans des plages de pH entre 4 et 7. En ce qui concerne le plomb, il est 

sous forme de Pb2+ à des pH de 4 et diminue à des concentrations de 0,2 à des pH égal à 

6. Le Zinc pour sa part dans la figure 1.26 est sous la forme Zn2+ à des pH de 4 à 7. 

Enfin le cuivre Cu2+ prédomine quand le pH est inférieur à 7,3. (LINDSAY, 1972; citée par 

BAGCHI, 1994). 
 

 

Le tableau 4.4 montre un comparatif entre les éléments présents dans le lixiviat préparé 

pour notre étude et ceux récoltés dans la littérature. Les quantités des sels mise en 

solution offrent des concentrations pour les anions et les cations dans la gamme de 

variation des éléments respectifs. En ce qui concerne les métaux lourds, les 

concentrations ont été prises délibérément à des taux élevés 100 mg/l puisque les argiles 

sont fortement réactives avec ces éléments. L’utilisation de concentration proche de ces 

gammes, montré dans le tableau 4.3, offre après interaction avec les argiles des 

concentrations très faibles en deçà de la limité de détection des spectrophotomètres et 

surtout pour les fortes dilutions : 1/20 et 1/50.  
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Tableau 4.2 : 

Concentration des différents polluants dans les lixiviats de décharges selon différentes références. 

 

 

   
Clément et 
col. 1993 

Kjeldsen et 
col. 2002 

Kéhila et col. 
2006 H. KHETABI 2002 ADEME 1995 

 
 

    

Composition de 
105 lixiviats de 
Plusieurs pays 

Rapport 
scientifique 
Denmark 

Analyses des 
lixiviat du CET 
d’Ouled Fayed 

Algérie 

Station pilote 
France 

Décharge 
d'Etueffont 
France 

 
France 

pH    4,9 ÷  8,9 6,75 7,3 7,43 7,79 7,2 
C. E.a   mS/cm 0,295 ÷ 38 18,750 - 15,410 6,240 13,392 
Chlorure Cl- (mg/l) 7÷  8800 2325 5325 1200 590 1556,75 
Sulfate SO4

2-
 (mg/l) 3 ÷ 3239 3879 - 100 116 79,5 

Nitrate NO3
- (mg/l) - - - 3 660 -  

Sodium Na+ (mg/l) 35 ÷ 9500 3885 - 1130 780 1306 
Potassium K+ (mg/l) 20 ÷ 1600 1875 - 1150 460 894 
Magnésium Mg2+ (mg/l) 0,6 526 7515 - 238 50 294,5 
Calcium Ca2+ (mg/l) 50 ÷ 3650 3605 - 110 120 78,5 
Cuivre Cu2+ (mg/l) 0,0 ÷ 16 5,0025 < 0,018 0,08 0,27 0,325 
Zinc Zn2+ (mg/l) 0,0 ÷ 326 6,5075 - 0,13 0,74 20,066 
Cadmium Cd2+ (mg/l)  - 0,2000 < 0,03 0,014 0,01 0,0361 
Plomb Pb2+ (mg/l)  - 2,500 0,1 0,1 0,1 0,3505 

 

a C. E. conductivité électrique 
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Tableau 4.3 :  

Caractéristiques du lixiviat préparé. 
 

 

  Zn(NO3)2 MgCl26H2O MgSO4 Cd(NO3)24H20 CaCl22H2O Pb(NO3)2 NaOH KOH Cu(SO4)5H20 HNO3 Total unités 

Quantité 
ajouté dans    
 2 litres 

 
200 ml   
(1 g/l) 

Zn 
4,878 g 1,2 g 0,5488 g 7, 34 g 0,26 g 2,1 g 1,9 g 0,784 g 

480 
µl 

  

Masse 
molaire 

 127 203,21 120,30 308,4 147 331,16 40 56 249,54    

Normalité  0,0015 0,012 0,005 0,00088 0,025 0,00039 0,026 0,0169 0,00157    

Chlorure Cl-  852   1772,5      2624,5 mg/l 

Sulfate SO42-   480      151  631 mg/l 

Nitrate NO3
2- 186   110,32  48,67    0,21 345,2 mg/l 

Sodium Na+       600    600 mg/l 

Potassium K+        661   661 mg/l 

Magnésium Mg2+  291,77 121,55        412,55 mg/l 

Calcium Ca2+     1000,77      
1000,7

7 
mg/l 

Cuivre Cu2+         100  100 mg/l 

Zinc Zn2+ 100          100 mg/l 

Cadmium Cd2+    100       100 mg/l 

Plomb Pb2+      81,32     81,32 mg/l 

 
pH : 3,0 ; 
CE : 12,88 mS/cm 
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Tableau 4.4 : 
Comparaison des concentrations des polluants présents dans le lixiviat préparé et ceux 

récoltés dans les références bibliographiques. 
 

 Gamme de concentration des 
polluants présents dans les 
lixiviats de décharge selon les 
références cité au tableau  4.2  

Concentration des polluants 
obtenus dans le lixiviat 
préparé au  labo 

pH  6,75 ÷ 7,79 3 
C. E. (mS/cm) 6,24 ÷19,14 12,63 

Chlorure Cl- mg/l 590 ÷5325 2624,5 
Sulfate SO42- mg/l 79,5 ÷3879 631 
Nitrate NO3

2- mg/l 3 ÷660 345,2 
Sodium Na+ mg/l 780 ÷ 4767,5 600 
Potassium K+ mg/l 460 ÷ 1875 661 
Magnésium Mg2+ mg/l 50 ÷ 7515 412,55 
Calcium Ca2+ mg/l 78,5 ÷ 3605 1000,77 
Cuivre Cu2+ mg/l 0,08 ÷ 8 100 

Zinc Zn2+ mg/l 0,13 ÷ 163 100 

Cadmium Cd2+ mg/l 0,01 ÷ 0,2 100 

Plomb Pb2+ mg/l 0,1 ÷2,5 81,32 

C. E. Conductivité électrique 
 
Nous avons effectué par la suite quatre dilutions de la solution mère pour préparer les 

essais batch (cinq points nécessaire au traçage des isothermes).  Ces dilutions sont le 

1/2, 1/10, 1/20 et 1/50 et les volumes  préparés sont de l’ordre de 1 litre. Dans cinq 

béchers de 1 litre chacun nous avons versé respectivement 500 ml, 100 ml, 50 ml et  20 

ml de la solution mère préparé et ensuite nous avons ajouté respectivement 500 ml, 900 

ml, 950 ml et 980 ml de l’eau ultra pure. Nous avons obtenu ainsi les quatre dilutions. Le 

pH et la conductivité électrique de chaque solution sont mesurés. 
 

Tableau 4.5 :  
Caractéristiques des solutions et dilutions utilisées pour l’essai batch. 

 

 Dilution  1 : 1 1 : 2 1 : 10 1 : 20 1 : 50 

pH 3 3,3 3,3 3,4 3,5 

C. E. (mS/cm) 12,63 6,67 1,754 0,998 0,534 
Cl-          (mg/l) 2624,5 1312,25 262,45 131,225 52,49 
SO4

2-    (mg/l) 631 315,5 63,1 31,55 12,62 
NO3

2-    (mg/l) 345,2 172,6 34,52 17,26 6,9 
Na+        (mg/l) 600 300 60 30 12 

K+        (mg/l) 661 330,5 66,1 33,05 13,22 
Mg2+    (mg/l) 412,55 206,27 41,25 20,62 8,25 
Ca2+      (mg/l) 1000,77 500,38 100,07 50,03 20,01 

Cu2+      (mg/l) 100 50 10 5 2 

Zn2+       (mg/l) 100 50 10 5 2 

Cd2+      (mg/l) 100 50 10 5 2 

Pb2+      (mg/l) 81,32 40,66 8,13 4,06 1,62 
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4.3.2. Essais préliminaires: 
 

Afin d’estimer les temps de contact nécessaire, une cinétique d’adsorption a été effectuée 

sur les deux matériaux mis en suspension avec la solution mère. Deux paramètres ont 

été suivis (le pH et la conductivité électrique du milieu) afin d’apprécier le temps 

nécessaire à l’obtention de  l’équilibre chimique estimé.  

 

Dans deux bouteilles de 200 ml remplies de la solution mère (1 : 1), 4 g des deux 

matériaux ont été ajoutés (L/S = 50 L.kg-1). Le suivi du pH et de la conductivité 

électrique ont été faits pendant 24 heures. Les essais ont été réalisés aussi à une 

température ambiante. 
 

 
4.3.3. Essais batch: 
 

Les essais batch ont été effectués en réacteurs fermés et agités, dans des flacons de 

polyéthylène. Les échantillons de sol séché à l’étuve sont mis en contact avec la solution 

mère et les quatre dilutions. Leurs caractéristiques  sont représentées dans le tableau 

4.5, en prenant un rapport de 50 L.kg-1 à température ambiante sous une agitation 

continue à 23 tr/minutes. 

 

Une fois que le temps de contact est déterminé à partir des essais préliminaires, les 

différents sols sont agités durant le temps fixé. La phase solide est ensuite séparé de la 

phase liquide par centrifugation à 4000 tr/min.  Les solutions sont ensuite filtrées à 0,45 

µm et acidifiées par HNO3 avant leurs analyses. Nous avons utilisé un spectromètre à 

flamme type AA 200 Varian pour le Zn, Mg, K, Ca et Na  et un spectromètre type four 

220s Varian pour le Cd le Pb et Cu. Les anions Cl-, NO3
- et S04

2- sont déterminés par la 

chromatographie ionique. Le pH et la conductivité électrique ont été contrôlés sur chaque 

solution avant d’ajouter les matériaux et après essais sur la solution filtrée. Ces essais 

ont été effectués au Laboratoire Centrale des Ponts et chaussées, Division Eau et 

Environnement à Nantes en France. 
 

 

4.4.  ESSAIS DE DIFFUSION: 
 
4.4.1. Essais de perméabilité : 
 

Les barrières d’étanchéité dans les centres d’enfouissement technique doivent avoir une 

perméabilité minimale de 1 × 10-9 m/s. Nous avons mesuré la perméabilité de nos sols 

avec un perméamètre à paroi souple (cf. figure 4.3). C’est une cellule du triaxial où trois 

pompes à eau (contrôleur pression volume CPV) ont été utilisés : la première pour 

assurer le confinement de l’échantillon et les deux autres assurent l’injection de l’eau par 

la partie inférieure de l’échantillon et l’enregistrement du débit sortant de l’échantillon. 

Les deux derniers CPV sont reliés à une centrale d’acquisition des données où le débit 

entrant et sortant de l’échantillon est enregistré (cf. photo 4.1). 
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Nous avons travaillé sur plusieurs configurations en contrainte de confinement fixe, et 

nous avons varié, par la suite, le gradient hydraulique. Ensuite nous avons fixé le 

gradient hydraulique tout en variant la contrainte de confinement. 

 

La variation de ces paramètres est importante, sachant qu’une barrière d’étanchéité 

passe par plusieurs phases durant l’exploitation du CET. Le gradient hydraulique est 

relativement faible au début parce que le CET est équipé d’un réseau de drainage. Mais 

ces réseaux ont une durée de vie limitée. Avec l’obturation de ces réseaux, la charge 

hydraulique augmente. Durant l’exploitation des CET, la charge appliquée sur les 

barrières est de plus en plus grande suite au déversement des déchets, alors pour 

prendre en charge ce paramètre, nous avons fait varier la contrainte de confinement. 

