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nÉsuaÉ

Après une fuite de réservoir souterrain de stockage, Ia

présence de pétrole en forme résiduelle dans Ie sol est une source

ura jeure de contaurination des eaux souterraines. Donc, cette forme

doit être traitée iuunédiatement af in de urinimiser l,étendue de Ia

contamination en for:ne dissoute. La biodégradation in situ a

réce.ument reçu beaucoup d'attention coume méthode prometteuse pour

éliminer une contamination en forme résiduerle. cependant,

l'expérience pratique a montré que I'efficacité de cette méthode

peut être limitée par une distribution inadéquate des composés

accepteurs d'éIectrons et des élénents nutritifs lors de

I' injection de ceux-ci dans Ie sous-sol. Afin d,améIiorer

1'efficacité du procédé de biorestauration, des urodèIes

nathénatiques peuvent être utilisés pour prédire le transport et le

destin de ces éléments nutritifs suite à f injection dans la zone

contaminée. Des tels modèles pourraient être utilisés, pôr la

suite, cormle aides dans Ia conception d'un système optiural de puits

d'injection et de récupération.

Plusieurs modèIes de transport-biodégradation dans Ia zone

saturée du sol ont été récerupnt développés. Cependant, ceux-ci

n'ont pas examiné 1'effet d'une contamination en forme résiduelle

sur Ie transport des éIéments nutritifs. Ainsi, l'objectif de

cette étude était de détertiner I'effet d'une contamination en

forroe résiduelle due au kérosène sur Ie transport d'un composé

accepteur d'électrons (NOr-) et d'un élément nutritif (NHo*) dans un

- l - -



sol saturé en eau.

À cette fin, un modèIe de transport uni-dimensionnel a été

utilisé afin de prédire }es courbes de fuite de NO.- et NHo+ obtenues

à partir des expériences de transport en colonnes de so1 non

contauriné et contaminé par une forme résiduelle de kérosène. À

1'exception du coefficient de dispersion hydrodynamique (D) pour le

composé NOr- ainsi que des facteurs retard (R) pour les composés NO.-

et NHo+ qui ont été calculés à partir de l'équation L7, tous les

paramètres du modèIe de transport ont été déterurinés indépendampnt

par des expériences de laboratoire, et 1'effet d'une contamination

en forme résiduelle sur les valeurs de ceux-ci a été examiné. I-,es

courbes de fuites siutulées ont été courparées à celles obtenues

expérimentalement .

Il a été trouvé que la présence de kérosène en forme

résiduelle n'a pas eu d'effet significatif sur la grandeur de la

réaction d'échange d'ions entre NHo+ et la Ca2+ du sol. Donc, Ia

valeur du coefficient de distribution (&) était la nême pour les

deux sols, non conta"miné et contaminé. Également, la présence

d'une contamination en f olme résiduelle n'a pas eu d'ef fet

significatif sur la valeur de la dispersivité longitudinale (c).

Cependant, la présence de kérosène a causé une baisse dans Ie

volume d'eau contenu dans les pores à saturation, ce qui a augmenté

Ia vitesse flux de I'eau dans les pores dans la colonne contaminé.

En conséquence, Ies simulations engendrées par le modèIe ont

montré NOr-, qui est un ion non échangeable (non retardé)r sera

transporté plus rapidement dans un sol contaminé que dans un so1
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non contaminé. Par ailleurs, les simulations du transport pour

NHo*, qui est un ion échangeable, ont indiqué que la présence d'une

contanination en for:ne résiduelle aura un effet très faible sur Ie

transport de celui-ci. Ce résultat a été obtenu parce que Ie

changement dans le teurps de sortie de Ia courbe de fuite causé par

la présence de kérosène était très faible comparativement au temps

de résidence élevé dans le sol de cet ion très réactif. Une

comparaison entre les résultats de simulation engendrés par le

modèle et ceux obtenus par les expériences de transport en colonnes

de sol a confinné que les prévisions du modèIe ont été fiables.

Àfin de vérifier 1'applicabilité des résultats de cette étude,

il importe de mener des expériences de transport sur le terrain ou

en colonnes de sol non perturbé. Si des résultats semblables à

ceux èonstatés dans cette étude sont obtenusr I'effet d'une

contamination en forme résiduelle devrait être considéré dans les

modèles de biodégradation in situ qui simulent notament le

transport des composés non échangeables te1 que NO3-.

- r_J-L -



ÀvAtll-PROPOS

Je tiens à remercier mon directeur de mémoire, Ie Docteur

Jean-Pierre villeneuve, ainsi que les Docteurs Pierre tafrance et

Régis Si-nard pour le support constant et I'excellente supervision

fournis durant la réalisation de ces travaux de recherche.

ile désire remercier les étudiant,s et le personnel de I,INRS-

Eau et de la Station de recherches d'Àgriculture Canada à Ste-Foy.

En particulier, je tiens à renercier M. Maurice Deschênes pour son

assistance très appréciée au laboratoire .

Je renercie également le Fonds F.c.À.R. (Fonds pour la

formation des chercheurs et l'aide à la recherche) ainsi que

l'INRS-Eau pour leur support financier.

I would also like to thank my family and friends for their

constant love and encouragement. Undoubtedly, my deepest gratitude

goes to Robr my dearest friend and companion who unfailingly gave

ne both his intelrectual and spiritual guidance and support.

- l v -



IÀBI,E DES I.IATIÈNES

PAGE

1. INTRODUCTION . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . .

1.1 HISTORIQITE . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 3

1.1.1 Contamination par des hydrocarbures

dupét ro1e .  .  .  .  .  .  .  o  .  .  .  .  .  .  .  .  o  .  3

L.L.2 Méthodes de décontamination des aquifères

contenant du pétrole en for:me résiduelle

g t g n f o r : n e d i s s o u t g  . . .  o . . . .  o . . .  .  9

1.1.3 ModèIes de biodégradation in situ . . . . . . . L4

L . 2  O B J E C T I F G L O B A L  . . . . . . . . . . . . . .  o  o . . .  L 8

1.3 RÉAIISATION . .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  o .  .  .  .  .  .  .  .  .  20

2. THEORIE . .  o . .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  23

2. L PROCESSUS DE TRAI'ISPORT a a a a a a a a a a a a a a a

2.L .1  Advgc t ion  .  .  .  .  o  .  .  o  .  .  .  .  .  .  o  .  .  .  .

2 4

2 4



2.L.2 Dispersion hydrodynamique . .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  27

2 .L .3  Réac t i ons  d 'échange  d , i ons  .  .  .  o  .  .  .  .  .  .  31

2.2 Éeuerrou DU TRÀDlspoRT INr-DTMENSToNNEL . o . . . . . 40

2 . 3 c o N D I î r o N S À U x L I M I T E S  .  o . . . . . . . . . . . .  .  4 4

2.4 SOITUTION ÀI.IALYTIQUE . . . . . . . . o . . . . . . . . 47

2.5 AUTRES MODÈLES DE TRAIISPORT . . . . . . . . . . . o . 4g

3. oÉtnnurugtroN DE r,,rsoTHERtr{E D'ÀDsoRpTroN . o . . . . . .

L. Érapgs ET RÉALrsATroNs DE rÀ PRÉSENTE Étupn . . . . . . . 59

5. MATÉRIEL ET T.dTHODES

5.1 EXPÉRIENCES PRELTMINÀIRES . . . . . . . . . . . . . . 66

5.2 PRopRrÉTÉs pu sor, . . . . . . . . . . . . . . o . . . 69

5.3 I,IÉTHODES ÀITALYTIQI'ES . . . . . o . . . . . . . . . . 7l

5.4 CrNÉTIQIE DE L'ADSORPTTON DE NH4+ . . . . . . . . . . 7L

5.5 ISOTHERI,IES DTADSORPTION POI,R NH{+ . . . . . . . . . . 73

5.5.1 Isotherure d'adsorption en système

statique: so1 non contaminé . . . . . . . . . . 73

5.5.2 Isotherme d'adsorption en système

dynamique: sol non contaminé . . . . . . . . . 74

5.5.3 Isotherme d'adsorption en système

dynanique: sol .contaminé . . . . o . . . . . . 79

5.6 TRANSPORT DE NO3- ET DE NE4+ DAIIS ItN SOt

NON CONTAI.{INÉ ET CONTAT{INÉ . . . . . . . . . . . . . 82

5 1

- v J - -



5.7 SIMT'I,ÀTION MATHÉMATIQUE DBS COURBES DE FUITE a a a a

6. nÉsur,tats ET DrscussroN a a a a a a a a a a a a a a a

6.1 PROPnfÉfÉS DU SOL . . . . . . . . . . . . . . . . . .

6.2 crNÉTrQIrE DE t'ÀDsoRPTroN . . . . . . . . . . . . . .

6.2.1. Taux d'adsorption de NHo+ et de

désorption dg Caz+ . . . . . . . . . . . . . . 90

6.2.2 Just i f icat ion de 1 'hypothèse d 'un

équil ibre de I 'adsorption . .  .  .  .  .  .  .  .  .  .  100

6.2.3 Comparaison entre les équivalents de NEo+

adsorbés et ceux de Ca2+ désorbés . . . o . . . L02

6.3 TSOTHERME D'�ADSORPTTON DE NE{+ SUR IrN SOL

NON CONTAI.{INÉ: COMPÀRAISON ENTRE LES I.dTHODES

STATIQUE ET DYNAT{QUE . . . . . . . . . . . . . . . 106

6.4 COMPARÀISON ENTRE L'ISOTEERME D'ADSORPTION

DE NH{+ ET CELLE DE DÉSORPTTON DE Ca2+ . . . o . . . . 115

6.5 TSOTEERME D'ADSORPTTON DE NH4+ StR IrN SOL

CONTAMINÉ: COMPÀRAISON AVEC CELLE OBTENT'E

SUR IrN SOt NON CONTAI,IINÉ . . . o . . . . . . . . . . LL7

6.6 TRAIISPORT DE NO3- ET DE NH{+ DÀ}lS ttN SOL SABLONNEUX:

EFFETD 'T 'NECONTAIT{ INATIONPARLEKÉROSÈNE . .  O  '  '  '  L2O

6.6.1 Justification des hypothèses du modèIe . . . . L20

6.6.2 Transport de NOr- . .  .  .  .  .  o - .  .  o . .  .  .  LzL

6 . 6 . 3 T r a n s p o r t d e N H o +  .  o . . . . . . . . .  '  ' . . 1 3 0

8 7

8 9

9 0

9 0

- v.La -



7 . CONCLUSION ET RECOMI'TA}IDATIONS

nÉrÉnnucEs BrBrrroGRÀPHTQUES . . . . . . . . . . . . . . . . 145

AIiINEXE A: CALCTLS . . . . . . . . .

A}INEXE B: IISTING DU LOGICIEL SOLUTE

a a a a a a

a a a a a a

. . . . . . 1 5 5

. . . o . . L 6 7

- vaal -



LISTE DES FIGURES

1.1 Cheminement du pétrole suite à Ia rupture
d'un réservoir souterrain de stockage . . . . . . .

L.2 Installation typique de biodégradation in situ . .

2.L Représentation schéuratique des processus
d'étalement et de dilution causés par la dispersion

2.2 Représentation schématique des processus
de dispersion mécanique à I'écheIIe lnicroscopique . . o

Représentation de Ia réaction d'échange d'ions . . . .

PAGE

a a a a a a

a a a a o o

.  .  .  .  .  .  7 6

5

L2

2 8

2 9

3 42 . 3

2 . 4

2 . 5

5 . L

5 . 2

Dispersion hydrodynamique d'un traceur
migrant en colonne de sol o . . . . . . . .

Passage de solutés échangeable et non
échangeable à travers une colonne de sol .

Photographie de f installation pour Ia
détermination de I'isothene d'adsorption
en système dynamique . . . . . . . . . . .

Photographie de la méthode utilisée pour la
contamination de Ia colonne de sol par le
kérosène (détetmination de f isother:ne
d'adsorption sur un sol contaminé) . . . .

4 3

4 5

80

8 3

95

5.3 Photographie de I ' installation pour 1'étude
transport de NOr- et de NEo+ . . o . . . . .

5.4 Photographie de la méthode utilisée pour la
contamination de la colonne de sol par Ie
kérosène (transport de NOr- et de NBo+) . .

6.1 Cinétique d'adsorption de NHo+ . . . . .

6.2 Cinétique de désorption de Ca2+ . . . . .

6.3 Représentation de l'adsorption de NHo+ dans
réaction d'ordrg L . . . . . . . . . . .

6.4 Représentation de la désorption de Ca2* dans
réaction dtordrg 1 . . . . . . . . . . .

du

a a a a

a o a a

a a a a a a

o a a o a a a

8 6

9 3

94a a a a a a a

une
a a a a a a a

une
a o a a a a a

- l _ x -

9 6



6.5 Comparaison entre les équivalents de NHo+ adsorbés
gt cgux dg Ca2+ désorbés . . . . o . . . . . . . .

6.6 Isotherme d'adsorption de NHo+ en système statique

6.7 Isotherme d'adsorption de NHn* en système dynamique

6.8 Comparaison entre les isotherures d'adsorption de
NHot obtenues en systèmes statique et dynamique .

6.9 Comparaison entre I'isother:ne d'adsorption de
NHotet I'isotherze de désorption de Ca2+
obtenues en système statique . . . . . . . . . .

6.L0 Comparaison entre I'isothenne d-'adsorption de NHo+
obtenue sur un sol non contaminé et celle obtenue
sur un sol contaniné. Système dynamique . . . . .

6.1L Courbe de fuite de NOr- sur un sol non contaminé

6.L2 Courbe de fuite de NOr- sur un sol contaminé . .

6.L3 Effet de la diffusion moléculaire sur Ia courbe
dg fuitg dg Cl- . . . o . . . . . . . . . o . . .

6.L4 Comparaison entre la courbe de fuite de NOr-
obtenue sur un sol non contaminé et celle
obtenue sur un sol contaminé o . . . . . . . . .

6.15 Courbe de fuite de NHo+ sur un sol non contaminé

6.16 Courbe de fuite de NHo+ sur un sol contaniné

6.L1 Comparaison entre Ia courbe de fuite de NHo+
obtenue sur un sol non contaminé et celle
obtenue sur un sol contaminé . . . . . .

1 0 3

L07

1 0 8

L28

1 3 1

L32

. . . 1 1 4

. . . 1 L 5

L 1 8

L22

L23

. . . L z ' I

a a a a a

.  134

- x -



I,ISIE DES TÀBI.EÈI'X

l.L Distribution des formes suite à une fuite
souterraine d'essence a a a a a a a a a a o a a a a a a

2.1 Domaines des valeurs de la conductivité hydraulique
en fonction du type de matériau géologique . . . . . .

PÀGE

a a a a a

2 6

6 75.1 ldentification du uratériel de laboratoire o .

5.2 Caractéristiques physiques des colonnes de so1
utilisées pour la détetmination de f isother:ne
d'adsorption en système dynaurique . o . . . .

5.3 Caractéristiques physiques des colonnes de sol
utilisées pour le transport de NO.- et de NHo+

6.1. Caractéristiques physiques, minéralogiques
gt chimiqugs du so1 . . . . . . . . . . . . .

6.2 Taux de réaction d'échange d'ions entre NHo+ en
solution et Caz+ adsorbé sur le sol . . . . .

6.3 Résultats des régressions effectuées sur les
données expériurentales des isothermes
d'adsorption de NEo+ et de désorption de Ca2+ .

6.4 Valeurs des paramètres du modèIe de tranport
utilisées lors des simulations des courbes
de fuitg de NOr- et NBo+ . . . . . . . . . . .

7 8a a a o a

a a a a a

a a a a a

a a a a a

85

9 1

9 7

.  .  .  o  .  1 0 9

. . . . . L 2 5

- x l - -





- 2

La contamination des eaux souterraines est un des problèmes

environnementaux majeurs des années 90 (Environnement Canada,

1 9 9 0  )  .

Au Canada, environ 26 t de la population s'alimente en eau

potable à partir de I 'eau souterraine (Hess, 1986). Cette

ressource est égaleurent beaucoup utilisée dans }es secteurs

industriel et agricole. Donc, le,s aquifères constituent une

ressource précieuse d'eau potable qu'il faut protéger des

contaminations, afin de pouvoir en conserver la qualité pour les

générations futures.

Présentement, une grande quantité de substances chimiques est,

produite et utilisée au Canada. Plusieurs de ces produits sont

introduits dans Ie nilieu souterrain suite à: Ia gestion et la

disposition inadéquates de déchets et natières dangereuses dans les

secteurs industriel, agricole, municipal et résidentiel ; 1'épandage

des produits chimiques d'usage agricole; J-es ruptures de réservoirs

souterrains de stockage; les déversenents accidentels; et les

actions déIibérées.

Donc, les sources de contamination sont nombreuses et les

quantités de substances chiniques libérées dans l'environnement

sont considérables. Dès qu'un polluant est libéré dans Ie sous-

sol, il peut avoir un inpact sur la qualité d'ol" grande quantité

d'eau souterraine puisque le mouvement continu.de celle-ci peut Ie

propager sur de grandes distances. De p1us, la contamination des

eaux souterraines peut contribuer à la pollution des eaux de

surface, puisque les eaux souterraines se déchargent éventuellement
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dans des ruisseaux, rivières, lacs et marécages. Par conséquent, si

les contaminants ne sont pas éliminés du milieu souterrain, leur

impact sur la qualité de I'eau peut être dévastateur.

C'est pour ces raisons que la contamination des eaux

souterraines est présentement considérée conme un problème

environnemental majeur. En particulier, }a contanination par des

hydrocarbures provenant de f industrie pétrolière est d'une grande

importance, par suite de 1'utilisation très répandue des carburants

et des combustibles: elle sera ainsi l 'objet du présent travail.

1.1 EISTORTOT'E

1 . 1 . . 1 . Contamination par des bvdrocarbures du pétrol,e

Présentement en Amérique du Nord, plus de 4L6 milliards de

litres de pétrole sont utilisés chaque année conne carburant (Hoag

et Marly, 1986). Chaque litre d'essence est entreposé dans Ie

sous-soI au moins une fois avant d'être uti l isé. I1 est estimé

gu,il y a plus de L.4 millions de réservoirs souterrains de

stockage de carburants. Environ 85t de ceux-ci sont construits

avec de I'acier et n'ont aucune protection contre Ia corrosion.

Quoique des mesures préventi sont entreprises' il est

estimé par plusieurs experts de f industrie du pétrole qu'iI peut

y avoir actuellement plus de 3501000 réservoirs présentant des

fuites de pétrole dans le sous-soI. De plus, le US-EPA (United
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states Environ:nental protection Agency ) esti-me que les réservoirs

souterrains appartenant à des stations de service peuvent' libérer

42 millions de litres d'essence par année dans I'environnement

souterrain (Brown et al., 1985). D'�autreS SoUrCeS potentielles de

contamination des eaux souterraines par des produits du pétrole

sont: l,épandage de résidus huileuxr les enfouissements' Ies

échappements périodiques provenant dês sites industriels et les

déversements accidentels durant la manutention et le transport

(MacKaYr 1988 ) .

Dans re milieu souterrain, les produits du pétrole peuvent

exister en quatre formes distinctes (wilson et Brownr L989):

1) for:up résiduelle; 2| for:ne imiscib}e (l ibre); 3} forme

d i s s o u t e , ê t i 4 | f o m e v a P e u r . L a f i g u r e l . . l . i l l u s t r e l e

cheminement d'une contamination par des produits pétroliers suite

notatuent à Ia rupture d'un réservoir souterrain de stockage' Le

pétrole libéré migre verticalement' sous I'effet de la gravité'

dans Ia zone non saturée du sol vers la nappe phréatique' Lors du

passaqe à travers Ie so}, une certaine quantité de contaminant est

retenue dans les pores ou adhère aux particules de sol (forme

résiduelle). La quantité de pétrole retenue peut varier entre 5 et

40 litres de pétrole par mètre cube de sol (Testa et Paczkowski'

1989). Cel1e-ci dépend des propriétés chiuriques et physiques des

composantes du pétrole, ainsi que des caractéristiques

hydrogéochiniques du milieu souterrain'

Lorsque Ia capacité maxinale de rétention du contaminant par

re sor est atteinte, rê pétrole se rend à la nappe phréatique en
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forme imniscible. Puisque la plupart des produits pétroliers ont

une densité ptus faible que celle de I 'eau, }e forme libre s'étale

latéralement au niveau de Ia nappe phréatique et a tendance à se

propager dans Ia direction de l'écoulement de l'eau souterraine.

Également et par suite des fluctuations du niveau de Ia nappe

phréatique, iI est possible de constater la présence d'importantes

quantités de pétroIe en fornre résiduéI1e dans les zones saturée et

non saturée du sol en aval de la source de contamination'

Suite au passage dans la forrop aqueuse de coutposés du pétrole,

on observe généralement la fornation d'un panache de contamination

dissoute dans I,eau souterraine (forme dissoute). Simultanément et

avec la distribution du pétrole dans les trois formes mentionnées

ci-haut, des vapeurs de pétrole sont dégagées dans les espaces

d'air de Ia zone non saturée du sol (fome gazeuse)- La présence

de vapeurs de pétrole peut amener une situation particulièrement

dangereuse parce que celles-ci ont tendance à s'accumuler dans des

régions confinées tels que les sous-so1s des édifices, créant par

la suite un risque d'explosion et d'incendie'

Le tableau 1.1 (Wilson et Brown I L989 ) présente une

distribution typique de I'essence dans les trois formes non

gazeuses, suite à un échappement de L131500 litres d'essence dans

un aquifère sablonneux. On constate que la najorité du pétrole

échappé est retrouvée en for:ne iumiscible (62 Z) et que la quantité

de contaninant dissous dans I'eau souterraine est très faible

(1 à 5 t) comparativement à celle qui est en for:me résiduelle

(33 t) ainsi qu'en forme iuuriscible. cependant, le volume d'eau



Tableau 1.1

7

Distribution des fotnPs suite
souterraine d'essence (Wilson

à une fuite
e t  Brown,  1989) .

Formes
Volume de I'aguifère*
contaniné

Voltue de I'écbappenent

m3 pourcentage l-itres pourcentage

Iuuriscible 9  3 0 0 1 7 0  4 0 0 62

Résiduelle 1 8 6  1 0 0 2 A 37  s00 3 3

Dissoute 73s 100 7 9 . 5  6 0 0 1-5

* L'aquifère contient du
situe à une profondeur

sable moyen et la nappe phréatique se
d e  4 . 6  m .
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contaminé est beaucoup plus grand que le volume de so1 contaminé

ainsi que le volume d'essence libre.

