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de l’IRSN à Cadarache, dirigé respectivement par Jacqueline Garnier-Laplace et
Jean-Christophe Gariel. Je voudrais les remercier tous deux pour la confiance et la
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teur de recherche CEA et actuellement professeur à L’ISA à l’Université Claude Bernard
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et ont continuellement amélioré les techniques de détection de l’241Am, ce qui m’a grande-
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1 Spéciation et biodégradation du citrate et du glucose . . . . . . . . . . . 35

1.1 Spéciation du glucose et citrate . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 35
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VI Études en réacteurs fermés – Batch 91
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3.2 Ajustement des modèles d’écoulement aux résultats expérimentaux 106
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III.3 Schéma de coordination du citrate et du lactate sur la surface d’oxydes
ou d’hydroxydes de fer. . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 41

III.4 Spéciation de surface et en solution calculées dans le système CaCO3−
H2O− CO2. . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 45
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VI.1 Principe des expériences en réacteurs fermés « batch ». . . . . . . . . 92
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XIII.4 Simulation de l’effet de la dégradation du glucose et de l’apport de

citrate sur la dissolution de la calcite et le pH. . . . . . . . . . . . . . 195
XIII.5 Relations entre le Fer total et le pH ou la quantité d’exsudats consommés.196
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A.8 Aperçu de la diversité bactérienne du sol CAD. . . . . . . . . . . . . . 256

B.1 Certificat d’étalonnage de la source d’241Am utilisée. . . . . . . . . . . 258
B.2 Principe de contamination de sol multi-couches avec diffusion. . . . . . 259
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B.6 Chromatogrammes modèles d’une séparation d’anions et d’acides or-

ganiques par chromatographie ionique liquide. . . . . . . . . . . . . . . 263
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du mäıs Zea mays L. . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 23

III.1 Spéciation des carbonates d’une solution de sol en contact avec du CO2

et de la calcite, en système ouvert et fermé. . . . . . . . . . . . . . . . 44
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D.1 Constantes de stabilité pour le système calco-carbonique. . . . . . . . 276
D.2 Constantes de stabilité pour les ligands inorganiques de l’Am(III) pré-
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Nomenclature

BM bilan de masse du traceur [–]

C, Cl concentration de soluté dans la phase liquide [M · L−3]

C(t) signaux de concentration [M · L−3]

Cs concentration fixé sur la phase solide [M · M−1]

D coefficient de dispersion apparent [L2 · T−1]

D0 diffusion moléculaire du soluté dans l’eau [L2 · T−1]

Dm coefficient de diffusion-dispersion dans la fraction mobile (MIM) [L2 · T−1]

E(ts) distribution des temps de séjour [T−1]

K constante de Henry [T2 · L−2]

K constante de stabilité

K(θ), Ks conductivité hydraulique, conductivité hydraulique à saturation [L · T−1]

Kd coefficient de partage solide/liquide [L3 · M−1]

KO2 constante de Henry de l’oxygène [T2 · L−2]

Ks0 produit de solubilité

L longueur de colonne [L]

M quantité de substrat [M]

ms masse de sol sec [M]

n0 quantité de traceur injecté [M]

P pression partielle de gaz [M · L−1 · T−2]

Pe nombre de Peclet [–]

Q débit volumique [L3 · T−1]

q vitesse de Darcy ou débit massique [L · T−1]

R facteur de retard [–]

S surface d’entrée et de sortie de colonne [L2]
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xxiv Nomenclature

Ss surface spécifique [L2 · M−1]

t temps [T]

tα temps caractéristique d’échange [T]

ts temps de séjour [T]

tconv temps convectif moyen [T]

V volume [L3]

v vitesse de pore [L · T−1]

vm vitesse de pore dans la phase mobile [L · T−1]

Vp volume de pore de la colonne [L3]

Vt volume total apparent de sol [L3]

w teneur en eau massique [M3 · M−3]

x, z abscisse ou profondeur [L]

α coefficient cinétique d’échange [T−1]

β fraction d’eau mobile [–]

λ dispersivité [L]

µ′k moment centré d’ordre k de la DTS [Tk]

µk moment d’ordre k de la DTS [Tk]

Ω indice de saturation [–]

ω nombre de Stanton [–]

Ψtot potentiel énergétique total de la solution du sol [J · mol−1]

ρd masse volumique apparente [M · L−3]

ρw masse volumique de l’eau [M · L−3]

σ2 variance de la DTS [T2]

τ , τcol taux de dégradation [M · M−1 · T−1]

θ teneur en eau volumique [L3 · L−3]

θm, θim teneur en eau mobile et immobile [L3 · L−3]

ε porosité [–]



Glossaire & abréviations

ATP Adénosine Tri-Phosphate

Alc Alcalinité

BET Méthode de mesure de la surface spécifique d’un solide (du nom des auteurs)

CAD Abréviation de Cadarache

CBD Citrate-Bicarbonate-Dithionite (méthode de dosage du fer libre)

CDE Modèle Convection-Dispersion

CEC Capacité d’Échange Cationique

CHESS Modèles géochimique

DOC Carbone organique dissous (défini de manière opérationnelle comme < 0,45 µm)

DRX Diffractométrie des Rayons X

DTS Distribution des temps de séjour

EDX Energy Dispersive X-ray spectrometry

EXAFS Extended X-ray Absorption Fine Structure

GeHP Germanium Hyper Pur pour sa croissance et sa multiplication.

HPLC High Pressure Liquid Chromatography

HYTEC Modèle couplant géochimie et transport

IAP Produit d’Activité Ionique

IC Carbone Inorganique

ICP-AES Inductively Coupled Plasma Atomic Emission Spectrometry

ILC Chromatographie Ionique Liquide

IRSN-LRE Base de données thermodynamiques développée au Laboratoire de Radioé-
cologie et d’Ecotoxicologie de l’Institut de Radioprotection et de Sûreté
Nucléaire

MEB Microscope Électronique à Balayage

MIM Modèle eau Mobile-Immobile

NEA Nuclear Energy Authority

OECD Organisation Économique pour le Commerce et le Développement

PC Polycarbonate

PCO2 Pression partielle de CO2
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xxvi Nomenclature

PES Polyethersulfone

PHREEQC Modèle couplant géochimie et transport

PSI Paul Sherrer Institut

REF Solution/conditions de référence

TC Carbone Total

TOC Carbone Organique Total

TSA Tryptic Soy Agar

TRLFS Time Resolved Laser Fluorescence Spectroscopy

UFC Unité Formant Colonies

VER Volume Élémentaire Représentatif
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Introduction générale

La fin du XIXème et le début du XXème siècle ont vu apparâıtre pour la première fois
dans l’histoire de la planète, une pollution généralisée de l’ensemble des compartiments de
l’environnement résultant du développement des activités anthropiques. Cette pollution,
induite par un ensemble de substances plus ou moins toxiques, a pris une autre dimension
à partir de la deuxième moitié du XXème siècle avec le développement de l’énergie nu-
cléaire. Utilisé à des fins civiles ou militaires et de tout temps très réglementé, le nucléaire
n’a pas seulement modifié profondément les équilibres géopolitiques et énergétiques de la
planète, il a également généré de nouveaux atomes dont une majorité est fortement (ra-
dio)toxique et présente des temps de résidence importants dans l’environnement. Parmi
eux les actinides transuraniens, comme par exemple l’américium et son isotope 241Am,
constituent l’une des familles d’éléments les plus problématiques en termes sanitaires, à
la fois pour l’homme mais aussi pour les espèces animales et végétales (Delacroix et al.,
1994 ; Galle, 1997).

Les sols, interfaces privilégiées entre la géosphère, l’atmosphère, l’hydrosphère et la
biosphère, représentent pour les différentes sources de pollutions un récepteur privilégié.
Ainsi, les sols de surface constituent à l’heure actuelle avec les sédiments le compartiment
qui concentre la majeur partie de l’241Am libéré dans l’environnement (UK Environment
Agency, 2003). Les origines principales de l’241Am présent dans les sols de surface sont les
essais nucléaires atmosphériques auxquels s’ajoutent pour l’Europe les retombées de l’ac-
cident de Tchernobyl (Perkins et al., 1980 ; Kirchner et al., 2002 ; Pourcelot et al., 2003).
A des échelles régionales et locales se retrouvent des concentrations significativement plus
élevées, dont l’origine est généralement accidentelle comme les chutes d’avions militaires
et de satellites (Irlweck et al., 1999), l’explosion de réacteurs nucléaires (Agapkina et al.,
1995) ou des fuites à partir de sites de stockages (McCarthy et al., 1998b ; U.S. DOE,
2000).

L’évaluation du risque que constitue un polluant comme l’241Am dans les sols passe par
la caractérisation d’une part de sa biodisponibilité, c’est-à-dire sa capacité à être absorbé
par les organismes vivants qui va conditionner sa présence dans la châıne alimentaire, et
d’autre part de sa mobilité dans le milieu géo-pédologique, qui va entrâıner une éventuelle
contamination des eaux souterraines et des eaux de surface. La biodisponibilité et la mo-
bilité vont dépendre essentiellement des propriétés chimiques de l’élément, des conditions
physico-chimiques et biologiques spécifiques du milieu étudié et de l’affinité des éléments
minéraux, organiques et vivants constitutifs du milieu vis-à-vis du polluant.

En termes de mobilité, les conditions biogéochimiques spécifiques trouvées dans la rhi-
zosphère (définie de manière globale comme l’horizon de sol de surface soumis à l’influence
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des racines), sont favorables à la remobilisation d’un élément comme l’241Am, en réponse
à une acidification et une complexation par des acides organiques exsudés par les racines
et les microorganismes du sol (Cataldo et al., 1987 ; Carlsen, 1989 ; Banks et al., 1994a ;
Burckhard et al., 1995 ; Harvey et al., 1997). Pourtant la majorité des recherches publiées
porte uniquement sur des inventaires globaux et la détermination de la distribution de
l’241Am dans les sols de surface entre phases liquide et solide (Bunzl et al., 1995 ; Shabana
et al., 2001 ; Jia et al., 1999 ; Michel et al., 1999 ; Froidevaux et al., 2000 ; Bossew et al.,
2004 ; Holgye et al., 2004). En effet, si de nombreuses connaissances ont été acquises pen-
dant les deux dernières décennies sur le comportement des actinides dont l’241Am dans le
contexte de stockage profond des déchets à vie longue (Allard, 1984 ; Kim et al., 1984 ;
Moulin et al., 1988 ; Kim et al., 1994 ; Moulin et al., 1995 ; Luhrmann et al., 1998 ;
Vejmelka et al., 2001 ; Artinger et al., 2002b ; Kienzler et al., 2003 ; Schafer et al., 2003),
peu d’études ont essayé d’identifier et d’expliquer les processus gouvernant la mobilité de
l’241Am dans les sols de surface (Kelly et al., 1998 ; Bundt et al., 2000 ; Morris et al.,
2002 ; Sokolik et al., 2003). En particulier, les données concernant spécifiquement l’in-
fluence des exsudats racinaires et des microorganismes sur la mobilité de l’américium sont
quasiment inexistantes (Roussel-Debet et al., 2000 ; Keith-Roach et al., 2002), même si la
compréhension et la quantification de ces mécanismes spécifiques apparaissent cruciales
dans les évaluations de sûreté. A l’heure actuelle, les modèles opérationnels d’évaluation
des risques utilisent un unique paramètre, le coefficient de partition Kd, pour représenter
l’ensemble des processus de fixation (sorption) et de relargage (désorption) du contami-
nant par la matrice solide, assimilée à un composé unique. Compte tenu des nombreux
écarts constatés entre la prédiction de tels modèles et la réalité, il est indispensable de
préciser les domaines de validité et les incertitudes associés aux grandeurs opérationnelles
utilisées. Le cas échéant, il est nécessaire de compléter notre niveau de connaissance des
processus réels impliqués afin de pondérer, si besoin est, ces grandeurs en fonction de
facteurs influents, et/ou de proposer une meilleure description de ces phénomènes.

L’orientation générale de ce travail s’inscrit donc dans la compréhension du compor-
tement de l’Am dans la zone rhizosphérique des sols agricoles, avec pour objectifs plus
spécifiques :

– d’identifier et quantifier l’influence des paramètres physico-chimiques du sol et de
la solution du sol et en particulier les effets des exsudats racinaires simples sur la
remobilisation de l’américium,

– d’identifier et quantifier le rôle direct et indirect des microorganismes,
– d’intégrer si possible les résultats obtenus dans un modèle opérationnel d’évaluation

des risques.

Afin de répondre au double objectif de quantification opérationnelle et de compré-
hension des processus, une méthodologie est développée s’appuyant sur des choix et des
contraintes expérimentales spécifiques à l’241Am, mais qui reste cependant conçue de ma-
nière générique pour s’appliquer à un grand nombre de radionucléides. La méthodologie
repose sur la mise en place d’expériences en laboratoire à l’échelle de la colonne de sol,
couplées à l’utilisation de modèles numériques permettant de préciser les interprétations
physiques et géochimiques. Les travaux doivent garantir un bon compromis entre sim-
plification et contrôle des conditions imposées, avec un souci permanent de garantir la
meilleure représentativité possible des situations réelles.
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La lixiviation de colonnes de sol pré-contaminées en 241Am, par des solutions de compo-
sitions variées, constitue l’ossature de la démarche expérimentale. Celle-ci permet d’étudier
spécifiquement la remobilisation de l’241Am dont la forte affinité pour la phase solide est
reconnue (Carbol et al., 1997 ; Jacquier et al., 2001). Elle apporte simultanément plusieurs
niveaux de réponse :

1. Une quantification simple de la remobilisation de l’Am dans les différentes condi-
tions, se référant à la démarche recherchée lors de la mise en place des procédés
industriels de dépollution de sols contaminés en actinides (Lu et al., 1998 ; Max-
well III et al., 1998 ; Felmy et al., 2003) ;

2. Cette démarche expérimentale fournit également un ensemble de données bio-physico-
chimiques qui permettent de mieux comprendre les interactions solide/liquide, d’étu-
dier la spéciation des espèces, l’influence du compartiment biologique et d’envisager
une modélisation de l’ensemble (Kim et al., 1991b ; Artinger et al., 1998 ; Luhr-
mann et al., 1998 ; Marquardt, 2000 ; Vejmelka et al., 2001 ; Artinger et al., 2002b ;
Kienzler et al., 2003 ; Schafer et al., 2003).

Un sol réel est utilisé pour prendre en compte la complexité physico-chimique mais aussi
biologique des sols rencontrés sur le terrain. Ce choix se démarque de ce fait des études ef-
fectuées sur des phases isolées (acides humiques et fulviques (Moulin et al., 1995 ; Ticknor
et al., 1996 ; Buckau, 1999), oxydes de fer et d’aluminium ou silice (Moulin et al., 1992 ;
Kim et al., 2003), argiles (Degueldre et al., 1994), calcite (Curti, 1999)) difficilement ex-
trapolables à la complexité d’un sol naturel (Jacquier et al., 2001). Le sol choisi est un sol
agricole brun calcaire du sud de la France, type bien représenté sur le territoire français.
Une approche simplifiée de la rhizosphère est utilisée, de type « physico-chimique », déjà
retenue dans des études concernant l’influence de la végétation sur la remobilisation de
métaux lourds contenus dans des résidus miniers (Banks et al., 1994b ; Burckhard et al.,
1995). Elle met en œuvre des exsudats modèles (citrate, glucose) à différentes concentra-
tions, mais ne fait pas intervenir directement de plante. Enfin, l’évaluation de l’importance
du compartiment biologique sur l’ensemble des processus s’effectue d’une part par l’éva-
luation macroscopique de la biomasse bactérienne et de son activité et d’autre part par
l’estimation des bilans de masses des différentes espèces chimiques introduites et dégradées
dans le milieu en s’appuyant sur les équations théoriques de dégradation de ces espèces
(Banaszak et al., 1998a ; VanBriesen et al., 2000).

Ce mémoire se divise en treize chapitres regroupés en trois parties.
– La première partie bibliographique présente le radioélément américium et plus parti-

culièrement son isotope 241 en revenant sur son origine, ses principales propriétés et
sa distribution dans les sols. La rhizosphère et ses spécificités biogéochimiques sont
exposées et amènent à la définition d’une « rhizosphère simplifiée ». Le comporte-
ment général supposé de l’américium dans ces conditions rhizosphériques calcaires
simplifiées est présenté en termes de spéciation liquide et solide et d’interactions
potentielles avec les microorganismes. Enfin, les lois d’écoulement dans les sols et
les modèles utilisés pour décrire le transport de solutés sont définis.
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– La deuxième partie méthodologique regroupe la description du sol et des outils spéci-
fiques employés pour étudier la remobilisation de l’américium en réacteurs fermés et
en colonnes. Les conditions testées et l’ensemble des outils analytiques sont précisés,
avec un point sur la base de données thermodynamiques utilisée.

– Les résultats sont présentés et analysés dans la troisième partie incluant la caractéri-
sation des composantes hydrodynamiques et microbiologiques. La remobilisation de
l’américium est analysée de façon opérationnelle, les processus biogéochimiques prin-
cipaux mis en œuvre étant finalement identifiés et estimés semi-quantitativement.



Première partie
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A Chapitre I

L’américium – un radio-polluant de
l’environnement

L’américium, élément artificiel, est un des contaminants les plus (radio)toxiques de la
planète. Les activités anthropiques ont dispersé cet élément sur l’ensemble du globe.

Ce chapitre d’introduction présente dans ses grandes lignes, l’origine et les concentrations
en américium dans les différents compartiments de l’environnement, le compartiment sol
étant abordé plus en détails. La problématique de la contamination des sols de surface en
américium est développée.

1 Présentation de l’américium

L’américium, de symbole Am, est le 95ème élément de la classification périodique des
éléments. Sixième membre de la famille des actinides, c’est un transuranien (voir Fig. I.1).
Il a été produit pour la première fois en 1944 par Dr. Glenn Seaborg et son équipe dans
un réacteur nucléaire à Chicago (Katz et al., 1986). Ce dernier baptisa l’élément en 1946
en l’honneur du continent sur lequel il avait été découvert. C’est un élément totalement
artificiel, tout radioisotope confondu. Sa présence dans l’environnement provient donc
exclusivement de l’activité anthropique.

Lr

Pm

Np Pu Am Cm Bk Cf Es Fm Md No

138.91

La

57

(227)

Ac

89

6

7

174.97

Lu

71140.12

Ce

58

232.04

Th

90 231.04

Pa

91 238.03

U

92

140.91

Pr

59 144.24

Nd

60

(262)103

(145)61

(237)93 (244)94 (243)95 (247)96 (247)97 (251)98 (252)99 (257)100 (258)101 (259)102

150.36

Sm

62 151.96

Eu

63 157.25

Gd

64 158.93

Tb

65 162.50

Dy

66 164.93

Ho

67 167.26

Er

68 168.93

Tm

69 173.04

Yb

70

LANTHANE

ACTINIUM

Lanthanides

Actinides

LUTÉTIUMCÉRIUM

THORIUM PROTACTINIUM URANIUM

PRASÉODYME NÉODYME

LAWRENCIUM

PROMÉTHIUM

NEPTUNIUM PLUTONIUM AMÉRICIUM CURIUM BERKÉLIUM CALIFORNIUM EINSTEINIUM FERMIUM MENDELÉVIUM NOBÉLIUM

SAMARIUM EUROPIUM GADOLINIUM TERBIUM DYSPROSIUM HOLMIUM ERBIUM THULIUM YTTERBIUM

, No. 4, 667-683 (2001)

avec
qui

entre
de
la

U
terrestre

Fig. I.1 – Position de l’américium dans le tableau périodique des éléments.
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1.1 Radio-isotopes de l’américium et production

L’américium possède seize radioisotopes de masse 234 à 247 dont trois seulement sont
d’importance pour les études environnementales : 241Am, 242mAm (1) et 243Am. Les demi-
vies de ces trois isotopes s’échelonnent de 150 à 7400 ans, contre moins d’un jour pour
les autres isotopes (Katz et al., 1986). Les caractéristiques radiologiques des principaux
isotopes de l’américium sont figurées dans le tableau I.1. L’241Am est de loin l’isotope
le plus présent dans l’environnement, les deux autres ne représentant typiquement que
quelques pourcents de l’inventaire total en américium. Les correspondances massiques et
molaires pour le 241Am sont reportées dans le tableau I.2.

Tab. I.1 – Caractéristiques radiologiques des principaux isotopes de l’américium (Bé et al.,
2003).

Isotopes Période radioactive Radiations principales

(MeV)
241Am 432,6± 0,6 ans α 5,486 (84,0 %)

5,443 (13,1 %)

γ 0,059 (35,7 %)

242Am 16,02± 0,02 h β− 0,667

γ 0,042 faible

243Am 7370± 20 ans α 5,277 (88 %)

5,234 (10,6 %)

L’americium est un produit dérivé du plutonium. Le 239Pu capture deux neutrons
produisant du 241Pu qui se désintègre à son tour à 99.99755 % par émission β− en 241Am
avec une demi-vie relativement courte de 14,32 ans. La désintégration α de 241Am de
demi-vie 432,6 ans, donne 100 % de neptunium 237 (237Np) (voir Fig. I.2). Cette filiation
explique l’augmentation constante du stock de 241Am car la décroissance radioactive du
241Am est plus lente que sa création par décroissance β− du 241Pu. En prenant pour
référence la situation actuelle, le maximum d’activité du 241Am est attendu autour des
années 2070-2075 (U.S. DOE, 2000).

Tab. I.2 – Correspondances massiques et molaires pour le 241Am.

Isotope Période Masse molaire Activité massique Masse / Bq Activité molaire Moles / Bq

(ans) (g ·mol−1) (Bq · g−1) (g ·Bq−1) (Bq ·mol−1) (mol ·Bq−1)
241Am 432,6 241 1,27 · 1011 7,87 · 10−12 3,06 · 1013 3,27 · 10−14

1. m pour métastable
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14,32 ans

432,6 ans

Fig. I.2 – Châıne de formation et de décroissance de 241Am.

1.2 Utilisations et origines de l’américium

L’américium est uniquement utilisé pour ces propriétés radioactives dans les trois
principaux domaines suivants : (1) la recherche et l’industrie (radiographie gamma, dé-
tecteurs de fumée, paratonnerres, etc.), (2) la production d’électricité nucléaire et (3) les
applications militaires (fabrication de combustible militaire) (ANDRA, 2000). Les trois
principales sources de rejets d’241Am et de 241Pu sont :

A. les explosions nucléaires atmosphériques : les retombées atmosphériques repré-
sentent environ 80 % des transuraniens présents dans l’environnement. Depuis les
premiers essais d’armes nucléaires en 1945, environ 3 · 1011 Bq de 241Am ont été dépo-
sés par retombées atmosphériques, essentiellement dans l’hémisphère Nord (Roussel-
Debet, 1999).

B. les émissions par les installations nucléaires : l’américium est produit artificiel-
lement dans les réacteurs nucléaires. Les rejets dans l’environnement ont principa-
lement lieu lors du retraitement des combustibles irradiés, les centrales nucléaires
n’étant pas autorisées à rejeter des émetteurs α dans leurs effluents liquides. Au-
cune trace d’américium n’a d’ailleurs été détectée dans l’environnement des cen-
trales suisses (Albrecht, 1998). Les rejets de 241Am dans le milieu marin étaient
de 3,5 · 109 Bq en 1999 pour l’usine de retraitement de La Hague (France) et de
5 · 1010 Bq en 1997 pour l’usine de Sellafield (Grande Bretagne). Les rejets gazeux
sont très inférieurs (d’un facteur 10 000 au moins)(Dallot, 2001).