 
 

 
 

Figure 4.3 – Schéma de l’essai de perméabilité à débit constant  
(d’après DANIEL, 1994). 

 
 
 

 
 

 
Photo 4. 1 - dispositif de mesure de la perméabilité  

(perméamètre à paroi souple) LMPG Université le Havre, France. 

Flexible 
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4.4.2. Préparation des cellules de diffusion : 

 

4.4.2.1.  Réflexion et approche : 

 

La synthèse des différents essais de diffusion présentés nous a permis de choisir  le type 

d’essai le plus adapté à notre problématique. Les cellules de diffusion utilisées sont à 

réservoir simple, en régime transitoire, avec concentration constante du lixiviat dans le 

réservoir d’alimentation, à gradient hydraulique et vitesse de percolation nul en utilisant 

une méthode de mesure non destructive.  Nos cellules ont été munies de  paires 

d’électrodes afin de mesurer l’impédance qui est proportionnelle à la concentration en 

polluants. 

 

Nous avons commencé notre travail par la réalisation d’une petite cellule cubique de 

dimensions 5 × 5 × 5 cm3 en plexiglas où une paire d’électrodes de en acier inoxydable 

est placé d’une façon a ce qu’ils soient au contact avec le sol testé. Ces électrodes sont  

reliées à des connecteurs pour la mesure de l’impédance. La Figure 4.4 et la photo 4.2 

montrent le dispositif réalisé.  

 
   
 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 4.4 - Schéma de la cellule cubique 5 × 5 × 5 cm3 
 

 
 

Photo 4.2 - Dispositif utilisé dans la cellule cubique 5 × 5 × 5 cm3 
 

Une fois le dispositif prêt, nous avons commencé une série de mesures préliminaires qui 

consistaient à compacter statiquement les sols testés dans la cellule à l’optimum Proctor 

en prenant en premier lieu une eau déminéralisée et ensuite de l’eau contenant des 

concentrations connues en NaCl. Nous avons mesuré pour chaque cas, l’impédance en 

Electrodes 

Sol compacté 

   

2,5 cm 

2,5 cm 

Piston de compactage 
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balayant toute la gamme des fréquences et nous avons par conséquent déduit la 

conductivité électrique du milieu.   

 

Nous avons constaté que la conductivité électrique est proportionnelle à la concentration 

du NaCl présent dans les pores du sol. Aussi une relation entre conductivité électrique et 

la concentration du sel NaCl a été déterminé. 

 

La même cellule a été utilisée pour le test de diffusion (voire figure 4.5). Le sol compacté 

est mis en contact avec une solution de 29,25 g/l de NaCl. Cette configuration offre une 

vitesse d’écoulement nulle, avec un réservoir simple. Nous avons mesuré la conductivité 

électrique toutes les heures au début de l’essai et par la suite des mesures quotidiennes 

ont été effectuées sur une durée deux mois. L’essai a été effectué à température 

constante de 25° C. 

 

Cet essai nous a permis de voir que la conductivité électrique (concentration du NaCl) du 

milieu croit en fonction du temps sachant que le seul phénomène pouvant se produire 

dans ce cas  c’est la diffusion (configuration de la cellule), ce qui nous a permis de 

déterminer les paramètres de diffusion de ce sol en vue de procéder à la modélisation du 

phénomène. 
 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 4.5 - Test de diffusion en cellule cubique 5 × 5 × 5 cm3  
 

 

Nous avons ensuite réalisé des cellules  prismatique 5 × 5 × 25 cm3 en utilisant toujours 

du plexiglas. Quatre paires d’électrodes ont été placées respectivement à de 2,5  7,5  

12,5 et 17,5 cm par rapport à la base de la cellule.  Le compactage se faisait d’une 

manière statique en quatre couches de 5 cm d’épaisseur. Le plexiglas a été choisi pour sa 

transparence ; mais ce matériau n’a pas résisté aux contraintes exercées lors du 

compactage.   

 

Pour palier à ce problème, les cellules ont été réalisées avec des plaques en PVC de 1 cm 

d’épaisseur aux dimensions souhaitées comme le montre la photo 4.3. Nous avons lancé 

les essais de diffusions dans ces cellules où le sol occupe une hauteur de 20 cm  et la 

partie restante est utilisée comme réservoir. L’emplacement des électrodes nous a 

permis de suivre l’évolution de la concentration en fonction de la profondeur. Cependant 

les mesures présentaient des tendances anormales. La conductivité électrique mesurée à 

l’aide de la première paire d’électrode à partir de la base était plus grande que la 

deuxième paire et la troisième paire avait le même ordre de grandeur que celle qui est la 

plus proche de la solution du NaCl. Si le phénomène de la diffusion se faisait 

Electrodes 

Sol compacté 

   

2,5 cm 

2,5 cm 

29,25 g/l  NaCl 
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normalement, la distribution de la conductivité électrique serait de moins en moins 

grande de haut en bas. Nous avons jugé que ce problème est essentiellement dû aux 

effets de coins de la section carrée des cellules, constituées de plaques de PVC soudées 

ce qui est à l’origine de chemins préférentiels de diffusion qui sont à éviter.     

 

 
 

Photo 4.3 - Dispositif utilisé dans la cellule prismatique 5 × 5 × 25 cm3 
 

A cet effet, nous avons utilisé des anneaux cylindriques en PVC de 5 cm de diamètre 

intérieur et 5 cm de hauteur ou une paire d’électrodes est collée à la paroi intérieure. Les 

électrodes sont en contact avec des connecteurs pour effectuer les mesures d’impédance. 

Ces anneaux ont été usinés avec des rainures male-femelle  de telle façon à ce que leur 

empilement, permet de constituer  une colonne d’une certaine hauteur. (Photo 4.4) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 (a)   (b) 

 

 

Photos 4.4 - Cellule cylindrique φ 5 cm et hauteur 5 cm.  

 

Le sol est directement compacté dans ces anneaux le contact entre les électrodes et le 

sol va se faire puisque les électrodes sont collées à l’intérieur de la paroi. L’empilement 

des quatre anneaux constitue une cellule de diffusion de 20 cm de hauteur avec quatre 

points ; de mesure un cinquième anneau vide est utilisé comme réservoir d’alimentation 

(Photo 4.5). 
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Photo 4.5 - Dispositif utilisé dans la cellule cylindrique  

φ 5 cm et hauteur 25 cm.  

 

Une fois que la solution est placée dans le réservoir, nous avons remarqué que  la 

variation de la conductivité électrique cette fois  suivait une tendance logique avec une 

distribution décroissante du haut vers le bas en fonction du temps.   

 

Nous avons alors adopté ce montage pour le reste de notre étude. 

 

 

 

4.4.4.2.  Etapes de montage des cellules de diffusion cylindrique : 
 

Les sols utilisés sont mélangés avec une quantité d’eau correspondant à la teneur en eau 

optimale. Le mélange est ensuite stocké dans un sac en plastique pendant une semaine 

afin d’assurer une distribution uniforme de la teneur en eau par évapotranspiration.   

  

Après avoir badigeonné l’anneau supérieur d’une graisse de silicone, nous l’avons placé 

sur l’anneau comportant les électrodes. Une quantité du mélange étudié nécessaire pour 

donner à la fin la densité souhaitée a été ajoutée (voire les photos 4.6 (a) et (b)). 

Ensuite le piston enduit de graisse de silicone est placé sur l’anneau supérieur, le piston a 

une hauteur de 5 cm (voire les photos 4.6 (c) et 4.6 (d)). La graisse de silicone limite les 

frottements entre piston et l’intérieur du cylindre. 
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 (a)               (b) 

 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

    (c)            (d) 
 

 
 

Photos 4.6 : Préparation d’un anneau 
 

L’anneau préparé est compacté statiquement grâce à une  presse manuelle représentée 

dans les photos 4.7(a) et 4.7(b).  

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
                                     (a)                              (b) 
 
   

Photos 4.7 : presse utilisée pour le compactage 
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La photo 4.8(a) montre un anneau après compactage, l’emboitement de plusieurs 

anneaux l’un sur l’autre constitue la cellule de diffusion. Les photos 4.8(b) et (c) 

montrent les étapes du montage d’une cellule confectionnée par cinq anneaux ; les 

quatre premiers sont  remplis d’échantillon de sol, et le cinquième anneau est considéré 

comme réservoir.  

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 (a)  (b) 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 (c) 
 

Photo 4.8 - Anneaux après compactage et montage d’une cellule 

 

Une fois la cellule préparée le réservoir est rempli par une solution contenant différents 

polluants (voire la photo (4.9)). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Photos 4.9 : phase de remplissage du réservoir  
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Des mesures fréquentes de l’impédance seront prises. Pendant le premier jour à chaque 

heure et les jours suivants des mesures seront plus espacées dans le temps 

(quotidiennement). Photo 4.10. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Photo 4.10 : mesure avec l’impédancemètre 

 
 
Les cellules étudiées ont été stockées dans un dispositif assurant une température 

constante 25° C, sachant que la mesure de la conductivité électrique est influencée par la 

température. (Photo 4.11) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Photo 4.11 : stockage des cellules à température constante (25°C) 
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4.5.  CONCLUSION : 
 
Dans ce chapitre qui représente le Protocole expérimental, nous retiendrons les points 

suivants : 

 

Nous avons fait une synthèse bibliographique sur les caractéristiques des lixiviats. Ces 

derniers ont été préparés au laboratoire en utilisant des sels afin d’offrir des 

concentrations de polluants proches des lixiviats de décharges. 

 

Nous avons utilisé un perméamètre à paroi flexible pour la mesure de la perméabilité, ce 

dernier nous permet en plus de la variation du gradient hydraulique, de faire varier la 

contrainte de confinement, sachant qu’une barrière d’étanchéité passe par plusieurs 

phases durant l’exploitation du CET. Le gradient hydraulique est relativement faible au 

départ parce que le CET est équipé d’un réseau de drainage. Mais ces réseaux ont une 

durée de vie ; avec leurs obturations, le gradient hydraulique augmente. Durant 

l’exploitation des CET la charge appliquée sur les barrières est de plus en plus grande 

suite au déversement des déchets, alors pour prendre en charge ce paramètre, nous 

avons fait varier la contrainte de confinement. 

 

Ensuite, dans les essais de diffusion dans les chapitres 2 et 3, nous avons décidé 

d’utiliser des cellules de diffusions type colonne a réservoir simple présentant une vitesse 

d’infiltration nulle, instrumentée par des doubles électrodes pour la mesure de la 

concentration. Nous avons présenté l’approche méthodologique suivie pour obtenir la 

cellule appropriée. En effet, notre choix s’est porté sur des cellules cylindriques équipées 

d’électrodes inoxydables collées à leur paroi intérieure.      
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CHAPITRE 5  Résultats et interprétations 
  

 

 

 

 
 

5.1. INTRODUCTION : 
 

Dans ce chapitre nous allons étudier le comportement des matériaux selon trois aspects :  

 

− l’adsorption des polluants présents, dans les lixiviats préparés, par les deux sols. Plus 

de 160 analyses ont été effectuées dans cette partie sur différents polluants pour 

estimer le taux d’adsorption ou de relargage des différents sols testés. 

