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RÉSUMÉ 

La contamination par les métaux lourds est devenue un problème majeur reliée principalement 

au développement industriel et présentant un risque pour les humains, les ressources 

biologiques et les écosystèmes. Selon le Ministère du Développement Durable, de 

l’Environnement, de la Faune et des Parcs, près de 26% des sites contaminés au Québec sont 

pollués par des métaux et des métalloïdes. La gestion inadéquate des cendres d’incinération 

des déchets municipaux constituent l’une des sources de ces contaminants inorganiques (As, 

Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) dans les sols contaminés. En effet, les cendres d’incinération ont été 

utilisées durant 40 ans (entre 1934 et 1970) à Québec dans la construction des rues et dans le 

remblayage des terres basses, ce qui a entraîné cette importante contamination. La solution 

traditionnelle consiste en l’excavation et en l’enfouissement des sols pollués dans des sites 

appropriés. Cependant, dans le cadre du développement durable, le gouvernement encourage 

le développement de nouvelles technologies pour la décontamination des sols aux prises avec 

une contamination métallique. L'objectif de cette étude est d’évaluer la performance d’un 

procédé de décontamination par lixiviation chimique (acide ou basique) de la fraction fine 

(< 125 μm) de sols pollués par des cendres d’incinérateurs (sol à remblais hétérogène 

contenant près de 50% de résidus d’incinération), contaminés principalement par du Ba, du Cu, 

du Pb, du Zn et du Sn.  

De bons rendements d’enlèvement de l’ordre de 98,6% pour le Ba, de 69,2% pour le Cu, de 

71,5% pour le Pb et de 74,2% pour le Zn ont été obtenus par lixiviation acide après 4 h en 

présence d’acide sulfurique (H2SO4 à 0,45 M) et de chlorure de sodium (NaCl à 3 M) à 25°C 

(densité de pulpe (DP) = 10%). Cependant, ce procédé s’est avéré peu efficace pour Sn, élément 

problématique, qui a amené à tester des traitements supplémentaires (combinaison entre 

lixiviation acide et basique, traitement chimique en présence d’acide chlorhydrique (HCl), 

séparation magnétique, combinaison entre lixiviation acide et séparation magnétique). La 

solubilisation de Sn s’est avérée efficace seulement en présence d’une solution de HCl 

(pH < 0,5) à 75°C, permettant d’obtenir des rendements d’enlèvement entre 75 et 81%. Ce 

traitement s’avère toutefois très coûteux contredisant les objectifs de cette étude d’identifier 

une méthode de décontamination efficace et à moindres coûts.  
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Le traitement par séparation magnétique et la combinaison entre la lixiviation acide et 

séparation magnétique ont été appliquées suite aux recherches sur les sources potentielles de 

Sn dans les cendres incinération et des observations de la fraction fine du sol CMR28 effectuées 

au MEB (microscope électronique à balayage). Ces méthodes de traitement n’ont toutefois pas 

apporté d’améliorations significatives sur l’enlèvement de Sn dont les taux d’extraction n’ont 

pas dépassés 37%. De plus, des essais de couplage entre la lixiviation acide ([H2SO4] = 0,45 M et 

[NaCl] = 3 M, DP = 10%, t = 4 h et T = 25°C) et basique ([NaOH] = 0,45 M, DP = 10%, t= 4 h et 

T = 25°C) ont été testés à une échelle plus importante (200 g de sol dans 2 L de solution de 

lixiviation) mais ils n’ont pas permis d’améliorer la solubilisation des métaux et surtout de Sn 

par rapport au traitement en une seule étape par lixiviation acide. 

Des traitements des effluents obtenus suite à la lixiviation chimique ont été réalisés pour 

assurer la précipitation des métaux extraits et réduire leurs teneurs jusqu’aux concentrations 

acceptables aux rejets dans les égouts municipaux de la Ville de Québec. Ces essais de 

précipitation des métaux sous forme d’hydroxydes à pH = 7 se sont avérés très efficaces, 

permettant la recirculation des effluents dans le procédé ou le rejet à l’égout pour les villes de 

Québec et Montréal.  

Ces travaux de recherche mis en évidence que le traitement par lixiviation acide en une seule 

étape et en présence de H2SO4 (0,45 M) et de NaCl (3 M) est la meilleure méthode de 

solubilisation des métaux présents dans la fraction < 125 µm du sol CMR28. Elle a permis de 

réduire les teneurs de quatre métaux problématiques (Ba, Cu, Pb et Zn) au-dessous de la plage 

C-D (critères MDDEFP) et de diminuer la teneur en Sn mais pas suffisamment pour atteindre le 

critère C.  

 

Mots-clés: Sol contaminé, Lixiviation acide, Précipitation, Étain, Séparation magnétique 

 



 

vii 

ABSTRACT 

Soil contamination by heavy metals is becoming a major problem mainly related to the 

industrial development and represents a risk for humans and ecosystems. According to the 

Ministry of Sustainable Development, Environment, Wildlife and Parks, nearly 26% of 

contaminated sites in the Province of Quebec are polluted by metals and metalloids. 

Inadequate management of municipal solid waste (MSW) incineration residues is one source of 

these inorganic compounds (As, Ba, Cu, Pb, Sn and Zn) in contaminated soils. Indeed, MSW 

incineration residues have been used for 40 years in the construction of streets and in the filling 

of lowlands which resulted in a significant contamination of soils. The most common solution 

consists on the excavation and the landfilling of contaminated soils into appropriate sites. 

However, in the context of sustainable development, the government of Quebec encourages 

the development of new technologies for the remediation of soils contaminated by metals. The 

objective of this study is to evaluate the performances of a decontamination process based on 

chemical leaching (acidic or alkaline) for the fine fraction (< 125 μm) of soil contaminated by 

MSW incinerator residues. 

Good metal removal yields were obtained after the application of a sulfuric acid leaching 

process ([H2SO4] = 0.45 M, [NaCl] = 3 M, T = 25°C, t = 4 h, pulp density (PD) = 10%) with removal 

yields up to 98.6% for Ba, 69.2% for Cu, 71.5% for Pb and 74.2% for Zn. However, this method 

seemed to be inefficient for the removal of tin (Sn). The solubilization of this element is 

problematic, so additional treatments including a combination of acid and alkaline leaching 

steps, a chemical treatment in the presence of hydrochloric acid (HCl), a magnetic separation 

and a combination of acidic leaching steps and magnetic separation were tested. The 

solubilization of tin was only efficient in the presence of a solution of hydrochloric acid 

(pH < 0.5) at 75°C; removing 75 and 81% of Sn initially present in the fraction < 125 µm. 

However, this leaching process is very expensive due to the high costs related to the 

consumption of hydrochloric acid which is not in accordance with the main objective of this 

study that is to develop an efficient and economically viable decontamination process. Based 

on the potential sources of the presence of tin in the MSW incineration residues and the 

observations made by SEM (scanning electron microscope) on the fine fraction of the soil 
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CMR28, a treatment by magnetic separation or a combination of an acid leaching step and a 

magnetic separation was performed. However, these treatments did not significantly improve 

the removal of tin (< 37% removal yield). Moreover, the combination of an acid leaching step 

([H2SO4] = 0.45 M, [NaCl] = 3 M, PD = 10%, t = 4 h and T = 25°C) and an alkaline leaching step 

([NaOH] = 0.45 M, PD = 10%, t = 4 h and T = 25°C) was tested at a bigger scale (200 g of soil in 

2 L of leaching solution). Compared to the acid leaching step, the combination of acid and 

alkaline leaching steps did not significantly improve the solubilization of metals, especially for 

tin.  

The effluents produced during the leaching process contain high amounts of metals and a 

treatment by precipitation-coagulation is required to allow their discharge into municipal 

sewers for Quebec City. According to our results, the precipitation of metals as hydroxides at 

pH = 7 seemed to be very efficient; allowing the recirculation of effluent into the 

decontamination process or their discharge into the sewer of Quebec City and Montreal. 

This research highlighted that a single acidic leaching step in the presence of sulfuric acid 

(0.45 M) and NaCl (3 M) is the best option for the solubilization of metals present in the 

fraction < 125 μm of the soil CMR28. This decontamination process allowed the reduction of 

some problematic metals (Ba, Cu, Pb and Zn) below the generic criteria C defined by the 

Ministry of Sustainable Development, Environment, Wildlife and Parks and a satisfactory 

reduction of the concentration of tin which is very problematic in the fraction < 125 µm of the 

soil CMR28. 

 

Keywords: Contaminated soil, Acid leaching, Precipitation, Tin, Magnetic separation 
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1 INTRODUCTION 

Les activités industrielles sont les principales causes de pollution, un lourd héritage résultant 

d’une faible conscience environnementale au cours des dernières décennies. En effet, la 

contamination d’un grand nombre de sites par des métaux et/ou métalloïdes est 

principalement liée à une mauvaise gestion des déchets, soit par des pratiques inadéquates 

d’élimination des déchets, des fuites ou des rejets de produits chimiques.  

Les cendres d’incinération des déchets municipaux (matières résiduelles) sont un excellent 

exemple d’une mauvaise gestion des déchets entraînant de sérieux problèmes de 

contamination des sites par les métaux lourds.  

En effet, entre 1934 et 1970, la Ville de Québec a utilisé les cendres d’incinération pour le 

remblayage des terres basses et pour la construction des routes, augmentant ainsi le nombre 

de sites contaminés et, par conséquent, les risques environnementaux pour la santé humaine. 

La gestion des sites contaminés par les métaux lourds implique bien souvent l’excavation des 

sols, suivie de leur enfouissement dans un site autorisé. De nos jours, cette technique n’est plus 

considérée comme une solution permanente étant donné la disposition d’un matériel 

contaminé et la nécessité d’une surveillance à long terme. Des techniques physiques, 

biologiques et chimiques de décontamination, in situ ou ex-situ, de sols contaminés par des 

métaux ont été développées, afin de pallier aux risques de dispersion des contaminants 

inorganiques dans l’environnement. Malgré le fait que les procédés physiques de 

décontamination soient plus économiques que les procédés chimiques, la lixiviation chimique 

s’avère plus efficace pour traiter les particules fines (< 125 μm) des sols contaminés. 

L'objectif de cette étude est d’évaluer la performance d’un procédé de décontamination par 

lixiviation chimique (acide et/ou basique) de la fraction fine (< 125 μm) de sols contaminés par 

des cendres d’incinération (sol à remblais hétérogène contenant près de 50% de résidus 

d’incinération), et contenant principalement du Ba, du Cu, du Pb, du Sn et du Zn. 
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1.1 Contexte et problématique 

La mauvaise gestion des cendres d’incinération de la Ville de Québec durant près de 40 ans a 

engendré l’apparition d’un grand nombre de sites présentant une problématique de 

contamination multiple par les métaux et les métalloïdes (As, Ba, Cu, Ni, Pb, Sn, Zn, etc.). Les 

sols étudiés au cours de ce projet de recherche proviennent d’un site qui a été occupé durant 

près de 20 ans (1949 - 1970) par la Tannerie Laurentienne (Québec) et qui a subi au fil des 

années des travaux de remblayage hétérogène comprenant principalement des résidus 

d’incinération, ainsi que des déchets domestiques et des résidus de construction. Ces activités 

ont entraîné une contamination importante du terrain, selon la phase I de l’évaluation 

environnementale réalisée par Technisol Environnement en 2005. En effet, plusieurs études de 

caractérisation environnementale de ce site réalisées par la Ville de Québec (1996), par 

Technisol Environnement (2002) et par Mission HGE Inc. (2005) ont montré que ces sols 

présentent des concentrations élevées en métaux lourds qui dépassent les normes du 

MDDELCC. Une étude réalisée en 2010 par Mission HGE Inc. en collaboration avec le service de 

l’environnement de la Ville de Québec a été réalisée dans le but de trouver une solution pour la 

réhabilitation de ce site contaminé. Cette étude a évalué l’applicabilité de la technologie de 

stabilisation/solidification (S/S) comme mode de gestion des sols contaminés présents dans le 

site à l’étude afin de limiter la dispersion et la migration des contaminants inorganiques vers les 

nappes souterraines et la rivière Saint-Charles (Ville de Québec, 2010). En effet, en l’absence de 

traitements qui assurent l’extraction et l’élimination des contaminants inorganiques au Québec, 

seule la technologie S/S est traditionnellement appliquée pour la décontamination des terrains 

lorsque les sols ne sont pas enfouis dans un site autorisé. Cette technologie consiste en 

l’excavation des sols, en une stabilisation des contaminants suivis par un enfouissement 

sécuritaire dans des cellules appropriées. Par contre, le déplacement de la contamination n’est 

pas une solution permanente.  
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Par conséquent, dans le cadre du développement durable, le gouvernement québécois 

encourage la recherche de solutions alternatives et le développement de technologies 

physiques et/ou chimiques efficaces, robustes et rentables pour la décontamination des sols 

aux prises avec une contamination par des métaux lourds.  

1.2 Objectif du projet de recherche 

L’objectif de ce projet de recherche consiste à développer et à optimiser un procédé de 

décontamination assurant la solubilisation des métaux (Ba, Cu, Pb, Zn et Sn) présents dans la 

fraction fine (< 125 μm) des sols contaminés par les cendres d’incinération (sol à remblais 

hétérogène contenant près de 50% de résidus d’incinération), principalement par voie 

chimique (lixiviation acide et/ou basique), ou par combinaison avec des traitements physiques 

en cas de besoin. Le développement de méthodes physiques de décontamination des fractions 

grossières de ce sol contaminé est également en cours de réalisation dans le cadre d’un projet 

de doctorat. Dans ce projet, nous nous sommes intéressés uniquement à la décontamination de 

la fraction fine (< 125 μm) du sol CMR28 car les métaux lourds sont très concentrés dans cette 

fraction et le traitement des formes métalliques adsorbées sur les fractions fines du sol est plus 

difficile et plus coûteux que pour les fractions grossières. 

Les objectifs spécifiques de ce projet sont : 

 De caractériser la contamination inorganique présente dans la fraction fine 

(< 125 μm) du sol CMR28 (granulométrie et granulochimie) ainsi que d’étudier 

les interactions des métaux et, plus particulièrement, de Sn avec la matrice du 

sol à l’aide d’observations au microscope électronique à balayage (MEB); 

 De déterminer la méthode de traitement chimique (acide et/ou basique) la plus 

efficace ainsi que les méthodes préalables de traitement (traitement physique) 

afin d’améliorer la décontamination de la fraction fine du sol; 
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 De sélectionner et de valider les méthodes de décontamination capables de 

solubiliser et d’extraire les métaux lourds jusqu’à des niveaux acceptables (< 

critère C) en fonction des utilisations visées pour le terrain et ce, à moindres 

coûts; 

 De traiter les effluents acides ou basiques générés au cours du procédé chimique 

et de concentrer les métaux dans le plus petit volume de déchet possible.  

 

1.3 Originalité du projet 

L’originalité de ce projet de recherche réside dans le fait que la diversité des contaminants 

inorganiques présents dans la fraction fine du sol et leurs comportements différents rendent le 

traitement simultané difficile. De plus, Sn constitue un élément problématique de ce projet de 

recherche étant donné que sa chimie est peu connue et qu’il existe peu de travaux qui portent 

sur la solubilisation de cet élément présent dans des sols contaminés. Par conséquent, 

l’originalité de ce projet est de trouver des méthodes efficaces qui traitent à la fois Sn (élément 

peu connu) et les autres contaminants inorganiques afin d’assurer une décontamination ou une 

réduction des concentrations des métaux présents en-dessous du critère C (défini par le 

gouvernement du Québec) et ce, à moindres coûts par rapport à la réhabilitation du site par 

enfouissement des sols contaminés. 
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2 REVUE DE LITTÉRATURE 

2.1 Sol: Généralités et contamination 

Le sol est la couche superficielle de l'écorce terrestre, lieu de vie pour tous les organismes 

vivants. Les pédologues ont défini le sol comme étant « le résultat de l’altération et de la 

transformation de la roche mère sous-jacente sous l'action des agents chimiques, physiques et 

biologiques, au contact de l'atmosphère et des êtres vivants donnant ainsi cette formation 

naturelle de surface, à structure meuble et d'épaisseur variable » (Landry, 1997). Il existe 

plusieurs autres définitions du sol en relation avec le domaine d’activités. Par exemple, en 

agronomie, le sol est la partie arable homogénéisée par les labours et explorée par les racines 

des plantes. En hydrogéologie, le sol est le manteau vivant et végétalisé où se déroule le cycle 

de l'eau. En ingénierie civil, le sol est considéré comme un support pour la construction des 

routes et des fondations de bâtiments. 

Parmi les principales propriétés d’un sol, nous pouvons citer la température, la résistance au 

travail du sol (cohésion, adhésivité et plasticité), la surface spécifique (SS) (m2/g), la porosité, la 

conductivité hydraulique (m/sec), la conductivité électrique (S/m), le pH (le pouvoir tampon du 

sol) et la capacité d’échange cationique (CEC) (méq/100 g) (Mercier, 2000). 

Le sol est un milieu complexe constitué en général de trois phases : 50% représente la phase 

solide dont 45% sont les minéraux inorganiques, 25% représente la phase gazeuse 

(indispensable à la respiration des racines et des êtres vivants du sol) et 25% représente la 

phase liquide (eau interstitielle) (Bliefert et al., 2009).  

La fraction minérale (phase solide) est classée par le Système canadien de classification des sols 

(1987) et par l’United States Department of Agriculture (USDA, 2002), suivant une échelle 

granulométrique décroissante. Il existe les éléments grossiers de diamètre supérieur à 2 mm 

(pierres, cailloux et graviers), les éléments de diamètre inférieur à 2 mm représentés par les 

sables (très grossier : 1 – 2 mm ; grossier: 0,5 – 1 mm; moyen: 0,25 - 0,5 mm; fin: 100 – 250 μm 

et très fin: 50 – 100 μm), par les silts (entre 2 et 50 μm) et, finalement, par les argiles (< 2 μm). 
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Parmi les minéraux inorganiques présents dans le sol, nous retrouvons principalement les 

silicates (quartz, feldspaths, micas) et les minéraux argileux, appelés également phyllosilicates 

(kaolinite et illite), qui donnent de la structure au sol en enrobant les autres particules. Il existe 

aussi les minéraux non silicatés, tels que les sulfures et les sulfosels (pyrite, galène, etc.), les 

oxydes et hydroxydes (magnétite, hématite, etc.), les halogénures (halite, fluorine, etc.), les 

carbonates (calcite, dolomite, sidérite, etc.), les sulfates (gypse, etc.) et les phosphates (apatite) 

(Landry, 1997; Mercier, 2000). De plus, le sol contient des éléments organiques comme les 

débris végétaux frais et en voie de décomposition (humus) ainsi que les petits animaux et 

bactéries. Ces différents constituants sont nécessaires à la survie des micro-organismes 

présents dans le sol ainsi que les espèces humaines, animales et végétales (Bliefert et al., 2009; 

Yaron et al., 1996). 

Les métaux lourds sont également naturellement présents à l’état de traces dans le sol, avec 

des enrichissements locaux résultant de la présence de systèmes géologiques particuliers 

(Mercier, 2000). Cependant, les activités humaines, telles que les activités domestiques, 

agricoles et surtout industrielles, renforcent cette présence et entraînent une augmentation 

des concentrations en métaux mesurées dans les sols. Ces concentrations élevées en métaux 

lourds ou métalloïdes représentent un véritable danger pour l’environnement et la santé 

humaine.  

Au Québec, les terrains, présentant des concentrations en composés inorganiques et/ou 

organiques supérieures au critère B défini par la « Politique de protection des sols et de 

réhabilitation des terrains contaminés », sont considérés comme potentiellement 

problématiques pour la santé humaine et pour l’environnement (MDDELCC, 2014b). Au 

Québec, le système de gestion des terrains contaminés (Système GTC) est la principale source 

d'information du Ministère du Développement Durable, de l’Environnement et des 

Changements Climatiques (MDDELCC). Au 31 décembre 2010, le système GTC comptait près de 

8 334 inscriptions associées à 7 812 terrains contaminés (redondance de certaines inscriptions) 

(MDDEFP, 2013). Les inscriptions sont classées selon le type de contaminants présents dans les 

sols, il est possible de noter la présence de terrains contaminés par des composés organiques, 

par des composés inorganiques ou une contamination mixte (composés inorganiques et 
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organiques). Sur les 8 334 cas recensés, la contamination de type organique représente 73%, 

celle de type inorganique représente 12% et les 15% restants sont liés à une contamination 

mixte.  

Selon le MDDEFP, 26% des sites sont contaminés par des HAM (hydrocarbures aromatiques 

monocycliques), à peu près 26% des terrains inscrits sur la liste des terrains contaminés sont 

aux prises avec une contamination par des métaux et métalloïdes, 23% sont contaminés par des 

hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP). Les acides, les bases, les solvants et les 

produits pétroliers représentent 15% des sites contaminés et les biphényles polychlorés (BPC) 

représentent 3% des cas (MDDEFP, 2013). Sachant qu’un terrain peut être contaminé par 

plusieurs substances, certains sites peuvent être comptabilisés dans plusieurs catégories de 

contaminants. 

Ces différents contaminants s’adsorbent, en général dans le sol, sur les argiles, la matière 

organique et les oxydes et/ou hydroxydes de fer ou d’aluminium et ils deviennent immobiles et 

difficiles à enlever. Les métaux ne font pas que s’adsorber mais ils constituent des minéraux 

présents et attachés dans de plus ou moins grande proportion dans des grains de sols. En effet, 

les contaminants organiques sont facilement traités, contrairement aux métaux, à caractère 

silencieux et non dégradables (Mercier, 2000). Par conséquent, l’enfouissement a été toujours 

la solution la plus pratiquée pour la réhabilitation des sites contaminés par des métaux étant 

donné que les options de traitement sont peu disponibles (grande répartition spatiale et 

hétérogénéité). Afin d’éviter toute gestion inadéquate des sols contaminés par des métaux, de 

nouveaux procédés appropriés, compétitifs et rentables sont en cours de développement.  
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2.2 Contamination des sols par les cendres d’incinération 

La contamination des sols par les cendres d’incinération est une problématique 

environnementale et mondiale issue de la gestion inadéquate des cendres de grille au cours des 

dernières décennies. 

En effet, l’incinération des déchets municipaux est une technique de destruction et de 

transformation des déchets solides par l’action du feu, c’est-à-dire par une combustion aussi 

complète que possible afin de réduire au maximum le volume des déchets. Elle n’entraîne pas 

la disparition totale des déchets municipaux mais leur transformation en deux types de résidus, 

à savoir les résidus de contrôle de la pollution de l’air (RCPA) et les cendres de grilles 

(mâchefer). Les RCPA comprennent les cendres volantes issues du mélange des cendres de 

chaudière, des cendres d’électrofiltres et des chaux usées, captées par le système de contrôle 

anti-pollution de l‘incinérateur. Ces cendres contiennent des concentrations élevées en métaux 

(Pb, Cd, Hg) (Abanades et al., 2002; Bridle et al., 1987; Environnement Canada, 1991; Levasseur 

et al., 2003; Pinzani et al., 2002). Les cendres de grilles constituent le résidu solide accumulé sur 

les grilles de la chambre de combustion, elles représentent entre 80% et 90% de la masse totale 

des résidus obtenus lors de l’incinération des déchets (Abanades et al., 2002; Sabbas et al., 

2003) et représente de 15 à 25% de la masse initiale de déchets. Ces cendres sont constituées 

principalement de verre, de céramique, de métaux et de matière organique (Chimenos et al., 

1999). Considérées comme des matières résiduelles selon la Politique québécoise de gestion 

des matières résiduelles, les cendres volantes renferment des composés toxiques facilement 

lixiviés. Elles ne respectent donc pas les critères des matières non lixiviables et sont considérées 

comme matières résiduelles dangereuses et doivent être traitées avant enfouissement 

(Levasseur et al., 2003). Les cendres de grilles, quant-à-elles, sont qualifiées comme matière 

résiduelle non dangereuse (Beauchesne et al., 2005; Bridle et al., 1987). En effet, suite au 

traitement thermique, les cendres de grille ont un caractère amorphe et les contaminants 

deviennent encapsulés dans la matrice et sont par conséquent inertes, peu solubles et moins 

mobiles, ce qui rend leur lixiviation plus difficile (Hjelmar, 1996; Kosson et al., 1996). Pour cela, 
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ces cendres respectent en général les normes du test de lixiviation (Toxic Leaching 

Characteristic Procedure – TCLP).  

Durant près de 40 ans (1934 - 1970), les cendres de grilles ou mâchefers, produites suite à 

l’incinération des déchets municipaux par la Ville de Québec, ont été utilisés comme des 

matériaux de construction des rues, de remblayage et de tassement des terres basses. Cette 

gestion inadéquate des mâchefers a entrainé la contamination par des métaux lourds (non 

dégradables, très hétérogènes dans les cendres et sur les sites) d’un grand nombre de sites 

(Dermont et al., 2008a). Cette gestion inadéquate de ces cendres représente un lourd héritage 

pour le gouvernement qui a choisi l’option d’enfouissement de ces sols comme solution pour la 

gestion et la réhabilitation de ces sites étant donné qu’au Québec, il n’existe aucun procédé de 

traitement pour les sols contaminés par les composés inorganiques. C’est un problème qui se 

pose et un défi important dans le cadre du développement durable et de la réhabilitation de 

ces terrains contaminés, d’où la nécessité du développement de nouveaux procédés de 

décontamination efficaces, compétitifs et rentables applicables aux sols contaminés par les 

métaux lourds. 

2.3 Généralités sur les métaux lourds 

En général, les métaux lourds (appelés aussi éléments traces) comprennent les éléments 

métalliques naturels, les métaux ou dans certains cas, les métalloïdes. Les métaux sont 

naturellement présents dans la croûte terrestre à des faibles teneurs avec des concentrations 

généralement inférieures à 0,1% et ils sont caractérisés par une masse volumique supérieure à 

5 g par cm3. Certains métaux sont considérés comme des oligo-éléments (Co, Cr, Cu, Fe, Mo, 

Mn, Ni, Zn) utiles et essentiels en faibles quantités à la vie des organismes vivants tels que les 

microorganismes, les animaux et les plantes. Cependant, ils peuvent se révéler très nocifs et 

toxiques à des doses plus importantes. D'autres ne sont pas nécessaires à la vie et sont 

préjudiciables quelle que soit leur dose (contaminants stricts) comme le Cd, le Hg, le Pb, le Sb et 

le Sn (Miquel, 2001). 



 

10 

La présence de métaux lourds à des fortes concentrations entraîne la contamination des sols, 

posant ainsi un sérieux problème pour l’environnement et la santé humaine, du fait qu’ils sont 

persistants et non dégradables. L’USEPA a mis en place une liste des polluants les plus 

dangereux et les plus présents dans les sols (représentant un niveau toxicologique élevé) parmi 

lesquels nous retrouvons le Cd, le Cr, le Cu, le Pb et le Zn (Han et al., 2002). 

Les métaux lourds se libèrent dans le milieu depuis leurs sources qui peuvent être d’origine 

naturelle ou d’origine anthropique. En effet, ils sont des constituants naturels dans les roches et 

dans les gisements minéraux dont l’activité humaine a renforcé leur présence dans 

l’environnement en modifiant leurs répartitions, leurs formes chimiques et leurs 

concentrations. Parmi les sources naturelles, nous pouvons citer l’exploitation des mines, 

l’érosion des gisements naturels et les prélèvements d’eau ainsi que les éruptions volcaniques 

(Miquel, 2001). Parmi les sources anthropiques, nous pouvons citer les activités minières, 

l’industrie métallurgique et sidérurgique associée, les engrais et les pesticides appliqués dans 

les activités agricoles (fumiers, amendements, fertilisants), les incinérateurs et les cendres 

d’incinération des déchets (ordures ménagères), les déchets médicaux, les rejets toxiques des 

batteries, les émissions des usines et moteur à explosion, les émissions lors de la combustion 

du charbon et du pétrole. De plus, le ruissellement de surfaces contaminées, les effluents des 

égouts et des boues des stations d’épuration et les activités militaires peuvent être à l’origine 

de la contamination des sols (Bliefert et al., 2009; Callender, 2003; Dermont et al., 2010; 

Guemiza, 2013; Johnson et al., 2005; Laporte-Saumure et al., 2010; Levasseur et al., 2006; 

Mercier, 2000; Mercier et al., 2007; Perron et Hébert, 2007). Donc, ce sont les activités 

industrielles qui constituent la principale source de contamination des sols par les métaux 

(USEPA, 2007). 

Une fois libérés, les métaux lourds sont transportés par voie éolienne et/ou par voie aqueuse. 

La mobilité et le comportement des métaux dans l’environnement dépend de plusieurs 

paramètres tels que: le climat, le pH et le potentiel redox du milieu, la composition du sol 

(teneurs en argile, limon et sable, teneurs en carbonates, en oxydes et en hydroxydes de fer, 

d’aluminium et de manganèse), la capacité d'échange cationique (CEC), le type, la distribution 

et la vitesse de décomposition de la matière organique, le type de végétation présente 
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(Adriano, 2001; Darling et Thomas, 2003). Généralement, l’adsorption des ions métalliques 

dans les sols est importante en raison de la présence des argiles et de la matière organique 

(MO) qui sont des composés ayant de grandes surfaces spécifiques (allant jusqu’à 800 m2/g 

pour les argiles). Ainsi, une forte CEC et la présence de ligands organiques (carboxylique et 

phénolique) et des (hydro)oxydes limitent la disponibilité des métaux. Cependant, une baisse 

du pH augmente la solubilité des métaux et entraîne leur lixiviation dans les eaux souterraines 

et les eaux de surface (lskandar, 2001). Les formes chimiques sous lesquelles les métaux sont 

présents influencent aussi leur comportement dans les sols. Il existe des formes libres 

(élémentaire, particulaire et ionique) et des formes liées (adsorbées, complexés aux composés 

organiques insolubles, précipités sous forme de sels ou des minéraux solides ou présents dans 

la structure cristalline des minéraux) (McLean et Bledsoe, 1992).  

2.4 Nature et caractéristiques des contaminants inorganiques 

2.4.1 Baryum 

Le baryum est un élément chimique de symbole Ba, de numéro atomique 56, dont la masse 

molaire est de 137,34 g/mol et dont la densité à 20°C est de 3,5 g/cm3. Il appartient à la famille 

des alcalino-terreux. Le Ba possède deux électrons de valence qu’il peut perdre facilement, ce 

qui explique pourquoi nous le retrouvons sous forme de cation divalent dans l’environnement. 

Le Ba est un agent réducteur fort, il réagit avec l’air et avec l’eau ainsi qu’avec les agents 

oxydants et les acides. De plus, il possède une grande affinité pour les halogènes (formation 

d’halogénures à froid), l’azote, l’hydrogène, le soufre (formation de sulfures à chaud) et le 

phosphore (Carton, 2014).  

Dans la nature, le Ba n’est jamais trouvé sous forme native car il est très réactif en présence 

d’oxygène. Mais nous le retrouvons dans de nombreux minéraux comme la barytine (BaSO4), la 

norséthite (BaMg(CO3)2), la sambortite (BaSi2O5) et la withérite (BaCO3). La barytine et la 

withérite sont des sels de Ba peu solubles. Le Ba est naturellement présent dans les eaux de 

surface et dans les réserves d’eau potable avec des concentrations situées entre 1 et 20 μg/L 

(ATSDR, 1992).  
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Dans le sol, le Ba n’est pas très mobile, il se complexe rapidement avec les sulfates et les 

carbonates présents dans le sol. De plus, il se fixe facilement aux argiles ainsi qu’aux oxydes et 

hydroxydes, lesquels réduisent sa mobilité (CCME, 1999). Cependant, son affinité pour les 

acides humiques est très faible. La plupart des sels de Ba, réagissent et migrent facilement dans 

les eaux (CCME, 1999). Leurs solubilités augmentent dans des conditions acides (pH faible) 

(Santé Canada, 1990), ce qui favorise leur accumulation dans les eaux souterraines lorsque les 

sols sont acides. Dans les sols tropicaux, le Ba se trouve sous forme de hollandite (Ba2Mn8O16) 

mobile et dans les zones climatiques tempérées humides, il est fixé par les oxydes de fer et 

devient immobile (IRSN, 2002). 

Découvert sous forme d'oxyde de Ba en 1774 dans des minerais de dioxyde de manganèse, le 

Ba n’a été isolé à l’état pur par électrolyse qu’en 1808 par Davy et Bunsen. Le Ba provient 

principalement de l’érosion des roches et des minéraux ainsi que des rejets anthropogéniques. 

Les principales sources de Ba dans l’atmosphère sont les émissions industrielles (ATSDR, 1992). 

Les principales régions d'exploitation se situent en Chine, en Russie, au Mexique et en Inde 

(IRSN, 2002). 

Le Ba est considéré comme un élément non essentiel pour les êtres humains. Toutefois, ce 

métal peut se trouver en très faibles quantités dans le corps humain (Santé Canada, 1990). Les 

principales sources d’exposition du Ba sont la nourriture (céréales, lait, noix, algues et 

poissons), l’eau ainsi que l’ingestion ou le contact avec du sol ou des plantes (Lenntech, 2014a; 

Santé Canada, 1990). Cependant, ces expositions ne causent pas d’effets importants pour la 

santé. L’industrie du Ba constitue la plus importante source d’exposition de ce métal par le fait 

de respirer de l'air qui contient du sulfate de Ba ou du carbonate de Ba. Il existe aussi beaucoup 

de sites de déchets dangereux qui contiennent une certaine quantité de Ba représentant un 

danger pour les gens vivant à proximité (Lenntech, 2014a). Une exposition chronique au Ba 

peut entraîner des difficultés respiratoires, une augmentation de la pression artérielle, une 

irritation de l'estomac, une faiblesse musculaire, des modifications des réflexes nerveux, une 

inflammation du cerveau et du foie, des dommages aux reins et au cœur (Lenntech, 2014a). 

Une exposition aigue (très rare) peut entraîner des problèmes gastro-intestinaux 

(vomissements et diarrhées) ou des troubles des mécanismes de rétention du potassium 
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(Klassen, 2008) provoquant des paralysies ou dans certains cas, la mort. La toxicité du Ba 

dépend principalement de sa forme chimique et de sa solubilité. Par exemple, les sulfates de Ba 

insolubles sont peu absorbés par le corps humain et s’avèrent non toxiques contrairement aux 

sels de Ba solubles qui ont des effets sur le système cardio-vasculaire pouvant entraîner une 

tachycardie voire même un arrêt cardiaque (Klassen, 2008). Le carbonate de Ba est utilisé 

comme poison raticide grâce à sa capacité d’inhiber les fonctions cardiaques des rongeurs 

(Santé Canada, 1990). Toutefois, les effets d’une intoxication au Ba sont réversibles. Aucun 

effet cancérigène n’est répertorié pour cet élément (Lenntech, 2014a). 

2.4.2 Cuivre 

Le cuivre est un élément chimique de symbole Cu, appartenant aux métaux de transition, de 

numéro atomique 29, de masse molaire 63,55 g/mol et de densité 8,96 g/cm3. Ce métal est de 

couleur rougeâtre et il est caractérisé par une haute conductivité thermique et électrique. Il 

existe plusieurs états d’oxydation du Cu dont les formes les plus stables sont les ions cuivreux 

(Cu+) et les ions cuivriques (Cu2+), ces derniers sont plus stables en solution aqueuse. 

Le Cu est un des rares métaux qui existe à l'état natif. Dans la nature, nous pouvons le retrouver 

dans les minéraux, principalement sous forme de chalcopyrite (CuFeS2). Il se trouve également 

sous forme de sulfures (covellite (CuS), chalcocite (Cu2S) et bornite (Cu5FeS4)), de sulfates 

(CuSO4), d'oxydes (cuprite (Cu2O)) et de carbonates (malachite (Cu2CO3(OH)2) et 

azurite(Cu3(CO3)2(OH)2)) (Pichard et al., 2005b). Le Cu réagit également avec les composés 

azotés, soufrés et halogénés, en plus des composés organiques (acides fulvique et humique) 

(Santé Canada, 1992).  

Dans les eaux naturelles, la présence du Cu est influencée par de nombreux processus tels que 

la complexation avec les ligands organiques (les groupements -NH2, -SH, et -OH) ou avec les 

minéraux, l’adsorption sur les oxydes métalliques, les argiles ou la matière organique 

particulaire, la bioaccumulation, la présence des cations de compétition (Ca2+, Fe2+, Mg2+), la 

présence de sels (OH-, S2-, PO4
3-, CO3

2-, etc.) et les échanges entre l’eau et les sédiments 

(Dameron et Howe, 1998; Pichard et al., 2005b). Le Cu se trouve dans les eaux naturelles 
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majoritairement sous forme d’ions cuivriques (jusqu’à pH 6) (Équation 2-1) (Dameron et Howe, 

1998).  

 

Équation 2-1 CuFeS2 + 4 O2 → Cu 2+ + Fe 2+ + 2 SO4 
2-  

 

Pour des pH supérieurs à 7, il forme des complexes avec les ions carbonates (Cu(CO3)2
2- et 

CuCO3). En général, dans les eaux naturelles, le Cu tend à se déposer, à précipiter ou à 

s’adsorber à la matière organique, au fer hydraté, aux oxydes de manganèse ou aux argiles. 

Toutefois, il peut être retrouvé sous les formes solubles suivantes: CuSO4, Cu(OH)2 et CuCl2 

(Callender, 2003; Dameron et Howe, 1998). 

Dans le sol, le Cu est fortement associé aux minéraux argileux, aux oxydes de fer, de manganèse 

et d’aluminium ainsi qu’aux carbonates et à la matière organique, rendant cet élément 

immobile et moins disponible en comparaison avec d’autres éléments métalliques (ATSDR, 

2004). De plus, il s’avère que le Cu migre peu dans les sols en raison de son adsorption 

favorable aux composantes intrinsèques du sol dans les premiers centimètres de ce dernier 

(Pichard et al., 2005b). De ce fait, il ne pénètre presque jamais dans les eaux souterraines 

(Lenntech, 2014b). La rétention du Cu dans les sols dépend principalement du pH du sol. En 

effet, la fixation du Cu aux composantes du sol est plus favorable à des pH neutres ou 

légèrement alcalins (Adriano, 2001) alors qu’il devient plus soluble dans des conditions acides 

(une mobilisation significative après une lixiviation prolongée à pH inférieur à 3). Le Cu peut 

précipiter sous forme de malachite ou former des complexes avec la matière organique dès que 

le pH du sol est supérieur à 7 (Pichard et al., 2005b) . 

Le Cu est l’un des plus anciens métaux à avoir été utilisé par l’homme dans la fabrication des 

pièces de monnaie (datant de 8 700 avant J.-C.) (Encyclopédie Snyke, 2014a). En 2010, la 

production mondiale de Cu a atteint 16,2 Mt dont les principaux producteurs sont le Chili 

(34,1%), le Pérou (7,9%), la Chine (7,1%) et les États-Unis (6,9%) (Edelstein, 2011). Étant donné 

ses propriétés physiques (bonne conductivité électrique et thermique et ductilité), le Cu est 

largement employé en métallurgie dans la fabrication des alliages (laiton et bronze), dans la 
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fabrication de matériels électriques, dans la plomberie et dans différents autres industries 

(industrie pétrolière, textile, tannage, peinture anticorrosive et préservation du bois) (Pichard 

et al., 2005b). Il est également utilisé aussi dans les canalisations d'eau, dans les toitures et les 

gouttières, en plus du domaine maritime à cause de sa résistance à la corrosion et sa toxicité 

empêchant la fixation des organismes vivants (Encyclopédie Snyke, 2014a). Toutes ces 

industries et ces outils fabriqués constituent les principales sources anthropogéniques 

entraînant la contamination de l’environnement par le Cu.  

Le Cu se trouve dans plusieurs types d'aliments, dans l'air et dans l'eau mais le sol est le milieu 

environnemental le plus exposé à ce métal. En effet 97% du Cu libéré se trouve dans le sol 

contre environ 3% dans les eaux et 0,04% dans l'air (ATSDR, 2004). À très faible dose, le Cu est 

un oligo-élément indispensable à la vie. En effet, chez l’être humain, il intervient dans la 

régulation du transport du fer, du cholestérol et du glucose (Goldhaber, 2003), ainsi que dans le 

bon fonctionnement du système immunitaire (Plumlee et Ziegler, 2003). Cependant, il devient 

toxique et très néfaste lorsqu’il est absorbé à des concentrations élevées entraînant un 

empoisonnement du corps. Les effets aigus d’une intoxication au Cu sont la détérioration des 

globules rouges, des poumons, du foie et des fonctions pancréatiques ainsi que l’apparition de 

problèmes aux reins, à l’estomac, au système nerveux et à l’ADN par des mutations (Gaetke et 

al., 2003). À ce jour, aucun effet cancérigène n’a été mis en évidence (Pichard et al., 2005b). 