C. les rejets accidentels : Ils sont de plusieurs types. Deux accidents d’avions B-52
ont provoqué une contamination locale de l’environnement à Palomares (Espagne,
1966) et à Thulé (Groenland, 1968). En ce qui concerne les installations nucléaires,
des rejets accidentels ont eu lieu aux USA et en Oural (complexe de Tchéliabinsk).
Il faut également noter l’accident du réacteur de Windscale (Sellafield, Grande Bre-
tagne) en 1956, mais surtout celui de Tchernobyl (Ukraine) en 1986, au cours duquel
la quantité de plutonium rejetée a été estimée à 50 kg (Roussel-Debet, 1999). La
quantité de 241Am déposée sur la zone d’exclusion, à l’exception de la centrale et
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des stockages de déchets, serait de 1,8 · 1013 Bq en 2000 (Kashparov et al., 2003).
Enfin, les fuites dans les stockages de surface peuvent contaminer localement mais
de manière importante les sols de surface et les eaux de subsurface. Certains sites
comme le célèbre site d’Hanford aux Etats-Unis sont étudiés depuis une vingtaine
d’années, avec des procédures de remédiation déjà en place. Mais quelle est l’am-
pleur de la contamination dans des sites comme celui de Kychtym dans l’Oural et
combien existe-t-il d’autres sites contaminés ailleurs dans le monde encore tenus
secrets ?

L’américium mesuré dans l’environnement (principalement l’isotope 241) provient ainsi
soit d’un rejet direct, soit de la décroissance du 241Pu.

2 Contamination en américium des compartiments

de l’environnement

2.1 Contamination de l’ensemble des compartiments

Les concentrations en américium dans les différents compartiments de l’environnement
sont très variables. L’américium présente en effet une forte affinité pour la phase solide
(voir § III.4). Dans les environnements aquatiques, l’américium s’associe de préférence avec
la matière en suspension qui se dépose et forme les sédiments. Dans les rivières et lacs, les
coefficients de distribution solide/liquide (Kd) mesurés sont de l’ordre de 105 à 106 L · kg−1

(Matsunaga et al., 1998). La concentration moyenne de 241Am dans les eaux douces
(< 0,45 µm) est comprise entre 1,5 et 3 · 10−6 Bq · L−1. Dans le cas du Rhône, la concen-
tration dans la fraction dissoute est de l’ordre de 7,5 · 10−6 Bq · L−1 (IRSN, 2002). Dans les
lacs et les rivières de la zone d’exclusion de Tchernobyl, les concentrations d’241Am dissous
atteignent des valeurs comprises entre 1,5 · 10−5 Bq · L−1 et 7,3 · 10−3 Bq · L−1 (Matsunaga
et al., 1998). Les concentrations de 241Am les plus élevées sont retrouvées dans les sédi-
ments. Elles sont de l’ordre de 0,5 Bq · kg−1 dans les 10 premiers centimètres de sédiments
du plateau continental méditerranéen espagnol (Gasco et al., 2002). Dans les sédiments de
la Mer d’Irlande, les concentrations mesurées sont de 320 Bq · kg−1 (Schultz et al., 1998).
Enfin, certains sédiments peuvent atteindre de 1 à 5 · 105 Bq · kg−1 (IRSN, 2002).

2.2 Contamination des sols

Les sols contaminés en américium peuvent être classés en deux grands types : (1) les
sols contaminées par les retombées depuis la haute atmosphère des tirs aériens et (2) les
sols contaminés par des rejets locaux et/ou accidentels. Les tableaux I.3a et I.3b présente
une liste non exhaustive de valeurs de sols contaminés en 241Am et plus généralement
en transuraniens (TRU) pour les deux types de contaminations. Les concentrations sont
calculées aux dates de référence mentionnées.

Les valeurs relevées dans les sols contaminés par les retombées lointaines des tirs aé-
riens sont de l’ordre de quelques dixièmes de Bq · kg−1 de sol sec (Bunzl et al., 1995 ;
Jia et al., 1999 ; Michel et al., 1999 ; Froidevaux et al., 2000 ; Rubio Montero et al.,
2001 ; Shabana et al., 2001 ; Michel et al., 2002 ; Outola, 2002 ; Pourcelot et al., 2003)
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et constituent un bruit de fond relativement homogène. Argonne National Laboratory
(2001) propose une valeur moyenne de contamination en 241Am des sols de la planète de
l’ordre de 0,37 Bq · kg−1. En plus de la situation géographique, la topographie du lieu de
dépôt joue un rôle important avec des valeurs un peu plus élevées et moins homogènes
sur les stations d’altitude liées aux précipitations, notamment de neige et à des zones
de concentrations (Froidevaux et al., 2000). Pourcelot et al. (2003) relèvent même dans
une cuvette du Mercantour (Alpes françaises) une valeur de 16 Bq · kg−1. Les activités
surfaciques reportées sont de l’ordre de quelques dizaines de Bq · m−2. En règle générale
plus de 90 % de l’activité est cantonnée aux premiers centimètres, décroissant jusqu’à une
profondeur de 20 cm. Au delà de 40 cm, aucune activité n’est en général retrouvée. Les
valeurs rencontrées dans les sols cultivés sont en général cinq fois moindres que celles des
sols non cultivés, compte-tenu de l’action d’enfouissement et de dispersion des radionu-
cléides engendrée par le travail du sol (Jia et al., 1999). Il est à noter qu’aucune activité
radioactive du 241Am liée aux retombées de l’accident de Tchernobyl (Ukraine) en 1986
ne peut être décelée aujourd’hui en Europe de l’Ouest. Michel et al. (1999) en trouvent la
trace dans les premiers centimètres de sols biélorusses échantillonnés à environ 140 km de
Tchernobyl. Enfin, une étude effectuée sur le territoire suisse montre qu’aucune activité
supplémentaire, liée à la présence de centrales nucléaires, n’est détectable (Froidevaux
et al., 2000).

A l’opposé de ces contaminations relativement faibles, diffuses et uniformément répar-
ties, il existe des sols dont la contamination est d’une toute autre ampleur (voir Tab. I.3b).
Ces concentrations élevées sont locales et se retrouvent à proximité de zones d’activité
(anciennes zones de tirs, usines de retraitement) ou dans les zones d’accidents.

Près du centre de retraitement de Sellafield (UK), des valeurs de 2650 Bq · kg−1 en
241Am sont reportées dans un sol glaiseux des berges de la rivière Esk (Livens et al.,
1991). En Polynésie française sur les atolls de Mururoa et Fangatofa où ont été effectués
des essais aériens dans les années 60 et 70, le sol corallien montre des contaminations
allant de 0,5 à 100 Bq · kg−1 (Irlweck et al., 1999).

Dans la zone d’exclusion de Tchernobyl différents auteurs relèvent des concentrations
en 241Am dont l’hétérogénéité est le résultat du dépôt de particules chaudes (Mboulou
et al., 1998). Elles varient de quelques centaines à plusieurs milliers de Bq · kg−1, atteignant
même sur certaines stations des concentrations de 2 à 8 · 104 Bq · kg−1 (Agapkina et al.,
1995 ; Bunzl et al., 1998 ; Mboulou et al., 1998). Le crash d’un B-52 à Palomares (Espagne)
en 1966 et l’explosion de son artillerie nucléaire a contaminé une zone de 1 à 2 km2. Les
concentrations relevées sur le site en 1997 dans la tranche de surface sont très hétérogènes
et s’étalent de 6 à 17100 Bq · kg−1, cette dernière valeur correspondant probablement
à une contamination de sol par des particules chaudes (Irlweck et al., 1999). Un dernier
type d’accident qui entrâıne des contaminations élevées est la fuite d’effluents contaminés à
partir des cuves stockages de surface ou de subsurface, les relargages à partir de containers
enterrés dans des tranchées ou des puits ou encore les essais de surface d’armes nucléaires.
Un rapport du Département de l’Énergie américain (U.S. DOE, 2000) estime le volume des
fuites des cuves de stockages des sites américains à 2.3 - 5 · 106 L, soit 1 % du volume total
stocké. Or le seul site d’Hanford concentre dans ses cuves ∼ 5,4 · 1015 Bq de 241Am (NEA,
1997). Le volume total de sol contaminé par les transuraniens sur l’ensemble des sites
américains est estimé à 32000 m3. L’activité correspondante est estimée à 9,6 · 1014 Bq,
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à

20
ans

+
isotopes

de
l’uranium

+
2
4
1P

u
+

2
4
4C

m
†

activités
m

assiques
calculées

en
considérant
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uniquement pour les transuraniens, soit 3 % de l’activité totale stockée. Le site de Hanford
concentre à lui seul l’essentiel de la contamination (U.S. DOE, 2000). Quoi qu’il en soit
il reste difficile d’estimer l’extension réelle de cette contamination d’autant qu’elle peut
être transportée sur plusieurs centaines de mètres, associée par exemple à des collöıdes
(Artinger et al., 1998 ; McCarthy et al., 1998a,b).

En conclusion, des sols de surface contaminés en américium existent aujourd’hui, cer-
tains connus, d’autres inconnus ou encore secrets, certains faiblement et d’autres très
fortement. L’éventualité de nouvelles contaminations est loin d’être exclue dans le cas
d’accidents futurs intervenant sur des installations et/ou des stockages. Cependant, théo-
riquement, l’arrêt des essais nucléaires (signature du Traité d’Interdiction Complète des
Essais nucléaires TICE) et le ralentissement conséquent de la filière nucléaire militaire (si-
gnature du Traité de Non-Prolifération) devraient limiter les volumes de nouveaux déchets
et donc cantonner les risques futurs aux risques déjà existants.

3 Données sanitaires – Risques

L’241Am appartient au groupe de radiotoxicité 1 (très forte) au sens du décret 88-521
du 18/04/88. (Delacroix et al., 1994). L’américium n’est un danger pour la santé qu’en
cas d’incorporation dans le corps. Les principales voies d’exposition sont l’ingestion de
nourriture ou de liquides contenant de l’américium ainsi que l’inhalation de poussières
contaminées. En règle générale, la voie d’exposition principale est l’ingestion. Cependant
l’américium étant incorporé plus facilement par inhalation (présence d’une source proche
de poussière contaminée), les deux voies d’exposition sont importantes. Le principal effet
sur la santé concerne des tumeurs résultant des radiations ionisantes émises par l’améri-
cium qui se dépose principalement à la surface des os et du foie ainsi que dans les gonades
(Argonne National Laboratory, 2001). A ce titre, il a un comportement proche de ceux
des autres éléments transuraniens. Il se distingue toutefois du plutonium par un temps
de rétention dans les organes moins important et une toxicité moins prononcée. La Com-
mission Internationale de Protection contre les Rayonnements (CIPR) retient une période
d’élimination biologique de 20 ans ; cependant cette valeur correspond à une moyenne ob-
tenue à partir d’expérimentations animales et ne résulte pas de données réelles observées
chez l’homme (IRSN, 2002).

4 Propriétés chimiques de l’américium

4.1 Propriétés électroniques et ioniques – Analogues

Les propriétés électroniques et ioniques de l’américium sont présentées dans le Tab. I.4
ainsi que les analogues correspondants pour chaque catégorie. Le bilan montre une très
forte analogie pour la série des lanthanides et plus particulièrement pour l’europium, son
équivalent dans la série. Ces analogies de structure se traduisent par des analogies de com-
portement chimique (Villarreal et al., 1995 ; Warwick et al., 1996 ; Vitorge, 1999). Les
constantes d’équilibre de l’américium et de l’europium sont ainsi très semblables (Hum-
mel et al., 2002). Elles justifient l’utilisation de données obtenues avec l’europium pour
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compléter les données manquantes sur l’américium.

Tab. I.4 – Propriétés atomiques de l’Am et analogues recommandés (Villarreal et al., 1995).

Am◦ Am3+ analogues

structure électronique 5f7s2 5f6 Eu3+, Sm3+

rayon ionique (Å) 1,84 1,07 Lanthanides, Y3+

chimie des carbonates† Lanthanides, Y, éléments du groupe II, Fe, Co

formation des complexes† Sm, Eu, Gd

⇒ Analogues recommandés = Eu3+, Sm3+, Ln, Y3+, Fe3+

† voir § III.3

4.2 Degrés d’oxydation – Am3+(III)

Les degrés d’oxydation de l’américium s’étendent de (II) à (VII), bien qu’il n’existe en
solution que les degrés (III), (IV), (V) et (VI), le (III) étant de loin le plus stable (Silva
et al., 1995). Dans les conditions de pH et d’oxydo-réduction rencontrées dans les eaux na-
turelles, on ne retrouve que la forme trivalente (voir Fig. I.3). En effet, les ions Am3+(III),
AmO2+

2 (VI) sont stables dans des solutions d’acide dilué. L’AmO+
2 (V) se dismute très

lentement en AmO2+
2 (VI) et Am3+(III). Les espèces produites par radiolyse de l’eau par

les particules α (peroxyde d’hydrogène et radicaux libres HO2) ont de plus tendance à
réduire les hauts états d’oxydation de l’américium au bénéfice de Am(III). Compte tenu
de la grande instabilité des ions AmO+

2 (V) et AmO2+
2 (VI), seul l’ion Am3+(III) est donc

retenu (Silva et al., 1995). Il constitue l’état d’oxydation de l’espèce de base de l’américium
présent dans la base de données.

-0,4 -0,2 +0,2 +0,4 +0,6 +0,80

Am3+(III)

Eh(V) à pH=7 - Eaux naturelles

Méthanogénèse
Fermentation

Réduction
des sulfates

Réduction
du Fe(III)

Réduction
du MnO2

Respiration
de O2

Respiration de NO3-

Fig. I.3 – État d’oxydation de l’américium en fonction du potentiel standard de réduction dans
une eau à pH 7 à l’équilibre avec le CO2 atmosphérique. Les potentiels d’oxydo-réduction des
principaux couples microbiens d’accepteurs d’électrons sont reportés. D’après Keith-Roach et al.
(2002).
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A Chapitre II

La rhizosphère – une interface
hétérogène et complexe

Les sols sont des milieux poreux créés à la surface de la terre par des processus d’altéra-
tion dérivés de phénomènes biologiques, géologiques, géochimiques et hydrologiques.

Les sols sont ainsi des systèmes biogéochimiques à quatre phases : une phase solide, une
phase liquide, une phase gazeuse et une phase vivante. Interfaces par excellence, lieux
d’échange entre la biosphère, l’atmosphère et l’hydrosphère, ils se caractérisent par une
variabilité importante, aussi bien dans l’espace que dans le temps. Les sols présentent une
stratification verticale marquée, fruit d’une action permanente de l’eau de percolation
et des organismes vivants. Au sommet de cette stratification se trouve l’horizon superfi-
ciel, de première importance dans un contexte de contamination. Cet horizon constitue
la première barrière physique et possède des spécificités à la fois biologiques, physiques et
chimiques déterminées par la présence des plantes et de leurs racines. Cette observation a
amené Hiltner en 1904 à définir le terme de « rhizosphère » (rhiza = racine, sphair = ce qui
est autour) qui correspond au volume de sol influencé par l’activité racinaire (Hinsinger,
1998a). Cette définition assez simple convient au contexte opérationnel et macroscopique
de cette étude où la densité racinaire dans l’horizon superficiel est supposée suffisamment
élevée. Le terme « rhizosphère » désignera donc l’horizon superficiel du sol soumis dans
son ensemble à l’influence des racines.

Ce chapitre présente de manière globale les principales propriétés et interactions à
l’intérieur de la rhizosphère. La rhizosphère étant avant tout un sol, la notion de milieu
poreux est introduite avec ses principales propriétés et les paramètres fondamentaux de
physique du sol qui en dérivent. Les spécificités chimiques et (micro)biologiques propres
à la rhizosphère sont décrites ensuite, ainsi que les principales interactions entre compar-
timents physiques, chimiques et biologiques qui se déroulent en son sein.

13
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1 Le sol – un milieu poreux structuré hétérogène

1.1 Un milieu poreux à trois phases

Le sol est un milieu poreux granulaire non consolidé. Il comporte trois phases, une
solide et deux fluides (Sposito, 1989 ; Duchaufour, 1997) :

– la phase solide ou matrice qui représente la moitié à deux tiers du volume. Elle
est constituée à plus de 90 % par des phases inorganiques primaires (quartz, feld-
spaths, micas, calcite) ou secondaires (argiles, etc.). La matière organique constitue
les 10 % restants, formée de composés plus ou moins dégradés (humine, acides hu-
miques, acides fulviques). Malgré sa faible proportion, la matière organique est une
composante fondamentale des sols, tant du point de vue biologique que chimique,
qui joue sur les propriétés et la dynamique des horizons de sol à court, moyen et
long terme.

– la phase gazeuse ou air du sol, qui a une composition proche de l’air atmosphé-
rique (1). Dans les sols la concentration en O2 est de 180 − 205 mL · L−1 pour un
sol bien aéré mais ce chiffre peut descendre à 100 mL · L−1 à 1 m sous la surface
après une pluie, voire à 120 mL · L−1 dans certains micro-environnements proche
des racines. De la même manière, la fraction volumique de CO2 est de l’ordre de
3−30 mL · L−1 mais peut atteindre 100 mL · L−1 à 1 m de profondeur au contact des
racines ou après une inondation du sol. Cet enrichissement notable de l’atmosphère
des sols en CO2 par rapport à l’air atmosphérique a un impact significatif à la fois
sur l’acidité et sur la chimie des carbonates (Sposito, 1989). En conditions anaéro-
bies d’autres gaz produits par les micro-organismes peuvent contribuer de manière
importante à la composition de l’air du sol (NO, N2O, NH3, CH4).

– la phase liquide ou solution du sol qui contient des solides et des gaz dissous, ainsi
que des particules en suspensions (collöıdes, etc.). Les principaux ions en solution
sont : Ca2+, Na+, K+, Mg2+, HCO−

3 , NO−
3 , Cl−, SO2−

4 . Le terme « eau du sol » est
couramment employé pour désigner la solution du sol.

Les phases fluides occupent l’espace poral et c’est l’arrangement de cet espace qui gouverne
les mouvements de l’eau et les échanges gazeux. Les trois phases sont donc intimement
imbriquées conférant au milieu poreux un caractère complexe et hétérogène à l’échelle
microscopique.

1.2 Texture, structure et porosité du sol

Texture

La notion de texture d’un sol est directement liée à sa composition granulométrique
qui donne le pourcentage massique de 5 fractions minérales inférieures à 2 mm (2). On
peut ainsi distinguer les argiles (< 2 µm), les limons fin (2− 20 µm), les limons grossiers

1. 781 mL N2, 209 mL O2, 9,3 mL Ar, 0,31 mL CO2 dans 1 L d’air
2. une représentation graphique en diagramme triangulaire, « le triangle des textures », est commu-

nément utilisée.
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(20− 50 µm), les sables fins (50− 200 µm) et les sables grossiers (200− 2000 µm) (3). La
texture permet de distinguer les sols sur la base d’une répartition des grains solides en
fonction de leur géométrie (volume et forme) sans considération de nature et de compo-
sition (Baize, 2000). Enfin, la texture est le principal facteur qui détermine le volume des
(ultra)micropores (voir § 1.2).

Structure

L’agencement tridimensionnel des vides et de la matrice du sol définit sa structure.
Elle détermine sa cohésion et sa résistance mécanique mais aussi ses propriétés hydrody-
namiques car elle contrôle le volume et la distribution des macropores et des mésopores
(voir § 1.2). Elle résulte de processus physiques et mécaniques mais aussi chimiques et
biologiques. La formation de complexes argilo-humiques qui résulte de l’association de
particules argileuses avec de la matière organique est un processus fondamental dans la
structuration des sols (Duchaufour, 1997). Ce processus est à l’origine de la création d’agré-
gats de différentes tailles (micro-agrégats � < 250 µm, macro-agrégats � > 250 µm) qui
constituent autant d’environnements imbriqués (« agrégats hiérarchisés ») aux propriétés
spécifiques (stabilité à l’eau, porosité, etc.) (Pallud, 2000, pour synthèse). La structure
est très variable dans l’espace et dans le temps, avec un impact prépondérant de la bio-
turbation induite par la micro– et la macro-faune du sol mais aussi par les racines des
arbres et des plantes (Oades, 1993 ; Gobat et al., 1998). En pratique, les études en la-
boratoire se font principalement sur des sols remaniés, c’est-à-dire déstructurés ou plus
précisément présentant une structure différente de leur structure naturelle. En effet rares
sont les études en conditions parfaitement contrôlées sur des sols ayant gardés leur struc-
ture naturelle (structure in-situ). Des études sur lysimètre ou sur site existent (Schoen
et al., 1999 ; Netto et al., 1999 ; Albrecht et al., 2002, 2003) mais il se pose également des
problèmes de représentativité et/ou d’échantillonnage.

Porosités

Plusieurs types de porosités peuvent être distingués dans les sols sur des critères de
taille, de forme et d’organisation spatiale. Ces différences associées à d’autres propriétés
comme la connectivité du réseau poral influe directement sur les propriétés du milieu
poreux notamment sur les caractéristiques hydrauliques et les processus à l’interface so-
lide/liquide.

Critère de taille Trois classes de pores sont définies en fonction du diamètre équivalent
de taille de pore : les macropores (> 1000 µm), les mésopores (10− 1000 µm) et les mi-
cropores (< 10 µm) parfois scindés en deux avec les ultramicropores de diamètre inférieur
à < 0,2 µm, inaccessibles aux bactéries (Luxmoore, 1981). Les tailles de pores dans un sol
peuvent ainsi couvrir plus de six ordres de grandeur, du nanomètre avec les pores entre
les feuillets d’argiles au millimètre pour les trous de vers ou les fentes de retraits. Atten-

3. les termes d’« argile », de « limon » et de « sable » sont ici des termes granulométriques et non
des termes décrivant une nature minéralogique.
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pore
cylindrique

Phase solide pore fermé

pore en cul-de-sac
(pore en bouteille)

Fig. II.1 – Différentes formes de pores dans un sol : pore cylindrique, pore en cul-de-sac (pore
en bouteille), pore fermé.

tion, dans les domaines d’études de l’adsorption sur milieu dispersé les mêmes termes sont
employés qui définissent des classes de tailles tout-à-fait différentes (voir § V.1.7).

Critère de forme Plusieurs formes de pores sont reconnues dans les sols dont les prin-
cipaux sont les pores cylindriques, les pores en bouteille (ou cul-de-sac) ou encore les pores
fermés (voir Fig. II.1) (De Marsily, 1986). La répartition des différents types de pores dans
le milieu poreux n’est pas aléatoire (pédogenèse, processus microbiens, etc.) et correspond
(au moins partiellement) à des localisations spécifiques. Les pores de type fermés sont
ainsi essentiellement présents au cœur des agrégats, les pores à une seule ouverture en
périphérie des agrégats et les espaces qui séparent les agrégats correspondent à des pores
cylindriques (Pallud, 2000).

Variables descriptives du sol

Les propriétés du sol sont quantifiées de manière globale par des variables descriptives
mesurées à une échelle adaptée aux études. Elles correspondent aux spécificités propres
des diverses phases dont le sol est constitué (caractéristiques intrinsèques) et de leur
distribution relative dans le sol (caractéristiques relatives) (Musy et al., 1991).

Notion d’échelle - le Volume Élémentaire Représentatif ou l’échelle locale ma-
croscopique

Le sol est un milieu poreux naturel et hétérogène. Les propriétés utilisées pour le
décrire (porosité, conductivité, etc.) présentent une variation dans l’espace qui dépend
du degré d’homogénéité du matériau et de la propriété caractérisée. A l’échelle micro-
scopique, les valeurs des paramètres présentent une dispersion importante. Elles tendent
vers une valeur moyenne lorsque la taille de l’échantillon physique considéré augmente.
La taille pour laquelle les valeurs mesurées sont presque semblables définit le Volume Élé-
mentaire Représentatif (VER ou EVR en anglais) (Banton et al., 1997). Le VER, qui



1. Le sol – un milieu poreux structuré hétérogène 17

coefficient increases with transport distance, and

that it asymptotically reaches a value that depends

on variance and correlation length of the logarith-

mic conductivity field. This result depends crucially

on the correlation length being finite. Furthermore,

the approach to the asymptotic limit is on a length

scale that is very much larger than the correlation

length, and depends on details of the conductivity

field, and on the initial solute distribution. The

stochastic continuum approach may be useful for

studying some heterogeneous media with discrete

hierarchies, or for estimating material properties of

the texture.