 

− En deuxième lieu nous allons détailler les essais de perméabilité en utilisant huit 

configurations prenant en considération les différents cas de figure rencontré lors de 

la durée de vie d’une barrière d’étanchéité dans un centre d’enfouissement technique. 

 

− En dernier lieu nous détaillerons les essais de diffusion en variant plusieurs 

paramètres : la hauteur de la cellule, la concentration des solutions,  en vue de 

définir une configuration  d’une cellule de diffusion en non destructif se rapprochant 

du phénomène de diffusion observé dans les CET. 

 
5.2. ESSAIS D’ADSORPTION : 
 

5.2.1. Introduction : 
 

La cinétique de l’adsorption des différents éléments présents dans la solution mélange 

sable + bentonite (SB) et l’argile (Ar) a été effectué pour estimer le temps nécessaire 

pour que l’adsorption des différents éléments soit complète. Nous avons par la suite 

effectué des essais batch sur les deux matériaux,. L’adsorption des métaux lourds a été 

ajustée en utilisant deux modèles : Langmuir et Freundlich ; ces résultats ont été 

comparés à ceux obtenus dans la littérature. 

 

Un bilan des concentrations des onze éléments présents dans la solution par la 

comparaison de la solution a été établi mère et la solution obtenue par  des essais batch, 

afin de voire la mobilité des différents ions par rapport aux deux matériaux utilisés (SB et 

Ar). 
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5.2.2. Essais préliminaires : 
 

La cinétique des mélanges solution mère dilution (1 :1) et les deux matériaux étudiés a 

été suivie en prenant en considération deux paramètres le pH et la conductivité 

électrique du mélange. La  mesure de ces derniers a pour but la détermination du temps 

nécessaire pour que l’équilibre  des réactions d’adsorption soit atteint entre les deux 

matériaux et le lixiviat sous une agitation continue de l’ordre de 23 tr/min.  

 

Les  figures 5.1 et 5.2 montrent respectivement la cinétique des réactions en prenant en 

considération le pH et la conductivité électrique. Les deux essais se sont étalés  sur une 

période de 24 heures. Nous remarquons que le pH est passé d’une valeur de 2,9 avant la 

mise en place des deux matériaux en contact avec le lixiviat à des valeurs constantes  

respectives de 6 pour le mélange  sable bentonite (SB) et 6,1 pour l’argileuse (Ar) après 

une heure.   

 

Le même phénomène est observé pour la conductivité électrique. Une valeur constante 

de l’ordre de 12,25 mS/cm est mesurée après deux heures de contact entre les deux 

phases. Suite à ces résultats, un temps de contact de cinq heures intégrant un facteur de 

sécurité de 2.5, a été choisi pour tous les essais qui vont suivre. A titre indicatif nous 

avons tracé une droite en discontinu représentant les cinq heures (cf. Figures 5.1 et 5.2).  
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figure 5.1 - Évolution du pH en fonction du temps des deux matériaux 
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Figure 5.2 : Évolution de la conductivité électrique en fonction du temps  

des deux matériaux 
5.2.3. Essais Batch  : 
 

Après un contact de cinq heures entre solution et les cinq dilutions, l’ajustement a été 

effectué en utilisant les modèles Langmuir et Freundlich pour les métaux lourds. Les 

paramètres obtenus par les deux modèles sont représentés dans le tableau (.1 Le modèle 

Langmuir offre des coefficients de corrélations supérieurs à 0,9 pour les deux matériaux 

étudiés  avec les quatre métaux lourds : Plomb, Cadmium, Zinc et Cuivre. Nous 

remarquons que les paramètres de Freundlich et de Langmuir obtenus dans nos essais 

ont le même ordre de grandeur que ceux obtenus par différents auteurs cité dans le 

tableau 5.2.  

 

Paramètre Résultats obtenus Résultats de la littérature 

Kf 9 ×10-2 ÷ 1,99 6×10-4 ÷ 55,4 

nf 0,09    ÷  0,62 0,295  ÷  2,2 

KL 0,01    ÷  14,7 22.10-6    ÷  0,20 

Cs 0,14    ÷ 4,19 0,87   ÷ 88,50 

 

Les capacités d’adsorption maximale Cs obtenues montrent que pour le mélange Sable 

bentonite, le Plomb se place en premier avec 3,84 mg/g, ensuite le cuivre avec 1,53 

mg/g, le Cadmium 0,31 mg/g et enfin le Zinc 0,14 mg/g. Soit une selectivité 

d’adsorption Pb>Cu>Cd>Zn.  

 

En ce qui concerne le deuxième matériau argileux (Ar)  le Plomb se place aussi en 

premier avec 4,19 mg/g, ensuite le cuivre avec 2.43 mg/g, le Cadmium 0.33 mg/g et 

enfin le Zinc 0,27 mg/g. Soit la même sélectivité d’adsorption Pb>Cu>Cd>Zn.  

 

Farrah et Pickering (1977) observent le même ordre se sélectivité  Ca > Pb > Cu > Mg > 

Cd > Zn Montmorillonite (pH = 3,5-6,0), Abdellaoui et col. (2007) Bentonite de Maghia 

Pb>Cd>Zn. 
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Si nous comparons le taux d’adsorption des deux matériaux, nous constaterons qu’ils ont 

le même ordre de grandeur sachant que le premier matériau est constitué de 90 % de 

sable et 10 % de bentonite. Nous pouvons dire que la quantité de bentonite qui 

représente le 1/10 en poids du deuxième matériau argileux a fixé la même quantité en 

métaux lourds. Nous pouvons dire aussi que les deux barrières auront les mêmes 

capacités d’adsorption avec une faible fraction argileuse. Aussi la sélectivité en métaux 

lourds reste la même pour les deux matériaux. 
 

Tableau 5.1 :  
Ajustements d’adsorption par les modèles Freundlich et Langmuir pour les  

deux matériaux 
 

Zn 
 Kf Nf R² KL (l/mg) Cs (mg/g) R² 
 Freundlich  Langmuir  

SB 0.009 0.62 0.95 0,1 0.14 0.91 
AR 0.201 0.09 0,62 1,52 0.27 0.99 

Pb 
 Kf Nf R² KL (l/mg) Cs (mg/g) R² 

  Freundlich  Langmuir  
SB 0.64 0.58 0.94 0,33 3,84 0.94 
AR 1,99 0.32 0,99 1,66 4,19 0.97 

Cu 
 Kf Nf R² KL (l/mg) Cs (mg/g) R² 

  Freundlich  Langmuir  
SB 0.4619 0.25 0.82 0.24  1.53 0,95 
AR 0.2 0.0925  0.62 0.586  2.43 0.99 

Cd 

 Kf Nf R² KL (l/mg) Cs (mg/g) R² 
  Freundlich  Langmuir  
SB 0.01 0.6 0.99 0.01 0.31 0.99 
AR 0.27 0.14 0.61 14,7 0.33 0.90 

 
5.2.4. Taux de fixation ou relargage des différents ions: 
 

Dans cette partie, un bilan total de tous les éléments présents dans les lixiviats a été 

effectué. Nous l’avons exprimé en taux de concentration qui  est le rapport entre la 

différence des concentrations finale et initiale de la solution et entre la concentration 

initiale de la solution (voir Eq. 5.1). Ce taux peut prendre une valeur négative ou 

positive, qui représente soit la fixation ou le relargage des éléments. Nous avons travaillé 

sur cinq dilutions et deux matériaux et pour chaque dilution et chaque matériau nous 

avons calculé ce taux T(%). Les résultats sont présentés dans les figures  en Annexe B et 

résumés dans le tableau 5.3. 

 

i

if

C

CC
T

−
=(%)         (5.1) 

Ci : Concentration initiale de l’élément,  

Cf : Concentration finale de l’élément, 
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Tableau 5.2 :  
Paramètres d’adsorption Freundlich et Langmuir selon les références bibliographiques 

 

Isotherme Freundlich Ishotherme Langmuir Reférences 
Elément Type d’argile 

Kf nf Cs (mg/g) KL (l/mg)  
Cu (II) Kaolinite (2g/l) - - 4,4 0,0189 Bhattacharyya et col. 2006 
Cu (II) Montmorillonite (2g/l) - - 7,1 0,0066 Bhattacharyya et col. 2006 
Cd(II) Montmorillonite (2g/l) 8,6 0,3 32,7 0,1917 Bhattacharyya et col. 2007 
Cu(II) Montmorillonite (2g/l) 9,2 0,3 31,8 0,1928 Bhattacharyya et col. 2007 
Pb(II) Montmorillonite (2g/l) 8,9 0,3 33 0,206 Bhattacharyya et col. 2007 
Pb(II) Kaolinite (2g/l) 0,37 0,73 11,52 0,02070 Bhattacharyya et col. 2006 
Pb(II) Montmorillonite (2g/l) 7,35 0,68 31,06 0,03096 Bhattacharyya et col. 2006 
Pb(II) Kaolinite imprégné dans 

tripolyphosphate (0,2mg/120ml) 
  88,50 22.10-6 Unuabonah et col. 2007 

Cd(II) Kaolinite imprégné dans 
tripolyphosphate (0,2mg/120ml)  

  53,48 22.10-6 Unuabonah et col. 2007 

Cd(II) pH = 4  vermiculite (10g/l) 5 0,79   Vieira dos santos et col. 
2007 

Cd(II) pH = 5  vermiculite 8 0,78   Vieira dos santos et col. 
2007 

Cd(II) pH = 6  vermiculite 0,3 0,97   Vieira dos santos et col. 
2007 

Pb(II) pH = 4  vermiculite 5x10-3 1,54    
Pb(II) pH = 5  vermiculite 8x10-2 1,18    
Pb(II) pH = 6  vermiculite 0,1 1,28    
Cu(II) pH = 4  vermiculite 3,2x10-

2 
1,12    

Cu(II) pH = 5  vermiculite 6x10-2 1,14    
Cu(II) pH = 6  vermiculite 6x10-4 2,2    

Cd(II) Ariak Clay Smectite 50g/l 123,97 0,295   Y.J. Du et col. 2006 
Cd(II) Ariak Clay Smectite 100g/l 75,05 0,346    
Cd(II) Ariak Clay Smectite 250g/l 28,70 0,508    
Cd(II) Ariak Clay Smectite 770g/l 12,23 0,602   Y.J. Du et col. 2006 

Cu(II) Kaolinite Constantine 55,41 0,58 0,87 0,14 K. Bellir et col. 2005 
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Tableau 5.3 : 

Taux de fixation ou relargage des différents ions (%) 
 