L’apport quotidien de Cu recommandé et fondé sur les besoins essentiels, est d'environ 

2 mg/jour pour les adultes ou 30 µg/kg (poids corporel) par jour (Santé Canada, 1992). De 

fortes concentrations en Cu ont des effets néfastes sur la santé des animaux, sur la croissance 

des plantes et sur l'activité du sol (microorganismes, vers de terre et production agricole) 

(Lenntech, 2014b). 
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2.4.3 Plomb 

Le plomb est un élément chimique de symbole Pb, appartenant à la famille des cristallogènes. Il 

est de numéro atomique 82, de masse molaire 207,2 g/mol et de densité 11,34 g/cm3. En plus 

de sa forme métallique, le Pb possède deux états d’oxydation: +II (composés très stables) et +IV 

(composés peu stables). Le Pb, sous sa forme tétravalente, est un oxydant très fort, mais cette 

forme est peu présente dans l’environnement. En effet, le Pb est majoritairement présent dans 

l’environnement sous sa forme divalente, plus stable (Callender, 2003). Le Pb est un produit 

naturel de la désintégration de l'uranium (Encyclopédie Snyke, 2014b). Le Pb à l’état natif est 

très rare, il est souvent associé aux gisements de sulfures dont la source minérale principale est 

la galène (PbS) et aux gisements de sulfates (l’anglésite PbSO4). Il peut également s’associer aux 

carbonates (cérusite PbCO3), à l’oxygène (PbO, PbO2, Pb3O4) et au chlore (PbCl2) (Pichard et al., 

2003). 

Dans les eaux naturelles, le Pb se trouve sous forme de cationique divalente (Pb2+). Il forme des 

complexes avec les carbonates pour des pH allant de 6 à 8. Alors que pour des pH supérieurs à 

8, le Pb se trouve sous forme complexée avec les hydroxydes (Stumm et Morgan , 1996). La 

plupart de ces composés inorganiques sont peu solubles dans l’eau. Toutefois dans les eaux 

acides, le sulfure de Pb peut réagir avec l’oxygène et former un complexe de sulfate de Pb 

(PbSO4), comme l’indique l’Équation 2-2. Dans la colonne d’eau, le Pb a tendance à migrer vers 

les sédiments, soit en s’adsorbant sur la matière organique et les minéraux d’argile, soit en 

précipitant sous forme de sels insolubles (carbonate, sulfate ou sulfure de Pb) ou en réagissant 

avec les oxydes de manganèse (Pichard et al., 2003).  

 

Équation 2-2 PbS(s) + 2 O2 (aq) → PbSO4 (s) 
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Dans le sol, la mobilité du Pb est très faible, il a une tendance à s’accumuler dans les horizons 

riches en matière organique et plus particulièrement en surface des terrains. Les facteurs qui 

contrôlent sa mobilité et sa biodisponibilité dans les sols sont principalement le pH, les teneurs 

en argile et en matière organique. Par exemple, la présence de carbonates de calcium, d’ions 

phosphates ou de fortes concentrations en phosphore, ainsi qu’une CEC élevée tendent à 

diminuer la mobilité du Pb dans le sol (Cao et al., 2003; Ma et al., 2007). Dans certains cas, le Pb 

peut migrer vers les couches plus profondes, en cas de présence de fortes quantités de boues 

(production de complexes organométalliques solubles) ou dans le cas de sols forestiers très 

acides ou par entraînement des particules du sol par les vers de terres ou d’autres 

microorganismes ou par les racines des plantes (Pichard et al., 2003). 

Les émissions du Pb dans l’environnement sont essentiellement liées aux sources anthropiques 

telles que l’industrie minière, la métallurgie et la sidérurgie ainsi que les rejets des véhicules 

dans l’atmosphère, ils représentent presque 80% des émissions contre 4% représentés par les 

apports naturels (Aranguren, 2008; Nriagu, 1996). Une autre source importante de 

contamination des sols par le Pb est la contamination par les cendres d’incinération liée à une 

gestion inadéquate de ces déchets au cours des dernières décennies (Mercier, 2000).  

En effet, l'homme a utilisé le Pb depuis plus de 7 000 ans, en raison de ses caractères physiques 

qui facilitent sa manipulation et sa mise en forme (grande diffusion, facilité d'extraction, grande 

malléabilité et point de fusion faible). Ce métal est principalement utilisé dans l’industrie des 

batteries électriques (utilisation entre 65 et 70% dans le monde occidental) (Pichard et al., 

2003). Il est employé notamment dans la plomberie, la conception de produits chimiques et 

d’alliages, les gaines de câbles ainsi que dans la fabrication des peintures, des canalisations et 

des toitures étant donné son caractère anticorrosif. En combinaison avec l'As et le Sb, le Pb est 

utilisé dans la fabrication de munitions de guerre et de chasse (Pichard et al., 2003), il sert 

également comme un additif antidétonant dans l’essence. Mais à cause de sa toxicité, 

l’utilisation du Pb a diminué de nos jours, parce qu'il entraîne la pollution de l'environnement 

(Conseil national de recherches Canada, 2008).  

À la différence des oligoéléments, le Pb n’a aucune fonction essentielle pour l’être humain, il 

possède au contraire un caractère toxique pour l’Homme. Le Pb peut pénétrer dans l’organisme 
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par l’inhalation de poussières contaminées, par l’ingestion de certains aliments (lait, eau, 

boissons), des écailles de peinture, des poussières et des sols contaminés et par absorption 

cutanée (Pichard et al., 2003). Les risques par ingestion d’écailles de peinture ou de poussières 

et sols contaminés touchent principalement les enfants (Mercier, 2000). En effet, chez les 

enfants, les taux d’absorption du Pb par voie digestive sont plus élevés que chez les adultes. Ils 

sont compris entre 5 et 10% chez les adultes contre 20% chez les enfants âgés d’une dizaine 

d’années et presque 50% chez les enfants de moins de 2 ans (Pichard et al., 2003). En pénétrant 

dans le corps humain, le Pb passe directement du sang vers les différents organes entraînant 

ainsi une augmentation de la tension artérielle, l’apparition de dommages vasculaires et 

intestinaux, des problèmes neurologiques ainsi que des troubles rénaux. Une exposition 

prolongée au Pb a des effets cumulatifs toxiques parmi lesquels, nous pouvons citer: une 

grande fatigue, un manque de concentration, une stérilité, des lésions et séquelles cérébrales 

(irréversible dans certains cas). Chez les enfants, le Pb est absorbé plus facilement entraînant 

ainsi un empoisonnement et une intoxication (saturnisme) due au remplacement du calcium 

dans les os par le Pb. Des cas de retards mentaux ont été mis en évidence chez des enfants 

touchés par une intoxication au Pb (Mercier et al., 2002a). De plus, l’Union Européenne a classé 

l’arséniate de Pb comme cancérigène pour l’homme ainsi que l’USEPA, qui a considéré en 1989, 

le Pb et ses dérivés inorganiques comme des matériaux potentiellement cancérigènes pour 

l’homme (Pichard et al., 2003). La présence du Pb dans l’environnement entraîne l’apparition 

d’un cycle non naturel plus étendu que le cycle naturel, posant de nombreux problèmes sur les 

équilibres mondiaux. Les organismes vivants tels que les organismes aquatiques, les 

phytoplanctons et les crustacés souffrent des conséquences des empoisonnements au Pb, en 

plus des perturbations des fonctions du sol (Lenntech, 2014d). 
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2.4.4 Étain 

L’étain est un élément chimique de la famille des cristallogènes, de symbole Sn et de numéro 

atomique 50. En plus l’étain gris non métallique (forme α), nous retrouvons l’étain blanc (forme 

β), qui est un métal gris-argent malléable et moyennement ductile. Il existe deux états 

d'oxydation de Sn: +II et +IV (Fouassier et Péreyre, 2014). En général, Sn est caractérisé par sa 

faible tendance à la réduction et son inaltérabilité à l’air. Facilement attaqué par les acides 

forts, il se transforme pour donner des composés plus complexes. Les organoétains sont les 

formes les plus répandues, il existe plus de 500 composés d’organoétains (Futura-Sciences, 

2012). 

Sn est un élément rare qui ne représente que 0,004% de la croûte terrestre. Dans la nature, la 

source minérale principale de Sn est la cassitérite (SnO2). Cependant, Sn peut également se 

trouver dans l’environnement sous forme de sulfure de Sn appelé stannite (Cu2FeSnS4). La 

cassitérite est très résistante à tous facteurs chimiques ou physiques d’altération, ce qui rend 

Sn immobile dans le minerai (Rose et al., 1979).  

À pH neutre, Sn se trouve toujours sous forme stable dans les sols. Mais, en présence d’eaux 

acides (pH entre 5 et 7), il peut devenir soluble, ce qui permet son association aux hydroxydes 

ou aux oxydes (Sn(OH)+, Sn(OH)2
2+, Sn(OH)2, SnO). Pour des pH supérieurs à 7, les réactions avec 

les oxydes et hydroxydes seront semblables aux espèces anioniques tels que Ge et As, d’où la 

formation des complexes (SnO3H-, SnO3
2- et Sn(OH)6

2-) facilement absorbés par les 

microorganismes (Pawlik-Skowronska et al., 1997). Sn peut également se lier aux molécules 

organiques entraînant la formation des organoétains, qui peuvent être d’origine naturelle 

(générés par des mécanismes biologiques tels que le triéthylétain et triméthylétain) ou 

d’origine artificielle (Newman, 2003). 

Depuis de nombreuses décennies, Sn est utilisé par l’homme pour la fabrication d'objets 

d'usage courant tels que les objets en bronze ou les alliages de Sn au Cu ou au Pb (utilisés dans 

les cités méditerranéennes par les Phéniciens puis par les Carthaginois) et la vaisselle du XVIe 

au XIXe siècle (Futura-Sciences, 2012). En 2012, les principaux producteurs de Sn sont la Chine, 

la Malaisie, l’Indonésie, le Pérou et le Thaïlande. De nos jours, Sn est utilisé dans de nombreux 
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secteurs tels que la soudure (51,6%), l’étamage (16,5%), la chimie (15,4%) et la fabrication des 

alliages (4,9%) (ITRI, 2013; SCF, 2013a). Grâce à sa bonne conductivité et à sa basse 

température de fusion, Sn métallique est souvent utilisé dans la soudure des composants 

électriques sur les circuits imprimés, ainsi que dans le domaine de l’étamage des métaux 

(recouvrement des pièces métalliques par de fines couches de Sn assurant de bons contacts 

électriques). De plus, sa capacité à résister aux agents atmosphériques permet son utilisation 

dans la production du « fer-blanc », un revêtement anticorrosif dont le rôle est la protection 

physique à la corrosion de l'acier présent dans les boîtes de conserve (emballage métallique) 

(Futura-Sciences, 2012; SCF, 2013b).  

Le Tableau 2-1 présente la composition des différentes couches de l’alliage de fer-blanc, 

d'épaisseur 0,2 mm et ayant une composition de 5,6 g Sn/m2. 

 

Tableau 2-1 Composition de l’alliage de fer-blanc utilisé pour la protection des boîtes de conserve 

(SCF, 2013b) 

 

Les sels de Sn peuvent être utilisés dans la fabrication des savons, des parfums, dans l’industrie 

de la teinture et du cuir (SnCl4, 5H2O). Sous sa forme organique (tributylétain-(C4H9)3Sn), Sn est 

employé comme produit anti-algues pour le traitement des coques de bateau, étant donné sa 

forte toxicité. D’autres applications des organoétains sont leurs utilisations comme pesticide, 

algicide ou leurs applications dans l’industrie du plastique (Lenntech, 2014c) ainsi qu’en 

médicine, assurant l’élimination des tumeurs humaines (Ali et al., 2006; Khan et al., 2006; Khan 

et al., 2004). 

Composant Composition Épaisseur (nm) Masse (g/m
2
) 

Acier doux Fe 200 000 - 

Solution solide Sn dans Fe 100 - 

Alliage fer-étain FeSn2 100 0,6 

Étain libre Sn 700 5 

Couche passive Cr et oxydes de Cr et Sn  2 0,002 de Cr 

Film d'huile Dioctylsébaçate (DOS) 5 0,003 à 0,006 

http://www.societechimiquedefrance.fr/extras/donnees/metaux/cr/cadcr.htm
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Sn est un élément non essentiel pour les êtres humains. En fait, Sn sous forme métallique ou de 

sel métallique, est peu toxique par rapport à ses composés organiques tels que le tributylétain. 

En effet, les organoétains sont les formes les plus dangereuses pour la santé humaine, surtout 

le composé appelé triéthylétain, considéré comme l’organoétain le plus toxique car ses liaisons 

hydrogènes sont très courtes (le degré de toxicité dépend de la longueur des liaisons 

hydrogènes). Une fois que les composés de Sn sont absorbés par le corps humain (à travers la 

nourriture, l’air ou contact avec la peau), des effets immédiats comme des maux de tête et 

d’estomac, des nausées, des vertiges ou une forte transpiration peuvent être ressentis. À long 

terme, des problèmes au niveau du foie, des systèmes nerveux (dépression, désordre du 

sommeil, problème de mémoire) et immunitaire peuvent être observés (Lenntech, 2014c). Dans 

l'environnement, les composés organiques de Sn sont résistants et peu biodégradables, ce qui 

leur permet de persister dans l’environnement. Les organismes aquatiques comme les mycètes, 

les phytoplanctons et les algues sont les organismes vivants les plus touchés et les plus 

perturbés en présences des organoétains (Lenntech, 2014c). 

2.4.5 Zinc 

Le zinc est un élément chimique de symbole Zn, de numéro atomique 30. Ce métal de transition 

a une masse molaire de 65,41 g/mol et une densité de 7,13 g/cm3. Il est moyennement réactif 

et se combine avec l'oxygène et d'autres éléments non-métalliques. Il réagit également avec les 

acides dilués en dégageant de l'hydrogène (Encyclopédie Snyke, 2014c). Dans l’environnement, 

le Zn peut se trouver soit à l’état métallique, soit sous son degré d’oxydation +II, appelé ion 

zincique. Dans l’écorce terrestre, le Zn est présent sous forme de minerai, principalement sous 

forme de sulfure de Zn appelé blende ou sphalérite (ZnS) et plus rarement sous forme d’oxydes 

telles que la zincite (ZnO), la willémite (Zn2SiO4), l’hémimorphite (Zn4 [(OH)2 Si2O7]H2O) ou de 

carbonates telle que la smithsonite(ZnCO3). Les concentrations en Zn sont importantes dans les 

roches magmatiques, les sédiments argileux et les schistes (de 40 à 120 mg/kg) (Mulligan et al., 

2001b). Dans la nature, la sphalérite (ZnS) cristallise dans le système cubique, elle peut contenir 

des impuretés métalliques telles que le fer et elle peut aussi être associée à d’autres sulfures, 
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comme la galène (PbS). La libération de l’ion zincique se produit suite à une altération des 

sulfures par une oxydation comme l’indique l’Équation 2-3 (Aranguren, 2008). 

 

Équation 2-3 ZnS(s) + 2 O2(aq) → Zn2+
(aq) + SO4

2-
(aq) 

 

Dans les eaux de surface, le Zn existe sous diverses formes: hydraté (Zn(H2O)6
2+), adsorbé sur la 

matière solide, complexé avec les composés organiques (acides fulvique et humique) ou sous 

forme d’oxydes de Zn (Pichard et al., 2005a). De nombreux facteurs contrôlent la forme sous 

laquelle le Zn est présent dans l’eau, tels que le pH, la quantité de matière organique dissoute 

et le potentiel redox. En milieu aqueux, cet élément se trouve sous forme de cation (Zn+2) pour 

des pH inférieurs à 8, alors qu’il se trouve sous forme neutre ZnCO3 (smithsonite) à des pH 

supérieurs à 8 (Stumm et Morgan, 1996). Quand le milieu devient acide, le Zn peut se 

complexer avec les ions sulfates (SO42-) présents en solution. Des précipités de sels sulfatés 

seront formés, dans les conditions très acides ou en cas d’évapotranspiration extrême 

(Callender, 2003; Hammarstrom et al., 2005). Le chlorure de Zn et le sulfate de Zn sont des 

composés très solubles dans l’eau, mais dans des conditions réductrices, ils s’hydrolysent pour 

former un précipité d’hydroxyde de Zn (Pichard et al., 2005a).  

Dans le sol, le Zn est présent sous sa forme divalente, il est généralement mobile, mais dans 

certains cas, il peut s’adsorber aux carbonates et/ou aux hydroxydes présents dans le sol. Dans 

les sols contaminés, le Zn s'accumule principalement à la surface des sols et rarement en 

profondeur. Il est généralement associé aux oxydes de Fe et de Mn (facilement assimilés par les 

plantes) (Mulligan et al., 2001b). L’adsorption du Zn sur les composantes intrinsèques du sol se 

fait selon deux mécanismes en fonction du pH: en milieu acide par échange cationique (dans 

l’ordre préférentiel suivant H+ < Ca2+ < Mg2+ < K+ < Na+) et en milieu alcalin par chimisorption sur 

les ligands organiques (Pichard et al., 2005a). Les principales formes de Zn présentes en fortes 

concentrations dans les sols sont les oxydes et les carbonates de Zn. La solubilité et la 

disponibilité de cet élément chimique dépendent du pH, de la quantité de la matière organique, 

des minéraux argileux et des hydroxydes, de l'humidité, de la salinité et de l’activité 
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microbienne (Adriano, 2001; Bisone, 2012). Par exemple, l’adsorption du Zn est plus favorable 

pour des pH supérieurs à 7, alors qu’une forte salinité du milieu entraîne la désorption du Zn. 

Cependant, pour des pH élevés et en présence d’une forte concentration en composés 

organiques, le Zn devient immobile en se complexant à la matière organique (Pichard et al., 

2005a). De plus, le Zn peut précipiter sous forme de sulfure de Zn dans des conditions 

anaérobiques et en présence d’ions sulfures (Pichard et al., 2005a). 

L’utilisation du Zn a commencé en 1 400 avant J-C. Importé de l’Extrême-Orient à l’Europe, ce 

n’est qu’au 18e siècle que des procédés industriels sont mis au point pour assurer sa 

disponibilité en grandes quantités (Encyclopédie Snyke, 2014c). Après le Fe, l’Al et le Cu, le Zn 

est le 4ème métal produit à travers le monde. Sa production est en continuelle augmentation, 

elle a dépassé les 10 Mt en 2006. Les principaux pays producteurs sont la Chine, l’Australie et le 

Pérou (Dreulle et al., 2014). Les sources naturelles de Zn telles que l’altération des roches, le 

volcanisme et la végétation représentent environ 7% des émissions totales de Zn dans 

l’environnement. Cependant, l’extraction et le traitement du minerai, les activités industrielles, 

l’agriculture et l'incinération des déchets constituent les principales sources anthropiques de 

contamination. En effet, selon Nriagu (1991, 1996), le traitement de minerai et les activités 

industrielles représentent 75% et 18% respectivement des émissions de Zn (Aranguren, 2008; 

Pichard et al., 2005a). 

Le Zn présente une large gamme d'utilisations, parmi lesquelles, nous pouvons distinguer la 

galvanisation des aciers (utilisation de 47% du Zn exploité dans le monde). L'acier galvanisé est 

utilisé dans de nombreux domaines tels que l'automobile, la construction, l'électroménager et 

les équipements industriels. Le Zn est également utilisé en alliages (laiton, bronze…) avec une 

consommation d’environ 19% (Aranguren, 2008). Sous forme de chlorure de Zn, il est employé 

en galvanoplastie, en soudure, dans la fabrication d'agents conducteurs dans l'industrie 

électrique et électronique, dans la production de fongicides, de teintures et d'encres. Sous 

forme d’oxyde de Zn, il est utilisé dans la fabrication de caoutchouc, de produits chimiques, de 

médicaments, de verre, de céramiques et de peintures. D’autres utilisations, comme la 

production de fertilisants et de pesticides et comme composant pour les produits alimentaires 

et pharmaceutiques, sont assurés par le sulfate de Zn (Pichard et al., 2005a). Tous ces produits 
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fabriqués contenant du Zn constituent des sources potentielles de contamination par cet 

élément suite à leur rejet non contrôlé ou leur incinération avec les ordures ménagères.  

Comme tout oligo-élément, le Zn est un élément essentiel à la santé humaine mais son 

incorporation en quantités trop importantes peut s’avérer toxique pour les êtres humains. Les 

troubles physiologiques humains résultants de cette intoxication comprennent des troubles du 

système gastro-intestinal, des nausées et des irruptions cutanées ainsi que des complications 

au niveau du système respiratoire. Selon certaines études, les potentiels effets cancérigènes du 

Zn par inhalation ou ingestion sont difficiles à mettre en évidence (ATSDR, 2005; Pichard et al., 

2005a). Le Zn et ses composés sont actuellement classé dans le groupe D (effet cancérigène sur 

les humains non classifiables) selon l’USEPA (ATSDR, 2005). Le Zn possède également des effets 

toxiques chez les animaux et les plantes; inhibant leur développement (Lenntech, 2014e). 

2.5 Cadre réglementaire 

Au Québec, les directives visant la protection des sols pollués et des eaux souterraines et la 

réhabilitation de terrains contaminés sont émises: d’une part, par le Conseil Canadien des 

Ministres de l’Environnement (CCME) pour les sites du gouvernement du Canada comme les 

ports, les aéroports et les bases militaires, etc. et, d’autre part, par le MDDELCC pour le reste du 

territoire québécois. En effet, la Politique québécoise de protection des sols et de réhabilitation 

des terrains contaminés a été mise en place en 1988 avec des mises à jour et des révisions 

successives chaque année. Cette Politique est basée sur quatre principes fondamentaux: la 

prévention, la réhabilitation-valorisation, le principe du pollueur-payeur et le principe d’équité 

(MDDEFP, 2002a). Cette politique encadre, à la fois, la gestion des terrains contaminés et la 

gestion des matières résiduelles. 

À partir de 2003, un Règlement de protection et de réhabilitation des terrains pour la gestion 

des sols contaminés a fixé des valeurs limites pour certains usages de sols contaminés. Il s’agit 

des critères génériques (A, B, C) qui sont des seuils à ne pas dépasser pour certains 

contaminants organiques ou inorganiques présents sur un terrain en fonction des catégories 

d’activités visées (agricole, résidentielle, industrielle/commerciale) (MDDEFP, 2003). En plus de 
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ces critères génériques, des valeurs limites pour l'enfouissement des sols dans des sites 

autorisés correspondant au critère communément nommé D ont été définies par le Règlement 

sur l’enfouissement des sols contaminés. Au-delà de ce critère D, les sols contaminés doivent 

être traités avant de pouvoir être enfouis ou valorisés pour une catégorie d’activités visée. 

Les critères déjà mentionnés sont définis par le Ministère de l’Environnement du Québec 

(MDDEFP, 2002b) comme suit:  

 « Critère A : Teneurs de fond pour les paramètres inorganiques et limite de 

quantification pour les paramètres organiques (la limite de quantification est 

définie comme la concentration minimale qui peut être quantifiée à l'aide d'une 

méthode d'analyse avec une fiabilité définie). Ces teneurs sont les limites 

acceptables pour qu’un milieu soit considéré non contaminé pour des terrains à 

vocation agricole ; 

 Critère B : Limite maximale acceptable pour des terrains à vocation résidentielle, 

récréative et institutionnelle ;  

 Critère C : Limite maximale acceptable pour des terrains à vocation commerciale 

hors secteur résidentiel et pour des terrains à usage industriel ; 

 Critère D (plage C-D ou >D) : Limite maximale acceptable pour un enfouissement 

des sols contaminés dans un site d’enfouissement sécuritaire sans 

prétraitement ». 

 

Au niveau fédéral, le Conseil Canadien des Ministres de l’Environnement (CCME) a mis en place 

des recommandations dans le cadre de la protection de la qualité de l’environnement tout en 

fixant des seuils selon l’utilisation du sol : soit agricole soit résidentielle et parcs, soit 

commerciale ou industrielle. 

Le Tableau 2-2 présente les normes correspondantes aux niveaux A, B, C et D du MDDEFP 

(MDDEFP, 2003) et les recommandations pour les sols à usage agricole (Agri.), résidentielle 
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(Res.), commerciale (Comm.) ou industrielle (Ind.) fixées par le CCME (CCME, 2007) pour les 

métaux/métalloïdes présents dans les sols contaminés par les cendres d’incinérateurs.  

 

Tableau 2-2 Critères du MDDEFP et du CCME pour les métaux et métalloïdes (mg/kg de sol sec) 

Paramètres MDDELCC CCME 

A B C D Agri. Res.  Comm. Ind. 

Arsenic 6 30 50 250 12 12 12 12 

Baryum 200 500 2 000 10 000 500 500 2 000 2 000 

Cadmium 1,5 5 20 100 1,4 10 22 22 

Cobalt 15 50 300 1 500 - - - - 

Chrome 85 250 800 4 000 64 64 87 87 

Cuivre 40 100 500 2 500 63 63 91 91 

Mercure 0,2 2 10 - 6,6 6,6 24 50 

Molybdène 2 10 40 200 - - - - 

Manganèse 770 1 000 2 500 11 000 - - - - 

Nickel 50 100 500 2 500 50 50 50 50 

Plomb 50 500 1 000 5 000 70 140 260 600 

Étain 5 50 300 1 500     

Zinc 110 500 1 500 7 500 200 200 360 360 
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2.6 Traitement des sols contaminés par les métaux 

En général, la contamination des sols par les métaux lourds affecte un nombre très élevé de 

sites, représentant ainsi un immense défi de gestion de ces terrains contaminés. Cependant, les 

projets de traitement des sols contaminés par les métaux sont rares en comparaison de ceux 

portant sur les composés organiques (Dermont et al., 2008a; Mercier et al., 2007). Le principal 

objectif de la gestion des sols pollués par les métaux consiste à réduire les teneurs ou à éliminer 

les contaminants présents dans les sols afin de minimiser leurs risques toxicologiques vis-à-vis 

de l'écosystème. 

Le traitement de sols contaminés par les métaux parait difficile étant donné leurs caractères 

non-dégradables et leurs distributions hétérogènes. En pratique, l'excavation des sols pollués 

suivie de l'enfouissement dans un site approprié constituent la méthode la plus simple et la plus 

utilisée de décontamination des sols. Ce mode de gestion des sols, appelée également 

technique de confinement, consiste à isoler les contaminants et à limiter leur migration et leur 

dispersion dans l’environnement. Pour ce faire, des barrières étanches naturelles comme 

l’argile ou synthétiques sont utilisées pour construire le site d’enfouissement, assurer son 

imperméabilité et éviter les infiltrations vers les couches sous-jacentes et les nappes 

souterraines. Toutefois, malgré le faible coût et la simplicité de cette technique, elle nécessite 

un suivi environnemental à long terme dont les futures générations vont hériter. De ce fait, 

cette méthode de gestion des sols n’est pas encouragée par les gouvernements et elle ne 

devrait être retenue qu’en dernier recours étant donné qu’elle ne s’insère pas dans le cadre de 

développement durable. De nouveaux procédés physiques, biologiques ou chimiques 

appropriés, compétitifs, rentables et orientés davantage vers le développement durable 

doivent donc être développés.  

Pour des sols fortement contaminés par des composés inorganiques (> Critère D), les 

techniques de gestion les plus utilisés sont la stabilisation/solidification (S/S) qui assure 

l’immobilisation des métaux dans une matrice contrôlée ou les techniques d’extraction qui 

permettent d’enlever et d’éliminer les contaminants présents dans le sol (Dermont et al., 
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2008b). Suite au traitement, une fraction traitée représentant des concentrations en métaux 

réduites jusqu’aux niveaux acceptables et une phase concentrée (liquide ou solide) à traiter, à 

enfouir ou à revaloriser sont obtenues. Les techniques d’extraction comprenant des 

traitements biologiques, physiques ou chimiques sont préférables car elles entrent dans le 

cadre de la valorisation des sites.  

Certaines techniques peuvent être pratiquées in-situ ou ex-situ ou les deux à la fois. Les 

technologies in-situ sont applicables sur le sol contaminé directement, dont la contamination 

sera extraite et traitée en surface, dégradée ou fixé dans le sol et nécessitent beaucoup de 

temps (Landry, 1997). Les technologies ex-situ, quant-à-elles, nécessitent toujours une 

excavation du sol suivie par son évacuation soit vers un centre de traitement (off-site), soit vers 

des usines mobiles ou fixes sur le même site (on-site). Bien que ces types de traitement 

nécessitent un grand espace et des équipements coûteux, ils sont caractérisés par une courte 

durée, une uniformité de traitement (capacité de mélanger tout le sol) et une résolution 

immédiate et définitive du problème (Landry, 1997).  

Selon un rapport de I'USEPA, un changement de la tendance du choix des techniques de 

décontamination des sols a été visible entre 1982 et 2005. En effet, sur 977 projets réalisés 

entre 1982 et 2000, 53% des traitements ont été effectués ex-situ. Le traitement par 

solidification/stabilisation (S/S) a été utilisé dans 23% des cas de décontamination (aussi bien 

in-situ qu’ex-situ), la biorémédiation a été utilisée dans 11% des cas, l'incinération ne 

représente que 5% des cas de décontamination. Les traitements par voie physique et par voie 

chimique ne présente que 2% des cas de décontamination chacun. De 2000 à 2005, sur 126 

projets de décontamination, la S/S a été utilisée dans 22% des cas seulement. Une 

augmentation des traitement physiques et procédés chimiques a été observée, ils représentent 

4% et 11% des cas de décontamination, respectivement (USEPA, 2007). Bien que fréquemment 

utilisées en Europe, les méthodes de lavage des sols (méthodes chimiques) sont peu répandues 

aux États-Unis et au Canada (Dermont et al., 2008b). 
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Le choix de la stratégie de réhabilitation des sites pollués commence par une recherche et une 

étude de caractérisation. En effet, la sélection de la technologie de traitement dépend de 

plusieurs paramètres tels que le contexte environnemental, les conditions hydrologiques et la 

saturation en eau. Elle dépend également de la nature (organique et/ou minérale) et des 

propriétés physico-chimiques du sol, de la concentration et de la distribution des contaminants, 

du volume de sol à traiter, des objectifs et des usages visés pour le site ainsi que des 

contraintes législatives (Landry, 1997; Mulligan et al., 2001b). De plus, il est important de 

réaliser une étude technico-économique des différentes technologies afin d’évaluer et de 

comparer leurs coûts et leurs rentabilités (Mulligan et al., 2001a). Finalement, la meilleure 

technologie peut être choisie ou il est possible d’avoir recours à la combinaison de deux ou 

plusieurs technologie pour atteindre des bons résultats de traitement (Blais et al., 2010)  

2.6.1 Stabilisation/Solidification 

Le traitement par stabilisation/solidification (S/S) des sites contaminés implique l’excavation 

des sols suivie par la technologie d'immobilisation des contaminants (inorganiques et/ou 

organiques) avant l'élimination des matières traitées dans un site d'enfouissement autorisé 

(USEPA, 2000; 2004). Ce processus de S/S consiste à fixer et à piéger les contaminants 

dangereux dans des blocs formés essentiellement par un mélange homogène de résidus 

contaminés (boues, sols, etc.), d’eau ainsi que de substances liantes et d’additifs tels que le 

ciment, les aluminosilicates, les cendres volantes, le bitume, l’asphalte ou les pouzzolanes. Une 

fois que ces additifs sont ajoutés, le sol subit des changements de propriétés physiques 

entraînant une augmentation de sa résistance et de son imperméabilité. De plus, les propriétés 

physico-chimiques des contaminants sont modifiées puisqu’ils se transforment en éléments 

immobiles, insolubles, moins toxiques et dont la migration et la biodisponibilité deviennent 

minimes (ACC, 2012). D’autres substances peuvent être utilisées pour immobiliser les métaux 

tels que les composés phosphatés, la chaux active et la chaux hydratée (Ca(OH)2)(Martin et al., 

2012), les minéraux tels que les argiles ou les oxydes/hydroxydes de fer (assurant 

l’immobilisation du Cu et du Pb (Spuller et al., 2007)) ainsi que les mélanges de boues 
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organiques et de composés phosphatés et/ou de la chaux (fixant les ions Cu2+ et Zn2+ (Li et al., 

2012)). 

Cette technologie possède de nombreux avantages: un faible coût, une application pour 

n’importe quel type de contaminants, une rapidité d’exécution assurant un temps de 

traitement court et une réalisation aussi bien in-situ qu’ex-situ (Ciment Québec, 2009). 

Cependant, il s’agit d’une solution temporaire pour l’environnement en raison de la persistance 

des contaminants dans le sol, des besoins de surveillance sur le site étant donné la faible durée 

de vie des matériaux stabilisés/solidifiés et de l’entretien et de la gestion à long terme (mise en 

décharge et systèmes de protection) (Dermont et al., 2008b).  

Les technologies de S/S ne sont pas considérées comme idéales, mais elles sont appliquées avec 

succès dans différents projets aux États-Unis (USEPA, 2007) et au Canada tels que les terrains 

industriels des sites de la Sysco Steel et des Étangs de Goudron, le projet Tar pond à Sydney 

(Nouvelle-Écosse, 2007), les champs de tir à Burnaby (Colombie-Britannique, 2005) et un site 

industriel aux abords du canal Lachine à Montréal (Québec, 2008) (ACC, 2012). 

2.6.2 Traitement biologique 

Afin d’assurer la décontamination des sols, différentes techniques biologiques sont disponibles. 

Les traitements biologiques exploitent les propriétés des organismes vivants tels que les 

microorganismes (bactérie, champignon et levure), les végétaux (algue, plante, arbuste et 

arbre), voire les animaux (lombric, vers de terre) pour favoriser l’extraction, la dégradation des 

contaminants ou la réduction de la concentration en contaminants (ADEME, 2006).  

Parmi les traitements biologiques existants, nous pouvons citer les techniques de 

bioremédiation qui utilisent essentiellement les bactéries et les techniques de 

phytoremédiation qui exploitent les végétaux. La bioremédiation assure la dégradation des 

composés organiques par décomposition et des composés inorganiques polluants grâce aux 

microorganismes grâce à la production d’enzymes permettant la solubilisation des métaux. Les 

résultats de décomposition des contaminants organiques sont des produits inertes (H2O, CO2 
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ou méthane) ou encore, des éléments utiles pour le sol. Alors que la phytoremédiation est 

basée sur l’accumulation des contaminants métalliques dans les plantes.  

Parmi les techniques de bioremédiation, nous retrouvons la biolixiviation qui est une technique 

largement utilisée, généralement dans le traitement des minerais. Cette méthode de 

traitement permet l'extraction des métaux à l’aide des microorganismes capables de produire 

des enzymes favorisant la solubilisation des métaux grâce à la formation de complexes solubles. 

Pour le traitement biologique du sol, il faut favoriser et améliorer les conditions aérobies 

(bioventilation et biostimulation) et apporter les éléments nutritifs essentiels pour la microflore 

bactérienne (composts et engrais) (Doyle, 2008). 

Parmi les différentes techniques de phytoremédiation, nous retrouvons la phytoextraction, la 

phytoaccumulation, la phytodégradation et la phytostabilisation. Les techniques de 

phytoextraction et phytoaccumulation consistent en l’absorption des contaminants par des 

plantes hyper-accumulatrices de métaux. Ces plantes sont capables d’accumuler et de stocker 

l’équivalent de presque 1% de leur matière sèche en métaux (Dabouineau et al., 2005). Dans le 

cas de la phytodégradation et de la phytotransformation, les contaminants seront assimilés par 

les plantes puis métabolisés et dégradés par les enzymes (nitroréductases et déhalogénases) en 

composés plus simples et moins toxique (Lecomte, 1998). Les techniques de phytostabilisation, 

quant-à-elles, consistent à réduire ou à empêcher la libération des contaminants dans 

l'environnement (Doyle, 2008).  

Généralement, les composés organiques peuvent être dégradés et métabolisés par les plantes 

d’où l’élimination totale des polluants. Dans le cas d’une contamination des sols par des 

composés inorganiques, seules les techniques de phytostabilisation ou de phytoextraction 

peuvent être utilisées car les métaux ne sont pas biodégradables. Les traitements biologiques 

demandent un investissement en temps assez important aussi bien pour la sélection des 

organismes vivants, que pour leur reproduction et leur croissance (généralement lente). Par 

conséquent, il faut prévoir plusieurs années pour assurer le bon fonctionnement d’une 

procédure de décontamination biologique pour les sols contaminés par des métaux 

(Dabouineau et al., 2005). 
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2.6.3 Traitement physique 

La séparation physique fait partie des techniques de lavage des sols contaminés se basant sur 

l’utilisation d’eau et d’additifs améliorants (surfactants, etc.) au besoin, afin de concentrer les 

contaminants dans un volume le plus faible possible. En d’autres termes, cette méthode de 

traitement consiste à utiliser les technologies généralement appliquées dans l'industrie minière 

et dont l’objectif est de concentrer les contaminants métalliques dans un petit volume de sol, 

en exploitant la différence des caractéristiques physiques entre les particules contaminées et 

les particules de sol telles que la taille, la densité, le susceptibilité magnétique et les propriétés 

de surface (hydrophobicité) (Dermont et al., 2008b). À la différence de l’extraction chimique 

adaptée aux formes ioniques des métaux et appliquée aux fractions fines du sol, la séparation 

physique est applicable aux formes particulaires, idéalement libérées. À la fin de chaque 

traitement physique, deux fractions sont obtenues: une fraction formée de sol décontaminé et 

une autre fraction appelée le concentré (contenant les contaminants) qui sera traitée, 

valorisée, incinérée ou enfouie (INRS-Géoressources et CRM, 1997). 

Le choix des technologies de séparation physique et leur efficacité dépendent de plusieurs 

facteurs tels que la distribution granulométrique du sol, la taille et la forme des particules, 

l’humidité et l'hétérogénéité du sol, la teneur en argiles et en matière organique, la différence 

de densité entre les particules du sol et les contaminants métalliques, les propriétés 

magnétiques et les propriétés hydrophobes des surfaces de particules (USEPA, 1995; Williford 

et Bricka, 2000). Le degré de libération de la phase minéralogique contenant les métaux lourds 

(les aspects minéralogiques) ainsi que la disponibilité de la phase métallique en fonction des 

associations avec les particules du sol sont également des facteurs pouvant influencer les 

performances des traitements physiques (Dermont et al., 2008b; Mercier et al., 2001). Le type 

de contaminants et leurs concentrations déterminent également la faisabilité de chaque 

méthode de traitement physique.  

Les techniques de séparation physique sont principalement applicables aux sites situés dans des 

zones urbaines ou industrielles comme les friches industrielles, les terrains contaminés par les 

résidus miniers, les scories, les déchets métallurgiques et les cendres d’incinération ainsi que 
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les sites de tirs militaires. Elles sont très avantageuses d’un point de vue économiques pour le 

traitement des sols dont la teneur en sable est de plus de 50 – 70% (ITRC, 1997; USEPA, 1997), 

alors qu’elles ne sont pas appropriées pour le traitement de sols « naturels » ou de sols 

agricoles aux prises avec une contamination diffuse (Dermont et al., 2008b). Toutes les 

technologies de séparation physique permettent le traitement aussi bien des contaminants 

organiques que des contaminants métalliques dans un même système de traitement et 

assurent la réduction considérable des volumes de sols contaminés.  

Bien que ces techniques soient généralement simples, économiques et efficaces, il devient 

difficile voire impossible de les utiliser si les contaminants métalliques sont fortement liés aux 

particules du sol ou lorsque la différence de densité et des propriétés de surface entre les 

particules métallifères et la matrice du sol n’est pas significatives. Une grande variabilité des 

formes chimiques des métaux ou une dispersion de ces derniers dans toutes les fractions 

granulométriques des sols rendent l’application des traitements physiques difficiles. De plus, les 

performances de ces méthodes physiques sont limitées lorsque le contenu du sol en limon et 

en argile est au-dessus de 30 – 50% ou lorsque ce dernier contient de fortes teneurs en matière 

organique (Dermont et al., 2008b). 

De plus, ces méthodes utilisent des systèmes de traitement facilement modulable et des 

systèmes d'unités mobiles et ce, même à grande échelle. Ainsi, elles sont caractérisées par des 

coûts d'exploitation faibles. Cependant, elles présentent certains inconvénients à grande 

échelle comme la nécessité d’équipements de grandes tailles, de grands espaces pour le 

traitement et de grands volumes de sols à traiter pour assurer la rentabilité et l’efficacité visée 

du traitement (volume du sol initial à décontaminer doit être > 5000 t) (ITRC, 1997; USEPA, 

1995). 

Parmi les procédés de séparation physique applicables aux sols contaminés par des métaux ou 

métalloïdes, nous pouvons citer la séparation granulométrique (tamisage et classification 

hydrodynamique), la séparation gravimétrique, la séparation magnétique, la flottation et le 

lavage par attrition, dont nous allons discuter brièvement. Avant de procéder aux traitements 

(physiques ou/et chimiques) des sols contaminés, il faut toujours commencer par la séparation 

granulométrique pour classifier le sol suivant la taille des particules soit par tamisage soit par 
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classification hydrodynamique, car par la suite le traitement physique à appliquer va dépendre 

des intervalles granulométriques (Gosselin et al., 1999). 

2.6.3.1 Classification hydrodynamique 

La classification hydrodynamique appelée aussi hydro-classification est une technique de 

séparation basée sur la taille et la densité des particules. Elle comprend principalement trois 

catégories de technologies ; la première fondée sur la centrifugation tels que les hydrocyclones, 

la deuxième fondée sur l’élutriation telle que la colonne d'élutriation et la colonne à lit fluidisé 

et la troisième constituée par les classificateurs mécaniques comme le classificateur à vis.  

Les hydrocyclones sont les plus utilisés pour séparer les particules fines des particules 

grossières (comme le sable), sous l’effet de la force centrifuge, créée par l’injection d’un flux 

d’eau. Ils sont caractérisés par un temps de fonctionnement réduit (Gosselin et al., 1999) ainsi 

que des coûts d'exploitation faibles par rapport aux autres équipements de classification 

(Williford et Bricka, 2000).  