Lors d'une fuite de pétrole dans le sous-sol, iI est inportant

d'extraire Ia forme iuuriscible Ie plus rapidement possible carr pâr

suite de sa urobilité, celle-ci est une source continuelle de

contamination qui alimente les formes résiduelle et dissoute. La

forme immiscible est généralement êxtraite par des méthodes de

pompage.

II est important d'éliminer Ia contamination en forme

résiduelle parce que celle-ci est une source continuelle de

contanination dissoute suite au lessivage des composés solubles

durant les fluctuations du niveau de Ia nappe phréatique et durant

la percolation des eaux d'infiltration. La contamination en forme

dissoute poser pâr ailleurs, des problèmes particulièreuent

sérieux. Dans un prenier temps, Ies composés solubles du pétrole

sont nocifs même à des concentrations très faibles êt, dans un

deuxième teurps, le déplacement de I'eau souterraine peut Propager

Ia contamination sur des grandes distances. Donc, suite à

l'extraction du pétrole en forme i-umiscible, iI est impératif que

les méthodes de décontamination visent d'abord la di-urinution de Ia

contaulination en fornre résiduelle, ce gui réduit du nême coup

I'étendue de Ia contanination en forme dissoute.
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Métbodes de décontamination des aquifères contenant du

pétrole en forme résiduelle et en forme dissoute.

Lorsque le pétrole en forme imniscible est extrait du milieu

souterrain, il existe plusieurs méthodes Pour traiter une

contamination en forme résiduelle et/ou dissoute: 1'excavation et

le traitement subséquent des sols contaminés; le pompagei

l'installation de barrières physiques et hydrauliquesi Ia

ventilation de la zone non saturé, eti le traitement biologique in

si tu (Lee et  a1. ,  L9871 Bouwer et  a1. ,  1988).  L 'excavat ion et  le

traitement subséquent des sols contaminés au-dessus de Ia surface

de sol est fréqueurment pratiqué pour éliminer une contamination

ponctuelle de Ia zone non saturée. Cependant, I'application de

cette technique est souvent U-nitée par la profondeur des sols

contaminés, la présence d'un socle rocheux, et par Ia présence de

structures physiques sur 1e site. En effet et puisque les stations

de service d'essence sont souvent localisées dans des secteurs

urbains, 1a contamination est principalement présente sous des

édifices et des rues, êt elle est donc inaccessible par

l 'excavation.

La méthode de pompage ainsi que f installation de barrières

physiques et hydrauliques sont des techniques généralement

efficaces pour .empêcher la propagation des contaminants dissous

dans 1e mitieu poreux. Toutefois, I'expérience pratique a montré

que ces méthodes sont peu efficaces pour éliminer une contamination

résiduelle, du fait de la très faible solubilité des composés
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pétrol iers (Brown et  aI . ,  1985).

La ventilation in situ des sols contaminés de la zone non

saturée est très efficace pour enlever une contamination en forme

résiduelle. Cependant, Ie résultat de cette technique n,est pas

d'éli:niner Ia contamination, mais de Ia transférer d'une forme

résiduelle à une forme vapeur. En effet et pour éviter la

pollution de I'air, des traitements ioûteux, tels I'adsorption sur

Ie charbon activé ou les convertisseurs catalytiquesr.doivent être

utilisés au niveau de I'échappement du système de ventilation. De

plus, cette méthode n'est pas efficace si Ie contaninant est peu

volat i l .

Depuis les 10 dernières années, la biodégradation in situ a

été utilisée avec beaucoup de succès pour traiter des sols et des

eaux souterraines contaminés par des hydrocarbures du pétrole

(At1as ,  198L i  Lee e t  a I . ,  1 .987;  F la thnan e t  a l . ,  1989;  S taps ,  L989;

Lapinskas, 1989; Thomas et Ward, L989; Morgan et Yùatkinson, 1989;

Spain et  a l . ,  1989i  l { i lson et  Brown, 1989; Thomas et  a l . ,  1990;

Bradford et Krishnamoorthy, 1991). La méthode comprend l'injection

dans Ie sous-sol d'éléments nutritifs inorganiques ainsi que de

composés accepteurs d'électrons afin d'accroître la population de

bactéries aptes à dégrader les contaninants. Parmi les éIéments

nutritifs apportés, on retrouve I'azote généralement sous for:me de

sels d'anmonium, et Ie phosphore sous forme d'orthophosphates et de

polyphosphates (Y{ilson et Brown, 1989 ) .

Lors d'une biodégradation en milieu aérobiê, I'oxygène dissous

est utilisé par 1es populations bactériennes conme accepteur
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d,électrons. t'oxygène est généralement apporté dans le sous-sol

contaminé en uti l isant des diffuseurs d'air ou par injection d'une

solution de peroxYde d'hYdrogène.

Récemment, pl.usieurs recherches ont porté sur la

biodégradation des hydrocarbures du pétrole en conditions de

dénitrif ication (Batterman, L983i Widdowson et al., 1-988; Major et

a! . ,  1.988; Morgan et  T{atk inson'  1989; Thomas et  Ward, 1989).  Dans

ce processus, f ion nitrater âU lieu de I 'oxygèner est uti l isé

conne composé accepteur d'éIectrons.

Afin d'effectuer la biodégradation in situr url système de

puits d,injection et de récupération est généralement installé pour

distribuer les éIéments nutritifs et les conposés accepteurs

d,éIectrons dans la région contaminée. Une installation typique

est i l lustrée à Ia f igure L.2 (Lee et  a l . ,  L988).  Les eléments

nutritifs et les composés accepteurs d'éIectrons sont d'abord

mélangés dans un réservoir et sont ensuite introduits dans Ie sous-

sol à I 'aide des puits d'injection. Ainsi, Ies nutriments sont

dispersés dans la zone contaminée par suite de l'écoulenent de

I,eau souterraine qui est, par ailleurs et dans Ia plupart des cast

influencé par la présence des puits d'injection et de récupération.

En traversant le nilieu poreux, une partie des nutriments peut être

utilisée pour le métabolisme bactérien. D'autre partr une certaine

quantité de ceux-ci peut être retenue (ou adsorbée) par Ie sol via

des réactions d'échange d'ions, particulièrement dans des sols

Iimoneux et argileux. I,es composés qui ne sont ni métabolisés par

les micro-organismes et ni adsorbés par Ie sol sont transportés
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e Z o n e c o n t a n i n é e

Installation typique
( L e e  e t  a I . ,  1 9 8 8 ) .

Prise d'eau

Puits d,iDjection

À l'égrout
ou réinjection

Résenroir
d'addition
de nutrirenta

Puits de poqtage

llappe phréatique

Figure L.2 de biodégradation in situ
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(advection et dispersion) vers les puits de pompage afin d'être

récupérés et recirculés, pêr Ia suite, dans le rnilieu souterrain.

Cependant, I'expérience pratique a montré que 1'efficacité de

la biodégradation in situ, pour la diurinution de la contaurination

par des produits pétroliers, peut être limitée par une distribution

inadéquate des éléments nutritifs et des composés accepteurs

d,électrons lors de f injection de ceux-ci dans Ie sous-sol

(Rayurond et  a1. ,  L976a; Brolrrn et  aI . ,  1985i  Bouwer et  a l . ,  1988;

Morgan et Watkinson, 1989; Staps' L989; tapinskas, 1989; Bradford

et Krishnomoorthy, I-991). ta distribution des solutés injectés

dépend des processus qui contrôlent le transport dans le milieu

souterrain, tels I 'advection, la dispersion, 1'adsorption, ainsi

que Ia quantité transportée telle la biodégradation. L'intensité

de ceux-ci dépend à la fois des propriétés chimiques intrinsèques

des composées injectés et des caractéristiques hydrogéochinriques de

1'aqui fère.

Afin d'améIiorer l'efficacité de la biodégradation in situ' il

importe ainsi de mieux comprendre Ie phénomène de transportr et

d,autre part Ia cinétique des réactions de transformation

microbiologique. Si ceux-ci sont caractérisés et représentés sous

for:ure d'équations uathématiques, le modèle résultant pourrait être

utilisér pêr la suite, conme aide dans la conception d'un système

optimal de puits d'injection et de récupération. De plus, la

diminution des concentrations en hydrocarbures pourrait être

simulée, afin d,évaluer Ia durée d'�application et I'efficacité de

la méthode de biodégradation in situ pour des sites particuliers.
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uodèIes de biodéqradation in situ

Ce n'est que depuis 1es quinze dernières années qu'i l  a été

montré dans plusieurs études que des populations microbiennes

diverses et, actives existent dans le sous-so}, même à des grandes

profondeurs (Raynond et ê1.7 L976b; Alexander' 1981)' Cette

découverte a peruris d,avancer Ia notion que I'activité microbienne

peut jouer un rôle important dans Ia réduction des panaches de

contamination par des composés organiques dissous' En conséguencet

ce n,est que depuis les dix dernières années que des urodèIes

mathérnatiques ont été développés pour décrire la croissance des

bactéries sirnultanément avec Ie transport et Ie destin des

nutriments et contaminants dans le milieu Poreux saturé (modèIes de

transport-biodégradation ) .

Donc, i} n'existe présentement que quelques modèIes de ce

genre êtr dans la plupart des casr ces derniers sont encore au

stade de développement. Toutefoisr ce domaine de recherche est en

expansion très rapide. Les quelques modèles existants de

transport-biodégradation sont discutés dans Ia présente section'

Bordent et Bedient (1.986a) ont développé des équations uni-

dj-mensionnelles af in de simuler simultanément Ia croissance,

décroissance et transport des nicro-organismes, ainsi que le

transport et biodégradation des hydrocarbures et de ]'oxygène

dissous. IJa croissance des micro-organismes, ainsi que Ia

biodégradation des hydrocarbures et I'utilisation de I'oxygène, ont

été décrites en utilisant une modification de Ia fonction de Monod.



15

Ces expressions ont été combinées, Pât Ia suiter avec l'équation

classique d'advection-dispersion-adsorption l inéaire. Les

équations résultantes ont été résolues par des méthodes numériques

conventionnelles .

Dans une autre étude (Borden et Bedient, L986b), ces équations

ont ê1.;ê également appliquées pour Ie cas de deux dimensions et

incorporées dans Ie modèIe USGS (Konikow et Bredehoeft, L978) de

transport de solutés. Le modèle a êtuê appliqué sur un site

contaminé par des créosotes pour lequel on connaissait

préalablement I'existence d'une biodégradation naturelle (Borden et

Bedient, L986b). Le modèle a simulé, avec beaucoup de succès, Ia

forme du panache de contamination observée qui était longue et très

étroite. ta présence d'un panache long et étroit est

vraisemblablement Ia conséquence directe de la biodégradation à Ia

périphérie (côtés) du panache. cette forme de panache n'a pu être

simulée de façon satisfaisante par la version originale du modèle

USGS.

PIus réceuuent, Ie modèle de Borden et Bedient (1986b) a été

nodifié pour tenir compte de Ia biodégradation stjmulée qui est

obtenue suite à f injection d'oxygène à travers des puits

d, in ject ion (wheeler et  a1. ,  L987; Riaf i  et  Bedientr  L987).  Les

simulations engendrées par Ie modèle ont été comparées avec dqs

données obtenues lors d,une expérience de chantier à petite écheIle

et pour laquelle l,oxygène dissous a été injecté dans un aquifère

contaminé par des hydrocarbures en forme dissoute (Borden et a1.,

L9g9). Une bonne correspondance entre 1es résultats du modèIe et
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les résultats expérimentaux a été obtenue' Donc' iI semblerait que

Ie urodèIe fournit une bonne approximation du processus de

biodégradation qui a eu lieu sur le chantier'

I , e m o d è I e d é v e l o p p é p a r B o r d e n e t B e d i e n t ( 1 . 9 8 6 a } a é g a l e n e n t

ê t ê u r o d i f i é p a r s r i n i v a s a n e t M e r c e r ( 1 9 8 8 ) p o u r y i n c l u r e l e s

particularités suivantes : transport advectif-dispersif d'un composé

organique et d,un accepteur d'éIectrons sujet à une adsorption ou

bien linéairer or bien de type Freundlich ou bien de type Langmuir;

la biodégradation par voie aérobie etlou par voie anaérobie; et les

conditions aux liurites de Dirichlet, Neumann et cauchy' ta

b i o d é g r a d a t i o n P a r v o i e a é r o b i e a é t é s i m u l é e e n u t i l i s a n t l a

fonction urodifiée de lrlonod et Ia biodégradation par voie anaérobie

a ê.:cê représentée Par I,équation de Michaelis-Menten. Ï,es

équations non-Iinéaires résul-tantes ont été résolues en utilisant

une technique itérative de Nerrton-Raphson'

ï,e urodèle a été testé en comparant les résultats des

simulations avec des données expéri-nentales de Ia biodégradation du

trichloroéthylène dans des colonnes de sol' Une bonne

correspondance entre les siutulations et les données expériurentales

a été obtenue. Le modèle n'a pas encore été testé en utilisant des

données obtenues à l'échelle de chantier'

une autre modèIe uni-dimensionnel de transport-biodégradation

a été développé Par MoIz et al ' (1986)' Ce modèIe simule le

transport advectif-dipersif-adsorption d'un coutposé organique et

d,un composé accepteur d'électrons (oxygène) sujet à la

biodégradation. Les équations ont été développées en supposant que
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les bactéries sont présentes sous forme de microcolonies attachées

à la surface des particules de sol. II a également été supposé que

Ia croissance des micro-organismes est liuritée par un nanque de

source d'énergie (composé organique), de source d'oxygène' ou des

deux simultanément. La croissance/dêcxoissance des bactéries a été

décrite par Ia fonction modj-fiée de Monod' tes équations non-

linéaires résultantes ont été résolues par la méthode numérique

Eulerienne-Lagrangienne. Réceuutent, ce modèIe a été appliqué pour

le cas de deux dimensions (Widdowson et aI" L987)'

Dans une version encore plus récente de ce modèIet iI est

supposé que la croissance des micro-organismes est limitéet non

seulement par un llprnque de source d'énergie et/ou d'oxygène' mais

également par un nanque d'un autre coltposé accepteur d'électrons

(nitrate) etlou d'un éléurent nutritif (aumonium) (widdowson et aI.'

1 9 8 8  )  . ta vérification de ce urodèIe avec des données

expériurentales obtenues au laboratoire ou sur }e chantier n'a pas

encore été effectuée'

Dans un travail effectué par Kindred et celia (L989)' les

m o d è } e s p r o p o s é s p a r B o r d e n e t B e d i e n t ( 1 9 8 6 a ) e t p a r M o l z e t a l .

(1986) ont été élargis pour y inclure les processus suivants: 1) la

biodégradation par voie aérobie avec utilisation de plusieurs

substrats organiques cou|me source d'énergie; 2| le cométabolisme;

3) la biodégradation avec dénitrification, eti 4) la fermentation

r é a l i s é e p a r d e s g r o u P e s d e p l u s i e u r s e s p è c e s b a c t é r i e n n e s . S e l o n

Kindred et Celia (L989), Ies Processus mentionnés ci-dessus peuvent

se produire dans différentes régions d'un panache de contamination
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de conrposés organiques dissous qui subit une biodégradation

naturelle (non-stimulée). Les équations résultantes ont été

résolues en utilisant une technique numérique réceuunent développée

('Optimal Test Function'). Le modèIe n'a pas encore été vérif ié

par des données engendrées par des expériences de laboratoire ou de

chantier.

Dans un autre travail, ef fectuê récerurent par MacQuarrie et

aI. (1.990), les équations senblables à celles développées par

Borden et Bedient (L986a) et Par l loLz et aI. (L986) ont été

résolues par une technique nunérique plus précise et plus efficace

(,principal Direction Finite Element') que celles utilisées dans

les études mentionnées ci-haut. Des simulations obtenues avec le

rnodèIe ont été comparées avec des données provenant de colonnes de

sol et une bonne concordance a été obtenue. Le modèIe n'a pas

encore été vérifié avec des données obtenues sur Ie chantier.

Suite à cette re\rue de Ia littératurer il est évident que les

modèIes de transport-biodégradation n'ont été proposés que très

récement. Bien qu,il y ait eu des progrès significatifs dans ce

domaine, ces modèles sont encore à l'état de développement et, dans

la plupart des cas, nécessitent des applications et une validation

à l 'échelle du chantier-

1.2 OBj'ECIIF GIOBAI.

TeI que mentionné précédeqment (section L.L.zl I Ia méthode de
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biodégradation in situ est une technologie très prometteuse pour le

traitement des sites contaminés par un forme résiduelle et dissoute

de pétrole. Cependant, Ia présence d'un hydrocarbure dans les

pores du sol et autour des particules de sol peut affecter Ie

transport (et donc l,accessibilité aux populations microbiennes)

des éléments nutritifs et des composés accepteurs d'électrons

intervenant dans Ie processus de biodégradation. La disponibilité

de ces éléments est essentielle pour obtenir une décontamination

eff icace.

Les modèles de transport-biodégradation discutés dans Ia

section précédente ne tiennent pas compte d'une présence de

contamination en for:ne résiduelle qui serait susceptible d'affecter

Ie transport d,éléments nutritifs et des composés accepteurs

d'électrons. Étant donné que ces modèles sont encore au stade de

développement, il importe alors d'étudier, dès maintenant, I'effet

d'une contamination en forme résiduelte sur le transport des

composés nutritifs avant d'appliquer' dans les neilleures

conditions, Ia simulation mathématique à I'étude de Ia

biodégradation in situ.

Ainsi, le but de cette étude est de quantif ier I 'effet d'une

contamination en forme résiduelle Par un produit du pétrole

(kérosène) sur le transport d'un composé accepteur d'électrons

(nitrate) et d,un éIément nutrit i f (I ' ion amonium) dans un sol

saturé en eau. Le kérosène a été utilisé corme composé pétrolier

à cause de sa volatilité relativement faible et de son utilisation

courante conme carburant. L'ion nitrate (NOr-) a été sélectionné
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puisque celui-ci est susceptible d'être utilisé conme composé

accepteur d'électrons en conditions de dénitrification, tel que

décrit à la section L.L.2. L'ion ammonium (NHo*) a été choisi par

suite de son utilisation fréquente dans les traitements biologiques

in s i tu.

Des modèles de transport uni-dirnensionnel de solutés en milieu

poreux sont souvent utilisés par des chercheurs corme outils afin

d'étudier Ie devenir des contaminants dans Ie sous-sol. De tels

modèIes peuvent être vérifiés en comparant les résultats des

simulations avec ceux obtenus à partir d'expériences en laboratoire

effectuées sur colonnes de sol. De plus, les modèIes de transport

uni-dimensionnel sont souvent utilisés pour effectuer des analyses

de sensibilité afin de déterminer l'impact d'un phénonène ou d'un

processus sur le transport des solutés en nilieu poreux (Villeneuve

e t  a I . ,  1 9 8 8 ) .

Ainsi, Ie modèle classique de transport uni-dimensionnel des

solutés a été utilisé dans cette étude pour simuler les courbes de

fuite de nitrate (NOr-) et de I'amnoniun (NHo*) engendrées par des

expériences de transport en colonnes de soI non-contaminé et,

contaminé par le kérosène. Les paramètres du modèIe ont été

déterminés tel que décrit ci-après: Pour le composé NOr- la porosité

(0), la densité apparente du sol sec (po), et Ia vitesse moyenne de



- 2 L -

pore (v) ont été déterminées de façon indépendante en laboratoire,

tandis que la valeur du coefficient de dispersion (D), ainsi que

celle du facteur retard (R) ont été obtenues par calage avec Ie

nodèle de transport. Pour le courposé NHo+, Ies valeurs de 0, pu, v,

et Ie coefficient de distribution (fru) ont été déterurinées de façon

indépendante en laboratoire. ta valeur de D a également été

détenrinée de façon indépendante en utilisant la valeur de D

ca1culée pour I'ion NO3-. La valeur de R a été obtenue en utilisant

I 'équat ion (17) présentée à Ia sect ion 2.2.

L'effet d'une contamination en forme résiduelle sur les

paramètres de l'adsorption et du transport en colonne de sol a

également été étudié. Les résultats prédictifs du modèIe de

transport ont été confrontés, par la suite, avec des données

expéri-mentales provenant du transport en colonnes de sol non

contaminé et conta.uriné.

Par suite de la courte durée des expériences en laboratoire,

la perte en NOr- et en NHo+ par le processus de biodégradation est

considérée couure étant négligeable. En conséquence, le processus

de biodégradation ne sera pas inclus dans le modèle de transport

uni-dimensionnel utilisé dans cette étude, êt seuls les processus

d'advection, de dispersion, êt d'adsorption seront considérés.

Si les résultats indiquent que Ia présence d'une contamination

en forme résiduelle influence le transport des ces composés, il

sera nécessaire d'intégrer cet effet dans les modèIes plus

complexes de transport-biodégradation décrits précédeument.
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Dans Ia section suivante, les processus gouvernant le

transport des ions en nilieu poreux tels l'advection, Ia

dispersion, et les réactions d'échange d'ions, sont d'abord

décrits. Deuxièmement, l'équation de transport uni-dimensionnel

pour composés réactifs et non-réactifs sera présentée, suivie par

les conditions aux limites pertinentes. Troisièmememt, Ia solution

analytique de I'équation du transpoft pour un soluté soumis à une

adsorption à 1'équilibre et linéaire sera présentée, suivie par une

discussion de Ia signification physique de 1'équation du transport.

En dernier lieu, 1'application possible d'autres nodèIes de

transport considèrant une adsorption non-Iinéaire et des conditions

d'équil ibre seront discutés.

2.1 PROCESSUS DE TRâTTSPORT

2.L .L .  Advec t ion

L,advection est le processus par lequel des solutés sont

transportés par l'écoulement global de I'eau souterraine.

L,écoulenent de l,eau souterraine est généraleuent créé par un

gradient hydraulique soit: le passage d'eau d'une région où Ie

niveau d,eau est haut à une région où le niveau d'eau est bas. La

velocité de I'écoulement de I'eau est donnée Par la loi de Darcy

qui  est l
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v d  =  - K #

v = +

( 1 )

où vd est la vitesse de Darcy 1cn/h), dh/dl est le gradient

hydraulique (sans dimension) et K est Ia conductivité hydraulique

(cn/h) qui est une mesure de la capacité inhérente du médium à

transmettre I 'eau (Freeze et Cherryt L9791.