There are other models of spatial heterogeneity

that account for the fact that structure may be

present at all scales. Cushman (1990) considered

there may be a discrete hierarchy of structural units

when moving through various scales of observation.

In this case, as shown in Fig. 2, the result of some

kind of measurement has a well-defined value only

when sampling a single hierarchical level. This

value becomes unstable in the transition zone

between two different hierarchical levels. A discrete

hierarchy implies a clear disparity of scales where

the statement of the REV is a local property related

to a single structural unit. This concept is

successfully applied at very-large scales where

discrete geological facies are distinguished (Ander-

son, 1997), and also in the field of hydrological

modeling (Blöschl and Sivapalan, 1995) where the

structure may be represented by hydrological

response units (Flügel, 1995). Also in soil science

where different soil horizons are considered to be

functional entities with internal heterogeneity, the

system can be treated as a discrete hierarchy.

However, there may be no clear disparity in

scales. This means the structural units are inter-

laced and nested at different scales, so we cannot

expect any meaningful material property that is

independent of the scale of observation. Hence, no

REV exists even for a limited fraction of scale. In

that case, material properties are expected to

change continuously with scale (Fig. 2). This type

of structural organization may be referred to as a

continuous hierarchy (Cushman, 1990), or evolving

heterogeneities (Wheatcraft and Cushman, 1991).

The experimental findings of continuously evolving

properties, as cited above, point into that direction.

Fractals can be considered as a special case of

continuous hierarchy where the structural units at

different scales are self-similar. As a consequence, a

well-defined relation between material properties and

the scale of observation can be expected (Fig. 2). This

approach is appealing since information obtained at a

given scale can be easily transferred to another scale.

Neuman (1990) suggested a universal scaling law for

longitudinal dispersivities aL ¼ 0:017s1:5; where s is

the mean travel distance. His analysis was averaged

over a broad variety of geologic media and a broad

variety of flows and transport conditions. As argued

by Anderson (1991), similar results may be obtained

for a discrete hierarchical organization of geological

facies. The potential of fractal models to predict

transport properties at a specific site still remains to be

demonstrated. Soil structure and related material

properties have been suggested to be fractal (Wheat-

craft and Tyler, 1999; Rieu and Sposito, 1991; Perrier

et al., 1995; Baveye and Boast, 1998), yet it is not

obvious that soil should exhibit fractal properties. The

self-similarity of the structure would suggest some

self-similarity in the generation processes of the

structure. While this may be the case in some aquifers

due to their alluvial origin, we do not expect this for

all soils. Here, quite disparate processes are

Fig. 2. Dependency of an imaginary parameter value on the scale of

observation assuming different concepts of spatial heterogeneity:

macroscopic homogeneity (thin line), discrete hierarchy (dashed

line), continuous hierarchy (dashed dotted line), and fractal (thick

line).

H.-J. Vogel, K. Roth / Journal of Hydrology 272 (2003) 95–10698

Fig. II.2 – Dépendance de la valeur d’un paramètre imaginaire en fonction de l’échelle d’observa-
tion, en considérant différents concepts d’hétérogénéités spatiales : homogénéité macroscopique
(—) où le concept de VER est valable ; hiérarchie discrétisée (- -), hiérarchie continue (- · -) et
fractale ( ) (Vogel et al., 2003).

dépend de la propriété investie, représente l’échelle d’observation où les hétérogénéités
locales se moyennent pour fournir une information macroscopique exploitable. En pra-
tique un volume maximum enveloppe des différentes propriétés est choisi. Il correspond à
l’échelle locale macroscopique, de l’ordre de 10−2 à 10−1 m. L’idée est qu’il est possible de
déduire un comportement en vraie grandeur à partir d’une intégration appropriée du com-
portement à l’échelle locale macroscopique. Ces extrapolations restent délicates car pour
des échelles d’observation supérieures au mètre (champ, aquifère, etc.), de nouvelles hé-
térogénéités apparaissent (changement de matériau, degré de mélange, compaction, etc.).
Enfin la réalité peut être encore plus complexe. Les unités structurales peuvent être hié-
rarchisées et dans ce cas la valeur mesurée n’a de sens que pour un niveau hiérarchique
donné. Enfin les unités structurales peuvent être entrelacées. Dans ce cas, aucune disparité
claire n’est observée et il est improbable de trouver des propriétés du matériau signifi-
cativement indépendantes de l’échelle d’observation (Vogel et al., 2003). On parle alors
de hiérarchie continue ou d’hétérogénéités variables. On retrouve ces différents concepts
illustrés Fig. II.2.

Les paramètres utilisés pour décrire les propriétés physiques du sol et de la solution
du sol correspondent à l’échelle locale macroscopique de la colonne, en considérant une
homogénéité macroscopique.

Masse volumique apparente sèche ρd La masse volumique apparente sèche ρd [M · L−3]
est une propriété relative du sol définie par :

ρd =
Ms

Vt

[M · L−3] (II.1)

avec Ms [M] la masse de sol sec et Vt [L3] le volume total apparent du sol.
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Porosité ε La porosité ε [–] est une propriété relative du sol définie par :

ε =
Vv

Vt

=
Va + Vw

Vt

[−] (II.2)

avec Vv le volume des vides composé de Va le volume occupé par l’air et de Vw le volume
occupé par l’eau, Vt le volume total apparent du sol.
La porosité peut aussi s’exprimer de la manière suivante :

ε = 1− ρd

ρs

[−] (II.3)

avec ρd [M · L−3] la masse volumique apparente sèche du sol et ρs [M · L−3] la masse
volumique réelle sèche, une propriété intrinsèque du sol difficilement calculable sur un sol
réel (milieu poreux multi-phases). En pratique une valeur moyenne de ρs = 2,65 g · cm−3

est utilisée qui correspond à la masse volumique du quartz, la densité des particules de la
plupart des sols étant compris entre 2,60 et 2,65 g · cm−3. Les sols sableux ont une masse
volumique apparente sèche de l’ordre de 1,4− 1,7 g · cm−3 qui est plus faible dans les sols
argileux 1,0− 1,5 g · cm−3 (Musy et al., 1991).

1.3 L’eau du sol

L’eau du sol ou plus exactement la solution du sol est caractérisée physiquement à la
fois par sa quantité dans le sol (ou son volume) et par son état énergétique (ou potentiel).
Ces paramètres définissent les propriétés de l’eau dans le sol pour des conditions saturées
et insaturées.

Variables descriptives de l’eau du sol

Teneur en eau volumique θ La teneur en eau volumique θ [L3 · L−3] est définie comme
le rapport entre le volume de la phase liquide Vw [L3] et le volume total apparent du sol
Vt [L3]. En colonne, Vt est directement égal au volume de la colonne.

θ =
Vw

Vt

[L3 · L−3] (II.4)

La teneur en eau volumique varie généralement entre la teneur en eau résiduelle θr et
la teneur en eau à saturation θs. En conditions naturelles θs est toujours inférieure à la
porosité ε car de l’air reste piégé dans le sol, notamment dans certains pores en cul-de-sac.

Teneur en eau massique w La teneur en eau massique w [M · M−1] est définie comme
le rapport entre la masse de la phase liquide Mw [M] et la masse de sol sec Ms [M].

w =
Mw

Ms

[M · M−1] (II.5)

La teneur en eau massique des sols minéraux varie généralement entre 5 et 40 %. Elle
peut cependant dépasser les 100 % pour les sols organiques tels que les tourbes (Musy
et al., 1991).
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Si w est plus facile à déterminer expérimentalement, θ est généralement plus utilisée
car mieux adaptée aux applications pratiques (bilans hydriques). Les deux expressions
sont reliées par la formule suivante :

θ = w ·
ρd

ρw

[L3 · L−3] (II.6)

avec ρd [M · L−3] la masse volumique apparente sèche du sol et ρw [M · L−3] la masse
volumique de l’eau du sol.

État énergétique de l’eau du sol

La dynamique de la phase liquide résulte de l’action des divers champs de forces aux-
quels elle est soumise : forces de gravité, de capillarité, d’adsorption, etc. Il est commode
de garder ce type de description pour différencier les types d’eau dans les sols (voir § 1.3)
même s’il crée des discontinuités arbitraires. Pour conserver la continuité et les dyna-
miques des diverses fractions de la phase liquide, une approche thermodynamique est
utilisée où l’état énergétique de la phase liquide se traduit en termes de potentiels (Musy
et al., 1991). Cette approche ne sera pas détaillée dans ce travail.

Type d’eau du sol

L’eau dans les sols peut être répartie en plusieurs formes en fonction de son degré
de liaison à la phase solide, de sa mobilité et de sa réactivité chimique. On peut définir
3 grandes formes, représentées Fig. II.3 et définies de la manière suivante (De Marsily,
1986 ; Duchaufour, 1997 ; Banton et al., 1997) :

– l’eau gravitaire : Elle s’écoule sous la seule force de la gravité. Contenue dans des
pores de taille & 10 µm, elle est mobile et participe seule à la dynamique de
transport. Elle caractérise la porosité efficace ou porosité de drainage du milieu
poreux. Par ailleurs, l’eau gravitaire présente une faible surface de contact avec le
solide et les réactions à l’interface sont limitées ;

– l’eau capillaire et pelliculaire : Contenue dans les pores fins d’une taille de ≈ 0,2−
10 µm l’eau capillaire (dans les pores) et pelliculaire (à la surface des solides) n’est
déplaçable que par centrifugation ou par succion. L’eau capillaire qui forme des
ménisques entre les particules de sols est faiblement mobile mais est absorbable
par les racines. Elle a une surface de contact avec le solide moyenne à élevée et les
réactions à l’interface peuvent être importantes ;

– l’eau liée : Elle correspond au contenu résiduel. L’eau liée, contenue dans les pores de
taille . 0,2 µm est adsorbée aux solides et fortement liée à ceux-ci. Elle présente
des caractéristiques particulières (densité de 1,25 à 1,5, viscosité élevée) en raison
du réarrangement des molécules sous l’effet des forces d’adsorption. Non mobile,
elle présente une surface de contact avec le solide très élevée et les réactions à
l’interface y sont très importantes et proches de l’équilibre. Les échanges avec
l’eau capillaire et pelliculaire se font par diffusion uniquement.

La répartition des différents types d’eau avec les porosités, les capacités et les mobilités
correspondantes est représentée Fig. II.4. Cette répartition reste conceptuelle, notamment
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Phase solide

Air

Eau

sol secsol humide sol à sa capacité de rétention

eau liée
eau capillaire
& pelliculaire

eau gravitaire

Fig. II.3 – Différents états de saturation d’un sol insaturé. A) Sol humide proche de la saturation :
la phase liquide est continue et circule par gravité ; la phase gazeuse est discontinue et ne circule
pas, pouvant atteindre 10-15% de la porosité. B) Sol à sa capacité de rétention capillaire :
la phase liquide est encore continue mais ne circule pas par gravité. Le sol atteint ce que les
agronomes appellent sa « capacité au champ » ; la phase gazeuse est continue mais ne circule
généralement pas. C) Sol faiblement saturé : l’eau forme un film fin autour de chaque grain mais
la phase liquide reste continue, les films étant reliés entre eux par des ménisques d’eau ; la phase
gazeuse est continue mais généralement immobile. D’après De Marsily (1986).

avec la notion d’eau mobile et d’eau immobile. Le contenu en eau mobile définie la porosité
dite « cinématique » qui correspond aux eaux gravitaires et capillaires ainsi qu’à une partie
plus ou moins importante des eaux pelliculaires (Banton et al., 1997). L’eau non mobile
contenue dans des pores particuliers dits « en bouteille » ou en « cul-de-sac », ou bien
certains milieux poreux à porosité non connectée nuance encore cette notion. Sans être de
l’eau liée, cette eau ne participe pas à l’écoulement et n’entre donc pas dans la porosité
cinématique (De Marsily, 1986). La détermination de la porosité cinématique s’effectue
par traçage (voir § IV.3.2).

Eau du sol
Porosité totale

Eau gravitaire
Porosité efficace
(ou) de drainage

Eau de rétention
Capacité de rétention (ou) au champ

Eau capillaire Eau pelliculaire Eau adsorbée (ou) liée

Eau mobile
Porosité cinématique Eau immobile?

?

Déplacement par la gravité Déplacement par centrifugation
ou succion Déplacement par la chaleur

Potentiel hydrique Ψ = 1000
(pF = 3)

Potentiel hydrique Ψ = 105

(pF = 5)

Fig. II.4 – Répartition des différentes classes d’eau d’un milieu poreux avec les porosités et les
capacités correspondantes. D’après Banton et al. (1997).
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2 Une interface biologiquement active

2.1 Le milieu rhizosphérique et son influence

Définition

La rhizosphère, par définition, se distingue d’un horizon de sol quelconque par la pré-
sence des racines des plantes. En effet, les racines doivent subvenir à la nutrition hydrique
et minérale de la plante dans un environnement, le sol, qui se caractérise par une faible
disponibilité et une mobilité limitée de ses minéraux constitutifs (Jaillard et al., 1993).
Entre autres stratégies destinées à optimiser l’exploitation des ressources du sol, les végé-
taux ont développé plusieurs fonctions racinaires spécifiques. Les racines excrètent ainsi
diverses substances minérales et organiques en parallèle de leurs prélèvements d’eau et de
sels minéraux (voir Fig. II.5) (Curl et al., 1986 ; Jaillard et al., 1993 ; Lemanceau et al.,
1998 ; Gobat et al., 1998 ; Hinsinger, 1998a ; Hinsinger et al., 2003). Les composés orga-
niques constituent un substrat carboné à partir duquel peut se développer une microflore
qui contribue elle-même à la mobilisation des éléments. Cette microflore de même que la
microfaune répondent aux changements induits par la racine par d’autres modifications
ou sécrétions qui agissent à leur tour sur le sol et la racine par rétroaction. Ainsi les racines
par leur activité modifient directement ou indirectement les propriétés physico-chimiques
mais aussi biologiques du sol environ. Les différentes modalités de ces interactions com-
plexes sont souvent résumées sous le terme d’« effet rhizosphérique » (Lemanceau et al.,
1998).

Extension de la zone d’influence

La rhizosphère a été définie en tête de ce chapitre comme l’horizon de sol superficiel
soumis dans son ensemble à l’influence des racines. Au delà de cette approximation, les
pédologues distinguent généralement deux régions dans cet horizon correspondant aux 20
premiers centimètres de sol :

1. la rhizosphère à proprement parlé, c’est-à-dire les quelques millimètres de sol adhé-
rant aux racines qui constituent le « manchon rhizosphérique » ;

2. le sol distant (« bulk soil » en anglais) qui correspond a tout ce qui n’est pas la
rhizosphère (Hinsinger, 1998a ; Gobat et al., 1998 ; Lemanceau et al., 1998), c’est-à-
dire la fraction du sol, au niveau racinaire, qui n’est pas sous l’influence des racines.

Ces considérations épistémologiques soulèvent la question de l’extension de la rhizosphère
sensus stricto ou de l’effet rhizosphérique. En réalité cette extension dépend de mul-
tiples paramètres dans l’espace et le temps mais avant tout des processus étudiés. Si
l’on considère les prélèvements d’eau et de nutriments mobiles (nitrates) ou la sécrétion
de composés volatils la rhizosphère peut s’étendre bien plus loin que les quelques milli-
mètres de sol adhérant aux racines alors qu’elle est souvent de moins d’un millimètre pour
des nutriments peu mobiles comme les phosphates (Hinsinger, 1998a). D’autres facteurs
qui déterminent la géométrie de la rhizosphère sont par exemple le type de plante et son
activité photosynthétique ou encore les propriétés physico-chimiques du sol (taille des par-
ticules, structure du sol, teneur en eau, etc.) (Hinsinger, 1998a ; Lemanceau et al., 1998).
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Fig. II.5 – Représentation schématique des échanges entre une racine et le sol : prélèvement de
l’eau et des éléments minéraux dissous (K+, Ca2+, NO−

3 , etc.) dans la solution du sol, excrétion
de protons (H+) ou de bicarbonate (HCO−

3 ) en échange des ions prélevés, excrétion de gaz
carbonique (CO2) résultant de la respiration, et d’autres substances organiques (exsudats), en
particulier des acides organiques (AH). D’après Jaillard et al. (1993).

Cette étude considérera un effet rhizosphérique « moyen » et homogène qui s’appliquera
sur l’ensemble de l’horizon de surface également considéré comme étant homogène.

2.2 Les composés organiques de la rhizosphère

La rhizodéposition

La « rhizodéposition » constitue l’ensemble des composés organiques libérés par les
racines (Lemanceau et al., 1998). Elle comprend des composés sécrétés activement (exsu-
dats, sécrétions, mucilages), d’autres sécrétés passivement (exsudats, lysats) ainsi que des
cellules détachées de la racine. L’importance de ces excrétions carbonées organiques est
considérable, représentant selon les auteurs 10− 20 % (Jaillard et al., 1993 ; Lemanceau
et al., 1998) ou 20− 50 % (avec des maximums à 80 %) (Gobat et al., 1998) de la matière
photosynthétisée. Ces chiffres ne tiennent pas compte des racines mortes, une véritable
litière souterraine à elle seule.
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Les exsudats racinaires

Les exsudats représentent la part dominante de la rhizodéposition et celle qui est le plus
rapidement métabolisée par les microorganismes (Gobat et al., 1998). Ce sont de petites
molécules organiques, solubles dans l’eau ou volatiles : glucides, acides organiques, acides
aminés, acides gras, stérols, vitamines, enzymes, nucléotides, etc. (Curl et al., 1986 ; Jones,
1998 ; Lemanceau et al., 1998 ; Dakora et al., 2002). Trois grandes familles de composés
prédominent : les acides organiques, les sucres et dans une moindre mesure les acides
aminés. Les proportions relatives de ses trois familles dans les exsudats du mäıs Zea mays
L. sont données à titre d’exemple dans le tableau II.1. La composition et les concentrations
des exsudats racinaires sont très variables (Bachmann et al., 1992 ; Szmigielska et al.,
1997 ; Jones, 1998 ; Strobel et al., 1999). Elles dépendent du type de plante, de son âge,
de la géométrie racinaire ainsi que des saisons et de l’environnement physico-chimique.
Certaines de ces molécules agissent spécifiquement sur certains éléments (phosphatases sur
les composés phosphatés, sidérophores sur le fer). D’autres sont plus polyvalentes comme
les oxalates et les citrates qui sont de puissants complexants des cations métalliques.

Les acides organiques

Les acides organiques sont par leur abondance dans la rhizosphère et leur pouvoir de
complexation vis à vis des cations divalents et trivalents des molécules essentielles. L’ex-
sudation racinaire constitue la principale source d’acides organiques ; les microorganismes
en produisent et en consomment également et la décomposition de la litière peut dans cer-
tains milieux (forêt) être une autre source importante (Jones et al., 2003). Les différents
flux et réservoirs d’acides organiques présents dans les sols sont synthétisés Fig. II.6.

Les acides organiques des sols et de la solution du sol comprennent des acides alipha-
tiques et aromatiques carboxyliques bien définis, ayant un poids moléculaire maximum
d’environ 300 Da (Strobel, 2001). Les acides organiques aliphatiques de la solution du sol
comprennent des acides mono, di- et tricarboxyliques avec des composés contenant des

Tab. II.1 – Analyse des exsudats solubles à faible poids moléculaires des racines du mäıs
Zea mays L. (Mench et al., 1988).

Type de molécules %†

Total des sucres réducteurs 54.0

(incluant 12,5 % d’acide uronique)

Acides organiques 42.0

(succinique 40 %, citrique 30 %, lactique 15 %, malique 15 %)

Acides aminés 3.0

(ac. glutamique 17 %, glycine 12 %, lysine 12 %, méthionine 12 %)

Total des protéines 0.6

Composés phénoliques 0.5
† exprimés en pourcentage de matière sèche sans cendre



24 A Chapitre II ∼ La rhizosphère – une interface hétérogène et complexe

carbones insaturés et des groupements hydroxylés. La plupart des acides di- et tricar-
boxyliques trouvés dans la solution du sol sont des métabolites du cycle de l’acide citrique
(citrique, acotinique, succinique, fumarique et malique) (voir § III.1 Fig. III.2). La majeur
partie des acides organiques aromatiques de la solution du sol sont des acides benzöıques
substitués et des acides cinnamiques avec des groupements hydroxy- et methoxy- comme
substituants les plus communs, avec quelques mentions d’acide phtalique et de cathécol.

Dans la plupart des solutions de sol (pH neutre) au moins un groupement carboxylé
par composé est dissocié, les acides organiques étant des acides faibles (Strobel, 2001). En
fonction des propriétés de dissociation et du nombre de leurs groupements carboxylés, les
acides organiques peuvent présenter des charges négatives impliquées dans la complexation
de cations métalliques en solution et le déplacement d’anions depuis la matrice du sol.
Ils participent aussi à de nombreux processus : la mobilisation par les plantes et les
microorganismes des nutriments (P, Fe, etc.), la détoxification des métaux par les plantes
(Al, métaux lourds), le développement microbien dans la rhizosphère, et la dissolution
des minéraux du sol qui mène à la pédogenèse (Jones, 1998). A cela s’ajoute un processus
majeur : la mobilisation de polluants métalliques et de radioéléments (Cataldo et al.,
1987 ; Banks et al., 1994b ; Burckhard et al., 1995 ; Harvey et al., 1997 ; Roussel-Debet
et al., 2000). Enfin, grâce aux charges négatives potentielles des groupements carboxylés,
les acides organiques peuvent être rapidement et facilement adsorbés à la phase solide du
sol, comme d’autres anions (par ex. les phosphates). Cette adsorption, souvent ignorée, a
des conséquences sur la mobilité de ces ligands (ou substrats d’un point de vue microbien)
mais aussi sur leur capacité de complexation et sur leur biodégradation.

A une échelle locale les vitesses de diffusion, les vitesses de dégradation et l’adsorption
de ces composés sur les phases solides accentuent encore cette hétérogénéité. Les distances
d’action pour les composés ne s’adsorbant pas (ou peu) sur la phase solide comme les acides
monocarboxyliques (acétate) peuvent atteindre voire dépasser > 5 mm (Darrah, 1991a).
Cette distance est bien supérieure à celle des acides di- et tricarboxyliques dont la sphère
d’influence efficace dans la rhizosphère est estimée à 0,2− 1,0 mm en fonction du type de
sol, du type d’acide organique et du temps (Darrah, 1991b ; Jones et al., 1996a, 2003).

Les mesures expérimentales ne montrent pas cette hétérogénéité et présentent des va-
leurs faibles et des gammes de concentrations peu étendues : de l’ordre de 0 − 50 µM
pour les acides di- et tricarboxyliques et de l’ordre de 0 − 1 mM pour les acides mono-
carboxyliques (Baziramakenga et al., 1995 ; Strobel, 2001 ; Jones, 1998 ; Ullman et al.,
2002) même si des concentrations plus élevées sont relevées, jusqu’à 5 mM de citrate
dissous au voisinage des racines de Lupin blanc (Lupinus albus L.) (4) (Dinkelaker et al.,
1989 ; Jones, 1998). Pour Jones et al. (2003) l’hétérogénéité est masquée par la régula-
tion microbienne, le pouvoir tampon du sol (adsorption, précipitation) et les techniques
d’échantillonnage, les concentrations réelles et les gradients étant probablement fortement
sous-estimer notamment dans certains microsites du sol.