2.6.3.2 Séparation gravimétrique 

La séparation gravimétrique exploite les différences de densité des particules ainsi que la 

gravité pour séparer les métaux des autres particules du sol. La taille (volume), la forme, le 

poids des particules et la densité de pulpe sont les principaux paramètres jouant un rôle 

important sur les performances des procédés gravimétriques. L’efficacité de la séparation 

gravimétrique nécessite un fort degré de libération des contaminants, une différence de 

densité entre les particules contaminées et les particules de sol d’au moins 1 g/cm3 ainsi qu’une 

étroite distribution granulométrique (Gosselin et al., 1999; Williford et Bricka, 2000). En effet, 

les performances des concentrateurs par gravité peuvent être influencées par l'effet de la taille 

et de la forme des particules au cours du processus de séparation (USEPA, 1995). Pour cette 

raison, il est nécessaire de tamiser le sol à traiter avant de procéder à la concentration 

gravimétrique. Parmi les procédés de séparation gravimétrique les plus utilisés dans le 
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traitement des sols contaminés, nous pouvons citer le jig, la spirale et la table à secousse (table 

de Wifley).  

Le jig peut traiter les particules de gravier et de sable grossier de taille comprise entre 0,5 et 

200 mm alors que la table à secousse est plus appropriée pour traiter les particules de sable fin 

à moyen de taille comprise entre 75 µm et 4,75 mm (INRS-Géoressources et CRM, 1997). La 

spirale, quant-à-elle, est principalement utilisée pour traiter les particules de taille comprise 

entre 75 µm et 3 mm (Gosselin et al., 1999). Il existe un séparateur gravimétrique, le MGS-

Mozley (Multi-Gravimetric Separator), qui permet de traiter les sables très fins (63 à 125 µm) en 

plus des limons et des argiles de taille inférieure à 63 µm (Dermont et al., 2008b). De bons 

rendements d’enlèvement des métaux ont été mis en évidence par Laporte-Saumure et al. 

(2010) après l’application des méthodes de traitement de concentration gravimétrique incluant 

le jig, le jig de Kelsey, la table de Wilfley et la spirale pour décontaminer des sols de buttes de tir 

fortement contaminés par du Pb (900 à 43 000 mg/kg), du Cu (3 000 à 15 000 mg/kg) et du Zn 

(400 à 2 000 mg/kg). Des rendements d’enlèvement de 98,9% et 91,7% ont été obtenus pour le 

Pb après l’utilisation du jig et de la table à secousses respectivement, sur la fraction supérieure 

à 53 μm. Ces méthodes de traitement ont permis d’obtenir des enlèvements supérieurs à 88% 

pour le Cu. Sur la fraction inférieure à 53 μm, ces techniques se sont avérées inefficaces 

(Laporte-Saumure et al., 2010).  

Une autre étude réalisée par Bergeron (2005) dans le cadre d’un projet de réhabilitation des 

sols contaminés de Montréal (fraction entre 1,7 et 6,4 mm, [Cu]i = 823 mg/kg) a mis en 

évidence des rendements d’élimination du Cu de l’ordre de 75% après l’utilisation de deux jigs 

en série. Les essais de traitement par spirale réalisés sur la fraction entre 0,1 et 1,7 mm ont 

permis d’obtenir des rendements d’enlèvement de 54% pour le Cu ([Cu]i = 1 025 mg/kg) 

(Bergeron, 2005).  

Mercier et al. (2001) ont évalué les performances des technologies de séparation physique pour 

la décontamination des sols issus des friches industrielles polluées de la Ville de Québec. Les 

résultats obtenus pour le sol A1 (contenant 90% de sable) ont montré que le traitement à l’aide 

du jig a permis de réduire la teneur en Cu de près de 89,4%, la teneur en Pb de 67% et celle du 

Zn de 58%. Alors que le traitement du même sol à l’aide de la table à secousses s’est avéré 
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moins efficace pour le Cu mais tout aussi efficace pour le Pb et le Zn que le jig avec des 

pourcentages d’enlèvement de l’ordre de 52%, 61% et 58%, respectivement pour le Cu, le Pb et 

le Zn (Mercier et al., 2001).  

2.6.3.3 Séparation magnétique 

La séparation magnétique est basée sur la susceptibilité magnétique des particules présentes 

dans le sol. Les minéraux du sol sont classés en trois groupes: ferromagnétique, 

paramagnétique et diamagnétique, variant d’une susceptibilité magnétique fortement positive 

qui caractérise les éléments ferromagnétiques (Fe, Ni, Co et leurs alliages), à une susceptibilité 

intermédiaire ou faiblement positive pour les éléments paramagnétiques (quartz, Pb, Cu, Zn, 

Sn, Sb, As, etc.) et une susceptibilité négative pour les éléments diamagnétiques (matière 

organique) (Rikers et al., 1998). Les matériaux ferromagnétiques peuvent être attirés par un 

champ magnétique de faible intensité, tandis que la séparation des matériaux paramagnétiques 

nécessite un champ magnétique de haute intensité (Mercier et al., 2001). Les propriétés 

magnétiques des éléments présents dans le sol sont les résultats du comportement de leurs 

électrons libres qui s’orientent en fonction des champs magnétiques exercés. De plus, il y a une 

forte relation entre la susceptibilité magnétique des sols et leurs teneurs en contaminants 

anthropogéniques (Lu et Bai, 2008). Les contaminants métalliques paramagnétiques peuvent 

être retirés du sol du fait qu’ils sont associés aux matériaux ferromagnétiques soit par 

adsorption aux oxydes/hydroxydes de Fe ou de Mn, soit par association avec les alliages 

métalliques (fer). Par exemple, Rikers et al. (1998) ont montré que la séparation par voie sèche 

et humide à haute intensité magnétique (HIMS), appliquée sur une fraction de sol comprise 

entre 63 et 2 000 μm, est adaptée pour l’enlèvement du Cu, du Cr, du Pb et du Zn avec des 

rendements d’enlèvement de 83%, 77%, 46% et 79%, respectivement. Cependant, si les métaux 

lourds ne sont pas associés à une phase ferromagnétique, la séparation ne sera pas ou peu 

efficace (Rikers et al., 1998). 
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2.6.3.4 Attrition 

L’attrition est conçue pour brasser et agiter très énergiquement des suspensions concentrées 

en solides (densité de pulpe pouvant atteindre 70 à 80%). Dans la cellule de traitement, les 

particules subissent des frottements intensifs les unes contre les autres contribuant au 

dégraissage, au nettoyage des surfaces, au détachement et à la désorption des particules fines 

contaminées des particules plus grossières (Strazisar et Seselj, 1999; Williford et Bricka, 2000). 

L’utilisation de surfactants permet d’assurer la séparation des contaminants organiques 

hydrophobes (Strazisar et Seselj, 1999). L'effet de friction et de collision entre les particules 

elles-mêmes et entre les particules, les hélices et les murs de la cellule implique la rupture, la 

dispersion et la séparation du limon et de l'argile liés au sable et aux particules de gravier ainsi 

que la désintégration des agglomérats de sol (Dermont et al., 2008b). Une boue d’attrition riche 

en contaminants sera ainsi formée.  

L’attrition est employée comme un prétraitement afin d'améliorer l’efficacité des processus de 

séparation physique comme la classification hydrodynamique (Williford et al., 1999) et la table 

à secousses (Marino et al., 1997) ainsi que les processus de flottation par mousse (Bouchard, 

2001). 

2.6.3.5 Flottation 

La flottation est une technique physico-chimique de séparation fondée sur la différence de 

propriétés hydrophobes/hydrophiles des surfaces entre les contaminants et la matrice du sol. 

Cette technique est utilisée en minéralurgie pour séparer les minéraux les uns des autres et 

dans le traitement des eaux usées pour éliminer les graisses. Le principe de séparation est basé 

sur l'affinité d'une particule à surface hydrophobe pour les bulles d'air injectées dans le système 

lors du traitement. La surface des particules porteuses de métaux est souvent rendue 

hydrophobe par l'utilisation des réactifs appropriés (collecteur, moussant, activant ou 

dispersant). Le procédé de traitement par flottation comprend trois étapes : la fixation des 

particules métallifères aux bulles d'air, suivie par la formation des mousses flottantes chargées 

en particules minérales à la surface et leurs récupérations par la suite par débordement ou par 
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un système d'écumoire. La flottation est largement utilisée dans l'industrie minière et elle 

permet une séparation plus facile pour les sulfures métalliques par rapport aux carbonates et 

aux oxydes (Bouchard, 2001). Cette technique semble pertinente pour traiter les matrices à 

grains fins (< 250 µm), en particulier les sédiments de dragage anoxiques avec une meilleure 

efficacité de séparation pour les particules dont la taille est comprise entre 20 et 50 µm 

(Cauwenberg et al., 1998).  

Les principaux facteurs influençant la flottabilité des particules métalliques sont l'hétérogénéité 

des composés métalliques, leur distribution dans les différentes fractions granulométriques, la 

présence de fortes teneurs en matière organique et la forte proportion des particules très 

fines < 10 µm (Cauwenberg et al., 1998). Il existe différents types de systèmes de flottation 

comprenant les cellules de flottation et les colonnes de flottation dont l'efficacité est 

généralement beaucoup plus élevée pour une fine granulométrie (Gosselin et al., 1999).  

La flottation par mousse a été utilisée avec succès pour éliminer les métaux et principalement 

le Cd, le Cu, le Pb et le Zn présents dans des sols fortement pollués avec des rendements 

d’enlèvement de 60%, 53%, 60% et 60%, respectivement (Cauwenberg et al., 1998).  

Une autre étude a montré que la flottation en milieu acide (pH = 3) et en présence de NaCl 

(5,5 M) s’avère très efficace et permet la libération des ions métalliques dans la partie liquide 

simultanément à la séparation des contaminants organiques (HAP) qui sont concentrés dans la 

mousse à l’aide d’un surfactant amphotère ([CAS] = 0,1 g/L) (Mouton et al., 2009). Selon cette 

étude, des rendements d’enlèvement du Pb de 88% pour la fraction grossière (> 2 mm) et de 

65% pour la fraction fine (< 2 mm) ont été obtenus (Mouton et al., 2010). Le lavage par attrition 

est souvent utilisé avant le procédé de flottation afin de libérer les fines particules liées aux 

particules grossières. 
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2.6.4 Traitement chimique 

L’extraction chimique est une technique qui vise à solubiliser et à dissoudre les contaminants 

présents dans le sol à l’aide de réactifs chimiques d'extraction. Parmi ces agents de lixiviation, 

nous pouvons citer les acides organiques (acide citrique, acide acétique, etc.) ou inorganiques 

(H2SO4, HCl, HNO3, etc.), les bases, les agents tensio-actifs (surfactants), les agents chélatants 

(acide éthylène diamine tétraacétique (EDTA), acide nitrilotriacétique (NTA), acide diéthylène 

triamine pentaacétique (DTPA), etc.), les agents oxydants (KMnO4, H2O2, etc.) et les agents 

réducteurs, les sels de chlorures. La lixiviation chimique assure l’extraction des contaminants 

organiques et inorganiques et leur transfert du sol à la solution aqueuse (Mulligan et al., 

2001b). Elle est généralement utilisée pour traiter les particules fines du sol (Dermont et al., 

2008b; Mercier et al., 2007).  

L'efficacité d'extraction des contaminants inorganique dépend des propriétés géochimiques du 

sol tels que la texture, la capacité d'échange cationique, la capacité tampon et le contenu en 

matière organique. Les conditions opératoires de lixiviation tels que le pH, le temps de 

rétention et le nombre de lavages, le mode d'addition des réactifs, le rapport liquide/solide et 

surtout le type et la concentration de l’agent d'extraction sont des paramètres importants 

pouvant influencer les performances de solubilisation des métaux présents dans les sols 

contaminés (Dermont et al., 2008b). Le choix de ces conditions expérimentales est en relation 

directe avec les caractéristiques des contaminants telles que leur nature, leur concentration et 

leur spéciation (distribution des espèces chimiques).  

En règle générale, l'extraction des métaux lourds (Cd, Cu, Pb, Zn, etc.) augmente lorsque le pH 

de la solution diminue. En effet, le milieu acide favorise la compétition entre les protons (H+) et 

les métaux pour les sites de fixation sur les particules du sol, entraînant ainsi la diminution de 

l'adsorption des métaux cationiques ainsi que l’augmentation de leur solubilisation 

(Masscheleyn et al., 1999). Cependant, le traitement simultané des sols contenant des 

contaminants métalliques anioniques et cationiques peut être inefficace. D’autres facteurs 

peuvent limiter l'applicabilité et l'efficacité d’un procédé chimique tels qu’une forte teneur en 
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Ca et en calcite (Dermont et al., 2008b), une teneur élevée en argile, en humus (groupements -

COOH) (Isoyama et Wada, 2007) et en (hydro)oxydes de Fe (ou d’Al ou de Mn), étant donné 

qu’ils contiennent des sites d’adsorption ayant une forte affinité pour les métaux. Cette forte 

affinité des métaux pour les composantes intrinsèques du sol rendent l’extraction chimique 

plus difficile, surtout pour les sols argileux (Mulligan et al., 2001b). Une forte capacité tampon 

et une CEC élevée entraînent également une diminution de la dissolution et de la solubilisation 

des métaux, d’où la réduction des performances de l'extraction chimique. De plus, la grande 

hétérogénéité des sols et les formes sous lesquelles se trouvent les métaux (les formes 

associées à la fraction résiduelle, encastrées dans les réseaux minéraux ou les formes de 

particules discrètes) contribuent aussi à l’inefficacité des traitements chimiques. En effet, le 

traitement des formes particulaires des métaux est plus difficile à réaliser par rapport aux 

formes ioniques adsorbées (Mercier et al., 2002b). L’optimisation de l’extraction des métaux 

lourds par processus de lavage chimique a été largement étudiée en utilisant différents agents 

d’extraction, parmi lesquels nous allons citer les plus utilisés. 

2.6.4.1 Solubilisation des métaux en présence d’agents chélatants 

Au cours de ces dernières années, de nombreuses études ont été réalisées afin d’évaluer les 

performances des agents chélateurs. Ce sont des composés chimiques ayant la propriété de se 

fixer aux cations pour former des complexes métalliques stables et solubles. Selon différentes 

études, l’utilisation d’agents chélatants offre une approche prometteuse pour l'extraction des 

métaux présents dans des sols contaminés.  

De nombreux agents chélateurs ont été testés et comparés au cours de ces dernières années, 

parmi lesquels nous retrouvons l’EDTA, le NTA, le DTPA, l'acide citrique et l’acide tartrique. La 

performance de ces agents chélatants a été mise en évidence pour la solubilisation du Cu, du 

Pb et du Zn (extraction entre 75% et 99,9%) (Peters, 1999; Wasay et al., 1998) alors que 

d'autres agents chélatants tels que le gluconate, l’oxalate, le Citranox et l'acétate d'ammonium 

s’avèrent moins efficaces. L’EDTA est reconnu comme étant l’agent chélateur synthétique le 

plus efficace pour éliminer les métaux lourds (notamment Pb, Cd, Cu et Zn) étant donné sa 
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forte capacité de chélation, sa stabilité à haute température et sa large gamme d’utilisation de 

pH, sa capacité à traiter différents types de sol et sa capacité de réutilisation facile (faible 

biodégradabilité) (Ehsan et al., 2006; Lim et al., 2005; USEPA, 1994). Les performances des 

processus de lixiviation en présence d’EDTA ont été mises en évidence par de nombreuses 

études réalisées en laboratoire. Par exemple, selon l’étude réalisée par Vaxevanidou et al. 

(2008), l’utilisation d’EDTA permet l’extraction de 85% du Pb et de 80% du Zn (Vaxevanidou et 

al., 2008) ainsi que de 75% à 99,9% du Cu, du Pb et du Zn (Wasay et al., 1998). Bien qu’efficace, 

l’utilisation du NTA n’est pas recommandée pour la décontamination de sols en raison de sa 

toxicité pour la santé humaine (Lim et al., 2004). 

L'efficacité d'enlèvement des métaux en présence d'EDTA dépend fortement des 

caractéristiques du sol, de la nature et de la spéciation des métaux. En général, l'EDTA est 

efficace pour solubiliser les cations métalliques liés aux carbonates et à la fraction organique, 

tandis qu’il est moins efficace pour l'extraction des métaux liées à la fraction d'oxydes de fer et 

de manganèse (Abumaizar et Smith, 1999; Wasay et al., 2001). D’autres paramètres peuvent 

influencer l’extraction, tels que la concentration en EDTA, le pH de la solution (Ghestem et 

Bermond, 1998), le mode d'addition du réactif (une étape ou plusieurs étapes à faibles dosages) 

ainsi que le temps de réaction (USEPA, 1994). La lixiviation en présence d'EDTA est 

habituellement effectuée à des pH variant entre 4 et 8 car à des pH plus faibles, les complexes 

EDTA-métal formés peuvent se ré-adsorber sur les particules de sol (Lim et al., 2004). Une 

étude a mis en évidence que des ajouts successifs de faibles doses donnent de meilleurs 

résultats comparativement à une seule étape d’ajout à forte dose (Finžgar et Lestan, 2006). 

Cependant, l’EDTA est caractérisé par une faible sélectivité, surtout en présence de forte teneur 

en calcite (CaCO3) ou en fer (USEPA, 1994), ce qui entraîne une surconsommation du réactif due 

à son potentiel de chélation avec les ions Ca2+ ou Fe3+ (Di Palma et Ferrantelli, 2005).  

Après traitement, la régénération de l’EDTA est importante afin d'éviter sa libération dans le 

milieu et de réduire les coûts de traitement (Ehsan et al., 2006). Selon différentes études, il est 

possible de récupérer plus de 88% de cet agent chélateur (Pociecha et Lestan, 2012). De plus, 

un protocole de régénération proposé par Lim et al. (2005) permet une récupération de 85%, 

89%, et 90% respectivement après une extraction du Pb, du Cd et du Ni (Lim et al., 2005). 
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En comparaison avec les procédés de décontamination utilisant les acides forts, le principal 

avantage de l'utilisation des agents chélateurs est qu’ils causent moins de destruction à la 

structure du sol. Toutefois, ils présentent deux inconvénients principaux par rapport aux autres 

procédés de solubilisation à savoir, leurs prix élevés et les menaces écologiques s’ils ne sont pas 

recyclés ou détruits en raison de leurs faibles degrés de biodégradabilité (résistance aux agents 

de dégradation chimique et biologique) permettant la remobilisation des métaux lourds dans 

l'environnement (Lim et al., 2005; Lim et al., 2004). 

2.6.4.2 Solubilisation des métaux en présence d’agents oxydants ou réducteurs 

L'utilisation des agents réducteurs/oxydants et la manipulation du potentiel redox représente 

une autre option pour améliorer l’extraction des métaux présents dans les sols par 

réduction/oxydation chimique en convertissant les métaux difficilement solubles en formes 

plus solubles. Au cours de ces dernières années, plusieurs études réalisées mettent en évidence 

l’avantage de l’utilisation de ces agents. Selon Lin et al. (2001), l’oxydation par ajout de FeCl3 ou 

d’hypochlorite de sodium (NaClO) au cours d’une lixiviation à base de chlorure de sodium (NaCl 

2 M à pH = 2) a permis l’extraction de près de 98% du Pb initialement présent dans le sol 

contaminé (Lin et al., 2001). De même au cours d’une étude réalisée par Bisone et al. (2012), 

l’ajout des ions ferriques (3 g/L) aux ions chlorures a permis l’augmentation des rendements 

d’enlèvement du Pb en passant de 5% à 64%. Alors qu’aucun effet n’a été enregistré sur la 

solubilité du Cu et du Zn. 

Reddy et Chinthamreddy (2000), quant-à-eux, ont réussi à solubiliser près de 100% du Cr 

présent dans des sols argileux (artificiellement contaminés) par lixiviation en utilisant une 

solution de permanganate de potassium KMnO4 à 0,1 M (Reddy et Chinthamreddy, 2000). 

Certaines études menées en laboratoire ont montré que l'addition des agents réducteurs en 

général peut améliorer la mobilisation des métaux en présence d'EDTA, par dissolution des 

oxydes de Fe ou Mn (Dermont et al., 2008b).  
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2.6.4.3 Solubilisation des métaux en présence de surfactants 

Les tensio-actifs appelés également agents de surface ou surfactants, s’avèrent efficaces pour la 

solubilisation des métaux présents dans les sols contaminés. Ces composés modifient la tension 

superficielle des particules, permettant ainsi la solubilisation de deux phases non miscibles 

grâce à leur caractère amphiphile (queue lipophile apolaire et tête hydrophile polaire). Les 

tensio-actifs sont aussi bien utilisés pour le traitement des contaminants organiques que pour 

l'élimination des métaux présents dans les sols contaminés. Ces composés présents en solution 

visent à la désorption, à la dispersion et à la solubilisation des contaminants (Mulligan et al., 

2001a).  

Récemment, des études ont montré que l’ajout de surfactants améliore l’extraction des métaux 

lorsque la lixiviation est réalisée en présence d’un agent chélateur (EDTA) ou dans des 

conditions acides ou basiques (Dermont et al., 2008b). Mulligan et al. (1999) indiquent que les 

surfactants basiques peuvent être utilisés pour éliminer les métaux liés à la matière organique, 

tandis que les surfactants acides peuvent être utilisés pour extraire les métaux liés aux 

carbonates et aux oxydes (Mulligan et al., 1999). Une étude a mis en évidence que des 

biosurfactants (produits par Candida lipolytica UCP 0988) permettent l’extraction de près de 

96% du Zn et du Cu initialement présents dans un sol contaminé (Rufino et al., 2012). Selon 

l’étude réalisée par Mulligan et al. (2001c), les tensioactifs produits biologiquement telles que 

la surfactine, la rhamnolipides et la sophorolipides (Mulligan et al., 1999) peuvent être 

efficacement utilisés pour l’élimination du Cu et du Zn présents dans un sol contaminé par les 

hydrocarbures. En général, les bio-surfactants sont des composés actifs biologiques, 

biodégradables et caractérisés par une faible toxicité. De plus, leur caractère anionique favorise 

l’enlèvement des contaminants cationiques. En effet, le traitement par une série de lavage (5 

lavages) d’une durée de 24 heures en présence de surfactine a permis l’extraction d’environ 

70% du Cu (Mulligan et al., 2001c). De plus, de nombreuses études ont montré l’efficacité de 

l’extraction des métaux en utilisant à la fois un surfactant et un agent chélateur. En effet, 

Khodadoust et al. (2005) ont obtenu de bons rendements d’enlèvement pour le Pb, le Zn et le 

phénanthrène (molécule de HAP) en combinant de l'EDTA (0,2 M) et du Tween 80 (5%).  
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Une décontamination de sol en présence d’un mélange de solution basique (pH 9) renfermant 

un agent chélatant ([S,S] éthylènediaminesuccinate EDDS) à 0,1 M et un surfactant (Brij 98) à 

2% a permis de solubiliser simultanément près de 70% de l’As, 75% du Cr, 80% du Cu, 90% du 

PCP et 79% des PCDDF initialement présents dans le sol (Riveiro-Huguet et Marshall, 2011). 

2.6.4.4 Solubilisation des métaux en milieu acide  

Les procédés d’extraction en milieu acide assurent le traitement de sols contaminés par des 

métaux à travers plusieurs mécanismes, soit la désorption des cations métalliques par échange 

ionique ou la dissolution des composés métalliques ou encore, la dissolution des composants 

minéraux présents dans le sol tels que les oxydes de Fe-Mn sur lesquels les contaminants sont 

adsorbés (Kuo et al., 2006; Tampouris et al., 2001). Comme décrit ci-dessus, un pH faible ou la 

présence de protons (H+) contribuent à améliorer la désorption des cations métalliques qui sont 

transférés dans la solution de lavage (Isoyama et Wada, 2007). La lixiviation en milieu acide 

implique l’utilisation d’acides inorganiques forts tels que l'acide chlorhydrique (HCl), l'acide 

sulfurique (H2SO4), l’acide nitrique (HNO3) et l'acide phosphorique (H3PO4) ou d’acides 

organiques tels que l'acide acétique (C2H4O2) et l’acide citrique (C6H8O7).  

Selon différentes études portant sur la décontamination de sols contaminés par des cendres 

d’incinération, l’utilisation d’acide chlorhydrique (HCl - pH compris entre 1,5 et 3) a permis de 

solubiliser près de 57% du Pb, 33% du Cu et 49% du Zn (Mercier et al., 2007). Une étude 

réalisée par Moutsatsou et al. (2006) a montré que l'extraction des métaux (As, Cu, Pb et Zn) 

présents dans des sols fortement contaminés par des résidus métallurgiques, est plus efficace 

en présence d’HCl (1 M) comparativement à l’acide sulfurique et à l’acide nitrique. Selon cette 

étude, l’utilisation d’une solution d’HCl à 1 M permet de solubiliser 35%, 41% et 67% du Pb, du 

Cu et du Zn, respectivement (Moutsatsou et al., 2006). L’utilisation de l’acide citrique (0,5 M) 

s’est également avérée efficace pour l’enlèvement des métaux tels que le Cu, le Zn, le Pb et le 

Cd avec des rendements de solubilisation de 40%, 50%, 84% et 100%, respectivement. Cet acide 

représente donc un agent de solubilisation approprié pour la restauration des sols contaminés 

par lixiviation chimique (Bassi et al., 2000).  
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Une autre étude réalisée par Bisone et al. (2012) a permis de mettre en évidence les 

performances d’un procédé de lixiviation acide en présence d’acide sulfurique (pH < 2) sur la 

fraction inférieure à 125 µm d’un sol contaminé par des scories. En effet, les auteurs ont 

obtenus des rendements de solubilisation de près de 30% pour l’As, de 88% pour le Cu, de 18% 

pour le Pb et de 86% pour le Zn (Bisone et al., 2012). Un ajout des ions ferriques (Fe3+) (agent 

oxydant) ou des ions chlorures a entraîné une augmentation des rendements d’élimination du 

Pb de 5% à 64% (Bisone et al., 2012). En effet, la solubilité des métaux peut être améliorée par 

l’utilisation des concentrations élevées des sels de chlorures (> 1 M), dans des conditions 

acides, pour l’élimination du Pb grâce aux ions chlorures (Cl-) qui permettent la formation de 

chlorocomplexes solubles avec les ions (Pb2+) tels que PbCl4
2-, PbCl3

- ou PbCl2(aq) (Djedidi et al., 

2005; Nedwed et Clifford, 2000).  

Une autre étude a mis en évidence des rendements d’extraction de 78% pour le Pb et de 17% à 

40% pour le Cu et le Zn initialement présents dans la fraction fine (< 53 μm) d’un sol contaminé 

après l’utilisation d’un mélange de H2SO4 et de NaCl (Laporte-Saumure et al., 2010). De plus, 

l'utilisation de solutions acides diluées contenant des sels de chlorure (tels que CaCl2) peut être 

une alternative efficace à la lixiviation acide réalisée à de fortes concentrations. En effet, une 

étude réalisée sur l’élimination du Cd présent dans les sols a mis en évidence des rendements 

d’enlèvement similaires, aussi bien en utilisant une solution de HCl à 0,001 M et de NaCl à 

0,1 M, qu’en utilisant une solution de HCl à 0,01 M (Kuo et al., 2006).  

Bien que la lixiviation acide s’avère efficace pour l'extraction des métaux à partir des sols 

contaminés et que les agents de solubilisation acides utilisés sont souvent peu coûteux, les 

procédés de lixiviation acide représentent plusieurs inconvénients :  

 Ils entraînent la destruction de la structure du sol (Wasay et al., 1998), affectant 

ainsi la microbiologie et la fertilité du sol et provoquant des pertes importantes 

des substances minérales (jusqu'à 50%) (Tampouris et al., 2001) et de la matière 

organique (Ko et al., 2005); 
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 Ils nécessitent la neutralisation des sols et des effluents acides générés lors des 

étapes de lixiviation (Tampouris et al., 2001), ce qui rend le traitement plus 

complexe ; 

 Ils entraînent la production de résidus toxiques (boues de précipitation) posant 

ainsi un nouveau problème ; 

 Ils peuvent s’avérer inefficaces pour les sols ayant un pouvoir tampon élevé tels 

que les sols calcaires (Tejowulan et Hendershot, 1998). 

 

Une stratégie innovatrice a été mise en place au cours des dernières années à l’INRS-ETE pour 

la décontamination des sols par des procédés chimiques en mode contre-courant. Elle assure 

une décontamination efficace ainsi qu’une réduction des coûts de traitements (réduction de la 

consommation en réactifs et en eau). De nombreuses études ont été réalisées afin d’évaluer le 

potentiel de recirculation des effluents dans différents procédés de lixiviation chimique (Bisone, 

2012; Janin et al., 2012; Lafond, 2012; Levasseur et al., 2006; Reynier, 2012).  

Le Tableau 2-3 présenté ci-dessous présente quelques exemples d’études réalisées sur la 

solubilisation des métaux présents dans différentes matrices et les rendements de 

décontamination obtenus après l’utilisation du traitement acide, basique ainsi que le 

traitement chimique en mode contre-courant. 
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Tableau 2-3  Récapitulatif de quelques études et les rendements de solubilisation obtenus après décontamination de différentes matrices 

à l’aide de procédés chimiques  

Contamination Méthode utilisée Rendement d’enlèvement Référence 

Sols de buttes de tir contaminés 
par Pb, Cu et Zn 

Lixiviation acide avec H2SO4 (10%, pH = 3) et NaCl (320 g) 
sur la fraction fine du sol (< 53 μm), (t =25 Min) 

Pb: 71 à 78% 
Cu: 21 à 39% 
Zn: 17 à 40%  

(Laporte-Saumure et 
al., 2010) 

Sols de buttes de tir contaminés 
par Sb, Cu, Pb et Zn (fraction < 125 μm) 

Lixiviation acide (3 étapes) avec H2SO4 (1 M) et NaCl (4 
M) (ST = 10%, t = 1 h et T = 20°C) suivies d’une étape de 
rinçage 

Sb: 61%  
Zn: 72% 
Pb: 75%  
Cu: 83% 

(Lafond, 2012) 

Cendres volantes d'incinérateurs 
de déchets municipaux 

Lixiviation chimique en présence de H2SO4 
(pH = 3, T = 20 °C et ST = 10%) avec une réutilisation 
des eaux du procédé  

Cd: 72%  
Pb: 30% 
Réduction de la cons. de l’eau par la 
réutilisation des lixiviats: 60%  

(Levasseur et al., 
2006) 

Sols contaminés par des métaux (As, Cr, Cu), du PCP 
et des PCDDF (fraction 0 - 2 mm) 

Lixiviation basique avec NaOH (0,5 M) et en présence de 
surfactant (2%) en mode contre-courant avec 
recirculation des effluents 

As: 58 et 91%  
Cr: 86% 
Cu: 91%  
PCP: 72 à 99,9%  
PCDDF: 76 à 94% 

(Reynier, 2012) 

Déchets de bois traités Lixiviation acide avec H2SO4 (0,1 M) (T=75 °C, 3 étapes) 
suivie de trois étapes de rinçage en mode contre-courant 
avec recirculation des effluents 

Cu: > 94%  
Réduction de la cons. d’eau par 12  
Réduction de la cons. en acide 
sulfurique de 86%  

(Janin et al., 2012) 
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Tableau 2-3 (Suite) Récapitulatif de quelques études et les rendements de solubilisation obtenus après décontamination de différentes 

matrices à l’aide de procédés chimiques  

Contamination Méthode utilisée Rendement d’enlèvement Référence 

Sols contaminés par des métaux (Cu et Zn) 
et HAP provenant des scories 
métallurgiques (fraction < 125 μm)  

Lixiviation acide avec H2SO4 (ajouts successifs des volumes entre 0,1 
à 1 mL de solution à 4 N) pour pH entre 1,5 et 2 (t = 24 h) 

Cu: 86% 
Zn: 82% 

(Bisone, 2012) 

Lixiviation acide en mode contre-courant avec H2SO4 (4 N, pH = 1,5) 
en cinq étapes successives de lixiviation (t = 1 h) suivies de 3 étapes 
de rinçage 

Cu: 88% 
Zn: 86%  
Réduction de la cons. d’eau par 8 
Réduction de la cons. en acide 
sulfurique par 2 

Sol contaminé par le Pb Lixiviation acide en présence de H2SO4 (12 mol/L, pH = 3) 
et NaCl (5,5 Mol/L) (DP = 25%, t = 25 Min) 

Pb: 65% (Djedidi et al., 2005) 
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2.7 Traitement des effluents 

Une fois la lixiviation chimique du sol réalisée, un sol décontaminé ainsi que des effluents 

fortement concentrés en métaux sont obtenus. Tous les rejets des eaux usées dans le réseau 

d’égout ou dans le cours d’eau de la Ville de Québec doivent respecter le Règlement sur la 

qualité des eaux usées (Règlement RVQ 416, 2004). Le Tableau 2-4 illustre les concentrations 

maximales admissibles pour le rejet des eaux usées dans les égouts de la Ville de Québec et 

dans les cours d’eau.  

 

Tableau 2-4 Normes (concentrations maximales) imposées pour les contaminants inorganiques ou 

organiques pour le rejet dans un réseau d’égout ou dans un cours d’eau de la Ville de 

Québec (Règlement RVQ 416, 2004) 

Paramètres  Réseaux d’égout (mg/L)  Cours d’eau (mg/L)  

Arsenic  1 1 

Benzène  0,5 0,5 

Cadmium  2 0,1 

Chlorure  -  1 500 (exprimé en Cl
-
)  

Chrome  5 1 

Composés phénoliques  1 0,02 

Cuivre 5 1 

Cyanures oxydables par chloration  2 (exprimé en CN)  -  

Cyanures totaux  10 0,1 

Étain  5 1 

Éthylbenzène  0,5 0,4 

Mercure  0,05 0,001 

Nickel  5 1 

Plomb 2 0,1 

Sulfate  -  1 500 

Sulfures totaux  5 (exprimés en S)  1 (exprimé en S)  

Toluène  0,5 0,5 

Xylène  0,5 0,5 

Zinc  10 1 
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Les eaux du procédé de décontamination doivent donc être traitées afin d'éliminer et/ou de 

récupérer les contaminants inorganiques, empêchant ainsi leur dispersion dans 

l’environnement et leur dissolution dans les eaux de surface et souterraines (Kabata-Pendias et 

al., 2001; McLaughlin et al., 2000). Plusieurs méthodes efficaces et peu coûteuses ont été 

développées pour le traitement de ces effluents fortement concentrés en métaux (Blais et al., 

1999). Parmi les technologies existantes, la précipitation (Blais et al., 1999; Djedidi et al., 2009; 

Lafond, 2012; Meunier et al., 2006a), la coagulation et/ou floculation (Janin et al., 2009), 

l’adsorption sur différents matériaux (Blais et al., 1999; Meunier et al., 2004), 

l’électrocoagulation (Meunier et al., 2009; Meunier et al., 2006b), l’électrodéposition (Djedidi et 

al., 2005; Janin et al., 2009; Ortega et al., 2008), la séparation membranaire (Di Palma et al., 

2003; Ortega et al., 2008) et l’échange d’ions (Janin et al., 2009; Reynier, 2012) s’avèrent être 

les plus efficaces pour l’enlèvement des contaminants inorganiques.  

La précipitation chimique est la méthode la plus utilisée pour enlever les métaux qui peuvent 

être précipités sous forme d’oxydes/hydroxydes, de sulfures, de carbonates ou de phosphates 

(Blais et al., 2008; Blais et al., 1999; Levasseur et al., 2005). 

2.7.1 Précipitation des métaux sous forme d’hydroxydes 

La précipitation des métaux sous forme d’hydroxydes implique l’utilisation d’agents alcalins tels 

que CaO, Ca(OH)2, Mg(OH)2, NaOH, NH4OH (Bisone, 2012; Blais et al., 1999). L’Équation 2-4 

présente la réaction de précipitation des métaux (Mz+) sous formes d’hydroxydes. 

 

Équation 2-4 Réaction de précipitation des métaux (Mz+) sous forme d’hydroxydes 

 

Mz+ 
(aq) + z OH- 

(aq) ↔ M(OH)z ↓ 
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La Figure 2-1 présente le schéma typique d’un procédé de précipitation des métaux en 

présence d’hydroxyde de sodium (NaOH). Il comprend une étape d’agitation des effluents après 

l’ajout de l’agent neutralisant suivi d’une étape de décantation des boues métalliques pour 

assurer la séparation solide/liquide (Alves et al., 2005). Une fois que les boues métalliques ont 

été séparées du surnageant, une étape de déshydratation de ces boues est réalisée par 

filtration sur des filtre-presse ou par centrifugation (Viadero et al., 2006). 

 

 

 

Figure 2-1 Schéma simplifié du procédé d’enlèvement des métaux par précipitation sous forme 

d’hydroxydes (Blais et al., 2008) 

 

Le traitement des effluents en présence d’hydroxyde de calcium (chaux hydratée) est la 

méthode la plus utilisée en raison du faible coût de la chaux. Toutefois, l’utilisation de la chaux 

comme agent de précipitation pour le traitement d’effluents fortement acides et contenant des 

ions sulfates, engendre la production de grandes quantités de précipités secondaires tels que la 

gypse (CaSO4.2H2O) (Bisone, 2012). La formation de gypse entraîne, d’une part, l’augmentation 
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considérable des quantités des boues produites d’où l’augmentation considérable des coûts 

d’opération et de disposition de ces déchets métalliques (Janin et al., 2012; Patterson, 1989) et 

d’autre part, la déstabilisation des précipités métalliques primaires ce qui rend l’étape de 

séparation S/L plus difficile (Blais et al., 1999). Par conséquent, l’utilisation de réactifs alcalins 

ne renfermant pas de calcium tels que NaOH ou NH4OH est fortement recommandée pour 

éviter la formation de précipités secondaires et ainsi favoriser la formation des sous-produits 

solubles comme Na2SO4 et (NH4)2SO4.  

2.7.2 Précipitation des métaux sous forme de sulfures, carbonates ou phosphates 

D’autres agents de précipitation tels que les sulfures ou les carbonates peuvent constituer des 

alternatives efficaces pour assurer la précipitation des métaux présents dans les effluents 

acides.  

La précipitation des ions métalliques divalents sous forme de sulfures est décrite par 

l'Équation 2-5. Les principaux agents de précipitation des métaux sous forme de sulfures sont 

Na2S, NaHS, FeS ou CaS (Al-Tarazi et al., 2004; Marchioretto et al., 2005). 

 

Équation 2-5 Réaction de précipitation des ions métalliques divalents (M2+) sous forme de sulfures 

 

M2+ 
(aq) + S2-

 (aq) ↔ MS↓ 

 

Dans le cas des effluents acides, il est nécessaire d’augmenter le pH de la solution à traiter 

jusqu’à pH 3,0 - 3,5 à l’aide d’un agent neutralisant (NaOH) avant l'addition de composés 

sulfurés afin d’éviter la formation de gaz toxique, H2S (Charerntanyarak, 1999). Plusieurs 

avantages sont mis en évidence lors de la précipitation des métaux sous formes de sulfures par 

rapport à la précipitation des métaux sous formes d’hydroxydes. En effet, la précipitation par 

des composés sulfurés est plus sélective, elle nécessite un faible temps de rétention 

hydraulique résultant des vitesses de réaction de précipitation élevées. En général, les sulfures 
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métalliques présentent une solubilité inférieure à celle de leurs homologues hydroxydes, 

offrant ainsi une précipitation plus complète et une meilleure stabilité sur un large intervalle de 

pH (Islamoglu et al., 2006). De plus, les boues métalliques produites présentent de meilleures 

propriétés d'épaississement et de séchage comparativement aux boues produites lors de 

l’utilisation d'hydroxydes. Enfin, certains sulfures métalliques produits peuvent être traités dans 

les fonderies pour la récupération des métaux (Kim et al., 2002). Cependant, la précipitation 

des métaux en présence de composés sulfurés est généralement plus coûteuse que celle 

réalisée en présence d’hydroxydes.  

Les composés carbonatés, tels que CaCO3 et Na2CO3, peuvent être utilisés pour favoriser la 

précipitation des métaux sous forme de carbonates comme l'indique l'Équation 2-6 (Guillard et 

Lewis, 2002; Sun et Huang, 2002). La majorité des carbonates métalliques ont une solubilité 

supérieure à celle des hydroxydes métalliques. 