I,a vitesse de Darcy est un concept nacroscopique. Au niveau

microscopique, le milieu poreux n'est pas un nilieu continu

homogène et I'eau n'occupe gue les pores. ta vitesse réelle

moyenne de I'eau est donc plus grande et elIe est égale au rapport

de Ia vitesse de Darcy sur la porosité du milieu (Villeneuve et

a I . ,  1 . 9 8 4 ) :

( 2 1

où v est la vitesse moyenne de pore (cur/h) et 0 est la porosité ou

contenu en eau à saturation (cm3/cuf).

La conductivité hydraulique peut varier considérablement en

fonction du type de matériau géologique, tel qu'illustré au tableau

2.1 (Freeze et Cherryt L9'191. En conséquence, Ia vitesse des eaux

souterraines est également très variable. Celle-ci varie

généralement entre 10 à 100 mètres par année, nais des vitesses

aussi faibles qu'un mètre par année et aussi éIevées que 1000

mètres par année peuvent être observées (l4ackay et a1., 1985).
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Domaines des valeurs {e
en fonction du tYPe de
et Cherry | L9791.

la conductivité hydraulique
natériau géologique (Freeze

Conductivité

102 101 10o LO-l  10-2 10-3

hydraulique (cn/s)

l_o-{ 10-5 L0-6 10-7 10-8 10-e 10-10

- Gravier

SabIe

Sable linoneux -J

Limon

rill glacial -J

Argile
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Dispers ion hvdrodvnanique

Dans un rnilieu Poreux, 1'eau souterraine ainsi gue les

composés dissous dans celle-ci ont tendance à se disperser à

l'extérieur du chemin iurposé uniquement par l'advection. Ce

phénomène de répartition, nouuré Ia dispersion hydrodynamiquet

inpose à un soluté injecté de s'étaler et de diminuer aa

concentration. Une représentation de ce phénomène est montrée à la

figure 2.1 (Freeze et Cherry, 1979). Outre un effet de dilution,

Ia dispersion hydrodynamique peut avancer (ou retarder) Ie temps

d,arrivée d,un soluté à un endroit spécifique comparativement au

temps d'arrivée prérnr uniquement par l'advection.

Le phénonène de dispersion hydrodynaurique est un Processus de

méIange qui est causé par deux processus fondamentaux: ta diffusion

moléculaire et 1'agitation mécanique (Bonazountas' 1988). II est

généralement inpossible de distinguer la contribution due à chaque

phénonène. Toutefois, la diffusion moléculaire est le Processus

par 1equel les constituants ioniques ou moléculaires se Propagentt

sous l,influence de leurs activités cinétiques, dans Ia direction

de leurs gradients de concentration.

La dispersion due à I'agitation mécanique est causée par trois

phénomènes rnicroscopigues, tel qu'illustré à la fL$ure 2'2 (Fried

et Combarnous, 197L). Le preurier a lieu dans les canaux de Pores

où Ia véIocité varie par suite des forces de friction causées par

la rugosité des surfaces des pores (figure 2.2a1. Le deuxième est

causé par des variations dans la largeur des Pores, créant ainsi
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Représentation schénatique des processus
l'étalement et de dilution causés par la
dispersion (Freeze et Cherry, L9791.

Injection continue
,a tlu traceur

F igure  2 .1
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Figure 2.2 Représentation schénatique des processus de
diàpersion mécanique sur une échelle microscopique
(Fried et Conbarnous I L971): a) urélange causé par la
rugosité des surfaces de pores; b) nélange causé par
des variations dans la largeur des Pores; c) nélange
du à la tortuosité et au branchement des systèmes de
canaux de pores.
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des différences de vélocité dans les pores, tel qu'illustré à la

figure 2.2b. Le troisième rnécanisme est lié à la tortuosité et Ia

subdivision ou ramification des systèmes de canaux de pores (figure

2 . 2 c 1  .

. La dispersion hydrodynamique longitudinale (1'étalement d'un

soluté dans la direction de I'écoulement de 1'eau souterrainel peut

être expri-urée par l'équation suivanté:

D  =  d . v  +  D ;

où D est le coefficient de dispersion hydrodynaurique (cm2./h), o est

la dispersivité longitudinale (cm), qui est une propriété

caractéristique du nilieu poreux, v est Ia vélocité moyenne de Pore

(cnr/h) et Du' est Ie coefficient apparent de diffusion moléculaire

d'un soluté en uril ieu Poreux (cdlh) (Freeze et Cherry | L9791.

Dans le milieu poreux, le coefficient apparent de diffusion

moléculaire est beaucoup plus faible que celui nesuré dans l'eau

parce que la diffusion moléculaire sst diminuée Par Ia largeur et

la tortuosité des systènes de canau:x de pore (Freeze et cherry'

1929). Le coefficient apparent de diffusion moléculaire peut donc

être représenté Par Ia relation:

( 3 )

( 4 )
D â  =  @ D a

où Du est le coefficient de diffusion moléculaire dans I'eau (cn'�/h)

et o (sans.dimension) est un coefficient empirique qui tient compte
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de l'effet de la for:ne solide du nilieu poreux. Selon Freeze et

Cherry G979lt Ia valeur de or varie généralement entre 0.0L et 0.5.

I1 a été observé dans plusieurs études, notaument celles de

Nielsen et Biggar (1961), Biggar et Nielsen (L962 ) et van Genuchten

et Wierenga (1976), que la contribution du processus de diffusion

à la dispersion est importante seulement dans les conditions

suivantes: 1) la vélocité de I 'eau est très faible; 2) Ie sol est

agrégé, etlout 3) Ie sol n'est pas saturé. En effet, quand ces

conditions sont absentes, le processus de diffusion moléculaire est

négligeable et D peut donc être représenté par I'équation:

D  =  & v
( s )

Quoique la dispersion hydrodynanique a lieu à I'échelle

nicroscopique, iI est seulement possible de mesurer celle-ci à

1'écheIle nacroscopique en effectuant des expériences de traçage

dans des colonnes de sol (ou sur le chantier;, tel que décrit à Ia

sec t ion  2 .4 .

2 . t . 3 Réactions d'écbanqe d'ions

Outre les processus physiques colme 1'advection et la

dispersion, le transport d'un soluté en milieu Poreux peut

également être influencé par des réactions telles que: I'échange

d,ions, la biotransfor:nation, la chimisorption, la précipitation et
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la dissolution, la co-précipitation, 1'oxydation et Ia réduction,

et la complexation (Anderson' 1979).

Tel que spécifié à Ia section L.2t cette étude examine le

transport des ions NOr- et NH{+. Les principales réactions

affectant ces ions sont l'échange d'ions et Ia biotransfor:mat,ion.

Cependant et tel que mentionné à la section 1.3, Ia participation

des ions NOr- et NEo* à des réactions de biotransfomation est

considérée couune peu probable dans ce travail, puisque la durée des

expériences conduites dans cette étude est courte. Par conséquent,

seulenent les réactions d'échange d'ions seront ici considérées.

Signalons, par ailleursr guê NHo* est un ion fortenent retenu

(échangeable) dans les soIs, donc sujet à des réactions d'échange

cationique, alors que le NOr- n'est que très faiblement retenu

(liens électrostatiques), donc considéré colme un ion non-

échangeable (traceur) .

La réaction d'échange d'ions est un processus par lequel des

composés chargés présents en for:ne dissoute sont échangés avec des

ions adsorbés principalement sur des colloïdes. Les colloïdes sont

des particules de sol ayant des diamètres variant entre 10-3 et 10-6

rrln. Typiquenent, Ies colloïdes portent des charges électriques

négatives qui sont causées par3 1l des imperfections ou des

substitutions ioniques dans Ie réseau cristallin, etlou; 2l des

réactions chiniques de dissociation qui se produisent à la surface

de Ia particule. Une explication plus détaillée de ces deux

phénomènes est présentée par Sposito (1984).

Les charges électriques négatives présentes sur les particules
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colloïdales sont compensées par une accumulation de contre-ions

ayant une charge positive. Les contre-ions for:ment une couche

d,ions adsorbés gui peuvent être échangés pour d'autres ions en

solution.

on peut visualiser la réaction d'échange d'ions à Ia figure

2.3 (Valocchi, 1981). Quand une particule de sol portant

uniquement des cations adsorbées (A) est placée dans une solution

contenant des cations 8, f ion A se déplace de Ia particule de sol

vers la solution et l'ion B se Propage de Ia solution vers la

particule de sol. Àprès un certain tempsr un état d'équilibre est

atteint pour lequel iI y a une redistribution constante des contre-

ions entre la f orme dissoute et la f olme adsorbée. La f igure 2 .3

montre le caractère stoechiourétrique de la réaction d'échange

d,ions: chaque cation enlevé de la solution est remplacé par une

charge équivalente d'une autre espèce de cation provenant de la

particule de sol. Au niveau microscopique, cette réaction

d,échange d,ions est le résultat de plusieurs phénomènes physico-

chimiques très coutplexes tels (Sparks' L986):

1) La diffusion des ions B, à travers un film de solution

présent autour de la particule, et vers Ia surface de la

particule. Ceci est une diffusion simple.

2l La diffusion des ions B de Ia surface de Ia particule

vers les espaces internes de Ia particule de sol. Ceci

est une diffusion "compliquée" Par Ia tortuosité et }e

branchements des pores présents dans Ia particule de sol.
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3) ta réaction d'échange entre les ions B et les ions A

présents sur les sites d'adsorption.

4) La diffusion des ions A (qui ont été échangés) à travers

les espaces internes de la particule de sol, et vers Ia

surface de Ia particule (diffusion "compliquée" 
)

5) La diffusion des ions A (qui ont été échangés) à travers

le filnr de solution présent autour de la particule de sol et

vers la solution l ibre (diffusion simple).

Chacune de ces étapes du processus d'éctrange d'ions peut avoir un

effet l irnitant sur le taux de Ia réaction d'échange d'ions. Une

discussion détai}lée et complète de ces processus est présentée par

EeIf ferich ( l-962 ) .

Ires processus d'échange d'ions ont lieu principalenent sur Ia

for:ne organique solide et sur des rninéraux argileux. Ceux-ci

peuvent être classés en cinq groupes différentsr tels: les

kaolinites, 1es montmorillonites, les illites, les vermiculites et

les chlorites. Une description détaillée de la structure de ces

différents minéraux argileux est présentée par Sposito (1984). De

p1us, les processus d'échange d'ions peuvent se présenter sur des

oxyhydroxides de métal etlou sur les groupes fonctionnels des

composés de la matière organique dissoute-

II est très connu dans la littératnre que le transport d'un

ion échangeable dans des sols saturés en eau est influencé par Ie

taux de 1a réaction d'échange entre Ia fome dissoute et Ia forne

solide. Le taux de cette réaction dépend des processus de
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diffusion mentionnés ci-haut (qui sont également liés au propriétés

du rnilieu poreuxl ainsi que des caractéristiques chimiques des

solutés iurpliqués dans Ia réaction. II est généralement supposé

que si la réaction est très rapide par raPport à l'écoulement de

I'eau souterraine, celle-ci peut être considérée colme étant à

1'équil ibre (Rubin, 1983). D'autre part, si la réaction d'échange

d,ions est lente comparativement à Ia ïit"""" de I'eau souterraine,

celle-ci est contrôlée par une cinétique d'adsorption.

Afin de caractériser une réaction d'échange d'ions qui

détenrine un équitibre de 1'adsorption, il est nécessaire d'établir

Ia relation entre la quantité de composé adsorbé sur Ie sol et Ia

concentration de composé en solution, à 1'équilibre. Cette

relation s,appelle une isotheme d'adsorption. Plusieurs équations

ont été développées afin de décrire les isothetmes d'adsorption.

Les équations les plus couranment utilisées proviennent de modèIes

empiriques tels Ie modèIe linéaire, le nodèIe de Freundlich et Ie

modèle de Langrmuir (Travis et Etnierr 1981; Murali et Aylmoret

1983). L'équation de f isotherme linéaire est Ia suivante:

( 6 )
S  =  K a C

où S est Ia quantité de soluté adsorbé à l'équilibre (ng g-r de

sol ) , C est la concentration à l'équilibre du soluté en forme

dissoute (mg/L) et Ku est le coefficient de distribution sol/eau

(L/g sol) qui est une nesure de la capacité du sol à retenir Ie

composé.
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Freundlich et de Langmuir sont

é q u a t i o n s  ( 7 )  e t  ( 8 ) :

respectivement

=  K r C *
( 7 )

S =
K L Q C ( 8 )

I  +  K L C

où K" (mgt-" L"/g sol), K" (L/urg)r et N (sans dimensions) sont des

paranètres constants pour un système d'adsorption donné, et Q @g/g

sol) est Ia capacité d'adsorption uaximale.

Tel que mentionné ci-haut, quand la réaction d'échange d'ions

est lente, celle-ci est contrôIée par une cinétique d'adsorption:

une équation cinétique doit alors être utilisée afin de décrire la

réaction. L,équation cinétique la plus fréquement utilisée est Ie

modèIe linéaire, réversible et du prenier ordre (Amacher et a1.,

l e 8 8  )  :

# = k ( q . - c " l
( e )

où C. est Ia concentration du soluté en solution 1mg/L) au temps t,

C- est la concentration du soluté en solution (ng/t) à I'équilibre

et k est la constante de vitesse de Ia réaction (h-t). L'équation

(9) peut être intégrée afin de donner:



où k'" est la constante apparente de vitesse de Ia réaction (h-t).

Une deuxième équation souvent utilisée afin de décrire Ia

cinétique de Ia réaction d'échange Q'ions est le urodèIe Erovich

(Sparks ,  1986;  Sparks ,  1989) :

3 8 -

l n ( r  - f t i  =  x l t

a ( pot\h Dat- " " \ " " ) -  
" ,

( 1 0 )

(  1 1 )(5'o - Sr) l n ( 1  +  a p t )

où a (mg/g sol) et p 19 sol/ng) sont des paramètres constants pour

un système d'adsorption donné et (So-S.) est, Ia quantité de soluté

adsorbé (ng/g sol) à temps t.

Un autre modèle cinétique courarurrent utilisé dans la

description de Ia réaction d'adsorption est 1'équation de diffusion

parabolique qui s'écrit (Sparks et Jardine, 1984):

1
T

( 1 2 )

où Cr et C- sont tels que défini ci-haut, a est le rayon de la

particule de sol (cn) et Dd est le coefficient de diffusion

moléculaire (cn3/h).

Tel que nentionné précéderrunent, le transport des ions dans le

sous-sol est très influencé par les réactions d'échange d'ions.

Donc' afin de modéliser Ie transport des ions réactifs dans des

c t =
c_
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sols saturés en eau, il iuporte de sélectionner I'équation qui

décrit, de Ia façon la plus précise, la réaction d'échange d'ions.

Ainsi, des expériences de cinétique d'adsorption doivent être

conduites afin de déterminer si Ia réaction est contrôIée par une

cinétique lente ou rapide (équilibre instantané). Si la réaction

d,échange d, ions est  contrôIée par la c inét ique ( i .e. ,  s 'ef fectue

lentement au cours du temps),  les équat ions (9),  (11) et  (L2l

peuvent être appliquées aux données expéri-mentales afin de

déterminer les valeurs des paranètres. L'éguation qui traduit le

urieux les résultats expérinentaux permet de séIectionner le modèIe

qui représente Ie mieux la réaction d'échange d'ions.

D'autre part, si la réaction est très rapide (équilibre de

l,adsorption), des expériences doivent être effectuées afin de

déterminer f isotherme d'adsorption- Les équat ions (5) à (8)

peuvent être appliquées, par la suite, aux données expéri-mentales

afin de déter:uriner les valeurs des paramètres. L'équation qui

donne 1e meilleur accord entre les résultats extrÉrinentaux et Ie

modèIe est ainsi choisie corme étant celle qui décrit le mieux

I' isotherme d'adsorPtion.

par ailleurs, il existe dans la littérature des résultats

contradictoires provenant de différentes méthodes expérimentales de

déternination des isothermes d'adsorption. Ce sujet sera discuté

en détail au chaPitre 3.
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2.2 Éoulrtolt pu tnausponr uw-puannstomrul

L,équation de transport uni-dimensionnel d'un soluté influencé

par les processus d'advection, de dispersion et d'échange d'ions

peut être dérivée en effectuant une balance de nasse sur un volume

élémentaire fixé qui fait partie d'un milieu Poreux homogène. La

balance de masse est la suivante lfrelze et Cherry, L979lz

[r" ,ro* ao I
I soluté vers I
l I , in tér ieur l
fdu volune I

( 1 3 )

r
l Le taux net de
lvariation de nasse
ldu soluté à
lI ' intérieur du volume
L

I tte rrux ao I
| = | soluté versl -
I  l1 'extér ieur l
] L"u voluue l

[r" p"tte ou gain ae-l
+ lnasse du soluté dû I

laux réactions de I

ftranstomation I

L,entrée et Ia sortie du soluté du volume éIéurentaire fixé

sont, contrôlées par les processus physiques tels I'advection et la

dispersion. cependant, Ia perte ou gain de masse dans le volume

éIémentaire est le résultat des réactions shimiques ou biochiniques

de transformation. Ire développement théorique de l'équation de

transport à partir du bilan de masse (13) est donné par Freeze et

C h e r r y  ( 1 . 9 7 9 ) .

t,équation classique de transport uni-dimensionnel d'un soluté

non réactif dans un nilieu Poreux est alors la suivante:

a c  =  o æ Ç " _ u y  
( 1 4 )

- æ  -  "  
A * '  

' T x

où C est Ia concentration du soluté en solution (ng/t) r v est Ia
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vj-tesse moyenne de pore (cut/h) I x est la distance (cm)' t est le

temps (h) et D est Ie coefficient de dispersion hydrodynanique

longitudinal (cm2/h). L'équation (14) considère les hypothèses

suivantes: 1) le urilieu poreux est saturé, homogène, êt isotrope;

2l Ie débit d'eau dans le sol est au régime stationnaire, et-l- 3) Ia

Ioi de Darcy est aPPlicable-

Lorsqu,un soluté échangeable est considéré, iI est nécessaire

d,inclure un terme additionnel dans I'équation de transport pour

tenir courpte de l,interaction entre le composé dissous et le sol.

Si S est la quantité de soluté adsorbé par grarrme de sol (ng g-1 de

sol), 1'équation du transport d'un soluté échangeable s'écrit

(Freeze et Cherry, L979lz

P a ô s * ô C  =  n & c - u ô c  
( 1 5 )

T - A E - T t  " æ  " T x

où pr est Ia densité apparente sèche du sol (g/cm31r e est le

contenu en eau (cn3/cm3), et le terme AS/ôt est Ie taux d'adsorption

du soluté.

torsque 1a réaction d'échange d'ions est contrôlée Par un

équilibre d,adsorption et gue la relation entre les concentrations

en for:ne adsorbée et en fome dissoute (f isotherne d'adsorption)

est linéaire, 1,équation (6) (modèle linéaire) peut être substituée

dans l,équation (15) afin de donner (Goltz et Roberts, 1986):

R #  =  " # , - n g u ( 1 6 )

où R est le facteur de retard, défini Par3

Le facteur de retard est une mesure de la rétention (et donc de Ia
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R  =  t * f f x o ( 1 7 )

vitesse de transport) d'un soluté échangeable par rapport à celle

d'un composé non échangeable-

Afin d'i l lustrer la signification physique de 1'équation (16) '

considérons, en prenier lieu, 1'expérience classique de transport

d,un soluté non réactif (R = l.) à travers une colonne de sol.

Celle-ci est présentée à la figure 2.4 (Freeze et Cherryt L9'191.

À t = to un soluté est introduit en continu à une concentration Co

en tête de la colonne (figure 2.4a1. Donc, I 'apport du. soluté peut

être représenté par un échelon ("step function"), tel qu'i l lustré

à la figure 2.4b. L'écoulenent dans la colonne est au régime

stationnaire et la concentration du soluté dans Ia colonne avant le

début de I ' injection est nulle.

Ira courbe de fuite (cDF ) ' qui est 1'évolution de }a

concentration relative du soluté à I'effluent de Ia colonne en

fonction du temps, est illustrée à Ia figure 2.4c. Lê

concentration relative est définie Par C/Co, où C est la

concentration du soluté dans I'effluent et Co est Ia concentration

de la solution injectée. si on fait l'hlpothèse que le soluté

passe à travers Ia colonne sans être soumis au Processus de

d.ispersion hydrodynamique, le front de la concentration de celui-ci

passerait à travers la colonne en piston et sortirait de celle-ci

sous forme d,un échelon ("step function"), tel qu'i l lustré par Ia

Iigne verticale pointillée de Ia figure 2.4c. Cependantr dans les

situations réelles, le processus de dispersion hydrodynamique est
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présent et ceci cause un étalement de la courbe de fuiter tel

qu'i l lustré par la l igne solide de la figure 2.4c.

La figure 2.4d présente les profils de concentration du soluté

dans Ia colonne pour différents temps. Les positions représentées

par les points L et 2 de la figure 2.4d correspondent aux temps tt

et t, de Ia figure 2.4c. Donc, Ia dispersion hydrodynamique impose

à une certaine proportion des urolécuies du soluté de se déplacer

plus rapidement que la vitesse moyenne de pore, v (et à d'autres de

se déplacer plus lentement), tel qu'expliqué précéderrurent à }a

s e c t i o n  2 . L . 2 .

pour un composé réactif (R > 1), on considère encore une fois

l,expérience de transport en colonne illustrée à }a figure 2-4a.

Cette fois-ci (f igure 2.5), deux solutés sont introduitsl I 'un est

un composé non échangeable et l'autre est un composé échangeable-

Àu cours de 1'exp,érience, une certaine quantité du soluté

échangeable est adsorbée sur le sol. Ceci cause une rétention (ou

retard) de ce composé comparativement au soluté non réactif, tel

qu,illustré par les.profils de concentration présentés à la figure

2 . 5 .

2 .3 COltDrrIO]rs AItx l,ilrrEs

TeI gue nentionné à la section 1.3, l'expérience de transport

NOr- et de NHo+ conduite dans la présente étude a été effectuée

utilisant des colonnes de sol. Par conséquent, iI est

de
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(Freeze et Cherry | L9"I9l.