Malgré tout, les exsudats racinaires ne représentent qu’une petite part de l’ensemble
des composés organiques si l’on considère la totalité de la couche superficielle de sol.
Strobel et al. (1999) estime que les acides carboxyliques représentent environ 10 % du

4. Cette concentration est déduite de la solubilité du citrate de calcium à pH 4.8 (pH relevé autour
des racines), le citrate étant précipité sous forme de citrate de calcium Ca3(C6H5O7)2 (Dinkelaker et al.,
1989).
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Fig. II.6 – Diagramme schématique montrant les principaux flux et réservoirs d’acides organiques
dans le sol. D’après Jones (1998).

carbone organique dissous (DOC), le reste contenant des acides aminés et des glucides
mais principalement des acides fulviques. Van Hees (1999) a démontré que les acides
organiques des solutions de cinq horizons d’un podzol finlandais représentent 1 − 3 %
du DOC (et 14 % de l’acidité) et 2 − 10 % pour d’autres sols similaires. La proportion
relative de toutes les molécules organiques présentes dans la solution du sol reste cependant
méconnue et éminemment variable, de part la diversité et les interconnections de tous les
processus impliquées dans leur formation.

Les sucres

Les sucres du sol sont présent sous forme simple (mono ou di-saccharides) ou conden-
sée (polysaccharides). Les polysaccharides comme la cellulose peuvent constituer plus de
15 % de la matière organique du sol (Gobat et al., 1998). Ils peuvent également être le
constituant principal des exopolymères bactériens (Chenu et al., 1996). Leur dégradation
constitue la source principale de sucres simples dans le sol avec l’exsudation racinaire.
Les sucres simples comme le glucose ou le fructose sont des molécules facilement mé-
tabolisables qui sont rapidement consommées par les microorganismes. Non chargés, les
sucres ne s’adsorbent pas ou peu sur la phase solide et peuvent donc diffuser de manière
importante (Darrah, 1991a).

Humine, acides humiques et fulviques

Ce sont les molécules héritées des processus d’humification (Duchaufour, 1997), l’hu-
mine, les acides humiques, les acides fulviques aussi bien que d’autres biomolécules (poly-
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saccharides, acides gras et composés peptidiques) qui constituent la part majoritaire des
composés organiques de la rhizosphère. Les acides fulviques, solubles, représentent ainsi
la plus importante partie du carbone organique dissous de la solution du sol (≥ 80 %)
(Strobel et al., 1999).

L’humine est un composé stable à gros nucléus et courtes châınes, résultant soit de
la polycondensation d’acides fulviques et humiques (humine d’insolubilisation), soit de la
néosynthèse bactérienne (humine microbienne), soit encore de produits déjà présents dans
la litière (humine héritée). Extrêmement stable, elle se fixe solidement sur les argiles ou
les gels collöıdaux, garantissant la pérennité structurale (Gobat et al., 1998). Les acides
fulviques et humiques sont des mixtures hétérogènes de composés organiques, définis de
manière opérationnelle par leur solubilité dans l’eau. Les acides fulviques sont des com-
posés à nucléus aromatique de petite taille comportant de longues châınes latérales de
nature aliphatique ou peptidique. Les acides humiques dérivent des acides fulviques par
polycondensation et s’en distinguent par un nucléus aromatique plus gros et des châınes
latérales plus courtes. (Gobat et al., 1998).

L’humine et les acides humiques sont des macromolécules (PM = 104 − 106 Da), non
solubles dans l’eau. Les acides fulviques (PM = 103 − 104 Da) sont des composés très
réactifs par leurs groupements –COOH et –OH dissociés. Ces groupements les rendent
solubles dans l’eau et leur fournissent, par leur électronégativité, une bonne aptitude à
la complexation des cations bivalents et trivalents et une forte propension à l’adsorption
(Stumm et al., 1996 ; Gobat et al., 1998). Les acides fulviques adsorbés s’associent aux
cations de surface et réduisent le nombre de cations de surface accessibles, par « coating »
de la surface du minéral, diminuant leur dissolution (Strobel, 2001).

2.3 Les microorganismes du sol et de la rhizosphère

La rhizosphère étant considérée dans son ensemble et étudiée sous un angle physico-
chimique, les spécificités de la biomasse microbienne rhizosphérique, en particulier les
associations symbiotiques comme les mycorhizes (association végétaux-champignons) ne
sont pas abordées.

Diversité fonctionnelle des populations microbiennes des sols

Les composants biologiques des sols (microorganismes, macrofaune, racines, etc.) sont
reconnus comme étant avec la matrice du sol et l’humidité du sol, des facteurs clés contrô-
lant les propriétés des sols. Parmi eux, les microorganismes sont de toute première impor-
tance en tant que principaux moteurs des réseaux trophiques (décomposeurs, autotrophes,
chimiotrophes et hétérotrophes) et jouant un rôle majeur dans les cycles biogéochimiques
(C, N, P, etc...). Les différentes familles de microorganismes trouvées dans les sols sont les
bactéries, les champignons, les champignons mychoriziens, les protozoaires, les algues et la
microfaune. Les deux principaux groupes en quantité et en diversité sont les bactéries et
les champignons au sens large. Les microorganismes sont localisés dans toute l’épaisseur
du sol mais se rencontrent préférentiellement dans les sites où les conditions nutrition-
nelles et énergétiques sont satisfaisantes, c’est-à-dire dans les litières, les humus et les
horizons superficiels des sols, et en particulier dans la rhizosphère (Berthelin, 1998). Ils se
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répartissent en groupes, familles, genres et espèces, mais aussi en communautés et groupes
physiologiques constitués de diverses populations possédant en commun une ou plusieurs
activités métaboliques bien définies. Ils mettent en œuvre des stratégies nutritionnelles et
énergétiques très diversifiées leur permettant de vivre en utilisant tout aussi bien des pro-
duits organiques (microorganismes dits chimioorganotrophes ou hétérotrophes) que des
composés minéraux (bactéries dites chimiolithotrophes ou autotrophes), tout en respirant
en présence et en absence d’oxygène (Berthelin, 1998)(voir Fig. II.7).

Action des microorganismes

Les microorganismes modifient par leur activité les conditions physico-chimiques du
milieu qui les entourent de la même manière que les racines. Les bactéries chimioor-
ganotrophes et les champignons (Pseudomonas, Bacillus, Enterobacter, Aspergillus, Pe-
nicillium, etc.) qui représentent plus de 50 % des microflores totales rhizosphériques,
produisent dans les sols divers composés acides et/ou complexants au cours de la bio-
dégradation de matières organiques, d’origine essentiellement végétale (litières foliaires,
excrétions et débris racinaires) qu’ils utilisent comme source de carbone et d’énergie selon
l’équation suivante (Berthelin, 1998 ; Deneux-Mustin et al., 2003) :

Matières organiques (CH2O)n →
{

Acides organiques (RCOOH)

CO2 → H2CO3 (acide carbonique)
(II.7)

Ces acides (carbonique, carboxyliques, aliphatiques, phénoliques, etc.) excrétés dans le sol
peuvent intervenir dans la solubilisation d’éléments minéraux et la dissolution de minéraux
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(Berthelin, 1998) de la même façon que les acides organiques libérés par la plante. Ils
constituent par ailleurs un pool secondaire de matière carbonée soumis à la biodégradation
(voir Fig. II.6).

D’autre part, la mort cellulaire peut être à l’origine de fractions organiques collöıdales
de taille variable (1 − 450 nm). Ces « biocollöıdes » très abondants et qui présentent de
part leur petite taille un rapport surface/volume important offrent un potentiel de fixation
remarquable (Keith-Roach et al., 2002). La capacité de fixation est du même ordre que
d’autres particules solides, notamment les argiles, mais avec une réponse différente par
rapport à ces particules (sorption même à pH acide) (Ledin et al., 1999 ; Francis et al.,
1998b ; Deneux-Mustin et al., 2003).

Dynamique des populations microbiennes des sols

Le sol est un milieu oligotrophe, c’est-à-dire pauvre en nutriments ou à nutriments
faiblement disponibles. Les microorganismes du sol sont hétérotrophes pour le carbone
et sont en dormance jusqu’à ce qu’une source de nutriment relance leur activité. La den-
sité et l’activité microbienne sont ainsi stimulées par la sécrétion de composés organiques
(Lemanceau et al., 1998 ; De Nobili et al., 2001). Plusieurs stratégies existent pour pro-
fiter des apports de substrats. Certaines bactéries montrent une croissance rapide (par
exemple Pseudomonas spp.) et peuvent profiter des apports de substrats brefs et peu
conséquents des racines. A l’opposé d’autres organismes gardent un métabolisme élevé,
même en période de carence, pour profiter au mieux d’un apport limité en temps et en
quantité (De Nobili et al., 2001). Ce sont cette disponibilité limitée dans l’espace, le temps
et les compétitions entre les différents microorganismes qui expliquent la relative stabi-
lité du nombre moyen de bactéries dans la rhizosphère qui oscille autour de 106 − 109

bactéries · g−1de sol sec (Tate, 1995 ; Gobat et al., 1998). En fonction des apports nutri-
tionnels, des stress de la plante et de la grande diversité des espèces présentes, l’activité
rhizosphérique oscille entre des phases de dormance et d’intense activité. D’autres pa-
ramètres que la disponibilité en substrat conditionnent la dynamique des populations
microbiennes parmi lesquelles la structure du sol ou la température, l’environnement gé-
néral ou l’histoire de la population microbienne (Stenström et al., 2001). Ce sont surtout la
disponibilité des éléments et l’état d’hydratation qui sont des facteurs clefs (Tate, 1995) :
une augmentation majeure de la densité microbienne n’apparaissant qu’en cas d’apport
important de substrat disponible et métabolisable (Stenström et al., 2001).

3 Des processus bio-physico-chimiques modifiant la

mobilité des éléments

Les conditions de la rhizosphère peuvent influer de manière significative sur la mobilité
des éléments et plus particulièrement les métaux lourds et les radioéléments dans les
sols. Les processus impliqués sont actifs ou passifs, biologiques ou physico-chimiques, et
amènent à la solubilisation des éléments minéraux ou au contraire leur insolubilisation
en modifiant soit directement leur statut (soluble/insoluble, oxydé/réduit, complexé/non
complexé, adsorbé/non adsorbé) soit en agissant sur leurs phases porteuses (altération,
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dissolution, précipitation) (Hinsinger, 1998a ; Gadd, 1996 ; Jones et al., 1996a ; Drever
et al., 1997 ; Berthelin, 1998 ; Ledin, 2000 ; Keith-Roach et al., 2002 ; Zhang et al., 2002 ;
Deneux-Mustin et al., 2003). Les différents processus bio-physico-chimiques qui modifient
la mobilité des métaux lourds ou des radioéléments dans un sol sont présentés de manière
succincte, ainsi que les spécificités de la rhizosphère qui sont susceptibles de les modifier.

3.1 Processus physico-chimiques

Les processus physico-chimiques susceptibles d’influencer la disponibilité et le com-
portement chimique des métaux lourds ou des radioéléments peuvent être divisés en deux
groupes : (1) ceux favorisant leur immobilisation, et (2) ceux favorisant leur mobilité et leur
dispersion. En absence d’activités biologiques leur comportement dans les sols peut être
déduit a priori à partir de leur caractéristiques chimiques (degré d’oxydation, charge io-
nique, électronégativité), qui contrôlent leurs propriétés acido-basiques. Mais les éléments
sont rarement présents à l’état libre dans la solution du sol, qui contient de nombreux
ligands inorganiques et organiques pouvant former des complexes. Les éléments solubles
subissent de ce fait des transformations chimiques qui dépendent de leur réactivité propre,
des propriétés physico-chimiques du sol, etc. (Deneux-Mustin et al., 2003).

Processus favorisant l’immobilisation

Les principaux processus physico-chimiques favorisant l’immobilisation sont :

– l’adsorption sur les phases solides réactives (Moulin et al., 1992 ; Degueldre et al.,
1994, 2001) ;

– la (co)précipitation (Curti, 1997, 1999) ;
– l’adsorption par des ligands organiques insolubles (Deneux-Mustin et al., 2003) ;
– l’agrégation de collöıdes et de particules (Deneux-Mustin et al., 2003).

Processus favorisant la mobilité

Les principaux processus physico-chimiques favorisant la mobilité et la dispersion sont :

– la formation de complexes solubles, majoritairement organiques comme les acides
(tri)carboxyliques (Burckhard et al., 1995 ; Banks et al., 1994b ; Lu et al., 1998 ;
Roussel-Debet et al., 2000), les acides fulviques (Ticknor et al., 1996 ; Carlsen, 1989),
les sidérophores (Brainard et al., 1992), etc. ;

– la formation de collöıdes minéraux ou organiques (par ex. acides humiques) (Kim
et al., 1984 ; Choppin, 1988 ; Buckau, 1999 ; Marquardt, 2000) ;

– la dissolution des phases porteuses (argiles, oxyhydroxydes de fer, de manganèse et
d’aluminium, carbonates, etc.), après acidification du milieu (Hochella et al., 1999),
modification des conditions redox (Lu et al., 1998) ou déplacements des équilibres
par complexation d’éléments comme Fe, Al ou Ca (Drever et al., 1997 ; Jones et al.,
1996a ; Ullman et al., 2002) ;

– la minéralisation des matières organiques (Francis et al., 1992).
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3.2 Processus biologiques

Les processus biologiques viennent s’ajouter aux processus physico-chimiques qu’ils
catalysent, orientent et contrôlent. De la même façon, ces processus, plus ou moins spéci-
fiques, entrâınent soit une solubilisation soit une insolubilisation des éléments. Les inter-
actions potentielles entre les microorganismes et les radioéléments sont schématisées sur
la Fig. II.8.

Processus d’insolubilisation

Parmi les nombreux processus d’insolubilisation des métaux lourds et des radioélé-
ments mis en œuvre par les microorganismes, il est possible de citer :

– l’oxydation du fer et du manganèse entrâınant une coprécipitation avec des oxyhy-
droxydes (Ehrlich, 1996) ;

– la réduction directe et indirecte des éléments (Keith-Roach et al., 2002 ; Deneux-
Mustin et al., 2003) ;

– la bio-accumulation et biosorption par des cellules vivantes ou mortes, ou des consti-
tuants cellulaires (Berthelin, 1998 ; Ginisty, 1999 ; Ledin, 2000 ; Texier et al., 2000).
Cette immobilisation, active ou passive, est temporaire avec une durée de l’ordre de
la durée de vie des cellules ;

– la biodégradation de complexes organo-métalliques solubles, qui peut libérer un
métal pouvant précipiter en fonction des conditions de milieu (acidité, conditions
redox, force ionique) (Berthelin, 1998).

Processus de solubilisation

Les principaux processus de solubilisation des métaux lourds et des radioéléments mis
en œuvre par les microorganismes sont :

– la production d’acides et de composés complexants qui entrâıne la dissolution des
phases porteuses (oxydes, carbonates, phosphates, silicates, etc.) (Berthelin, 1998 ;
Deneux-Mustin et al., 2003) ;

– la réduction du fer et du manganèse, qui entrâıne la dissolution d’oxyhydroxydes
particulièrement insolubles (par ex. gœthite, hématite) et de leurs éléments associés
(Lemanceau et al., 1998) ;

– la biosorption et la formation de « biocollöıdes », qui peut permettre l’entrâınement
en profondeur par des chemins préférentiels des éléments normalement insolubles
(ou adsorbés dans les premiers centimètres) (Francis et al., 1998b ; Deneux-Mustin
et al., 2003) ;

– la biodégradation de la matière organique (humine, acides humiques et fulviques),
qui peut solubiliser des éléments préalablement complexés (Berthelin, 1998).
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Aspects cinétiques

L’impact des activités microbiennes sur les cinétiques de mobilisation des éléments
minéraux dans le sol résulte (Deneux-Mustin et al., 2003) :

– de l’accroissement ou de la diminution de l’accessibilité et de la réactivité surfa-
cique des phases porteuses, en complément des facteurs simplement structuraux de
granulométrie et de surface spécifique ;

– de l’amplification ou de la minoration de processus de mobilisation existant comme
l’altération, en complément des déplacements d’équilibres chimiques par adsorption,
biosorption, complexation et acidification ;

– du changement radical des conditions physico-chimiques en solution (Eh, pH, oxy-
génation) et de l’apparition de nouvelles réactions (immobilisation par précipitation
ou insolubilisation) accompagnées le plus souvent d’un changement de spéciation
par oxydoréduction.
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L’impact sera d’autant plus intense que les activités microbiennes catalyseront des réac-
tions chimiques a priori limitées ou peu probables dans les conditions « normales » du
sol. Un des meilleurs exemples est la dissolution réductive des oxydes, notamment de fer
(Lovley, 1993 ; Benner et al., 2002). En conditions normales, la mobilité des éléments
associés aux oxydes est faible, voire quasi-nulle, alors qu’elle devient très élevée sous l’ac-
tion des microorganismes anaérobies ; l’amplification pouvant atteindre 4 à 6 ordres de
grandeur (Francis, 1994).

3.3 Influence de l’environnement rhizosphérique sur les proces-
sus bio-physico-chimiques

Les spécificités de l’environnement rhizosphérique résultant de l’exsudation des racines
et de l’intense activité microbienne influent directement sur les processus bio-physico-
chimiques modifiant la mobilité des métaux lourds et des radioéléments (Curl et al., 1986 ;
Lemanceau et al., 1998 ; Gobat et al., 1998 ; Hinsinger, 1998a,b ; Hinsinger et al., 2003).
Ces spécificités, schématisées sur la Fig. II.9, se caractérisent par :

– de fortes variations de teneur en eau résultant des prélèvements racinaires ;
– une diminution de la porosité, conséquence du développement radial des racines ;
– des modifications des teneurs en éléments minéraux à cause de l’absorption sélective

de certains ions, de la libération d’autres ions par la plante et des différentes vitesses
de diffusion dans le sol ;
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Fig. II.9 – Schéma récapitulatif des interactions bio-physico-chimiques dans la rhizosphère.
D’après Hinsinger (2001).
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– une modification des équilibres de sorption/désorption, des processus de dissolu-
tion/précipitation ou encore des conditions d’oxydo-réduction ;

– une augmentation de la PCO2 de 1 à 2 ordres de grandeurs ;
– une modification du pH pouvant atteindre de 1 à 2 unités, résultant de la balance

cations/anions, de la libération d’anions organiques, de l’exsudation racinaire et de
la respiration et des processus couplés redox ;

– une altération accrue des minéraux du sol résultant de la baisse de pH ou de réactions
biochimiques par la microflore

– une complexation des ions métalliques par les exsudats ;
– une augmentation de la densité microbienne ;
– un changement qualitatif des populations microbiennes.

4 Approche simplifiée de la rhizosphère

La rhizosphère apparâıt donc comme un lieu d’interactions et d’échanges dynamiques
complexes entre le sol, la solution du sol, les plantes et l’ensemble du cortège des microor-
ganismes rhizosphériques. Dans l’optique d’étudier l’effet de conditions rhizosphériques
sur la remobilisation de l’américium, et afin d’identifier la nature et l’importance des pro-
cessus en jeu, une approche simplifiée de la rhizosphère, de type « physico-chimique », est
utilisée. Ce type d’approche a déjà retenue dans des études concernant l’influence de la vé-
gétation sur la remobilisation de métaux lourds contenus dans des résidus miniers (Banks
et al., 1994b ; Burckhard et al., 1995), ou sur la mobilisation de l’aluminium (Jones et al.,
1996b). Elle met en œuvre des exsudats modèles, mais ne fait pas intervenir directement
de plante.

4.1 Choix des exsudats : le citrate et le glucose

Parmi la diversité des exsudats racinaires, le choix s’est porté sur un acide organique,
le citrate, et un sucre, le glucose (Fig. II.10), deux espèces qui sont couramment utilisées
comme modèle des exsudats de la rhizosphère (Lynch et al., 1990 ; Burckhard et al., 1995 ;
Jones et al., 1998b ; Griffiths et al., 1999 ; Geelhoed et al., 1999 ; Baudoin et al., 2003) :

– le citrate est l’un des principaux acides organiques, à la fois des exsudats racinaires
(Jones, 1998 ; Strobel et al., 1999 ; Van Hees et al., 2000 ; Jones et al., 2003) mais
aussi des exsudats des microorganismes (Keith-Roach et al., 2002). C’est un acide
tri-carboxylique qui présente un fort pouvoir complexant vis à vis des métaux lourds
et en particulier les actinides (Lu et al., 1998 ; Francis et al., 1998a ; IUPAC, 2001 ;
Serne et al., 2002 ; Labonne-Wall, 2002) ;

– le glucose, ubiquiste, est le sucre le plus simple qui se retrouve dans la rhizosphère
comme exsudats racinaires, en tant que dernier maillon de la châıne de dégradation
des macromolécules organiques du sol (Kogel-Knabner, 2002), ou encore dans les
exopolymères autour des bactéries (Merroun et al., 2003). Molécule située au début
de la châıne de respiration, le glucose est couramment utilisé comme activateur de
l’activité microbienne et correspond au substrat qui donne la réponse maximum
(Anderson et al., 1978 ; Wardle et al., 1990 ; Alef, 1995 ; De Nobili et al., 2001 ; Lin
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et al., 1999 ; Bailey et al., 2002 ; Stenström et al., 2001 ; Nguyen et al., 2001).
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Fig. II.10 – Formule chimique du glucose et de l’acide citrique.

4.2 Concentrations des exsudats

Les concentrations en exsudats dans la rhizosphère sont très variables dans l’espace et
dans le temps. Deux concentrations différentes sont choisies dans cette étude pour décrire
l’environnement rhizosphérique :

– C = 10−4 M, une concentration moyenne typique de l’environnement rhizosphérique
(Jones et al., 1994 ; Jones, 1998) ;

– C = 10−2 M, une concentration élevée susceptible d’être observée au moins locale-
ment et/ou temporairement au contact des racines (Jones et al., 2003).

Des concentrations de l’ordre de 10−4 M ont déjà été utilisées dans des études simulant
l’effet de conditions rhizosphériques sur la mobilisation d’éléments comme l’aluminium
(Jones et al., 1996b). Des concentrations de l’ordre de 10−2 M ont déjà été utilisées dans
des études générales sur la rhizosphère (Griffiths et al., 1999) ainsi que dans des études
simulant l’effet de conditions rhizosphériques sur la remobilisation de métaux lourds à
partir de résidus miniers (Burckhard et al., 1995). Enfin, de telles concentrations en ci-
trate doivent permettre d’observer un lessivage important et une complexation forte de
l’241Am à partir de sol contaminés (Lu et al., 1998).

L’extrapolation à une rhizosphère de sol réel, des comportements observés dans des
expériences mettant en œuvre l’approche précédemment développée, sera à effectuer avec
précautions comme après toute simplification. En particulier, cette extrapolation est
conditionnée par la compréhension du devenir des exsudats dans une rhizosphère réelle,
notamment en termes de diffusion, d’adsorption et de biodégradation (Jones et al., 1996b ;
Ström et al., 2001). Ces expériences devraient néanmoins éclaircir la capacité des exsudats
présents dans la rhizosphère à remobiliser un élément comme l’américium à partir d’un
sol contaminé.



A Chapitre III

L’américium dans des conditions
rhizosphériques calcaire simplifiées

Ce chapitre présente le comportement théorique de l’américium en termes de spé-
ciation liquide et solide dans les conditions rhizosphériques simplifiées d’un sol cal-

caire. Un bref rappel des spécificités chimique du milieu calcaire et des réactions calco-
carboniques est effectué, qui s’accompagne de précisions sur la spéciation et la biodégra-
dation des deux composés modèles utilisés, le citrate et le glucose. Enfin les interactions
probables entre l’américium et les microorganismes sont évoquées.