 

Équation 2-6 Réaction de précipitation des ions métalliques divalents (M2+) sous forme de 

carbonates 

 

M2+ (aq) + CO3
2- (aq) ↔ MCO3↓ 

 

Rarement pratiqué, les métaux peuvent être précipités sous forme de phosphates par ajout de 

minéraux ou de sels de phosphate (apatite, hydroxyapatite), ce qui entraîne la formation de 

phosphates métalliques insolubles comme décrit dans l'Équation 2-7 (Mavropoulos et al., 2002; 

Naeem et al., 2003). De manière générale, les phosphates métalliques ont une solubilité plus 

faible que les hydroxydes métalliques. 
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Équation 2-7 Réaction de précipitation des ions métalliques divalents (M2+) sous forme de 

phosphates 

 

3 M2+
 (aq) + 2 PO4

3- (aq) ↔ M3(PO4)2↓ 

 

Afin d’améliorer la précipitation chimique des métaux, une étape de coagulation suivie d’une 

étape de floculation peuvent être associées. Ces étapes facilitent la formation de flocs et la 

séparation des boues métalliques formées ainsi que leur décantation. La 

coagulation/floculation favorise l’augmentation de la taille des particules de flocs métalliques et 

améliorent leur déshydratation (Blais et al., 1999; Semerjian et Ayoub, 2003). Les agents 

coagulants les plus utilisés en industrie sont les sels d'aluminium ou de fer ferrique tels que le 

chlorure ferrique (Duan et Gregory, 2003; Janin et al., 2009; Levasseur et al., 2005). Pour 

l’étape de floculation, les polymères organiques (à base de polyacrylamide modifié) sont 

habituellement utilisés (Charerntanyarak, 1999; Viadero et al., 2006). Il existe également des 

polymères cationiques (polyéthylèneimine - PEI) et anioniques (phosphonométhyle - PPEI) 

disponibles sur le marché (Levasseur et al., 2005; Navarro et al., 2005). 

2.8 Synthèse bibliographique 

Les procédés de décontamination des sols peuvent comporter différents types de combinaison 

de traitements physiques, biologiques et/ou chimiques en fonction des caractéristiques 

physico-chimiques du sol ou de la spéciation et du type de métaux à traiter. Le Tableau 2-5 

présente les avantages et inconvénients des procédés physiques, biologiques et/ou chimiques 

de décontamination applicables aux sols aux prises avec une contamination métallique.  

Actuellement, le traitement typique physico-chimique des sols contaminés comprend d’abord, 

une étape préliminaire de classification par taille des particules de sol à l'aide d’un tamisage 

mécanique ou d’une étape d’hydro-classification afin d’isoler le matériel de grande taille. 

Ensuite, le traitement de la fraction grossière peut être réalisé par concentration gravimétrique, 
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par attrition ou par flottation alors que le traitement de la fraction fine est effectué par 

lixiviation chimique, finalement la gestion des résidus générés est à réaliser (Dermont et al., 

2008b). 

D’après différentes études, la lixiviation chimique est appliquée comme dernière étape après la 

séparation physique (Lin et al., 2001; Mercier et al., 2007; Mercier et al., 2002b). Toutefois, La 

combinaison peut être inversée, par exemple en appliquant un lavage chimique suivi d’une 

séparation magnétique. Le lavage chimique est plus coûteux que les procédés physiques, 

nécessitant l’application des techniques de séparation physique au préalable avant de procéder 

à la lixiviation chimique et ce, afin de réduire la quantité de sol devant être traitée par 

lixiviation chimique (Mercier et al., 2002b). Cependant, plusieurs études ont montré que la 

lixiviation chimique pour le traitement des fractions fines de sols peut être efficace et rentable 

si elle est appliquée uniquement sur la fraction fine fortement concentrée en métaux et que 

des procédés physiques sont utilisés pour décontaminer les fractions plus grossières (Dermont 

et al., 2008b).  

Les procédés chimiques présentent de nombreux avantages par rapport à la séparation 

physique qui sont les suivants : les sols à grains fins et les formes métalliques adsorbées 

peuvent être facilement traités, certains composés métalliques peuvent être dissous, les 

métaux extraits ainsi que les réactifs utilisés peuvent être facilement récupérés par différentes 

méthodes. 
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Tableau 2-5  Récapitulatif des avantages et inconvénients des procédés biologiques, physiques et chimiques développés pour la 

décontamination de sols aux prises avec une contamination métallique 

Technologie Avantages Inconvénients Référence 

Traitement biologique Assimilation et dégradation totale des contaminants 
organiques par les plantes par phytodégradation et 
phytotransformation 

Stockage des métaux et réduction de leur concentration 
dans l’environnement par les plantes par 
phytostabilisation et phytoextraction 

Investissement en temps assez important pour la 
sélection des organismes vivants, leur reproduction et 
leur croissance 

Efficacité de traitement dépendante de la teneur 
initiale en contaminants 

Temps de traitement souvent longs 

(Dabouineau et al., 2005; 
Doyle, 2008) 

Concentration gravimétrique 

(Jig, Table de Wilfley et Spirale) 

Assure le traitement des sols contaminés par les métaux 
dont la taille des particules varie entre 75 et 4 750 μm  

Un degré de libération élevé lié à la différence de 
densité entre les contaminants et les particules de sols 

Économique et efficace 

Utilisation seulement de l’eau comme agent de lavage 
qui peut être réutilisé dans le procédé d’où des coûts 
minimes  

Démarche adéquate avec l’optique de développement 
durable 

Nécessité de prétraitement du sol avant de procéder à 
la concentration gravimétrique (tamisage, attrition, 
hydroclassification) 

Inefficacité pour les particules fines (< 75 μm) 

Performances limitées lorsque le contenu du sol en 
limon et en argile est au-dessus de 30 – 50% ou 
lorsque ce dernier contient de fortes teneurs en 
matière organique 

 

(Bisone, 2012; INRS-
Géoressources et CRM, 1997; 
Laporte-Saumure et al., 2010; 
Mercier, 2000; Mercier et al., 
2007; USEPA, 1995) 

 

Séparation magnétique  Efficace 

Moyennement onéreuse 

Efficace seulement pour les contaminants métalliques 
présentant des propriétés magnétiques élevées 

Applicable aux particules de sols de tailles > à 75 μm 

Séparateurs à basse intensité sont économiques mais 
d’efficacité limitée alors que les séparateurs à haute 
intensité sont plus efficaces mais de coûts très élevés 

(Mercier, 2000; Mercier et al., 
2007; Rikers et al., 1998) 

 

Flottation Traitement des différents composés inorganiques de 
nature métallique (Cu, Zn, Pb, etc.) et organiques à 
caractère hydrophobe (HAP, HCx, BPC, etc.)  

Efficace 

Économique 

Seulement la fraction de sol < à 250 μm 

Prétraitement requis 

Utilisation de réactifs chimiques appropriés 
(collecteur, moussant, activant ou dispersant) pour 
rendre les surfaces des particules porteuses de 
métaux hydrophobes  

Influence du pH sur la flottation dépend de la nature 
du contaminant et du collecteur utilisé 

(Cauwenberg et al., 1998; 
Mouton et al. 2010, 2009; 
Dermont et al., 2010) 
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Tableau 2-5 (suite)  Récapitulatif des avantages et inconvénients des procédés biologiques, physiques et chimiques développés pour la 

décontamination de sols aux prises avec une contamination métallique 

Technologie Avantages Inconvénients Référence 

Lixiviation (agents 
chélatants, oxydants, 
tensioactifs) 

Traitement des différents types de sol  

Efficace 

Destruction moins importante de la structure du 
sol en utilisant un agent chélatant par rapport aux 
acides forts  

Réutilisation facile (faible biodégradabilité) 

Régénération des agents chélatants (ex : EDTA) 

Les tensio-actifs utilisés aussi bien pour le 
traitement des contaminants organiques et 
inorganiques  

Traitement des particules fines du sol uniquement 

Coûts en produits chimiques élevés  

Menaces écologiques mises en évidence si les 
agents chélatants ne sont pas recyclés ou détruits 

 

(Ehsan et al., 2006; Lim et al., 2005, 2004; Mulligan 
et al., 2001a, 2001b; Reynier, 2012; USEPA, 1994) 

Lixiviation acide Très efficace pour la solubilisation des métaux en 
général et du Pb en particulier grâce à la formation 
des chloro-complexes  

Possibilité de retourner le sol sur le site  

Du côté économique, les acides sont en général 
moins coûteux que les agents chélatants  

 

Appliquée sur la fraction fine du sol uniquement 
(< 125 μm) 

Coûts très élevés par rapport aux traitements 
physiques 

Propriétés physico-chimiques et microbiologiques 
du sol sont affectées et sa structure est détruite 

Risque de présence d'agents chimiques toxiques 
dans le sol après décontamination et dans les 
boues résiduelles produites 

Production d’effluents très acides nécessitant des 
traitements supplémentaires (neutralisation) 

(Bassi et al., 2000; Djedidi et al., 2005; Laporte-
Saumure et al., 2010; Nedwed et Clifford, 2000; 
Tampouris et al., 2001; Wasay et al., 1998) 
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3 MATÉRIELS ET MÉTHODES 

3.1 Préparation du sol 

Le sol CMR28, objet de l'étude, a été échantillonné en Octobre 2013 sur la partie sud du site qui 

se situe dans le secteur de la Pointe au Lièvre, au 30 rue du Cardinal-Maurice-Roy dans la Ville 

de Québec. Ce site a été occupé durant près de 20 ans par la Tannerie Laurentienne (entre 

1949 et 1970). Des travaux de remblayage hétérogène ont été réalisés au fil des dernières 

années. Les remblais hétérogènes utilisés au cours de ces travaux sont constitués 

majoritairement de résidus d’incinération, ainsi que de quelques déchets domestiques et 

résidus de construction.  

Une masse totale de 155,5 kg du sol CMR28 sec a été tamisée à l’aide d’un tamis giratoire 

vibrant Sweco™ de 30 pouces de diamètre sur différents tamis (4 mm, 1 mm, 250 µm, 125 µm). 

L’étape de tamisage a été réalisée en milieu humide afin d’éviter toute dispersion des particules 

de sol et, par conséquent, tout risque de contamination. La fraction < 125 μm contaminée par 

des métaux a été récupérée et a fait l’objet de ce projet de recherche. 

3.2 Caractérisation du sol 

3.2.1 Caractérisation physico-chimique 

Une caractérisation physico-chimique de la fraction < 125 µm du sol CMR28 a été réalisée par la 

compagnie Agri-direct (S.M.Inc., Longueuil, QC, Canada). Ce laboratoire d’analyse a déterminé 

le pH, la capacité d’échange cationique (CEC en meq/100g), le taux de matière organique (%), 

les teneurs en Ca, en P, en K et en Mg (exprimé en kg/ha), ainsi que leurs saturations 

correspondantes. Les teneurs en contaminants inorganiques ont été déterminées au sein de 

notre laboratoire par analyse ICP-AES après mise en solution de ces éléments selon la méthode 

de minéralisation 3030I détaillée par l’APHA (1999).  
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Les fractions grossières (> 1 mm) du sol ont été broyées avant de réaliser les étapes de 

minéralisation et d’analyse par ICP-AES. 

3.2.2 Distribution granulométrique 

Suite à la classification granulométrique du sol à l’aide d’un tamisage humide du sol CMR28 sur 

différents tamis, cinq fractions ont été obtenues : > 4 mm, entre 4 mm et 1 mm, entre 1 mm et 

250 µm, entre 250 µm et 125 µm et < 125 µm. Le pourcentage d’humidité ainsi que la 

répartition massique (exprimée en %) de chaque fraction ont été déterminées après séchage de 

ces différentes fractions dans un four à 60°C. La détermination de la répartition massique ainsi 

que de la teneur en métaux de chaque fraction a permis l’étude de la granulochimie du sol.  

Une analyse par granulométrie laser de la fraction < 125 μm a été effectuée à l’aide de 

l’appareil « Partica Laser Scattering LA-950V2 – Laser Particle Size Analyzer ». Cette analyse 

permet d’obtenir la granulométrie détaillée de n’importe quel échantillon (INRS-Géoressources 

et CRM, 1997). 

3.2.3 Tests de disponibilité chimique 

Les tests de disponibilité chimique comportent le test à l’eau (pH neutre) et le test TCLP 

(Toxicity Characteristic Leaching Procedure). Ces deux tests ont été réalisés sur la 

fraction < 125 µm du sol CMR28 afin d’évaluer la mobilité et la disponibilité des métaux 

présents. Pour le test TCLP, il existe, pour quelques métaux, des concentrations maximales à ne 

pas dépasser pour que la matière résiduelle soit considérée comme matière non dangereuse 

(MDDELCC, 2014a). Ces deux tests ont été réalisés en triplicata sur la fraction < 125 µm du sol 

avant et après traitement par lixiviation acide en présence d’acide sulfurique à 0,45 M et de 

chlorure de sodium à 3 M (t = 4 h et T = 25°C).  
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3.2.3.1 Test à l’eau 

Le test à eau consiste à mettre le sol contaminé en contact avec de l’eau du robinet afin 

d’évaluer la mobilité potentielle des métaux dans des conditions naturelles en présence d’eau 

de pluie, d’eau souterraine ou d’eau de surface. Ce test à l’eau a été réalisé en triplicata sur la 

fraction fine du sol CMR28 (fraction < 125 μm) avant et après son traitement par lixiviation 

acide. Pour chaque test, des masses de 5 g de la fraction fine du sol ont été introduites dans des 

bouteilles en plastique d’une capacité de 250 mL. Afin de respecter un ratio solide/liquide égale 

à 1/20, 100 mL d’eau du robinet ont été ajoutés. Les échantillons ont ensuite été placés dans un 

appareil de rotations durant 18 h avec une vitesse de rotation fixée à 30 tours/min. Par la suite, 

les échantillons ont été filtrés sous vide sur des filtres de Whatman G6 (porosité = 1,5 μm), puis 

les filtrats ont été acidifiés avec de l’acide nitrique concentré (pH < 2). Une analyse à l’ICP-AES a 

été réalisée sur les échantillons liquides obtenus.  

3.2.3.2 Test TCLP 

Le test TCLP, quant-à-lui, consiste à placer le sol contaminé dans des conditions similaires à 

celles d’un site d’enfouissement régulier, afin de simuler la lixiviation et la libération des 

métaux lors de l’enfouissement de ces sols contaminés. Ce test est aussi bien utilisé aux États-

Unis qu’au Québec afin de qualifier une matière comme étant dangereuse ou non en fonction 

de la disponibilité chimique des contaminants que cette dernière renferme. La méthode 

d’analyse suivie est décrite dans le protocole de lixiviation pour les espèces inorganiques défini 

par le Centre d’Expertise en Analyse Environnementale du Québec (CEAEQ, 2012) et par 

l’USEPA (1992). Le test a été réalisé, en triplicata, sur la fraction < 125 μm du sol CMR28.  

Avant de commencer le test TCLP à proprement dit, il faut d’abord déterminer la solution de 

lixiviation à utiliser en fonction du pH de la matrice étudiée. Un prétest est donc réalisé, il 

consiste à placer 5 g de sol humide dans un bécher d’une capacité de 150 mL et d’y ajouter 

96,5 mL d’eau. Le bécher est ensuite couvert par un verre de montre et le mélange sol/eau est 

agité à l’aide d’un barreau aimanté et d’une plaque d’agitation magnétique durant 5 Min. Par la 

suite, 3,5 mL d’une solution d’acide chlorhydrique (HCl à 1 M) sont ajoutés et le mélange est 
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mis sous agitation à 50 ± 5°C durant 10 min. Après le refroidissement du mélange à 

température ambiante, le pH de la solution obtenue est mesuré. S’il est inférieur à 5, la solution 

de lixiviation n° 1 est à utiliser pour le test TCLP et s’il est supérieur ou égal à 5, il faut utiliser la 

solution de lixiviation n° 2.  

La préparation de la solution de lixiviation n° 1 consiste à mélanger 5,7 mL d’acide acétique, 

64 mL d’une solution d’hydroxyde de sodium (1 M) et 930,3 mL d’eau déminéralisée dans une 

fiole jaugée d’une capacité de 1 L (volume final du mélange = 1 L). Le pH de la solution doit être 

égal à 4,93 ± 0,05. Pour la préparation de la solution de lixiviation n° 2, un volume de 5,7 mL 

d’acide acétique est dilué dans 1 L d’eau distillée de façon à obtenir une solution ayant un pH 

égal à 2,88 ± 0,05. 

Après la préparation de la solution de lixiviation appropriée, 5 g de sol ont été mis en contact 

avec 100 mL de solution de lixiviation (ratio solide/liquide de 1/20) dans des bouteilles en 

plastique d’une capacité de 250 mL. Les échantillons ont ensuite été placés dans le même 

appareil de rotations que celui utilisé pour le test à l’eau (vitesse de rotation fixée à 30 tours 

par minute), durant 18 h. Une fois le test terminé, le mélange est filtré et les filtrats sont 

récupérés et acidifiés à l’aide d’acide nitrique concentré (pH < 2). Ces filtrats ont ensuite été 

analysés à l’ICP-AES. 

3.3 Traitement par lixiviation chimique 

La lixiviation chimique de sol est une méthode de décontamination qui consiste en l’ajout de 

l’agent chimique (acide, base, etc.) à un mélange constitué de sol et d’eau (caractérisé par une 

densité de pulpe (DP) donnée), mis sous agitation pendant une durée donnée et à une 

température fixe, permettant ainsi l’extraction des contaminants du sol et leur solubilisation 

dans la solution de lixiviation.  

Au cours de cette étude, tous les essais ont été réalisés, à l’échelle laboratoire, sur la 

fraction < 125 μm du sol CMR28. Toutes les expériences de lixiviations acides et basiques ont 

été réalisées, en présence ou absence de chlorure de sodium (NaCl), dans des erlenmeyers à 

chicanes ayant une capacité de 500 mL. Les masses initiales de sol utilisées au cours de ces 
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essais varient entre 20 et 50 g de sol contaminé en présence de 200 mL de solution de 

lixiviation (DP entre 10 et 25%). La durée maximale de réaction est de 4 h et les températures 

testées sont de 25, 50 et 75°C. L’agitation du mélange sol/solution de lixiviation a été assurée à 

l’aide d’une table à secousses (essais d’optimisation des conditions opératoires) ou à l’aide d’un 

barreau aimanté et d’une plaque agitatrice (ensemble des autres essais). La vitesse d’agitation 

a été fixée à 170 tours/min (Figure 3-1a). Suite à l’étape de lixiviation, les sols décontaminés ont 

été séparés de la solution de lixiviation par filtration sous vide (Figure 3-1b) à l’aide des filtres 

de Whatman G6 (porosité = 1,5 μm) et des échantillons d’effluent de 20 mL ont été récupérés 

et acidifiés (5% HNO3).  

 

 

 

Figure 3-1 Dispositifs utilisés lors des essais de lixiviations acides ou basiques réalisés à l’échelle 

laboratoire: erlenmeyer à chicane, plaque agitatrice et barreau aimanté (a) - Système 

de filtration sous vide (b)  
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Chaque étape de lixiviation chimique a été suivie par une étape de rinçage dont le principal but 

est de diminuer la quantité de sel (NaCl) présente afin d’éviter toute interférence au moment 

de l’analyse des teneurs en métaux présents dans les sols décontaminés par ICP-AES. Cette 

étape a une durée de 15 min et est réalisée dans un bécher d’une capacité de 1 L, à 

température ambiante avec un ratio solide/liquide fixé à 1/20. L’agitation est assurée par la 

plaque d’agitation magnétique et est fixée 550 rpm. Les sols ont ensuite été récupérés après 

filtration sous vide (ou centrifugation pour les cas où la filtration a été difficile), puis séchés à 

une température de 60°C et broyés. Les sols secs ont ensuite été digérés et analysés par ICP-

AES. Le pH des effluents avant et après les essais de lixiviation a été mesuré.  

3.3.1 Optimisation des paramètres de lixiviation chimique 

L’optimisation des conditions opératoires des étapes de lixiviation chimique des sols 

contaminés par les métaux lourds a été effectuée en utilisant la méthodologie des plans 

d’expériences (Box Behnken). En effet, l’organisation des essais d’optimisation des conditions 

opératoires, qui parait au début difficile à l’expérimentateur, sera facilement résolue en 

utilisant la méthode des plans d’expériences qui permet l’obtention de résultats plus sûrs et 

plus précis et ce, avec un nombre d’essais limité. Un plan d’expériences est un outil 

mathématique présenté sous forme de matrices comportant autant de colonnes que de 

facteurs (m) et autant de lignes que d’expériences (n), de niveaux ou de modalités retenus pour 

l’expérimentation. Cette démarche statistique permet de caractériser le processus et d’évaluer 

l’effet de chaque paramètre ainsi que leurs interactions avec un minimum d’expérimentations. 

Les plans en surfaces de réponses sont les plans d’expériences les plus utilisés et plus 

particulièrement, le plan Box Behnken pour déterminer les conditions opératoires de procédés 

chimiques ou biologiques (Ferreira et al., 2007; Kumar et al., 2008; Wantala et al., 2012). Les 

plans d’expériences Box Behnken assurent une description précise du processus dans 

l’ensemble du domaine expérimental étudié, tout en réduisant le nombre d’expérimentations 

et en gardant de l’information sur le manque d’ajustement du modèle mathématique. 
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Les conditions de lixiviation définies par le plan d’expériences Box Behnken ont été testées à 

l’échelle laboratoire, à température ambiante. Les étapes de lixiviation ont été réalisées en 

mettant en solution une masse donnée de sol dans 200 mL de solution de lixiviation (mélange 

d’eau distillée et d’agent chimique). Les solutions de lixiviation ont été préparées en faisant 

varier la nature de l’agent de lixiviation (acide sulfurique pour les essais en milieu acide et 

hydroxyde de sodium pour les essais en milieu basique), la concentration de l’agent de 

lixiviation et l’ajout ou non de chlorure de sodium. Pour chaque étape de lixiviation, la durée a 

été fixée à 4 h.  

Au cours de ce projet de recherche, deux séries d’optimisation ont été réalisées afin d’étudier 

l’influence de plusieurs paramètres sur la solubilisation des métaux présents dans la 

fraction < 125 µm du sol CMR28 : 

 Pour la lixiviation basique, les paramètres testés sont : la concentration en 

hydroxyde de sodium (NaOH) (0,05 – 0,45 et 0,85 M); la concentration en 

chlorure de sodium (NaCl) (0 – 1,5 et 3 M) et le ratio solide/liquide (5 – 15 et 

25%); 

 Pour la lixiviation acide, les paramètres étudiés sont : la concentration en acide 

sulfurique (H2SO4) (0,05 – 0,25 et 0,45 M); la concentration en chlorure de 

sodium (NaCl) (0 – 1,5 et 3 M) et le ratio solide/liquide (5 – 15 et 25%).  

 

Afin de vérifier l’efficacité du procédé de lixiviation acide, des essais de confirmation des 

conditions opératoires optimales ont été réalisés en triplicata avec une concentration en H2SO4 

fixée à 0,45 M et en présence de 3 M de NaCl et une densité de pulpe fixée à 10%, durant 4 h à 

température ambiante. Une fois l’étape de lixiviation terminée, le sol a été récupéré après 

séparation solide/liquide par filtration sous vide, puis a subi une étape de rinçage à l’eau 

(DP = 20%) durant 15 min. Le sol a ensuite été séparé du liquide par centrifugation. Ces essais 

ont été réalisés afin de confirmer les rendements d’extraction prédits par le logiciel des plans 

d’expériences dans les conditions de lixiviation chimique optimales identifiées. 
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3.3.2 Cinétique de la lixiviation acide 

Après avoir sélectionné la meilleure méthode de lixiviation chimique pour la décontamination 

du sol et optimisé les concentrations du meilleur agent chimique de solubilisation des métaux 

([H2SO4] = 0,45 M en présence du sel NaCl à 3 M et DP = 10%), la performance de la lixiviation 

acide en présence d’acide chlorhydrique à pH < 0,5 (concentration de 2,8 M) a également été 

évaluée à travers des essais supplémentaires. Les essais de lixiviation, soit avec H2SO4 + NaCl, 

soit avec HCl, ont été réalisés en triplicata, pour différents temps de réaction (0,5, 1, 2, 3 et 4 h) 

et à différentes températures (25, 50 et 75°C). Le nombre d’essais réalisés en présence d’acide 

sulfurique et de chlorure de sodium ou d’acide chlorhydrique s’élève à 90 essais. Tous les essais 

ont été effectués avec 20 g de sol dans 200 mL de solution de lixiviation (DP = 10%), avec le 

même matériel que celui décrit à la Figure 3-1. 

3.3.3 Combinaison entre lixiviation acide et lixiviation basique 

Des essais de combinaison entre lixiviation acide et basique ont été réalisés en triplicata, à une 

échelle plus importante, en utilisant 200 g de sol contaminé dans 2 L de solution de lixiviation 

(mélange d’eau distillée et d’agent chimique de lixiviation) (Figure 3-2). Pour la lixiviation acide, 

la solution de lixiviation est composée de 0,45 M de H2SO4 et de 3 M de NaCl, alors que pour la 

lixiviation basique, une solution de NaOH à 0,45 M a été utilisée. Ces essais ont été réalisés à 

température ambiante (25°C), dans un réacteur en plastique d’une capacité de 4 L et l’agitation 

a été assurée à l’aide d’un agitateur mécanique muni d’une hélice métallique axiale immergée 

(130 mm de diamètre) tournant à 500 tours/min.  

La combinaison des étapes de lixiviation acide et basique a été réalisée de la manière suivante : 

 Soit une étape de lixiviation acide, suivie par une filtration sous vide (séparation 

solide/liquide) suivie par une étape de lixiviation basique du sol récupéré ; 

 Soit une étape de lixiviation basique, suivie par une séparation solide/liquide par 

filtration sous vide et une étape de lixiviation acide du sol récupéré.  
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Les effluents issus de chaque étape de lixiviation ont été conservés afin de réaliser des essais de 

traitement des effluents par précipitation (Section 3.6). 

 

 

 

Figure 3-2 Montage de mise à l’échelle du procédé de lixiviation acide et basique de la 

fraction < 125 µm de sol CMR28 

 

3.4 Séparation magnétique 

Les essais de séparation magnétique ont été réalisés à l’aide de l’appareil CARPCO 3 x 4 L high 

intensity magnetic separator (Outokumpu technology, Jacksonville, Floride, États-Unis). Avant 

de passer l’échantillon dans le séparateur magnétique, celui-ci est mis en solution de façon à 

obtenir une densité de pulpe égale à 30% (50 g de sol contaminé et 167 mL d’eau distillée). La 

séparation magnétique a été testée avec différentes intensités de courant : 0,1 – 0,2 – 0,3 et 

0,4 A ce qui équivaut à 58 – 100 – 135 et 170 Gauss, respectivement. La Figure 3-3 illustre le 

séparateur magnétique utilisé au cours de nos essais, il est constitué de deux bobines qui 

entraînent la création d’un champ magnétique au niveau de la cellule de séparation. Des billes 

de fer (ferromagnétiques) sont ajoutées au niveau de cette cellule, afin de retenir les particules 

paramagnétiques. Les particules diamagnétiques non fixées sont entraînées par un flux d’eau 



 

68 

qui passe à travers le séparateur magnétique jusqu’à un plateau en verre. La fraction 

magnétique, quant-à-elle, est récupérée, après l’arrêt du champ magnétique, en rinçant les 

billes de fer à l’eau. Les fractions magnétiques et non-magnétiques, ont ensuite été mis dans un 

four à 60°C afin de les sécher et d’obtenir les proportions massiques et de déterminer les 

teneurs en contaminants métalliques de chacune des fractions.  

 

 

 

Figure 3-3 Photographie du séparateur magnétique utilisé lors des essais de décontamination de 

la fraction < 125 µm du sol CMR28 

 

3.5 Combinaison entre séparation magnétique et lixiviation acide  

Des essais de décontamination combinant la séparation magnétique et la lixiviation en milieu 

acide ont été réalisés afin d’évaluer les performances de ces procédés sur la solubilisation des 

métaux et plus particulièrement, celle de Sn. La combinaison de la lixiviation acide suivie de la 

séparation ou inversement (séparation magnétique suivie de la lixiviation acide) a été étudiée. 

La lixiviation acide a été réalisée en présence de H2SO4 à 0,45 M et de NaCl à 3 M, pendant 4 h 

Deux bobines  

Cellule 
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et à température ambiante. La séparation magnétique a été effectuée de la même façon que 

décrite dans la section 3.4, avec une intensité de courant égale à 0,1 A. 

La lixiviation acide, qui précède la séparation magnétique, a été réalisée avec 200 g de sol dans 

2 L de solution de lixiviation ([H2SO4] = 0,45 M et [NaCl] = 3 M, t = 4 h, DP = 10%, T = 20°C). 

Après l’étape de lixiviation, le sol traité a été divisé en trois échantillons de masse égale par un 

rifleur, afin de réaliser la séparation magnétique en triplicata. Concernant la combinaison de la 

séparation magnétique suivie de la lixiviation acide, chaque essai a été réalisé en triplicata, sur 

50 g de sol. Après un passage dans le séparateur magnétique, la fraction non-magnétique 

obtenue a été traitée, par la suite par lixiviation acide selon les mêmes conditions opératoires 

que celles citées ci-dessus.  

3.6 Traitement des effluents 

Les effluents métalliques générés lors de la combinaison du procédé de lixiviation basique et de 

lixiviation acide ou lors de la lixiviation acide seulement, ont été traités afin d’assurer la 

précipitation des métaux avant tout rejet dans le réseau des égouts de la ville. Le premier 

traitement a été réalisé en mélangeant les deux lixiviats générés (basique et acide) au cours des 

procédés de décontamination des sols. La quantité des lixiviats générée pour chacun des essais 

est égale à environ 2 L. Pour le traitement des effluents acides par précipitation, 600 mL de 

lixiviat acide ont été prélevés et des ajouts successifs de 10 mL de lixiviat basique ont été 

réalisés. Pour chaque unité de pH, le volume du lixiviat basique ajouté a été noté et un 

échantillon de 20 mL a été prélevé (acidification avec 1% de HNO3) et ce, jusqu’à pH = 11. Les 

surnageants issus de ces essais de précipitation à différents pH ont ensuite été analysés par ICP-

AES dans le but de déterminer les concentrations en métaux restants dans les effluents. 

Des essais de précipitations ont été réalisés également sur les effluents acides en utilisant cette 

fois ci une solution de NaOH à 0,45 M. Des ajouts successifs de 10 mL de solution de NaOH ont 

été réalisés. Pour chaque unité de pH, le volume de la solution de soude ajouté a été noté et un 

échantillon de 20 mL a été prélevé (acidification avec 1% de HNO3) et ce, jusqu’à pH = 11. 
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Des essais de précipitation à pH = 7 ont également été réalisés en triplicata, afin de confirmer la 

précipitation totale des métaux à ce pH engendrant des concentrations résiduelles dans le 

surnageant acceptables pour le rejet dans les égouts de la Ville de Québec. Suite au traitement, 

les effluents traités ont été laissés décanter pendant une nuit puis les boues métalliques ont été 

récupérées et mesurées dans le but de calculer les masses de boues sèches générées.  

3.7 Mesures analytiques 

3.7.1 Microscope électronique à balayage 

Afin de réaliser une caractérisation de la fraction < 125 μm du sol CMR28 avant et après 

traitement par lixiviation acide et d’étudier les formes sous lesquelles les contaminants 

métalliques sont présents, un microscope électronique à balayage muni d’un détecteur EDS a 

été utilisé (MEB : SEM, Carl Zeiss EVO 50 – EDS : Energy Dispersion Spectrometer, Oxford 

Instrument, INCAx-sight EDS). 

Les observations ont été effectuées à partir des lames minces (taille 26 x 46 mm) préparées 

suivant la méthode « Diamond Polished section » par la compagnie « Vancouver 

Petrographique ». Un détecteur de type « Quadra-Pole Backscatter » a assuré la génération des 

différentes images des particules observées au cours de l’utilisation du MEB (tension 

d’accélération fixée à 20 kV et intensité fixée à 100 μA). 

Le repérage des particules renfermant Sn a été réalisé par une observation en mode électrons 

rétrodiffusés, puis en utilisant le détecteur EDS, le contenu chimique des particules a pu être 

analysé (aspects chimiques, poids atomiques et pourcentages correspondants). L’analyse au 

MEB n’est pas très précise mais elle permet d’avoir une caractérisation semi-quantitative des 

éléments métalliques présents dans un échantillon donné.  
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3.7.2 Détermination du pH 

Un pH-mètre de modèle « AR-25, Fisher Scientific, Accumet Research, Dual Channel pH/Ion 

meter » a été utilisé pour effectuer toutes les mesures de pH au cours de ce projet. L’appareil 

est muni d’un système de mesure de double jonction à laquelle se fixe une électrode de type 

« Cole Parmer », caractérisée par une cellule de référence de pH Ag/AgCl. À chaque série de 

mesures de pH, un calibrage de l’appareil à l’aide des solutions tampon certifiées (pour 

pH = 2,00 – 4,00 - 7,00 et 10,00) a été réalisé. 

3.7.3 Détermination des teneurs en métaux 

Afin de mesurer les teneurs en métaux présents dans les sols avant et après décontamination, 

une digestion du sol selon la méthode 3030I détaillée dans l'APHA (1999) a été réalisée, il s’agit 

d’une minéralisation des échantillons. Cette méthode consiste à peser 0,5 g de chaque 

échantillon dans des tubes de digestion en verre. Par la suite, des ajouts acides ont été réalisés. 

Dans un premier temps, un volume de 1,5 mL d’acide nitrique (HNO3) a été ajouté puis le 

mélange a été laissé à réagir pendant 2 h à 25°C. Un ajout de 4,5 mL d’acide chlorhydrique (HCl) 

a ensuite été effectué puis le mélange a été laissé à réagir pendant 1 h à température 

ambiante. Cette première étape a été terminée, en laissant les tubes dans un bloc chauffant 

(température entre 90 et 100°C) pendant une nuit pour assurer l’évaporation des solutions 

acides et la concentration des métaux dans un faible volume. Le lendemain, la digestion a été 

terminée en ajoutant aux tubes, 0,5 mL de HNO3 ainsi que 1,5 mL de HCl et environ 10 mL d’eau 

distillée. Une fois les tubes chauffés durant 1 h à 90°C, l’échantillon minéralisé a été récupéré et 

dilué avec de l’eau distillée de façon à obtenir un volume final de 50 mL. 

L’analyse des teneurs en métaux a été réalisée par spectrométrie d’émission atomique en 

présence d’une torche à plasma induit (ICP-AES). L’appareil utilisé au cours de l’étude est un 

appareil de marque Varian « Modèle Vista AX CCO Simultaneous ICP-AES, Palo Alto, CA, États-

Unis » (Méthode EPA 6010B). Plusieurs métaux (Al, As, B, Ba, Ca, Cd, Cr, Cu, Fe, K, Mg, Mn, Mo, 

Na, Ni, P, Pb, S, Se, Sn et Zn) ont pu être analysés simultanément. Des solutions standards, 
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préparées à partir de solutions certifiées « SCP Science, CA, États-Unis », ont été utilisées pour 

la calibration de l’appareil avant toute série d’analyses. Des solutions de contrôle, préparées à 

partir de solutions « SCP Science Multi éléments, CA, États-Unis », ont été analysés tous les 

20 échantillons pour détecter n’importe quelle dérive de l’appareil qui pourrait fausser les 

résultats.
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4 RÉSULTATS ET DISCUSSION 

4.1 Caractérisation du sol CMR28 

4.1.1 Granulométrie des sols contaminés par des cendres d’incinérateurs 

La distribution des différentes fractions granulométriques, exprimée en pourcentage, est 

illustrée à la Figure 4-1. Elle a été obtenue après un tamisage humide de 155,5 kg de sol CMR28 

sec contenant près de 50% de cendres d’incinération, réalisé sur un tamis giratoire vibrant 

Sweco™ de 30 pouces de diamètre sur différents tamis: 4 mm, 1 mm, 250 µm, 125 µm suivi 

d’un séchage à 60°C des différentes fractions obtenues. D’après les résultats obtenus, la 

fraction > 4 mm constitue plus de 54% de la masse totale du sol alors que les fractions entre 

4 mm – 1 mm, entre 1 mm – 250 μm et entre 250 μm – 125 μm représentent respectivement, 

20,7%, 14,4% et 1,9% de la masse totale du sol. Finalement, la fraction étudiée au cours de ce 

projet, soit la fraction < 125 μm ne représente que 8,9%, soit presque le 1/10 de la masse totale 

du sol CMR28.  

La Figure 4-2 présente la distribution cumulative des particules (exprimée en%) en fonction du 

diamètre des particules pour la fraction < 125 µm du sol CMR28. D’après la courbe, près de 10% 

des particules ont une taille inférieure à 6,5 μm et près de 50% des particules ont une taille 

inférieure à 31 μm. Seules 10% des particules ont une taille comprise entre 100 et 300 μm. La 

taille moyenne des particules du sol CMR est de 31,49 ± 1,18 μm alors que la taille médiane des 

particules est estimée à 46,30 ± 1,89 μm. 
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Figure 4-1 Répartition massique des fractions granulométriques du sol CMR28 

 

 

 

Figure 4-2 Distribution granulométrique déterminée à l’aide d’un granulomètre laser sur la 

fraction < 125 µm du sol CMR28 réalisée en triplicata 
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Le coefficient d’unifomité Cu permet d’étudier la caractérisation granulométrique du sol et plus 

précisément de la fraction à l’étude, à savoir la fraction < 125 μm. Ce coefficient est déterminé 

à l’aide de l’Équation 4-1 (Wikhydro, 2014). Dans notre cas, le coefficient d’uniformité Cu est 

égale à 6,6, ce qui permet de déduire que la granulométrie de la fraction < 125 µm du sol 

CMR28 est étalée, variée et non uniforme. 

 

Équation 4-1 Détermination du coefficient d’uniformité 

 

Cu = d60/d10 

 

Avec:  

Cu: le coefficient d'uniformité 

d60: diamètre de tamis laissant passer 60% des particules 

d10: diamètre de tamis laissant passer 10% des particules 

 

4.1.2 Caractérisation physico-chimique du sol CMR28 et de la fraction < 125 µm 

Les caractéristiques physico-chimiques de la fraction fine < 125 µm du sol CMR28 sont 

présentées dans le Tableau 4-1. D’après ces résultats, le sol CMR28 est légèrement alcalin avec 

un pH de l’ordre de 7,7. De plus, sa capacité d’échange cationique (CEC) est estimée à 

123,2 meq/100 g. La capacité d’échange cationique représente la quantité de cations que 100 g 

de sol peut piéger et retenir sur les argiles, la matière organique et/ou l’humus présents dans le 

sol, à un pH donné (LANO, 2014). Une valeur aussi élevée de CEC est un indice de la richesse du 

sol en argile et en matière organique, cette dernière représente une valeur importante, de 

l’ordre de 12,4%.  
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Selon les résultats obtenus, le contenu en calcium dans ce sol est très important, représentant 

une saturation de l’ordre de 97,2% contrairement aux faibles saturations observées en 

potassium (K) avec 0,4% et en magnésium (Mg) avec 2,4%. Le taux de saturation du sol par les 

bases échangeables Ca2+, Mg2+ et K+ atteint 100%, ce qui montre que le sol est organique et très 

chargés en éléments nutritifs.  

 

Tableau 4-1 Caractéristiques physico-chimiques de la fraction < 125 µm du sol CMR28 

Paramètres (unité) Résultats en base sèche 

pH eau 7,7 

pH tampon >= 7,5 

CEC (meq/100g) 123,2 

Indice en chaux >= 75 

Saturation Ca 97,2% 

Al (mg/kg) 897 

Saturation K 0,4% 

Saturation Mg 2,4% 

Matière organique 12,4% 

Saturation K + Mg + Ca 100% 

 

La granulochimie du sol échantillonné est présentée au Tableau 4-2. Il s’agit des teneurs des 

principaux métaux contaminants présents dans les différentes fractions granulométriques. Les 

éléments présentés sont ceux qui sont les plus problématiques; c’est-à-dire, les composés 

métalliques ayant des concentrations qui dépassent le critère C pour certaines fractions. Des 

résultats plus détaillés de la granulochimie du sol CMR28 comprenant l’ensemble des métaux 

ayant des concentrations comprises dans la plage B-C ou supérieures au critère C, sont 

présentés à l’Annexe 1. 
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Tableau 4-2 Teneurs en métaux (mg/kg) mesurées dans les différentes fractions granulométriques 

du sol CMR28 

Fraction (μm) Ba Cu Pb Sn Zn 

> 4 000 606 ± 37  1 744 ± 63 1 432 ± 125 747 ± 134 1 439 ± 54 

4 000 – 1 000 1 120 ± 93 971 ± 35 2 525 ± 99 791 ± 64 1 875 ± 41 

1 000 – 250 1 517 ± 63 923 ± 95 2 849 ± 120 1 085 ± 62 2 369 ± 161 

250 – 125 2 077 ± 57 931 ± 4 2 990 ± 71 1 084 ± 35 3 179 ± 65 

< 125 2 926 ± 160 1 143 ± 75 3 660 ± 95 1 074 ± 76 4 500 ± 213 

Critère A 200 40 50 5 110 

Critère B 500 100 500  50 500 

Critère C 2 000 500 1 000 300 1 500 

Critère D 10 000 2 500 5 000 1 500 7 500 

 Plage B-C     

 Plage C-D     

 > D     

 

Les résultats obtenus montrent une augmentation des concentrations en Ba, en Pb, en Sn et en 

Zn au fur et à mesure que la taille des particules diminue. Il est donc possible de remarquer que 

la contamination en Ba, en Pb, en Sn et en Zn se concentre principalement dans la fraction 

inférieure à 125 μm. En effet, selon l’étude réalisée par Kim et al. (2002), les concentrations en 

contaminants inorganiques sont souvent inversement proportionnelles à la taille des particules; 

c’est-à-dire que plus les particules sont fines, plus la concentration en métaux sera élévée (Kim 

et al., 2002). 