Figure 2.5 et non échangeable
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nécessaire de foruruler des conditions aux limites applicables au

transport d'un soluté à travers une colonne de sol. La forurulation

adéquate des conditions liruites est très importante lors de

I'interprétation des données provenant des expériences en colonne

de sol, ainsi que lors de I'extrapolation subséquente à des cas de

contanination sur le terrain.

Plusieurs études ont exauriné 1â signification physique et

nathérnatique des différentes conditions aux limites applicables aux

expériences en colonnes de sol (Brigham I L974i Bakerr L977; Kreft

et Zuber, 1978; Kreft, 19811 Nauman, 1981a, 198Lb; van Genuchten et

Parker, L984). Selon les reconnandations de van Genuchten et

Parker (1984), les conditions au:K limites suivantes ont été

uti l isées:

C(x ,0 )  =  0

* @ , t l  =  o
ox

c(o,  t l  =  co

( 1 8 )

( l e )

(201

Ces équations ont été établies en supposant que la solution mobile

est introduite en échelon ("step function"), que celle-ci se

déplace dans Ia colonne selon une vitesse et une concentration

constantes au cours du temps, êt que la concentration du soluté

dans la colonne avant l'application de Ia solution mobile est

nulle.
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La solution analytique de 1'équation (16)r sujette aux

conditions aux l imites présentées ci-haut (équations (18) à (20))t

est donnée par (Lapidus et Àutundson' 1952 ):

ry=Lerfclw] .+.*(#) erfclwl tztt

L'équation (z]-l considère les hypothèses suivantes:

Ie so1 est saturé en eaur hourogène et isotroPei

1,écoulement de l,eau est au régilre stationnaire.

De plus, si le soluté est un composé échangeable, Ies hypothèses

suivantes s'appliquent:

Ia réaction d,échange d'ions présente un équilibre

de I 'adsorPtion;

f isotherme d'adsorption est linéaire'

L,équation (21) peut être uti l isée afin de calculer les

courbes de fuite et les profils de concentration illustrés aux

figures 2.4c et 2.5. Généralement, la valeur du coefficient de

dispersion (D) est déterminée en accordant (Par calage) 1'équation

(21) aux CDF expérimentales engendrées par un soluté non réactif.

ta valeur de D qui donne Ie meilleur accord pour Ia représentation

des CDF expérimentales est considérée conme la valeur exacte de D.

Ainsi, la valeur de D est mesurée à l'échelle nacroscopique, même

si Ia dispersion est un processus qui a lieu à 1'écheIle

microscopique, tel que décrit à Ia section 2.L.2. La valeur de R
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dans 1,équation tzLl est généraleurent ca1culée en utilisant

l ,équat ion (L71, s i  I 'on connaÎt  Ia valeur du coeff ic ient  de

distribution sol/eau, F\d. Sinon, Ia valeur de R correspond au

nombre de volumes de pore requis pour obtenir, à Ia sortie de la

colonne saturée en eau, Ia valeur C/Co = 0.5 (le nombre de volume

de pore requis pour obtenir C/C" = 0.5 dans le cas d'un traceur non

réactif étant éga1 à 1).

Les courbes de fuite calculées à partir de l'équation (2ll

peuvent être comparées, par Ia suite, à celles qui ont été

déterminées exp,ér:iurentalement afin de vérifier l'exactitude du

modèle. Si le modèIe est exact dans sa description du transport

d,un soluté particulier, celui-ci peut être appliqué à deux ou à

trois dimensions afin de prévoir Ie transport du soluté à 1'échelle

du terrain.

2.5 AT'TRES MODÈI.ES DE TRAITSPORT

TeI que mentionné précédemrrent, 1'équation (15) est applicable

pour un soluté réactif seulenent lorsque Ia réaction d'échange

d'ions présente un équilibre de I'adsorption et lorsque f isotherme

d'adsorption est l inéaire. Tel qu'i l lustré aux figures 2.4c et

2.5t les courbes de fuites résultantes sont typiquement

synétriques.

Cependant, quand l,isotherme d'adsorption est non linéairet

les modèIes de Freundlich ou de Langmuir (équations (7) et (8))



- 4 9

doivent être utilisés. Quand ceux-ci sont incorporés dans Ie

modèIe de transport (équation (15)), Ie résultat est une équation

non 1inéaire qui doit être résolue par des méthodes numériques.

Des études de sensibil i té conduites par Lai et Jurinak (L972) et

par van Genuchten et Cleary (L979) ont montrées que les CDF

résultantes peuvent avoir des formes asylrétriques.

Également, si Ia réaction d'échange d'ions est une réaction

lente par rapport à 1'écoulement de 1'eau, des modèles d'adsorption

contrôIée par la c inét ique, te ls les équat ions (9),  (11) et  (L21,

doivent être utilisés. Quand ces équations sont incorporées dans

I'équation du transport, les CDF résultantes ont des fornes

asylrétriques avec une traÎnée de la queue de la CDF. De plust

celles-ci apparaissent plus rapidement que celles prévues par Ies

modè1es qui considèrent un équilibre de l'adsorption. Des telles

CDF expérj-mentales ont déjà été observées dans plusieurs études'

notarment celles effectuées Par Mansell et aI. (L977lt Rao et al '

(LgTg l t  Nked i -KLzza e t  a l .  (L984) '  Jard ine  e t  a l .  (L985)  e t

Gamerdinger et al. (L990), par:uri plusieurs autres.

II s'avère donc que Ie type de comportement de l'adsorption

qui a lieu dans le sol a une influence importante sur la forme de

la CDF, et ainsi sur le comportement du transport des solutés en

nrilieu poreux. Par conséquent, iI importe de caractériser, d'une

façon précise, Ia réaction d'échange d'ions avant de sélectionner,

dans les meilleures conditions, le modèle de transport approprié.
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TeI que mentionné aux sections 2.L.3 et 2.5r le transport des

ions dans Ie sous-sol est très influencé par des réactiond

d'échange d'ions. Donc, afin de modéliser Ie transport des ions

réactifs dans des sols saturés en eau, iI importe de caractérisert

de façon la plus exacte, la réaction d'échange d'ions.

A cette fin, des expériences sur Ia cinétique de l'adsorption

doivent être conduites afin d'établir si la réaction est contrôlée

par une cinétique lente ou rapide (équilibre instantané). Si la

réaction est rapide (équil ibre de 1'adsorption), d'autres

expériences doivent être effectuées afin de déterroriner f isother:ne

d'adsorpt ion.

La déterurination expériurentale de f isotherroe d'adsorption est

généralement obtenue en système statique. Dans cette méthode

effectuée en réacteur discontinu, des quantités constantes de sol

sont d,abord nises en contact avec des solutions contenant

différentes concentrations en soluté. Ensuite, le systèure est

agité jusqu,à ce que I 'équil ibre d'adsorption est atteint, êt la

concentration du composé dans Ia solution à 1'équilibre avec le sol

est alors mesurée. Connaissant la concentration initialer oD en

déduit la quantité de soluté adsorbée. La méthode en systèue

statique est décrite avec plus de détails à Ia section 5.5.1.

Des résultats contradictoires ont déjà été observés en ce qui

concerne Ia détermination des isother:nes d'adsorption par 1a

méthode en système statique. Des études conduites Par Grove et

Wood (Lg7g) ,  Va locch i  e t  a l .  (1981) '  Se l imet  a l .  (1987)  e t  Ceazan

et al. (L989) ont montré que les isothermes d'adsorption
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déterninées en système statique ont décrit, avec beaucoup de

succès, le processus d'échange d'ions lors du transport des solutés

en milieu poreux. Par contre, dans d'autres études (schweich et

a l . ,  1 9 8 3 1  J e n s e n ,  L 9 8 4 ;  S t a r r  e t  a I . ,  1 9 8 5 ;  J a r d i n e  e t  a l . ,  1 9 8 8 ;

e t  Ce lor ie  e t  a l . ,1989) r  Ie  résu l ta t  inverse  a  é té  ob tenu:

I'isotherme d'adsorption mesuré en système statique a décrit

inexactement Ia réaction d'échange d'ions qui a eu lieu lors du

transport dans un milieu poreux. Plusieurs raisons ont été

proposées afin d,expliquer ce désaccord. Ce1les-ci sont discutées

dans les ParagraPhes suivants.

Premièrement, il est possible que I'agitation prolongée

effectuée en système statique peut causer une certaine abrasion des

particules de sol. Celle-ci peut augmenter la surface de contact

des particules et, en conséquencer peut mener à une adsorption plus

éIevée. Cette explication a été considérée dans une étude conduite

par Barrow et  Shaw (1975).

Une deuxième raison peut être attribuée à l'absence probable

du processus de diffusion à travers un film de solution présent

autour des particules de sol, Pôf, suite de 1'agitation effectuée en

système statique. Tels que mentionné à Ia section 2'L'3, cette

type de diffusion peut ralentir Ia vitesse de Ia réaction d'échange

d,ions en prolongeant, Pêf, Ia suite, Ie temps requis pour obtenir

les conditions d'équilibre. Ainsir uD équilibre d'adsorption

observé en système statique peut devenir une adsorption contrôIée

par une cinétique lente dans des conditions de terrain où cette

filnr de solution n'est pas perturbé. Cette hlpothèse est soutenue
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par une étude conduite par ogwada et sparks (L986). Dans cette

étude, il a été rnontré que le taux d'adsorption du potassium sur la

kaolinite, ainsi que Ie temps requis Pour atteindre I'équilibrer a

été beaucoup plus rapide dans un systèure agité que dans un système

non agité.

Une troisième explication peut être attribuée à un phénonène

qui s,appelle 1,ef fet des solides 1"s.olids ef fect" ) . Dans un

système où 1'effet des solides est inportant, Ia valeur du

coefficient de distribution (&) n'est pas constante: celle-ci

augmente quand la concentration d'adsorbant (sol) diminue (O'Connor

et Connolly, L980; Voice et Weber' 1985 ) . Par suit 'e de }a

dépendance de Ku sur Ia concentration de I'adsorbant, la valeur de

r.d pourrait être beaucoup plus éIevée en système statique qu'en

condi t ions.de terrain (celor ie et  aI . ,  L989).  En conséquence, s i

la valeur de Ku obtenue en système statique est incorporée dans un

modèIe de transport, 1ô rétention du soluté dans un système de sol

en colonne ou sur le terrain pourrait être sur-estimée. La cause

exacte du phénomène de I'effet des solides n'est pas bien connue.

Cependant, ceci a déjà été attribué à la complexation du soluté

avec la rnatière organique présente en phase liquide (Voice et

Weber, 1.985 ) .

par suite de I'incertitude quant à Ia validité de I'isotherme

d,adsorption obtenue en système statiguêr des méthodes alternatives

pour la déterurination de celle-ci ont été réceuunent proposées. Ces

méthodes alternatives utilisent des colonnes de sol Parce que les

conditions présentes dans celles-ci approchent ceIles qui sont
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paragraphes suivants.

5 5 -

Les méthodes sont discutées dans les

Dans une uréthode de détermination de I'isotherme d'adsorption

proposée par Schweich et  a l .  (1983),  Celor ie et  aI .  (1989) et  Kool

et al. (1989), des siurulations obtenues avec un modèle de transport

ont été accordées aux CDF expérimentales engendrées par des

expériences en colonnes de sol (calage), afin de déterminer les

valeurs des paramètres d'adsorption et, donc, L' isotherme de

I,adsorption. Cependantr un bon accord entre Ia simulation et les

résultats expéri-urentaux ne constitue pas nécessairement un critère

absolu pour 1'évaluation de I'exactitude des paramètres

d,adsorption. Dans certains cas, les valeurs des paramètres

d,adsorption peuvent être erronées mêure si un bon accord est

obtenu, particulièrement lorsque plusieurs paramètres sont

impliqués. par exemple, si les valeurs initiales des paranètres

sont très différentes des valeurs réelesr oD peut obtenir, Iors de

l,optiutisation, un opti-urum loca1 et non Pas I'optimum rée1 du

système.

Une autre méthode de détermination de I'isotherme d'adsorption

a été suggérée par Lai et al. (L978). Réceument, celle-ci a été

améliorée par Bond et Philips (1990). Dans cette méthode' une

colonne est installée verticalement et une solution contenant un

soluté est pompée du bas vers Ie haut. Àprès I'infiltration d'une

certaine quantité de solution, 1ê débit est arrêté et Ia colonne

est échantillonnée sur toute sa longueur' Des analyses sont

effectuées, par Ia suite, afin de déterminer la concentration des
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ions en forme dissoute et en forme adsorbée. Bien qu'il senble que

cette 1éthode produit des résultats précis, celle-ci requiert une

instrumentation ainsi qu'un protocole expérimental élaborés.

Une troisième méthode, très prometteuse pour Ia déterurination

de l,isotherne d'adsorption, a été proposée récesutent par Jardine

et al. (1988). La méthode comprend Ie passage de solutions

contenant différentes concentÈations d'un soluté à travers autant

de colonnes de sol. Pour chacune de ces concentrations, la courbe"

de fuite du composé est mesurée jusqu'à ce que la concentration de

soluté dans I 'eff luent soit éga1e à celle de l 'aff luent. L'aire

au-dessus de Ia courbe de fuite est alors proportionnelle à Ia

quantité de sotuté adsorbé. Donc, Ia quantité de soluté adsorbé

pour chacune des concentrations initiales des solutions injectées

peut être calculée.

Lravantage de cette méthode, comparativement aux autres

méthodes décrites ci-haut, est que les paranètres d'adsorption ne

sont pas déterminés par calage. De plus, l'instrumentation ainsi

que le protocole de I'expérience sont relativement simples. Le

protocole expérimental de cette technique est décrit avec plus de

déta i l s  à  la  sec t ion  5 .5 .2 .

puisqu'il existe des résultats contradictoires en ce qui

concerne Ia validité des paramètres d'adsorption obtenus en système

statiquer uD objectif secondaire de cette étude est de mesurer les

isothermes d'adsorption par la méthode en système dynamique

(Jardine et aI., 1988)r et ensuite les comparer avec celles

obtenues par la méthode en système statigue. une telle comparaison
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aura pour but de vérifier si les conditions présentes en système

statique, telles I 'agitation, 1'absence possible de diffusion à

travers un film et }'effet des solides, sont importantes dans le

système de sol utilisé dans cette étude'
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SECTION 4
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TeI que mentionné à Ia section L.2, 1'objet de cette étude est

de déterminer I'effet d'une contamination par le pétrole en forme

résiduelle sur Ie transport de NOr- et de NHo+ dans un sol saturé en

eau. A cette fin, les étapes suivantes ont été effectuées en

sér ie:

1) Un sol sablonneux et homogène,'représentatif de plusieurs

aquifères du Québec, a êt'ê sélectionné.

Zl Les propriétés physiques, urinéralogiques et chiuriques du sol

ont été déterminées.

3) Une expérience de Ia cinétique d'adsorption de NEo* a été

conduite afin de déterminer le taux de la réaction d'échange

d ' i o n s .

4) L,isotherrore d,adsorption de NHo+ a été déterurinée par la méthode

en système statique Pour un sol non contaminé. L'isotherme

d,adsorption de NOr- n'a pas été déterminée parce que celui-ci

est un conposé qui ne participe pas à des réactions d'échange

d ' ions  (Ever ts  e t  a1 . ,  1989) .

5) puisqu'il y a une incertitude en ce qui concerne la validité

de Ia méthode en système statique (voir section 3) '

I,isotherure d,adsorption de NEn+ a également été mesurée Par Ia

méthode en système dynamique. CeIIe-ci a été comparée, par la
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suite, avec f isotherme obtenue Par la méthode en système

statique.

6) t'isotherne d,adsorption de NEo+ a également été déterminée en

système dynamique sur un sol contaminé, afin de vérifier si une

présence de pétrole en forme résiduelle a un effet sur Ia

réaction d'échange d'ions -

Les modèles assumant un équilibre d'adsorption, c'est-à-diret

les équations (6) à (8), ont été apptiqués aux résultats

expérimentaux obtenus aux étapes 4 à 6 | af in de déteminer

lequel de ces modèIes donne la meilleure description des

isother:nes d'adsorption et pour évaluer les pararnètres de

1'adsorpt ion.

En tenant compte des résultats obtenus aux étapes 3 à 7 | le

nodèle de transport vertical approprié a été sélectionné en

fonction de sa représentation mathéuratique du Processus de

1'adsorpt ion.

g ) Af in de mesurer l,ef fet d'une contaurination en forme

résiduelle sur Ie transport uni-dimensionnel de Nor- et NEo*,

deux colonnes de sol 0nt été montées: I'une contenait un sol

non contaminé et I'autre contenait un sol contaminé par le

kérosène. Les valeurs des paramètres du modèle (i 'e', Dt Rt

v r p r r 0 r e t c . ) p o u r l e s d e u x s y s t è m e s d e s o l o n t é t é

8 )
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déterminées et l'effet d'une contamination par le kérosène en

forme résiduelle sur ces paramètres a donc été évalué. Àprès

avoir équilibré au départ les colonnes de sol avec une solution

de CaClr, une solution de NH4NO3 /CaCL, a été introduite en

continu du bas vers le haut pour chaque colonne. tes CDF

résultantes de NOr- et de NHo+ ont été déterminées en mesurant

Ia concentration de ces deux ions'dans I 'eff luent, en fonction

du temps.

Af in de prévoir l'ef fet d'une contamination en for:ne

résiduelle sur Ie transport de NO.- et de NHo*, Ies CDF ont été

ca1culées en utilisant le modèIe sélectionné à 1'étape 8. Les

paramètres du nodèIe ont été déterminés comup suit: Pour le

composé NOr- Ies valeurs de Ia porosité (0) r la densité

apparent du sol sec (po), et Ia vitesse de pore moyenne (v)

ont été déterminées de façon indépendante en laboratoire. ta

valeur du coefficient de dispersion (D) ' ainsi que celle du

facteur retard (R) ont été obtenues par calage avec Ie modèle

de transport. Pour ]e composé NHo+, les valeurs de 0, Prr vt

et Ie coefficient de distribution Xiu ont été déterminées de

façon indépendante en laboratoire. La valeur de D a égalenent

été déter:urinée de façon indépendante en utilisant la valeur de

D calculée pour I'ion NO3-. ta valeur de R a été obtenue en

util isant l 'équation (17) présentée à la section 2.2. Les CDF

simulées ont été comparées avec les CDF expérimentales et la

capacité du modèIe à prévoir le transport de NOr- et de NHo+ a
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été évaluée.

En dernier l ieu,

cette étude a été

travaux futurs ont
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de tous les produits et aPPareils

alphabétique au tableau 5-l--

5. ]. EXPÉRIEI{CES PRÉIIMINAIRES

Àu début de la phase expériméntale de cette étude, des

expériences préIiminaires ont été effectuées sur un sol de Ia série

Àchigan (système de classification des séries de sols du Canada).

Ce type de sol a été choisi par suite de sa texture sablonneuse et

homogène, êt parce que celui-ci est retrouvé à plusieurs endroits

au Québec.

un sol sablonneux a été utilisé parce que ce type de sol peut

remplir une colonne de nanière hourogène beaucoup plus facilement

qu,un sol limoneux ou argileux. De plus, les sols sablonneux sont

généralement plus perméables et présentent une capacité d'échange

d,ions plus faible que d'autres types de sols. ceci nous perutettra

d,obtenir un temps de résidence raisonable des ions dans la colonne

de sol, lors des essais du transport'

te but des expériences préliurinaires était de quantifier Ia

capacité d'échange cationique (CEC) du sol et de déterminer' de

façon approximative, la quantité de NHo+ qui sera adsorbée sur 2 g

de sol en contact jusgu'à l 'équil ibre avec une solution 0.0L M

NA4NO3 (180 mg/l NHo*). Les résultats ont montré que la CEC était

très faible: 0.356 cmol(+)/kg de sol. En tenant coutpte du pH peu

éIevé du sol (4.8), cette valeur de Ia CEC n'était pas inattenduet
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Tableau 5.L Identification du natérie1 de laboratoire.

Nom Provenance

Eberbach corp.r Michiganr USA

Grant Instruments, Caurbridger Eng.

Dupont Instrumentsr USA.

agitateur à 60 osc/min

Agitateur à 80 osc/min à
teurpérature constante' # SS40-2

Centrifugeuse à 15xL000 RPM'
Sorvall RC-58, Refrigerated
Supersweep Centrifuge

Chlorure de calciun
(CaClr'2H2Ol SPéc. ACS

Collecteur de fractions Ir
# Ec-203 Gilson

Collecteur de fractions II,
# 2LL0 Bio-Rad

Colonne à chromatograPhie #25

Échantil lon de sol: série
Achigan

Échantil lon de sol: série
St. Joseph

Filtre Millipore SeP-Pak
Light C18

Filtre Whatman 42

Fioles en plastique, f ioles à
Scint i l lat ion (20 nl)

Fioles en verre (20 ut1)

Baker Chemical Co., Phil l iPsburg,
N . J . ,  U S A .

Gilson lledical Electronics
Inc. ,  Middleton, WIr USA.

Bio-Rad Laboratories Canada Inc.,
Mississaugêr Ont. ,  Can.

IBF Biotechnics, France.

St. llarcel, compté Richelieu'
Q u é . ,  C a n .

St. Ainré, comté Richelieu
Q u é . ,  C a n .

Waters, ChromatograPhY division,
Millipore Corporation,
Milford, MA. r USÀ.

Whatman International ttd. '
Maidstone, Eng.

Fisher Scientifique'
Montréa1, Qué.,  Can.

Fisher Scientif ique'
Montréal ,  Qué.,  Can.
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Tableau 5.1 ldentif icat' ion du natériel de laboratoire (suite)'

Nom Provenance

Kérosène, grade Baker

Nitrate d'amonium (NH4NO3)
Spéc. ACS

pE urètre, Orion Research
foi"toptoèessor ronanalyser/9 0 L

Pompe péristaltique' +AI
rechniéon ProPort,ional PumP

Svstème de chromatograhie
iônique en Phase liquide
#  4 0 0 0

Tubes à centrifuger Nalgène
(s0  n l  )

Unité d'absorPtion atourique
# s05

Baker Chemical Co.7 Phil l ipsburgt
N . J . ,  u s A .

Produits chiuriques ACP,
Montréa1,  Qué. ,  Can.

Fisher Scientifique I
Montréa}, Qué. r Can.

Technicon, Montréal, Qué. t
Can.

Dionex CorP., Montréal, Qué',
Can.

Nalgene ComPanY, Rochesicet,
N .Y .  USA.