1 Spéciation et biodégradation du citrate et du glu-

cose

1.1 Spéciation du glucose et citrate

Spéciation du citrate

Le citrate est un acide tricarboxylique, dont les trois groupes carboxylés vont se pro-
toner ou se déprotoner en fonction du pH. Les trois valeurs de pKa, à 298,15 K et force
ionique nulle, sont (Denison, 2002) :

– Cit3−/HCit2−, pKa,1 = 6,33 ;
– HCit2−/H2Cit−, pKa,2 = 4,74 ;
– H2Cit−/H3Cit(aq), pKa,3 = 3,14.

La spéciation du citrate est résumée sous forme d’un schéma de spéciation représentant
les différentes espèces du citrate en fonction du pH (Fig. III.1). Dans la gamme de pH
d’un sol calcaire (> 6), la spéciation du citrate est dominé par les formes Cit3− et HCit2−.

Spéciation du glucose

Contrairement au citrate, le glucose ne présente aucun groupement fonctionnel sus-
ceptible de lui donner une quelconque spéciation.

35
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Fig. III.1 – Spéciation du citrate en solution.

1.2 Biodégradation du glucose et du citrate

Avec d’autres composés organiques à faible poids moléculaire comme les acides aminés,
les sucres et les acides organiques représentent l’une des sources de carbone les plus labiles
dans les sol. Du fait de leur ubiquité dans les sols, la plupart des microorganismes du
sol sont capables de les utilisés comme substrats (Jones et al., 2003), en particulier le
glucose et l’acide citrique qui sont des constituants centraux du métabolisme bactérien
(voir Fig. III.2).

Différentes voies de biodégradations

L’activité microbienne dans les sols de surface consiste principalement à décomposer
la matière organique, ce qui fournit aux microorganismes l’énergie dont ils ont besoin
pour subvenir à leurs fonctions vitales et synthétiser de la biomasse (Hunter et al., 1998).
Chimiquement, le métabolisme microbien est constitué par une châıne de transformation
redox qui fait intervenir une suite d’accepteurs d’électrons prélevés dans l’environnement
et qui seront réduits. Ceci se traduit par la production de nouvelles espèces et conditions
chimiques, incluant une solution de sol réduite et des espèces adsorbées ou solides (Hunter
et al., 1998). La nature de l’accepteur final d’électrons détermine le type de réactions et
le rendement énergétique final de la transformation. Les différentes réactions se classent
ainsi de la plus énergétique à la moins énergétique :

1. respiration aérobie quand l’accepteur final est l’O2 ;

2. respiration anaérobie quand d’autres composés inorganiques que l’O2 sont utilisés
comme accepteurs finaux d’électrons (NO−

3 , oxydes de manganèse(III,IV), oxyhy-
droxydes de fer(III), SO2−

4 ) ;

3. fermentation quand, en conditions anaérobies, les accepteurs finaux d’électrons sont
des composés organiques intermédiaires.
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Si les voies métaboliques les plus énergétiques sont utilisées en priorité, c’est la disponibi-
lité en substrats carbonés et/ou en accepteurs terminaux d’électrons qui détermine quelles
voies interviennent réellement dans le milieu.

La figure III.2 montre la châıne de respiration du glucose, qui après conversion en
pyruvate, est totalement oxydé en CO2 et H2O à travers le cycle de l’acide citrique. En
conditions anaérobies et en cas d’insuffisance d’accepteurs terminaux d’électrons, des pro-
cessus de fermentations à partir de pyruvate peuvent intervenir, amenant à la production
de composés organiques comme le lactate ou l’acétate. En réalité, les châınes de réac-
tions ne sont ni continues, ni fermées, de sorte que le citrate peut rentrer dans le cycle à
n’importe quel moment et que tous les composés intermédiaires du cycle (par exemple le
malate) sont présents dans la cellule.

Il apparâıt ainsi clairement que la variété des châınes réactionnelles et leur degré
d’achèvement se traduit par différentes stoechiométries de biodégradation, avec production
ou consommation de nombreux composés comme des acides faibles (par ex. H2CO3, NH+

4 ,
etc.) et leurs bases conjuguées ou encore des composés organiques (pyruvate, malate,
acétate, lactate, etc.). L’impact de ces réactions métaboliques sur la chimie du milieu
en termes de pH, d’alcalinité ou de conditions redox dépendra donc du type de réactions
mais aussi des paramètres hydrodynamiques (vitesse d’écoulement, perméabilité) qui vont
contrôler la distribution et la disponibilité des différentes espèces.

Modélisation de la biodégradation

Ces dernières décades ont ainsi vu se développer un formalisme mathématique de la
biodégradation à partir de considérations énergétiques, qui prend en compte la formation
de biomasse et le type de réactions d’oxydo-réduction (VanBriesen et al., 2000). Plu-
sieurs exemples de ce formalisme sont donnés ci-dessous avec les équation de dégradation
des carbohydrates comme le glucose en conditions aérobies (Eq. III.1) ou anaérobies par
réduction du fer (Eq. III.2) décrites par Islam et al. (2001) :

CH2O + (1− fs) O2 + 0,2fs NH+
4


 0,2fs C5H7O2N + (1− fs) H2CO∗
3 + 0,2fsH

+ + 0,6fs H2O (III.1)

CH2O + 4(1− fs) Fe(OH)3 + 0,2fs NH+
4 + (8− 8,2fs) H+


 0,2fs C5H7O2N + (1− fs) H2CO∗
3 + 4(1− fs) Fe2+ + (10− 9,4fs) H2O(III.2)

ou encore la respiration aérobie de l’acide citrique avec production de biomasse (Banaszak
et al., 1998a) :

C6H8O7 + 1,29O2 + 0,64NH+
4 −→ 0,64C5H7O2N + 2,77H2CO∗

3 + 0,67H+ (III.3)

Ces équations prennent l’hypothèse d’une formule de biomasse simple (simpliste ?) et
considèrent également l’ammonium comme source d’azote pour la biosynthèse. Enfin elles
définissent un paramètre fs qui correspond à la fraction d’électrons utilisée pour la bio-
synthèse. Les valeurs de fs(max) sont déterminées à partir de considérations énergétiques
et tabulées (Criddle in Islam et al. (2001)). Ces choix peuvent être critiqués, notamment
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la formulation de la biomasse, d’autres auteurs proposant des formules plus abouties de
biomasse qui prennent en compte des oligo-éléments essentiels comme le soufre et le phos-
phore, sous la forme C4H7O2N0,75P0,05S0,025 (Besnainou, 1995). Néanmoins, ils fournissent
un cadre de travail théorique permettant des perfectionnements ultérieurs.

Des données cinétiques ont été ajoutées à ces équations stoechiométriques de dégra-
dation, l’ensemble étant intégré dans des codes de transport réactifs afin de prendre en
compte la complexité des réactions et de leurs interactions, d’un point de vue physique,
chimique et biologique (Furrer et al., 1996a ; Hunter et al., 1998 ; Salvage et al., 1998 ;
Tebes-Stevens et al., 1998 ; VanBriesen et al., 1999 ; Islam et al., 2001 ; Brun et al.,
2002a). Ces modèles complexes sont des outils puissants permettant, entre autre, d’inter-
préter en termes de voies métaboliques et de taux de transport les gradients chimiques
mesurés en laboratoire ou sur le terrain, de construire les bilans de masse et les flux
d’espèces chimiques, d’effectuer des études de sensibilités sur l’importance relative des
facteurs chimiques, hydrologiques ou biologiques, ou encore d’évaluer les risques à long
terme ou les meilleures options à choisir pour une (bio)remédiation de sites contaminés
(Banaszak et al., 1998a ; Brun et al., 2002b ; Banaszak et al., 1998b ; Hunter et al., 1998 ;
Furrer et al., 1996b ; von Gunten et al., 2000 ; Amirbahman et al., 2003). Quoi qu’il en
soit et aussi complexes soient les modèles, le travail sur des systèmes faisant intervenir
des organismes vivants nécessite un perpétuel retour aux conditions réelles, qu’elles soient
observées en laboratoire sur des systèmes simplifiés ou sur le terrain.

1.3 Cinétiques de la biodégradation et facteurs limitants

La biodégradation du glucose mais surtout du citrate peut être modifiée de manière
significative dans les sols. L’adsorption sur la phase solide ainsi que la spéciation dans la
solution du sol sont les facteurs prépondérants.

Cinétiques de biodégradation

Les réactions de biodégradation du citrate et du glucose sont rapides et suivent des
cinétiques de Monod (Ström et al., 2001). Des demi-vie de 1 à 5 heures en fonction du
type de sol ont été mesurées pour le citrate et le malate (Jones et al., 1994 ; Jones, 1998),
avec par exemple t1/2 = 3 h pour le malate dans un sol calcaire (Ström et al., 2001). Les
taux de décomposition dans la rhizosphère sont probablement 2 à 3 fois plus rapides. Les
cinétiques de dégradation sont également affectés par la forme chimique des composés
et par conséquent par l’ensemble des paramètres modifiant leur spéciation. Par exemple,
pour le citrate, Banaszak et al. (1998b) démontrent de manière théorique que de faibles
variations de pH autour de la neutralité modifient profondément les taux de dégradation
quand seule la forme H2Cit− est considérée comme biodégradable. Enfin, d’autres facteurs
peuvent limiter la dégradation comme l’adsorption sur les phases solides, la complexation
de cations ou de métaux et l’accessibilité des bactéries au substrat.

Complexation et formes biodégradables

Il a été observée que des micro-organismes distincts avaient des capacités variables
à dégrader l’acide citrique non complexé (Madsen et al., 1985), Cachon et al. in Ba-
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naszak et al. (1998b) suggérant que les taux de dégradation du citrate étaient limités
par la concentration en H2Cit−. Le même constat a été fait pour différents complexes
métal-citrate, la prédominance de complexes métal-citrate spécifiques pouvant altérer la
biodégradabilité du citrate (Madsen et al., 1985 ; Francis et al., 1992). Les différences
de dégradation observées ne sont généralement pas dues à la toxicité des métaux en jeu,
ni à la stabilité chimique du complexe, et sont plutôt attribuées à la diversité des types
de complexes formés par les différents métaux (Francis et al., 1992 ; Francis, 1998). Les
complexes bidentates (deux groupements carboxyliques) que forme le citrate avec le cal-
cium, le nickel et le fer(III) se dégradent facilement, tandis que les complexes tridentates
(deux groupements carboxyls et le groupement hydroxyl) que forme le citrate avec le cad-
mium, le cuivre, le plomb ou le fer(II) ou les complexes binucléaires entre deux citrates
tridentates et l’uranium, ne se dégradent pas (Francis et al., 1992). Le facteur clé de la
dégradation semble donc être la présence du groupe hydroxyle -OH du citrate, libre dans
le complexes bidentates et non libre dans les complexes tridentates. Cette hypothèse s’ex-
plique au niveau biochimique par le fait que dans le cycle de l’acide citrique, le site d’action
de l’enzyme dégradant le citrate en iso-citrate, la cis-aconitase (4213), est précisément le
site hydroxyle –OH du citrate (Gottschalk, 1986). La dégradation est donc limitée par le
métabolisme du complexe.

Adsorption des exsudats sur les phases solides

Un facteur majeur qui limite la biodégradation des exsudats est l’adsorption sur une
phase solide qui diminue leur concentration en solution disponible (Serne et al., 1996 ;
Jones et al., 1998b). Les acides organiques et plus particulièrement le citrate s’adsorbent
sur une variété de phases solides (Bowden et al., 1980 ; Jones et al., 1998a) dans les sols
calcaires (Ström et al., 2001) ou les sols acides (Jones et al., 1998a), avec une affinité
particulière pour certaines phases minérales comme les hydroxydes de fer et d’aluminium
et les argiles (Jones et al., 1998a,b). Le degré d’adsorption des acides organiques à faible
poids moléculaire (citrate, oxalate, acétate, malate, lactate) est en général directement
lié à la quantité de charges de l’acide en question et au pH de la solution. Les acides
organiques monovalents (acétate, lactate) s’adsorbe faiblement sur la phase solide, les
divalents (malate) plus fortement. Les acides trivalents comme le citrate sont adsorbés
le plus fortement, à un degré similaire à celui des phosphates (Jones et al., 2003). Cette
sorption significative du citrate sur une large gamme de pH est la conséquence de la charge
négative importante qu’il présente aux différents pH de sol.

Les principaux mécanismes d’adsorption des acides organiques sont l’échange anio-
nique qui entrâıne une désorption accrue des espèces anioniques, et la substitution de
ligands, principalement hydroxyles (Ström et al., 2001). Ce dernier mécanisme intervient
à la surface des hydroxydes de fer et d’aluminium (Jolivet, 1994 ; Jones et al., 1998a)
comme représenté Fig. III.3. Comme dans tout mécanisme d’adsorption, outre le type
de phase solide, les principaux paramètres qui interviennent sont le pH de la solution et
sa concentration en cations et anions compétiteurs ainsi que la concentration de l’acide
organique.

Plusieurs auteurs ajustent des isothermes de sorption du citrate de type Freundlich,
sur sols calcaires (Ström et al., 2001) comme sur sols acides (Jones et al., 1998a). Ström
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et al. (2001) montrent sur sol calcaire que l’adsorption du citrate est très rapide et atteint
un quasi-équilibre en 5 minutes. Les concentrations maximum adsorbées s’échelonnent
en fonction des concentrations initiales entre 6 · 10−5 et 2 · 10−2 mol · kg−1 de sol, soit
des pourcentages d’adsorption de ∼ 12 − 25 %, sans qu’aucune saturation apparente ne
soit observée. Des pourcentages d’adsorption bien supérieurs sont obtenus sur des phases
pures réactives (99 % sur Fe(OH)3, 83 % sur de la kaolinite ou encore 70 % sur un sol
argileux), toujours avec une cinétique rapide, de l’ordre de la dizaine de minutes (Jones
et al., 1998b). Ces réactions d’adsorption du citrate sont rapidement (< 5 minutes) et
partiellement réversibles, l’ajout d’un anion compétiteur fort comme le PO2−

4 suffisant à
désorber plus de 90 % du citrate adsorbé sauf pour Fe(OH)3 où la désorption enregistrée
n’est que de 40 %.

Jones et al. (2003) résume les cinétiques de sorption/désorption des acides organiques
à la surface des solides en considérant trois cas :

1. les vitesses d’adsorption et de désorption sont rapides. La solution est à l’équilibre
avec la phase solide ;

2. l’adsorption est rapide mais la désorption est plus lente ;

3. l’adsorption est rapide mais la désorption est très lente voire nulle.

Pour les acides organiques monovalents et certains divalents comme le malate, c’est le cas 1
qui intervient à toutes les concentrations. Pour les trivalents comme le citrate le cas 1 est
observé dans les horizons organiques. Pour les horizons minéraux, le cas 1 n’est observé
que pour de fortes concentrations en acides organiques (faible sorption) alors que pour
des concentrations faibles (sorption forte) c’est le cas 2 qui intervient. Le cas 3 correspond
à des espèces comme l’oxalate qui précipite à la surface des solides.

Enfin, concernant le glucose, espèce non chargée, il ne subit aucune adsorption comme
cela a été observée expérimentalement par Jones et al. (1998b), même si des interactions
de van der Waals peuvent exister entre la molécule et la surface des solides (Sposito,
1989). Pourtant la présence de phases très réactives comme Fe(OH)3 peut diminuer sa
biodégradation Jones et al. (1998b). L’origine physique ou chimique de cette inhibition
est encore mal comprise (Jones, 1998), même si d’autres phénomènes (adsorption des
bactéries elles-mêmes sur la phase solide limitant leur action) interviennent probablement.

citrate lactate

Fig. III.3 – Schéma de coordination du citrate et du lactate sur la surface d’oxydes ou d’hy-
droxydes de fer. D’après Jolivet (1994).
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Accessibilité des bactéries aux substrats

Dans les sols de surface, la localisation des microorganismes dépend de nombreux pa-
ramètres comme leur type, leur taille, la taille et la forme des pores qui définit l’espace
poral habitable, ou encore la disponibilité de l’eau, des nutriments ou de l’O2 (Pallud,
2000). Certains sont sur les surfaces externes des particules solides, d’autres plutôt sur les
surfaces internes comme dans les agrégats. De plus, les microorganismes ne sont généra-
lement pas libres de bouger dans la solution mais sont attachées aux phases solides sous
forme de biofilms. Lors de la percolation de la solution contenant les substrats carbonés,
tous les microorganismes ne voient donc pas la même quantité de substrat. Différentes
cinétiques de dégradation se mettent en place ainsi que des gradients de concentrations
significatifs le long des chemins d’écoulement (Banaszak et al., 1998b).

2 Chimie de la rhizosphère d’un sol calcaire

Cette partie aborde de manière synthétique les grandes lignes de la chimie du système
carbonate en précisant les équilibres entre les phases aqueuses, gazeuses et solides, prin-
cipalement l’eau, qui s’équilibre à la fois avec le CO2 gazeux qui se dissout, et avec le
CaCO3 solide des roches calcaires.

2.1 Sol calcaire et calcite

Les sols calcaires couvrent plus de 30 % de la surface émergée de la terre. Ils sont
caractérisés par une forte basicité et des pH entre 7,5 et 8,5 en fonction de la quantité
de calcite (CaCO3) et de dolomite (CaMg(CO3)2) qu’ils contiennent. Dans ces environne-
ments riches en carbonates, les équilibres géochimiques vont être principalement contrôlés
par le système CaCO3(c)− H2O− CO2.

Produit de solubilité et notion de saturation

L’équilibre de solubilité de la calcite se généralise sous la forme :

CaCO3(c) 
 Ca2+ + CO2−
3 Kso =

[Ca2+] · [CO2−
3 ]

[CaCO3(c)]
= 10−8,39 (T = 298,15 K et I = 0)

(III.4)
Kso est le produit de solubilité régissant cet équilibre où [ ] désigne l’activité des espèces
considérées à l’équilibre. Il est admis que [CaCO3(c)] = 1 (phase solide pure). Noter
que la valeur de Kso présentée dans l’Eq. III.4 tiré de Denison (2002) est intermédiaire
entre les valeurs fréquemment proposée dans la littérature : 10−8,48 (Appelo et al., 1996)
et 10−8,3 (Sigg et al., 2000). Le produit de solubilité de la calcite peut varier selon la
structure cristalline et le taux d’impuretés (notamment Mg) du minéral étudié (Lebron
et al., 1998) ; la variabilité pouvant atteindre un ordre de grandeur (Schweich et al., 1985).

La comparaison des concentrations en solution avec le produit de solubilité Kso dé-
termine si le minéral va se dissoudre, précipiter, ou s’il est en équilibre avec la solution.
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L’indice de saturation Ω =
IAP

Kso

est alors utilisé avec IAP =
[Ca2+] · [CO2−

3 ]

[CaCO3(c)]
, le produit

d’activité ionique.

– si Ω < 1, la solution est sous-saturée par rapport à la calcite et la calcite va se
dissoudre,

– si Ω > 1, la solution est sur-saturée par rapport à la calcite et la calcite va précipiter,
– si Ω = 1, la solution est en parfait équilibre avec la calcite.

Dissolution de la calcite et effet tampon

La présence d’acide dans un système contenant de la calcite entrâıne sa dissolution.
La dissolution de la calcite se visualise de manière plus explicite par la transformation de
l’Eq. III.4 en :

CaCO3(c) + H+ 
 Ca2+ + HCO−
3 (III.5)

ou encore

CaCO3(c) + CO2 + H2O 
 Ca2+ + 2 HCO−
3 (III.6)

La dissolution de la calcite est donc conditionnée par les différentes formes de carbonates
présentes dans la solution. Elle neutralise l’acidité qui peut provenir dans un milieu naturel
de l’eau, d’un acide, de la dissociation du CO2 atmosphérique ou encore des protons et
du CO2 issu de la dégradation de la matière organique par les microorganismes. C’est
l’« effet tampon », caractéristique des sols calcaires.

Cinétiques de dissolution

La dissolution et la vitesse de dissolution sont régies par de nombreux facteurs comme :
la température, l’activité de l’ion H+, la pression partielle de CO2, le degré de sous-
saturation ou encore la taille des particules, les conditions hydrodynamiques, etc. (Appelo
et al., 1996). L’importance relative des paramètres dépend d’autres facteurs, notamment
du pH. Ainsi, à pH > 5,5, les paramètres contrôlant la dissolution sont principalement
[H+], PCO2 et Ω, la dissolution étant d’autant plus rapide que le système est sous-saturée (ω
faible). Cette cinétique peut être également modifiée (diminuée) par la présence d’impure-
tés dans la calcite et/ou la présence d’éléments en solution s’adsorbant sur la calcite, ce qui
en modifie la morphologie de surface. Notamment, les phosphates, la matière organique ou
certains métaux lourds comme le cadmium sont connus pour modifier la réactivité de la
calcite vis-à-vis de la dissolution (Appelo et al., 1996 ; Lebron et al., 1998 ; Martin-Garin
et al., 2003). Ces processus d’inhibition de la dissolution sont d’autant plus efficaces que
le système est proche de l’équilibre (Dreybrodt et al., 1997).
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2.2 Équilibres des carbonates

Équations fondamentales

Les réactions d’équilibre fondamentales du système carbonate et leur constante d’équi-
libre à T=298,15 Ket force ionique nulle sont données dans les Eq. III.7–III.9.

CO2(g) + H2O 
 H2CO∗
3 K1 = 10−1,47 (III.7)

H2CO∗
3 
 H+ + HCO−

3 K1 = 10−6,35 (III.8)

HCO−
3 
 H+ + CO2−

3 K1 = 10−10,33 (III.9)

La dissolution du dioxide de carbone gazeux dans l’eau entrâıne la formation d’acide
carbonique « vrai » H2CO3 et de CO2(aq). Il est très difficile expérimentalement de faire
la distinction entre les deux, c’est pourquoi l’acide carbonique est communément défini
comme la somme analytique de H2CO3 et CO2(aq) notée H2CO∗

3 (Appelo et al., 1996 ;
Sigg et al., 2000). Cet acide étant très volatil, il importe donc de distinguer entre les
systèmes fermés et les systèmes ouverts.

Système ouvert – système fermé

Les systèmes fermés sont définis comme des systèmes ne permettant aucun échange de
matière avec l’environnement (par ex. H2CO∗

3 est considéré comme non volatil). A l’opposé,
les systèmes ouverts sont définis comme des systèmes permettant un échange de matière
avec l’environnement (par ex. l’eau en contact et en équilibre avec la phase gazeuse) (Sigg
et al., 2000). En système fermé, la concentration totale en carbonate s’exprime comme
[H2CO∗

3] + [HCO−
3 ] + [CO2−

3 ]. En système ouvert, la concentration en carbonate totale
varie avec la quantité de CO2(g) atmosphérique qui se dissous dans la solution. Ainsi les
concentrations de HCO−

3 et CO2−
3 varient avec la PCO2 ambiante à laquelle le système est

exposé.