Pour le Ba, les concentrations des fractions supérieures à 250 μm sont inférieures au critère C, 

ces fractions semblent donc moins problématiques pour la réhabilitation du site contaminé. La 

fraction inférieure à 125 μm montre des teneurs 6 fois plus élevées (2 926 ± 160 mg/kg) que les 

teneurs mesurées dans les fractions grossières supérieures à 4 mm (606 ± 37 mg/kg). Les 

concentrations mesurées dans les fractions < 125 µm et entre 125 et 250 µm sont supérieures 

au critère C. Pour le Zn, seule la fraction grossière > 4 mm est caractérisée par une 

concentration inférieure au critère C.  
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Pour la fraction < 125 μm, la concentration en Zn (4 500 ± 213 mg/kg) est presque 3 fois 

supérieure à la concentration de la fraction supérieure à 4 mm (1 439 ± 54 mg/kg) et au 

critère C (1 500 mg/kg). 

Concernant le Pb et Sn, toutes les fractions du sol CMR28 sont fortement contaminées avec des 

niveaux de contamination qui dépassent le critère C. Ces métaux se concentrent davantage 

dans la fraction inférieure à 125 μm. Les teneurs en Pb et Sn mesurées sont très élevées et 

même proches du critère communément appelé D (critère seuil interdisant l’enfouissement des 

sols contaminés sans pré-traitement). En effet, les concentrations mesurées sont de l’ordre de 

3 660 ± 95 mg/kg pour Pb (3 fois et demi supérieure au critère C) et 1 074 ± 76 mg/kg pour Sn 

(trois fois supérieure au critère C). Pour le Cu, la contamination dépasse également le critère C 

pour les différentes fractions granulométriques étudiées. Le Cu est, cependant, très concentré 

dans la fraction grossière > 4 mm (1 744 ± 63 mg/kg) et dans la fraction très fine < 125 μm 

(1 143 ± 75 mg/kg). 

Le Tableau 4-3 présente les teneurs des différents éléments principalement présents dans la 

fraction fine (< 125 µm) du sol CMR28 contaminé par les cendres de grille issues de 

l’incinération des déchets municipaux ainsi que les critères génériques définis (critère A, B, C et 

D) par le MDDEFP. Les résultats obtenus mettent en évidence une abondance des éléments 

essentiels tels que Al, Fe, Na, Ca, K et Mg et la présence d’autres métaux tels que As, Co, Cr, Cu, 

Mo, Ni, Pb, Sb, Sn, Zn en fortes concentrations provenant, pour la plupart, des cendres de 

grilles utilisées pour le remblayage du site étudié.  

Selon les critères génériques définis par le MDDELCC, certains éléments inorganiques sont 

présents dans des concentrations qui peuvent s’avérer problématique pour une utilisation 

agricole (critère A), une utilisation résidentielle (critère B), une utilisation industrielle (critère C) 

ou un enfouissement dans un site adéqute (critère D). Étant donné la nature de la 

contamination et l’usage résidentiel ou industriel du site, seuls les éléments dont les 

concentrations sont supérieures au critère B seront problématiques.  
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Tableau 4-3 Teneurs (mg/kg) des différents éléments présents dans la fraction fine (< 125 μm) du 

sol CMR28 et des critères génériques A, B, C et D définis par le MDDELCC 

Élements Teneur (mg/kg) Critère A Critère B Critère C Critère D 

Al 18 480 ± 1 060 - - - - 

As 43,1 ± 3,3 6 30 50 250 

B 102,9 ± 5,6 - - - - 

Ba 2 926 ± 160 200 500 2 000 10 000 

Ca 61 137 ± 3680 - - - - 

Cd 5,9 ± 1,1 1,5 5 20 100 

Co 30,0 ± 1,7 15 50 300 1 500 

Cr 755 ± 36 85 250 800 4 000 

Cu 1 143 ± 75 40 100 500 2 500 

Fe 99 215 ± 6 100 - - - - 

K 4 420 ± 260 - - - - 

Mg 4 935 ± 270 - - - - 

Mn 1 880 ± 95 770 1 000 2 200 11 0000 

Na 2 370 ± 282 - - - - 

Ni 188 ± 10 50 100 500 2 500 

P 4 520 ± 270 - - - - 

Pb 3 660 ± 95 50 500 1 000 5 000 

S 2 450 ± 157 - - - - 

Sb 69,1 ± 2,6 - - - - 

Sn 1 074 ± 76 5 50 300 1 500 

Zn 4 500 ± 213 110 500 1 500 7 500 

 Plage B-C     

 Plage C-D     

 > D     
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De ce fait, les métaux présents dans la fraction < 125 µm du sol CMR28 peuvent être classés en 

deux catégories: 

 D’une part, les métaux (et métalloïdes) les moins problématiques dont les 

concentrations sont supérieures au critère B mais ne dépassent pas le critère C 

tels que l’arsenic (As) (43,1 mg/kg), le cadmium (Cd) (5,9 mg/kg), le chrome (Cr) 

(755 mg/kg), le manganèse (Mn) (1 880 mg/kg) et le nickel (Ni) (188 mg/kg);  

 D’autre part, les métaux dont les concentrations sont supérieures au critère C, ils 

sont considérés comme plus dangereux et plus toxiques en raison de leurs fortes 

teneurs tels que le Ba (2 926 mg/kg), le Cu (1 143 mg/kg) et surtout le Pb 

(3 660 mg/kg), Sn (1 074 mg/kg) et le Zn (4 500 mg/kg) dont les concentrations 

sont presque trois fois et demi au-dessus du critère C défini par le MDDEP. 

 

4.1.3 Test de disponibilité chimique 

Les cendres de grille, principale source de contamination du sol CMR28, sont considérées en 

général comme des matières résiduelles non dangereuses car les métaux qu’elles renferment 

sont peu solubles et difficilement lixiviables (Bridle et al., 1987; Hjelmar, 1996; Kosson et al., 

1996). Par conséquence, les résultats des tests de lixiviation (TCLP) réalisés sur les cendres de 

grille respectent en général les normes définies par le Règlement sur les matières dangereuses 

(MDDELCC, 2014a). Dans notre cas, un test TCLP ainsi qu’un test à l’eau ont été réalisés en 

triplicata sur la fraction < 125 μm du sol CMR28. Ces tests ont été réalisés afin d’évaluer la 

mobilité des métaux présents (Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) en présence d’eau (test à l’eau) ou dans les 

conditions des sites d’enfouissement (test TCLP). Comme expliqué dans la Section 3.2.3, le test 

TCLP (Toxicity Characteristic Leaching Procedure) se réalise en utilisant une solution d’acide 

acétique (CH3COOH) qui assure des conditions comparables à celle d’un site d’enfouissement. Il 

existe deux solutions d’extraction d’acide acétique; dans notre cas, nous avons utilisé une 

solution caractérisée par un pH = 2,88. Les résultats des tests TCLP et des tests à l’eau sont 

présentés au Tableau 4-4.  



 

81 

Tableau 4-4 Concentrations des métaux (mg/L) mesurées dans les lixiviats issus des test à l’eau et 

test TCLP réalisés sur la fraction < 125 μm du sol CMR28 

  Concentrations en métaux  

Tests Ba Cu Pb Sn Zn 

Sol initial Test à eau 0,22 ± 0,01 0,03 ± 0,00 0,02 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,04 ± 0,01 

TCLP 2,17 ± 0,04 0,20 ± 0,01 0,30 ± 0,01 - 10,6 ± 0,2 

 

D’après les résultats obtenus, il est possible de constater que les métaux présents dans la 

fraction < 125 µm du sol CMR28 sont plus facilement lixiviés lors du test TCLP que lors du test à 

l’eau. D’après ces résultats, Sn n’est pas lixivié lors du test TCLP, ni lors du test à l’eau réalisé à 

pH neutre.  

Pour le Ba et le Pb, il existe des valeurs limites pour le test TCLP, qui sont égales à 100 mg/L 

pour le Ba et 5 mg/L pour le Pb (MDDELCC, 2014a). Les teneurs en Ba et Pb mesurées dans les 

lixiviats obtenus suite aux tests TCLP (2,17 ± 0,04 mg Ba/L et 0,30 ± 0,01 mg Pb/L) sont 

clairement inférieures aux concentrations limites définies le Règlement sur les matières 

dangereuses. Pour le Cu et le Zn, il n’existe aucune norme pour le test TCLP indiquant que ces 

éléments sont considérés comme moins toxiques pour les êtres humains et l’environnement 

par l’USEPA. Cependant, les résultats obtenus montrent que le Zn a tendance à être facilement 

solubilisé en présence d’acide acétique puisque la concentration mesurée lors du test TCLP est 

de 10,6 ± 0,2 mg/L. Cependant, il est important de noter que les concentrations mesurées sont 

similaires aux normes de rejet acceptées pour les eaux usées par la Ville de Québec (de l’ordre 

de 10 mg Zn/L dans les réseaux d’égout et de 1 mg Zn/L dans les cours d’eau).  
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4.2 Traitement par lixiviation chimique 

4.2.1 Influence de la nature de l’agent de lixiviation et de sa concentration  

Des essais de lixiviation basique ont été réalisés sur la fraction < 125 µm en faisant varier les 

concentrations en hydroxyde de sodium ([NaOH] = 0,05 - 0,45 et 0,85 M), les concentrations en 

NaCl (0 - 1,5 et 3 M) ainsi que le pourcentage de pulpe (5 - 15 et 25%). Le temps de réaction a 

été fixé à 4 h et la température à 25°C. Chaque étape de lixiviation a été suivie par une étape de 

rinçage (S/L = 5%). Le Tableau 4-5 présente les résultats de ces essais de lixiviation en milieu 

basique sous forme de pourcentages d’enlèvement des métaux. 

Des essais de lixiviation acide ont été effectués en utilisant de l’acide sulfurique (H2SO4) à 

différentes concentrations (0,05 - 0,25 et 0,45 M), en présence de NaCl (0 - 1,5 et 3 M) avec des 

densités de pulpe variables (5 - 15 et 25%). Tout comme pour les essais de lixiviation en milieu 

basique, la durée de la réaction a été fixée 4 h et les essais ont été réalisés à température 

ambiante. Après l’étape de lixiviation, une étape de rinçage a été réalisée avec une densité de 

pulpe fixée à 5%. Les rendements de solubilisation des métaux obtenus au cours de ces essais 

sont présentés au Tableau 4-6. 

D’après les résultats obtenus, la lixiviation en milieu acide semble plus efficace que la lixiviation 

en milieu basique et ce, pour l’ensemble des métaux étudiés. Les pourcentages d’enlèvement, 

après le traitement par lixiviation basique, sont très faibles. Les meilleurs rendements de 

solubilisation ont été obtenus après 4 h de lixiviation à 25°C en utilisant une solution de NaOH à 

0,45 M et en absence de NaCl et pour une DP fixée à 25%. Dans ces conditions opératoires, les 

pourcentages d’extraction ne dépassent pas 8,4% pour le Ba, 35% pour le Cu, 12% pour le Pb et 

15% pour le Zn. Les rendements de solubilisation obtenus ne sont pas suffisants pour atteindre 

le critère C et ce, pour tous les métaux étudiés. 
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Tableau 4-5 Enlèvement des métaux (%) obtenus pour différentes concentrations en NaOH, en 

NaCl et densités de pulpe (T = 25°C, 1 étape de lixiviation de 4 h et 1 étape de rinçage) 

présents dans la fraction < 125 μm de sol CMR28 

NaOH NaCl ST Ba Cu Pb Sn Zn 

(M) (M) (%) (%) (%) (%) (%) (%) 

0,05 0 15 2,3 3,5 - - 0,5 

0,05 1,5 25 4,5 9,2 7,5 - 6,2 

0,05 3,0 15 3,5 6,8 7,0 - 6,3 

0,45 0 25 8,4 35 12 - 15 

0,45 1,5 15 1,3 26 7,2 - 7,5 

0,45 3,0 25 - 12 1,8 - 1,5 

0,85 0 15 - 31 2,5 - 7,0 

0,85 1,5 25 - 23 1,6 - 5,3 

0,85 3,0 15 0,6 27 5,4 1,9 8,5 

 

Tableau 4-6 Enlèvement des métaux (%) obtenus pour différentes concentrations en H2SO4, en 

NaCl et densités de pulpe (T = 25°C, 1 étape de lixiviation de 4 h et 1 étape de rinçage) 

présents dans la fraction < 125 μm de sol CMR28 

H2SO4 NaCl ST Ba Cu Pb Sn Zn 

(M) (M) (%) (%) (%) (%) (%) (%) 

0,05 0 15 22 0,1 0,6 - - 

0,05 1,5 25 13 1,2 0,8 - 2,7 

0,05 3,0 15 9,5 1,0 1,0 12 0,0 

0,25 0 25 96 1,0 6,2 12 0,4 

0,25 1,5 15 97 10 17 24 41 

0,25 3,0 15 96 33 42 - 41 

0,45 0 15 98 53 7,6 47 69 

0,45 1,5 15 98 46 15 10 66 

0,45 3,0 15 98 63 69 - 71 
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La solubilisation du Ba, du Cu, du Pb, du Sn et du Zn est meilleure en milieu acide. De faibles 

taux enlèvement ont été obtenus en présence de la plus faible concentration en acide 

sulfurique utilisée (0,05 M). Selon les résultats obtenus, la solubilisation des métaux présents 

dans la fraction < 125 µm du sol CMR28 devient de plus en plus importante avec 

l’augmentation de la concentration en H2SO4. En effet, le pourcentage d’extraction du Cu a 

augmenté de 1% à 53% avec l’augmentation de la concentration en H2SO4 de 0,25 M à 0,45 M. 

De même, pour le Zn, une augmentation de la concentration en H2SO4 de 0,25 M à 0,45 M 

entraîne une augmentation des rendements de solubilisation de 0,4% à 69%.  

La présence des ions chlorures à forte concentration (3 M) dans la solution de lixiviation permet 

d’atteindre un maximum de solubilisation, pour les quatre métaux étudiés, après une seule 

étape de lixiviation en milieu acide (t = 4 h, T = 25°C et DP = 15%) avec des enlèvements de 

l’ordre de 98% pour le Ba (< au critère A), de 63% pour le Cu (plage B-C), de 69% pour le Pb 

(< critère C) et de 71% pour le Zn (plage B-C). Le Sn, quant-à-lui, montre un comportement de 

solubilisation différent de celui des autres métaux étudiés (Ba, Cu, Pb et Zn).  

La Figure 4-3 présente l’effet de l’ajout de chlorure de sodium (NaCl) sur la solubilisation des 

métaux présents dans la fraction < 125 µm du sol CMR28 et plus particulièrement, sur la 

solubilisation du Pb. Selon les résultats obtenus, le pourcentage d’extraction du Pb augmente 

de 7,6 à 15% lors de l’ajout de 1,5 M de NaCl et de 7,6 à 69% lors de l’ajout de 3,0 M de NaCl. 

Une étude réalisée par Bisone et al. (2012) confirme l’effet des ions chlorures sur la 

performance de solubilisation du plomb avec un procédé de lixiviation acide en présence 

d’acide sulfurique (pH < 2) sur la fraction inférieure à 125 µm d’un sol contaminé par des 

scories. En effet, le rendement de solubilisation de Pb a augmenté de 5% à 64% (Bisone et al., 

2012) grâce à la formation de chlorocomplexes solubles (Djedidi et al., 2005; Nedwed et 

Clifford, 2000). En fait, le Pb en présence de H2SO4 forme un sel peu soluble appelé sulfate de 

Pb (PbSO4). Cependant, grâce à l’ajout des ions chlorures, des chlorocomplexes très solubles se 

forment, favorisant l’extraction du Pb.  
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Les Équations 4-2 à 4-5 présentent les réactions de formation des chlorocomplexes entre le Pb 

et les ions chlorures (Mercier et al., 1996). 

 

Équation 4-2 Cl-+ Pb2+ → PbCl+   (Kco = 101,6) 

Équation 4-3 2 Cl- + Pb2+ → PbCl2 (aq)   (Kco = 101,8) 

Équation 4-4 3 Cl- + Pb2+ → PbCl3-   (Kco = 101,7) 

Équation 4-5 4 Cl- + Pb2+ → PbCl4
-2   (Kco = 101,5) 

 

 

 

 

Figure 4-3 Rendements d’enlèvement (%) des métaux obtenus après lixiviation acide en présence 

d’acide sulfurique ([H2SO4] = 0,45 M) et de chlorure de sodium (0 – 1,5 et 3 M), avec 

DP = 15%, T = 25°C, 1 étape de lixiviation de 4 h et 1 étape de rinçage de 15 Min de la 

fraction < 125 μm de sol CMR28 
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La lixiviation en milieu acide en présence de H2SO4 à 0,45 M et de NaCl à 3 M représente la 

méthode la plus efficace pour la solubilisation des principaux métaux problématiques (Ba, Cu, 

Pb et Zn) présents dans la fraction < 125 µm du sol CMR28. De plus, ce procédé de lixiviation 

permet de solubiliser le reste des métaux moins problématiques tels que l’As, le Cd, le Cr, le Mn 

et le Ni. Les concentrations, initialement dans la gamme B-C ont diminuées de manière 

importante et sont dans la plage A-B et même inférieures au critère A. Les teneurs en métaux 

mesurées dans les sols avant et après traitement par lixiviation en milieu acide en présence de 

H2SO4 à 0,45 M et de NaCl à 3 M, de durée de 4 h à 25°C, pour DP = 10% suivie par un rinçage 

de 15 min sont présentés à l’Annexe 2.  

4.2.2 Détermination des paramètres influençant la solubilisation des métaux à l’aide de la 

méthodologie des plans d’expériences (Box Behnken) 

L’évaluation de l’influence des conditions opératoires de la lixiviation acide sur la solubilisation 

des métaux présents dans la fraction < 125 µm du sol CMR28 a été réalisée à l’aide de la 

méthodologie des plans d’expériences en surface de réponses (plan Box Behnken). Les 

paramètres étudiés sont les suivants : la concentration en acide sulfurique (H2SO4), la 

concentration en chlorure de sodium (NaCl) et la densité de pulpe (DP). La matrice 

d’expérimentations définie par le plan Box Behnken est composée de 17 essais. Le Tableau 4-7 

représente le plan d’expérimentations proposé par le logiciel ainsi que les résultats 

d’enlèvement des métaux problématiques (Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) correspondants à chaque essai.  
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Tableau 4-7 Matrice d’expérimentations Box Behnken et rendements d’enlèvement des métaux 

Ba, Cu, Pb, Sn et Zn (%) obtenus en fonction des paramètres opératoires 

 Paramètres opératoires Rendements d'enlèvement des métaux 

Numéro 

d'essais 

H2SO4 NaCl ST Ba Cu Pb Sn Zn 

(M) (M) (%) (%) (%) (%) (%) (%) 

1 0,45 1,5 15 97,7 45,5 14,5 10,3 65,7 

2 0,25 3,0 15 95,7 33,2 41,5 -15,0 41,0 

3 0,05 3,0 15 9,50 1,00 1,00 11,7 0,04 

4 0,25 0 25 96,3 1,00 6,18 12,4 0,41 

5 0,25 1,5 15 97,4 10,3 17,3 24,0 40,7 

6 0,05 1,5 25 13,4 1,20 0,82 -7,7 2,66 

7 0,25 1,5 15 97,4 10,5 17,0 25,1 37,3 

8 0,45 1,5 5 97,7 71,7 56,1 44,1 73,4 

9 0,25 3,0 5 97,8 68,4 74,4 7,0 70,0 

10 0,25 1,5 15 96,2 14,2 24,2 20,9 51,7 

11 0,25 1,5 15 97,4 8,49 13,5 10,7 36,3 

12 0,45 3,0 15 98,4 62,9 68,8 -0,4 70,9 

13 0,25 1,5 15 96,0 1,68 9,80 -11,2 33,1 

14 0,05 0 15 22,1 0,10 0,60 -9,2 -0,77 

15 0,25 0 5 97,5 61,9 -3,51 4,4 67,9 

16 0,45 0 15 97,5 53,1 7,63 47,0 68,8 

17 0,05 1,5 5 -13,0 -16,6 -13,8 -11,8 -8,67 

 

Les taux d’enlèvement obtenus pour chacun des essais ont été introduits par la suite dans le 

logiciel Expert Design 8.0 (State Ease, 2008). Ce logiciel a analysé les résultats et a permis de 

construire un modèle mathématique permettant de prédire la solubilisation des métaux par 

lixiviation acide en fonction des paramètres étudiés (H2SO4, NaCl et ST). La significativité des 

modèles établis ainsi que l’influence des paramètres opératoires et leurs interactions 

éventuelles ont été évaluées à l’aide du logiciel Expert Design.  



 

88 

Les tests statistiques réalisés par le logiciel sont des tests d’analyse de la variance (ANOVA) et 

des tests de Fisher. Le test ANOVA est un test statistique dont l’objectif est de savoir si la 

relation entre plusieurs variables numériques est significative ou non. Alors que les tests de 

Fisher assurent l’évaluation de la significativité du manque d’ajustement pour chaque modèle 

en relation avec les valeurs prédites et expérimentales.  

Significativité des modèles mathématiques établis 

Le Tableau 4-8 présente les valeurs de « Prob > F » calculées par le logiciel, correspondants aux 

modèles mathématiques établis pour les différents paramètres opératoires étudiés de la 

lixiviation acide. Les résultats détaillés des différents tests statistiques sont présentés à 

l’Annexe 3.  

Afin de déterminer si un modèle mathématique est significatif ou non, les valeurs de 

« Prob > F » sont comparées à une valeur référence (0,05 valeur définie par les tests 

statistiques). Lorsque la valeur de « Prob > F » est inférieure à la valeur de référence, le modèle 

défini ou le paramètre opératoire étudié est significatif. D’après le Tableau 4-8, toutes les 

valeurs de « Prob > F », correspondantes aux modèles mathématiques de la lixiviation acide 

établis pour déterminer les rendements de solubilisation des métaux en fonction des 

paramètres opératoires, sont inférieures à 0,05. Ces valeurs permettent de déduire que les 

modèles mathématiques établis sont significatifs. 
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Tableau 4-8 Significativité des modèles mathématiques de la lixiviation acide en fonction des paramètres opératoires et de leurs 

interactions définis par le logiciel Design Expert 8.0 en termes de rendements de solubilisation des métaux problématiques 

(Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) 

  Ba Cu Pb Sn Zn 

  Prob > F Conclusion Prob > F Conclusion Prob > F Conclusion Prob > F Conclusion Prob > F Conclusion 

Modèle < 0,0001   0,0031   < 0,0001   0,0481   < 0,0001   

 A-H2SO4 < 0,0001   0,0007   < 0,0001   0,0158   < 0,0001   

 B-NaCl 0,4353   0,7404   < 0,0001   0,237   0,6685   

 C-ST 0,2605   0,0028   0,0008   0,3094   0,0024   

 AB 0,3022   0,7536   0,0005   0,0393   -   

 AC 0,0656   0,0313   0,0012   0,2174   -   

 BC 0,8089   0,8448   0,0001   0,3221   -   

Manque d'ajustement du modèle  0,0001   0,0057   0,3361   0,905   0,0688   

R
2
 0,9897 0,8175 0,9616 0,6619 0,8147 

R
2
 ajusté 0,9764 0,7080 0,9386 0,4590 0,7719 

R
2
 prédit 0,8361 0,2732 0,8526 0,3318 0,6335 

    Effet significatif       

    Pas d'effet significatif       
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L’influence des différents paramètres opératoires sur l’efficacité de solubilisation des métaux 

problématiques a aussi été évaluée ainsi que leurs interactions à l’aide de l’ANOVA. Les 

Annexes 4 à 8 présentent les surfaces de réponses des rendements d’enlèvement des différents 

métaux présents dans la fraction < 125 μm du sol CMR28 contaminé par les cendres 

d’incinération suite à la lixiviation en milieu acide en fonction d’une part de la concentration en 

acide sulfurique (A) et de la concentration en NaCl (B) et d’autre part, en fonction de la 

concentration en acide sulfurique (A) et des solides totaux (C). 

D’après le Tableau 4-8 et les Annexes 4 à 8, il est possible de remarquer que l’acide sulfurique a 

une influence significative et positive sur la solubilisation de tous les métaux (Ba, Cu, Pb, Sn et 

Zn). En effet, d’après les modèles mathématiques établis par le logiciel, toutes les valeurs de 

« Prob > F » sont inférieures à 0,05. Une influence positive de la concentration en acide 

sulfurique indique qu’une augmentation de la concentration en H2SO4 entraîne une 

amélioration significative de la solubilisation des métaux présents dans la fraction < 125 µm du 

sol CMR28. Cette observation semble logique étant donné qu’une augmentation de la 

concentration en H2SO4 favorise la formation de complexes métalliques solubles (CuSO4, ZnSO4) 

et la solubilisation des métaux par échange ionique. Pour les ions chlorures, leur influence est 

significative uniquement sur la solubilisation du Pb. Ces résultats confirment bien les 

observations réalisées précédemment concernant l’augmentation des rendements d’extraction 

du Pb (de 14,5 à 68,8%) suite à l’augmentation de la concentration en NaCl de 1,5 à 3 M; 

favorisant ainsi la formation des chlorocomplexes solubles de Pb. L’influence des solides totaux 

est significative et négative pour l’enlèvement du Cu, du Pb et du Zn. Ceci indique qu’une 

diminution des solides totaux entraîne une augmentation de la solubilisation du Cu, du Pb et du 

Zn. Cette observation semble logique car lorsque la concentration en solides totaux est réduite, 

la quantité de solution de lixiviation augmente alors que la quantité de sol utilisée diminue. De 

ce fait, une plus grande proportion de solution de lixiviation est disponible, favorisant ainsi la 

solubilisation des métaux. Cependant, une diminution de la quantité de sol utilisée lors de la 

lixiviation n’entraîne pas de changement sur la solubilisation du Ba et du Sn, étant donné que la 

solubilisation de ces derniers n’est pas influencée par ce paramètre. L’efficacité de 
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solubilisation du Ba et de Sn n’est influencée que par la quantité d’acide sulfurique (H2SO4) 

ajoutée. 

Les interactions entre les paramètres sont, dans certains cas, non significatifs. Par exemple, 

pour le Ba, toutes les valeurs de « Prob > F » des interactions AB, AC et BC sont supérieures à 

0,05. D’après les valeurs de « Prob > F » correspondants aux interactions illustrées dans le 

Tableau 4-8, il est possible de remarquer que les interactions AB sont significatives pour les 

modèles mathématiques établis pour la solubilisation du Pb et du Sn alors qu’ils n’ont pas 

d’effet significatif sur l’enlèvement du Ba, du Cu et du Zn. En effet, la quantité d’acide 

sulfurique ajoutée a une influence plus importante sur la solubilisation du Pb lorsque la 

concentration en NaCl est à son niveau le plus haut (3 M). Cette interaction parait avoir une 

influence inverse sur la solubilisation du Sn, à savoir que la concentration en H2SO4 a une 

influence plus importante lorsque la concentration en NaCl est à son plus bas niveau (0 M).  

Pour les interactions AC (correspondants aux interactions entre la concentration en acide 

sulfurique et les solides totaux), elles sont significatives pour la solubilisation du Cu, du Pb et du 

Zn. Cette observation parait logique car pour une concentration donnée en ions chlorures 

(1,5 M), une augmentation de la concentration en H2SO4 de 0,05 à 0,45 M entraîne une 

amélioration plus importante lorsque les solides totaux sont à leur plus haut niveau (+ 80% 

pour le Cu, + 50% pour le Pb et + 42% pour le Zn). L’augmentation de la concentration en H2SO4 

de 0,05 à 0,45 M entraîne une amélioration de seulement + 15% pour le Cu, de + 18% pour le 

Pb et de + 40% pour le Zn lorsque les solides totaux sont à leur plus haut niveau (ST =25%). 

L’observation de l’influence de l’interaction BC (concentration en NaCl et ST) indique que celle-

ci est négligeable pour la solubilisation de tous les métaux sauf pour le Pb. Cette observation 

paraît logique étant donné que la présence des ions chlorures est le seul facteur qui influence la 

solubilisation du Pb.  

Concernant le manque d’ajustement des modèles mathématiques définis, il est le résultat de la 

différence entre les valeurs expérimentales obtenues et les valeurs prédites par le modèle. 

D’après le Tableau 4-9, le manque d’ajustement du modèle établi pour le Pb, le Sn et le Zn est 

non significatif alors que pour les deux autres métaux Ba et Cu, le manque d’ajustement des 

modèles mathématiques définis est faiblement significatif. Ce manque d’ajustement peut être 
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dû au fait que pour certains essais, la différence entre les valeurs prédites et les valeurs 

expérimentales sont supérieures à l’erreur expérimentale définie à partir des réplicats. 

Les Figures 4-4 à 4-8 représentent les variations entre les valeurs expérimentales et les valeurs 

prédites par le logiciel pour les rendements d’extraction de chacun des métaux problématiques 

(Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) présents dans la fraction < 125 µm du sol CMR28.  

 

 

 

Figure 4-4 Variations entre les rendements prédits et ceux obtenus expérimentalement (actuel) 

obtenu par le logiciel pour la solubilisation du Ba présent dans la fraction < 125 µm du 

sol CMR28 
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Figure 4-5 Variations entre les rendements prédits et ceux obtenus expérimentalement (actuel) 

obtenu par le logiciel pour la solubilisation du Cu présent dans la fraction < 125 µm du 

sol CMR28 
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Figure 4-6 Variations entre les rendements prédits et ceux obtenus expérimentalement (actuel) 

obtenu par le logiciel pour la solubilisation du Pb présent dans la fraction < 125 µm du 

sol CMR28 
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Figure 4-7 Variations entre les rendements prédits et ceux obtenus expérimentalement (actuel) 

obtenu par le logiciel pour la solubilisation du Sn présent dans la fraction < 125 µm du 

sol CMR28 
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Figure 4-8 Variations entre les rendements prédits et ceux obtenus expérimentalement (actuel) 

obtenu par le logiciel pour la solubilisation du Zn présent dans la fraction < 125 µm du 

sol CMR28 

 

Les valeurs des coefficients de régression R2, R2 ajusté et R2 prédit permettent de déduire si les 

résultats expérimentaux sont en adéquation avec les modèles mathématiques établis ou non. 

En effet, il faut que les coefficients de régression soient proches de la valeur 1 pour confirmer la 

similitude et l’uniformité entre les modèles proposés et les réponses expérimentales. D’après le 

Tableau 4-8, les coefficients de régressions des modèles mathématiques définis pour le Ba, le 

Pb et le Zn montrent des valeurs proches de 1, ils sont compris respectivement entre 0,83 et 

0,98; entre 0,85 et 0,96 et entre 0,63 et 0,81, respectivement. Selon ces coefficients de 

régression, les résultats obtenus expérimentalement peuvent être expliqués par les modèles 

mathématiques proposés. En d’autres termes, les modèles mathématiques proposés sont en 
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parfaite adéquation avec les rendements de solubilisation du Ba, du Pb et du Zn obtenus 

expérimentalement. Cependant, pour le Cu et le Sn, les coefficients de régression sont plus 

faibles, ils sont compris entre 0,27 et 0,81 et entre 0,33 et 0,66; ce qui montre qu’il y a un 

manque de précision dans la prédiction des résultats d’enlèvement et de solubilisation de ces 

métaux par les modèles mathématiques. Il est donc difficile de prévoir leurs comportements au 

cours de la lixiviation acide. 

Les équations mathématiques 4-6 à 4-10, proposées par le logiciel Expert Design, permettent 

de déterminer les rendements de solubilisation pour chacun des métaux problématiques en 

fonction des facteurs codés pour les différents paramètres opératoires étudiés. 

 

Équation 4-6 Modèle quadratique établi par le logiciel Expert Design pour la solubilisation de Ba en 

fonction des paramètres étudiés (A: [H2SO4], B: [NaCl] et C: ST) 

 

Enlèvement de Ba (%) = 96,64 + 44,90 A - 1,77 B + 2,62 C + 3,37 AB - 6,60 AC - 0,76 BC - 43,57 A2 + 3,80 

B2 - 4,13 C2  

 

Équation 4-7 Modèle quadratique établi par le logiciel Expert Design pour la solubilisation de Cu en 

fonction des paramètres étudiés (A: [H2SO4], B: [NaCl] et C: ST) 

 

Enlèvement de Cu (%) = 20,15 + 27,38 A + 1,95 B - 22,46 C + 2,61 AB - 20,27 AC - 1,63 BC 

 

Équation 4-8 Modèle quadratique établi par le logiciel Expert Design pour la solubilisation de Pb en 

fonction des paramètres étudiés (A: [H2SO4], B: [NaCl] et C: ST) 

 

Enlèvement de Pb (%) =17,36 + 20,44 A + 17,45 B - 10,41 C + 15,74 AB - 14,05 AC - 18,92 BC 
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Équation 4-9 Modèle quadratique établi par le logiciel Expert Design pour la solubilisation de Sn en 

fonction des paramètres étudiés (A: [H2SO4], B: [NaCl] et C: ST) 

 

Enlèvement de Sn (%) = 10,45 + 14,76 A - 6,40 B - 5,45 C - 17,06 AB - 9,48 AC - 7,50 BC 

 

Équation 4-10 Modèle linéaire établi par le logiciel Expert Design pour la solubilisation de Zn en 

fonction des paramètres étudiés (A: [H2SO4], B: [NaCl] et C: ST) 

 

Enlèvement de Zn (%) = 34,78 + 32,43 A + 2,17 B - 18,61 C 

 

Détermination des conditions opératoires optimales 

Les conditions opératoires optimales pour la solubilisation du Ba, du Cu, du Pb, du Sn et du Zn 

présents dans la fraction < 125 µm du sol CMR28 ont été déterminées à l’aide de la 

méthodologie des plans d’expériences en surface de réponses. Les réponses prises en compte 

pour déterminer les conditions optimales sont les rendements de solubilisation des métaux 

présents dans la fraction < 125 µm et les coûts du procédé de décontamination. Les critères 

d’optimisation définis sont de maximiser les rendements de solubilisation des métaux et plus 

particulièrement du Pb et de minimiser les coûts des produits chimiques de décontamination 

(coûts en acide sulfurique et chlorure de sodium pour la lixiviation acide et coûts en hydroxyde 

de sodium pour la lixiviation basique). Étant donné que plusieurs réponses sont considérées 

lors de l’optimisation des conditions opératoires du procédé de décontamination de la 

fraction < 125 µm du sol CMR28, un compromis a été défini (Bradley, 2007).  

La « fonction désirabilité » représente la combinaison des différents critères définis afin de 

déterminer les conditions opératoires optimales. La désirabilité est une fonction objective dont 

les valeurs peuvent varier entre 0 (satisfaction basse) et 1 (satisfaction élevée) permettant de 

déterminer si le ou les critère(s) imposé(s) sont atteints ou non (Sakkas et al., 2010).  
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Le Tableau 4-9 présente les huit solutions proposées par le logiciel Expert Design 8.0 et classées 

en fonction de la désirabilité obtenue. 

Les rendements prédits de solubilisation du Ba, du Cu, du Pb et du Zn sont supérieurs à 103%, 

56,7%, 70,7% et 71,3% et ce, pour l’ensemble des solutions proposées. Les conditions optimales 

retenues sont une étape de lixiviation de 4 h ([H2SO4] = 0,45 M, [NaCl] = 3 M, ST = 10%) suivie 

par une étape de rinçage (t = 15 min, ST = 5%). D’après les Équations 4-6 à 4-10, les rendements 

de solubilisation prédits sont de 107% pour le Ba, de 74,3% pour le Cu, de 92,7% pour le Pb et 

78,7% pour le Zn.  

 

Tableau 4-9 Conditions opératoires optimales définies par le logiciel Expert Design afin de 

maximiser les rendements de solubilisation (%) des métaux présents dans la 

fraction < 125 µm du sol CMR28 

N° Solution H2SO4 (M) NaCl (M) ST (%) Ba (%) Cu (%) Pb (%) Zn (%) Désirabilité 

1 0,45 2,83 13,23 103 59,4 74,4 72,4 0,755 

2 0,45 2,84 13,33 103 59,0 74,4 72,3 0,755 

3 0,45 2,81 13,13 103 59,8 74,4 72,6 0,755 

4 0,45 2,84 13,09 103 60,1 75,3 72,7 0,754 

5 0,45 2,96 13,93 104 56,7 74,8 71,3 0,754 

6 0,44 2,86 13,09 105 58,9 74,4 71,6 0,753 

7 0,45 2,59 12,69 102 61,0 70,7 73,1 0,752 

8 0,44 2,83 12,64 106 59,7 74,4 71,4 0,750 
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Des essais de confirmation ont été réalisés en triplicata selon les conditions optimales retenues 

(t = 4 h, [H2SO4] = 0,45 M, [NaCl] = 3 M, ST = 10%) afin de s’assurer que les rendements obtenus 

expérimentalement correspondent bien à ceux prédits par le logiciel Expert Design. Le 

Tableau 4-10 présente les rendements de solubilisation du Ba, du Cu, du Pb et du Zn obtenus 

expérimentalement et ceux prédits par le logiciel ainsi que les déviations entre ces valeurs.  

 

Tableau 4-10 Validation des paramètres optimisés pour la solubilisation des métaux présents dans 

la fraction < 125 µm du sol CMR28 

Métal Ba Cu Pb   Zn  

Rendement de solubilisation expérimental (%) 98,6 ± 0,8 69,2 ± 2,6 71,5 ± 1,9 74,2 ± 0,3 

Rendement de solubilisation prédit (%) 107 74,3 92,7 78,7 

Erreur type (%) 7,85 6,86 22,9 5,72 

 

Le procédé de décontamination développé permet de solubiliser plus de 98,6% du Ba, plus de 

69,2% du Cu, plus de 71,5% du Pb et plus de 74,2% du Zn initialement présents dans la 

fraction < 125 µm du sol CMR28. D’après les résultats obtenus, il est possible de constater que 

les rendements obtenus expérimentalement sont légèrement plus faibles que les rendements 

de solubilisation prédits par le logiciel Expert Design. Il semblerait donc que l’influence des 

paramètres opératoires sur les performances du procédé de solubilisation soient légèrement 

surestimée par le logiciel et ce, pour l’ensemble des métaux. Les différences observées entre 

les valeurs prédites et les rendements obtenus expérimentalement sont aux alentours de 5,72 

et 7,85% pour le Ba, le Cu et le Zn. Concernant le Pb, une différence plus importante de 22,9% 

est observée, ce qui peut être dû au léger manque d’ajustement du modèle. De plus, lors des 

différents essais recommandés par la matrice expérimentale (17 essais), le rendement 

maximum atteint pour le Pb était de 74,4%. Le rendement prédit par le logiciel (92,7%) est bien 

supérieur au rendement maximum atteint lors des 17 essais de la matrice expérimentale, 

laissant à penser que le modèle mathématique extrapole la quantité maximale de Pb pouvant 

être solubilisée. Dans les faits, il semble qu’un maximum de solubilisation du Pb soit atteint 
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après 75% ce qui peut être expliqué par le fait qu’une partie du Pb n’est pas accessible aux 

agents de lixiviation ou qu’il est présent sous forme particulaire.  

En effet, le rendement de solubilisation du Pb prédit dans les conditions optimales (92,7%) est 

très supérieur aux rendements de solubilisation obtenus au cours des 17 essais réalisés dans la 

matrice expérimentale définie par le logiciel. Cependant, les conditions optimales définies par 

le logiciel semblent très efficaces pour la solubilisation de la plupart des métaux présents dans 

le sol CMR28 (concentrations résiduelles dans la plage B-C pour Cu, Pb et Zn et < au critère A 

pour Ba), sauf pour le Sn (< 1%). En effet, le Sn constitue un élément problématique qui nous 

amène à faire des essais complémentaires afin de mieux comprendre son comportement et de 

réussir son extraction de la fraction fine du sol. 

4.2.3 Influence du temps et de la température sur la solubilisation des métaux en présence 

de H2SO4 (0,45 M) et de NaCl (3 M) ou d’HCl (pH < 0,5)  

Des essais de cinétiques complémentaires ont été réalisés à différentes températures afin 

d’étudier la solubilisation des métaux problématiques (Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) présents dans la 

fraction < 125 µm du sol CMR28. Les essais de solubilisation ont été réalisés en triplicata en 

présence d’acide sulfurique (0,45 M) et de chlorure de sodium (3 M) ou en présence d’acide 

chlorhydrique (2,8 M). Ces essais de cinétique ont été réalisés à différentes températures et en 

présence de différents agents de lixiviation afin de pouvoir choisir l’agent de lixiviation le plus 

approprié pour la solubilisation des métaux présents dans la fraction < 125 µm du sol CMR28. 

La discussion des résultats de la solubilisation de Sn sera traitée dans la Section 4-3. 

Le Tableau 4-11 illustre les pourcentages de solubilisation du Ba, du Cu, du Pb et du Zn obtenus 

en fonction du temps (30, 60, 120, 180 et 240 min) à température ambiante (25°C), en présence 

deux agents de lixiviation testés: H2SO4 + NaCl et HCl. L’Annexe 9 présente les concentrations 

résiduelles mesurées pour chacun des quatre métaux problématiques (Ba, Cu, Pb et Zn) en 

fonction du temps (30, 60, 120, 180 et 240 min) et de la température (25, 50 et 75 °C) après 

lixiviation en milieu acide ([H2SO4] = 0,45 M et [NaCl] = 3 M ou avec HCl pour pH < 0,5).  
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D’après les cinétiques de solubilisation des métaux présentées en Annexe 9, il est possible de 

remarquer que la solubilisation des quatre métaux étudiés (Ba, Cu, Pb et Zn) est très 

importante dès les 30 premières min de réaction. En effet, des diminutions importantes des 

concentrations résiduelles mesurées dans le sol après traitement sont bien visibles après 

seulement 30 min de lixiviation. Après 2 heures de lixiviation, les teneurs résiduelles en métaux 

mesurées dans les sols se stabilisent, indiquant qu’un plateau de solubilisation est atteint après 

2 h. Il est donc possible d’en déduire que la solubilisation des métaux est rapide, facile et 

immédiate.  