Perkin/Elmer, Montreal, Qué',
Can.
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puisque la CEC est directement proportionnelle au pH du sol (Sinard

et aI . ,  1988).  En conséquence de la fa ib le CEC du soI,  la quant i té

de NHo+ adsorbée sur 2 g de sol était également faible (< 3 I de Ia

quantité initiale en NHo+), tellement que celle-ci demeurait dans

la gannre de I'erreur expérimentale de dosage qui était de 3 8'

Une deuxième expérience préliminaire a été réalisée avec un

sol de la série Joseph (systène de classification des séries de

sols du canada). ce type de sol a également êtLê choisi pour sa

texture sablonneuse et homogèner pour les nêmes raisons que

mentionnées ci-haut. Cette fois-ci, Ia CEC était de 1'56

cmol(+)/kg de sol, le pH du sol était de 6.6, et la quantité de NHo+

adsorbée à partir d,une solution 0.OL M NH{NO3 était bien supérieure

(15 t) à l,erreur exp,érimentale de dosage de 3t. Doncr cê type de

so1 a été utilisé dans les expériences effectuées dans cette étude.

Au cours des expériences prélirninairesr oD a noté beaucoup de

variabilité dans les résultats de dosage de NH{+. Cette variabilité

était probablement causée par la méthode de conservation des

échantillons qui consistait à placer ceux-ci dans des contenants en

plastique, puis de les congeler jusqu'au moment de l'analyse' Afin

de mini-triser cette variabilité, les échantillons ont été dans cette

étude préIevés dans des fioles en verre et analysés iuutédiatement

à Ia fin des expériences décrites ci-après'

5.2 PROPRIÉTÉS DU SOL

L,échantillon de sol de Ia série Joseph utilisé dans cette
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étude a été prélevé à un mètre de profondeur dans une région

agricole du comté de Richelieu, située à 50 kn au sud-est de

Montréal. Le sol est de type gléysol humique. I,es propriétés du

sol, tels la classification taxonomiguêr Ia distribution des

tailles des particules, le pH, Ie coÉtenu en natière organique et

Ie contenu en oxyhydroxides de métaI, ont été déterminées par les

méthodes proposées par Sinard et al. (l-989)'

La CEC du sol a êluê déterninée en utilisant un protocole

senblable à celui décrit par Hendershot et Duquette (1986)' à

l,exception suivante: Ies solutions de BaCl, et de MgCl, ont été

remplacées par des solutions de cacl, et de NH{NO3. cette

nodification a été effectuée afin de mesurer la CEC sous des

conditions semblables à celles présentes dans les autres

expériences conduites dans cette étude'

Afin de mettre Ie sol en état homo-ionique, les sites

d'échange d,ions ont été saturés avec Ca2+ selon une procédure

seurblable à celle décrite par Jardine et al. (1988). D'�abord, le

sol a êluê mis en contact avec une solution 0.2 M CaClr (rapport

solution/so1 de 4:1,). Le mélange CaCIr/soI a été agité pendant

2q h à 60 oscillations/nin et le sol a ensuite été rincé trois fois

avec une solution 0.0033 M CaCl, ayant ainsi une force ionique (I)

de 0.01. M, tout ceci pendant une période totale de 24 h . Enfin,

le sol a êtê séché à I'air, mélangé Pour être homogénéisé, et

tamisé à 2 um.
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5.3 rdrnoPgs ANAr,YrrouEs

ta mesure des concentrations en NOr- et en NHo* dans les

solutions provenant des expériences décrites ci-après a été

effectuée à I,aide d'un système de chromatographie ionique en forme

Iiquide (Dionex #4000i) utilisant un détecteur à conductivité. Les

concentrations des ions Ca'*, Na+ et K1 en solution ont été dosées

par spectroscopie d'absorption atonique (Perkin/Blner #505 ) .

5.4 CINÉTIOUE DE L'ADSORPTION DE NBi:

1,e but, de cette expérience était de caractériser Ia cinétique

de la réaction d,échange d'ions entre NBo+ et ca"" et de dételuriner

si Ia réaction peut être considérée conme rapide (équilibre

instantané de I 'adsorPtion) .

D,abord, des échantillons de so1 ont été mis en équilibre avec

une solut ion 0.0033 M cacl ,  ( I  = 0.01 M),  corme décr i t  c i -après.

Des séries de six échantillons de 2 I de sol sec et saturé en ca2*

ont été placées dans des tubes à centrifuger de polypropylène pré-

pesés de 50 nl. un volune de 20 nl d'une solution 0.0033 M cacl,

a été ajouté aux tubes. Ensuite, ceux-ci ont été placés

horizontalement dans un bain à température constante (22"C) et

agités à 80 oscillations/nin pour une période de 24 h. Les

échantillons ont été par Ia suite centrifugés pendant 6 urin à 15000

révolutions par ninute (RPM), êt Ie surnageant filtré à travers un
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filtre whatman 42. Un échantillon du surnageant a êt*.ê conservé

pour l,analyse avec d'autres échantil lons à Ia fin de I 'expérience.

L,expérience cinétique a été réalisée selon une procédure

seurblable à celle décrite par Mansell et al . (L9771, Selim et al '

(Lggz) et  Amacher et  a l .  (1988).  Un volune de 20 nl  d 'une solut ion

0.01. M NH{NO3 (I  = 0.01 M),  représentant 180 urg/ I  en NHo*'  a été

ajouté aux tubes à centrifuger contenaât 1'échantillon de sol et 1e

surnageant résiduel de 0.0033 M CaClr. Encore une fois, Ies tubes

ont été placés horizontalement dans un bain à température constante

de 22"C et agités à 80 oscillations/urin' Les temps de contact

é t a i e n t  d e  0 . 2 5 ,  0 . 5 ,  L . 0 ,  2 . O t  4 . 0 r  8 . 0 r  1 6 . 0  |  3 2 . 0  e t  6 4 . 0  h .  À

Ia suite de chaque période de contact, Ies échantillons ont été

centrifugés a 15000 RPM pendant 6 min. IJe surnageant a été filtré

à travers un filtre whaturan 42 et conservé dans des fioles en

verre. celui-ci, de urême que la solution de départ, ainsi que Ie

surnageant de CaCI" récupéré précédement, ont été analysés par Ia

suite afin de mesurer les concentrations en NEn+, Ca"*, Na+ et K+'

En tenant coutpte de la concentration en NHo+ dans la solution de

départ (180 mg/l NEo*) et de Ia concentration résiduelle en NEo+ dans

la solution au temps tt la quantité adsorbée de NBo+r êD lLg/g de

sol, a été calculée en fonction du temps. Des corrections ont été

effectuées pour tenir compte du surnageant résiduel de 0'0033 M

CaCl, présent au début de 1'expérienCê. Les calculs sont présentés

à l 'annexe A.
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5.5 ISOTEERI,TES D'AI'SORPTION POUR NEi:

5 . 5 . 1

contaminé

Le but de cette expérience était de déterminerr à l'équilibret

Ia relation entre la concentration de NHo* en solution et Ia

concentration de NHo+ adsorbé par le soI.

D,abord, des séries de trois échantillons de 2 g de sol sec et

saturé en Ca2+ ont été mises en équilibre avec une solution

0.0033 M CaCl, dans des tubes à centrifuger de 50 ulr tel que

décrit à Ia section 5.4. Ceux-ci ont été centrifugés et un

échantillon du surnageant a été filtré et conservé Pour analyse

avec les autres échantillons à la fin de l'expériêDCê.

La détermination de I'isotherme d'adsorption de NHo* par Ia

méthode en système statique a été effectuée selon une procédure

semblable à celle décrite par ManseII et aI. (L9771 t Seliu et al.

(L987),  et  Gaston et  Sel jm (L990).  Les échant i l lons de 2 g de sol

contenant le surnageant résiduel de CaCl, ont été mis en équilibre

avec 20 mI d,une solution de NHoNOrlCaCL, contenant des proportions

variables en NH4NO3. Ceci était effectué afin d'avoir des

concentrations initiales variables en NHo+, tout en conservant Ia

force ionique constante à 0.01 l.{. Les proportions en NH1NOT étaient

d e  0 . 0 ,  L 2 . 5 t  2 5 . 0 t  3 7 . 5 r  5 0 . 0 1  6 7 . 5 t  7 5 . 0 t  e t  t - 0 0  t t  s u r  l a  b a s e

de 1a nolarité.

Les tubes à centrifuger contenant Ie sol et les solutions de
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NH.NO3/CaC1, ont été placés dans un bain à teupérature constante de

22"C et agités à 80 oscillation/min pendant une période de 16 h

(suffisant pour l,équil ibre). Ensuite, les échantil lons ont été

centrifugés à L5000 Rplr[ pendant 6 urinutes, puis décantés et filtrés

à travers un filtre Whatman 42. tes surnageants ont été conservés

dans des fioles en verre et analysés inurédiatementr avec les

solutions de départ et Ie surnageant âe CaCl, préIevé en début de

l,esSai, afin de mesurer les concentrations en NHo+ et en Ca2+'

En tenant compte de la concentration en NEo* dans chaque

solution de départ et de la concentration en NEo+ dans les solutions

à l,équilibre avec le sol, Ia quantité adsorbée de NHo+ (en pglg de

sol) a été calculée. Des corrections ont été effectuées Pour tenir

compte du surnageant résiduel de 0.0033 M cacl, présent au départ

dans les échantillons de 2 g de sol. La quantité de Ca2+ libérée

par le sol, calculée en fonction de la concentration de Ca2* en

solution à l'équilibre avec le sol, a êiLê déterminée de Ia même

manière. Les calculs sont présentés à l'annexe À.

5 . 5 . 2

contaminé

TeI que discuté à la section 3t il existe une incertitude

concernant Ia validité de l,isother:ure d'adsorption obtenue par la

méthode en système statique. En conséquencet f isotherme

d,adsorption a également été déterurinée en utilisant la méthode en
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système dynarnique. Cette méthode permet d'atteindre des conditions

expériurentales plus représentatives de celles retrouvées sur le

terrain. L'expérience a été réalisée tel que décrit ci-après.

Instrumentatiop de laboratoire

Une colonne à chromat,ographie (modèle #25 de IBF Biotechnics),

mesurant 2.5 cm de diamètre et 5 cm de hauteur, a été utilisée.

L'affluent a été pompé du bas vers le haut de la colonne à l'aide

d'une pompe péristaltique. L'effluent de la colonne a été récolté

à I'aide d'un collecteur automatique de fractions (modèle #fC-203

de Gilson). Une photographie de f installation est présentée à la

f igure  5 .L .

Expérience

L,expérience a été réalisée selon des procédures senblables à

celles décrites par Jardine et al. (1988). Conne dans le cas du

système statique, des solutions de NHrNO3./CaCl, contenant des

proportions variables en NH.NO, ont été utilisées, afin d'avoir des

concentrations variables en NHn+ en contact avec Ie soI, tout en

conservant Ia force ionique constante (I = 0.01. M). Les

propor t ions  en  NH4NO3 é ta ien t  de  0 .0 r  20 .0  |  26 .7 ,  33 .3  |  46 .6 ,  60 ' .0 t

66.7 et  73.0 *  sur la base de la molar i té.

Pour chadue solution de NH.NO., Ies étapes suivantes ont été

effectuées. D'abord, la colonne a été remplie d'une manière

uniforne avec 39 g de sol sec et saturé en Ca2+. Afin d'équilibrer

le sol ,  7 volumes de pore d 'une solut ion 0.0033 M CaCl,  ( I=0.01 M)
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Photographie de I ' installation pour la.
déteriinâtion de f isotherme d'adsorption en
système dynamique.

Figure 5.  L
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ont été pompés à travers la colonne du bas vers Ie haut à un débit

moyen constant (A) de 2.64 cm3/h.

Ensuite, les caractéristique physiques de Ia colonne ont été

mesurées. ta densité apparente du sol sec a été déterminée en

divisant Ie poids sec par le volume occupé dans la colonne. La

vitesse de pore moyenne (v) a été calculée en divisant Q par 1'aire

de Ia colonne ainsi que par Ie contenu en eau du sol à saturation

(0) ou porosité totale. La valeur de e a été déterminée par Ia

méthode décrite à l,annexe A. Les caractéristiques physiques de Ia

colonne, pour chaque solution de NHoNOrlCaCLy sont présentées au

tab leau 5 .2 .

Suite à la saturation du sol avec 7 volumes de pore de CaCIrt

Ia solution de NH{NO3 a été introduite du bas vers Ie haut à un

débit moyen constant (A) de 2.64 crn3/h. Une injection continue de

la solution de NH{NO3 a été rnaintenue jusqu'à ce que }a

concentration dans I 'eff luent soit éga1e à celle de I 'aff luent.

L,effluent a été recueil l i  à I 'aide d'un collecteur de fraction

autonatique. tes concentrations en NHo* et en NOt- dans les

fractions récoltées ainsi que dans l'affluent ont été mesurées

selon les méthodes analytiques décrites à La section 5.3' afin

d'obtenir les courbes de fuites (CDF) '

puisqu,une CDF complète a été obtenue pour chaque

concentration initiale en NHo*, l'aire au-dessus de celle-ci est

proportionnelle à Ia quantité de NHo* adsorbé dans la colonne'

Donc, iI est possible de calculer Ia quantité de NBo+ adsorbée Pour

chaque solution de NH{NO. intrOduite dans Ia colonne de sol, ce qui
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Tableau 5.2 Caractéristiques physiques des colonnes de sol
utilisées pour Ia détermination de I'isotherme
d'adsorption en système dynaurique.

lNHo*l

ng/1

P r v

g/cm3 cm/h

0

cm3/cut3

L'

cm

Dt'

cm

Sol non-contaminé

SoI contaminé

3 5  . 0

4 5 . 6

5 9 . 0

8 2 . L

L02.2

1 L 7  . 0

L28.5

32 .3

5 8  . 5

8 2 . L

1 0 6  . 4

5 . 0  2 . 5

5 . 0  2 . 5

5 . 0  2 . 5

5 . 0  2 . 5

5 . 0  2 . 5

5 . 0  2 . 5

5 . 0  2 . 5

5 . 0  2 . 5

5 . 0  2 . 5

5 . 0  2 . 5

5 . 0  2 . 5

1  . 5 9

1 . s 9

1 . 5 9

l - .  s9

L  . 5 9

1  . 5 9

1  . 5 9

1 . 5 9

1 . 5 9

1 . 5 9

L  . 5 9

l .  .43

L . 2 9

L . 4 8

1 . 4 8

1  . 5 1

1 . 5 1

1  . 4 6

1 . 6 3

1 . 6 8

L . 7 8

L . 7 5

0  . 3 8

0 . 4 0

0 . 3 6

0  . 3 7

0  . 3 6

0  . 3 6

0  . 3 7

0 . 3 3

0  . 3 3

0  . 3 0

0 . 3 1

t L = L o n g u e u r d e

* * D = D i a m è t r e d e

la colonne

Ia colonne



permet de tracer une isotherne

présentés à 1'annexe A.

5 . 5 . 3

7 9

d'adsorpt ion. tes calculs sont

Isotherme d'adsorption en svstème dvnamique: sol

contaminé

En ayant établi I'isotherme d'adsorption pour NHo+ sur Ie so1

non-contarniné, le but de cette expérience était de déterminer si

cette isotherme est affectée par la présence de kérosène en fornte

résiduelle dans Ie sol . L' isothetme d'adsorption a été déterminée

en système dynamique plutôt qu'en système statique, parce que c'est

en effet Ia seule méthode pouvant être représentative des

conditions de terrain lorsqu'une contamination en forme résiduelle

est présente.

L'expérience a donc été menée de Ia même manière que celle

décrite à la section 5.5.2, avec les étapes additionnelles

suivantes:

1) Après avoir saturé Ia colonne avec 7 volumes de pore d'une

solution de CaCl,, une colonne de 20 cm ,:ie kérosène a été

placée au-dessus de Ia colonne de sol et rei.iée avec celle-ci à

I'aide d'une burette de 25 ml. Une photographie de cette

installation est présentée à Ia figure 5.2. Àfin de

minimiser l'évaporation du kérosène durant l'application de

celui-cir un tube en tygon garni d'un morceau de laine de verre
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Photographie de Ia uréthode utilisée pour Ia
contaninâtion de la colonne de sol par le kérosène
( déternination de I ' isotherroe d 'adsorption

sur un sol conta'niné ) .

Figure 5.2
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a été connecté au-dessus de Ia burette. Le kérosène a été

appliqué à travers Ia colonne jusqu'à ce que celui-ci ne déplace

plus d'eau interstit ielle du sol-

2 l Le kérosène en forme iururiscible

élininé en pompant du bas vers Ie

solution de CaClr. Donc, seule la

est demeurée dans la colonne.

(l ibre) a été par Ia suite

haut 7 volumes de pore d'une

forme résiduelle du kérosène

3) Les proportions suivantes de NH{NO3 (en mélange avec CaCltt

I  =  0 . 0 1  M )  o n t  é t é  a p p l i q u é e s :  0 . 0 '  2 0 . 0 '  3 3 . 3 '  4 6 . 7  e t  6 0 . 0  t

sur la base de Ia nolarité.

4) Àvant d'effectuer le dosage, les échantil lons de l 'eff luent de

la colonne de sol ont été filtrés à travers des filtres

mill ipores d'octadécyl (de type sep-Pak Light cL8), afin

d'éU-miner les traces de kérosène et ainsi protéger Ia colonne

d'analyse chromatograPhique.

Les caractéristiques physiques de chaque colonne de sol

contaminé sont présentées au tableau 5'2'
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5 . 6

Le but de cette expérience était d'étudier le transport des

ions NHo+ et NOr- dans Ie sol de Ia série Joseph, êt de déterminer

I,effet d'une présence de kérosène en for:me résiduelle sur Ia

urobilité de ces deux ions.

Instrumentation

Deux colonnes de soI, I'une non contaninée (colonne A) et

I 'autre contarninée (colonne B), d'un diamètre de 5.1 cm et d'une

Iongueur de 21.3 cm, ont été utilisées dans cette étude- Elles ont

été opérées d'une manière simultanée, tel gu'illustré à Ia

photographie de la figure 5.3. une solution a été pompée du bas

vers le haut à l,aide d,une PomPe péristaltique et I'effluent de

chaque colonne a été recueilli par un collecteur automatique de

fractions.

Expérience

Les deux colonnes ont été remplies d'une uanière homogène en

ajoutant des portions de 100 g de sol sec et saturé en Ca2+. Un

total de 686.7L g de sol a été placé dans chaque colonne. Afin

d'équilibrer Ie sol, les colonnes ont été saturées avec 7 volumes

de pore d,une solution 0.0033 M cacl, à un débit moyen constant (a)

de 2L cm3/h.

Les caractéristiques physiques des deux colonnes, telles la
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Photographie
transport de

de f inst,al lat ion pour 1'étude
NOr- et de NHn*.

F igu re  5 .3 du
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densité apparente sèche du sol (po), Ia vitesse de pore moyenne (v)

et le contenu en eau (0) du sol à saturation, ont été mesurées de

Ia même manière que décrit à la section 5.5.2. Celles-ci sont

présentées au tableau 5.3.

Après avoir saturé les colonnes avec 7 volumes de pore d'une

solution de CaClr, une burette de 300 nl contenant une colonne de

20 cm de kérosène a été placée au-de""o" de Ia colonne de sol, tel

qu'i l lustré à la photographie présentée à Ia figure 5.4. Encore

une foisr un tube en tygon a été connecté au-dessus de la burette

contenant le kérosène et un morceau de laine en verre y a été placé

pour miniuriser l'évaporation. Le niveau de la solution dans la

colonne de sol a été abaissé graduellement pendant une période de

L2 h, afin de siuruler une baisse de niveau de la nappe phréatique.

Lorsque le front de kérosène a passé à travers la colonne de sol et

que celui-ci ne déplaçait plus d'eau interstitielle du sol, 7

volunes de pore d'une solution 0.0033 u CaCl, ont été pompés à

travers la colonne du bas vers Ie haut. Donc, Ia forme inuriscible

(libre) de kérosène a été éliminée, laissant ainsi uniquement Ia

for:me résiduelle.

Ensuite, une solution de NH4NO3/CaCL, d'une force ionique de

0.01 M et d'une concentration en NBn+ de 8a mg/L, a été introduite

en continu dans les deux colonnes en pompant du bas vers le haut à

un débit moyen constant (A) de 21 cm3/h. Une concentration en NEo+

de 84 ntg/l a été sélectionnée parce que celle-ci est voisine de

celle uti l isée pour I ' injection dans le sous-sol lors de

l'application de Ia biodégradation in situ. De plus, 84 mg/l en
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Tableau 5.3 Caractéristiques physiques des
utilisées pour le transport de

colonnes de sol
NO.- et de NHo+.

lNOr- J [NHo" ] pr v

urg/I urg/l glcm3 cm/h

L*

cm3/cm3 cm

Dt t

cm

SoI non-
contaqiné

2 7 0 . 3  g 0 . g  L . 5 5  2 . 7 4 0  . 3 9  2 L . 3

SoI  contaniné 280.6 82.5 1 . 5 5  3 . 1 6  0 . 3 5  2 L . 3  5 . 1

5 . 1

ïJ = Longueur de

D = Diamètre de

Ia colonne

Ia colonne
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tffiffiffiffi
ffi%

;nE

Photographie de la méthode utilisée pour la
contaiinàtion de la colonne de sol par Ie kérosène
(transport de NOr- et de NHo').

#J

Figure  5 .4
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NHo+ est environ à ni-chernin entre 0 et 180 urg/l, 9ui est la ganme

des concentrations en NHo+ étudiées dans les expériences d'isotherme

d'adsorption. Une injection continue a été rnaintenue jusqu'à ce

que Ia concentration en NHo+ dans I'effluent soit égale à celle de

l 'a f f luen t .

Les échantil lons de I 'eff luent, ainsi que ceux de 1'affluentt

ont êluê analysés pour les concentrations en NOr- et en NEo+, afin

d'obtenir 1eurs CDF. Les échantillons ont d'abord été filtrés à

travers des filtres millipores (octadécyl C-18) pour éIiuuiner les

traces de kérosène et ainsi protéger Ia colonne d'analyse

chromatographique. Les CDF de NOr- ont été utilisées Pour décrire

1e transport d'un composé non-réactifr tandis que celles de NHo+ ont

été utilisées pour caractériser le transport d'un composé réactif.