Tab. III.1 – Spéciation des carbonates d’une solution de sol en contact avec du CO2 et de la
calcite, en système ouvert et fermé. Valeurs en mol · L−1 et atm.

système ouvert système fermé

PCO2(initiale) 10−1,5 10−2,5 10−3,5 10−1,5 10−2,5 10−3,5

pH 7,0 7,7 8,3 7,8 9,4 9,9

Ca2+ 10−2,6 10−3,0 10−3,3 10−3,0 10−3,8 10−3,9

HCO−
3 10−2,3 10−2,6 10−3,0 10−2,7 10−3,6 10−4,1

CO2−
3 10−5,6 10−5,2 10−5,0 10−5,2 10−4,5 10−4,4

H+ 10−7,0 10−7,7 10−8,3 10−7,8 10−9,4 10−9,9

H2CO∗
3 10−3,0 10−4,0 10−5,0 10−4,2 10−6,7 10−7,7

OH− 10−7,0 10−6,3 10−5,7 10−6,2 10−4,6 10−4,1

PCO2(finale) 10−1,5 10−2,5 10−3,5 10−2,7 10−5,2 10−6,2
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Les valeurs d’équilibres des systèmes ouverts et fermés sont reportés dans le Tab. III.1,
pour une PCO2 égale à une, dix et cent fois la PCO2 (atm). Dans les systèmes ouverts, une
augmentation de la pression partielle de CO2 induit une dissolution accrue de la calcite et
une augmentation de l’acidité. En système fermé, le CO2 utilisé pour dissoudre la calcite
n’est pas remplacé et la pression partielle de CO2 chute. Cependant, dans les milieux
réels, les autres composants de la phase solide (argiles, oxydes, matière organique) jouent
un rôle de tampon contre de trop fortes augmentations de pH. Ainsi le pH des milieux
carbonatés est généralement inférieur aux valeurs du Tab. III.1, compris entre 7,5 et 8,5.

Variables caractéristiques

La détermination du système CaCO3(c)− H2O− CO2 nécessite la connaissance de :
– son degré d’ouverture au CO2 atmosphérique,
– la quantité de [Ca2+] dissoute,
– le pH de la solution,
– l’alcalinité de la solution, définie comme Alc = [HCO−

3 ] + 2 [CO2−
3 ] + [OH−]− [H+],

et qui traduit la capacité à neutraliser les acides (Sigg et al., 2000).

2.3 Acidification par ajout de CO2 ou de H+

L’acidification d’un milieu calcaire peut donc résulter soit d’une augmentation du
nombre de protons H+, soit d’une augmentation de la PCO2 , soit des deux combinés. A
pH final égal, les spéciations des espèces du système calco-carbonique sont entièrement
différente en fonction des voies d’obtention, comme le montre la Fig. III.4. L’interprétation
des variations de pH dans un sol calcaire est donc loin d’être triviale, avec d’une part
un effet tampon du sol sur le pH important et d’autre part une pluralité des chemins
réactionnels. Une quantification précise des flux de H+ et de CO2 s’avère donc nécessaire
pour une bonne compréhension du système, ce qui reste difficile dans un milieu complexe
comme la rhizosphère d’un sol calcaire (Kuzyakov, 2002 ; Hinsinger et al., 2003).

A B

pHpH

Fig. III.4 – Spéciation de surface et en solution calculées dans le système CaCO3−H2O−CO2.
(A) Le pH est ajusté en modifiant la pression partielle de CO2. (B) La PCO2 reste constante
égale à 3,3 · 10−4 atm, et le pH est contrôlé par des additions d’acide et de base forts. Les calculs
considère l’équilibre entre la solution et la calcite. Figure extraite de Van Cappellen et al. (1993).
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3 Spéciation en solution de l’américium

L’état actuel des connaissances sur l’américium est le suivant (Silva et al., 1995 ; Kim
et al., 2000 ; Hummel et al., 2002) : les complexes inorganiques simples et leur constantes
sont connus, sauf pour les phosphates où l’existence même de certains complexes divisent
les auteurs. L’Am(III) est précipité par les ions hydroxydes, fluorures, phosphates et oxa-
late en solution aqueuse. Les constantes de formation de ces phases solides sont elles aussi
bien connues sauf pour les phosphates. En revanche, les données sont incomplètes concer-
nant la formation de collöıdes et la formation de complexes avec la matière organique
naturelle et les composés organiques simples.

3.1 Complexation avec des ligands inorganiques

L’américium forme de nombreux complexes avec la plupart des ligands inorganiques,
notamment les ions chlorures, bromures, fluorures, sulfates, carbonates et hydroxydes,
les deux derniers étant les plus fréquents (Katz et al., 1986). Les différents groupes sont
détaillés ci-dessous. Les constantes thermodynamiques relatives aux complexes d’espèces
inorganiques avec l’américium sont reportées avec leurs réactions correspondantes dans le
Tab. D.2 de l’annexe D.

Hydroxydes et oxydes

Les complexes avec les hydroxydes sont de la forme Am(OH)3−n
n avec n = 1,2,3. Les

constantes d’équilibres de AmOH2+ et de Am(OH)+
2 de la base NEA (Silva et al., 1995) ont

été revues dans la base NAGRA/PSI au vu de publications récentes (Hummel et al., 2002).
Le nouveau jeu de constantes d’hydrolyse s’accorde bien avec les constantes d’hydrolyse
de l’europium évaluées indépendamment (Hummel et al., 2002). Les oxydes et hydroxydes
solides considérés sont Am2O3(cr), Am(OH)3(cr) et Am(OH)3(am). La distinction entre les
phases amorphes et cristallines de Am(OH)3(s) prête cependant à controverse. Vitorge
(1999) propose de choisir la constante de formation de Am(OH)3(aq) de telle sorte que le
minimum de solubilité de Am(OH)3(s) soit 10−11,1 M, son produit de solubilité étant pris
dans la fourchette basse de ceux publiés (Silva et al., 1995 ; Hummel et al., 2002). En effet
la réaction de précipitation est lente, l’équilibre correspondant à la solubilité minimale et
non à la moyenne des valeurs publiées ou à deux phases, l’une bien cristallisée, l’autre
amorphe : il semble que cette dernière évolue constamment jusqu’à atteindre le minimum
de solubilité (Vitorge, 1999).

Carbonates

L’américium se complexe également avec les carbonates sous la forme Am(CO3)
3−2n
n

avec n = 1,2,3. Seule la formation des complexes AmCO+
3 , Am(CO3)

2− et Am(CO3)
3−
3

est établie, la formation de bicarbonate d’Am(III)ou de complexes hydroxo–carbonates
n’ayant pas été mise en évidence. (Silva et al., 1995). Deux carbonates d’américium so-
lides existent : Am(CO3)(OH)(c) et Am2(CO3)3(c). Cependant leur constante d’équi-
libre est entaché d’une forte incertitude résultant d’une incertitude importante sur la
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pression partielle de CO2 lors des expériences. Les frontières de phases entre les solides
Am(CO3)(OH)(c), Am2(CO3)3(c) et Am(OH)3(cr) sont donc floues (Hummel et al., 2002).

Autres espèces

Les complexes avec les chlorures sont de la forme AmCl3−n
n . Ces complexes sont si

faibles que de relativement grandes concentrations de ligand sont nécessaires pour obtenir
une variation mesurable des propriétés intensives suivies dans les expériences. L’existence
des espèces AmCl2+ et AmCl+2 est bien établie (Silva et al., 1995) mais aucune valeur
n’est sélectionnée, les résultats connus ne pouvant être pris pour définitifs. L’américium
se complexe aussi fortement avec les ions fluorures sous la forme AmF3−n

n avec n = 1,2.
Am(III) semble se complexer à pH 6 3.6 avec les ions sulfates sous la forme Am(SO4)

3−2n
n .

Enfin Am(III) forment des complexes faibles avec les nitrates AmNO2+
3 . Concernant les

phosphates, de nombreuses incertitudes subsistent, à la fois sur l’existence de certains
complexes en solution ou de certaines phases solides que sur leurs constantes de formation
(Silva et al., 1995 ; Hummel et al., 2002). Seul le complexe AmH2PO2+

4 est généralement
retenu mais la prise en compte d’un seul complexe phosphaté dans les calculs entrâıne
des résultats totalement erronés dans des systèmes environnementaux contenant des phos-
phates pour des pH > 3 (Hummel et al., 2002). En l’absence de phosphates, ce problème
reste sans conséquence et il est donc possible conservée la constante dans la base à titre
indicatif.

3.2 Complexation avec des ligands organiques

L’américium, comme de nombreux métaux lourds, est fortement complexé par les
molécules organiques, aussi bien les acides humiques et fulviques que les composés à
faible poids moléculaire que les acides organiques comme le citrate. Compte-tenu de la
variabilité naturelle des molécules organiques à poids moléculaire élevé et du fait qu’elles
ne sont pas spécifiquement étudiées dans ce travail, aucune donnée thermodynamique
n’est fournie. Seules les constantes thermodynamiques relatives aux complexes du citrate
avec l’américium sont reportées avec leurs réactions correspondantes dans le Tab. D.2 de
l’annexe D.

Acides humiques et fulviques

La matière organique et en particulier les substances humiques, en tant que poly-
électrolytes, sont particulièrement efficaces dans l’élaboration de complexes de surface
très stables dans le sol avec les actinides, précisément l’américium (Choppin, 1988 ;
Labonne-Wall et al., 1997). Dans la solution du sol et pour des pH de 5 à 8, l’améri-
cium se lit donc fortement et de manière spécifique à la matière organique, même présente
en faibles concentrations. Ceci explique que les plus fortes concentrations en américium
se trouvent dans les horizons où la matière organique est bien humifiée (Bunzl et al.,
1987). L’américium semble s’associer préférentiellement aux fractions de haut et moyen
poids moléculaires de la matière organique dissoute (Nisbet et al., 1993 ; Bunzl et al.,
1987), comportant des fractions supérieures à 10 kDa (polymères et pseudo-collöıdes de
substances humiques) et une fraction de 3 à 10 kDa (collöıdes humiques) (Nisbet et al.,
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1993). Les réactions de complexation de l’américium avec les acides humiques concernent
les espèces cationiques de l’Am, soit Am3+, AmOH2+, Am(OH2)

2+ et AmCO+
3 . Les com-

plexes sont d’autant moins stables que le pH est faible et que la force ionique est élevée,
ce qui est du à une protonisation du ligand (Torres et al., 1984 ; Kim et al., 1997). Des
variations en fonction de la nature propre des acides humiques sont néanmoins observées
(Kim et al., 1997). L’américium se fixe également aux fractions de poids moléculaire infé-
rieur comme les acides fulviques mais avec une affinité globalement moindre (Kim et al.,
1991a ; Czerwinski et al., 1996). En présence d’acides humiques et fulviques, l’américium
est ainsi majoritairement associé aux acides humiques (Livens et al., 1991).

Composés organiques à faible poids moléculaire

L’américium se complexe également avec de nombreux composés organiques à faible
poids moléculaire, qu’ils soient naturels (citrate, oxalate, malate, etc.) ou artificiels (EDTA,
DTPA, NTA, etc.). Ces derniers, spécialement développés pour la décontamination (indus-
trielle ou médicale), sont des complexants très puissants de l’américium, et les complexes
formés ont des constantes de stabilité supérieures de plus de 10 ordres de grandeurs à celles
des complexes formés avec les molécules trouvées dans le milieu naturel (Carlsen, 1989).
Ces molécules naturelles, principalement des acides organiques, restent néanmoins de très
bons complexants de l’américium, qui vont généralement le complexer quasi entièrement
lorsqu’ils sont présents dans la solution du sol.

Une revue des données sur les espèces Am(III)-citrate a été effectuée à partir des
données IUPAC (IUPAC, 2001). Ce travail fait partie intégrante de la revue critique des
bases de données thermodynamiques effectuée au cours de cette étude et présentée dans
le chapitre IX. Pour plus de clarté, les données Am-citrate revues sont intégrées dans le
paragraphe présent.

Trois expériences sur les quatre disponibles ont été considérées (1), la quatrième n’ayant
pas été retenue à cause de l’incohérence des constantes avec celles des complexes entre
le citrate et les analogues de l’américium (europium, lanthane). Les constantes, obtenues
dans des conditions avec une force ionique de 0,1 M, ont été recalculées à force ionique nulle
selon le modèle de correction d’activité Davies tronqué (Van der Lee, 1998 ; Denison, 2002).
Ces données concernent trois complexes, AmCit(aq), AmCit3−

2 et AmHCit2−
2 . Aucune

étude récente ne permet cependant de conforter ces données déjà anciennes, si ce n’est celle
de Labonne-Wall (2002) qui fournit des valeurs de la constante de stabilité du complexe
AmCit (aq) mais pour des forces ioniques élevées, de 0,3 à 5 M.

Am3+ + Cit3− 
 AmCit(aq) K = 109,65 (III.10)

Am3+ + 2 Cit3− 
 AmCit3−
2 K = 1013,31 (III.11)

Am3+ + 2 Cit3− + H+ 
 AmHCit2−
2 K = 1018,69 (III.12)

1. Liste des références : 1. Hubert S. et al (1974). J Inorg Nuc Chem 36 :2361. - 2. Guillaumont R.
and Bourderie L. (1971). Bull Soc Chim Fr 2806. - Stepanov A. (1971). Zh Neorg Khim 16(11) :2981. et
4. Ohyoshi E. and Ohyoshi A. (1971). J Inorg Nucl Chem 33 :4265.
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4 Interactions de l’américium à l’interface phase so-

lide - phase aqueuse

L’américium, comme de nombreux métaux, peut réagir avec les différentes phases so-
lides du milieu géo-pédologique. Les surfaces minérales dynamiques comme celles trouvées
sur les oxides et les carbonates sont un puits potentiel pour l’américium, à travers la for-
mation de coordinations stables à long-terme (Zhang et al., 2002).

Il est important de bien faire la distinction entre les mécanismes des interactions à
l’interface solide/liquide et les modèles utilisés pour les représenter.

4.1 Les mécanismes d’interaction à l’interface solide/liquide

La partition des métaux entre phase liquide et phase solide dépend essentiellement
de la composition chimique de ces deux phases, mais également des flux de solutés. Les
grands mécanismes d’interactions à l’interface phase solide - phase aqueuse, regroupés
sous le terme générique de « sorption » (Sposito, 1989 ; Koretsky, 2000), sont :

– l’adsorption (immobilisation d’un ion ou d’une molécule à l’interface) ;
– l’absorption (diffusion dans un solide) ;
– la précipitation et/ou la coprécipitation.
Pour une description complète des phénomènes, le lecteur pourra se référer aux réfé-

rences suivantes : Schweich et al. (1981) ; Sposito (1989) ; Davis et al. (1990) ; Appelo
et al. (1996) ; Stumm et al. (1996) ; Charlet et al. (1999) ; Koretsky (2000).

L’adsorption

L’adsorption est définie comme « l’accumulation de matière à l’interface solide-liquide
selon un arrangement en deux dimensions » (Sposito, 1989). Elle résulte d’interactions
entre les solutés et les surfaces des minéraux, qui présentent des groupements fonctionnels
(par ex. site hydroxylé ≡ SOH) et des charges de surface qui contrôlent la stœchiométrie
des réactions et déterminent les propriétés électriques de l’interface (Davis et al., 1990).
Pour la calcite, la dissociation des molécules d’eau adsorbées conduit à l’apparition de
deux sites d’hydratation : ≡ CaOH et ≡ CO3H (Stipp, 1991). Chacun de ces sites peut
réagir avec H+, OH−, HCO−

3 , Ca2+ et CO2(g), de sorte que la spéciation de la surface de
la calcite dépend du pH et de la pression partielle de CO2 ainsi que de la force ionique du
milieu (Van Cappellen et al., 1993).

Les principaux mécanismes responsables de l’adsorption, représentés Fig. III.5, sont
(Sposito, 1989 ; Davis et al., 1990 ; Charlet et al., 1999) :

– la complexation surfacique de sphère interne : création de liaisons covalentes ou
ioniques au niveau de sites de surface spécifiques, avec perte de la sphère d’hydra-
tation. Complexes stables ;

– la complexation surfacique de sphère externe : création de liaisons de type électro-
statique, avec conservation de la sphère d’hydratation. Complexes moins stables ;

– l’accumulation dans la couche diffuse : attraction électrostatique de molécules (géné-
ralement cations) à la surface du solide (présentant généralement un deficit structurel
de charges positives).
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chimiques (ioniques ou covalentes). Ces complexes sont donc plus stables que les 
complexes de sphère externe. 

 La figure suivante représente les différents mécanismes de fixation décrits succinctement 
dans ce paragraphe : 

 

Figure I-19 

Différents mécanismes d’adsorption d’un cation à la surface d’un minéral. 

(extrait de Sposito, 1989). 

 
 L’adsorption d’un cation dépend de sa valence, de son rayon ionique, de sa spéciation 
(certains complexes peuvent aussi s’adsorber), du pH de la solution du sol (qui impose la densité 
de charge surfacique et détermine l’activité des protons) et surtout de la composition de l’adsorbat. 
Les surfaces des minéraux comportent plusieurs types de sites de réactivité variable (c’est le cas 
notamment des argiles), le sol étant lui même un assemblage complexe de différents minéraux. 

3.2.3. Des modèles pour décrire le phénomène d’adsorption 

 D’une façon générale, la loi d’équilibre pour la réaction d’adsorption est représentée par 
une relation de la forme : Cs = f(composition de la solution). Cette loi, accompagnée de la 
température à laquelle elle s’applique est souvent appelée isotherme d’équilibre. 
 Généralement, on détermine indirectement la concentration d’élément sorbé par unité de 
masse de solide, Cs, à partir de la mesure de Caq en faisant un bilan de matière dans un élément 
de volume représentatif du milieu poreux et on obtient : 

Rappelons que Ct est la concentration totale de l’élément interagissant dans le système (en mol/l 
de solvant), Caq est la concentration totale de l’élément interagissant en solution (en mol/l de 
solvant) θ est la teneur en eau volumique (ou volume de solvant par unité de volume de milieu 
poreux) et ρd est la masse de solide adsorbant par unité de volume de milieu poreux (en kg/l). 

d

aqt
s ρ

θCC
C

−
=  en mol/kg de solide équation I-121

Fig. III.5 – Les différents mécanismes d’adsorption d’un cation à la surface d’un minéral. D’après
Sposito (1989).

L’ensemble de ces mécanismes dépend de plusieurs paramètres dont : la structure de
la surface des minéraux qui peut présenter des sites différents dont la réactivité peut être
spécifique à certains ions, des conditions locales de la surface (nature et compensation des
charges structurelles et des groupements fonctionnels), et les propriétés du cation polluant
(rayon ionique, spéciation, etc.) qui vont déterminer son affinité pour la surface. Le pH
et la force ionique sont de ce fait des paramètres majeurs qui vont réguler la valeur et la
densité des charges surfaciques, déterminer l’activité des protons qui peuvent entrer en
compétition avec les cations pour accéder aux sites de surface et conditionner la spéciation
des métaux en solution.

Concernant l’américium, la complexation de surface a été identifiée comme le proces-
sus de sorption principal entre l’241Am et les oxydes de fer et d’aluminium ou la silice,
présentant une cinétique rapide (Moulin et al., 1992 ; Lu et al., 1998 ; Kitamura et al.,
1999 ; Zhang et al., 2002).

L’absorption

L’absorption est un mécanisme où le polluant diffuse à l’intérieur de la matrice solide ;
il présente donc une cinétique beaucoup plus lente que celle de l’adsorption (Appelo et al.,
1996).

Peu de données existent concernant l’absorption d’américium par des solides : Yama-
guchi et al. (1998) n’observent aucune diffusion d’241Am dans un granit pour une solution
de carbonates d’américium à 5 · 10−12M à pH=9,3 sur une durée de 366 jours.

La coprécipitation

La coprécipitation est un cas particulier de la précipitation et en ce sens implique la
formation de nouveaux solides. Elle intervient en général quand des solutés sont « captu-
rés » et intégrés dans la structure d’un solide qui précipite. Elle peut correspondre plus
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précisément à (Curti, 1997) :
– l’incorporation d’ions étrangers dans les sites du réseau cristallin normalement oc-

cupés par un ion majeur du solide (par ex. le calcium de la calcite). C’est le rem-
placement isomorphique ;

– l’incorporation d’ions étrangers, d’atomes ou de molécules en dehors du réseau cris-
tallin (par ex. dans des dislocations). C’est l’incorporation dans des défauts cristal-
lins.

Ce processus est d’un intérêt particulier dans le contexte de la migration de polluants
comme les métaux lourds car l’incorporation du contaminant à l’intérieur du minéral
peut entrâıner son immobilisation. Seules des conditions forçant la dissolution du minéral
permettront de le remobiliser. La calcite, de par sa nature réactive, est un minéral pour
lequel la coprécipitation constitue un processus de surface majeur. Plusieurs études ré-
centes ont confirmé, à l’aide de techniques spectroscopiques (TRLFS), la coprécipitation
d’Eu(III) avec la calcite (Piriou et al., 1997 ; Stipp et al., 2003 ; Lakshtanov et al., 2004).
Par analogie avec l’europium, il est probable que l’Am(III) sorbé à la surface de la calcite
puisse se substituer au Ca et entrer dans la structure cristalline de la calcite. La compré-
hension et la quantification de ces mécanismes permet de définir un coefficient de partition
qui relie la fraction molaire intégrée dans la structure de la calcite et la concentration en
solution (Curti, 1999). Ce type de paramètre permet de quantifier la séquestration de
l’Am(III) dans la calcite et peut être utilisé dans des modèles mécanistes. Une bonne
connaissance préalable des phénomènes de surface reste néanmoins nécessaire.

4.2 Les modèles d’interaction à l’interface solide/liquide

Les processus de sorption sont modélisés par des équations dérivées de lois d’action
de masse. Deux types de modèles existent : (1) les modèles empiriques et (2) les modèles
mécanistiques. Les modèles empiriques utilisent uniquement la concentration de l’espèce
chimique s’adsorbant, en négligeant l’effet des autres solutés. Une relation linéaire ou
non linéaire entre les concentrations en solution ou sorbées (appelée isotherme) donne la
distribution de l’espèce chimique entre le solide et la solution. A l’opposé, les modèles
mécanistiques à base d’équations d’échange d’ions prennent explicitement en compte l’en-
semble des ions présents en compétition pour les sites d’échange (Appelo et al., 1996).

Le modèle empirique du Kd

A l’heure actuelle, les modèles opérationnels d’évaluation des risques utilisent un
unique paramètre pour représenter l’ensemble des processus de fixation (sorption) et de
relargage (désorption) du contaminant par la matrice solide : le coefficient de partition Kd

[L3 · M−1]. Ce paramètre décrit la relation de proportionnalité entre la concentration sur
le solide Cs [M · M−1] et la concentration en solution Cl [M · L−3] selon l’équation suivante
(EPA, 1999) :

Cs = Kd × Cl (M · M−1) (III.13)

Ce paramètre se substitue aux approches mécanistiques plus rigoureuses de complexa-
tion de surface ou de coprécipitation (Zhang et al., 2002). Ce paramètre, regroupant des
processus différents, a ainsi peu de signification physique (Davis et al., 1990), et se révèle
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souvent être un paramètre médiocre pour décrire le mouvement de contaminants (Rear-
don, 1981 ; Zhu, 2003). Néanmoins ce paramètre est numériquement pratique à utiliser
dans des codes opérationnels et il existe une abondante littérature à son sujet, sous la
forme de données tabulées. Enfin, le Kd donne une bonne idée de l’affinité entre la phase
solide et les éléments considérés, d’autant plus qu’ils sont présents à l’état de trace, bien
en dessous des limites de solubilité et du nombre de sites disponibles à la surface des mi-
néraux (Zhang et al., 2002). En effet, les isothermes de sorption peuvent être considérés
linéaires aux très faibles concentrations (Stumm et al., 1996 ; EPA, 1999).

Valeurs de Kd pour l’américium De nombreuses valeurs de Kd pour l’américium sont
disponibles dans la littérature. Elles ont été obtenues sur des phases pures, des mélanges

Tab. III.2 – Compilation de valeurs de Kd de l’241Am pour des phases pures ou des sols réels.