Les rendements d’extraction obtenus après seulement 30 min de réaction atteignent 98,1% 

pour le Ba, 60,5% pour le Cu, 65,0% pour le Pb et 72,6% pour le Zn en présence d’acide 

sulfurique (H2SO4) et de chlorure de sodium (NaCl). En présence d’acide chlorhydrique, ces 

rendements de solubilisation atteignent des pourcentages proches de 50% pour le Cu, le Pb et 

le Zn.  

 

Tableau 4-11 Rendement d’enlèvement des métaux (%) obtenus lors de la lixiviation acide en 

présence de deux agents de lixiviation (H2SO4 + NaCl ou HCl) en fonction du temps 

(DP = 10%, T = 25°C, 1 étape de lixiviation et 1 étape de rinçage) de la 

fraction < 125 μm du sol CMR28 

 
Agents de lixiviation 

Temps de réaction 

(min) 

H2SO4 + NaCl HCl 

Ba Cu Pb   Zn   Ba   Cu   Pb   Zn  

30 98,1 ± 0,6 60,5 ± 1,3 65,0 ± 1,0 72,6 ± 0,7 5,8 ± 3,1 49,7 ± 1,9 58,1 ± 1,5 65,2 ± 1,2 

60 98,1 ± 0,3 63,6 ± 0,9 66,2 ± 2,2 72,0 ± 1,8 6,7 ± 6,0 51,8 ± 1,7 62,5 ± 1,5 66,4 ± 2,1 

120 97,8 ± 0,3 64,2 ± 2,0 68,3 ± 1,9 73,2 ± 1,4 8,2 ± 1,2 62,0 ± 6,8 70,7 ± 6,2 68,2 ± 3,4 

180 97,6 ± 0,1 65,2 ± 1,3 71,1 ± 0,4 73,5 ± 1,5 11,4 ± 3,0 58,4 ± 0,7 67,5 ± 0,9 66,4 ± 0,7 

240 98,6 ± 0,8 69,2 ± 2,6 71,5 ± 1,9 74,2 ± 0,3 8,4 ± 1,4 60,2 ± 1,1 68,9 ± 0,5 66,4 ± 1,1 
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Afin de mettre en évidence l’influence du temps de réaction sur les rendements d’enlèvement 

des métaux, des tests d’égalité des moyennes ont été effectués, un test a été réalisé pour 

comparer l’influence du temps entre 0,5 et 4 h et un autre test entre 2 et 4 h. Le test de 

Student est un test paramétrique qui consiste à comparer des moyennes, en déterminant une 

valeur « t » appelée « la valeur de Student », calculée selon l’Équation 4-11 (Coudert, 2013; 

Duchesne, 2013). 

Après le calcul de la valeur de t, cette dernière est comparée à la valeur théorique de Student (t 

théorique) définie pour un intervalle de confiance de 99% et un degré de liberté égale à (nA+nB-2) 

(Duchesne, 2013). Dans notre cas le degré de liberté est égal à 4. D’après les tables de Student 

présentées à l’Annexe 10, la valeur théorique de Student (t théorique) correspondante pour un 

intervalle de confiance de 99% est égale à 3,747. Les résultats détaillés des tests d’égalité des 

moyennes sont présentés à l’Annexe 11 pour l’étude de l’influence du temps sur la 

solubilisation des métaux.  
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Équation 4-11  Détermination de la valeur de t pour comparer des moyennes 

 

 

Avec : 

 

Où  

t est la valeur de Student calculée  

Ῡi  est la moyenne arithmétique des rendements de solubilisation des essais de la série i;  

Yi,z  est le rendement de solubilisation de l’essai z de la série i;  

ni est le nombre d’essais pour la série i (n=3). 

 

D’après les calculs du test d’égalité réalisés pour comparer les rendements moyens obtenus 

après 30 min et après 4 h de lixiviation à 25°C en présence de H2SO4 + NaCl, les valeurs de 

Student calculées (t) sont de 1,22 - 5,32 - 5,50 et 4,38 pour les rendements d’enlèvement du Ba, 

Cu, Pb et Zn, respectivement. Les valeurs de t calculées sont supérieures à la valeur théorique 

de Student qui est égale à 3,747 (pour un intervalle de confiance de 99% et un degré de liberté 

de 4) pour le Cu, le Pb et le Zn. Ces résultats permettent de déduire que les moyennes des 

rendements d’enlèvement ne sont pas égales et que l’augmentation du temps de réaction de 

0,5 à 4 h entraîne une amélioration significative de la solubilisation de ces métaux.  

Cependant, en comparant les valeurs de Student (t) obtenues pour le test d’égalité réalisé pour 

2 et 4 h de lixiviation à 25°C en présence de H2SO4 + NaCl, à la valeur théorique qui est égale à 
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3,747, il est possible de constater que les valeurs de Student calculées (1,96 - 2,71 - 2,24 et 1,22 

pour les rendements d’enlèvement du Ba, du Cu, du Pb et du Zn, respectivement) sont 

inférieures à la valeur théorique (t théorique = 3,747). Il est donc possible de déduire que les 

rendements de solubilisation obtenus après 2 et 4 h de réaction sont très proches et que le 

temps de réaction semble ne plus avoir d’influence significative sur la solubilisation des métaux 

entre 2 et 4 h de réaction. Par conséquent, 2 h de lixiviation seront très suffisantes pour une 

meilleure extraction des métaux. 

L’effet de la température sur la solubilisation du Ba, du Cu, du Pb et du Zn est bien visible sur les 

graphiques présentés à l’Annexe 9 et dans les résultats présentés au Tableau 4-12. 

 

Tableau 4-12 Rendements d’enlèvement des métaux (%) obtenus lors de la lixiviation acide en 

fonction de l’agent de lixiviation utilisé (H2SO4 + NaCl ou HCl) et de la température 

(DP = 10%, t = 4 h, 1 étape de lixiviation et 1 étape de rinçage) de la fraction < 125 μm 

du sol CMR28 

Agent de lixiviation Température (°C) Ba Cu Pb Zn 

H2SO4 (0,45 M) + NaCl (3 M) 

25 98,6 ± 0,8 69,2 ± 2,6 71,5 ± 1,9 74,2 ± 0,3 

50 98,3 ± 0,2 72,1 ± 0,2 76,8 ± 1,5 76,2 ± 0,8 

75 96,8 ± 0,4 76,0 ± 0,2 81,7 ± 1,2 79,2 ± 0,7 

HCl (2,8 M) 

25 8,4 ± 1,4 60,2 ± 1,1 68,9 ± 0,5 66,4 ± 1,1 

50 5,3 ± 0,3 69,7 ± 1,6 76,7 ± 1,6 72,4 ± 0,8 

75 12,7 ± 1,3 72,7 ± 0,1 79,1 ± 0,2 72,2 ± 0,2 

 

 

De manière générale, la solubilisation des métaux présents dans la fraction < 125 µm du sol 

CMR28 est plus favorable à température élevée (75°C) qu’à température ambiante et ce, quel 

que soit l’agent de lixiviation utilisé ou le temps de rétention. En effet, une augmentation des 

rendements de solubilisation des métaux est observée lors de l’élévation de la température de 

25 à 75°C. Par exemple, les rendements de solubilisation ont augmenté de 69,2 à 76,0%, pour le 

Cu et de 71,5 à 81,7% pour le Pb lors de l’augmentation de la température entre 25 et 75°C en 
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présence d’acide sulfurique. Des augmentations similaires sont observées pour les essais 

réalisés en présence d’acide chlorhydrique, en passant de 68,9 à 79,1% pour le Pb et de 66,4 à 

72,2% pour le Zn lors de l’augmentation de la température de 25 à 75°C.  

Selon les graphiques présentés à l’Annexe 9, les concentrations résiduelles obtenues après 

lixiviation en milieu acide sont plus faibles lorsque les essais ont été réalisés à haute 

température (75°C) que celles obtenus à température ambiante (25°C). Ces résultats indiquent 

que l’augmentation de la température améliore la solubilisation des métaux, aussi bien en 

présence de H2SO4 (0,45 M) + NaCl (3 M) que de HCl (pH < 0,5).  

Des tests d’égalité des moyennes ont été réalisés afin d’évaluer l’influence de la température 

sur les rendements de solubilisation des métaux avec les deux agents chimiques H2SO4 + NaCl 

et HCl pour les températures de 25°C et de 75°C. L’Annexe 12 présente les résultats détaillés de 

ces tests d’égalité. Selon les résultats de ces tests, les valeurs de t calculées pour les 

rendements d’enlèvement de Ba, de Cu, de Pb et de Zn sont de 4,68 - 4,65 - 9,02 et 11,9 pour 

les essais réalisés en présence de H2SO4 + NaCl et de 3,89 - 19,52 - 34,22 et 8,74 pour les essais 

réalisés en présence de HCl, respectivement. Les valeurs calculées sont supérieures à la valeur 

théorique de Student (t théorique = 3,747) définie pour un intervalle de confiance de 99% et un 

degré de liberté de 4. Par conséquent, les rendements moyens de solubilisation des métaux 

étudiés sont significativement différents, nous pouvons donc conclure que la température a 

une influence significative et positive sur l’efficacité de solubilisation de ces métaux entre 25 et 

75°C.  

Concernant le comportement des métaux et leurs rendements de solubilisation en fonction du 

type de réactif chimique utilisé, il est possible de constater que les rendements d’extraction 

sont meilleurs lors des essais réalisés en présence de H2SO4 (0,45 M) et de NaCl (3 M) par 

rapport aux essais réalisés en présence de HCl (pH < 0,5) et ce, pour tous les métaux et surtout 

pour le Ba. En effet, le pourcentage de solubilisation du Ba augmente de 8,4% en présence de 

HCl à 98,6% en présence de H2SO4 + NaCl à 25°C (Tableau 4-12).  
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Les rendements d’enlèvement obtenus après 4 h, pour les trois métaux Cu, Pb et Zn en 

présence de HCl (pH < 0,5) à 25°C sont de l’ordre de 60,6%, 68,9% et 66,4%, respectivement. 

Des résultats similaires ont été obtenus au cours d’une étude réalisée par Mercier et al. (2007), 

sur la décontamination des sols renfermant des cendres d’incinération. En effet, l’utilisation de 

HCl (pH entre 1,5 et 3 pour un temps de réaction de 2 heures) a permis de solubiliser près de 

57% du Pb, 33% du Cu et 49% du Zn. De plus, les résultats de solubilisation des métaux (Cu, Pb 

et Zn) en présence d’acide sulfurique et de NaCl présentés dans le Tableau 4-12, concordent 

avec les résultats obtenus par Laporte-Saumure et al. (2010), qui ont également utilisé un 

mélange de H2SO4 et de NaCl et ont obtenu des rendements d’extraction de l’ordre de 78% 

pour le Pb et de près de 40% pour le Cu et le Zn présents dans la fraction fine (< 53 μm). 

On enregistre une amélioration de la solubilisation des métaux, en fonction de l’agent chimique 

utilisé, cette amélioration est mise en évidence dans le Tableau 4-13 qui présente les 

concentrations résiduelles (exprimées en mg/kg) en métaux (Ba, Cu, Pb et Zn) mesurées suite 

au procédé de décontamination acide en présence, soit de H2SO4 + NaCl ou de HCl (DP = 10%, 

pour une durée de réaction de 4 h et pour les trois températures (25, 50 et 75°C). Des 

variations importantes des teneurs résiduelles en Cu sont observées en fonction de l’agent de 

lixiviation utilisé, à savoir 455 mg/kg en présence d’HCl et 352 mg/kg en présence de H2SO4 + 

NaCl à 25°C. Des observations similaires sont observées pour les autres températures étudiées 

(50 et 75°C). Pour le Pb, une diminution très importante est observée, les teneurs résiduelles en 

Pb passent de 765 mg/kg pour les essais réalisés avec HCl à 671 mg/kg (proche du critère B) 

pour les essais réalisés avec H2SO4 + NaCl à 75°C. Concernant le Zn, les concentrations 

résiduelles passent de 1 511 mg/kg (> Critère C) pour les essais réalisés avec HCl à 1 160 mg/kg 

(Plage B-C) pour les essais réalisés avec H2SO4+NaCl à 25°C. Pour le Ba, les teneurs résiduelles 

montrent une diminution significative, elles passent de 2 680 mg/kg (> Critère C) en présence 

d’HCl à 41,1 mg/kg (< Critère A) en présence de H2SO4 + NaCl à 25°C. Un comportement 

similaire est observé pour les deux autres températures testées, à savoir une diminution des 

concentrations résiduelles en Ba de 2 772 mg/kg avec HCl à 49,9 mg/kg avec H2SO4 + NaCl pour 

les essais réalisés à 50°C et de 2 553 mg/kg avec HCl à 94 mg/kg avec H2SO4 + NaCl pour les 

essais réalisés à 75°C. D’après les résultats obtenus, la solubilisation de la majorité des métaux 
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est très efficace et plus favorable en combinant l’acide sulfurique avec le chlorure de sodium, 

ce dernier favorise majoritairement la solubilisation du Pb grâce à la formation de 

chlorocomplexes solubles. Cette méthode est à la fois avantageuse et économique. 

 

 

Tableau 4-13 Concentrations résiduelles en métaux (Ba, Cu, Pb et Zn) mesurées dans la 

fraction < 125 μm du sol CMR28 après lixiviation acide en présence de H2SO4 à 0,45 M 

+ NaCl à 3 M ou de HCl (2,8 M) (DP = 10%, t = 4 h, 1 étape de lixiviation et 1 étape de 

rinçage) pour trois températures différentes: 25 - 50 et 75°C 

Température (°C) Agent de 
lixiviation 

Teneur Ba Teneur Cu Teneur Pb Teneur Zn 

(mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) 

25 H2SO4+NaCl 41,1 ± 22,0 352 ± 29 1 044 ± 68 1 160 ± 15 

HCl 2 680 ± 39 455 ± 13 1 138 ± 18 1 511 ± 50 

50 H2SO4+NaCl 49,9 ± 7,0 319 ± 3 850 ± 55 1 072 ± 36 

HCl 2 772 ± 10 347 ± 18 852 ± 59 1 243 ± 37 

75 H2SO4+NaCl 94,9 ± 10,0 274 ± 3 671 ± 44 934 ± 31 

HCl 2 553 ± 36 311 ± 1 765 ± 6 1 251 ± 9 

Critère A 200 40 50 110 

Critère B 500 100 500  500 

Critère C 2 000 500 1 000  1 500 

Critère D 10 000 2 500 5 000 7 500 

 Plage B-C     

 Plage C-D     

 > D     

 

 

Le Tableau 4-14 présente les masses de sol récupérées après décontamination (exprimées 

en %) par rapport aux masses initiales de sol utilisées lors des essais de lixiviation acide. D’après 

les résultats obtenus, une meilleure récupération du sol est obtenue pour les essais réalisés en 

présence d’acide sulfurique et de NaCl par rapport aux essais réalisés en présence d’acide 

chlorhydrique. En effet, près de 90% du sol est récupéré pour les essais réalisés à température 

ambiante et près de 85% pour les essais réalisés 50°C et à 75°C en présence d’acide sulfurique. 
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Cependant, pour les essais réalisés en présence de HCl, le sol récupéré ne présente que 68,7% à 

25°C et 66,5% à 75°C de la masse initiale, ce qui montre bien que le sol est partiellement 

dissout en présence de l’acide chlorhydrique et qui peut expliquer l’augmentation des 

concentrations de certains métaux étant donné la diminution de la quantité de sol final par 

rapport à celle utilisée au début des essais de lixiviation chimique. 

 

Tableau 4-14 Pourcentages de récupération du sol après lixiviation acide en présence de deux 

agents chimiques H2SO4 (0,45 M) + NaCl (3 M) ou de HCl (pH < 0,5) (DP = 10%, t = 4 h, 

T = 25°C, 1 étape de lixiviation et 1 étape de rinçage) de la fraction < 125 μm de sol 

CMR28 

Température (°C) Récupération de sol après 4 h de lixiviation (%) 

 H2SO4+NaCl HCl 

25°C 90,0 ± 0,2 68,7 ± 0,4 

50°C 85,2 ± 0,3 67,3 ± 0,0 

75°C 85,5 ± 0,9 66,5 ± 0,8 

 

4.3 Performances d’enlèvement de Sn dans la fraction < 125 µm 

4.3.1 Performances de solubilisation de Sn par lixiviation acide (H2SO4 + NaCl ou HCl) au 

cours du temps et à différentes températures  

La lixiviation en milieu acide (H2SO4 à 0,45 M et NaCl à 3 M) s’est avérée très efficace pour 

l’enlèvement de la majorité des métaux problématiques (Ba, Cu, Pb et Zn) présents dans la 

fraction < 125 µm. Nous allons donc nous intéresser à l’effet de la lixiviation acide sur la 

solubilisation de Sn. Dans le cadre de ce manuscrit, nous avons décidé de présenter les résultats 

du traitement de Sn à part, étant donné qu’il représente un élément problématique dont le 

comportement est différent des autres métaux (Ba, Cu, Pb et Zn) et dont l’extraction est plus 

difficile. 
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La Figure 4-9 présente les résultats des essais de cinétique réalisés en triplicata, en présence 

des deux agents de lixiviation étudiés ; soit avec l’acide sulfurique et le chlorure de sodium 

d’une part, et avec l’acide chlorhydrique d’autre part, à différentes températures (25, 50 et 

75°C). Cette figure présente les concentrations résiduelles en Sn obtenues après différentes 

périodes de lixiviation (0,5, 1, 2, 3 et 4 h) pour les deux agents chimiques cités ci-dessus et pour 

trois températures distinctes.  

Les courbes de cinétique obtenues montrent des résultats non cohérents, qui peuvent être dus 

à l’hétérogénéité de la contamination en Sn dans le sol et à la présence de Sn particulaire. En 

effet, les teneurs résiduelles obtenues sont très variables, avec des écarts types très étendus 

(valeurs présentées à l’Annexe 13). De plus, les concentrations résiduelles en Sn sont encore 

très élevées, elles restent toujours supérieures au critère C, aussi bien après la lixiviation en 

présence de H2SO4 (0,45 M) + NaCl (3 M) à différentes températures qu’en présence de HCl à 

25°C et à 50°C. 

Ces procédés de décontamination ne semblent pas être suffisamment efficaces pour rencontrer 

le critère C dans la fraction < 125 µm. Cependant, la solubilisation de Sn paraît très efficace lors 

de l’utilisation d’acide chlorhydrique à 75°C. Cette observation est mise en évidence aussi bien, 

au niveau de la courbe de la Figure 4-9 qui illustre les concentrations résiduelles en Sn très 

faibles ainsi qu’au niveau du Tableau 4-15, où sont illustrés les teneurs et les pourcentages 

d’enlèvement.  
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 a.  

 b. 

 

Figure 4-9 Teneurs résiduelles en Sn mesurées dans la fraction < 125 μm du sol CMR28 après 

lixiviation en fonction de la température, du temps de réaction et de l’agent de 

lixiviation utilisé [H2SO4] = 0,45 M + [NaCl] = 3 M (Figure a.) ou [HCl] = 2,8 M (Figure b.) 

(DP = 10%, t = 4 h, 1 étape de lixiviation et 1 étape de rinçage de 15 min) 
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 Tableau 4-15 Concentrations résiduelles en Sn mesurées dans la fraction < 125 μm du sol CMR28 

après lixiviation en milieu acide en présence de HCl (pH < 0,5) en fonction du temps de 

réaction (T = 75°C, DP = 10%, 1 étape de lixiviation et 1 étape de rinçage)  

Temps  

(min) 

Concentration résiduelle  
(mg/kg) 

Rendement d’enlèvement 
(%) 

30 203,4 ± 45,8 81,1 ± 4,3 

60 272,3 ± 78,9 74,6 ± 7,3 

120 160,4 ± 35,5 74,3 ± 18,7 

180 268,0 ± 58,7 75,0 ± 5,5 

240 1 439 ± 306 - 

Critère A 5  

Critère B 50  

 

Critère C 300  

Critère D 1 500  

 Plage B-C  

 Plage C-D  

 > D  

 

 

Des pourcentages de solubilisation de Sn très élevés ont été obtenus entre 30 et 180 min de 

réaction, ils sont de l’ordre de 81,1% après 30 min (maximum de solubilisation) et de 74,3% 

après 2 h de lixiviation (minimum de solubilisation). Ces rendements de solubilisation 

permettent l’obtention de concentrations résiduelles en Sn inférieures au critère C. Ces teneurs 

varient entre un minimum de 160 ± 36 mg/kg et un maximum de concentration de l’ordre de 

276 ± 201 mg/kg. D’après ces résultats, l’extraction de Sn est très favorable en présence d’acide 

chlorhydrique à température élevée, permettant d’obtenir des concentrations résiduelles très 

faibles et inférieures au critère C. 
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Les différentes recherches bibliographiques réalisées sur Sn et sur les méthodes de 

solubilisation de Sn présent dans les sols contaminés n’ont pas abouties à des études qui 

traitent de ce problème. Cependant, d’autres études réalisées sur l’extraction de Sn présents 

dans les déchets des équipements et des circuits électroniques et électriques ont montrés des 

résultats intéressants (Havlik et al., 2014; Havlik et al., 2010; Jha et al., 2012). En effet, selon ces 

études, la solubilisation de Sn en présence de H2SO4 ou de HNO3 n’est pas ou peu efficace, alors 

que la lixiviation en présence d’acide chlorhydrique ([HCl] = 5,5 M) s’avère favorable. En effet, 

Jha et al. (2012) ont obtenu un taux d’extraction de Sn de près de 95,97% après une lixiviation 

en présence d’acide chlorhydrique (5,5 M) durant 165 min à haute température (90°C) (Jha et 

al., 2012). De même, selon Havlik et al. (2010), Sn présent dans le sol sous forme particulaire et 

sous forme d’oxyde (SnO) s’enlève facilement (entre 60% et 80%) suite à une lixiviation en 

présence de HCl (1 M) à 80°C après 3 h de réaction. Cependant, lorsque Sn est présent sous 

forme de SnO2, la lixiviation devient difficile, voire impossible (∆G°80 = 243,023 kJ/mol) (Havlik 

et al., 2010).  

Malgré les bons rendements de solubilisation de Sn présent dans la fraction fine du sol CMR28 

obtenus en présence d’acide chlorhydrique à haute température (75°C), cette méthode de 

traitement ne s’avère pas être économiquement intéressante, étant donné les coûts élevés de 

l’acide chlorhydrique (630 $ par tonne de HCl à 100%) par rapport à celui de l’acide sulfurique 

(80 $ par tonne de H2SO4 à 100%).  

D’après les concentrations en H2SO4, en NaCl et en HCl requises pour la solubilisation de Sn, les 

coûts en produits chimiques sont estimés à 103 $ pour traiter une tonne de sol en utilisant HCl 

(2,8 M), contre 35 $/t de sol en utilisant H2SO4, auquel il faut ajouter le coût lié à l’utilisation de 

NaCl (8,75 $/t de sol). De plus, la solubilisation de la totalité des métaux, et particulièrement de 

Sn, en présence de HCl nécessite l’augmentation de la température (≥ 75°C), donc il faut fournir 

de l’énergie, ce qui entraîne également l’apparition de coûts supplémentaires. Le but du projet 

étant de trouver des méthodes de décontamination des sols efficaces et à moindres coûts, il est 

donc nécessaire de chercher d’autres modes d’extraction efficaces et moins coûteux pour 

l’enlèvement de Sn. 
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4.3.2 Performances de la séparation magnétique sur l’enlèvement de Sn  

D’après la revue de littérature, la principale source de contamination en Sn dans les cendres 

d’incinération provient généralement des boîtes de conserve. Sn se trouve sous forme d’alliage 

connu sous le nom de fer-blanc une sorte d’alliage entre Sn et le fer qui constitue un 

revêtement protecteur pour les boîtes de conserve (SCF, 2013b).  

Une étude au microscope électronique à balayage (MEB) nous a permis de détecter les formes 

sous lesquelles se trouve Sn dans le sol d’étude. La Figure 4-10 et le Tableau 4-16 illustrent 

différentes particules de Sn (particules en blanc ou gris clair) ainsi que leur composition 

détaillée. D’après les observations réalisées sur la fraction < 125 μm du sol CMR28 à l’aide d’un 

MEB équipé d’une sonde EDS, Sn se présente principalement sous forme d’oxyde lié au Fe. Il 

s’agit des petites particules constituées par un alliage de Sn plaqué contre du Fe provenant des 

boîtes de conserve, ayant des formes de paillettes ou de granules éparpillées partout dans le 

sol. D’après les pourcentages atomiques présentés dans le Tableau 4-16, ces particules de Sn 

sont présentent dans la fraction < 125 µm du sol sous des formes qui ne correspondent pas à 

une composition de formes naturelles d’oxydes de Sn et de Fe (FeaSnb(CO3)c ou SnOa). Les 

faibles performances de solubilisation de Sn par lixiviation acide peuvent être dues au fait que 

Sn est présent sous forme d’un alliage avec les atomes de Fe. 
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a. 

b. 
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c. 

d. 

Figure 4-10 Observation MEB-EDS de différentes particules (a.: Particule 1, b.: Particule 2, c.: Particule 3 et d.: Particule 4) présentes dans 

la fraction < 125 μm du sol CMR28 
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Tableau 4-16 Pourcentages massiques et atomiques des éléments présents dans différentes particules contenant de Sn et présentes dans la 

fraction < 125 µm du sol CMR28 mesurés à l’aide d’un MEB équipé d’une sonde EDS 

Élément Particule 1 Particule 2 Particule 3 Particule 4 

% Massique % Atomique % Massique % Atomique % Massique % Atomique % Massique % Atomique 

Al - - 3,12 2,20 - - - - 

C 3,68 17,2 29,6 46,8 5,73 17,4 2,89 9,43 

Ca - - 1,79 0,85 - - - - 

Cu - - 3,86 1,15 - - - - 

Fe 26,7 26,8 6,82 2,32 26,1 17,0 39,4 27,7 

O 7,64 26,8 33,2 39,5 22,7 51,7 29,1 71,3 

Pb - - - - 4,09 0,72 1,34 0,25 

Si - - 5,87 3,97 0,48 0,62 - - 

Sn 62,0 29,3 13,9 2,23 40,3 12,4 34,5 11,4 

Zn  -  -  -  - 0,50 0,29 - - 
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Des essais de séparation magnétique ont été réalisés afin d’évaluer la performance 

d’enlèvement de Sn lié au Fe par application de la séparation magnétique. Les essais de 

séparation magnétique ont été réalisés en triplicata sur 50 g de sol (fraction < 125 μm) avec une 

densité de pulpe égale à 30%. Les concentrations résiduelles en métaux dans les fractions 

magnétique et non magnétique obtenues après séparation magnétique pour chacun des deux 

métaux (Sn et Fe) sont présentées à la Figure 4-11. Les résultats de la séparation magnétique 

sont présentés à l’Annexe 14 pour la totalité des métaux contaminants, sous forme de 

concentrations résiduelles (exprimées en mg/kg) mesurées dans les deux fractions magnétique 

et non magnétique obtenues en appliquant 4 intensités de courant (0,1 - 0,2 - 0,3 et 0,4 A). 

D’après la Figure 4-11, il est possible de remarquer que les concentrations, de chacun des deux 

métaux Sn et Fe, ont une tendance à se concentrer dans les fractions magnétiques contre une 

diminution des concentrations dans les fractions non magnétiques. D’après ces résultats, il 

semble que Sn suive le même comportement que celui du Fe, ce qui permet de confirmer que 

Sn est présent sous une forme liée au Fe dans la fraction fine du sol. Les concentrations en Sn 

obtenues dans les fractions non magnétiques sont presque identiques pour les quatre 

intensités de courant testées. Cependant, une concentration minimale est obtenue pour une 

intensité de courant 0,1 A (668 ± 82 mg/kg), ce qui correspond à un taux d’enlèvement de 

37,8%. Bien que Sn lié au Fe ait été enlevé par application de la séparation magnétique, les 

concentrations résiduelles obtenues sont toujours supérieures au critère générique C 

(300 mg/kg). Ces résultats sont en accord avec les observations réalisées lors de l’étude réalisée 

par Mercier et al. (2002) sur la décontamination de sol aux prises avec une contamination par 

des cendres d’incinérateurs. En effet, selon les résultats obtenus par ces auteurs, la séparation 

magnétique permet d’enlever près de 30-40% de Sn présent dans les fractions grossières du sol 

pour des sols ayant une contamination initiale en Sn de 200 à 400 mg/kg. 
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 a. 

 b. 

 

Figure 4-11 Concentrations résiduelles en Sn et en Fe mesurées dans le sol avant traitement par 

séparation magnétique ainsi que dans les fractions magnétiques (en jaune) et non 

magnétiques (vert) obtenues pour différentes intensités de courant (0,1 - 0,2 - 0,3 et 

0,4 A)  
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Le Tableau 4-17 présente les pourcentages de masses récupérées suite à la séparation 

magnétique de 50 g de sol avec une DP de 30%. D’après les résultats obtenus, les quantités de 

fraction non magnétique obtenues après séparation magnétique diminuent au fur et à mesure 

que l’intensité de courant appliquée augmente. Le meilleur pourcentage de récupération de la 

fraction décontaminée (fraction non magnétique) est celui qui correspond à la séparation 

magnétique en appliquant l’intensité de courant 0,1 A; il est égal à 74% de la masse initiale. 

 

Tableau 4-17 Pourcentages des masses de sol récupérées pour les deux fractions: non magnétique 

et magnétique suite à la séparation magnétique réalisées pour différentes intensités 

de courant (0,1 - 0,2 - 0,3 et 0,4 A) 

Intensité de courant 
(A) 

Équivalent en Gauss Masse récupérée (%) 

Fraction non magnétique Fraction magnétique 

0,1 58 74 24,8 

0,2 100 64,2 34,6 

0,3 135 65,6 33,4 

0,4 170 63,8 34,6 

 

4.3.3 Performances de la combinaison de la séparation magnétique et de la lixiviation acide 

(H2SO4 + NaCl) sur l’enlèvement de Sn  

Les résultats des performances des essais de séparation magnétique sur l’enlèvement de Sn se 

sont avérés intéressants étant donné que le rendement d’enlèvement atteint est de près de 

37,8 ± 7,6%. Cependant, ils ne sont pas suffisants pour diminuer la concentration en Sn en-

dessous du critère C. Les essais précédents ont mis en évidence que la lixiviation acide 

contribue aussi à la diminution de la concentration de cet élément chimique avec un 

rendement de solubilisation de l’ordre de 49,2 ± 16,2%. Une combinaison entre la séparation 

magnétique et la lixiviation acide a donc été étudiée afin d’améliorer les rendements 

d’enlèvement et d’obtenir des concentrations résiduelles inférieures au critère C.  
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La Figure 4-12 présente les résultats issus des essais de la combinaison entre la séparation 

magnétique (en appliquant une intensité de courant de 0,1 A correspondant à 58 Gauss) et la 

lixiviation acide (H2SO4 à 0,45 M + NaCl à 3 M, t = 4 h, T = 25°C suivie d’un rinçage) de la 

fraction < 125 μm de sol CMR28. En effet, la Figure 4-12 présente les concentrations résiduelles 

en Sn avant et après le traitement du sol par séparation magnétique (avec 1 ou 2 passages) 

suivies ou précédées par une étape de lixiviation acide. 

  

 

Figure 4-12 Concentrations résiduelles en Sn mesurées dans les fractions magnétiques (FM) et non 

magnétiques (FNM) avant et après la combinaison entre la séparation magnétique 

(SM) à une intensité de courant de 0,1 A et la lixiviation acide (Lix. Acide: H2SO4 à 

0,45 M + NaCl à 3 M, t = 4 h, T = 25°C suivie d’un rinçage, fraction < 125 μm)  
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Les concentrations résiduelles en métaux (Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) obtenues après les traitements 

par combinaison entre séparation magnétique et lixiviation acide ainsi que les pourcentages 

d’extraction correspondants sont illustrés dans le Tableau 4-18. Les concentrations résiduelles 

obtenues pour les différents métaux présents dans la fraction < 125 µm du sol CMR28 suite à la 

combinaison de ces deux méthodes de traitement sont présentées à l’Annexe 15. 

D’après la Figure 4-12, il est possible de constater que Sn se concentre dans la fraction 

magnétique étant donné qu’il est lié au Fe dans les particules contaminées du sol. La fraction 

non magnétique, qui représente environ 75% de la masse initiale du sol, montre des 

concentrations résiduelles en Sn comprises entre 795 ± 32 et 752 ± 39 mg/kg après 1 et 2 

passages du sol dans le séparateur magnétique, respectivement. Le nombre de passages du sol 

dans le séparateur magnétique ne semble pas avoir d’influence sur les performances de 

décontamination. En effet, une augmentation du nombre de passage n’entraîne pas une 

amélioration importante sur l’enlèvement de Sn et du Fe. 

Les concentrations en Sn obtenues en appliquant la lixiviation acide suivie de la séparation 

magnétique sont de l’ordre de 740 ± 32 et de 685 ± 90 mg/kg pour les essais réalisés avec 1 et 2 

passages du sol dans le séparateur magnétique, respectivement. Il semble donc que la 

combinaison séparation magnétique + lixiviation acide n’améliore pas l’enlèvement de Sn 

([Sn]f = 795 ± 32 mg/kg après SM1 versus 740 ± 32 mg/kg après SM1+Lix.Ac. et 

[Sn]f = 752 ± 39 mg/kg après SM2 versus 685 ± 90 mg/kg après SM2+Lix. Ac.). De plus, en 

inversant la séquence de traitement (lixiviation acide + séparation magnétique), les 

concentrations résiduelles en Sn obtenues sont passées de 781 ± 174 mg/kg suite à la lixiviation 

acide à 827 ± 39 mg/kg (Lix. Ac. + SM1) et à 811 ± 65 mg/kg (Lix. Ac. + SM2) après 1 et 2 

passages du sol dans le séparateur magnétique, respectivement. Une légère augmentation de 

la concentration en étain suite au traitement par séparation magnétique. Cette légère 

augmentation peut être expliquée par l’erreur expérimentale ou du fait qu’après la séparation 

magnétique la fraction non magnétique ne représente qu’environ 75% de la masse initiale du 

sol et que, par conséquent, Sn résiduel se concentre légèrement dans la fraction non 

magnétique. 
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Tableau 4-18 Concentrations résiduelles et les pourcentages d’enlèvement des principaux métaux problématiques (Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) 

présents dans la fraction < 125 μm du sol CMR28 suite à la combinaison de la séparation magnétique (intensité de courant de 

0,1 A) et de la lixiviation acide (H2SO4 à 0,45 M + NaCl à 3 M, DP = 10%, t = 4 h T = 25°C suivie d’un rinçage de 15 Min) 

Méthodes de traitement Concentrations résiduelles (mg/kg) Pourcentages d'extraction (%) 

Ba Cu Pb Sn Zn Ba Cu Pb Sn Zn 

SM + Lix. Ac.   

SM 1 FNM 2 486 ± 74 1 195 ± 21 3 632 ± 124 795 ± 32 4 319 ± 94 15,0 ± 2,5 - 0,8 ± 3,4 26,0 ± 3,0 4,0 ± 2,1 

Lix. Ac. FNM 72,1 ± 6,0 380 ± 5 1 021 ± 14 740 ± 32 1 125 ± 23 97,5 ± 0,2 66,8 ± 0,4  72,1 ± 0,4 31,1 ± 3,0 75,0 ± 0,5 

SM 2 FNM 2 114 ± 194 1 218 ± 28 3 732 ± 57 752 ± 39 4 418 ± 117 27,8 ± 6,6 - - 30,0 ± 3,6 1,8 ± 2,6 

Lix. Ac. FNM 63,7 ± 4,3 381 ± 8 1 149 ± 14 685 ± 90 1 116 ± 28 97,8 ± 0,1  66,7 ± 0,7 68,6 ± 0,4 36,2 ± 8,4 75,2 ± 0,6 

Lix. Ac. + SM    

Lix. Ac. 60,4 ± 22,6 368 ± 29 1 059 ± 68 781 ± 174 1 157 ± 15 97,9 ± 0,8 67,8 ± 2,5  71,1 ± 1,9 27,3 ± 16,2 74,3 ± 0,3 

Lix. Ac. + SM 1 FNM 59,5 ± 3,7 371 ± 9 963 ± 24  827 ± 39 1 001 ± 26 98,0 ± 0,1  67,5 ± 0,8  73,7 ± 0,7 23,0 ± 3,6 77,8 ± 0,6 

Lix. Ac. + SM 2 FNM 55,8 ± 2,2 365 ± 9 963 ± 34 811 ± 65 988 ± 33 98,1 ± 0,1  68,1 ± 0,8 73,7 ± 0,9 24,5 ± 6,1 78,0 ± 0,7 

 Plage B-C           

 Plage C-D           

Lix. Ac.: Lixiviation Acide 

SM: séparation magnétique 

SM 1: séparation magnétique – 1 passage 

SM 2: séparation magnétique – 2 passages 

FNM: Fraction non magnétique 
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Un test d’égalité des moyennes a été réalisé afin de comparer les rendements d’extraction 

obtenus après différents scénarios de traitement et de confirmer qu’il n’y a pas eu 

d’amélioration sur les rendements d’enlèvement de Sn en combinant la séparation magnétique 

et la lixiviation acide et inversement: 

 Comparaison après lixiviation acide et après la combinaison entre la lixiviation acide et 

la séparation magnétique ; 

 Comparaison après séparation magnétique et après la combinaison entre la séparation 

magnétique et la lixiviation acide.  

 

Les détails des calculs sont présentés à l’Annexe 16. Selon les calculs effectués, des valeurs de t 

Student de 0,45 - 0,28 - 2,25 et 1,28 ont été obtenues pour les rendements d’enlèvement de Sn 

lors des comparaisons des différents scénarios de traitement. Les valeurs obtenues sont 

visiblement inférieures à la valeur théorique de t pour un intervalle de confiance égale à 99% et 

pour un degré de liberté égale à 4 (t théorique = 3,747). Ceci indique que les rendements moyens 

d’enlèvement de Sn sont identiques quel que soit le mode de traitement ou la combinaison de 

traitement utilisé. Il est possible de conclure que les combinaisons de ces traitements physique 

(séparation magnétique) et chimique (lixiviation en milieu acide) n’apportent aucune 

amélioration sur l’enlèvement de Sn. 

Étant donné que la combinaison entre la lixiviation acide (H2SO4 + NaCl) et la séparation 

magnétique n’améliore pas l’enlèvement de Sn, il est possible de déduire que Sn, qui existe 

sous forme liée au fer, s’enlève aussi bien par séparation magnétique que par lixiviation acide. Il 

est donc possible de supposer que Sn est soit présent sous une autre forme inattaquable soit 

difficilement accessible par la lixiviation chimique en présence d’acide sulfurique et de chlorure 

de sodium soit qu’il est solubilisé puis précipité de nouveau.  
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Afin d’essayer de trouver des explications sur l’inefficacité de la combinaison des méthodes de 

traitement physique et chimique sur l’enlèvement de Sn, une étude au microscope électronique 

à balayage (MEB) a été réalisée afin de détecter les formes sous lesquelles se trouve Sn dans le 

sol à l’étude après traitement par lixiviation acide (H2SO4 à 0,45 M + NaCl à 3 M, t = 4 h, T 

=25°C, DP = 10%). 

La Figure 4-13 présente les différentes particules contenant de Sn observées au MEB-EDS 

(Particule 5: Figure 4-13a., Particule 6: Figure 4-13b., Particule 7: Figure 4-13c. Particule 8: 

Figure 4-13d.). Le Tableau 4-18 présente la composition détaillée (pourcentages massiques et 

atomiques) des particules de sol contenant de Sn présentes dans la fraction < 125 µm après 

lixiviation en milieu acide. La matrice du sol est composée essentiellement de silice (Si) et de 

carbonates (C). Les particules de Sn (Figures 4-13a., b. et c.) sont composées principalement de 

Sn (couleur clair) plaqué contre le Fe (couleur gris) et d’oxygène et d’après le Tableau 4-18, 

nous pouvons remarquer que ces éléments sont présents dans des proportions non naturelles, 

probablement sous formes d’alliages (FeaSnb(CO3)c, FeSndOe ou SnOf). Ces formes de Sn sont 

similaires aux formes observées avant le traitement. Il est donc possible d’en déduire que la 

lixiviation acide n’a pas attaqué toutes les particules de Sn présent sous forme d’alliage Fe-Sn et 

que la séparation magnétique ne permet pas également de récupérer la totalité des particules 

de Sn liées au Fe. De plus, il est possible de constater qu’aucun sulfate de Sn n’a été observé 

dans l’échantillon après traitement, laissant à penser que Sn présent dans le sol après 

traitement n’est pas lié à une précipitation de sulfate de Sn après la solubilisation de ce dernier 

en présence d’acide sulfurique. La Figure 4-13d. présente une autre forme de particules 

contenant de Sn dont la composition renferme principalement de Sn et de l’oxygène. Il s’agit 

d’un oxyde de Sn, peut-être la forme SnOf qui une forme inattaquable par les acides (Havlik et 

al., 2010). 
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a. 

b. 
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c. 

d. 