5.2 SlMUtlrttON lllrtuÉUArtoug OgS COURBSS Os rUtrn

Les CDF simulées ont été obtenues à l'aide du logiciel SOLIIIE

(Beljin, L985) qui contient Ie modèIe de transport décrit par

l 'équation (16) et la solution analytique de I 'équation (zLl' Un

listing de SOLUTE est présenté à I'annexe B'

Les paranètres du modèle ont été déterminés tel que décrit ci-

après. La densité apparente du sol sec (po), la vitesse de pore

moyenne (v) et le contenu en eau dans le sol (e) ont été mesurés

te} que discuté à la section 5.6. Pour les CDF de NO.-, les valeurs

des coefficients de dispersion (D) et des facteurs de retard (R)
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ont été obtenues par calage ent,re les CDF simulées et les résultats

expérimentaux. cependant, êt pour les CDF de NHo+, IeS valeUrs de

D et de R ont é:uê déterminées indépendauupnt tel que décrit ci-

après: Les valeurs de D ont été obtenues à partir d'un composé non

réactif (Nor-). Les valeurs de R (sol non contaminé et sol

contaminé) ont été déterminées à partir de I'équation (17). Dans

cette équation, Ia valeur de fv était ôelle obtenue à partir de Ia

pente de f isothene d'adsorption de NEo* déterminée en système

dynamique, pour un so1 non contani.né. La valeur de 3k obtenue pour

Ie sol contaminé n,a pas été utilisée Pour les raisons données à la

sec t ion  6 .5 .
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SECTION 6

nÉsur,rars ET DrscussroN
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6.1 PROPRIÉTÉS DU SOL

Ires propriétés physiques, ninéralogiques et chim'iques du sol

sont présentées au tableau 6.1. L,e sol est composé principalement

de sab1e, êt Ia fraction argileuse est dominée par la vermiculite

avec des quantités plus faibles de chlorite, mica et des minéraux

interstratifiés. on note également led concentrations relativement

faibles en matière organique et en oxyhydroxides de métal. Bien

que ces substances peuvent, contribuer à Ia cEC du soI, celles-ci

n,auront probablement pas d'effet significatif sur I'adsorpt'ion de

NHo+ mesurée dans cette étude, Pâf suite de leurs concentrations

trop faibles. Donc, il est supposé que la rétention de NEo*

observée dans Ies résultats expérimentaux présentés ci-après est

causée principalement par une réaction d'échange d'ions entre Ie

NEo+ et les sites d'adsorption présents sur la vemiculite, ainsi

que sur les micas et les minéraux interstratifiés- Ces derniers

mécanisme d'échange avec le NHo* qui est seurblable à

vermiculite.

montrent

celle de

un

1a

6.2 CI!ÛÉTIOUE DE I,'ADSORPTION

6 . 2 . L

Les résultats

désorption du Ca2*

expérimentaux

en fonction du

de I'adsorPtion du NHo+ et de la

temps sont Présentés aux figures
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Tableau 6. L Caractéristiques physiquesr minéralogiques et
chirniques du sol.

Caractéristiques PhYsique

Sable

Linon

Argile

Caractéristiques minéralogiques

Limon (50-2 Ptrt)

Àrgile (< 2 Ptrt)

Caractéristiques chimiques

pH

Matière organique

Fêor

AIo*

cEc

9s6 glkg

20 slkg

24 slkg

*FHQINM

*VCMIn

6 . 7

0  .6  g / kg

L . 9  g l k g

0  .5  g / kg

L . 6  c m o l ( + ) / k g

* C, chlorite; F, feldspar; H, hornblende; ID, minéraux inter-

stratif iés; Mr micai Q, quartz; v, vermriculite
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6.L et 6.2| respectiVement. Les résultats indiquent que Ie taux

d,adsorption de NHo* est initialement rapide, suivi par un t'aux

beaucoup plus faible après un temps de contact de l-'5 h' une

tendance similaire est observée Pour Ia cinétique de désorption de

Ca2*.

Le modèIe cinétique du premier ordre (équation (9)) a été

appliqué aux résultats de cette expériience. tes représentations

graphiques de ln[l-(q/c-}t versus t| pour les ions NHo* et Ca,*,

sont i l lustrées aux figures 6.3 et 6.4t respectivement. si la

réaction suit une cinétique d'adsorption du premier ordre' Ia

représentation devait produire une ligne droite avec une pente

égale à Ia valeur négative de Ia constante apparente de vitesse de

Ia réaction (k,.). Cependant et pour chaque ion étudié, deux

droites ont été obtenuesr avec chacune une pente différente et donc

une valeur de k'" différente (voir tableau 6'21' La valeur de k"

à r ,

c e l l e à t > l ' . 5 h .

La tendance d'obtenir un taux de réaction initialenent rapidet

suivi par un taux de réaction beaucoup plus lent, a déjà êt;ê

observée dans plusieurs étudesr êD particulier celles qui

considèrent des sols dont Ia fraction d'argile consiste

principalement en vermiculite (Barshad I Lg54i Keay et wild ' L95L?

sawhneyt Lg66; Sparks et  a l . r  1 '980i  Jardine et  sparkst  1984) '

S a w h n e y ( 1 9 6 5 } a f a i t l , h y p o t h è s e q u e c e t t e t e n d a n c e e s t

probablement causée par la présence de deux types de sites

d,échange d,ions: d'une part ceux qui sont situés sur Ies surfaces
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Tableau 6.2 Taux de réaction
solution et Ca2+

9 7

d'échange d' ions entre NEo*
adsorbé sur le sol.

k ' o  ( h - t )

t < 1 . 5 h t . 5  h  <  t  <  6 4  h

Àdsorption de NHn+ 0 . 7 2 0  . 0 5 6

Désorption de Ca2+ 0 . 2 5 o .0 .62
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externes des feuillets ainsi que sur les surfaces externes des

interfeuillets, êt d'autre part ceux qui sont situés sur les

surfaces internes (interfeuil lets) du colloide. 11 est supposé que

Ia réaction d'échange d'ions qui a lieu sur le premier type de site

est très rapide puisque ces sites sont facilement accessibles'

D'autre part, Ld réaction d'adsorption qui a lieu sur le deuxième

type de site serait plutôt contrôlée far le processus de diffusion

à f intérieur du coll0ïde et serait ainsi beaucoup plus lente'

ta diffusion des ions à f intérieur et à l'extérieur des

interfeuillets peut être linitée davantage par un phénonène

d,effondrement de la structure des feuillets du colloide (Barshad'

1 9 5 4 ; S a w h n e y , 1 9 6 6 ; E i l I e t a l . , 1 9 8 0 ; S p a r k s ' 1 9 8 0 i N o m i c k e t

vahtras , !g82; Ogwata et sparks, 1986). Ce ptrénomène est expliqué

conme suit: aussitôt gu'une certaine quantité de NHo+ est adsorbée

sur les sites présents sur les surfaces des interfeuillets' les

forces coulombiques entre les ions NHo* et leS SUrfaces internes

d,argile sont plus fortes que les forces d'hydration des ions NHo*'

causant ainsi un effondrement de Ia structure de l'argile' ce

phénomène est susceptible de se produire dans des sols contenant de

la vermiculite qui présente une structure moléculaire favorable à

c e p h é n o m è n e . P u i s q u e } e c o n t e n u e n a r g i l e d u s o l u t i l i s é d a n s

cette étude consiste principalement en vermiculite (tableau 5'1) t

il est supposé que Ie brusque changement de Ia valeur de k,"

observé à t e 1.5 h est causé par ce phénomène d'effondrement de la

structure de I 'argile'

L a p r é s e n c e d e d e u x t y p e s d e s i t e s d , é c h a n g e d , i o n s a é t é
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récennent considêrêe dans des études de modélisation conduites par

S e l i m  e t  a l .  ( L g 7 6 l t  C a m e r o n  e t  K 1 u t e  ( L 9 7 7 1 '  R a o  e t  a I .  ( 1 9 7 9 ) r

Jardine et  aI .  ( l -985),  Jardine et  aI .  (1988) et  Gamerdinger et  aI .

(1990). Dans ces études, iI est supposé que la réaction qui se

produit sur l'un des deux types de sites est un équilibre

instantané d'adsorption, alors que celle qui a l ieu sur I 'autre

type de site est contrôIée par une cinétique lente d'adsorption.

Cependant, lorsque des tels modèles d'adsorption sont incorporés

dans l,équation de transport d'advection-dispersion, Ia solution

mathénatique résultante est complexe. De plus, certains des

paramètres du modèle sont difficilement mesurables (i.e. Ia

fraction de sites contrôlée par un équilibre instantanér les

constantes de vitesse d'adsorption-désorption sur les deux types de

sites) et doivent être évalués en accordant les simulations du

modèIe aux cDF expérinentales (calage). Tel que mentionné à Ia

section 3t I'évaluation des paramètres d'un nodèle par cette

méthode de calage ne fait Pas nécessairement la preuve que les

hypothèses du modèle sont vérifiées. Par ailleurs et lorsque la

réaction est soit un équilibre instantané d'adsorption, soit une

cinétique lente d,adsorption, des sirnplifications conceptuelles et

nathénatiques sont adoptées lors de I'incorporation du modèIe

d,adsorption dans l'équation du transport. Dans ces conditionst

les paramètres du modèIe peuvent alors être déterminés Par des

expériences de laboratoire simples'

A la lun:ière de }a discussion précédente, I'hypothèse d'un

équilibre rapide de t'adsorption est considérée dans cette étude'
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celle-ci est Présentée à la section suivante.

6 . 2 . 2

1'adsorPtion

Considérons de nouveau la cinétique d'adsorption de NHo*

( f igure  6 .1 ) .  À t  =  0 .5 r  2 '0  e t  16  h '  le  rappor t  de  la  quant i té  de

NHn* adsorbée sur la quantité adsorbée à t = O (à l,équilibre)

était respectivenent 73 tt 87 tt et 90 t ' Donc' à t = 2 h'

l,adsorption de NBn* représentait 87 t de I'adsorption à

I,équilibre. puisque deux heures est une période de temps beaucoup

plus courte que le temps de résidence de NHo+ dans I'expérience du

transport en colonne de sol, il s'avère donc que Ia réaction

d,échange d,ions a le temps d'atteindre I 'équil ibre à I ' intérieur

de cette colonne. La réaction d'adsorption est alors*considérée en

état de pseudo-éguilibre (cinétique rapide importante suivie d'une

cinétique lente).

Dans une étude effectuée récempnt par Selin et a}' (1987)t

on a observé un taux d'adsorption de Mg2* sernblable à celui obtenu

d a n s l e P r é s e n t t r a v a i l ( i e . , l a q u a n t i t é a d s o r b é e d e M g , *

représentait 87 t de Ia quantité adsorbée à l'équilibre' ceci en

moins de deux heures). un modèIe de transport qui considère un

équilibre d,adsorption a été dans ce cas utilisé avec beaucoup de

succès afj-n de prévoir les CDF de Mg'* obtenues à partir des

e x p é r j . e n c e s d e c o l o n n e s d e s o l . D , a u t r e s é t u d e s b a s é e s s u r
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I,hypothèse d,un équilibre d'adsorption ont également simulé avec

beaucoup de succès Ie transport de solutés échangeables dans un

milieu poreux (Lai et Jurinak, L972; Hil l et aI. '  1980; Grove et

Wood,  L9791 Va locch i  e t  ê1 .7  1981) .

Cependant, il est important de noter gue dans Ie cas où

I'hypothèse d,un équil ibre d'adsorption n'est Pas justif iée' un

modèle de transport qui considère une telle hypothèse serait

inexact dans la description des CDF expéri-nrentales 3 ces dernières

apparaîtrons plus rapidement que prévu par Ie modèIe et seront

caractérisées par une importante trainée dans Ia queue de Ia CDFI

te1 que discuté à la section 2.5.

Quoique I'hypothèse d'un équilibre de I'adsorption est

considérée dans cette étude, iI est prévu que quelques effets de

non-équilibre vont se produire dans les résultats expérimentaux

parce que environ 13 t des sites d'adsorption ne réagissent pas

rapidement avec NH4+. Toutefois, quelques déviations entre les

résultats du modèle et les résultats expérimentaux seront ici

tolérées puisque Ie but premier de cette étude est de déterminer

l,effet d,une contamination par le pétro1e en forme résiduelle sur

le transport des solutés, et non pas de sjmuler avec une exactitude

absolue I,ensemble des processus affectant le transport des

solutés.
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6 . 2 . 3

adsorbés et ceux de Ca2+ désorbés

Les équivalents en milliuroles (Ies millimoles stoechio-

métriques en termes de charge) de NEo+ adsorbés et de ca2+ désorbés

en fonction du temps sont comparés à Ia figure 6.5' La figure

dénontre que Ia courbe d'adsorption de Uno* atteint un plateau plus

rapidement que celle de la désorption de ca2*. De plust

I,équivalent en millimoles (ÉAM) de NHo+ adsorbé à un temps donné

est plus éIevé que celui de ca2+ désorbé, mais cet écart diminue au

cours du temps. Plusieurs possibilités ont été considérées afin

d'expliquer cette inégalité:

1) Processus

étudiée'

calculant

de nitrification de tB.+. Pour chaque période de temps

Ia quantité de NHo* adsorbé a été déterminée en

Ia différence entre la quant,ité de NEo+ présente dans

l a s o l u t i o n d e d é p a r t e t l a q u a n t i t é d e N H o + p r é s e n t e d a n s l a

solution à la fin de Ia période de contact. I1 a alors êtv:ê

supposé gue Ia perte en NEo* de Ia solution était causée par

l,adsorption de celui-ci sur les sites d'échange d'ions présents

dans Ie soI. Mais, iI serait possible qu'une certaine fraction

de cette perte soit due au processus de nitrification'

cependant, cette possibilité est considérée coume peu probable

parce que la durée de I'expérience était trop courte pour mener

à une perte significative de NHn+ par ce processus' De plust

I,écart entre les équivalents de NEo+ adsorbé et les équivalents
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de ca2* désorbé diminue au cours du temps. si le processus de

nitrification était important, cet écart aurait augmenté en

fonction du temps puisque davantage de NHo+ aurait disparu de Ia

solution. Afin de confirmer I'absence de nitrification' chacun

de six échantillons de 2 g de sol saturé en ca2* à été mis en

contact avec 20 nL d'�une solution de NHocI pour une période de

2 4 h . À l a f i n d e c e t t e p é r i o d e , c e u x - c i o n t é t é c e n t r i f u g é s

p u i s f i l t r é s e t l a s o l u t i o n a é t é a n a l y s é e p o u r l a

c o n c e n t r a t i o n e n N o 3 . . I , e s r é s u l t a t s i n d i q u e n t g U ê r à

I'exception d'un échantill0n qui contenait L1 nrg/L NOt-' Ia

concentration en NO.- était nU1le. On peut dOnc conclure que Ia

nitrification est négligeable pour les expériences effectuées

dans la Présente étude'

2 l Écbange de NE.*

possibil i té est

que Ie so1 a été

avec des ions autres que I'ion Caz+' Cette

également considérée conme peu probable parce

présaturé avec Ca2+ et, ainsi, des ions autres

q u e l e C a 2 + s e r a i e n t a b s e n t s o u p r é s e n t s s e u l e m e n t à d e s

concentrations très faibles. cette possibilité a été vérifiée

en mesurant les concentrations des ions Na+ et KJ en solution à

Ia fin de chaque période de contact. Les résultats ont montré

que les concentrations de ceux-ci étaient très faibles' de 0'5

à 2 r n g / L ( r é s u l t a t s n o n m o n t r é s ) ' e t ' a i n s i ' l a p r é s e n c e d e c e s

ions ne peut expliquer Ie déficit de l'ÉQU de ca2+ désorbé'

comparativement à I'ÉMQ de NHo+ adsorbé'
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iléthode de dosage. La méthode de dosage utilisée pour mesurer

la concentration de NHn+ en solution (chromatographie ionique en

phase liquide) était différente de celle utilisée dans ]a

détermination de Ia concentration dissoute de Ca2* (absorption

atomique). Ainsi, i l  serait possible que l 'écart entre les ÉgU

de NHo+ adsorbés et les ÉQU ae Ca2* désorbés soit due à une erreur

systéuratigue de dosage, plutôt qu'à un processus chimique ou

biologique quelconque. Cependant, cette hypothèse n'explique

pas Ia dininution de I'écart observée entre les résultats

expérimentaux au cours du temPs.

Différence de vitesse de diffusion Pour NE.+ à f iatérieur et

pour Caz+ à I'extérieur de Ia particule colloïdale. Par suite

de la différence de valence entre NHo* et Cat*, f ion Ca2+ a

une affinité d'adsorption plus forte que celle de f ion NHo+

(Freeze et Cherry | Lg7gl. En conséquence, Ia diffusion de Ca2*

dans les espaces internes de Ia particle de sol et vers

I,extérieur de la particule colloidale peut vraisemblablement

avoir lieu à une 'vitesse plus faible que Ia diffusion de NHo*

dans les espaces internes de Ia particule de sol et vers

I'intérieur de la particule. Dans ce cas et pour les premiers

temps de la réaction d'échange, l'écart entre I'ÉQt'l de NHo*

adsorbé et l'ÉQM de Ca2+ désorbé serait éIevé. Pour un temps de

contact plus long, Iorsque I'ion Ca2* a eu Ie temps de diffuser

à I'extérieur de Ia particule colloidale, cet écart serait plus

petit. TeI que mentionné précédemnent, une telle tendance a été

4 )
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ici observée. Cette possibilité est donc considérée conme la

plus plausibte parmi les quatre hypothèses. La vérification de

cette hypothèse nécessiterait notaument d'autres données prises

à t > 64 h ainsi que des expériences plus détaillées sur

1'échange NH{+/Ca2+. Puisque ceci ne fait pas partie des

objectifs de cette étude, d'autres expériences n'ont Pas êt.ê

effectuées à ce sujet,.

6 . 3

COUpRrurtSOll SNTRE I8S toÉtnOOsS Srertoun nr OvrAUroUE

T,es résultats expérimentaux des isother:ues d'adsorption de NHo+

obtenues par les méthodes en système statique et dynamique sont

respectivement i l lustrés aux figures 6.6 et 6.7. Puisqu'on a fait

I'hypothèse que la réaction d'échange d'ions observée dans cette

étude est à I 'équil ibre d'adsorption (voir section 6.21, Ies

équations (6) à (8) ont été uti l isées afin de décrire les

isothermes d' adsorPtion -

Les valeurs des paraurètres qui ont donné Ie meilleur accord

entre les modèIes d,adsorption et les données expérimentales ont

êl"ê déterminées à I'aide du logiciel STATGRAPHICS (version 3.0).

Celles-ci sont présentées au tableau 6.3t de même que les

coefficients de régression (r) et les variances (s'), Pour chaque

régression effectuée. La correspondance entre les nodèIes

d,adsorption et les résultats expérinentaux (fonction de
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Tableau 6.3 Résultats des régressions effectuées sur les
expérimentales des isothermes d,adsorption
et de désorption de Ca2+.

données
de NHo+

Équation Valeurs des
paranètres

s2r dr

Isotherme statique (6 )
0 < [NHo*l
sol non-contaminé (71

7

6

fru =

K r =
! f =

Kr, =
Q =

7

6

F t =

K r =
! l =

K r =
Q =

( 8 )

5

4

5

4

o  . ' 1 4

0 . 4 2
L . L 2

- 0  . 0 0  1
- 5 5 1 . 7 8

0 . 7 6

0 . 2 5
L . 2 4

- 0 . 0 0 3
- 1 9 8 . 7

0 . 9 9 5 3

0 . 9 9 7 8

0  . 9 9 8 3

0 . 9 7 9 4

0 . 9 8 7 2

0  . 9 9 1 . 0

0 . 9 9 6 2

0  . 9 9 7  1

0 . 9 9 7 2

0  . 9 9 9 3

1 5 . 0 6

7 . 9 8

6 . 4 8

5 3 . 2 0

3 8 . 6 7

2 7  . 2 7

5  . 3 9

5 . L 2

( 8 )

Isother:me dynamique (6 )
0 < INH.*J < 160 ng/ l
sol non-contaminé (71

Isotherme statique (6 )
0 < [NHo*]
sol non-contaminé (71

Isotherme dynamique ( 6 )
0 < INH.*J
sol non-contaminé (7)

f . d  =  0 . 7 1

K r  =  0 ' 5 L
| i f  =  1 .08

0 . 6 7

1  . 0 4
0 . 9 0

K o =

K r =
lif =

3 . 0 6

0 . 8 9 2



Tableau 6.3
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Résultats des régressions effectuées sur les données
expérimentales des isothermes d'adsorption de NHo+
et de désorption de Ca2+ (suite).

Équation Valeurs des
paranèt,res

drs'r

Isother:me statique
0 < [NH.* ]  <  L60 ng/ l
désorption de Ca2*
en ÉQfu x 103
sol non-contauriné

Isother:me statique (6 )
0 < [NHo*]  < L60 ng/ I
adsorption NH +

;;-Ëôfi-;-ioï'-'
sol non-contaniné

La=O .67 0  . 9 3 4 2  0  . 6 9 1

Fv=O.74 0 . 9 9 5 3  0 . 0 4 6 6  7

Ko=0 .71 0 . 9 9 8 2  3 . 0 0  4

( 6 )

Isotherme dynamique
0 < [NHo*]
sol contauriné

( 6 )

r = coefficient de régression
s2 = variance
dr = degrés de liberté

Niveau de signification: 95 t
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régression) est également i l lustrée aux figures 6.6 et 6.7. ta

ligne solide représente le modèle linéaire et 1a ligne pointillée

représente le modèIe de Freundlich (N*1). Le nodèIe de Langmuir

n 'est  pas i l lustré.

pour chaque isotherure, Ia neilleure confonrité entre modèIe et

résultats expéri-urentaux a été obtenue avec l'équation de Languuir,

mige en évidence par la valeur de r Ia plus éIevée et par la valeur

de s2 la plus faible (tableau 6.3). Maisr Pêl suite de la for:me

légèrement convexe de f isotherne d'adsorption, les paramètres de

cette équation sont négatifs, illustrant f impossibilité d'utiliser

cette équation. Généralement, l'équation de Langmuir est utilisée

avec beaucoup de succès dans Ia description des isothermes qui

tendent vers Ia capacité naxinale d'adsorption (saturation) du sol

pour un soluté donné (Belter' L988). Dans Ia présente étude' Ia

capacité maximale d'adsorption du sol pour NEo+ est de 288 pglg sol

(1.6 cnol(+)/kg,  voir  tableau 6.1).  Cette valeur est  beaucoup plus

grande que celles obtenues Pour les isothemes (< L20 ttg/g sol).