 Pb2+ Cd2+ Cu2+ Zn2+ Cl- NO3
2- SO4

2- Ca2+ Mg2+ Na+ K+ 

SB 1/1  -78,0 -45,8 -28,3 -2,8 1,2 2,9 -5,7 23,0 6,8 47,2 -17,2 

Ar 1/1 -91,9 -42,1 -47,1 -5,5 3,4 5,3 -7,1 49,8 13,3 158,0 -17,7 

SB 1/2 -87,8 -46,9 -61,3 -4,8 2,3 4,5 -8,2 5,1 5,3 -75,9 -15,4 

Ar 1/2 -97,0 -44,4 -72,9 -10,0 1,8 2,4 -5,3 4,5 14,6 -94,3 -21,9 

SB 1/10 -94,5 -49,1 -60,4 -6,8 2,6 13,5 -1,8 32,6 10,4 25,8 -23,6 

Ar 1/10 -99,9 -80,5 -95,2 -58,4 4,1 15,2 1,8 16,4 29,2 52,4 -26,3 

SB 1/20 -99,6 -93,2 -99,8 -99,5 7,1 23,1 5,6 6,7 -4,7 241,8 -5,9 

Ar 1/20 -100,0 -96,3 -99,9 -96,2 8,7 25,1 7,8 12,7 38,1 87,9 -8,7 

SB 1/50 -99,9 -99,9 -99,8 -99,8 30,4 49,5 25,2 -27,4 -39,0 557,5 54,9 

Ar 1/50 -99,9 -99,4 -99,7 -99,2 25,1 49,0 25,2 20,8 124,3 191,0 50,4 

 
A partir des résultats consigné sur le tableau 5.3, nous pouvons constater que les deux 

matériaux semblent se comporter de la même façon, entre les deux matériaux semble 

identique ce qui confirme que la bentonite industrielle  à faible dose joue un rôle 

semblable à celui du deuxième matériau argileux. De plus la sélectivité est la même 

Pb>Cu>Cd>Zn, sauf pour la solution mère SB (1/1) Pb>Cd>Cu>Zn. Nous remarquons 

aussi une fixation du Potassium dans la solution mère et les trois autres dilutions pour les 

deux matériaux ce qui est conforme avec les résultats de (CHRISTENSEN, 1992). Dans 

ce cas, le potassium est normalement retenu dans une position non échangeable, ce qui 

explique les valeurs positives pour le Magnésium, Calcium et Sodium qui ont été 

certainement était remplacé par les métaux lourds. Nous remarquons aussi des valeurs 

positives des taux d’adsorption du Sodium sauf pour les dilutions (1/2), ce qui explique 

que le sodium des matériaux a été remplacé principalement par les métaux lourds, le 

potassium, Calcium et le  Magnésium. 

 

En ce qui concerne les chlorures et les nitrates nous remarquons pour les deux matériaux 

ont des valeurs positives, sachant que ces ceux éléments ont une très forte mobilité dans 

le sol (BAGCHI, 1994; McBEAN et col., 1995) il ne peut y avoir d’interaction avec ces 

matériaux, l’apport de ces éléments est surtout dû à la dilution d’éléments présents dans 

les matériaux étudiés. 

 

En ce qui concerne les fortes dilutions, les Sulfates sont en apport. Ceci ne s’explique que 

par la dissolution d’éléments présents dans les matériaux, En revanche pour les faibles 

dilutions et la solution mère nous remarquons une fixation des Sulfates. Pour comprendre 

le phénomène qui s’est produit, nous avons comparé le taux d’adsorption des métaux 

entre SB (1/10) et Ar (1/10),  Le matériau argileux Ar absorbe nettement plus que le 

mélange SBet il ya apport en sulfate pour l’argile seule et fixation des sulfates pour le 

mélange sable bentonite. Selon CHRISTENSEN, 1992 la réduction des sulfures peut se 
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faire par une activité microbienne ou par sa précipitation en anhydrite (CaSO4) et les 

sulfures des métaux lourds, est le principal mécanisme de rétention des métaux lourds. 

Le taux de métaux lourds présent dans la solution pour SB(1/10) est plus important que 

Ar (1/10). Cette rétention des sulfates est à notre avis sa précipitation avec les métaux 

lourds. Les mêmes observations peuvent être faites pour SB(1/1), Ar(1/1), SB(1/2), 

Ar(1/2), SB(1/5), Ar(1/5). 

 

Le comportement des matériaux vis-à-vis des différents éléments présents dans les 

solutions est relativement identique et révèle des taux d’adsorption proches. Nous avons 

pris pour la suite des essais, le mélange sable bentonite du fait que ce matériau présente 

un comportement électrique pas très complexe vu sa faible teneur en argile    (10 %) par 

rapport au deuxième matériau et travailler au départ avec des matériaux pas très 

complexes pour mieux maitriser les essais en non destructif. 

 
5.3. ESSAIS DE DIFFUSION : 
 
5.3.1. Essais perméabilité : 
 

La mesure de la perméabilité du mélange sable bentonite a été étudié par un 

perméamètre à paroi flexible. 

 

Afin d’avoir des mesures de perméabilité aux conditions saturées, une contre pression a 

été exercée à la partie supérieure de l’échantillon pour la mesure de la perméabilité. 

 

Des enregistrements de la valeur du volume ont été effectués en continu à l’entrée et à 

la sortie par le biais du contrôleur pression volume relié à une acquisition automatique 

des données. Plusieurs configurations ont été testées pour prendre en charge les 

différents scénarios dans un CET: 
 

- Effet de la contre pression : variation de la contre pression. 

- Effet du gradient hydraulique : variation de la charge hydraulique. 

- Effet de la contrainte de confinement : variation de la contrainte de confinement. 

 
 
Les figures D.1 à D.8 dans l’annexe D et le tableau récapitulatif 5.4, présentent les 

résultats relatifs à la variation des trois paramètres précités. Chaque essai nous permet 

de visualiser la variation des volumes à l’entrée et à la sortie en fonction du temps. La 

perméabilité est calculée lorsque les deux branches des courbes de volume entrée et 

sortie  sont relativement parallèles (régime permament atteint). La perméabilité reste 

inférieure à 10-9 m/s (condition d’une barrière étanche des CET), pour toutes les 

configurations, alors nous pouvons conclure que ce mélange Sable à 90 % et bentonite à 

10 % peut être utilisé comme barrière étanche dans les CET.   
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Tableau 5.4 : 

Tableau récapitulatif des différentes configurations de mesures de perméabilité 
 

 Ue (KPa) Us (KPa) σ3 (KPa) σ3
′ (KPa) ke (m/s) Ks (m/s) 

Configuration I 70 50 100 40 8,88 x 10 -11 1,07 x 10 -10 
Configuration II 120 100 150 40 9,59 x 10 –11 9,83 x 10 –11 
Configuration III 140 100 150 40 8,65 x 10 –11 8,65 x 10 –11 
Configuration IV 160 100 170 40 8,26 x 10 –11 8,26 x 10 –11 
Configuration V 180 100 180 40 12,6 x 10 –11 12,6 x 10 –11 
Configuration VI 180 100 240 100 4,21 x 10 –11 4,28 x 10 –11 
Configuration VII 180 100 440 300 2,49 x 10 –11 2,57 x 10 –11 
Configuration VIII 180 100 840 700 1,01 x 10 –11  1,01 x 10 –11 
 
 
5.3.2. Essais de diffusion : 
 
5.3.2.1 Introduction : 
 

Dans cette partie nous allons effectuer des essais de diffusion sur le mélange sable 

bentonite en utilisant une des solutions contenant du NaCl. Le choix de ce dernier comme 

traceur est dû a la forte mobilité des deux ions constituant ce sel qui ne sont pas 

adsorbés par les argiles. Nous avons considéré pour les essais de diffusions sur deux 

concentrations du NaCl et qui sont de l’ordre de 0,5 M et 2 M, sur des cellules ayant les 

configurations suivantes :  

 

- la première cellule est de forme cubique : 5 x 5 x 5 cm 3  

- la deuxième cellule est de forme cylindrique et d’élancement 5 a : φ5 cm x 25 cm   

- la troisième cellule est de forme cylindrique et d’élancement 9 a : φ5 cm x 45 cm   
 

Avant d’entamer les essais de diffusion nous allons voir comment se comporte notre 

matériau dans ces cellules par rapport à la variation de la teneur en eau et à celle de la 

teneur en NaCl dans la solution en faisant varier la fréquence. 
 

 

5.3.2.2 Influence de la fréquence sur la mesure de la  
            Conductivité électrique du sol : 
 

i. Variation de la teneur en Eau : 
 

Le mélange (SB) a été compacté à une densité sèche maximale et à des teneurs en eau 

déminéralisées allant de 4 à 25 %. La mesure a été faite à des fréquences du courant de 

5 Hz jusqu’à 550 KHz. La figure 5.3 montre la variation de la conductivité électrique du 

mélange en fonction de la fréquence pour différentes teneurs en eau.  

 

Nous remarquons sur la figure 5.3 que la conductivité électrique augmente avec 

l’augmentation de la teneur en eau jusqu’à ce que l’effet de ce paramètre devient 

insignifiant a des teneurs en eau supérieures à l’optimum Proctor ce qui explique la 

saturation du sol. 
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Figure 5.3 - Influence de la teneur en eau sur la conductivité électrique 
 

ii. Variation de la concentration : 
 

Les échantillons préparés sont compactés aux caractéristiques de l’optimum Proctor +3 

% (densité sèche maximale et teneur en eau optimale). L’eau utilisée pour le 

compactage avait des concentrations allant de 0 à 117 g/l de NaCl. La mesure a été faite 

à des fréquences du courant de 5 Hz jusqu’à 550 KHz. La figure 5.4 montre la variation 

de la conductivité électrique du mélange en fonction de la fréquence pour différentes 

concentrations.  

 

RINALDI et col. (2002) ont étudié l’effet de la concentration de NaCl dans l’eau 

interstitielle d’un sable argileux (16% d’argile) sur la conductivité électrique σ à des 

fréquences allant de (100 Hz à 100KHz). La figure 5.5 montre la variation de la 

conductivité électrique en fonction de la fréquence à une teneur en eau constante (ω = 

32%) et une densité constante γd = 13,7 kN/m3. RINALDI et col. (2002) observent pour 

les concentrations C <  1 % que la conductivité électrique est indépendante de la gamme 

de fréquence étudiée. Les échantillons étudiés à des concentrations plus grandes 

développent un comportement non linéaire à des fréquences inférieures à 3 kHz. Ce 

comportement est attribué à la polarisation des électrodes. Cependant la mesure de la 

conductivité électrique à des gammes de fréquence supérieures à 3 kHz est considérée 

comme indépendante de la polarisation des électrodes cf. (figure 5.5). Sur la figure 5.4 

nous remarquons le même comportement de notre mélange, la conductivité électrique 

dans cette partie est indépendant de la fréquence. Dans le chapitre 3, nous avons montré 

que σeff (ω)  s’ecrit selon l’équation 5.2. La partie plate de la courbe correspond au  

deuxième terme de l’équation qui s’annule et σeff (ω) = σDC qui est dons indépendant de 

la fréquence. 
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σeff (ω) = σDC + ωε "(ω)       (5.2) 

 

A cet effet nous allons adopté pour nos mesures la fréquence de 10 KHz.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 5.4 - Influence de la concentration sur la conductivité électrique 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 5.5 - Variation de la conductivité électrique σ en fonction de la fréquence  
D’après (RINALDI et col. 2002) 
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5.3.2.3 Relation entre Concentration et conductivité électrique : 
 

Une expression qui relie la concentration à la conductivité électrique de la phase liquide a 

été obtenue par régression polynômiale du 3ème degré pour des concentrations allant de 

(0 à 117 g/l de NaCl) avec une fréquence de 10 KHz.  En connaissant la conductivité 

électrique, la concentration peut être estimée par  l’expression  suivante : 

 

 
C (g/l) = 2,339CE3 + 4,865CE2 + 19,448CE   (5.3) 

  

Pour des concentrations allant de 0 à 117 g/l 
R2 = 0,9998 
 

 

 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

Figure 5.6 - Relation entre concentration et conductivité électrique 
 
 
5.3.2.4 Essais pour la détermination de la tortuosité : 
 

Une relation linéaire théorique établie par Rhoades et Oster (1986) a été utilisée afin de 

relier la mesure de la conductivité électrique apparente, CEapp
 
à la conductivité électrique 

de l’eau du sol, CEeau
 
 et d’estimer par conséquent la tortuosité du milieu. 