Figure 4-13 Observation MEB-EDS de différentes particules présentes dans la fraction < 125 μm du sol CMR28 après traitement par 

lixiviation acide (H2SO4 (0,45 M) + NaCl (3 M), t = 4 h, T = 25°C et DP = 10% suivie par 1 étape de rinçage de 15 min)  
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Tableau 4-19 Pourcentages massiques et atomiques des éléments présents dans différentes particules contenant de Sn et présentes dans la 

fraction < 125 µm du sol CMR28 mesurés à l’aide d’un MEB équipé d’une sonde EDS 

Élément Particule 5 Particule 6 Particule 7 Particule 8 

% Massique % Atomique % Massique % Atomique % Massique % Atomique % Massique % Atomique 

C 3,78 13,0 22,5 43,0  - -  1,95 5,51 

O 19,1 49,2 31,4 45,0 10,5 53,4 36,2 76,8 

Si - - 2,69 2,20 - - - - 

Fe 30,1 22,2 6,41 2,64 31,0 44,9 - - 

Sn 41,8 14,5 37,1 7,17 66,0 45,1 61,9 17,7 
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4.4 Combinaison entre lixiviation acide et lixiviation basique 

4.4.1 Performances de solubilisation des métaux présents dans la fraction < 125 µm du sol 

CMR28 

Les essais de solubilisation en milieu basique des métaux présents dans la fraction < 125 µm du 

sol CMR28 ne se sont pas avérés concluants alors que les essais de solubilisation en milieu acide 

se sont avérés très intéressants. L’un des principaux inconvénients de la solubilisation des 

métaux en milieu acide est la production de volumes importants d’effluents acides fortement 

concentrés en métaux. Ces effluents nécessitent une étape de traitement par précipitation 

(neutralisation) pour être recirculés dans le procédé de décontamination ou pour rencontrer les 

normes de rejet dans les égouts établis pour les villes de Québec et de Montréal (CMM, 2000; 

Ville de Québec, 2003). Des essais de décontamination ont été réalisés à plus grande échelle 

(200 g de sol dans 2 L de solution de lixiviation) en couplant la lixiviation acide à la lixiviation 

basique et inversement, afin de déterminer s’il était possible d’améliorer les performances de 

solubilisation de Sn et ce, sans nuire aux coûts de décontamination, étant donné que des 

solutions basiques sont requises pour le traitement des effluents produits lors du procédé de 

décontamination développé en milieu acide. 

Le Tableau 4-20 présente les résultats issus des essais de lixiviation acide (H2SO4 à 0,45 M + 

NaCl à 3 M) ainsi que des essais de combinaison entre la lixiviation acide et la lixiviation basique 

(NaOH à 0,45 M) réalisés à plus grande échelle (200 g de sol dans 2 L de solution de lixiviation).  
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Tableau 4-20 Concentrations résiduelles métaux (mg/kg) et pourcentages de solubilisation 

correspondants (%) obtenus suite à une étape de lixiviation acide (H2SO4 à 0,45 M + 

NaCl à 3 M) ou à la combinaison entre la lixiviation acide (H2SO4 à 0,45 M + NaCl à 3 M) 

et la lixiviation basique (NaOH à 0,45 M)  

Concentration initiale 
(mg/kg) 

Ba Cu Pb Sn Zn 

2 926 ± 160 1 143 ± 75 3 660 ± 95 1074 ± 76 4 500 ± 213 

Lixiviation acide 

Concentration résiduelle (mg/kg) 60,4 ± 22,6 368 ± 29 1 059 ± 68 781 ± 174 1 157 ± 15 

Rendement de solubilisation (%) 97,9 ± 0,8 67,8 ± 2,6 71,1 ± 1,9 27,2 ± 16,2 74,3 ± 0,3 

Lixiviation acide + Lixiviation basique 

Concentration résiduelle (mg/kg) 775 ± 170 446 ± 5 1 277 ± 28 1 075 ± 56 2 074 ± 48 

Rendement de solubilisation (%) 73,5 ± 5,8 61,0 ± 0,5 65,1 ± 0,8 - 53,9 ± 1,1 

Lixiviation basique + Lixiviation acide 

Concentration résiduelle (mg/kg) 37,4 ± 0,8 338 ± 15 1 029 ± 52 849 ± 47 1 487 ± 11 

Rendement de solubilisation (%) 98,7 ± 0,0 70,4 ± 1,3 71,9 ± 1,4 20,9 ± 4,4 67,0 ± 0,2 

Critère A 200 40 50 5 110 

Critère B 500 100 500 50 500 

Critère C 2 000 500 1 000 300 1 500 

Critère D 10 000 2 500 5 000 1 500 7 500 

 Plage B-C     

 Plage C-D     

 > D     

 

En comparant les rendements de solubilisation des métaux obtenus en fonction des séquences 

de traitement par lixiviation acide et basique, il est possible de constater que la combinaison de 

lixiviation basique suivie de la lixiviation acide semble plus efficace. En effet, les rendements de 

solubilisation des métaux passent de 73,5 à 98,7% pour le Ba, de 61,0 à 70,4% pour le Cu, de 

65,1 à 71,9% pour le Pb et de 53,9 à 67,0% pour le Zn pour le traitement par combinaison de 

lixiviation acide puis basique et par combinaison de lixiviation basique puis acide, 

respectivement. Les faibles rendements d’enlèvement des métaux, suite à la combinaison de la 
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lixiviation acide puis de la lixiviation basique, peuvent être expliqués par une re-précipitation 

des métaux solubilisés lors de la lixiviation acide.  

De manière générale, les résultats obtenus mettent en évidence que la combinaison de la 

lixiviation basique (LB) et de la lixiviation acide (LA) ne permet pas d’améliorer la solubilisation 

des métaux présents (surtout Sn) dans la fraction < 125 µm du sol CMR28 en comparaison avec 

la lixiviation acide (98,7% versus 97,9% pour Ba; 70,4% versus 67,8% pour Cu; 71,9% versus 

71,1% pour Pb; 20,9% versus 27,2% pour Sn et 67% versus 74,3% pour Zn pour les essais LB+LA 

et LA, respectivement). 

Selon les résultats obtenus au cours des différents essais de décontamination réalisés, une 

seule étape de lixiviation acide en présence d’acide sulfurique (0,45 M) et de chlorure de 

sodium (3 M) semble être la méthode la plus prometteuse pour la décontamination de la 

fraction < 125 µm du sol CMR28. Cependant, les performances pour l’enlèvement de Sn sont 

assez faibles et ne permettent pas de rencontrer le critère C pour cette fraction. Cependant, un 

projet de doctorat est actuellement en cours pour développer des méthodes physiques de 

traitement des fractions grossières du sol CMR28. Les résultats encourageants obtenus par cet 

étudiant au doctorat et ceux obtenus au cours de ce projet de maîtrise laissent à penser que 

lors de la recombinaison de la fraction fine décontaminée par lixiviation acide et des fractions 

grossières décontaminées par des méthodes physiques, le sol CMR28 devrait rencontrer le 

critère C.  

4.4.2 Disponibilités des métaux présents dans le sol après décontamination 

La disponibilité des métaux résiduels présents dans la fraction < 125 µm après traitement par 

lixiviation chimique a été évaluée à l’aide du test TCLP (Toxicity Characteristic Leaching 

Procedure) et du test à l’eau. Le test TCLP a été réalisé sur le sol décontaminé (pH acide) et sur 

sol traité et neutralisé (pH neutre obtenu en utilisant de la chaux) à l’aide d’une solution d’acide 

acétique préparée à pH = 4,93 (car le pH obtenu suite au prétest est égale à 0,79 < 5). 
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Les résultats de ces tests permettant d’évaluer la disponibilité du Ba, du Cu, du Pb, du Sn et du 

Zn présents dans la fraction < 125 µm du sol CMR28 après décontamination sont présentés 

dans le Tableau 4-21. 

 

Tableau 4-21 Concentrations moyennes en métaux (mg/L) mesurées dans les lixiviats issus des tests 

TCLP et des tests à l’eau avant et après lixiviation acide (H2SO4 à 0,45 M + NaCl à 3 M, 

t = 4 h, DP = 10% , T = 25°C)  

Tests Concentrations en métaux (mg/L) 

Ba Cu Pb Sn Zn 

Sol initial Test à eau 0,22 0,03 0,02 0,00 0,04 

TCLP 2,17 0,20 0,30 - 10,6 

Sol traité Test à eau 0,13 1,47 3,35 - 26,2 

TCLP 0,16 0,21 0,94 - 20,6 

Sol traité et neutralisé Test à eau 0,14 0,79 0,15 - 0,44 

TCLP 0,11 0,19 0,40 - 0,55 

 

Dans un premier, il est possible de remarquer que Sn n’est pas lixivié ni par le test TCLP (pH 

acide), ni par le test à eau (pH neutre). Son extraction a été difficile par lixiviation acide et sa 

disponibilité reste toujours limitée et même nulle dans les lixiviats issus des tests à l’eau et 

TCLP. Par conséquent, il est possible de conclure que le procédé de décontamination n’a pas 

rendu Sn plus disponible. 

Pour le Ba et le Pb, les valeurs limites règlementaires pour le test TCLP sont fixées à 100 mg/L 

pour le Ba et à 5 mg/L pour le Pb (MDDELCC, 2014a). Les valeurs de disponibilité des métaux 

obtenues, suite aux tests TCLP, pour les deux métaux sont bien inférieures aux valeurs limites 

définies par les normes, pour le sol avant et après décontamination. Selon les résultats 

obtenus, les teneurs en Ba mesurées dans les lixiviats issus du test TCLP sont plus faibles dans le 

sol traité (0,16 mg/L) et dans le sol traité et neutralisé (0,11 mg/L) que dans le sol initial 

(2,17 mg/L). Cette diminution est due au fait que la décontamination du sol pour le Ba a été 

presque totale.  
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Cependant, une augmentation des concentrations en Pb dans les lixiviats issus du test TCLP est 

observée. En effet, les teneurs en Pb augmentent de 0,30 mg/L pour le sol initial à 0,94 mg/L 

pour le sol après décontamination, mais ces concentrations respectent toujours la norme 

(5 mg/L). L’augmentation de la concentration en Pb peut être liée au fait que le traitement du 

sol (qui est devenu très acide) a rendu ce métal légèrement plus disponible et plus mobile, 

surtout qu’il est toujours présent en de fortes concentrations dans le sol décontaminé 

(concentration en Pb correspond au critère C). Alors que la teneur mesurée en Pb suite au test 

TCLP du sol traité et neutralisé est égale à 0,40 mg/L, une valeur inférieure à celles obtenues 

pour le sol décontaminé et non neutralisé (0,94 mg/L).  

Pour le Cu et le Zn, la disponibilité de ces deux métaux, suite aux tests TCLP, est plus importante 

dans les lixiviats pour le sol traité (0,21 mg/L pour le Cu et 20,63 mg/L pour le Zn) que pour le 

sol initial (0,20 mg/L pour Cu et 10,62 mg/L pour Zn). Ces augmentations nous permettent de 

déduire que le traitement par lixiviation acide a rendu ces métaux plus mobiles dans le sol 

décontaminé. Cependant, les teneurs de ces deux métaux sont beaucoup moins importantes 

dans les lixiviats du sol traité et neutralisé (0,19 mg/L pour le Cu et 0,55 mg/L pour le Zn) par 

rapport aux concentrations du sol initial et traité. La disponibilité des métaux est devenue très 

limitée grâce à l’utilisation de la chaux qui a entrainé la neutralisation du sol.  

Quant aux tests à l’eau, la disponibilité des métaux est plus importante pour le sol traité pour 

l’ensemble des métaux, excepté pour le Ba. En effet, le test à eau réalisé pour le sol déjà traité 

par lixiviation acide et le test à l’eau peut être confondu avec un rinçage du sol qui extrait 

davantage les métaux, ce qui explique ces fortes teneurs obtenues de l’ordre de 1,47 - 3,35 et 

26,21 mg/L pour le Cu, le Pb et le Zn, respectivement. Mais la disponibilité de l’ensemble des 

métaux est limitée pour le sol traité et neutralisé. Des concentrations faibles de l’ordre de 

0,79 mg/L pour le Cu, de 0,15 mg/L pour le Pb et de 0,44 mg/L pour le Zn ont été enregistrées 

et sont le résultat de la neutralisation du sol. 

Les résultats détaillés des tests TCLP et des tests à l’eau réalisés en triplicata pour tous les 

métaux problématiques présents dans la fraction < 125 µm du sol CMR28 sont présentés à 

l’Annexe 17. 
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4.5 Traitement des effluents 

Des essais de traitement des lixiviats acides et basiques obtenus après l’application du procédé 

de décontamination de la fraction fine < 125 µm du sol CMR28 par combinaison entre lixiviation 

basique et acide ont été réalisé en mélangeant les effluents basiques (pH = 13,4) et acides 

(pH = 0,55) fortement concentrés en métaux. De même des essais de traitement des effluents 

acides obtenus suite à la lixiviation acide seulement ([H2SO4] = 0,45 M en présence de 

[NaCl] = 3 M, t = 4 h, DP = 10% et T = 25 °C) a été évalué également en utilisant l’hydroxyde de 

sodium ([NaOH] = 0,45 M). Ces différents essais de précipitation ont été appliqué afin de 

réduire les teneurs en contaminants inorganiques jusqu’aux concentrations acceptables dans le 

but de rejeter les effluents dans les égouts municipaux et de choisir la meilleure méthode de 

traitement. 

4.5.1 Caractérisation des effluents basique et acide 

Le Tableau 4-22 présente les teneurs en Ba, en Cu, en Pb, en Sn et en Zn mesurées dans les 

effluents issus de la décontamination de la fraction < 125 µm du sol CMR28 en premier lieu par 

lixiviation basique ([NaOH] = 0,45 M) suivie par la lixiviation du même sol récupéré en milieu 

acide ([H2SO4] = 0,45 M et [NaCl] = 3 M).  
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Tableau 4-22 Concentrations (mg/L) en métaux présents dans les effluents basique et acide issus de 

la décontamination de la fraction < 125 µm du sol CMR28 suite au traitement par 

combinaison lixiviation basique ([NaOH] = 0,45 M) suivie par lixiviation acide 

([H2SO4] = 0,45 M et [NaCl] = 3M) (DP = 10%, t = 4 h et T = 25 °C)  

Métaux Concentrations  
(mg/L) 

Normes de rejet de la Ville de Québec  
(mg/L) 

Effluent acide  Effluents basique  Réseaux d’égout Cours d’eau 

(pH = 0,55) (pH = 13,4) 

Ba 0,16 0,03 - 1 

Cu 56,6 12,1 5 1 

Pb 213 3,79 2 0,1 

Sn 22,5 1,46 5 1 

Zn 247 14,7 10 1 

 

D’après les résultats obtenus, les teneurs en Ba, en Cu, en Pb, en Sn et en Zn mesurées dans les 

effluents sont très élevées et variables (en fonction de l’agent de lixiviation utilisé); limitant le 

potentiel de recirculation des effluents dans le procédé de décontamination et interdisant le 

rejet dans les égouts municipaux de la Ville de Québec (concentrations en métaux supérieures 

aux concentrations limites définies par la Ville de Québec). 

La composition détaillée de l’effluent basique récupéré suite à la première étape du procédé de 

décontamination par combinaison entre lixiviation basique et acide est présenté dans le 

Tableau 4-23. 

Les concentrations de ces métaux ont été utilisées par la suite pour la détermination des 

différentes formes chimiques sous lesquelles les métaux problématiques sont solubilisés dans 

le lixiviat basique (pH = 13,4) à l’aide du logiciel MINEQL+ (Version 4.6). Les aspects chimiques 

de l’ensemble des métaux Ba, Cu, Pb, Sn et Zn sont présentés dans le Tableau 4-24. Selon la 

simulation MINEQL+, les métaux se présentent principalement sous formes d’hydroxydes. En 

effet, le Ba se trouve sous forme de Ba(OH)+ (52,5%) et sous forme ionique Ba2+ (47,5%). Le Cu 

se présente sous les deux formes Cu(OH)3
- (33,4%) et Cu(OH)4

2- (66,5%). Pour le Pb et le Zn, ils 

se trouvent majoritairement sous forme de Pb(OH)4
2- (98,4%) et Zn(OH)4

2- (91%). 
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Tableau 4-23 Composition chimique des effluents produits lors de la lixiviation basique (NaOH à 

0,45 M, DP = 10%, t = 4 h et T = 25°C, fraction < 125 μm) 

Éléments  Concentration 
massique 

(mg/L)  

Concentration 
molaire  

(mol/L)  

Équivalent  

en Charges (+)  

Équivalent  

en Charges (-) 

Al 
3+

 251 9,30 x 10
-3

 279 x 10
-4

  

Ba 
2+

 0,04 2,76 x 10
-7

 5,53 x 10
-7

  

Ca 
2+

 8,10 2,02 x 10
-4

 4,04 x 10
-4

  

Cd 
2+

 - - -  

Co 
2+

 - - -  

Cr 
3+

 0,40 7,35 x 10
-6

 22,1 x 10
-6

  

Cu 
2+

 12,1 1,90 x 10
-4

 3,80 x 10
-4

  

Fe 
3+

 2,45 4,40 x 10
-5

 1,30 x 10
-4

  

K 
+
 17,2 4,40 x 10

-4
 4,40 x 10

-4
  

Mg 
2+

 0,24 9,90 x 10
-6

 19,8 x 10
-6

  

Mn 
2+

 0,33 5,97 x 10
-6

 12,0 x 10
-6

  

Na 
+
 9 295 0,40 4 043 x 10

-4
  

Ni 
2+

 0,43 7,30 x 10
-6

 14,6 x 10
-6

  

PO4 
3-

 23,4 7,55 x 10
-4

  22,6 x 10
-4

 

Pb 
2+

 3,80 1,83 x 10
-5

 36,6 x 10
-6

  

SO4 
2-

 76,0 2,40 x 10
-3

  47,40 x 10
-4

 

Sn 
2+

 1,46 1,23 x 10
-5

 24,7 x 10
-6

  

Zn 
2+

 14,7 2,25 x 10
-4

 4,50 x 10
-4

  

Cl 
-
 14 535 0,41  4 100 x 10

-4
 

H 
+
 4,00 x 10

-11
 4,00 x 10

-14
 4,00 x 10

-14
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Tableau 4-24  Formes chimiques sous lesquelles les métaux sont présents dans le lixiviat basique 

(pH = 13,4) selon le logiciel MINEQL+ (Version 4.6)  

Métaux  Concentration (mol/L)  Distribution% 

Baryum 

Ba
2+

  1,31 x 10
-7

 47,5 

Ba(OH) 
+
 1,45 x 10

-7
 52,5 

Total  2,76 x 10
-7

 100 

Cuivre 

Cu(OH) 3
-
 6,35 x 10

-5
 33,4 

Cu(OH) 4
2-

 1,26 x 10
-4

 66,5 

Total  1,90 x 10
-3

 100 

Plomb 

Pb(OH) 3
-
 2,91 x 10

-7
 1,60 

Pb(OH) 4
2-

 1,80 x 10
-5

 98,4 

Total  1,83 x 10
-5

 100 

Étain 

HSnO2
-
 9,65 x 10

-6
 78,5 

Sn(OH) 3
-
 2,65 x 10

-6
 21,5 

Total  1,23 x 10
-5

 100 

Zinc 

Zn(OH) 4
2-

 2,04 x 10
-4

 91,0 

Zn(OH) 3
-
 2,02 x 10

-5
 9,00 

Total  2,24 x10
-4

 100 

 

De même, la composition détaillée des effluents acides générés suite à l’application du procédé 

de décontamination développé (combinaison lixiviation basique suivie par lixiviation acide) est 

présentée dans le Tableau 4-25. La plupart des charges positives proviennent principalement de 

Na+, H+ et Fe3+, alors que les ions chlorure (Cl-) et les ions sulfate (SO4
2-) représentent les 

sources majoritaires de charges négatives. 
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Tableau 4-25 Composition chimique des effluents produits lors de la lixiviation acide (H2SO4 à 

0,45 M et NaCl à 3 M, DP = 10%, t = 4 h et T = 25°C, fraction < 125 μm) 

Éléments  Concentration 
massique 

(mg/L) 

Concentration 
molaire  

(mol/L)  

Équivalent  

en Charges (+) 

Équivalent  

en Charges (-) 

Al 
3+

 757 2,81 x 10
-2

 8,42 x 10
-2

  

Ba 
2+

 0,16 1,16 x 10
-6

 2,32 x 10
-6

  

Ca 
2+

 1 061 2,65 x 10
-2

 5,3 x 10
-2

  

Cd 
2+

 0,59 5,23 x 10
-6

 0,10 x 10
-4

  

Co 
2+

 1,33 2,25 x 10
-5

 0,45 x 10
-4

  

Cr 
3+

 54,3 1,04 x 10
-3

 31,3 x 10
-4

  

Cu 
2+

 56,62 8,91 x 10
-4

 17,9 x 10
-4

  

Fe 
3+

 2 181 3,91 x 10
-2

 1,17 x 10
-1

  

K 
+
 159 4,07 x 10

-3
 40,8 x 10

-4
  

Mg 
2+

 314 1,29 x 10
-2

 258 x 10
-4

  

Mn 
2+

 167 3,04 x 10
-3

 60,8 x 10
-4

  

Na 
+
 67 645 2,94 29 424 x 10

-4
  

Ni 
2+

 12,1 2,07 x 10
-3

 4,13 x 10
-4

  

PO4 
3-

 342 (P) 1,11 x 10
-2

  33,2 x 10
-3

 

Pb 
2+

 213 10,28 x 10
-4

 20,6 x 10
-4

  

SO4 
2-

 9 669 (S) 3,02 x 10
-1

  6,031 x 10
-1

 

Sn 
2+

 22,5 1,90 x 10
-4

 3,80 x 10
-4

  

Zn 
2+

 247 3,77 x 10
-3

 7,54 x 10
-3

  

Cl 
-
 104 223 2,94  2,94 

H 
+
 468 0,47 4 677 x 10

-4
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Par la suite, le logiciel MINEQL+ (Version 4.6) nous a permis d’identifier les différentes formes 

sous lesquelles les métaux contaminants (Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) sont présents dans les effluents 

issus de la décontamination du sol par lixiviation chimique. Ces métaux sont présents sous 

différentes espèces chimiques dans le lixiviat acide généré, dont le pH est de 0,55. La forme et 

la spéciation de ces métaux sont présentées dans le Tableau 4-26, pour deux cas différents: soit 

en considérant la formation de précipités solides au cours du temps ou en négligeant ces 

formations. 

Selon la simulation MINEQL réalisée sur l’effluent acide généré lors de la lixiviation acide, le Ba 

est présent dans l’effluent sous forme ionique (Ba2+) seulement (100%). Cependant, au cours du 

temps, le logiciel indique que 98,6% du Ba précipite sous forme de BaSO4 (barytine). Le Cu se 

présente principalement sous formes aqueuses de CuCl2 (40,2%) et de CuCl+ (41,1%) et dans des 

proportions moins importantes sous formes de Cu2+ (9,1%), CuSO4 (8,5%) et CuCl3
- (1,1%). Il n’y 

a pas de formation de précipités pour le Cu présent dans les effluents acides issus du procédé 

de décontamination. Concernant le Pb et le Zn, ils sont présents majoritairement sous formes 

de chlorocomplexes solubles. Le Pb se présente sous forme de PbCl2 (27,3%), PbCl3
- (30,7%), 

PbCl4
2- (39,8%) et en faibles proportions sous forme PbCl+ (2,2%). Pour le Zn, il est présent sous 

forme de ZnCl4
2- (47,4%), de ZnCl3

- (33,5%), de ZnCl2 (14,9%) et de ZnCl+ (3,3%). Les formes 

solubles de Sn présentes dans le lixiviat sont SnCl2 (80,2%), SnCl3
- (15,2%) et SnCl+ (4,6%); 

cependant, au cours du temps, il précipite totalement sous forme de sulfate de Sn, SnSO4. 
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Tableau 4-26 Formes chimiques sous lesquelles les métaux sont présents dans le lixiviat acide 

(pH = 0,55) selon le logiciel MINEQL+ (Version 4.6)  

Métaux  Absence des précipités solides Présence des précipités solides 

Concentration (mol/L)  Distribution% Concentration (mol/L)  Distribution% 

Baryum     

Ba
2+

  1,94 x 10
-6

 100 2,66 x 10
-8

 1,40 

BaSO4 (Barytine) - - 1,91 x 10
-6

 98,6 

Total  1,94 x 10
-6

 100 1,94 x 10
-6

 100 

Cuivre 

Cu
2+

 1,04 x 10
-4

 9,10 1,01 x 10
-4

 9,20 

CuCl3
-
 1,21 x 10

-5
 1,10 1,17 x 10

-5
 1,10 

CuCl2 (aq) 4,59 x 10
-4

 40,2 4,44 x 10
-4

 40,4 

CuCl
+
 4,68 x 10

-4
 41,1 4,52 x 10

-4
 41,0 

CuSO4 (aq) 9,72 x 10
-5

 8,50 9,11 x 10
-5

 8,30 

Total  1,14 x 10
-3

 100 1,14 x 10
-3

 100 

Plomb 

PbCl2 (aq) 3,55 x 10
-4

 27,3 3,55 x 10
-4

 27,3 

PbCl
+
 2,81 x 10

-5
 2,20 2,81 x 10

-5
 2,20 

PbCl3
-
 4,00 x 10

-4
 30,7 4,00 x 10

-4
 30,7 

PbCl4
2-

 5,17 x 10
-4

 39,8 5,17 x 10
-4

 39,8 

Total  1,30 x 10
-3

 100 1,30 x 10
-3

 100 

Étain     

SnSO4 - - 2,41 x 10
-4

 100 

SnCl2 (aq) 1,93 x 10
-4

 80,2 - - 

SnCl
+
 1,11 x 10

-5
 4,60 - - 

SnCl3
-
 3,66 x 10

-5
 15,2 - - 

Total  2,41 x 10
-4

 100 2,41 x 10
-4

 100 

Zinc 

ZnCl3
-
 16,4 x 10

-4
 33,5 16,4 x 10

-4
 33,5 

ZnCl
+
 1,63 x 10

-4
 3,30 1,63 x 10

-4
 3,30 

ZnCl4
-2

 23,3 x 10
-4

 47,4 23,2 x 10
-4

 47,4 

ZnCl2 (aq) 7,32 x 10
-4

 14,9 7,3 x 10
-4

 14,9 

Total  4,91 x 10
-3

 99,1 4,91 x 10
-3

 99,1 
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4.5.2 Traitement des effluents par précipitation 

4.5.2.1 Traitement des effluents par précipitation des métaux après combinaison des 

lixiviats acides et basiques 

Le couplage entre la lixiviation basique et la lixiviation acide a donné des bons rendements 

d’enlèvement des métaux problématiques de la fraction < 125 µm du sol CMR28. Un traitement 

par précipitation des effluents obtenus a été réalisé, il a consisté à mélanger les lixiviats générés 

de la lixiviation basique en présence de NaOH à 0,45 M (effluent obtenu de pH = 13,4) d’une 

part et les lixiviats acides (effluent de caractère acide avec un pH = 0,55) d’autre part. Le 

volume initial de l’effluent acide utilisé est égal à 600 mL auquel presque le même volume 

(entre 560 et 580 mL) d’effluent basique a été ajouté. 

La Figure 4-14 présente les courbes de précipitation des métaux problématiques présents dans 

la fraction < 125 µm du sol CMR28; à savoir le Ba, le Cu, le Pb, le Sn et le Zn. Cette figure illustre 

les concentrations résiduelles en métaux contaminants présents dans les effluents lors du 

traitement du lixiviat par précipitation en augmentant le pH grâce à l’ajout de l’effluent généré 

lors de la lixiviation basique (pH = 13,4). Les résultats détaillés de ce traitement des effluents 

par précipitation des métaux sous forme d’hydroxydes en fonction du pH sont présentés en 

Annexe 16.  

D’après la Figure 4-14, les concentrations résiduelles en métaux mesurées dans le surnageant 

tendent à diminuer avec l’augmentation du pH. Le pH optimal de précipitation varie en fonction 

du métal considéré. Et selon les résultats obtenus, la précipitation de la totalité des métaux 

s’est effectuée à pH = 7.  
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Figure 4-14 Courbes de précipitation des métaux (Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) en fonction du pH obtenues 

lors du mélange des lixiviats acide et basique générés lors du traitement de la 

fraction < 125 μm du sol CMR28 

 

Le Tableau 4-27 ainsi que l’Annexe 18 présentent les concentrations résiduelles en Ba, en Cu, 

en Pb, en Sn et en Zn mesurées dans les surnageants de précipitation en fonction du pH final de 

précipitation. Les résultats montrent bien que Sn disparait en totalité à pH 3, le Ba précipite 

aussi rapidement et sa concentration résiduelle dans le surnageant à pH = 7 est de l’ordre de 

0,05 mg/L (correspondant à un rendement de précipitation de 81,2%). La concentration en Ba 

est suffisamment inférieure à la norme de rejet dans le réseau d’égout de la Ville de Québec qui 

est égale à 1 mg/L (réseau d’égout pluvial) (Règlement RVQ 416, 2004). 

Pour le Cu, le Pb et le Zn, les concentrations résiduelles mesurées dans les surnageants de 

précipitation n’atteignent les valeurs acceptables pour le rejet dans les égouts de la Ville de 

Québec qu’à partir de pH = 7.  
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Tableau 4-27 Concentrations résiduelles en métaux (mg/L) avant et après précipitation à pH = 7 et 

pourcentages d’enlèvement (%) associés obtenus lors du mélange des deux effluents 

(basique et acide) générés lors des deux étapes de décontamination de la 

fraction < 125 µm 

Métaux Concentration (mg/L) Enlèvement 

(%) 

Normes de rejet de la Ville de Québec (mg/L) 

Avant  

(pH = 0,55) 

Après  

(pH = 7) 

Réseaux d’égout Cours d’eau 

Ba 0,16 0,05 68,8 - 1 

Cu 56,6 1,14 98,0 5 1 

Pb 213 0,90 99,6 2 0,1 

Sn 22,5 0,00 100 5 1 

Zn 247 5,24 97,8 10 1 

 

En effet, pour le Cu, un rendement d’enlèvement de 98% est obtenu à pH = 7, permettant 

d’obtenir une concentration résiduelle en Cu de l’ordre de 1,14 mg/L, nettement inférieure à la 

norme de rejet (5 mg/L). La précipitation du Cu se produit généralement sous forme 

d’hydroxyde à partir de pH = 5 sous forme d’hydroxyde métallique Cu(OH)2 (pKs =18,6) et les 

concentrations minimales sont souvent obtenues entre pH = 7 et 10 (Hayes et al., 1985). En 

général, l’ajout de NaOH est la méthode la plus utilisée dans de nombreuses études de 

précipitation des métaux sous forme d’hydroxydes, comme exemple la précipitation du Cu 

réalisée par Djedidi et al. (2009), qui a atteint un pourcentage de 95,5% pour un pH = 10 

(Djedidi et al., 2009).  

Pour le Pb, la concentration résiduelle mesurée dans le surnageant après précipitation à pH = 7 

est de 0,9 mg/L, ce qui correspond à un rendement de précipitation de 99,6%. D’après Hayes et 

al. (1985), les concentrations résiduelles en Pb les plus faibles sont majoritairement atteintes 

lorsque le pH de précipitation est égal à 7. Parmi les hydroxydes de plomb formés, nous 

trouvons Pb(OH)2 dont le pKs est égal à 16,1. Ces résultats sont vérifiés par Levasseur et al. 

(2006) qui ont observé une élimination maximale du Pb (99%) présent dans les lixiviats de RCPA 

pour un pH égal à 7 (Levasseur et al., 2006).  
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Dans notre cas, les effluents peuvent être rejetés dans les égouts, après une précipitation à 

partir de pH = 7 car les concentrations respectent la norme de rejet dans les égouts de la Ville 

de Québec ([Pb] = 0,9 mg/L < 2 mg/L). La concentration résiduelle minimale obtenue en Pb est 

égale à 0,38 mg/L pour un pH de précipitation de 8. Ces résultats sont similaires aux résultats 

de précipitation du Pb présentés par Lafond (2012), qui a utilisé une solution de NaOH pour 

atteindre un maximum d’enlèvement du Pb à pH = 8 avec un rendement de précipitation de 

99,3% (Lafond, 2012). Ces résultats concordent également avec les résultats de Guemiza (2013) 

qui, après le traitement des effluents du sol de Batoche par précipitation, a obtenu une 

concentration résiduelle en Pb de 0,77 mg/L à pH = 8 (rendement d’enlèvement de 99,6%) 

(Guemiza, 2013).  

Pour le Zn, le taux de précipitation du Zn obtenu à pH = 7 est de l’ordre de 97,8%, ce qui a 

permis d’obtenir une concentration résiduelle de 5,24 mg/L. Cette concentration est acceptable 

pour un rejet de l’effluent traité dans les réseaux d’égouts de la Ville de Québec puisqu’elle est 

inférieure à la norme de rejet du Zn (10 mg/L). Théoriquement, la précipitation totale du Zn 

sous forme d’hydroxyde métallique (Zn(OH)2 - pks = 15,7) est optimale à pH = 8 (Hayes et al., 

1985). Dans notre cas, les concentrations résiduelles les plus faibles (0,5 et 0,15 mg/L) ont été 

enregistrées à pH = 8 et 9, respectivement.  

D’après les résultats, il est possible de déduire que les concentrations résiduelles en métaux 

sont acceptables pour un rejet de l’effluent traité dans les réseaux d’égouts de la Ville de 

Québec à pH = 7.  

Le Tableau 4-28 présente la composition détaillée sous forme de concentrations massiques 

(mg/L) et molaires (mol/L) des différents éléments et leurs équivalents en charge positive ou 

négative présents dans l’effluent obtenu après précipitation à pH = 7.  
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Tableau 4-28 Composition chimique de l’effluent obtenue à pH = 7, suite à la précipitation des 

métaux lors du mélange des lixiviats acide et basique générés lors du traitement de la 

fraction < 125 μm du sol CMR28 (DP = 10%, t = 4 h et T = 25°C) 

Éléments  Concentration 
massique (mg/L)  

Concentration molaire 
(mol/L)  

Équivalent en Charges 
(+)  

Équivalent en Charges 
(-) 

Al 
3+

 0,49 1,82 x 10
-5

 0,54 x 10
-4

  

Ba 
2+

 0,05 3,75 x 10
-7

 7,50 x 10
-7

  

Ca 
2+

 524 13,1 x 10
-3

 262,7 x 10
-4

  

Cd 
2+

 0,09 7,89 x 10
-7

 1,58 x 10
-6

  

Co 
2+

 0,13 2,16 x 10
-6

 4,32 x 10
-6

  

Cr 
3+

 0,05 9,79 x 10
-7

 2,94 x 10
-6

  

Cu 
2+

 1,14 1,79 x 10
-5

 0,36 x 10
-4

  

Fe 
3+

 0,75 1,35 x 10
-5

 0,41 x 10
-4

  

K
 +

 96,4 24,7 x 10
-4

 24,7 x 10
-4

  

Mg 
2+

 150 61,8 x 10
-4

 124 x 10
-4

  

Mn 
2+

 59,4 10,8 x 10
-4

 21,6 x 10
-4

  

Na 
+
 41 016 1,78 17 841 x 10

-4
  

Ni 
2+

 0,71 1,20 x 10
-5

 0,24 x 10
-4

  

PO4 
3-

 0,06 1,97 x 10
-6

  5,93 x 10
-6

 

Pb 
2+

 0,90 4,32 x 10
-6

 8,65 x 10
-6

  

SO4 
2-

 4 932 (S) 0,15  3 076 x 10
-4

 

Sn 
2+

 0 0 0  

Zn 
2+

 5,24 8,02 x 10
-5

 1,60 x 10
-4

  

Cl 
-
 53 530 1,51  15 100 x 10

-4
 

H 
+
 1,00 x 10 

-4
 1,00 x 10 

-7
 1,00 x 10 

-7
   

 

Le Tableau 4-29 présente les différentes formes chimiques des métaux présents (Ba, Cu, Pb, Sn 

et Zn) dans le surnageant de précipitation à pH = 7 à l’aide du logiciel MINEQL+ (Version 4.6) 

ainsi que leurs répartitions molaires (exprimées en %).  
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Tableau 4-29 Formes chimiques des différents métaux (Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) présents dans le 

surnageant de précipitation à pH = 7 obtenus à l’aide du logiciel MINEQL+ 

(Version 4.6) 

Métaux  Concentration (mol/L)  Distribution% 

Baryum 

Ba
2+

  7,57 x 10
-9

 2 

BaSO4 (Barytine) 3,67 x 10
-7

 98 

Total  3,75 x 10
-7

 100 

Cuivre 

CuCl
+
 3,05 x 10

-7
 1,70 

CuSO4 (aq) 4,05 x 10
-7

 2,30 

Cu
2+

 1,04 x 10
-6

 5,80 

Cu2Cl(OH)3 (Atacamite) 8,43 x 10
-6

 94,2 

Total  1,79 x 10
-5

 100 

Plomb 

PbCl2 (aq) 1,48 x 10
-6

 34,1 

PbCl
+
 2,19 x 10

-7
 5,10 

PbCl3
-
 8,87 x 10

-7
 20,5 

PbCl4
2-

 6,11 x 10
-7

 14,1 

PbMoO4 (Wulfénite) 1,10 x 10
-6

 25,4 

Total  4,32 x 10
-6

 99,2 

Étain 

Sn
2+

 1,26 x 10
-21

 0,10 

SnSO4 9,99 x 10
-19

 99,9 

Total  1,00 x 10
-18

 100 

Zinc 

Zn
2+

 2,18 x 10
-6

 2,70 

ZnOHCl (aq) 1,09 x 10
-6

 1,40 

ZnCl3
-
 2,37 x 10

-5
 29,5 

ZnCl
+
 8,26 x 10

-6
 10,3 

ZnCl4
-2

 1,78 x 10
-5

 22,3 

ZnCl2 (aq) 1,97 x 10
-5

 24,6 

ZnSO4 (aq) 6,60 x 10
-6

 8,20 

Total  8,01 x 10
-5

 99 
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Selon les résultats obtenus, il est possible de remarquer que le Ba précipite en totalité (98%) 

sous forme de BaSO4 (barytine). Pour le Cu, il précipite également et il se retrouve 

principalement sous forme de Cu2Cl(OH)3 (Atacamite) qui représente 94,2% des formes de Cu 

présentes à pH = 7. Le reste du Cu est présent sous forme ionique Cu2+ (5,8%) ou sous forme 

complexée CuSO4 (2,3%) et CuCl+ (1,7%). À pH = 7, le Pb se trouve sous forme de précipité 

solide PbMoO4 (Wulfénite) (25,4%), alors que le reste se retrouve sous forme de 

chlorocomplexes solubles tels que PbCl2 (34,1%), PbCl3
- (20,5%), PbCl4

2- (14,1%) et PbCl+ (5,1%). 

Les concentrations molaires en Pb solubles sont très faibles puisque des rendements de 

précipitation élevés (99,7%) ont été obtenus à pH = 7. Quant à Sn, il se trouve à plus de 99,9% 

sous forme de sel insoluble SnSO4. Finalement pour le Zn, aucune forme de précipité n’est mise 

en évidence par le logiciel MINEQL+, en milieu neutre. Les formes ioniques présentes dans le 

surnageant sont ZnCl3
- (29,5%), ZnCl2 (24,6%), ZnCl4

-2 (22,3%) et dans des proportions moins 

importantes sous formes de ZnCl+ (10,3%), ZnSO4 (8,2%), Zn2+ (2,7%) et ZnOHCl (1,4%).  