Phase solide Gamme de Kd Kd probable [Am] Références

(dm3 · kg−1) (dm3 · kg−1) (M)

Phases pures

corindon 0,5− 1,5 · 104 3 · 10−7 Degueldre et al. (2001)

alumine α 101 − 103 10−8 Moulin et al. (1992)

silice 5 · 100 − 103 10−8 Moulin et al. (1992)

zéolite, tuff 102 − 103 n.r. Zhang et al. (2002)

goethite 103 − 5 · 103 n.r. Zhang et al. (2002)

smectite+goethite 2 · 103 − 104 5 · 10−9 Jacquier et al. (2001)

smectite+calcite 2 · 102 − 103 5 · 10−9 Jacquier et al. (2001)

phyllosilicates 104 − 5 · 105 ∼ · 10−9 Degueldre et al. (2001)

calcite > 5 · 103 < 10−8 Carbol et al. (1997)

Collöıdes et sédiments

collöıdes marneux 1− 3 · 106 0,3− 3 · 10−11 Degueldre et al. (2001)

collöıdes de benthonite 106 n.r. Mori et al. (2003)

sédiments (1) 3,8 · 103 3 · 10−9 Topcuoglu et al. (2002)

sédiments (2) 106 n.r. Carroll et al. (1999)

Sols réels

sol sableux 1,1 · 101 − 2,6 · 105 2,0 · 102 n.r. IAEA (1994)

sol limoneux 6,0 · 102 − 1,6 · 105 9,9 · 102 n.r. IAEA (1994)

sol argileux 4,5 · 101 − 1,5 · 106 8,1 · 103 n.r. IAEA (1994)

sol organique 3,6 · 103 − 3,3 · 106 1,1 · 105 n.r. IAEA (1994)

sols variés 1,6 · 100 − 4,7 · 104 n.r. Winberg et al. (1995)

podzol 8,0 · 102 − 1,2 · 103 0,5− 6 · 10−13 Bunzl et al. (1998)

sol tourbeux 2,7− 4,5 · 103 0,1− 1 · 10−12 Bunzl et al. (1998)

n.r. non référencé
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de phases pures ou encore sur des sols réels. Une compilation rapide est présentée dans le
Tab. III.2.

Les valeurs importantes de Kd, généralement supérieures à 1000 dm3 · kg−1 confirment
la forte affinité de l’américium pour les différentes phases solides. Il est cependant possible
de distinguer deux types de phases en fonction de ce degré d’affinité : (1) affinité moyenne
de l’Am : silice, alumine ; (2) affinité forte à très forte : calcite, oxydes de fer, argiles +
collöıdes minéraux ou organiques. Cette gamme d’affinité se reflète sur les sols réels, en
fonction de leur composition. Ainsi les sols argileux et organiques présentent les plus fortes
valeurs, comparables à celles obtenues sur des sédiments.

Les autres modèles empiriques

D’autres lois d’équilibre qu’un isotherme linéaire de type Kd peuvent être formulées.
Les plus couramment employées sont les isothermes de Langmuir et de Freundlich.

Sans rentrer dans les détails, la loi de Langmuir traduit un adsorption réversible de
stœchiométrie 1 :1 entre la molécule adsorbée et les sites d’adsorption, présents en quantité
finie à la surface du solide. Elle se formule de la manière suivante :

Cs = Γtot ×
KL · Cl

1 + KL · Cl

(M · M−1) (III.14)

avec Cs [M · M−1] la concentration sur le solide, Cl [M · L−3] la concentration en solution,
KL [L3 · M−1] la constante d’équilibre et Γtot [M · M−1] le nombre de sites sur le solide.

La loi de Freundlich, dont l’expression mathématique est de forme puissance, se formule
de la manière suivante :

Cs = KF × Cl
n 0 < n < 1 (M · M−1) (III.15)

avec Cs [M · M−1] la concentration sur le solide, Cl [M · L−3] la concentration en solution,
KF [L3n · M−n)] la constante d’équilibre. Elle est souvent interprétée comme la somme
de plusieurs isothermes de Langmuir, traduisant la présence de plusieurs types de sites
d’affinités différentes.

Pour plus d’informations sur ces isothermes, le lecteur pourra se référer aux références
suivantes : Schweich et al. (1981) ; Sposito (1989) ; Koretsky (2000) ; Sigg et al. (2000) ;
Hinz (2001).

Le modèle mécanistique de l’échange d’ions

L’échange d’ions entre la solution et le solide est représenté par une relation stœchio-
métrique, dont l’équilibre est caractérisé par un coefficient, le coefficient de sélectivité
apparent (Sposito, 1989 ; Appelo et al., 1996). Il a la même structure qu’une loi d’action
de masse mais ce n’est pas une constante thermodynamique car il varie avec les conditions
expérimentales et dépend de la nature de l’échangeur. Par exemple, l’échange entre les
deux cations monovalents Na+ et K+ à la surface d’une smectite notée X ≡ peut s’écrire :

Na+ + X ≡ K 
 X ≡ Na + K+ (III.16)
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Le coefficient de sélectivité KNa/K est défini par :

KNa/K =
[K+][X ≡ Na]

[Na+][X ≡ K]
(III.17)

avec les crochets désignant les activités des composés. Plusieurs conventions de calculs
existent pour définir l’activité des ions échangeables qui amènent à des différences dans
les formulations et les résultats.

Pour plus d’informations sur l’échange d’ions, le lecteur pourra se référer aux références
suivantes : Schweich et al. (1981) ; Sposito (1989) ; Appelo et al. (1996) ; Koretsky (2000) ;
Vulava et al. (2000).

5 Interactions Am–microorganismes

Les différents processus impliquant des éléments métalliques et des microorganismes
ont été décrits au § II.3. Si les études sur les interactions spécifiques entre l’américium
et les microorganismes sont peu nombreuses dans la littérature (Francis et al., 1998b ;
Keith-Roach et al., 2002), il est cependant possible d’estimer quelles sont les interactions
prépondérantes. Le tableau III.3 résume l’action des microorganismes intervenant dans la
mobilité de l’américium dans la rhizosphère.

5.1 Interactions directes

L’américium ne changeant pas d’état d’oxydation dans les conditions du milieu natu-
rel, aucun processus microbien d’oxydation ou de réduction de l’Am n’intervient et les
interactions directes des microorganismes avec l’américium se résument probablement à
des processus de type biosorption et bioaccumulation.

La biosorption microbienne de métaux est définie comme un processus passif de fixation
par des cellules mortes mais aussi des cellules vivantes. Les processus physico-chimiques
intervenant sont l’échange d’ions, l’adsorption, la complexation et la précipitation sur
support. Les parois des cellules microbiennes sont composées de polysaccharides, gly-
coprotéines et lipo-polysacharides qui agissent comme polyanions naturels. Les groupes
fonctionnels présents dans les parois –COOH, –NH2, –SH, –OH, –PO4 sont des sites de
fixation potentiels pour les ions métalliques (Berthelin, 1998 ; Ginisty, 1999 ; Lead et al.,
1999 ; Ledin, 2000) et les radioéléments chargés positivement comme par exemple La3+,
Eu3+,Yb3+ mais surtout Am3+ (Ginisty, 1999 ; Francis et al., 1998b ; Texier et al., 2000).
De plus, la petite taille des bactéries qui leur confère un rapport surface/volume impor-
tant ainsi que leur abondance offrent aux bactéries un potentiel de fixation remarquable
(Keith-Roach et al., 2002). La capacité de fixation est du même ordre que d’autres par-
ticules solides, notamment les argiles, mais avec une réponse différente par rapport à ces
particules (sorption même à pH acide) (Ledin et al., 1999). Comme toute adsorption, elle
est contrôlée par le pH et la force ionique de la solution qui changent les activités de élé-
ments, la charge de surface ou encore les interactions électrostatiques (Ledin, 2000). Elle
est également réversible, au moins partiellement (Francis et al., 1998b). La biomasse non
vivante peut parfois posséder une capacité de fixation plus importante que la biomasse
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vivante, les protons générés par la respiration membranaire des cellules vivantes n’entrant
plus en compétition avec les métaux pour les sites de fixation (Keith-Roach et al., 2002).
La présence de phosphates peut également entrâıner pour certaines bactéries comme Ci-
trobacter sp. la bio-cristallisation de complexe Am-phosphate à la surface des cellules,
même en présence d’un complexant comme le citrate (Yong et al., 1997). L’adsorption
peut aussi intervenir sur des produits du métabolisme extérieurs aux cellules comme les
exopolymères (He et al., 2000 ; Texier et al., 2000 ; Merroun et al., 2003). Cette pro-
duction de polysaccharides exocellulaires est généralement un processus actif permettant
d’immobiliser les métaux lourds et les radioéléments.

Enfin, l’accumulation à l’intérieur des cellules (bioaccumulation) peut également in-
tervenir. Ce processus actif utilise les systèmes de transport spécifiques et non spécifiques
de la membrane plasmique des microorganismes. Il est particulièrement important pour
les cations monovalents et divalents car ils sont analogues d’éléments essentiels (K, P, S
ou Ca), mais peut également intervenir avec les autres ions (Gadd, 1996 ; Keith-Roach
et al., 2002 ; Deneux-Mustin et al., 2003).

La biosorption passive de l’américium a déjà été reconnue dans des conditions natu-
relles. Keith-Roach et al. (2000) ont mis en évidence un cycle saisonnier dans les concen-
trations en solution d’241Am d’un sédiment, attribué au cycle saisonnier de vie et de mort
des bactéries. L’influence de ces processus sur la remobilisation à l’échelle annuelle doit
encore être éclaircie. Ce phénomène pourrait néanmoins avoir un effet significatif à court
terme sur la solubilité de l’Am dans l’environnement (Keith-Roach et al., 2000, 2002). Il
reste cependant difficile d’estimer l’impact à moyen ou long terme de ces processus de
biosorption et bioaccumulation de par leur nature temporaire, d’une durée de l’ordre de
la durée de vie des cellules ; les cellules mortes ou endommagées relâchant vers l’extérieur
les composés qu’elles avaient accumulés.

5.2 Interactions indirectes

En complément de cette action directe de biosorption, la mobilité de l’américium
dépend fortement des nombreuses actions indirectes des microorganismes sur le sol et
la solution du sol. Les principales sont la modification de la spéciation de la solution
par acidification, augmentation de la concentration en ligands inorganiques (carbonates),
ou libération de molécules complexantes comme les acides organiques. A cela s’ajoute la

Tab. III.3 – Action des microorganismes sur la mobilité dans la rhizosphère de l’américium
(adapté de Deneux-Mustin et al. (2003)).

processus action sur le comportement effet sur la mobilité

acidification • • • ↗
dissolution des phases minérales • • • ↗
production de composés chelatants •• ↗
biodégradation de la matière organique •• ↗↘ ?

transport de (bio)collöıdes •• ↗
biosorption •• ↘
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dégradation des différentes phases, minérales ou organiques, sur lesquelles l’américium
est principalement fixé. La biodégradation de la matière organique du sol, qui concentre
l’américium dans les sols (Livens et al., 1991 ; Sokolik et al., 2003), peut entrâıner la
mise en solution de l’Am et la formation de collöıdes humiques ou fulviques d’Am à fort
potentiel de mobilité (McCarthy et al., 1998b,a ; Artinger et al., 1998 ; Chunli et al.,
2001 ; Czerwinski et al., 1996 ; Marquardt, 2000). La dissolution des phases minérales
comme les carbonates ou les oxydes de fer portant l’américium est également un autre
processus majeur susceptible d’augmenter la mobilité de l’Am (Yamamoto et al., 1980 ;
Pavlotskaya et al., 1991 ; Lu et al., 1998 ; Keith-Roach et al., 2002).



A Chapitre IV

Outils d’étude du transport de soluté
en milieu poreux saturé ou insaturé

Les notions présentées dans le parties précédentes ont été abordées sans tenir compte
d’un facteur essentiel intervenant dans les sols : la dynamique des écoulements ou hy-

drodynamique. Les processus hydrodynamiques constitués principalement par la diffusion
et la migration due aux forces de convection, amènent ainsi à la dispersion des espèces
chimiques dans l’espace et dans le temps ou encore au renouvellement des solutions. Ce
chapitre développe de manière théorique les notions d’écoulements dans un milieu poreux
et les outils opérationnels permettant leur modélisation à partir d’essais de traçages.

1 Écoulements en milieu poreux

1.1 Loi de Darcy

En 1856 Darcy, ingénieur français du service des eaux de la ville de Dijon, observe
expérimentalement la relation de proportionnalité entre le débit d’écoulement à travers
un milieu poreux et la perte de charge qui lui est associée (Darcy, 1856). Il en déduit la
relation suivante pour les sols saturés :

Q = S · Ks ·
∆H

L
[L3 · T−1] (IV.1)

avec Q [L3 · T−1] le débit transitant au travers de la colonne de section S [L2] et de longueur
L [L], ∆H [L] la différence de charge entre les deux extrémités de la colonne et Ks [L · T−1]
la conductivité hydraulique à saturation.

Par définition la vitesse fictive d’écoulement s’exprime par le rapport du débit total Q
sur la section S, soit sous la forme d’une densité de flux q [L · T−1] ou vitesse de Darcy :

q =
Q

S
= Ks ·

∆H

L
[L · T−1] (IV.2)

La généralisation de la loi de Darcy à un milieu poreux non saturé s’écrit sous sa forme
vectorielle :

−→q = −K(θ) ·
−−→
gradH(θ) [L · T−1] (IV.3)

57
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avec K(θ) [L · T−1] le tenseur de conductivité hydraulique et H(θ) le champ scalaire de
charge hydraulique.

Cette relation est valable si les hypothèses suivantes sont vérifiées (De Marsily, 1986 ;
Musy et al., 1991 ; Roth, 1996) :

– le milieu poreux est homogène, isotrope et stable,
– la phase liquide est homogène, isotherme et incompressible,
– la phase gazeuse est considérée comme immobile et incompressible,
– l’énergie cinétique est négligeable
– le régime d’écoulement est permanent et laminaire

Ces hypothèses sont généralement vérifiées sans peine dans les expériences en colonnes de
laboratoire, pour lesquelles on utilise la formulation suivante, valable pour un écoulement
unidirectionnel selon la verticale :

q = −K(θ) ·

(
∂h(θ)

∂z
− 1

)
[L · T−1] (IV.4)

avec z [L] la profondeur (positive vers le bas) dont l’origine est choisie à la surface.

1.2 Conductivité hydraulique

La conductivité hydraulique K d’un milieu poreux représente son aptitude à laisser
circuler l’eau à travers lui. Elle correspond au coefficient de proportionnalité de la loi de
Darcy. Son unité est celle d’une vitesse [L · T−1]. La conductivité hydraulique est une ca-
ractéristique du matériau mais n’est pas une propriété intrinsèque de celui-ci puisqu’elle
est dépendante de la nature du fluide, notamment de sa masse volumique ρw [M · L−3] et
de sa viscosité dynamique µ [M · L−1 · T−1]. Le tableau IV.1 fournit des gammes de valeurs
de conductivité hydraulique pour différents matériaux poreux. La conductivité hydrau-

Tab. IV.1 – Plage de valeurs de porosités (totales et efficaces) et de conductivités hydrauliques
K en fonction de la texture du milieu poreux (d’après Banton et al. (1997)).

type de milieu poreux Porosité totale % Porosité efficace % K (m · s−1)

gravier 25 – 35 20 – 30 10−3 − 100

sable grossier 25 – 35 20 – 30 10−4 − 10−1

sable moyen 30 – 40 25 – 35 10−5 − 10−2

sable fin 30 – 40 25 – 35 10−7 − 10−4

sable limoneux 35 – 45 25 – 35 10−8 − 10−4

limon 35 – 45 15 – 25 10−9 − 10−5

limon argileux 45 – 55 5 – 10 10−11 − 10−8

argile 45 – 55 0 – 5 10−12 − 10−9

tourbe 60 – 80 45 – 70 10−6 − 10−4

lique K varie avec la teneur en eau θ puisqu’en conditions insaturées de nombreux pores
sont remplis d’air et ne participent pas à l’écoulement. A saturation, tous les pores sont
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remplis d’eau et participent à l’écoulement : la conductivité est maximale et on parle de
conductivité hydraulique à saturation Ks. La courbe K(θ) définit avec la courbe de ré-
tention d’eau h(θ) les propriétés hydrauliques du sol insaturé. L’allure de la courbe K(θ)
est largement déterminée par la structure et la texture du milieu poreux (De Marsily,
1986 ; Musy et al., 1991) mais aucune expression mathématique permettant de la déduire
à partir de ces grandeurs n’existe à ce jour. C’est pourquoi, comme pour la courbe d’hu-
midité des sols h(θ), l’expression mathématique de la conductivité hydraulique repose sur
l’ajustement de formules empiriques. On peut retenir l’expression proposée par Brooks
et al. (1964) :

K(θ) = Ks ·

(
θ − θr

θs − θr

)β

= (Se)
β [L · T−1] (IV.5)

avec Ks la conductivité hydraulique à saturation, θ [L3 · L−3] la teneur en eau dans le
milieu, θr [L3 · L−3] et θs [L3 · L−3] les teneurs en eau résiduelle et à saturation et Se [–] la
saturation efficace. β est un paramètre d’ajustement.

1.3 Vitesse de Darcy q – vitesse de pore v

La vitesse de Darcy q de la loi de Darcy est une vitesse fictive, définie macroscopique-
ment à l’échelle du VER (ou de la colonne), qui considère que l’eau passe par toute la
surface, grains de sol compris. Son expression est détaillée dans l’Eq. (IV.2).

En réalité, l’eau circule dans une fraction seulement de l’espace poral, la porosité
cinématique, à une vitesse supérieure à la vitesse de Darcy (1) : la vitesse de pore v [L · T−1].
On définit la vitesse moyenne de pore comme le rapport entre la vitesse de Darcy q [L · T−1]
et la teneur volumique en eau θ [L3 · L−3], dans l’hypothèse où toute l’eau présente dans
les pores se déplace :

v =
q

θ
[L · T−1] (IV.6)

Si seule une partie de l’eau est mobile, la vitesse de pore, notée alors vm devient :

vm =
q

θm

[L · T−1] (IV.7)

avec θm [L3 · L−3] la teneur en eau mobile ou porosité cinématique (voir § 3.2).

1.4 Processus impliqués dans le transport de solutés

Les processus impliqués dans le transport de solutés non réactifs dans un milieu poreux
peuvent être classés en deux types : (1) les processus convectifs et (2) les processus dis-
persifs associant diffusion moléculaire et mélange mécanique (De Marsily, 1986 ; Vauclin,
1990 ; Musy et al., 1991 ; Banton et al., 1997). Pour les solutés réactifs d’autres types de
processus existent, notamment les processus d’adsorption réversible ou irréversible sur la
phase solide, de précipitation ou de solubilisation, la dégradation par les micro-organismes,
etc. Ils seront traités à part dans des parties spécifiques. La figure IV.1 schématise les pro-
cessus impliqués dans le transport de solutés.

1. pour satisfaire le principe de conservation de la masse, c’est-à-dire pour conserver un débit constant,
la vitesse d’écoulement doit être supérieure si le volume est inférieur.
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Phase solide

Phase mobile

Phase immobile

Air

Fig. IV.1 – Schématisation de différents phénomènes intervenant dans le transport de solu-
tés dans les sols. (1) Transport par convection et dispersion hydrodynamique, (2) échange eau
mobile–eau immobile et diffusion vers l’eau piégée dans les agrégats ou par les bulles d’air,
(3) adsorption réversible ou irréversible, précipitation/solubilisation, dégradation par les micro-
organismes, etc. (d’après Pallud (2000)).

La convection

La convection (ou advection) correspond au transport du soluté associé au déplacement
moyen de la masse d’eau. La vitesse de transport pour un soluté non réactif est celle de
l’eau, c’est-à-dire la vitesse de pore vm.

La diffusion moléculaire

La diffusion moléculaire est la transcription physique de l’aphorisme « la nature a hor-
reur du vide ». Elle consiste à homogénéiser la distribution spatiale d’un soluté, des zones
les plus concentrées vers les zones les moins concentrées. Le flux diffusif est proportionnel
au gradient de potentiel chimique et s’exprime selon une loi de type Fick. La diffusion est
favorisée par le mélange mécanique.

La dispersion mécanique ou cinématique

Dans un milieu poreux, l’eau emprunte des chemins d’écoulements différents (orien-
tation, tortuosité) au travers de pores de dimensions variables (longueur, largeur) dans
lesquels la vitesse réelle varie aussi (section variable, rugosité). De plus au niveau micro-
scopique, le profil de vitesse entre deux parois d’un pore est parabolique. Les particules
et molécules se trouvent ainsi déplacées à des vitesses et dans des directions différentes,
induisant leur dispersion dans le milieu (voir Fig. IV.2). Le front de soluté est ainsi étalé
autour du front convectif pur. Par analogie et similitude avec la loi de Fick de la diffusion
moléculaire, la dispersion est représentée par une relation du même type. Les deux termes
diffusif et dispersif sont même généralement regroupé en un seul et même coefficient : le
coefficient de dispersion apparent D [L2 · T−1] (voir § 3.1).
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V1

V2

A CB

Fig. IV.2 – Principaux facteurs de l’hétérogénéité des vitesses de pores à l’échelle microscopique.
(A) Distribution parabolique des vitesses entre deux pores, (B) différences de trajets possible
entre deux points, (C) fluctuation des parcours des filets fluides par rapport à la direction
moyenne d’écoulement (d’après De Marsily (1986)).

2 Caractérisation de l’écoulement par traçage

Deux approches existent pour décrire les écoulements (Schweich et al., 1986) :
– une approche fondée sur les principes de la physique théorique, les équations de

Navier–Stokes, la loi de Darcy généralisée, qui visent à décrire la position et la
vitesse d’un élément de fluide à tout instant et en tout point de l’espace,

– une approche dite « systémique », qui cherche à décrire l’écoulement par des infor-
mations plus globales, facilement accessible à l’expérience.

La première approche est rapidement inapplicable dans les cas d’écoulements en milieux
poreux réels. La deuxième approche, à base de modèles mathématiques peu complexes,
permet de déterminer, à partir d’essais de traçages et sans perturber le système, les gran-
deurs globales telles que le volume poreux effectivement balayé par le fluide, les zones
stagnantes, ainsi que le temps pendant lequel une molécule de fluide va rester dans le sys-
tème (Schweich et al., 1986). C’est cette approche qui est développée par la suite, appliquée
aux milieux poreux en colonnes de laboratoire (Martens, 1993 ; Faure, 1994 ; Andre, 1997 ;
Pallud, 2000 ; Martin-Garin, 2000 ; Crançon, 2000 ; Février, 2001 ; Szenknect, 2003).

2.1 Notion de traceur de l’écoulement

Les traceurs sont utilisés pour étudier expérimentalement les écoulements d’un fluide
qui circule dans un milieu poreux. Le traceur est une substance chimique de mêmes
propriétés hydrodynamiques que le fluide, pouvant être facilement détectée par une de ses
propriétés physiques caractéristiques (fluorescence, conductivité, radioactivité). Le traceur
utilisé dans cet étude est un traceur inerte ou traceur hydrodynamique, le tritium sous
forme d’eau tritiée (3H1HO). C’est un traceur parfait de l’eau et un émetteur β− qui est
détecté par scintillation liquide.

Un signal de tritium de concentration et de temps donnés (dirac, créneau) est injecté
à l’entrée du système (i. e. la colonne) : c’est la fonction d’entrée. L’injection du traceur
ne doit pas perturber l’écoulement du fluide (d’où l’utilisation d’une boucle d’injection).
A la sortie du système, on examine en fonction du temps la réponse du milieu poreux à
cette sollicitation : c’est la courbe de restitution ou courbe de percée. La déformation de la
fonction d’entrée (i. e. la forme de la courbe de restitution) renseigne sur le comportement
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interne du fluide et permet d’identifier et d’estimer les paramètres caractéristiques de
l’écoulement (Schweich et al., 1986 ; Villermaux, 1993).