Pour les deux autres modèles d'adsorption (Iinéaire et

Freundlich) les résultats statistiques indiquent que le meilleur

accord entre urodèle et données expérimentales est obtenu avec

l,équation de Freundlich (valeur de r plus élevée et valeur de s2

plus faible que celles obtenues avec l'équation de l'adsorption

linéaire). Mais, pour chaque isothermer ull test d'égalité des

variances (test F) à 95 t de confiance a révélé que I'accord entre

le urodèIe de Freundlich et les résultats expérimentaux n'est pas

significativement différent que celui obtenu avec I'équation de
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l,adsorption linéaire. Donc, il est conclu que 1es isothermes

d'adsorption peuvent être caractérisées adéquatement par un urodèIe

d'adsorption l inéaire-

TeI que mentionné à la section 3t iI existe une incertitude

concernant la validité de I'isotherne d'adsorption obtenue par la

méthode statique. Donc, une comparaison entre f isotherme obtenue

par cette méthode et celIe obtenue par Ia néthode en système

dynaurique (sol non contarniné) a été effectuée en utilisant un test

statistique. puisque le modèle de Freundlich ne fournit pas une

ueilleure description des isother:ures d'adsorption que le modèIe

linéaire, seules les équations d'adsorption linéaire ont été

utilisées lors de la coutparaison entre les deux systèmes'

einsi, 1,équation d'adsorption linéaire obtenue pour

f isotherme en système statique 3

S  =  0 . 7 4 0  C (n l

a êt,ê comParée

dynanrique:

avec celle obtenue pour I'�isothemê en système

S  =  0 . 7 5 6  C

en utilisant le test de Student (t) à 95

Le test a démontré qu'iI n'Y a Pas de

(231

entre les deux équations. Par conséquentt

par les deux uréthodes sont équivalentes'

dif férence signif icative

les isother:rnes obtenues

Donc, iI peut être conclu ici que les phénonènes qui

pourraient se présenter en système statique, et qui causeraient une

adsorption plus élevée que celle survenant sur le terrain, ne sont

pas importants. Tel que discuté à la section 3, ces phénomènes

t de confiance.
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sonts une surface des colloÏdes plus élevée, 1'absence possible de

diffusion à travers un filur présent autour des particules

col lo idales,  et  1 'ef fet  des sol ides.

Cependant, il est important de noter que cette conclusion est

valable seulement pour les conditions présentes dans cette

expérience. D'autres conditions expérimental,esr telles une garme

de concentration plus larger utl débit plus élevér UD autre type de

sol et/ou une colonne de so1 non perturbér pourraient peut-être

contribuer à un écart entre les isother:nes obtenues dans les deux

systènes, tel qu,observé dans une étude conduite par Jardine et aI.

(1988). Cependant, et puisque ceci ne fait par partie des

objectifs de la présente étude, des expériences reliées à ce sujet

n'ont pas été effectuées.

l{algré I'évidence statistique que les deux isotherrres sont

Iinéaires et équivalentesr ur examen visuel des résultats indique

qu,à des concentrations en NEo* supérieures à LL0 ng/Lr les

isothermes ont tendance à être non linéaires et à se distinguer

l,une de l,autre (figure 6.8). Des résultats similaires ont été

obtenus dans une étude récente conduite par Jardine et al. (1988).

par suite de cette observation et puisque la concentration en NEo+

observée sur des sites de biodégradation in situ excède rarement Ia

valeur de 110 \glLt une nouvelle fonction de régression a été

appliquée pour des concentrations en NH.+ inférieures à 110 mg/L.

Celle-ci a été effectuée afin d'obtenir une description plus exacte

du phénomène d'adsorption qui a lieu dans cette gannte de

concentration: les résultats sont présentés à Ia figure 6'8'
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La nouvelle valeur du coefficient de distribution sol/eau (&)

pour chaque isothene est présentée au tableau 6.3, ainsi que les

coefficients de régression et les variances. La correspondance

entre le nodèle linéaire et les résultats expériurentaux est dans ce

cas légèrement supérieure à celle obtenue lorsque des

concentrations supérieures à 110 urg/L ont été considérées. Ceci

est mis en évidence par les valeurs de r plus élevées et de s2 plus

faibles (voir tableau 6.3), ainsi que par la figure 6.8. Tel que

prévur un test de student (t) à 95t de confiance a confirmé qu'il

n'y a pas de différence significative entre les isothermes dans

cette ganne de concentrations en NE{+.

6 . 4

DE DÉSORPTION DE CAz+

Les isothemes d'adsorption de NE.+ et de désorption de Ca2*

obtenues par la méthode en système statique ont été comparées pour

la ganure de concentration de NEo* entre 0 et 160 ng/t (f igure 6.9).

La valeur de F1u (rnodèle linéaire) pour I'isother:ne de désorption de

Ca2+ a été obtenue à l'aide d'une fonction de régression linéaire

(Iogiciel STATGRAPBICS 3.0) et est présentée au tableau 6.3, avec

les valeurs de r et de s2.

Bien qu,il y ait davantage de dispersion dans Ies résultats de

l,isotherne de désorption de Ca"*, et que Ia valeur de r était plus

faibler uD test de Student (t) à 95t de confiance a indiqué qu'i l
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n,y a pas de différence significative entre les deux isothermes.

Ce résultat n'était pas inattendu puisque le temps de contact

utilisé dans Ia présente expérience était de 16 h (voir section

5.5.1. ). Tel qu,i l lustré dans les résultats présentés à Ia section

6.2.3t l,écart entre Ia quantité de NHo+ adsorbé et celle de Ca2+

désorbé est beaucoup plus faible à des temps de contact supérieurs

à 16 h. Suite à des contraintes dé temps, et puisque la désorption

de Ca2*

suivis

ne

de

fait pas partie des objectifs de cette étude, d'autres

la désorption de Ca2+ n'ont pas été effectués.

6.5 ISOTEERIIE D'âDSORpIION DE ttn^+ SUR tnt SOL CONtlAilII[É3

couperurrsor engc ceu.E ogretruE suR uttr soL xou conrN[1f,É

Les résultats expérimentaux de f isothernp d'adsorption de NE.+

sur un sol contaminé sont illustrés Par les slmboles pleins

présentés à la f igure 6.10. Seul-es les concentrations en NEo*

inférieures à 110 ng/L ont été considérées, pour les raisons

données à Ia section 5.3. L'isotherme d'adsorption a été obtenue

par la néthode en système dynanique au lieu de la méthode en

système statique, puisque c'est en effet la seule méthode qui

per:uret de simuler une contamination en for:me résiduelle telle

qu'el1e se présente sur Ie terrain.

Ia concordance entre Ie modèle linéaire et les résultats

exp,éri-mentaux à été évaluée : Ia valeur de &, de même que les

valeurs de r et 82, sont présentées au tableau 6.3. Une bonne
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correspondance entre le nodèIe et les résultats expérimentaux a été

obtenue. Ceci est uris en évidence par la valeur de r élevée (et

une valeur de s2 relativement faible), ainsi que par la figure

6 . 1 0 .

pour fins de comparison, l'isotherme d'adsorption obtenue par

la méthode dynamique sur un so1 non contaminé est également

présentée à la figure 6.10. Un test de student (t) à 95t de

confiance a confirmé qu'il n'y a pas de différence significative

entre les deux isothe!înes. En conséquencer orl peut conclure que la

présence d,une contamination de kérosène en forme résiduelle n'a

pas d,effet significatif sur I'équilibre de I'adsorption de NHo*'

Cette conclusion a été quelque Peu inattendue, puisqu'iI était

vraisenblable que la for:me résiduelle de kérosène enroberait une

partie des particules colloidales etlou obstruerait une partie des

pores du solr cê qui em5Écherait une partie des sites d'adsorption

de participer à Ia réaction d'échange d'ions. Bien qu'i l  sera

montré à Ia section 6.6.2 qu'effectivement, il y a présence de

kérosène dans une partie des pores du soI, celle-ci n'apparaît pas

avoir d,effet significatif sur le Processus d'�adsorption à

1'équil ibre.

puisqu'il n'y a pas de différence significative entre les deux

isothemes d,adsorption, la valeur de Ku obtenue Pour Ie sol non

contaminé et pour des concentrations en NHo+ inférieures à 110 ng/r,

(& = 0.67 rnl/g sol ) a êlué utilisée dans les sinulations du modèle

de transport de NHo+. Une valeUr seublable à celle-ci a été obtenue

dans une étude conduite Par Caezan et al. (l'989) qui examinait
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L'adsorption de NHo+ sur un sol sablonneux.

5.6 IRtUtSpORt DE NO.- gl DE ttE^+ DAIIS Urn SOL SlgLiOmfEUX: EffEf

D'UNE CONTAMIilA:IION PAR I,E KÉROSÈNE

6 . 6 . 1

Dans La présente étude, Ie modèIe de transport donné Par

l,équation (15) a êt.Lê sélectionné afin de simuler les CDF

expérimentales de NOr- et de NB{+. TeI que stipulé à Ia section 2.41

ce modè}e est basé sur les hlpothèses suivantes:

1) Ie sol est homogène et isotroPe;

2l l,écoulement de I'eau est au régi-me stationnaire;

3) Ia réaction d'échanqe d'ions est un équilibré

d'adsorPtionr eti

4 ) f isothernre d'adsorption est linéaire'

tes hypothèses 1 et 2 sont valables parce que Ie sol a été

placé dans Ia colonne d'une manière homogène et parce que Ie débit

d,eau passant à travers Ia colonne saturée est constant (voir

sect ion 5.0).  L,hypothèse 3 a été just i f iée à la sect ion 6-2.2 et

I 'hypothèse 4 a été vérif iée à la section 6'3'

Une cinquiène hypothèse concerne Ie coefficient de dispersion

(D). Le logiciel SOLUTE, qui cont'ient Ia solution de l'équation
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(16) ( i .e. ,  l 'équat ion (21))  et  qui  a été ut i l isé dans cette étude

afin de calculer les CDF, repose sur l'hypothèse que le coefficient

de dispersion (D) peut être représenté par Ia relation3 D = q,v

(éguat ion (5)) .  TeI que ment ionné à la sect ion 2.L.2t  ceci  est

valable seulement lorsque Ia diffusion moléculaire peut être

considérée conme négligeable. ta justification de cette hypothèse

est présentée à la section suivante.

6 . 6 . 2 lfransport de NO.l

Les courbes de fuite (CDF) de NOr- obtenues à partir des

colonnes de sol non contaminé et conta.rriné sont respectivement

présentées au:x figures 6.11 et 6.L2. Les figures représentent

I'évolution à I'effluent de la concentration relative I C/Cot versus

le nombre de volunes de pore passant à travers Ia colonne, V/Vo, où

V est Ie volume total de solution qui a passé à travers Ia colonne

et V" est le volume d'eau présent dans le sol à saturation. Les

données expérimentales sont représentées par les s1mboles, et les

lignes solide et pointillé sont les CDF calculées en utilisant

1 'équat ion (21) .

Une comparaison visuelle entre les données expérimentales et

les CDF calculées démontre que le modèle de transport a décrit avec

beaucoup de succès les CDF expérimentales. Les valeurs de la

dispersivité longitudinale (o) ainsi que du facteur de retard (R)

qui ont donné Ie meilleur accord entre Ie modèIe et les données
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expérimentales sont présentées au tableau 6.4 pour les deux

courbes.

Pour les deux types de sol, les valeurs de R sont très près de

l'unité, te1 que prévu pour un ion non réactif. Cependant, I ' ion

NOr- migre très légèrement plus vite que I'eaur cê qui iutplique Ia

possibilité d'un mécanisme "d'adsorption négative" qui est défini

conne suit: Iorsqu'une surface solide ayant une charge négative est

en contact avec des ions négatifs en milieu aqueux, Ies ions sont

repoussés de la surface par des forces coulonbiçlues (Sposito,

1984). Par ail leurs la vitesse de pore, gui est fonction du débit

et de la porosité mesurée, pourrait être ici soumise à I'erreur

expérimentale notmale du système.

L,a valeur de la dispersivité longitudinale (o) a été Ia même

pour les deux sols: ceci indique que la présence d'une

contamination par Ie kérosène en forme résiduelle n'a pas d'effet

sur celle-ci. La valeur de o est voisine de celle obtenue dans

d,autres études senblables à celle-cir notamrrent celles conduites

par Lai  et  Jur inak (L9721, Nkeddi-Klzza (1983) '  Sel im et  a l .

( 1 9 8 7 ) ,  S e l i m  e t  a l .  ( 1 9 8 9 ) '  e t  G a s t o n  e t  S e l i m  ( 1 . 9 9 0 ) .

Tel qu'expliqué à Ia section 2.L.2t la dispersion est causée

par deux processus3 la diffusion noléculaire et I'agitation

nécanique causée par Ia structure microscopique du soI.

l{algré qu'il soit très dif f icile de déterniner

quantitativenent Ia contribution due à chaque processus, un examen

de Ia forme de la CDF peut conduire à des indices. Considérons,

conne exemple, les CDF expérimentales de Cl- mesurées par Nielsen
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Tableau 5.4
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Valeurs des paramètres du nodèle de transport
utilisées lors des simulations des courbes de fuite
de NOr- et de NE{+.

SoI non-contaminé SoI contaminé

L' (cn)

D" (cur)

c"{No3-} (urg/1}

Co{NB{+} 1ng/1)

v (cn/h)

e 1cm3/cm3 )

Pu (g/cn3 )

% (nr)

cr (cn)

D (cn' � /h)

& (nL/g sol )

R{NO3-}

R{NE{+}" '

2 L . 3

5 . 1

2 7 0 . 3

8 0  . 9

2 . 7 4

0  . 3 9

1  . 5 5

1 6 9  . 9

0 . 0 8

0 . 2 L 9

0  . 6 7

0 . 9 8 5

3  . 6 6

2 L . 3

5 . 1

2 8 0 . 6

8 2  . 5

3 . 1 6

0 . 3 5

1 . 5 5

1 5 3  . 0

0  . 0 8

0 . 2 5 3

0 . 6 7

0 . 9 8 0

3 . 9 7

' L = tongueur

" D = Diamètre

"' Déternriné à

de la colonne

de Ia colonne

partir de I 'équation (17)
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et Biggar (1961) à deux vitesses d'écoulement sur un sol Yolo

(figure 6.13). La CDF obtenue à vitesse élevée présente une forte

pente qui contraste avec celle obtenue à faible vitesse. Cette

dernière CDF a une for:me plus aplatie et est pivotée vers la droite

(sens des aiguilles d'une nontre) comparativement à Ia CDF obtenue

à vitesse élevée. Selon les auteurs, la faible pente des CDF à

faible vitesse de pore indique Ia présence d'un processus de

dif fusion moléculaire .

En exaninant de nouveau la f orme de Ia CDF de NOr- ( f igure

6.11), iI senble que le processus de diffusion noléculaire

contribue peu à la dispersion observée dans cette expérience. De

plus, les conditions qui peuvent contribuer à un processus de

diffusion moléculaire, telles une vitesse de pore très faibler url

sol agrégé etlou un sol non saturé (voir section 2.L.21. sont

absentes. Donc, le coefficient de dispersion hydrodynamique peut

être décrit par Ia relation D = cr. (équation (5)), tel que stipulé

à Ia section précédente. Les valeurs de D pour le sol non

contarniné et contaminé sont présentées au tableau 6.4. Une valeur

un peu plus élevée pour D a été obtenue dans le cas du sol

contaminé, par suite d'une vitesse de pore un peu plus élevée, tel

qu'expliqué ci-après.

Les CDF de NOr- en fonction du temps pour les sols non

contaminé et contaminé sont conparées à la figure 6.L4. La CDF

obtenue pour le so1 contauriné apparaÎt en sortie de colonne avant

celle obtenue pour Ie sol non contaminé.

Une CDF avec un temps de résidence plus faible est obtenue
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dans Ie cas du sol contaminé parce que la présence de kérosène a

rédui t  le volune d'eau dans le sol  (Vo) de L69.9 à 153.0 mL, c 'est-

à-dire une diminution de la valeur de e de 0.39 à 0.35 (tableau

6.4). En conséquence, la vitesse moyenne de pore (v) a augmenté de

2.74 à 3.16 cm/h, te l  gue présenté au tableau 6.4.  Une

concentration relative C/Co = 0.5 a été obtenue à t = 7.6 h pour le

sol non contaminé et à t = 6.6 h pour le so1 contaminér

correspondant à une diminution de 13 t du ternps de résidence dans

Ia colonne de sol.

Une réduction de vo de 169.0 à 153.0 nl indique qu'environ

10 t du volume des pores était occup,é par Ie kérosène en for:ne

résiduelle. Ceci est en accord avec d'autres études qui ont

examiné une contamination de p,étrole en forme résiduelle dans le

so1 (Eames, 1981' ;  Mckee et  a l . ,  Lg72; Eoag et  Marley,  1986).

La présente exp,érience a ét'ê conduite en utilisant un so1

homogène. Dans une étude conduite par Chatzis et al. (1983), iI a

été montré que Ie pourcentage de pétrole présent dans les pores du

sol peut augmenter lorsque des sols hétérogènes sont considérés.

Donc, iI est possible gu'une présence de pétrole en for:me

résiduelle peut avoir un effet encore plus inportant sur le

transport de NO.- en conditions de terrain.

Par conséquent, des expériences supplémentaires conduites sur

le terrain ou en utilisant des colonnes de sol non perturbé sont

nécessaires. Si les résultats obtenus sont semblables à (ou plus

iurportants gue) ceux présentés dans cette expériencê, 1'effet d'une

contanination par le pétrole en fotme résiduelle doit être



1 3 0  -

considéré dans les modèIes de biodégradation in situ qui simulent

Ie transport des composés non réactifs.

6 .6 .3 fransport de l{Eil

Les CDF de NEo'pour Ie sol non tontaniné et contaminé sont

respectivement présentées aux figures 6.15 et 6.L6.

TeI que discuté à Ia section 5.7 | toutes les valeurs des

paramètres utilisées lors de Ia simulation ont été déteminées

indépendament. Celles-ci sont présentées au tableau 6.4. La

valeur de R calculée à partir de l'équation (L7) pour le cas du sol

contaniné est plus éIevée que celle obtenue pour Ie sol non

contanriné. Ceci n'est pas le résultat d'une adsorption plus forte,

nais plutôt le résultat de Ia plus faible valeur de 0, causée par

la présence de kérosène en forme résiduelle (voir section 6.6.21.

Tel que discuté à la section 6.6.2, la valeur de v est également

plus élevée pour Ie sol contaniné que pour Ie sol non contaminé.

torsque les valeurs plus élevées de R et de v sont substituées dans

I'équation (2Ll, I 'une "neutralise" I 'autre et donc le retard

actuel observé pour NE.+ dans un sol contaminé est le nême que pour

un so1 non contarniné. Toutefois, les valeurs de R sont peu

différentes et elles sont voisines de celles obtenues dans d'autres

études de transport de NHo*, notaument celles de Jardine et aI.

( 1 9 8 8 )  e t  d e  C e a z a n  e t  a l .  ( 1 9 8 9 ) .

Les figures 6.15 et 6.L5 montrent que le modèle de transport
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a décrit avec beaucoup de succès les CDF de NHo* entre 0 et 4

volumes de pore. Cependant, le modèIe ne simule pas avec

exactitude la fin de la nrontée de la CDF obtenue à des volumes de

pores supérieurs à 4. Un tel aspect de Ia CDF est indicateur d'un

possible non équilibre de I'adsorption. De tels effets de non

équilibre n'étaient pas inattendus puisque 1'on avait déjà constaté

qu,environ L3 t des sites d'échange d'ions ne participent pas à un

équil ibre rapide de 1'adsorption de NBo+ (voir section 6.2.21. Tel

que mentionné à la section 6.2.2r uD modèle de transport qui

considère deux types de sites d'adsorption - 1'un qui est contrôlé

par un équilibre instantané d'adsorption et 1'autre gui est

contrôlé par une cinétique lente d'adsorption aurait

probabtement bien décrit les CDF observées. Cependant et puisque

ceci ne fait pas partie des objectifs de cette étuder ûIl tel modèle

n'a pas été appliqué.

Les CDF expérimentales de NBo+ pour les sols non contarniné et

contaniné sont comparées à la figure 6.L7. Tel qu'observé

précédeuurent pour I'ion NOr-, la CDF de NEo+ dans Ie sol contaminé

apparaît plus tôt à 1'effluent de la colonne que ceIle obtenue dans

le sol non contaminé, pour la même raison que celle précisée à la

section 6.6.2. Toutefois et à la différence de I ' ion NOr-, I 'écart

entre les temps de sortie des deux CDF est très petit

corrparativement au temps de résidence dans Ia colonne pour cet ion

fortement adsorbé: Ie temps requis Pour atteindre ClCo = 0.5 était

de 29.2 h dans Ie cas du sol non contaniné et de 27.0 h dans le cas

du sol contaniné. Ceci correspond à un écart de 7.5 tr qui est
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plus faible que celui obtenu pour NOr- (13 t dans ce dernier cas).

Cet écart relativement faible entre la CDF obtenue pour Ie so1

non contaminé et celle obtenue pour Ie sol contaminé peut être

expliqué par le fait que Ia réaction d'échange d'ions n'a pas été

affectée par Ia présence de kérosène en forme résiduelle (section

6.5). Si la présence de kérosène en forme résiduelle avait empêché

une certaine partie des sites d'adsorption de participer à la

réaction d'échange d'ions, Ia valeur de Fu aurait été plus faible

que Ia présente valeur. Ceci aurait causé un écart entre les deux

CDF beaucouP Plus imPortant.

11 peut donc être conclu 9uêr pour des sols sablonneux

honogènes, la présence d'une contamination par Ie kérosène n'a pas

d,effet important sur le transport de NEo+. cependant, dans des

sols hétérogènes, il est possible gu'une contanination par Ie

pétrole s'accumule plutôt dans des régions du sol qui sont les plus

perméables (Chatzis et aI., 1983). Ceci pourrait affecter, par la

suite, le transport des solutés réactifs à travers Ia région

contanninée.