 

CEapp=  τ.θw.CEeau+CEsol      (5.4) 

 

Le sol a été compacté, à différentes concentrations de NaCl, à l’optimum Proctor dans la 

cellule cubique. La conductivité électrique apparente, du sol est estimée  après la mesure 

de l’impédance du milieu par un impédance-mètre type HP4800. La conductivité 

électrique de l’eau interstitielle à différentes concentrations utilisées pour le compactage 

a été mesurée par un conductivimètre type TetraCon325/C. 

 

La conductivité électrique de l’eau interstitielle est représentée en fonction de la 

conductivité électrique apparente du sol sur la figure 5.7. Comme le montre cette figure, 

la relation entre ces deux paramètres est linéaire de type y = a x + b. 
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ECapp= τ.θw.ECeau+Ecsol

τ . θw = 0,175

θw = 33,5 %

w = 18,5 %

τ = 0,51

 

La pente de cette droite (a) représentée dans la figure 5.7 selon l’équation 5.4 est le 

produit de la teneur en eau volumique et la tortuosité du milieu. Le paramètre (b) est 

tout simplement la conductivité électrique du mélange sec. 

 
La tortuosité du mélange compacté à l’optimum Proctor obtenue est de l’ordre de 0,51. 
 
Gillham et col. (1984) ont montré que la tortuosité du mélange sable-bentonite saturé     

varie dans la fourchette de valeur de (0,33-0,7).  
 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 
Figure 5.7 – Variation de la conductivité électrique apparente du Mélange en fonction de 

la conductivité électrique de l’eau interstitielle 
 
Nous pouvons utiliser cette technique pour évaluer le facteur de tortuosité d’un milieu 

poreux. 
 

5.3.2.4 Ajustement  de la cellule de 5 cm :  
            Concentration NaCl 29,25 g/l 
 

Le but de cet essai est d’estimer la valeur du coefficient de diffusion d’un mélange sable 

bentonite en utilisant une méthode non destructive se basant sur  la conductivité 

électrique du milieu. Les résultats obtenus sont représentés sur la figure 5.9. 
 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 5.8 - schéma de la cellule cubique de dimensions 5x5x5 cm3 

 

La figure 5.9 montre que la conductivité électrique croît en fonction du temps. Nous 

remarquons que cette courbe est constitué de deux zones dans la première où la 

Electrodes 

Sol compacté 

   
1,5 cm 

2,5 cm 

1,0 cm 

C = 29,25 g/l 
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concentration augmente d’une manière plus rapide que dans la deuxième zone jusqu’à ce 

qu’elle atteigne un maximum qui correspond à la concentration du sel dans le réservoir.  

 

La solution analytique de l’équation de transport en diffusion pure pour un milieu semi 

infini s’écrit selon la forme suivante :  
 














=

tD2

x
ErfcCC

*
0        (5.5) 

 

Trois paramètres ont été estimés par une régression en utilisant Matlab suivant 

l’équation 5.5 : 

- Concentration initiale C0  (g/l)  

- Distance x de mesure     (m) 

- Coefficient de diffusion  D (m²/s) 

 

L’ajustement  des données avec la solution analytique de l’équation 5.5, pour un 

coefficient de diffusion de l’ordre de 4 x 10-10 m²/s a donné coefficient de régression de 

l’ordre de 0,73 (voire figure 5.9), et pour  un coefficient de diffusion de l’ordre de             

5 x 10-10 m²/s,  le coefficient de régression devient 0,81 (cf. figure 5.10). Nous 

remarquons sur les deux figures 5.9 et 5.10 que  la solution analytique suit l’allure du 

nuage de point au début mais dans la partie palier la solution analytique est nettement  

au dessous des données expérimentales.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Figure 5.9 : Ajustement des données avec l’équation analytique et un coefficient  
de diffusion de l’ordre de 4 x 10-10 m²/s 
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Figure 5.10 : Ajustement des données avec l’équation analytique et un coefficient  
de diffusion de l’ordre de 5 x 10-10 m²/s 

 

 

Nous nous sommes intéressés à une autre configuration pour des conditions aux limites 

type flux nul à la base, en considérant que le flux diffusif peut atteindre la base de la 

cellule après  deux mois d’essais (base étant complètement étanche). 
 

Les données expérimentales sont ajustées par un modèle numérique par le biais du code 

Cast3m, le maillage utilisé dans ce cas est constitué de 440 éléments et les conditions 

aux limites préconisent : une concentration constante dans la partie supérieure est un 

flux nul à la base. L’annexe D présente le fichier de commande utilisé pour traiter ce cas. 
 

Les figures 5.11, 5.12 et 5.13 montrent respectivement l’ajustement des données 

expérimentales pour trois valeurs du coefficient de diffusion  3 x 10-10 m²/s, 4 x 10-10 

m²/s  et 5 x 10-10 m²/s. La deuxième valeur ajuste mieux les points obtenus dans cet 

essai. 
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Figure 5.11 - Ajustement des données numériquement avec un coefficient  
de diffusion de l’ordre de 3 x 10-10 m²/s 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 5. 12 - Ajustement des données numériquement avec un coefficient  
de diffusion de l’ordre de 4 x 10-10 m²/s 
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Figure 5.13 - Ajustement des données numériquement avec un coefficient  

de diffusion de l’ordre de 5 x 10-10 m²/s 
 
5.3.2.5  Ajustement de la cellule de hauteur 25 cm :   
             Concentration NaCl 29,25 g/l 
 

Un autre essai de diffusion sur des cellules cylindriques comportant un jeu de quatre 

paires d’électrodes placées uniformément en profondeur  comme le montre la figure 

5.14. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figure 5.14  - schéma représentant la cellule de diffusion cylindrique de hauteur 25 cm 

 
La conductivité électrique est mesurée au niveau des quatre paires d’électrodes ensuite 

en appliquant l’équation 5.3, la concentration est obtenue. La figure 5.15 montre 
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l’évolution de la concentration en fonction du temps expérimentalement et le calage de 

ces donnés par Cast3m en considérant une valeur du coefficient de diffusion de l’ordre de 

5,5 x 10-10 m²/s. Le modèle numérique suit l’allure des points expérimentaux avec un 

léger décalage pour l’électrode 2,5 cm  de profondeur dans la première partie de l’essai 

et aussi pour la deuxième électrode dans la seconde partie. 

 

Le modèle numérique utilisé est le même que celui utilisé pour la cellule prismatique. Les 

conditions aux limites sont les mêmes concentrations constante à l’entré et un flux nul à 

la sortie. Le modèle numérique contient 220 éléments. 
 

Sur la figure 5.15 montre l’évolution de la concentration sur les quatre électrodes en 

fonction du temps. Nous remarquons des points expérimentaux que la paire d’électrode 

proche de la solution (17,5 cm de la base) enregistre des concentrations plus grande que 

les trois autres, la même remarque est valable pour le deuxième point d’enregistrement 

(12,5 cm de la base) supérieur aux mesures pris sur ceux de (7,5 cm) et de (2,5 cm). 

Alors la concentration diminue avec la profondeur. Cette variation de la concentration  

est due à la diffusion du sel dans le sol sous un  gradient de concentration. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 

Figure 5. 15  - Ajustement des données numériquement avec un coefficient  
de diffusion de l’ordre de 5,5 x 10-10 m²/s 
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5.3.2.6 Ajustement de la cellule hauteur 25 cm :  
Concentration NaCl 117 g/l 
 
La cellule à la même configuration que la première sauf que nous avons utilisé une 

concentration de 117 g/l dans le réservoir 
 

Nous avons remarqué le même phénomène. L’augmentation de la concentration en 

fonction du temps pour chaque point de mesure (cf. figure 5.16) et une distribution de la 

concentration décroissante en fonction de la profondeur.   
 

Le même modèle numérique que celui utilisé sur l’exemple précédent est adopté pour ce 

modèle et nous remarquons que le résultat numérique est en concordance avec les 

résultats expérimentaux pour les quatre électrodes comme le montre la figure 5.16. avec 

un coefficient de diffusion de l’ordre de 5x10-10 m²/s pour cet essai. 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 5.16 - Ajustement des données numériquement avec un coefficient 
de diffusion de l’ordre de 5 x 10-10 m²/s 
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5.3.2.7.  Ajustement cellule hauteur 45 cm :  
              Concentration NaCl 117 g/l 
 

Le même travail a été effectué  pour une cellule de 45 cm  et une concentration de 

l’ordre de 114 g/l (cf. figure 5.17). Une augmentation de la concentration en fonction du 

temps pour chaque point de mesure (cf. figure 5.18) et une distribution de la 

concentration décroissante en fonction de la profondeur. Nous remarquons aussi que sur 

les électrodes proches de la base la concentration est nulle. Le coefficient de diffusion 

obtenu est de l’ordre 7,5 × 10-10 m²/s. 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 

 
 
 
 

 
 
 

Figure  5. 17 - schéma représentant la cellule de diffusion hauteur 45 cm 
 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figure 5.18 - Ajustement des données numériquement avec un coefficient  

de diffusion de l’ordre de 6 x 10-10 m²/s 
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5.3.2.8.  Discussions des résultats de diffusion : 

 

Les cellules testées ont des hauteurs variables : allant de 5, 25 et 45 cm et les 

concentrations prises sont 29,25 et 117 g/l. Si nous comparons les résultats, à 

concentration égale à 29,25 g/l obtenues par la première cellule cubique (5 cm de 

hauteur)  le coefficient de diffusion obtenu est de l’ordre de 4 × 10-10 m²/s, pour la cellule 

de 25 cm  le coefficient de diffusion est de 5,5 × 10-10 m²/s plus le coefficient de diffusion 

est grand plus la vitesse de transfert des ions est grande, à notre avis cette différence ne 

peut être que l’effet des conditions aux limites ou une fois que les ions atteignent la 

vitesse de transfert des ions par diffusion sera modifiée. Le même phénomène nous 

l’avons constaté à concentration égale 117 g/l avec les deux cellules 25 cm et 45 cm les 

coefficients de diffusion respectifs sont de l’ordre de 5 × 10-10 m²/s et  7,5 × 10-10 m²/s 

 

Si nous comparons la même configuration des cellules hauteur égale mais deux 

concentrations différentes 29,25 et 117 g/l, les coefficients de diffusions obtenus sont 

respectivement de l’ordre  5,5 × 10-10 m²/s et de 5,0 × 10-10 m²/s. La concentration 

n’influence pas beaucoup ce paramètre.  

 

 

Nous avons montré dans le chapitre 2 que le coefficient de diffusion dans un sol est égal 

au même coefficient dans la solution que multiplie la tortuosité du milieu, équation  (5.6) 

SHACKELFORD (1991). 
 

ai
*
i DD τ=         (5.6) 

 

Les valeurs du coefficient Di du NaCl à 25°C  dans l’eau sont égales à 1,474 x 10-9 m2/s 

et 1,516 10-9 m²/s pour les concentrations respectives 0,5 M (29,25 g/l) et 2M (114 g/l). 