4.5.2.2 Traitement des effluents par précipitation des métaux en présence de NaOH 

Le Tableau 4-30 présente les concentrations résiduelles en Ba, en Cu, en Pb, en Sn et en Zn 

mesurées dans les surnageants avant et après précipitation en présence d’une solution de 

NaOH. À pH = 7, les concentrations des différents métaux sont inférieures aux normes de rejet 

dans le réseau d’égout de la Ville de Québec et de Montréal. Les rendements d’enlèvement du 

Ba, du Cu et du Zn suite à l’utilisation de NaOH sont meilleurs que ceux obtenus en utilisant les 

effluents basiques (85,2 versus 68,8% pour le Ba; 98,6 versus 98% pour le Cu et 99,6 versus 

97,8% pour le Zn). Alors que les taux de précipitation du Pb à pH = 7 en utilisant NaOH et 

l’effluent basique sont égaux et de l’ordre de 99,6%, ce qui a permis d’obtenir la même 

concentration résiduelle de 0,9 mg Pb/L. Concernant Sn, des taux d’enlèvement de 100% ont 

été obtenu pour le traitement par précipitation à l’aide de NaOH (0,45 M) et pour le traitement 

à l’aide de l’effluent basique (obtenue suite à la lixiviation basique du sol avec NaOH à 0,45 M).  
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Tableau 4-30 Concentrations résiduelles en métaux (mg/L) avant et après précipitation à pH = 7 et 

pourcentages d’enlèvement (%) associés obtenus suite au traitement de l’effluent 

acide généré lors de la décontamination de la fraction < 125 µm par ajout d’une 

solution de NaOH (0,45 M) 

Métaux Concentration (mg/L) Enlèvement 

(%) 

Normes de rejet de la Ville de Québec (mg/L) 

Avant  

(pH = 0,33) 

Après  

(pH = 7) 

Réseaux d’égout Cours d’eau 

Ba 0,27 0,04 85,2 - 1 

Cu 72,6 0,99 98,6 5 1 

Pb 269 0,97 99,6 2 0,1 

Sn 28,7 0,00 100 5 1 

Zn 323 1,37 99,6 10 1 

 

Le Tableau 4-31 présente les formes chimiques et les répartitions molaires des différents 

métaux présents (Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) dans le surnageant de précipitation à pH = 7 à l’aide du 

logiciel MINEQL+ (Version 4.6). En comparant ces résultats avec ceux présentés au Tableau 4-29 

(précipitation des métaux en présence du lixiviat basique), nous pouvons remarquer que les 

résultats obtenus après le traitement des effluents acides à l’aide de NaOH (0,45 M) sont 

similaires aux résultats du traitement par l’effluent basique. En effet, les métaux présents en 

solution en d’infimes quantités, se retrouvent sous les mêmes formes, à savoir sous forme de 

sulfates pour le Ba, le Cu et Sn et sous forme de chlorures pour le Pb et le Zn.  
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Tableau 4-31 Formes chimiques des différents métaux (Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) présents dans le 

surnageant de précipitation à pH = 7 obtenus à l’aide du logiciel MINEQL+ 

(Version 4.6) 

Métaux  Concentration (mol/L)  Distribution% 

Baryum 

Ba
2+

  7,35 x 10
-9

 2,50 

BaSO4 (Barytine) 2,84 x 10
-7

 97,5 

Total  2,91 x 10
-7

 100 

Cuivre 

CuCl
+
 2,96 x 10

-7
 1,9 

CuSO4 (aq) 4,30 x 10
-7

 2,8 

Cu
2+

 1,05 x 10
-6

 2,4 

Cu2Cl(OH)3 (Atacamite) 7,28 x 10
-6

 93,3 

Total  0,90 x 10
-5

 100 

Plomb 

PbCl2 (aq) 1,18 x 10
-6

 25,3 

PbCl
+
 1,86 x 10

-7
 4,00 

PbCl3
-
 6,68 x 10

-7
 14,3 

PbCl4
2-

 4,33 x 10
-7

 9,3 

Pb5(PO4)3Cl (pyromorphite) 1,40 x 10
-6

 29,9 

PbMoO4 (Wulfénite) 7,69 x 10
-7

 16,5 

Total  4,60 x 10
-6

 99,3 

Étain 

SnSO4 1,00 x 10
-18

 100 

Total  1,00 x 10
-18

 100 

Zinc 

Zn
2+

 6,56 x 10
-7

 3,10 

ZnOHCl (aq) 3,08 x 10
-7

 1,50 

ZnCl3
-
 5,93 x 10

-6
 28,2 

ZnCl
+
 2,34 x 10

-6
 11,1 

ZnCl4
-2

 4,21 x 10
-6

 20,0 

ZnCl2 (aq) 5,26 x 10
-6

 25,0 

Zn(SO4)2
2- 

2,54 x 10
-7

 1,2 

ZnSO4 (aq) 2,04 x 10
-6

 9,7 

Total  2,10 x10
-5

 99,8 
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4.5.2.3 Production des boues métalliques lors du traitement par précipitation 

Une fois le traitement des effluents réalisé, les boues métalliques générées ont été récupérées 

après une nuit de décantation. Le volume final de l’effluent après le traitement par 

précipitation en présence du lixiviat basique est de 1 160 mL et après décantation, près de 

520 mL de boues métalliques humides (taux d’humidité moyen de 89,8%) ont été récoltées. La 

quantité de boues sèches produites suite au traitement d’une tonne de la fraction < 125 µm du 

sol par le procédé développé (combinaison entre traitement basique et acide) est estimée à 

près de 290 kg. Étant donné que la fraction < 125 µm du sol CMR28 représente seulement 8,9% 

du sol CMR, la décontamination d’une tonne de sol par lixiviation acide de la fraction fine et 

traitement des lixiviats acides entraîne la production de 26 kg de boues sèches. 

Étant donné que le couplage entre la lixiviation basique et acide n’apporte pas d’amélioration 

sur la solubilisation des métaux contaminants et que le traitement des effluents acides par 

ajout du lixiviat basique entraîne la production importante de boues (290 kg/t de 

fraction < 125 µm du sol CMR28), des essais supplémentaires de précipitation des lixiviats 

acides par ajout de soude seulement ([NaOH] = 0,45 M) ont été testés. Après une nuit de 

décantation, les volumes de boues métalliques obtenus varient entre 400 et 430 mL dont le 

taux d’humidité est de 88,7%. La quantité de boues sèches produites suite au traitement d’une 

tonne de fraction < 125 µm du sol CMR28 par lixiviation acide et traitement des effluents par 

précipitation en présence d’une solution de NaOH est estimée à 240 kg. Étant donné que la 

fraction < 125 µm du sol CMR28 représente seulement 8,9% du sol CMR, la décontamination 

d’une tonne de sol par lixiviation acide de la fraction fine et traitement des lixiviats acides 

entraîne la production de 22 kg de boues sèches. Le traitement des effluents acides produits 

lors du procédé de décontamination en présence d’une solution de NaOH n’entraîne pas 

d’augmentation de la quantité de boues produites lors du traitement des effluents acides issus 

de la lixiviation acide par précipitation.  
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5 CONCLUSION 

Les cendres d’incinération ont contribué, à cause de leur mauvaise gestion par la Ville de 

Québec tout au long d’une quarantaine d’années (entre 1934 et 1970), à la contamination par 

des métaux lourds d’un nombre important de sites de la ville. La recherche de modes de 

traitement alternatif à l’enfouissement est très encouragée de nos jours par les autorités 

gouvernementales dans le cadre du développement durable, ceci afin d’assurer l’enlèvement 

de ces contaminants dangereux pour l’environnement et la santé humaine. 

La réalisation de ce projet a permis d’évaluer la performance de procédés de traitements 

physiques et chimiques sur la fraction fine (< 125 μm) du sol CMR28 contaminé par des cendres 

d’incinération (sol à remblais hétérogène contenant plus de 50% de résidus d’incinération) afin 

de réduire les teneurs de l’ensemble des métaux problématiques (Ba, Cu, Pb, Sn et Zn) sous le 

seuil du critère C du MDDELCC. 

Une caractérisation granulométrique et physico-chimique du sol CMR28 a été réalisée au début 

de l’étude permettant de définir la nature des contaminants inorganiques présents et de 

déterminer leurs teneurs en fonction des différentes fractions granulométriques. En se basant 

sur la méthodologie des plans d’expériences, différents essais de lixiviation chimique en milieu 

acide et basique ont été réalisés à l’échelle laboratoire (20 g de sol dans 200 mL de solution de 

lixiviation) sur la fraction < 125 μm du sol CMR28, afin de choisir les conditions opératoires 

optimales assurant les meilleurs taux d’enlèvement des métaux (Ba, Cu, Pb, Sn et Zn). La 

lixiviation acide s’est avérée être la plus efficace pour la solubilisation du Ba, du Cu, du Pb et du 

Zn, à température ambiante, en présence d’acide sulfurique ([H2SO4] = 0,45 M) et de chlorure 

de sodium ([NaCl] = 3 M) pour une densité de pulpe (PD) fixée à 10% et un temps de lixiviation 

fixé à 4 h. Cependant, ces conditions de lixiviation n’ont pas permis d’atteindre le critère désiré 

(critère inférieur à C) pour le Sn, ce qui a conduit à réaliser des essais complémentaires.  

L’étude de la cinétique de la lixiviation acide en fonction de la température (25, 50 et 75°C) en 

présence d’une part de H2SO4 (0,45 M) et NaCl (3 M) et, d’autre part, de HCl (2,8 M – pH < 0,5) 

a permis de comparer les rendements de solubilisation des métaux obtenus afin de 
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sélectionner le réactif de lixiviation, ainsi que la durée et la température qui assurent la 

meilleure solubilisation des métaux incluant Sn. Les rendements d’enlèvement atteints sont de 

98,6% pour le Ba, de 69,2% pour le Cu, de 71,5% pour le Pb et de 74,2% pour le Zn en présence 

de H2SO4 (0,45 M) et NaCl (3 M) pour une durée de lixiviation de 4 h, à température ambiante. 

Alors que la solubilisation de Sn ne s’est avérée efficace qu’en présence d’une solution de HCl 

(pH < 0,5) à 75°C, permettant d’obtenir des rendements d’enlèvement variant entre 75 et 81%. 

Cependant, ce traitement en présence d’acide chlorhydrique et à température élevée s’avère 

très coûteux, contredisant les objectifs de cette étude, à savoir de développer un mode de 

traitement efficace et à moindres coûts. 

Suite aux observations réalisées par microscope électronique à balayage (MEB) et les 

recherches sur les sources potentielles de contamination en Sb dans les cendres d’incinération, 

il a été mis en évidence que Sn est présent principalement sous forme liée au Fe (fer-blanc 

provenant principalement des déchets des boîtes de conserve). Cette observation a amené à 

appliquer la séparation magnétique pour favoriser l’enlèvement de Sn fixé au Fe. Cette 

méthode n’a permis d’extraire que 37,8% de Sn présent initialement dans la fraction fine du sol; 

les teneurs résiduelles en Sn se situant toujours au-dessus du critère C. Ces faibles rendements 

d’enlèvement de Sn peuvent être expliqués par le fait que les procédés physiques, en général et 

la séparation magnétique, en particulier, sont peu performants sur les particules fines des sols 

contaminés. De plus, la combinaison entre la séparation magnétique et la lixiviation acide n’a 

pas permis d’améliorer significativement l’enlèvement de cet élément métallique 

problématique. 

La combinaison entre la lixiviation basique et la lixiviation acide a été évaluée à une échelle plus 

importante (200 g de sol dans 2 L de solution de lixiviation) dans le but, d’une part, d’améliorer 

les performances de solubilisation de Sn et d’autre part, d’utiliser les effluents basiques pour le 

traitement des effluents acides produits lors du procédé de décontamination (par combinaison 

lixiviation basique suivie par lixiviation acide).  
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La combinaison de la lixiviation basique ([NaOH] = 0,45 M, t= 4 h et T = 25°C) suivie par la 

lixiviation acide ([H2SO4] = 0,45 M et [NaCl] = 3 M, t = 4 h et T = 25°C) s’est avérée efficace avec 

des rendements de solubilisation de 98,7% pour Ba, de 70,4% pour Cu, de 71,9% pour Pb, de 

20,9% pour Sn et de 67% pour Zn. 

Des essais de traitement des effluents ont également été menés par précipitation des métaux 

présents dans l’effluent acide (pH = 0,55) sous formes d’hydroxydes à l’aide de l’effluent 

basique (pH = 13,4). Les résultats de précipitation ont montré que la totalité des métaux sont 

éliminés par précipitation à pH = 7 avec des pourcentages d’enlèvement qui ont atteint 81,2% 

pour le Ba, 98,4% pour le Cu, 99,7% pour Pb, 100% pour le Sn et 98,4% pour Zn. De plus, le 

traitement des effluents acides à l’aide d’une solution de NaOH (0,45 M) donne des taux de 

précipitation similaires et même meilleurs que le traitement par précipitation à l’aide de 

l’effluent basique issu du procédé de décontamination.  

La recherche d’une méthode efficace et économique de décontamination de la fraction fine 

(< 125 μm) du sol CMR28 permettant d’atteindre le critère C s’est avérée être infructueuse en 

raison de la persistance de Sn dans le sol. Cependant, la méthode de traitement par lixiviation 

acide ou la combinaison de la lixiviation basique et de la lixiviation acide a permis d’obtenir une 

diminution importante des concentrations en métaux étudiés (< critère A pour le Ba, plage B - C 

pour le Cu et le Zn et critère C pour le Pb). Seule la lixiviation en présence d’HCl (2,8 M) à 75°C 

pendant une durée comprise entre 30 min et 2 h s’est avérée performante pour l’enlèvement 

de Sn, mais les coûts correspondants sont élevés étant donné le coût élevé de l’acide 

chlorhydrique (630 $ par tonne de 100% de HCl). La lixiviation acide en présence d’acide 

chlorhydrique coûte environ 103 $ pour traiter une tonne de fraction fine de sol auxquels il faut 

ajouter les coûts supplémentaires correspondants à l’augmentation de température et au 

traitement des effluents. Comparés aux coûts d’enfouissement des sols (dont les contaminants 

inorganiques sont de concentrations dans la plage C – D) qui atteignent environ 100 $/t, cette 

méthode de traitement est considérée non économique. 
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En conclusion, la lixiviation acide ([H2SO4] = 0,45 M et [NaCl] = 3 M, t = 4 h et T = 25 °C) est la 

méthode la plus performante et la plus économique de traitement de la fraction < 125 µm du 

sol CMR28 comparativement à la lixiviation en présence d’acide chlorhydrique (35 $/t de sol en 

utilisant H2SO4 + 8,75 $/t pour NaCl versus 103 $/t pour HCl auxquels il faut ajouter les coûts 

supplémentaires reliés à l’augmentation de température). Le traitement de la fraction fine du 

sol se produit en une seule étape. Même si ce mode de traitement ne permet pas de répondre 

au défi important voire impossible de réduire les teneurs de la totalité des métaux en-dessous 

du critère C (Pb et Sn) dans cette fraction à 125 µm, il permet de diminuer de manière 

importante les concentrations résiduelles en Ba, en Cu, en Pb, en Sn et en Zn. Après 

recombinaison des fractions grossières traitées par des procédés physiques (des bons résultats 

d’enlèvement sont obtenus dans le cadre d’un doctorat en cours de réalisation) et de la fraction 

fine traitée par des procédés chimiques, il ne fait aucun doute que les performances obtenues 

lors de la lixiviation acide sur la fraction fine du sol permettront de rencontrer le critère C pour 

le sol au complet. Par conséquent, ce travail de recherche apporte des réponses intéressantes à 

la problématique actuelle de gestion des sols contaminés par les cendres d’incinérateur et met 

en évidence l’importance d’adapter le mode de traitement au type de contaminant et à la 

fraction contaminée pour développer des technologies efficaces et rentables. 

Recommandations : 

 Comme l’étain est un problème difficile et peu connu, l’étude de sa spéciation via le 

MEB, la DRX et l’extraction sélective séquentielle est à privilégier. 

 Suite à l’étude de la spéciation de l’étain, des composés chimiques efficaces pour cet 

élément devraient être identifiés d’un point de vue théorique. 

 Il pourrait être utile d’envisager la stabilisation/solidification pour l’étain en vérifiant la 

possibilité en terme pratique et réglementaire. 

 Suite à ces études théoriques de nouveaux essais devraient être faits en incluant le 

traitement partiel des effluents et leur recirculation dans le procédé. 
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ANNEXE 1 

Teneurs en métaux (mg/kg) mesurées dans les différentes fractions granulométriques du sol CMR28 

Fraction (μm) Concentrations initiales des métaux (mg/kg) 

As Ba Cd Cr Cu Mn Ni Pb Sn Zn 

> 4 000 41,2 ± 3,5 606 ± 37 1,60 ± 0,10 97,2 ± 3,4 1 744 ± 63 964 ± 28 107 ± 1 1 432 ± 125 747 ± 134 1 439 ± 54 

4 000 - 1 000 41,9 ± 1,3 1 120 ± 93 2,50 ± 0,40 170 ± 1,5 971 ± 35 1 248 ± 21 166 ± 7 2 525 ± 99 791 ± 64 1 875 ± 41 

1 000 - 250 32,1 ± 3,6 1 517 ± 63 3,40 ± 0,20 235 ± 6,6 923 ± 95 1 208 ± 63 128 ± 8 2 849 ± 120 1 085 ± 62 2 369 ± 161 

250 – 125 35,1 ± 2,9 2 077 ± 57 4,60 ± 0,20 456 ± 9 931 ± 4 1 556 ± 70 144 ± 4 2 990 ± 71 1 084 ± 35 3 179 ± 65 

< 125 43,1 ± 3,3 2 926 ± 160 5,90 ± 1,10 755 ± 36 1 143 ± 75 1 880 ± 95 188 ± 10 3 660 ± 95 1 074 ± 76 4 500 ± 213 

Critère A 6 200 1,5 85 40 770 50 50 5 110 

Critère B 30 500 5 250 100 1 000  100 500  50 500 

Critère C 50 2000 20 800 500 2 200  500 1 000  300 1 500 

Critère D 250 10 000 100 4 000 2 500 11 000 2 500 5 000 1 500 7 500 

 Plage B-C          

 Plage C-D          
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ANNEXE 2 

Concentrations en métaux présents dans la fraction < 125 μm de sol CMR28 avant et après lixiviation acide ([H2SO4] = 0,45 M, 

[NaCl] = 3 M, ST = 10%, T = 25°C, t = 4 h, 1 étape de lixiviation suivie de 1 étape de rinçage de 15 Min)  

 Concentrations des métaux 

les moins problématiques  

 Concentrations des métaux 

les plus problématiques  

 As Cd Cr Mn Ni  Ba Cu Pb Sn Zn 

Concentration initiale (mg/kg) 43,1 ± 3,3 5,90 ± 1,10 755 ± 36 1 880 ± 95 188 ± 10  2 926 ± 160 1 143 ± 75 3 660 ± 95 1 074 ± 76 4 500 ± 213 

Concentration résiduelle après lixiviation acide 
(mg/kg) 

36,3 ± 1,6 1,20 ± 0,20 332 ± 33 364 ± 20 86,1 ± 6,7  41,1 ± 22,0 352 ± 29 1 044 ± 68 546 ± 174 1 160 ± 15 

Pourcentage d'enlèvement (%) 15,9 ± 3,6 80,2 ± 3,8 56,1 ± 4,5 80,6 ± 1,0 54,2 ± 3,6  98,6 ± 0,8 69,2 ± 2,6 71,5 ± 1,9 49,2 ± 16,2 74,2 ± 0,3 

Critère A 6 1,5 85 770 50  200 40 50 5 110 

Critère B 30 5 250 1 000  100  500 100 500  50 500 

Critère C 50 20 800 2 200  500  2 000 500 1 000  300 1 500 

Critère D 250 100 4 000 11 000 2 500  10 000 2 500 5 000 1500 7 500 

 Plage B-C           

 Plage C-D           
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ANNEXE 3 

ANOVA du modèle établi par le logiciel Expert Design 8.0 obtenu d’après les résultats 

d’enlèvement des métaux (couleur gris effet significatif) 

    Somme des carrés Carré moyen Valeur de F  Prob > F(p)  

Ba Modèle 24 601 2 733 74,6 < 0,0001 

A: H2SO4 16 127 16 127 440  0,0001 

B: NaCl 25,07 25,07 0,68 0,44 

C: ST 54,88 54,88 1,5 0,26 

Résidu 256,4 36,62 - - 

Manque d’ajustement 254,4 84,79 170 0,00 

Erreur pure 1,99 0,5 - - 

Cu Modèle 11 746 1 958 7,47 0,00 

A: H2SO4 5997 5 997 22,9 0,00 

B: NaCl 30,42 30,42 0,12 0,74 

C: ST 4 037 4 037 15,4 0,00 

Résidu 2 622 262,2 - - 

Manque d’ajustement 2 539 423,2 20,5 0,01 

Erreur pure 82,71 20,68 - - 

Pb Modèle 9 859 1 643 41,7 < 0,0001 

A: H2SO4 3 343 3 343 84,9 < 0,0001 

B: NaCl 2 436 2 436 61,9 < 0,0001 

C: ST 867,7 867,7 22 0,00 

Résidu 393,8 39,38 - - 

Manque d’ajustement 278,4 46,39 1,61 0,34 

Erreur pure 115,4 28,85 - - 

Sn Modèle 4 059 676,5 3,26 0,05 

A: H2SO4 1 744 1 744 8,41 0,02 

B: NaCl 328,1 328,1 1,58 0,24 

C: ST 237,8 237,8 1,15 0,31 

Résidu 2 074 207,4 - - 

Manque d’ajustement 651,9 108,7 0,31 0,91 

Erreur pure 1 422 355,5 - - 

Zn Modèle 11 222 3 740 19,1 < 0,0001 

A: H2SO4 8 415 8 415 42,9 < 0,0001 

B: NaCl 37,68 37,68 0,19 0,67 

C: ST 2 769 2 769 14,1 0,00 

Résidu 2 553 196,4 - - 

Manque d’ajustement 2 343 260,3 4,96 0,07 

Erreur pure 209,8 52,45 - - 





 

177 

ANNEXE 4 

Surfaces de réponses du rendement d’enlèvement de Ba présent dans la fraction < 125 μm du 

sol CMR28 contaminé par les cendres d’incinération suite à la lixiviation acide en fonction de 

la concentration en H2SO4 (A) et de la concentration en NaCl (B) puis en fonction de la 

concentration en H2SO4 (A) et des solides totaux (C)  
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ANNEXE 5 

Surfaces de réponses du rendement d’enlèvement de Cu présent dans la fraction < 125 μm du 

sol CMR28 contaminé par les cendres d’incinération suite à la lixiviation acide en fonction de 

la concentration en H2SO4 (A) et de la concentration en NaCl (B) puis en fonction de la 

concentration en H2SO4 (A) et des solides totaux (C)  
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ANNEXE 6 

Surfaces de réponses du rendement d’enlèvement de Pb présent dans la fraction < 125 μm du 

sol CMR28 contaminé par les cendres d’incinération suite à la lixiviation acide en fonction de 

la concentration en H2SO4 (A) et de la concentration en NaCl (B) puis en fonction de la 

concentration en H2SO4 (A) et des solides totaux (C)  
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ANNEXE 7 

Surfaces de réponses du rendement d’enlèvement de Sn présent dans la fraction < 125 μm du 

sol CMR28 contaminé par les cendres d’incinération suite à la lixiviation acide en fonction de 

la concentration en H2SO4 (A) et de la concentration en NaCl (B) puis en fonction de la 

concentration en H2SO4 (A) et des solides totaux (C)  
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ANNEXE 8 

Surfaces de réponses du rendement d’enlèvement de Zn présent dans la fraction < 125 μm du 

sol CMR28 contaminé par les cendres d’incinération suite à la lixiviation acide en fonction de 

la concentration en H2SO4 (A) et de la concentration en NaCl (B) puis en fonction de la 

concentration en H2SO4 (A) et des solides totaux (C)  
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ANNEXE 9 

Teneurs résiduelles en Ba, Cu, Pb et Zn mesurées dans le sol après lixiviation en fonction de la 

température, du temps de réaction et de l’agent de lixiviation utilisé [H2SO4] = 0,45 M + 

[NaCl] = 3 M (Figure a.) ou [HCl] = 2,8 M (Figure b.) (DP = 10%, t = 4 h, fraction < 125 μm, 1 

étape de lixiviation et 1 étape de rinçage de 15 Min) 

 a. 

 b. 
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a. 

b. 
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a. 

b. 
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b. 
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ANNEXE 10 

Table de la loi de Student – Test t 
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ANNEXE 11 

Valeurs de t Student calculées pour la comparaison des rendements d’enlèvement du Ba, du Cu, du Pb et du Zn obtenus après 30 

et 240 min ou après 120 et 240 min en fonction de l’agent de lixiviation utilisé (H2SO4 (0,45 M) + NaCl (3 M) ou HCl (2,8 M)) 

(DP= 10%, T = 25°C, 1 étape de lixiviation et 1 étape de rinçage, fraction < 125 µm) 

 Réactif H2SO4 (0,45 M) + NaCl (3 M) HCl 

Temps 
(min) 

Ba Cu Pb Zn Temps 
(min) 

Ba Cu Pb Zn Temps 
(min) 

Ba Cu Pb Zn 

Rendement 
d'enlèvement  

pour 3 essais (%) 

30 98,6 59,2 66,5 73,1 120 98,2 62,2 66,3 72,0 30 8,4 51,9 59,8 66,4 

 98,0 60,4 64,5 72,0  97,7 66,2 70,0 74,7  6,5 48,7 57,0 64,1 

 97,7 61,8 65,7 72,7  97,6 64,1 68,7 72,8  2,4 48,4 57,5 65,1 

Moyenne  98,07 60,45 65,59 72,61  97,84 64,16 68,32 73,19  5,78 49,67 58,09 65,21 

Rendement 
d'enlèvement  

pour 3 essais (%) 

240 97,9 66,3 73,1 74,4 240 97,9 66,3 73,1 74,4 240 6,8 59,4 68,4 65,1 

 98,9 71,1 71,4 73,9  98,9 71,1 71,4 73,9  9,4 61,5 69,4 67,0 

 98,9 70,2 70,0 74,2  98,9 70,2 70,0 74,2  9,1 59,9 68,9 67,1 

Moyenne  98,59 69,20 71,47 74,18  98,59 69,20 71,47 74,18  8,40 60,24 68,89 66,40 

Calcul de t Student 

(Yi,z- )
2
 

30 0,26 1,54 0,92 0,24 120 0,14 3,79 4,25 1,36 30 7,07 4,82 3,04 1,49 

 0,01 0,01 1,13 0,38  0,01 4,04 2,67 2,33  0,55 0,85 1,2511 1,18 

 0,17 1,72 0,01 0,02  0,07 0,003 0,18 0,13  11,58 1,6280 0,39 0,02 

240 0,44 8,34 2,53 0,06 240 0,44 8,34 2,53 0,06 240 2,69 0,74 0,22 1,69 

  0,12 3,63 0,01 0,08  0,12 3,63 0,007 0,08  0,91 1,55 0,26 0,35 

  0,10 0,97 2,27 0,001  0,10 0,97 2,27 0,001  0,47 0,15 0,001 0,51 

Sp
2
 0,274 4,050 1,715 0,195  0,221 5,190 2,978 0,989  5,817 2,433 1,292 1,307 

Sp 0,523 2,012 1,310 0,441  0,471 2,278 1,726 0,994  2,412 1,560 1,137 1,143 

T 1,22 5,32 5,50 4,38  1,96 2,71 2,24 1,22  1,33 8,30 11,63 1,28 
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ANNEXE 12 

Valeurs de t Student calculées pour la comparaison des rendements d’enlèvement du Ba, du Cu, du Pb et du Zn obtenus à 25°C ou 

à 75°C en fonction de l’agent de lixiviation utilisé (H2SO4 (0,45 M) + NaCl (3 M) ou HCl (2,8 M)) (DP= 10%, t = 4 h, 1 étape de 

lixiviation et 1 étape de rinçage, fraction < 125 µm) 

 Réactif H2SO4 + NaCl   HCl 

Température  Ba Cu Pb Zn   Ba Cu Pb Zn 

25°C Rendement 
d'enlèvement pour 3 
essais (%) 

97,9 66,3 73,1 74,4  Rendement 
d'enlèvement pour 3 
essais (%) 

6,8 59,4 68,4 65,1 

 98,9 71,1 71,4 73,9  9,4 61,5 69,4 67,0 

 98,9 70,2 70,0 74,2  9,1 59,9 68,9 67,1 

 Moyenne 98,59 69,20 71,47 74,18  Moyenne 8,40 60,24 68,89 66,40 

75°C Rendement 
d'enlèvement pour 3 
essais (%) 

97,0 76,1 80,3 79,7  Rendement 
d'enlèvement pour 3 
essais (%) 

11,2 72,7 79,3 72,0 

 96,9 76,2 82,4 79,6  13,5 72,7 79,1 72,1 

 96,3 75,8 82,3 78,4  13,4 72,9 78,9 72,4 

 Moyenne 96,76 76,05 81,67 79,25  Moyenne 12,71 72,75 79,10 72,19 

Calcul de t Student 

25°C 
(Yi,z- )

2
 

0,44 8,34 2,53 0,06   2,69 0,74 0,22 1,69 

 0,12 3,63 0,007 0,08   0,91 1,55 0,26 0,35 

 0,10 0,97 2,27 0,001   0,47 0,15 0,001 0,51 

           

75°C 0,08 0,007 1,90 0,18   2,19 0,003 0,02 0,03 

 0,02 0,04 0,54 0,14   0,68 0,005 0,0008 0,001 

 0,17 0,07 0,42 0,64   0,43 0,014 0,03 0,05 

  Ba Cu Pb Zn   Ba Cu Pb Zn 

Sp
2
 0,23 3,262 1,95 0,27   1,84 0,62 0,13 0,66 

Sp 0,48 1,806 1,38 0,52   1,36 0,79 0,37 0,81 

T 4,68 4,65 9,02 11,86   3,89 19,52 34,22 8,74 
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ANNEXE 13 

Concentrations résiduelles en étain (Sn) mesurées dans la fraction < 125 µm du sol CMR28 

après lixiviation acide en présence de différents agents de lixiviation (H2SO4 à 0,45 M+ NaCl à 

3 M ou HCl) et pour différentes températures (DP = 10%, 1 étape de lixiviation et 1 étape de 

rinçage)  

Température Réactif Temps de lixiviation 
(min) 

Concentration résiduelle 
(mg/Kg) 

25°C H2SO4 + NaCl 30 637,8 ± 153,7 
  60 832,0 ± 94,7 
  120 840,4 ± 75,3 
  180 945,7 ± 31,0 
  240 546,5± 173,7 

50°C H2SO4 + NaCl 30 945,4 ± 84,4 
  60 1 028 ± 18 
  120 620,6 ± 293,7 
  180 1 052 ± 139  
  240 905,2 ± 291,9 

75°C H2SO4 + NaCl 30 1 036 ± 379 
  60 1 036 ± 168 
  120 1 237 ± 81 
  180 962,4 ± 373,2 
  240 1 187 ± 77 

25°C HCl 30 914,2 ± 246,0 
  60 1 446 ± 30 
  120 1 363 ± 234 
  180 728,2 ± 166,5 
  240 1 311 ± 31 

50°C HCl 30 866,2 ± 379,4 
  60 1 003 ± 533 
  120 1 454 ± 51 
  180 1 320 ± 5 
  240 993,3 ± 150,2 

75°C HCl 30 203,4 ± 45,8 
  60 272,3 ± 78,9 
  120 160,4 ± 35,5 
  180 268,0 ± 58,7 
  240 1 439 ± 306 
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ANNEXE 14 

Concentrations en métaux (mg/kg) présents dans la fraction magnétique et dans la fraction non magnétique obtenues après 

séparation magnétique en fonction de l’intensité de courant (I) appliquées 

[Métaux] 
(mg/kg) 

Intensité (A) 0,1 0,2 0,3 0,4 

Sol initial FNM* FM** FNM FM FNM FM FNM FM 

As 43,1 ± 3,3 34,0 ± 1,2 57,7 ± 1,8 32,3 ± 1,7 53,5 ± 1,5 36,4 ± 4,9 44,7 ± 11,3 30,9 ± 1,6 50,0 ± 1,5 

Cd 5,90 ± 1,10 5,60 ± 0,10 6,10 ± 0,20 5,50 ± 0,10 6,30 ± 0,30 5,60 ± 0,40 6,20 ± 0,60 5,50 ± 0,20 6,50 ± 0,10 

Cr 755 ± 36 815 ± 13 726 ± 7 806 ± 19 755 ± 6 773 ± 15 811 ± 37 819 ± 21 813 ± 23 

Mn 1 880 ± 95 1 910 ± 39 2271 ± 22 1 895 ± 18 2 258 ± 37 2 022 ± 252 2 179 ± 242 1 864 ± 42 2369 ± 53 

Ni 188 ± 10 178 ± 9 255 ± 1 169 ± 3 233 ± 1 195 ± 50 225 ± 38 172 ± 4 249 ± 8 

Ba 2 930 ± 160 1 838 ± 333 1 749 ± 233 1 675 ± 199 1 461 ± 143 1 490 ± 198 1 695 ± 280 1 735 ± 250 1 650 ± 467 

Cu 1 140 ± 75 1 202 ± 15 1 218 ± 18 1 187 ± 27 1 239 ± 5 1 207 ± 43 1 277 ± 49 1 252 ± 54 1 302 ± 11 

Pb 3 600 ± 95 3 651 ± 80 4 099 ± 84 3 642 ± 33 4 073 ± 32 3 776 ± 266 4 039 ± 329 3 644 ± 39 4 249 ± 71 

Sn 1 075 ± 76 668 ± 82 2307 ± 54 687 ± 36 1827 ±81 770 ± 106 1 449 ± 608 744 ± 72 1 720 ± 270 

Zn 4 500 ± 210 4 695 ±72 4 775 ± 145 4 658 ± 85 4 932 ±42 4 663 ± 200 5 045 ± 256 4 757 ± 140 5 095 ± 143 

*FNM: Fraction non magnétique. 

**FM: Fraction magnétique. 
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ANNEXE 15 

Concentrations en métaux (mg/kg) présents dans la fraction magnétique et dans la fraction non magnétique obtenues suite à la 

combinaison de la séparation magnétique (intensité de courant de 0,1 A) avec la lixiviation acide (H2SO4 à 0,45 M + NaCl à 3 M, 

t = 4 h, T = 25°C suivie d’un rinçage)  

Méthode de traitements Concentrations en métaux (mg/kg) 

As Ba Cd Cr Cu Mn Ni Pb Sn Zn 

Sol initial 43,1 ± 3,3 2 926 ± 160 5,90 ± 1,10 755 ± 36 1 143 ± 75 1 880 ± 95 188 ± 10 3 600 ± 95 1 074 ± 76 4 500 ± 210 

SM + Lix. Acide  

SM 

(1 passage) 

FM 55,5 ± 0,8 2 427 ± 142 10,5 ± 3,9 729 ± 6 1227 ±16 2 185 ± 15 249 ± 8 3 947 ± 52 2 114 ± 64 4 479 ± 61 

FNM 37,3 ± 2,9 2 486 ± 74 6,80 ± 1,40 804 ± 30 1195 ±21 1 911 ± 30 174 ± 4 3 632 ± 124 795 ± 32 4 319 ± 94 

SM (1 passage) + 

Lix. Acide FNM 

30,9 ± 1,3 72,1 ± 6 1,20 ± 0,20 354 ± 6 380 ±5 285 ± 7 83,2 ± 4,4 1 021 ± 14 740 ± 32 1 125 ± 23 

SM 

(2 passages) 

FM 

FNM 

52,4 ± 3,4 2 172 ± 231 7,80 ± 1,30 786 ± 8 1274 ±19 2 270 ± 55 246 ± 8 4 160 ± 52 1 946 ± 69 4 697 ± 36 

34,2 ± 1,8 2 114 ± 194 6,50 ± 0,70 825 ± 15 1218 ±28 1 936 ± 43 171 ± 4 3 732 ± 57 752 ± 39 4 418 ± 117 

SM (2 passages) + Lix. Acide FNM 30,4 ± 1,0 63,7 ± 4,3 1,10 ± 0,10 343 ± 14 381 ±8 267 ± 9 72,1 ± 6,6 1 149 ± 14 685 ± 90 1 116 ± 28 

Lix. acide + SM    

Lixiviation acide 36,3 ± 1,6 60,4 ± 22,6 1,20 ± 0,20 332±33 368 ± 29 364 ± 20 86,1 ± 6,7 1 059 ± 68 781 ± 174 1 157 ± 15 

Lix. Acide + SM (1 passage) 

FNM 

30,9 ± 1,9 59,5 ± 3,7 1,10 ± 0,30 347 ±24 371 ± 9 266 ± 8 66,9 ± 5,1 963 ± 24 827 ± 39 1 001 ± 26 

Lix. Acide + SM (2 passages) 

FNM 

30,0 ± 0,9 55,8 ± 2,2 0,90 ± 0,20 340 ±16 365 ± 9 264 ± 11 65,6 ± 5,0 963 ± 34 811 ±65 988 ±33 
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ANNEXE 16 

Valeurs de t Student calculées pour la comparaison des rendements d’enlèvement du Ba, du 

Cu, du Pb et du Zn obtenus après lixiviation acide (LA: [H2SO4] = 0,45 M et [NaCl] = 3 M), 

séparation magnétique (SM1: 1 passage et SM2: 2 passages)  

 Métaux Ba  Cu  Pb  Zn 

Rendement d'enlèvement pour 3 
essais (%) 

LA* 44,83 LA 44,83 SM 1**  29,18 SM 2*** 25,99 
 13,03  13,03  23,42  33,60 
 23,73  23,73  25,30  30,21 

Moyenne  27,20  27,20  25,97  29,94 

Rendement d'enlèvement pour 3 
essais (%) 

LA + SM 1 22,57 LA + 
SM 2 

22,82 SM 1 + LA 34,13 SM 2 + 
LA 

29,86 

 24,50  29,75  29,49  44,67 
 21,90  20,87  29,65  34,17 

Moyenne  22,99  24,48  31,09  36,23 

Calcul de t Student 

(Yi,z- )
2
 

311,08  311,08  10,31  15,56 
200,78  200,78  6,49  13,45 
12,03  12,03  0,44  0,076 
0,17  2,74  9,25  40,62 
2,27  27,75  2,56  71,16 
1,19  13,04  2,08  4,25 

  Ba  Cu  Pb  Zn 

Sp
2
 131,88  141,86  7,78  36,28 

Sp 11,48  11,91  2,79  6,02 
T 0,45  0,28  2,25  1,28 

*LA: Lixiviation acide **SM 1: Séparation magnétique 1 passage ***SM 2: Séparation magnétique 2 passages. 
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ANNEXE 17 

Concentrations en métaux (mg/L) mesurées dans les effluents issus des tests à l’eau et des tests TCLP réalisés sur la 

fraction < 125 µm avant et après lixiviation acide (H2SO4 à 0,45 M + NaCl à 3 M, t = 4 h, DP = 10%, T = 25°C  

Tests Concentrations en métaux (mg/L)             

As Ba Cr Cu Mn Ni Pb Sn Zn 

Sol initial Test à eau 0,00 ± 0,00 0,22 ± 0,01 0,02 ± 0,00 0,03 ± 0,00 0,01 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,02 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,04 ± 0,01 

TCLP 0,00 ± 0,02 2,17 ± 0,04 0,01 ± 0,00 0,20 ± 0,01 5,25 ± 0,13 0,24 ± 0,01 0,30 ± 0,01 - 10,6 ± 0,2 

Sol traité Test à eau 0,08 ± 0,09 0,13 ± 0,01 0,45 ± 0,02 1,47 ± 0,06 9,88 ± 0,11 0,59 ± 0,03 3,35 ± 0,25 - 26,2 ± 0,1 

TCLP - 0,16 ± 0,02 0,29 ± 0,01 0,21 ± 0,02 5,48 ± 0,20 0,46 ± 0,08 0,94 ± 0,15 - 20,6 ±1,1 

Sol traité et neutralisé Test à eau 0,00 ± 0,00 0,14 ± 0,01 0,10 ± 0,04 0,79 ±0,01 0,04 ± 0,01 0,22 ± 0,05 0,15 ± 0,01 - 0,44 ± 0,1 

TCLP - 0,11 ± 0,00 0,23 ± 0,04 0,19 ±0,04 0,34 ± 0,02 0,24 ± 0,03 0,40 ± 0,07 - 0,55 ± 0,07 
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ANNEXE 18 

Concentrations en métaux (mg/L) mesurées dans les effluents avant et après traitement par 

précipitation en fonction du pH final de précipitation  

  Concentrations en métaux (mg/L) 

 pH Ba  Cu Pb Sn Zn 

Avant précipitation 0,55 0,16 ± 0,01 56,6 ± 0,1 213 ± 8 22,5 ± 1,32 247 ± 1 

Après précipitation 1 0,20 ± 0,01 58,6 ±4,3 204 ± 3 19,8 ± 1,11 244 ± 10 

2 0,17 ± 0,00 50,1 ± 0,2 174 ± 6 1,37 ± 0,06 208 ± 2 

3 0,16 ± 0,01 50,3 ± 3,6 166 ± 7 0,00 ± 0,52 202 ± 5 

4 0,15 ± 0,01 42,6 ± 3,3 138 ±3 0,00 ± 0,17 181 ± 1 

5 0,13 ± 0,00 19,8 ±7,0 55,7 ± 26,6 0,00 ± 0,19 151 ± 12 

6 0,11 ± 0,01 8,01 ± 5,05 9,21 ± 2,43 0,00 ± 0,25 84,0 ± 15,6 

7 0,05 ± 0,00 1,14 ± 1,10 0,90 ± 0,37 0,00 ± 0,68 5,24 ± 1,52 

8 0,02 ± 0,01 0,55 ± 0,16 0,38 ± 0,26 0,00 ± 0,66 0,50 ± 0,08 

9 0,00 ± 0,00 0,91 ± 0,22 0,73 ± 0,28 0,00 ± 0,25 0,15 ± 0,01 

10 0,01 ± 0,02 1,82 ± 0,61 1,48 ± 1,14 0,00 ± 0,20 1,02 ± 1,06 

11 0,00 ± 0,01 2,60 ± 0,63 0,06 ± 0,24 0,18 ± 0,98 0,37 ± 0,16 

Norme rejet égout Montréal* - 5 2 5 10 

Norme rejet égout Québec** - 5 2 5 10 

Norme rejet cours d’eau** 1 1 1 1 1 

* Communauté métropolitaine de Montréal (CMM, 2000). 

** Ville de Québec (2004). 

 