II est donc reconmandé que d'autres expériences de transport

soient effectuées sur des sols hétérogènesr argileux, et contaurinés

par Ie pétro1e en forme résiduelle. Des telles expériences devront

être conduites soit en utilisant des colonnes de sol non

perturbées, soit sur le chantier. De plus, celles-ci devront être

conduites non seulement pour les composés NOr- et NHo*, nais

égalenent pour d,autres coltposés qui participent à Ia

biodégradation in situ, tels POut- et I'orygène dissous.
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Les conclusions spécifiques de cette étude peuvent être

résumées conme suit:

l.) L,échantillon de sol utilisé dans cette étude est composé

principalement de sable, êt la portion d'argile est dominée

par de la vermiculite. Lâ réaction d'échange d'ions entre NEo+

en solution et ca2+ adsorbé sur le sol est contrôlée

principalement par un équilibre (cinétique rapide) de

lradsorption. par contre, les résultats de I 'expérience

cinétique indiquent qu'environ 13 t de la quantité de NHo*

adsorbé a tendance à réagir lentement avec les sites

d'adsorption. Donc, i} est possible qu'i l  existe deux tlpes

de sites d'adsorptions ceux qui sont contrôIés par un

équilibre rapide de I'adsorption, et ceux qui sont contrôIés

par une cinétique lente d'adsorption. Dê plusr iI est

probable qu,i1 y a un effondrenent de Ia structure d'argile'

ce qui contribue davantage à Ia différence entre les taux des

réactions qui ont lieu sur les deux sites' Ce phénomène

d,effondrement de Ia structure d'argile se présente souvent

sur des sols contenant de Ia vemiculite, tel que celui

utilisé dans cette étude'

2l Les isother:ures d'adsorption pour NEo+ obtenues par la méthode

en système statique ainsi que par ceIle en système dynarniquet

sont linéaires.
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11 n'y a pas de différence significative entre les isother:ues

pour NHo+ obtenues par les deux méthodes. En conséquencer iI

peut être conclu que dans le système de sol utilisé dans cette

étude, les phénomènes qui peuvent se présenter en système

statique et qui pourraient mener à une adsorption plus élevée

ne sont pas assez importants Pour causer un écart entre les

deux isothermes. Ces phénomènes potentiels sont: une

augmentation de la surface d'adsorption due à une agitation

prolongée et 1'absence probable de diffusion à travers un film

autour de la particule colloidale et I 'effet des solides.

11 n'y a pas de différence significative entre I'isotherme

d,adsorption pour NEo* obtenue dans un sol non contaminé et

celle obtenue dans un sol contaminé (système dynamique).

Donc, la présence d'une contamination par Ie kérosène en for:ne

résiduelle n'a pas d'effet sur Ia réaction d'échange d'ions

entre NHo+ et Ie sol présaturé en Ca2*.

Puisgue Ia réaction d'échange d'ions est principalement ici

un équilibre de 1'adsorption et que f isother:me d'adsorption

est linéairer ull modèIe de transport basé sur ces principes a

été sélectionné afin de prévoir des courbes de fuite (CDF)

expérimentales de NH{+. La contribution du processus de

4 l

s )

diffusion moléculaire à Ia dispersion hydrodynamique a été

considérée couue négligeable. Donc, la dispersion a pu être

représentée par la relation D = ctv (équation (5)).
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L,effet d'une contamination par Ie kérosène en forme

résiduelle sur les paramètres du modèIe est résumé ci-après:

Aucun effet sur la valeur de Ia dispersivité

longitudinale (a).

Une réduction du volume de pore occupé par l'eau dans la

colonne (Vo) de 169.9 à 153.0 ml '  ce qui  se t radui t  par

une diminution de Ia potoÉite efficace (e) de 0.39 à

0.35. En conséquence, Ia vitesse moyenne de pore (v) a

augmenté de 2.74 à 3.18 cn/h '

Par suite de la réduction de la valeur de e et puisque

celle-ci est impliquée dans l 'équation (17)r iI y a eu

une légère augmentation de Ia va.leur du facteur de

retard (Rl pour NHo+ de 3.66 à 3.96. Cependantr lorsque

les valeurs plus éIevées de R et de v sont substituées

dans 1'équation (2L1, I 'une "neutralise" I 'autre et donc

Ie retard actuel observé pour NHo+ dans un -sol contaminé

est Ie même que Pour le sol non conta'niné '

Également, par suite de l'augmentation de Ia valeur de

v et puisque celle-ci est impliquée dans l'équation (5) t

iI y a eu une augmentation de Ia valeur du coefficient

de disPersion (D).

par suite de l'augmentation de la valeur de v, le modèle a

simulé que l,ion Nor- serait transporté plus rapidement

(d,environ 13 S) dans le sol contaminé que dans le sol non

contaniné. Un examen des CDF engendrées à partir des

7 l

l
i:',

ti
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expériences en colonnes de so1 a confirmé cette prévision.

Donc, la présence d'une contamination par Ie kérosène en forme

résiduelle dans un so1 sablonneux et homogène conduit à un

transport plus rapide (13 t) des solutés non réactifs, tel

f ion NO3-.

Pour I'ion NHo+ le modèle a prévu que Ia présence de kérosène

en forme résiduelle a seulement un effet Iéger sur Ie

transport de celui-ci (écart de 7.5 t entre les temps de

sortie Pour c/Co = 0.5 dans les sols non contaminé et

contaniné). Ceci a été confirané en comparant les CDF sinulées

avec celles obtenues par des expériences en colonnes de sol.

Ce résultat s'explique par Ie fait que I'augmentation de

vitesse de transport du NHo+ causée par Ia présence de kérosène

demeure faible comparativeurent au temps de résidence éIevé

dans Ia colonne de cet ion fortement adsorbé. Doncr oD peut

conclure que la présence d'une contamination en forup

résiduelle dans un sol sablonneux et homogène n'a pas d'effet

important sur Ie transport des solutés fortement réactifs, tel

I ' ion NH{+.

Le nodèIe de transport utilisé dans cette étude a é|Lé très

efficace dans la description du mouvenent de No3- à travers les

colonnes de sol non contaminée et contaminée. Cependant, ceci

nrest pas tout à fait le cas pour I ' ion NH{+. Bien gu'une

bonne correspondance entre Ie modèIe et les CDF expérimentales

e )



rl
ji ,,

t42

a été obtenue entre 0 et 4 volumes de pore (début de Ia montée

de Ia CDF), le modèle n'a pas simulé avec exactitude Ia fin de

Ia montée de ces CDF (à plus de 4 volunes de pore). Le

résultat de "gueue" observé pourrait être dû à des effets de

non équilibre causés par la présence d'environ L3 t de sites

contrôIés par une cinétique lente d'adsorption, tel qu'observé

dans les résultats de l'expéri"t"" cinétique. 11 est ainsi

probable que les CDF expérimentales auraient été beaucoup

mieux simulées par I'utilisation d'un modèle de transport à

deux types de site d'adsorption. L'application d'un tel

nodèIe n'a pas été effectuée dans cette étude, puisque ceci

était au-delà des objectifs du travail'

À ta lumière des conclusions obtenues dans cette étude, Ies

futurs travaux suivants sont reconmandés:

1) Des études devraient être uenées afin de déterminer dans

quelles conditions f isotherme obtenue en système statique se

distingue de celle obtenue en système dynamique' De plust iI

importe de déteminer quelle est Ia cause ma jeure de cette

différence possible. Les résultats des telles expériences

généreront de I'information supplémentaire qui aidera à

déterminer quand f isotherure d'adsorption peut être mesurée

par la méthode si-urple en système statique, êt quand iI est

nécessaire d'utiliser Ia méthode en système dynamiguêr cette
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dernière nécessitant beaucouP plus d'effort expérimental.

Des études devraient être menées afin de déterminer l'ef fet

d,une contamination en for:ne résiduelle sur Ie transport de

NOr- et de NHo+, dans des sols hétérogènes et argileux. À cette

fin, des expériences sur Ie terrain ou en colonnes de sol non

perturbé doivent être effectuées. Si les résultats sont

senblables à (ou plus importants que) ceux obtenus dans cette

étude, iI serait nécessaire de tenir compte de I'effet d'une

présence de pétrole en forme résiduelle dans les modèIes de

biodégradation in situ qui simulent }e transport des ions'

Des études portant sur d'autres composés utilisés lors de Ia

biodégradation in situ, tels le POot- et I'oxygène dissoust

doivent égaleurent être conduites afin de déterminer I'effet

d,une forme résiduelle de pétrole sur le transport de ceux-ci'

Dès que I'effet d'une contamination par Ie pétro1e en for:me

résiduelle est établi, êt que celui-ci est incorporé dans des

modèIes de transport-biodégradation in situ' ces modèIes

doivent être vérifiés en comParant les simulations avec des

données expériurentales obtenues à partir d'un site réeI'

Aussitôt que le modèIe a été vérifié, celui-ci pourrait être

utilisé cotrme aide dans 1'élaboration d'une stratégie efficace

3 )

4 )

de biodégradation in situ' Un urodèIe de

t,ranport-biodégradation vérifié pourrait également être
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de prévoir Ie

et donc la durée

taux de biodégradation des

de la période de traitement-
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A-1. CrNÉII9UE DE L'AI)SORPIION

A-1.1 Ouantité de lNEJ-êdsorbé,

Co = concentration de NHo+ dans la solution de départ (nq/l)

C = concentration de NEu+ dans Ia solution à Ia fin de la
période de contact (utg/I)

\f = volume de solution de NH{NO3 aioute aux tubes à centrifuger
contenant I'échantillon de sol ainsi que Ie surnageant
résiduel (nf )

\f = volune de surnageant résiduel (ntl )

V = volune de solution en contact avec

Qi = quantité de NEo+ dans la solution de

Qr = guantité de NHo+ dans Ia solution à
contact (Pq)

Q" = quantité de NEo+ adsorbé pat 2 g de

Q" = quantité moyenne de NHo+ adsorbé par

i = période de contact (h)

ldg-Nno* = milliéquivalent (MÉA) de NEo+ adsorbé par g

de soI

Données expérimentales

Ie  so l  (n1)

départ (pg )

la fin de la période de

so1  (Fg )

g de so1 ( t tg /S so l )

#TD t

4 6  0 . 2 5

4 7  0 . 2 s

4 8  0 . 2 s

4 9  0 . 2 5

5 0  0 . 2 5

5 1  0 . 2 5

v,

L . 2 0

L . 4 2

t . 3 7

L . 4 4

1 . 3 0

1  . 4 6

vo

2 0 . 5 6

2 0  . 5 0

2 0 . 5 6

2 0 . 6 7

2 0 . 4 9

2 A . 5 9

v

21.76

2 L . 9 2

2 L . 9 3

2 2 . L L

2 L . 7 9

22.03

c

1 5 1 . 8

1 5 1  . 4

1 5 L . 4

L 5 0  . 7

1 5 0 . 2

1 5 1 - . 5

co

1 8 0  . 4

1 8 0 . 4

L 8 0 . 4

1 8 0 . 4

1 8 0 . 4

1 8 0  . 4



1 . Calcul de la quantité
( Q r ) :

Q i  =  Co(u rg / l )  x  %(n l )

pour  #ID 46:

Q i = L 8 0 . 4 x 2 0 . 5 6

= J 7 0 9 p g

Calcul de Ia quantité
la période de contact

Q r  =  c ( n g / I )  x  v ( n l )  x

pour #TD 462

Q r = L 5 L . 8 x 2 L . 7 6

= J 3 0 3 p g

L57

de NHo+ dans Ia solution de déPart

x  1(1)  /1000 (u r1  )  x  1000 ( t rg  )  /  (mg )

2 . de NEo+ dans Ia
( Q t ) 3

1 ( r ) / 1 0 0 0 ( n l )

solution à Ia fin

3 .

x 1000 (trg ) / (utg )

Calcul de Ia quantité de NHo+ adsorbé pat 2 g de so1 (Qa):

Q " = Q t - Q t

pour #rD 462

Q" = 3709 3303

=  406  t l 9

4. Répéter les étapes L à 3 afin de calculer les valeurs de A"
pour les #tP 47 à 51.
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Résultats des calculs

#TD

4 6

4 7

4 8

4 9

s0

5l_

Qr

3  7 0 9

3  6 9 8

3  7 0 9

3  7 2 9

3  6 9 6

3  7 L 4

Qi

3  3 0 3

3  3 1 9

3  3 2 0

3 332

3 273

3  3 3 8

Q"

4 0 6

379

3 8 9

397

423

376

5. Calcul de la quantité moyenne de NHo+ adsorbé par I de so}

( 4 . ) à t = 0 . 2 5 h :

(> A" /6 ) (t^rg ) x 1(échantil lon | /2 (g sol )

2370/6  x  L /2

L97 .5 pglg sol

6. Calcul du nilliéquivalent (MÉA) de NEo+ adsorbé Par g

de  so l  à  t  =  0 .25  h  1 td9 -Nno+1 :

MÉg-Nno*  =  Ô"  $g lg  so l )  x  1 (urg) /1000(Fg)x  1 (MÉA) /18  ng

=  1 9 7 . 5  x  1 / 1 0 0 0  x  L l L g

= .011 lÉQ/g  so t

Éa
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A-1.2 ouantité de Ca2+ désorbé

Co = concentration de Ca2+ dans Ie surnageant résiduel (ng/I)

C = concentration de Ca2* dans la solution à la fin de la
période de contact (utg/l)

Vo = volune de solution de NH4NO3 ajouté aux tubes à centrifuger- 
contenant l,échantillon de so1 ainsi que Ie surnageant
résiduel (utl)

g = volume de surnageant résiduel (n1)

v = volume de solution en contact avec le sol (n1)

Qr = quantité de Ca2+ en contact avec Ie sol à t = 0 (tlg)

Qr = quantité de Ca2+ dans la solution à Ia fin de Ia période de
contact (pg)

Q" = quantité de Ca2* désorbé par 2 g de sol (pg)

O" = quantité moyenne de Ca2* désorbé par I de sol (ttg/gl

t = période de contact (h)

IdQ-Car* = urilliéquivalent (!fÉo ) de ca2* désorbé par g
de sol

Données expérimentales

#TD t

4 6  0 . 2 5

4 7  0 . 2 5

4 8  0 . 2 5

4 9  0 . 2 5

5 0  0 . 2 5

5 L  0 . 2 5

%

1 . 2 0

L . 4 2

L . 3 7

L . 4 4

1 . 3 0

L . 4 6

%

2 0  . 5 6

2 0 . 5 0

2 0 . 5 6

2 0 . 6 7

2 0 . 4 9

2 0 . 5 9

v

2 L . 7  6

2 L . 9 2

2 L . 9 3

2 2 . L L

2 L . 7 9

2 2 . 0 3

c

2 2 . 3

2 3 . 5

2 2 . 7

2 L . L

2 3 . 4

2 2 . 0

co

1 2 9 . 5

L 2 9 . 5

L 2 9 . 5

L 2 9 . 5

t29 .5

L29.5



1. . Calcu1 de Ia quantité
t  =  0  ( Q r ) :

Q i  =  c o ( n g / l )  x  % ( n r )

pour #ID 46:

Qi  =  L29.5  x  L .20

= 155 pg

1 6 0  -

de Ca2+ en contact avec le sol à

x  1 ( 1 ) / 1 0 0 0 ( u r l )  x  1 0 0 0 ( p g ) / ( n g )

Calcul de Ia quantité de Ca2* dans la solution à Ia fin de
Ia période contact (Qt):

Q r  =  c ( u r 9 / 1 )  x  v ( r n l )  x  1 . ( I ) / 1 0 0 0 ( n 1 )  x  1 0 0 0 ( ! r g ) / ( n g )

pour #to 462

Q r = 2 2 . 3 x 2 L ' 7 6

= 485 F9

Calcu1 de Ia quantité

Q " = Q t - Q t

pour #tP 462

Q.  =  485 155

= 330 tr9

de Ca2* désorbé Pat 2 g de sol (Q"):

4. Répéter les étapes -1 à 3 af in de calculer les valeurs de Q.
pour les #rP 47 à 51-

2 .

3 .



1 6 1  -

Résultats des calculs

#to Qt Qi Q"

4 6  4 8 5  1 s 5  3 3 0

47 s  l s  184 33  t -

48  498 L77 32L

49 467 186 280

50 510 168 342

s l  4 8 5  1 8 9  2 9 6

5. Calcul de la quantité moyenne de Ca2+ désorbé par g de sol
( 0 . ) à t = 0 . 2 5 h :

O.  =  (>  Q"  /6 ) (pg)  x  1 (échant i l lon l /2 (g  so l )

=  1 9 0 0 / 6  x  L l z

1 5 8 . 3  p g l g  s o l

5. Calcul du nilliéquivalent (!r[EA) de ca2* désorbé par g
de sol  à t  = 0.25 h ( lÉQ-ca2*) s

t.*Q-ca'* ==lrîlit 
-"ïI;rt Tn',' n'oo00 

(trs ) x 2 (rÉQ ) /4 'nrg

0.0079 ldQ/g  so t
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A-2. IsolIEERME D'ADSORPTION DE NE.+ ET ISOTHERIIE DE DÉSORPTTON DE
ca2+: rdrnoog EN srsrhæ srAltQUE

Afin de calculer f isotherme d'adsorption de NEo* et celle de
désorption de Cat*, les étapes suivants ont été effectués:

La quantité de NEo+ adsorbé et celle de Ca2+, désorbé (0")
a C€e calculée à llusieurs concentrations de NHo+ ep
solution en équilibre avec Ie sol. Les concentrations de
flni i I 'equil ibre variaient entre 0.0 et 160.0 urg/l NH{+.

tes valeurs de Q" pour NHo+ et Pour Ca2+ ont été ca}culées
de la même uanièie que décrit à la section À-1. La seule
àitier"nce était qué trois échantillons ont été considérés

f""t chaque conceritration initiale de NHo+, au lieu de six.

' t '

l,
t?
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A-3. TSoTBERME D'AITSORPIION DE tIE.+: r,rÉrnOpE EN SgSrÈ,ME DtttN,tIQUE

CDF = courbe de fuite

A-NO3- = aire au-dessus de la CDF de NOr- (h*ng/l)

À-NH{+ = aire au-dessus de la CDF de NEo+ (h*urg/I)

q = débit de Ia solution de NH{NO3/CaC1, passant à travers la
colonne (nrf /h )

Qr-urg-NOr- = quantité7 en nilligrarnIne, de NOr- retenu dans la
colonne de sol (tng )

Qr-mmol-NOr- = quantité7 en millilrole, de NOr- retenu dans la
colonne de sol (mtoI)

Q,-mg-NHo+ = quantité' en nilligrarme, de NH.+ retenu dans Ia
colonne de sol (ng)

Qr-umol-N8o+ = quantitér êtr millimole, de NB.* retenu dans Ia
colonne de sol (mtol )

Q.*-rng-NEo+ = quantitér en nilligranne, de NH.+ adsorbé par le
sol (ng )

Q.*-mroI-NHn* = quantité' en nillinole, de NHo+ adsorbé par le
sol  (mol)

Vp = volume de pore de Ia colonne de sol (nf)

Q. = quantitér ên micrograrmes, de NHo+ adsorbé par granme de sol
Itglg so1 )

c-NO3- = concentration de NOr- dans Ia solution passant à travers
la colonne
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pour chague concentration de NHo+ utilisée dans cette expérience,
la quantité de NHo* adsorbé (Wg/g) a été calculée à partir des
courbes de fuite (CDF) de NOr- et de NEo+ afin d'obtenir I'isotherme
d,adsorption. Les étapes suivantes ont été effectuées en utilisant
le logiciel LOTUS L23z

1. Calcul de I'aire au-dessus de Ia courbe de fuite de NOr-
(A-NO'- ) :

Yr

Yi-t

Àt-NOr-

TemPs (h)

[ (x i -x1- r )  x  (y i -y i - r ) l  /  Z

A-N03-

Calcul de la quantitér êtr milligranure, de NOr- retenu dans la
colonne (Q,-mg-NOr-):

Ul
É

I

oz

Xi-, Xl

(xi-xi-r) x (C-Yi) +
th*ng/1)

> Àr th*ng/I)

2 .

3 .

Q,-mg-NOr- = A-No:-1h*nrg/ I )  x q(mI/h)
= m 9

Calcu1 de Ia quantité en millimole de
colonne (Q,-umoI-NOr-) :

x  1 ( 1 )  / 1 0 0 0  ( n l )

NOr- retenu dans Ia

= Q,-n9-NO.-(mg) x 1(nnol l /62{mgy
= mol

Qr-uutol-NOr-
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4. Calcul du volume de pore de la colonne de sol (vp):

Puisque NOr- n,est Pas un ion échangeable, 1" quantité 9e NOr-
reteriue aairs Ia coionne est Ia quantité présente dans Ie
volume de pore. Donc!

Vn =  Q; rng-NO' - (ng)  x  1 ( I ) /C-Nor - ( rng)  x  1000(n1) / (1 )
= m I

5. Calcul de Ia quantité en urilligranne de NEo+ retenu dans la

colonne (Q,-mg-NBo*):

celle-ci est calculée en effectuant les étapes L-. et 2. et en

utilisant ies données de Ia CDF de NEo+ au lieu des données de

Ia CDF de NOr-.

6. CaIcuI de Ia quantité en millinole de NBo+ retenu dans Ia

colonne (Q,-mrol-NE.+) :

Q,-umol-NBo+ = Q,-T9-NHo+(mg) x l(mrol)/18(ng)
= truol

7. CaIcuI de Ia quantité en milligralmes de NHn+ adsorbé par le

sol (Qoa"-m9-NEo+):

Q . * - u u r o l - N B o * = Q . - i l i l o 1 - N E { + ( m o 1 } - Q . - u u r o l - N o 3 - ( m o 1 }
= TlmOI

e"*-ng-Ngo+ = e"*-trruto1-NH{+(urol) x 18(rng)/1(mo11
= m 9

g. calcul de Ia quantité en micrograume de NEo+ adsorbé par g de

s o l  ( Q . ) :

Q. = Q.a"-m9-Nn-ol(ng) x 1000 (pg ) /rng x L (colonne | /39 g sol
= Itglg sol )
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A-4. eArCtL DU CONIEI{U Elr tAU DÀ$S r.E SOrr (e)

Le calcul de Ia valeur de 0 pour les colonnes utilisées lors de la
détermination de I'isotherme d'adsorption, ainsi que lors de
I'expérience de transport de NOr- et de NH.*, est présenté ci-après:

1.. Calcul du volume de pore dans la colonne (Vn) (voir
l 'étape 4.  de la sect ion A-3).

2. 0 = Vn / volume de sol dans Ia colonne.
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