(Voir tableau 2.3, chapitre 2). Le facteur de tortuosité τ. du sol calculé est de l’ordre 0,51 

(voire Paragraphe 5.3.2.4).  

 

Les coefficients de diffusion effective D* seront de l’ordre de 7,5 × 10-10 m²/s pour des 

solutions 0,5 M et 7,6 × 10-10 m²/s pour des concentrations 2M. Nous voyons que le 

coefficient de diffusion  obtenue par la grande cellule 45 cm est de l’ordre 7,5 × 10-10 

m²/s. 

 

Les barrières d’étanchéité dans les centres d’enfouissement technique ont généralement 

des épaisseurs de l’ordre de un mètre. Des essais effectué avec des cellules ayant de 

petites dimensions peut sous estimer le phénomène de diffusion étudié ; plus la 

dimension s’approche de celle de notre barrière plus l’erreur est faible.   

 

 
 
 
 



CHAPITRE  5 Résultats et interprétations 

 

 180 

5.4. CONCLUSION : 
 
Le comportement des deux matériaux vis-à-vis des différents éléments présents dans les 

lixiviats est relativement identique avec des taux d’adsorption proches. Le mélange sable 

bentonite offre une fraction argileuse de 10 %, les métaux lourds ont été fixés par les 

deux matériaux. Nous avons pris dans nos essais de diffusion le mélange sable bentonite 

car ce matériau présente un comportement électrique pas très complexe vu sa faible 

teneur en argile par rapport au deuxième matériau. 

 

La perméabilité est mesurée en utilisant plusieurs configurations qui prennent en 

considération les différents scénaries dans un centre d’enfouissement technique, 

variation du gradient hydraulique (obturation des drains), et augmentation de la pression 

de confinement (par le poids des déchets). Les résultats obtenus nous montre que la 

perméabilité du milieu reste inférieure à 10-9 m/s. 

 

Nous avons vu que la conductivité électrique dans le mélange sable bentonite mesuré 

dans nos cellules est indépendante de la fréquence (10 à 100 KHz) ce qui concorde bien 

avec la bibliographie. Nous avons utilisé une fréquence de 10 KHz  pour définir une 

relation entre la concentration et la conductivité électrique du sol. Cette relation nous a 

permis de suivre la concentration dans différentes configurations de cellules. Plusieurs 

hauteurs ont été testées, nous remarquons que plus la hauteur est grande plus le 

résultat s’approche de la réalité.  
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 Conclusion générale 

 

 

 

 
 

En se basant sur les principales caractéristiques des argiles présentes dans les sols, les 

éléments importants à retenir en vue de leur utilisation dans la construction des barrières 

d’étanchéité minérales, sont : la capacité d’échange cationique, la conductivité 

hydraulique et par conséquent l’effet de la diffusion et la capacité de rétention.  

 

Plusieurs méthodes d’essais sont habituellement utilisées en laboratoire pour déterminer 

les coefficients de diffusion effective des espèces chimiques à travers les sols. Les 

critères retenus pour la sélection de la cellule de diffusion et de la méthode d’essai pour 

le programme expérimental réalisé,  prend en compte le fait de se conformer à la réalité. 

Ce programme expérimental utilise des cellules de diffusion à réservoir simple, en régime 

transitoire, avec concentration constante du lixiviat dans le réservoir d’alimentation et à 

gradient hydraulique et vitesse de percolation nuls tout en utilisant une méthode de 

mesure non destructive.  

 

La conductivité électrique est essentiellement électrolytique ; elle dépend en particulier 

de la quantité et de la salinité du fluide contenu dans le réseau poreux, ainsi que de la 

géométrie de ce réseau. La matrice elle-même est généralement isolante et ne participe 

pas à la conduction. Alors ce paramètre peut être corrélé à la concentration des éléments 

dissous dans la phase liquide.  

 

Du transfert des polluants par diffusion dans les milieux poreux résulte une augmentation 

de la concentration des ions en phase liquide, puisque la conductivité électrique est 

proportionnelle à la concentration des différents ions dans la phase liquide, nous avons 

jugé utile de suivre ce paramètre qui indirectement nous renseignera sur la concentration 

des polluants en phase liquide en équipant nos cellules de diffusion d’électrodes en acier 

inoxydable, ce qui permet de mesurer l’impédance complexe Z* de l’échantillon et donc 

d’en déduire la conductivité électrique. 

 

Durant l’exploitation d’un CET nouveau, il existe généralement très peu, voire aucune, 

information disponible sur les caractéristiques des lixiviats qui seront produits 

ultérieurement. Alors nous avons effectué une synthèse bibliographique sur les 

caractéristiques des lixiviats ; ces derniers ont été préparés au laboratoire en utilisant 

différents types de sels afin d’offrir des concentrations de polluants proches des lixiviats 

de décharges. 
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Nous avons constaté que les tendances entre les deux matériaux étudiés semblent être 

identiques ce qui confirme que la bentonite industrielle à faible dose a les mêmes 

performances que le matériau argileux en montrant une sélectivité similaire vis-à-vis des 

métaux lourds Pb>Cu>Cd>Zn.  

 

Le comportement des matériaux vis-à-vis des différents éléments présents dans les 

solutions est relativement identique présentant des taux d’adsorption proches. Nous 

avons utilisé le mélange sable bentonite (SB) puisqu’il présente un comportement 

électrique pas très complexe vu sa faible teneur en argile (10 % du volume global) à 

l’inverse du deuxième matériau argileux (Ar). 

 

La mesure de la perméabilité pour les différentes configurations prenant en considération 

les phases observées dans les centres d’enfouissement technique, présente toujours des 

perméabilités inférieures à 10-9 m/s. 

 

Les cellules conçues et testées ont des hauteurs variables 5, 25 et 45 cm. Aussi, deux 

concentrations des lixiviats ont été utilisées  29,5 et 117 g/l. Nous avons remarqué, pour 

des concentrations égales et des hauteurs différentes, que le coefficient de diffusion a 

varié. En effet,  plus la hauteur des éprouvettes croît et plus la vitesse de diffusion 

augmente et plus le coefficient de diffusion s’approchait de celui calculé théoriquement. 

Nous avons expliqué cela, par l’effet des conditions aux limites de la cellule.  

 

La mesure d’impédance complexe à faible fréquence dans un échantillon de sol 

compacté, placé entre une paire d’électrodes, nous a permis de mesurer l’évolution des 

polluants dans des cellules de diffusion que nous avons conçu. Ces résultats sont fiables 

dans le cas où nous évitons les phénomènes parasites comme la polarisation des 

électrodes qui se produit à des fréquences inférieures à 3 kHz, tout en travaillant dans la 

gamme de fréquence 10 KHz à 100 KHz, là ou la conductivité électrique ne dépend pas 

de la fréquence. Cette approche utilisant une méthode de mesure indirecte ou non 

destructive est sans aucun doute une alternative aux essais directs.     

 

Nous pouvons dire à la fin que les barrières d’étanchéité dans les centres 

d’enfouissement technique ont généralement des épaisseurs de l’ordre de un mètre. 

Effectuer des essais avec des cellules de petites dimensions peut sou estimer le 

phénomène de diffusion étudié. Plus la dimension s’approche de celle de notre barrière et 

plus l’erreur d’appréciation des profondeurs et des concentrations des polluants est 

faible.   

 

 

Pour terminer ce travail nous présentons quelques perspectives : 

 

− Parfaire l’approche préconisée en réalisant un bilan d’adsorption plus complet en 

faisant des essais d’adsorption à l’aide de lixiviats de synthèse (préparés au 
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laboratoire) et en extrayant ensuite les différents éléments fixés sur la phase 

solide, 

 

− Effectuer des essais de diffusion indirects en travaillant sur des lixiviats réels,  

 

− Balayer des gammes de fréquence plus élevées, afin de mieux suivre l’évolution 

de la permittivité électrique et la conductivité électrique, ce qui peut nous donner 

des informations sur la teneur en eau et la concentration des sels dissous en 

même temps.  

 

− Proposer des essais indirects au sein des barrières d’étanchéité passives, afin de 

suivre in situ la profondeur de migration des polluants dans les centres 

d’enfouissement techniques. 
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 A.1 

Annexe A  Ajustements d’adsorption par les 
  Modèles Freundlish et Langmuir  

 

 
 
 
 

Les résultats d’adsorption obtenus sur les deux sols ont été ajustés en utilisant les 

modèles Freudlish et Langmuir sous la forme linéaire comme le montrent les équations 

suivantes : 

 

 

s

e

Lse

e

c

c

Kc

1

q

c
+=   (Langmuir linéaire)   (A.1) 

 

efFe LogcnLogKLogq +=  (Freundlish linéaire)   (A.2) 
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A.1 Zinc : 
 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figure A.1 - Ajustement de l’adsorption du zinc par (Sable + 
Bentonite) avec l’isotherme de Langmuir sous forme linéaire. 

 

Figure A.2 - Ajustement de l’adsorption du zinc par l’Argile avec 
l’isotherme de Langmuir sous forme linéaire. 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
Figure A.3 : Ajustement de l’adsorption du zinc par (Sable + 
Bentonite) avec l’isotherme de Freundlich sous forme linéaire. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure A.4 : Ajustement de l’adsorption du zinc par l’Argile avec 
l’isotherme de Freundlich sous forme linéaire.
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A.2 Plomb : 
 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figure A.5 - Ajustement de l’adsorption du Plomb par (Sable + 
Bentonite) avec l’isotherme de Langmuir sous forme linéaire. 

 

Figure A.6 - Ajustement de l’adsorption du Plomb par l’Argile 
avec l’isotherme de Langmuir sous forme linéaire. 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

Figure A.7 : Ajustement de l’adsorption du Plomb par (Sable + 
Bentonite) avec l’isotherme de Freundlich sous forme linéaire. 

 
 

Figure A.8 : Ajustement de l’adsorption du Plomb par l’Argile 
avec l’isotherme de Freundlich sous forme linéaire.
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A.3 Cuivre  : 
 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figure A.9 - Ajustement de l’adsorption du Cuivre par (Sable + 
Bentonite) avec l’isotherme de Langmuir sous forme linéaire. 

 

Figure A.10 - Ajustement de l’adsorption du Cuivre par l’Argile 
avec l’isotherme de Langmuir sous forme linéaire. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 

 
Figure A.11 : Ajustement de l’adsorption du Cuivre par (Sable + 
Bentonite) avec l’isotherme de Freundlich sous forme linéaire. 

 

 
Figure A.12 : Ajustement de l’adsorption du cuivre par l’Argile 

avec l’isotherme de Freundlich sous forme linéaire.
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 A.3 Cadmium : 
 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figure A.13 - Ajustement de l’adsorption du Cd par (Sable + 
Bentonite) avec l’isotherme de Langmuir sous forme linéaire. 

 

Figure A.14 - Ajustement de l’adsorption du Cd par l’Argile avec 
l’isotherme de Langmuir sous forme linéaire. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 
 

 
 

Figure A.15 : Ajustement de l’adsorption du Cd par (Sable + 
Bentonite) avec l’isotherme de Freundlich sous forme linéaire. 

 
Figure A.16 : Ajustement de l’adsorption du Cd par l’Argile avec 

l’isotherme de Freundlich sous forme linéaire. 



 

 B.1 

Annexe B  Taux de fixation ou relargage  
 des différents ions: 

 

 
 
 

Dans cette partie un bilan total de tous les éléments présents dans les lixiviats a été 

effectué, nous l’avons exprimé en taux concentration qui  est le rapport entre la 

différence entre concentration finale et initiale de solution et entre la concentration 

initiale de la solution, se tau peut prendre une valeur positive ou négative, qui représente 

soit fixation ou relargage des l’élément. Les figures B.1 à B.10 représentent ces résultats 

pour les différentes dilutions et les deux matériaux. 

 

i

if

C

CC
T

−
=(%)         (B.1) 

 

Ci : Concentration initiale de l’élément, 

Cf : Concentration finale de l’élément, 

 

Ce travail a été effectué au Laboratoire Centrale des Ponts et Chaussées, Nantes France 

sous la direction de Mr Denis François. 
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Figure B.1 – Taux d’adsorption sur SB dilution (1 :1) 
 

 

 
Figure B.2 – Taux d’adsorption sur Ar dilution (1 :1) 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure B.3 – Taux d’adsorption sur SB dilution (1 :2) Figure B.4 – Taux d’adsorption sur Ar dilution (1 :2) 
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Figure B.5 – Taux d’adsorption sur SB dilution (1 :10) 
 

 

 
Figure B.6 – Taux d’adsorption sur Ar dilution (1 :10) 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure B.7 – Taux d’adsorption sur SB dilution (1 :20) Figure B.8 – Taux d’adsorption sur Ar dilution (1 :20) 
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Figure B.5 – Taux d’adsorption sur SB dilution (1 :10) 
 

 

 
Figure B.6 – Taux d’adsorption sur Ar dilution (1 :10) 

 



 

 C.1 

Annexe C  Résultats des essais de perméabilité 
  

 

 
 
 

Dans cette annexe, nous donnons les résultats obtenus par le perméamétre à paroi 

flexible  sur le mélange sable bentonite compacté au  l’optimum Proctor et utilisant 

plusieurs configurations : 

- variation de la contre pression ; 

- variation du gradient hydraulique ; 

- variation la pression de confinement ; 

 

 

Tablaeu C.1 : résultats obtenus 

 
 Ue (KPa) Us (KPa) σ3 (KPa) σ3

′ (KPa) ke (m/s) Ks (m/s) 
Configuration I 70 50 100 40 8,88 x 10 -11 1,07 x 10 -10 
Configuration II 120 100 150 40 9,59 x 10 –11 9,83 x 10 –11 
Configuration III 140 100 150 40 8,65 x 10 –11 8,65 x 10 –11 
Configuration IV 160 100 170 40 8,26 x 10 –11 8,26 x 10 –11 
Configuration V 180 100 180 40 12,6 x 10 –11 12,6 x 10 –11 
Configuration VI 180 100 240 100 4,21 x 10 –11 4,28 x 10 –11 
Configuration VII 180 100 440 300 2,49 x 10 –11 2,57 x 10 –11 
Configuration VIII 180 100 840 700 1,01 x 10 –11  1,01 x 10 –11 

 

Ce travail à été réalisé au Laboratoire Mécanique Physique et Géoscience, de l’Université 

le Havre France sous la direction de Mr Saïd TAÏBI 
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Figure C.1 – Configuration I 
 

 

 
Figure C.2 – Configuration II 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure C.3 – Configuration III Figure C.4 – Configuration IV 
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Figure C.1 – Configuration I 
 

 

 
Figure C.2 – Configuration II 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure C.3 – Configuration III Figure C.4 – Configuration IV



 

 D.1 

Annexe D  Ajustements des données de  
 Diffusion par Cast3m   

 

 
 

D.1. Présentation de l'exemple :  
 
Dans cette annexe, nous présentons la démarche utilisée dans l’ajustement  d’un nuage 

de points obtenu par essai de diffusion représenté dans la figure D.1 par le code 

CAST3M. Le choix d’un ajustement par méthode numérique est justifié par les conditions 

aux limites de la cellule où les flux massique est nul à sa base. Les solutions analytique 

de l’équation de transport ne sont pas valables dans ce cas de figure. La figure D.2 

représente le maillage utilisé pour modéliser cette cellule. Le but c’est de chercher le 

coefficient de diffusion de cet essai par Cast3m 

 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

 

 
 
 
 
 
 

Figure D.1 : Evolution de la concentration en fonction du temps  
de l’essai de diffusion. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 

Figure D.2 : Maillage utilisé dans le code Cast3m 
Dans l’ajustement de l’essai de diffusion
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Annexe D  Ajustements des donnés de diffusion par Cast3m   

 

 D.2 

C.2. Fichier de données  
 
* fichier : Petitie_cellule.dgibi 

*-------------------------------------

GRAPH = 'O'   ; 

'OPTI' 'ECHO' 0 ; 

CRIT1 = 1.D-6 ; 

'SAUT' 'PAGE' ; 

*------------------------------------- 

* 

*------------------ 

* Options generales 

*------------------ 

* 

'OPTI' 'DIME' 2 'ELEM' 'QUA4' ; 

'OPTI' 'ISOV' 'SURF'          ; 

* 

*========= 

* MAILLAGE 

*========= 

* 

* 

*- Création des points supports du 

contour du domaine, et des droites 

*- passant par les centres et les faces 

pour le post-traitement. 

* 

L     = 42.D-3          ; 

LS2   = L / 2.D0        ; 

H     = 50.D-3          ; 

HS2   = H / 2.D0        ; 

X0    = 0.D0            ; 

X1    = X0 + L          ; 

Y0    = 0.D0            ; 

Y1    = Y0 + H          ; 

INUMX = 25             ; 

INUMY = 5               ; 

INUM1 = INUMX - 1       ; 

Y01   = Y0 + Y1 * 0.5D0 ; 

DX    = X1 - X0 / INUMX ; 

DX1   = DX / 2.D0       ; 

XG    = X0 + DX1        ; 

XD    = X1 - DX1        ; 

* 

A1    = X0 Y0   ; 

A3    = X1 Y0   ; 

D1    = X0 Y1   ; 

D3    = X1 Y1   ; 

B1    = X0 Y01  ; 

B3    = X1 Y01  ; 

C1    = XG Y01  ; 

C3    = XD Y01  ; 

P6    = LS2 Y01 ; 

* 

*- Création des DROITES frontieres 

* 

DRBAS = A3 'DROI' INUMX A1 ; 

DRGAU = A1 'DROI' INUMY D1 ; 

DRHAU = D1 'DROI' INUMX D3 ; 

DRDRO = D3 'DROI' INUMY A3 ; 

PELIM = DX1 / (5. * INUMX) ; 

* 

*- Creation maillage GEOMETRIQUE 

* 

PTOT1  = 'DALL' DRBAS DRGAU DRHAU DRDRO ; 

PTOT2  = 'ORIE' PTOT1 ; 

* 

*Creation maillage HYBRIDE y compris 

sous-objets (cond. limites) 

* 

DRMID = B1 'DROI' INUMX B3 ; 

DRMIC = C1 'DROI' INUM1 C3 ; 

EXT1  = 'MANU' 'POI1' B1   ; 

* 

QFTOT= 'CHAN' PTOT2  QUAF ; 

QFGAU= 'CHAN' DRGAU  QUAF ; 

QFDRO= 'CHAN' DRDRO  QUAF ; 

QFHAU= 'CHAN' DRHAU  QUAF ; 

QFBAS= 'CHAN' DRBAS  QUAF ; 

 

ELIM PELIM (QFTOT ET QFGAU ET QFDRO 

ET DRMID ET DRMIC ET EXT1) ; 

* 

*================ 

* INITIALISATIONS 

*================ 

* 

*---------------- 

*= MODELISATION = 

*---------------- 

MODHYB = 'MODL' QFTOT 'DARCY' 

'ISOTROPE' ; 

MODDRO = 'MODL' QFDRO 'DARCY' 

'ISOTROPE' ; 

MODGAU = 'MODL' QFGAU 'DARCY' 

'ISOTROPE' ; 

MODHAU = 'MODL' QFHAU 'DARCY' 

'ISOTROPE' ; 

MODBAS = 'MODL' QFBAS 'DARCY' 

'ISOTROPE' ; 

CHYB1 = 'DOMA' MODHYB 'SURFACE'          

; 

CHYB2 = 'DOMA' MODHYB 'NORMALE'          

; 

CEDRO  = DOMA MODDRO 'CENTRE' ; 

CEHAU  = DOMA MODHAU 'CENTRE' ; 

CEBAS  = DOMA MODBAS 'CENTRE' ; 

CETOT = CEDRO et CEHAU et CEBAS ; 

* 

*--------------------- 

*= Donnees physiques = 

*--------------------- 

* 

T0    = 0.D0 ; T1  = 2925.D-2 ; 

VX1   = 0.D0 ; VY1 = 0.D0     ;  

VK    = 55.D-11               ; 

MATI2 = 'MATE' MODHYB 'K' VK  ; 

* 

SPEED = 'MANU' 'CHPO' ('DOMA' MODHYB 

'FACE')  2 

        'VX' VX1 'VY' VY1 'NATURE' 

'DISCRET' ; 

MOT1  = 'MOTS' 'VX' 'VY' ;                  

MOT2  = 'MOTS' 'UX' 'UY' ;                    

FLU1  = 'PSCA' SPEED CHYB2 MOT1 

MOT2 ;         

FLU2  = CHYB1 * FLU1;                         

FLU3  = 'NOMC' 'FLUX' FLU2;                    

* 

*----------------------- 

*= Donnees transitoire = 

*----------------------- 

*  TETA   : Parametre de le theta-

méthode 

*  TMAX   : Temps final 

*  TSUP : Temps pour conditions aux   

*  limites 
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*  DELTAT : Pas de temps 

* 

TETA   = 1.00D0   ; 

TMIN   = 0.D0     ; 

TMAX   = 5.7888D6 ; 

*TMAX   = 10.0D6  ; 

TSUP   = 1.2D0 * TMAX  ; 

DELTAT = 2.89440D4     ; 

*DELTAT = 5.0D5        ; 

* 

LICALC = 'PROG' TMIN 'PAS' DELTAT TMAX ; 

LISAUV = 'PROG' TMIN 'PAS' DELTAT TMAX ; 

* 

*---------------------------------- 

*= Conditions initiales = 

*---------------------------------- 

* 

TFHY0 = 'MANU' 'CHPO' ('DOMA' MODHYB 

'FACE') 1 'TH' T0  

                                             

'NATURE' 'DISCRET' ; 

TFHY1 = 'MANU' 'CHPO' EXT1         1 'TH' 

T1 'NATURE' 'DISCRET' ; 

TFHYB = TFHY0 'ET' TFHY1     ; 

CND1A = 'MHYB' MODHYB  MATI2 ; 

TCHYB = 'HYBP' MODHYB  CND1A TFHYB; 

FLHYB = 'HDEB' MODHYB  CND1A TCHYB TFHYB; 

* 

*---------------------------------------- 

*= T imposée  = Partie supérieure T = 

*29,5 g/L 

*----------------------------------------

----- 

BBGAU  = 'BLOQ' ('DOMA' MODGAU 'CENTRE') 

'TH' ; 

EEGAU  = 'DEPI' BBGAU T1 ; 

CHAGAU = 'CHAR' EEGAU ('EVOL' 'MANU' 

('PROG' 0. TSUP) ('PROG' 1. 1.)) ; 

*---------------------------------------- 

* Flux imposé à la base = 0 

*---------------------------------------- 

FLVAL  =   0                 ; 

FLDRO  = 'MANU' 'CHPO' CEDRO 1 'FLUX' 

FLVAL ; 

FLHAU  = 'MANU' 'CHPO' CEHAU 1 'FLUX' 

FLVAL ; 

FLBAS  = 'MANU' 'CHPO' CEBAS 1 'FLUX' 

FLVAL ; 

FLTOT  = 'MANU' 'CHPO' CETOT 1 'FLUX' 

FLVAL ; 

FLXDRO = 'CHAR' FLDRO 

        ('EVOL' 'MANU' ('PROG' 0.D0 TSUP) 

('PROG' 1.D0 1.D0) ) ; 

FLXHAU = 'CHAR' FLHAU 

        ('EVOL' 'MANU' ('PROG' 0.D0 TSUP) 

('PROG' 1.D0 1.D0) ) ; 

FLXbas = 'CHAR' FLbAS 

        ('EVOL' 'MANU' ('PROG' 0.D0 TSUP) 

('PROG' 1.D0 1.D0) ) ; 

FLTOT = FLXDRO ; 

*et FLXHAU et FLXBAS ; 

list FLTOT ; 

*----------------------------------------                                          

= Table DARCY_TRANSITOIRE =                                       

*---------------------------------------- 

TRANS2                     = 'TABLE' ; 

TRANS2.'TEMPS'             = 'TABLE' ; 

TRANS2.'TRACE_CONC'        = 'TABLE' ;  

TRANS2.'CONCENTRATION'     = 'TABLE' 

;  

TRANS2.'FLUX'              = 'TABLE' 

; 

* 

TRANS2.'SOUSTYPE' = 

'DARCY_TRANSITOIRE' ; 

TRANS2.'MODELE' = MODHYB          ; 

TRANS2.'CARACTERISTIQUES' = MATI2 ; 

TRANS2.'CONVECTION'        = FLU3 ; 

* 

TRANS2.'TEMPS' .0         = TMIN ; 

TRANS2.'TRACE_CONC' .0    = TFHYB; 

TRANS2.'CONCENTRATION' .0 = TCHYB; 

TRANS2.'FLUX' .0          = FLHYB; 

* 

TRANS2.'BLOCAGE' = BBGAU         ; 

TRANS2.'TRACE_IMPOSE' = CHAGAU   ; 

TRANS2.'FLUX_IMPOSE' = FLTOT     ; 

TRANS2.'THETA_DIFF' = TETA       ; 

TRANS2.'TEMPS_CALCULES' = LICALC ; 

TRANS2.'TEMPS_SAUVES' = LISAUV   ; 

* 

*======================= 

* Resolution transitoire 

*======================= 

* 

lIST lisauv ; 

DARCYTRA TRANS2 ; 

IndTSauv = 'INDEX' (Trans2.temps) ; 

*INdtsauv1 = INdtsauv ; 

NTSOR = 'DIME' IndTSauv ; 

LiTCalc  = PROG TMIN 'PAS' DELTAT 

TMAX ;  

NTCalc   = 'DIME' LiTCalc; 

NTCalc   = 'DIME' LiTCalc; 

NTSauv  = NTCalc ; 

* 

*======================= 

* Post traitement 

*======================= 

* 

*----------------------------------* 

*                CONSTAB 

*      (préparation pour VISPTS) 

* Transformation des champoints 

TH=f(t)  

*              en listreels 

* 

*    TABEVOL : Table contenant 

TH=f(t)  

*        sous forme de LISTREEL 

*    IRESU   : Compteur interne 

*   permettant de récuperer les 

indices  

*     de table via l'index ISOR1. 

* 

TABEVOL = 'TABLE' ; 

IRESU   = 0       ; 

* 

*-----------------------------------

----- 

'REPETER' CONSTAB NTSOR ; 

    IRESU = IRESU + 1; 

    INDI1 = IndTSauv . IRESU ; 

    TTRA = TRANS2 . 'TEMPS' . INDI1; 

    ETP1 = Trans2.Concentration. 

INDI1; 
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    ETP1= 'EXCO' ETP1 'H' 'SCAL'; 

    EV1 = 'EVOL' 'VERT' 'CHPO' ETP1'SCAL'  

    DRMIC ; 

    ORD1 = 'EXTR' EV1 'ORDO'; 

    TABEVOL . IRESU = ORD1 ; 

    'SI' ( IRESU 'EGA' 1) ; 

    LITRAC = 'PROG' TTRA ; 

    'SINO'                                 

    LITRAC = LITRAC 'ET' ('PROG' TTRA) ; 

    'FINSI' ; 

'FIN' CONSTAB ; 

*----------------------------------------

* 

*                VISPTS 

* Visualisation des courbes TH=f(t) pour 

* un x fixé ; 

* 

* NTTRA : Nombre de valeurs en temps à 

* considérer 

* LISTX : Listreel des abscisses 

* NXTOT : Nombre de points sur la ligne 

DRMIF 

* IX    : Position dans LISTX du premier 

point à dépouiller 

* PASX  : Incrément pour le pas suivant à 

dépouiller 

 

* 

NTTRA = 'DIME' LITRAC     ; 

LISTX = 'EXTR' EV1 'ABSC' 

NXTOT = 'NBNO' DRMIC      ; 

list nxtot ; 

IX    = 10                 ; 

PASX  = 10                ; 

*---------------------------------------- 

'REPETER' VISTPS ; 

  ICRB  = 0 ; 

   'REPETER' CONSTR NTSOR     ; 

     ICRB  = ICRB + 1       ; 

     VAL1  = 'EXTR' TABEVOL.ICRB IX ; 

     'SI' ( ICRB 'EGA' 1 )          ; 

       PROG1 = 'PROG' VAL1         ; 

     'SINO'                         ; 

       PROG1 = PROG1 'ET' ('PROG' VAL1) ; 

        'FINSI'    ; 

    'FIN' CONSTR   ; 

AV1  = 'EVOL' 'VERT' 'MANU' 'Temps' 

LITRAC 'Th' PROG1 ; 

--------------------- 

Données expérimentale   

--------------------- 

OBJ3 = PROG 0.00 86400.00 172800.00 

259200.00 345600.00  

432000.00 518400.00 604800.00 

691200.00 777600.00 864000.00  

950400.00 1209600.00 1555200.00 

1641600.00 1814400.00  

1900800.00 1987200.00 2073600.00 

2160000.00 2246400.00  

2592000.00 2678400.00 2764800.00 

2851200.00 3628800.00  

3715200.00 3801600.00 3888000.00 

3974400.00 4060800.00 

4147200.00 4233600.00 4320000.00 

4492800.00 4665600.00 

4838400.00 4924800.00 5443200.00 

5529600.00 5788800.00 ; 

* 

OBJ4 = PROG 0.00 6.30 10.45 9.96 

13.80 12.59 14.45 14.45 15.83  

15.83 16.57 17.35 19.46 20.87 21.87 

21.87 22.94 23.49 21.87  

24.06 24.06 25.25 26.52 26.52 25.25 

26.52 29.30 27.86 29.30  

26.52 26.52 26.52 26.52 25.87 25.87 

26.52 27.18 29.30 30.84  

29.30 30.84 ; 

 

TAB1 = 'TABLE' ; 

TAB1 . 'TITRE' = 'TABLE' ; 

TAB1 . 'TITRE' . 2 = 'D. 

expérimentales' ; 

TAB1 . 'TITRE' . 1 = 'Solution 

Cast3m' ; 

TAB1 . 2 = 'MARQ CROI NOLI' ; 

list TAB1 ; 

EV2 = 'EVOL' 'MANU' (OBJ3) (OBJ4) ; 

TAB1 . 2 = 'MARQ CROI NOLI' ; 

 

EV2 = 'EVOL' 'MANU' (OBJ3) (OBJ4) ; 

DESS (Av1 et ev2) 'LEGE' TAB1 ; 

 

**************************** 

*            FIN des tracés 

**************************** 

 

finsi ; 
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D.3.  Résultats : 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure D.3 : Ajustement du nuage de point par Cast3m avec un  
coefficient de diffusion égale à 4 × 10-10 m²/s. 
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Résumé 
 

Durant les dix dernières années, avec l’avènement de nouvelles lois régissant la gestion des déchets en Algérie, 
l’enfouissement de ces derniers dans les CET est la solution arrêtée par le gouvernement.  

Les pratiques, utilisées dans la conception des barrières étanches des CET, restent la minimisation de la 

conductivité hydraulique afin de réduire le flux d’écoulement. Cette approche est insuffisante car elle ne prend 
pas en considération l’effet de la diffusion moléculaire. 

Les méthodes utilisées pour caractériser la diffusion des polluants dans les sols sont essentiellement des 
méthodes directes nécessitant la mesure de l’évolution des concentrations des contaminants en réalisant des 
analyses chimiques au droit de plusieurs points choisis dans le profil du corps d’épreuve ; ce qui demande de 
nombreux échantillons dont l’homogénéité reste de mise. Les méthodes non destructives récemment 
développées, permettent en revanche le suivi du profil de concentrations des contaminants dans l’espace et 
dans le temps sur un même corps d’épreuve, ce qui présente un gain en temps et en argent. 

Le but de notre travail de recherche est d’étudier, dans un premier temps, la capacité d’adsorption des 
différents polluants présents dans les lixiviats de décharges par quelques matériaux de la région de Tlemcen 
utilisés comme barrière étanche. Nous  développons, dans un deuxième temps, une méthode non destructive 
permettant la mesure de la diffusion dans ces matériaux, et ce en utilisant la relation entre la conductivité 
électrique mesurée au sein de matériaux chargés en diverses espèces chimiques et la concentration de ces 
espèces. L’effet de la saturation du sol support, de la concentration en différents polluants, de la fréquence du 
courant électrique et les dimensions des cellules de diffusion sur la mesure sont aussi examinés.  

Mots clef : Décharge, diffusion, Conductivité électrique, transport, polluants, méthode non destructive. 

 
Abstract 

 
Over the last decade, waste disposal has become a particularly sensitive issue in Algeria. New legislation 
concerning landfill liner design has been adopted.  
 
The design of landfill barrier system is generally based on perspective with a low hydraulic conductivity for 
minimizing flow of fluid through the bottom clay liner. This approach is not sufficient to assure minimisation of 
environmental impacts which substantial quantities of dangerous chemicals are moving by diffusion through 
clay landfill liners. 
 
Traditional methods of landfill liner characterization involve soil sampling and chemical analysis, which are 
costly, destructive and time-consuming. New techniques are currently being investigated that aim to provide 
nondestructive liner characterisation.  
 
This paper detail, in first, the sorption capacity of heavy metal by soil of Tlemcen landfill liners. We develop in 
second technical aspects associated with electrical conductivity measurements within landfill liners and presents 
experimental work to show the direct application of electrical techniques to track ionic movement through a 
liner under chemically induced flow. The relationship between the soil electrical conductivity and electrolyte 
concentration in interstitial pore fluid was determined. The conductivity measurements were used to quantify 
the pore fluid concentration and effective diffusion on liners. The effects of frequency, electrolyte concentration, 
saturation and shapes of cells on the conductivity measurement were explored. 
 
Key words: landfill, diffusion, electrical conductivity, transport, pollutant, non-destructive test.  
 

 