2.2 Outils analytiques

Des outils analytiques basés sur le concept de « distribution de temps de séjour »
(DTS), développés initialement en génie chimique, permettent d’analyser les signaux re-
cueillis et de décrire les principales propriétés d’un système de transport avec peu de
paramètres clés (Sardin, 1993). Leur utilisation est limitée aux systèmes vérifiant les hy-
pothèses simplificatrices suivantes :

1. l’écoulement d’eau est en régime permanent et macroscopiquement déterminé ;

2. le milieu poreux est limité à un tube de courant isolé possédant une seule section ;
d’entrée, et une seule section de sortie à travers lesquelles l’eau s’écoule par convec-
tion forcée sans mélange en retour ni diffusion ;

3. il n’y a ni source, ni puits pour le liquide à l’intérieur du système ;

4. les concentrations mesurées dans les sections d’entrée et de sortie sont moyennées
en flux.

Ces hypothèses sont aisément satisfaites dans les expérimentations mises en œuvre dans
les colonnes de laboratoires (Schweich et al., 1986 ; Sardin, 1993).

La Distribution des Temps de Séjour (DTS)

Le transport d’une molécule d’eau à l’intérieur d’un milieu poreux est à la fois convectif
et dispersif (voir § 1.4). Le temps de séjour dans le milieu poreux, temps nécessaire pour
aller de la section d’entrée à la section de sortie, varie d’une molécule d’eau à une autre.
C’est pourquoi la courbe C(t) qui décrit la restitution dans le temps de n molécules de
traceurs injectées en entrée, est représentative de la distribution des temps de parcours
des molécules dans le milieu poreux. Expérimentalement, C(t) est obtenue en mesurant
les variations de concentrations du traceur à la sortie de la colonne. Lorsque la fonction
d’entrée est une impulsion de Dirac, définie par l’injection instantanée au débit Q d’un
nombre donné no de molécules de traceur dans le milieu poreux, la fonction E(t) définie
par :

E(t) =
Q

no

C(t) (IV.8)

désigne la distribution des temps de séjour (DTS) du traceur dans le milieu poreux. Par
définition, elle est normée en surface soit :∫ ∞

0

E(t)dt = 1 (IV.9)

Analyse des moments

La courbe de restitution C(t) peut être caractérisée par ses moments temporels. Le
kième moment s’écrit :

µk =

∫ ∞

0

tkC(t)dt (IV.10)
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Fig. IV.3 – Schéma d’un système poreux contenant un milieu poreux balayé par un débit
constant Q. Signaux standards d’entrée et de sortie et réponses : la distribution des temps de
séjour E(t) est la réponse impulsionnelle du système (impulsion de Dirac). La courbe F (t) est
la réponse indicielle, intégrale de E(t) (injection échelon). D’après Sardin (1993).

Classiquement, seuls les trois premiers moments sont utilisés en hydrodynamique (Sardin,
1993), qui permettent de déterminer le bilan de masse, le temps de séjour moyen ts et
la variance (voir § VII.3.1). Les moments d’ordres supérieurs indiquent l’asymétrie de la
distribution, son aplatissement, mais ils donnent un grand poids à la trâınée de la courbe
(fortes valeurs de temps t), ce qui rend peu précis leur détermination à partir de courbes
expérimentales (Faure, 1994).

Analyse de la forme de la DTS

L’examen de la forme des courbes de DTS, couplé à l’analyse des moments, permet une
première analyse de l’écoulement du milieu. Ainsi les DTS en milieu saturé homogène sont
conformes à un comportement de type Fick (voir § 3.1), de forme relativement symétrique
et à trâınée faible. Elles contrastent ainsi avec celles observées en conditions non saturées.
En effet, à mesure que le milieu se désature, le flux de soluté se déplace dans moins de
canaux d’écoulements et les différences de vitesses s’accentuent. La DTS présente alors
une percée du traceur plus précoce et une trâınée plus importante, devenant ainsi moins
symétrique à mesure que la teneur en eau diminue (Padilla et al., 1999 ; Fesch et al., 1998).
On observe ainsi une augmentation de la variance des DTS quand θ diminue, mais aussi
quand v augmente (Padilla et al., 1999). Le comportement inverse est parfois observé avec
des colonnes de sol non perturbé (Seyfried et al., 1987). Cette différence peut être attribuée
à la différence de distribution de tailles de pores dans le milieu poreux. Dans un sol non
perturbé présentant une distribution de pores très variée (macropores, fissures, agrégats
de différentes tailles), la distribution des vitesses de pores en conditions saturées est elle
aussi très variée, le soluté se déplaçant rapidement dans ces hétérogénéités et beaucoup
plus lentement dans la matrice. Ceci induit une percée précoce, une trâınée accrue et une
asymétrie plus forte. Lorsque la teneur en eau diminue, les macropores sont drainés en
premier et le soluté se déplace dans des pores de distribution de taille plus homogène. La
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Fig. IV.4 – Exemples de courbes diagnostic d’anomalies de remplissage. D’après Schweich et al.
(1986)

distribution des vitesses est plus homogène, et l’asymétrie de la DTS diminue à mesure
que le milieu se désature.

La figure IV.4 illustre les comportements les plus souvent observés dans le cas de
l’injection d’une impulsion de Dirac. Un raisonnement analogue peut se faire sur des
injections échelons (Schweich et al., 1986 ; Faure, 1994).

I. DTS normale : La courbe de restitution est symétrique, le milieu poreux est ho-
mogène. L’écoulement est proche d’un écoulement piston. L’élargissement de la
courbe de restitution est dû à la dispersion du milieu poreux. Le temps de séjour
moyen doit correspondre à la prévision déduite de la porosité totale géométrique
ε et du taux de saturation θ/ε. En milieu saturé par exemple la prévision du
temps de séjour moyen t∗s est donnée par : t∗s = θV/Q. On doit alors avoir ts=t∗s ;

II. Court circuit : La courbe de restitution comporte un épaulement à un temps
proche du temps d’injection. Il est en général révélateur d’un écoulement pré-
férentiel qui peut correspondre à une fracture dans le milieu poreux ou à une
inhomogénéité importante de perméabilité, par exemple à la paroi. L’intensité
de ce pic est variable, pouvant même être dans le cas de fractures importantes
le seul chemin convectif, transformant le reste du milieu poreux en zone morte
(cas IV) ;

III. Volumes stagnants échangeant facilement : La courbe de restitution comporte
une trâınée courte et le temps de séjour moyen ts est du même ordre que le t∗s
prévu. Cela caractérise la présence d’un volume échangeant rapidement avec
la zone active de l’écoulement convectif. En milieu saturé, une telle anomalie
se manifeste quand le débit est élevé et la porosité intragranulaire importante
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(par exemple un milieu poreux argileux ou agrégé). En milieu insaturé et en
l’absence de porosité intragranulaire (sable par exemple), elle est due à l’exis-
tence d’une autre phase piégeant un volume important de fluide par capillarité
(Gaudet et al., 1977). Une répartition granulométrique étalée des diamètres de
grains peut également déformer la DTS de cette manière.

IV. Zones mortes (ou stagnantes) : La courbe de restitution comporte une trâınée
et le temps de séjour moyen ts est nettement inférieur au t∗s prévu. Cela carac-
térise la présence de zones mortes ou stagnantes pénétrées par le traceur qui
en ressort très lentement, donc à faible concentration. La trâınée devient très
longue et vite indécelable. La quantité de traceur restituée est apparemment
plus faible que la quantité injectée. En résumé, une partie du milieu n’est pas
balayée par la totalité du fluide en mouvement, mais échange lentement du
traceur par diffusion moléculaire avec la zone active de l’écoulement convectif.

Tous les intermédiaires existent entre les cas III et IV en fonction de l’importance des zones
stagnantes et de leurs cinétiques d’échange avec la phase convective. En règle générale,
une diminution du débit permet d’atténuer la trâınée. Enfin, le passage dans le domaine
de Laplace permet d’affiner les interprétations et d’identifier les principaux phénomènes
responsables de l’allure de la DTS. On se reportera aux travaux de Villermaux (1993) et
Sardin (1993) pour plus de détails.

3 Modélisation du transfert d’un soluté non réactif

en milieux poreux

De part la géométrie complexe des sols, il est impossible de modéliser le transport de so-
lutés (réactifs ou non) à un niveau macroscopique en utilisant une description déterministe
des paramètres microscopiques. C’est pourquoi la plupart des modèles déterministes uti-
lisent des variables et des paramètres moyennés à une échelle macroscopique (Koch et al.,
1993). Le modèle de convection-dispersion (noté CDE) est classiquement utilisé pour ap-
préhender le transport de solutés dans les sols (e.g. Van Genuchten et al., 1976 ; Ma et al.,
1995 ; Magesan et al., 1995 ; Maraqa et al., 1997). Cependant ce modèle peut s’avérer
insuffisant pour décrire parfaitement le transport, notamment en conditions insaturées
ou dans le cas d’écoulements préférentiels où les courbes de restitutions peuvent montrer
respectivement une longue trâınée et une percée rapide (e.g. Seyfried et al., 1987 ; Maraqa
et al., 1997 ; Padilla et al., 1999). Pour mieux ajuster ces derniers types de courbes, Coats
et al. (1964), Van Genuchten et al. (1976) et Gaudet et al. (1977) ont proposé l’ajout d’un
terme puits/source contrôlé par la diffusion dans l’équation de convection-dispersion. Ceci
définit un modèle de convection-dispersion à deux régions d’eau (noté MIM) qui prend en
compte l’existence d’une fraction d’eau immobile.

3.1 Modèle Convection-Dispersion simple : CDE

Le modèle de convection-dispersion, basé sur le principe de conservation de la masse,
traduit pour un volume élémentaire représentatif l’égalité entre la variation de stock de
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solutés (1) et la somme des flux de transferts de solutés (entrants-sortants) par dispersion
(2) et par convection (3) (voir Eq. IV.11). Le processus de mélange dû à la diffusion, aux
différentes vitesses de pore et aux différents chemins de flux est modélisé par un coefficient
de dispersion empirique D en analogie avec la première loi de diffusion de Fick. Le flux
convectif est décrit par une vitesse moyenne de pore v. L’équation pour un écoulement
permanent monodirectionnel et pour un soluté non interactif et non dégradé s’écrit :

∂θC

∂t︸︷︷︸
1

=
∂

∂z

(
θD

∂C

∂z

)
︸ ︷︷ ︸

2

− ∂θvC

∂z︸ ︷︷ ︸
3

(IV.11)

où θ [L3 · L−3] correspond à la teneur en eau volumique, C [M · L−3] est la concentration
de soluté dans la phase liquide, D [L2 · T−1] est le coefficient de dispersion apparent, v
[M · T−1] est la vitesse moyenne de pore, z [L] est la distance et t [T] est le temps.

L’équation IV.11 n’est valable qu’à deux conditions : (1) que toutes les molécules de
solutés soient soumises aux mêmes forces et (2) que la longueur de la colonne soit très
supérieure à la distance de mélange des molécules (≈ à la dispersivité λ, voir § 3.3) (Roth,
1996 ; Padilla et al., 1999). En milieu homogène, la première contrainte est respectée. La
deuxième contrainte revient à avoir un milieu où la convection domine la dispersion (i. e.
Pe � 1, voir § 3.4) (Roth, 1996), ce qui est généralement le cas dans les expériences en
colonnes. Le modèle CDE est par conséquent adapté à la description du transport d’un
soluté en conditions saturées à travers une colonne de sol homogène. Il se révèle aussi en
pratique adapté à de nombreuses colonnes de sol insaturées (e.g. Magesan et al., 1995 ;
Maraqa et al., 1997).

N. B. Dans les modèles mécanistes, la vitesse moyenne de pores v est remplacée par
la densité de flux volumique q donnée par la loi de Darcy généralisée (Eq. IV.4 p. 57)
(Vauclin, 1990).

3.2 Modèle Convection-Dispersion à deux régions d’eau : MIM

Dans des milieux poreux plus complexes (sols réels comportant un mélange de miné-
raux : silice, carbonates, argiles) et/ou en conditions insaturées, une distance fréquemment
supérieure à la taille d’une colonne est nécessaire pour atteindre le régime « de Fick ». La
courbe de restitution d’un traceur se caractérise alors par une percée rapide, de longues
trâınées et parfois plusieurs pics qui ne peuvent être décrits avec le modèle CDE. En
l’absence de cadre théorique pour définir la relation entre le flux dispersif et les gradients
de concentrations en régime pré-fickien, des modèles conceptuels ont été définis comme le
modèle mobile-immobile MIM.

Le modèle de convection-dispersion à deux régions d’eau (MIM) se base ainsi sur
l’hypothèse d’une régionalisation de l’eau au sein du milieu poreux avec :

– une région d’eau mobile au sein de laquelle le transfert de solutés s’effectue par
convection-dispersion,

– une région d’eau immobile au sein de laquelle le transfert de solutés s’effectue par
diffusion moléculaire uniquement et où l’on fait l’hypothèse d’une dispersion nulle.
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Les deux équations du modèle MIM pour un écoulement permanent monodirectionnel
et pour un soluté non interactif et non dégradé sont : l’équation de conservation de la
masse (Eq. IV.12) et l’équation régissant les échanges de masse intervenant par diffusion
moléculaire entre les fractions mobile et immobile couplées par une cinétique de premier
ordre (Eq. IV.13). Elles s’écrivent (Coats et al., 1964 ; Van Genuchten et al., 1976 ; Gaudet
et al., 1977) :

∂θmCm

∂t︸ ︷︷ ︸
1

+
∂θimCim

∂t︸ ︷︷ ︸
2

=
∂

∂z

(
θmDm

∂Cm

∂z

)
︸ ︷︷ ︸

3

− ∂θvmCm

∂z︸ ︷︷ ︸
4

(IV.12)

θim
∂Cim

∂t
= α(Cm − Cim) (IV.13)

où l’indice m signifie mobile et im signifie immobile et avec θ = θm + θim.
(1) correspond à l’accumulation dans la fraction mobile, (2) à l’accumulation dans la
fraction immobile, (3) à la dispersion dans la fraction mobile et (4) au transport convectif
dans la fraction mobile. Dm [L2 · T−1] correspond au coefficient de diffusion-dispersion
dans la fraction mobile et α [T−1] au coefficient cinétique d’échange entre les deux phases.

Certains auteurs font une analogie entre le modèle MIM (qui rend compte des hétéro-
généités à l’échelle du pore) et les modèles développés à une plus grande échelle pour les
aquifères stratifiés (Matheron et al. (1980) cité dans Padilla et al. (1999)), eux-aussi basés
sur une équation de convection-dispersion modifiée. Ceci conforte le fait que le modèle
MIM est bien adapté pour décrire un comportement non fickien à l’échelle de la colonne
(Padilla et al., 1999). Il serait présomptueux néanmoins d’affirmer que la cinétique de
premier ordre utilisée dans MIM est capable de décrire tous les mécanismes d’échanges
réversibles entre la ou les phases mobiles et immobiles (Delay et al., 1997). Cependant,
dans de nombreux cas complexes ou mal compris, ce type de cinétique constitue un moyen
simple et efficace d’intégrer des échanges non instantanés dans les équations de transport
(Gaudet et al., 1977).

3.3 Paramètres caractéristiques des modèles CDE et MIM

Coefficients de dispersion D et Dm — Notion de dispersivité λ

Le seul paramètre du modèle CDE est le coefficient de dispersion D [L2 · T−1], qui
regroupe les effets de la diffusion moléculaire et de la dispersion hydrodynamique. D a
pour effet d’étaler le flux de soluté (Van Genuchten et al., 1976 ; Roth, 1996 ; Musy
et al., 1991) et dépend des caractéristiques intrinsèques du milieu mais aussi de la vitesse
de l’écoulement (Roth, 1996). Dans le cas d’écoulements mono-dimensionnels, on peut
exprimer le coefficient D de la manière suivante (Pfannkuch, 1963 ; Roth, 1996 ; Ma
et al., 1995 ; Skopp et al., 1981 ; Padilla et al., 1999) :

D = D0 + λ · v [L2 · T−1] (IV.14)

avec v [L · T−1] la vitesse de pore, λ [L] la dispersivité du milieu et D0 [L2 · T−1] la dif-
fusion moléculaire du soluté dans l’eau (2). λ et D0 dépendent de la géométrie du chemin

2. La valeur de D0 pour le tritium est estimée par Corey et al. (1968) à 0.084 cm2 ·h−1.
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parcouru par l’eau donc de la teneur en eau θ et des propriétés microscopiques de diffusion
et de convection. En régime dispersif où la convection domine à l’échelle microscopique
comme c’est le cas dans nos domaines d’études, et pour des écoulements stationnaires et
permanents (θ(t,z) constant), D et v sont directement proportionnels (Roth, 1996) :

D = λ · v [L2 · T−1] (IV.15)

Pour le modèle MIM, le coefficient de dispersion, noté Dm, est identique à celui du modèle
CDE. On suppose simplement que la dispersion hydrodynamique n’affecte que la région
mobile (i. e. Dim = 0). On écrit alors :

Dm = λ′ · vm [L2 · T−1] (IV.16)

où λ′ est la dispersivité du milieu poreux (3).

S’il est connu que la dispersivité est une fonction des propriétés du milieu poreux, de
la teneur en eau et de l’échelle d’observation (Padilla et al., 1999 ; Roth, 1996 ; Perfect
et al., 2002 ; Banton et al., 1997 ; Seyfried et al., 1987 ; Matsubayashi et al., 1997 ; Fesch
et al., 1998 ; Neuman, 1990), il est malheureusement encore impossible de prédire de
manière indépendante la valeur de la dispersivité pour un milieu poreux naturel (Perfect
et al., 2002), en dehors de cas simples comme un lit compacté de particules de taille
uniforme (Koch et al., 1993 ; Matsubayashi et al., 1997). En conditions saturées (pour
lesquelles le volume de transport est identique au volume poral), λ est contrôlée de manière
intrinsèque par la géométrie du milieu poreux,en particulier la forme des particules solides,
la taille des pores ou encore leur connectivité (Seyfried et al., 1987 ; Roth, 1996 ; Perfect
et al., 2002). Il a été montré notamment que plus la gamme de taille d’agrégats est
faible, plus la dispersivité est faible (Ma et al., 1995). Ces dernières informations peuvent
être cependant difficiles à obtenir (en particulier sur des échantillons non perturbés). D’où
l’intérêt d’approches utilisant des propriétés fréquemment mesurées sur les échantillons de
sol ou présentes dans de nombreuses base de données telle que la base Grizzly (Haverkamp
et al., 1998) : conductivité à saturation Ks [L · T−1] et courbe de rétention d’eau ; des
paramètres directement liés aux propriétés texturales et structurales des sols (Perfect
et al., 2002). Vogel (2000) suggère même une plus forte sensibilité de la dispersion des
solutés à la courbe de rétention qu’à la distribution des tailles de pores.

Dans le cas de sols insaturés, siège de mouvements d’eau par nature transitoires, la
relation entre v, D et λ est probablement beaucoup plus compliquée que la relation (IV.15),
car le volume de transport dépend directement du flux d’eau (Roth, 1996). Cependant,
dans nos cas particuliers d’écoulements insaturés mais permanents, on peut considérer
que la relation reliant D et v est du même type que pour des écoulements saturés. En
règle générale, la dispersion est plus importante aux faibles teneur en eau (Padilla et al.,
1999 ; Maraqa et al., 1997 ; Matsubayashi et al., 1997 ; Griffioen et al., 1998 ; Fesch et al.,
1998), augmentant plus rapidement avec la vitesse de pores v qu’en conditions saturées, ce
jusqu’à une certaine teneur en eau, puis décroissant en deçà pour approcher le coefficient
de dispersion D à saturation (Matsubayashi et al., 1997).

3. La dispersivité est notée «′» car elle n’a aucune raison d’être identique à celle du modèle CDE, la
zone d’écoulement du fluide dans le milieu poreux étant conceptualisé différemment dans le modèle MIM.
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Pour des colonnes de sol remplies uniformément (sol tamisé au préalable à 2 ou 4 mm),
les valeurs de dispersivité λ trouvées dans la littérature sont de l’ordre de quelques milli-
mètres (Padilla et al., 1999 ; Ma et al., 1995 ; Pallud, 2000). Il est intéressant de souligner
que les dispersivités trouvées pour des colonnes de sol non perturbé sont de l’ordre du
centimètre, soit supérieures d’un ordre de grandeur (Perfect et al., 2002 ; Magesan et al.,
1995).

Fraction d’eau mobile β

La fraction d’eau mobile β représente le degré de régionalisation de l’eau à l’intérieur
du milieu poreux. Elle est définie par :

β =
θm

θ
[−] (IV.17)

et 1−β représente la fraction d’eau immobile. Si β = 1, l’écoulement n’est pas régionalisé
et on se retrouve dans le cas du modèle CDE. Autrement on se réfère au modèle MIM.
Comme pour la dispersion, la régionalisation de l’eau s’opère de manière différente selon
le type de milieu et selon son degré de saturation. En conditions non saturées, β semble
compris entre 0,6 et 1 avec une tendance à diminuer avec la teneur en eau θ (Padilla
et al., 1999 ; Griffioen et al., 1998). La dépendance de β à la vitesse de pores v semble
plus complexe et reliée à θ (Griffioen et al., 1998).

Coefficient d’échange α

Le coefficient de transfert de masse α [T−1] entre la fraction mobile et la fraction
immobile a été relié à la surface interfaciale entre les deux régions, au volume et à la
géométrie de la zone d’eau immobile et à la vitesse de pores (Gaudet et al., 1977 ; Rao et al.,
1980). On trouvera des formulations mathématiques du paramètre α dans la littérature
(voir pour synthèse Koch et al., 1993 ; Szenknect, 2001). A l’opposé, certains auteurs
comme Ma et al. (1995) estiment que le paramètre α n’a pas forcément de réalité physique
et qu’il n’y a aucun moyen de l’estimer expérimentalement. Ils utilisent donc une valeur
fixe sans justification (en l’occurrence α = 0.03 h−1). Ils expliquent que les ajustements
des autres paramètres peuvent compenser une mauvaise précision sur α et que le fait de
l’ajouter comme paramètre d’ajustement n’apporte aucune amélioration.

En dehors de ces considérations théoriques ou empiriques, les résultats d’expériences
montrent qu’en conditions saturées, le paramètre α augmente proportionnellement à la
vitesse de pore v et inversement proportionnel à la taille des agrégats et à la longueur du
chemin de diffusion (Roulier (1999) cité dans Pallud (2000)). Enfin, malgré des résultats
parfois contradictoires, les valeurs ajustées de α semblent augmenter avec la teneur en
eau et la vitesse de pores en conditions non saturées (Padilla et al., 1999).

3.4 Etude de sensibilité des paramètres adimentionnels β, ω et
Pe

Afin de pouvoir comparer rapidement et efficacement des résultats obtenus dans dif-
férentes conditions (Q, L, θ, etc.) les paramètres des modèles MIM et CDE, à savoir le



70 A Chapitre IV ∼ Outils d’étude du transport de soluté en milieu poreux

coefficient de dispersion D (ou Dm) et d’échange eau mobile/eau immobile α sont adimen-
sionnalisés, le fractionnement eau mobile/eau immobile étant déjà adimensionnel. On se
retrouve avec le triplet de paramètres suivant : le nombre de Peclet Pe, la fraction d’eau
mobile β et le nombre de Stanton ω. Une étude de sensibilité de ces trois paramètres est
effectuée afin de mieux comprendre leur influence sur la forme de la DTS, dans le seul but
de faciliter les ajustements. L’étude est conduite en s’efforçant de ne faire varier qu’un
paramètre à la fois. Malgré tout elle est susceptible de ne pas fournir une compréhension
totale du non-équilibre physique car certains paramètres sont corrélés entre eux : β et Pe,
directement à travers D (Dm) ou plus subtilement par une variation de λ en fonction de θ
ou β donc de D (Dm) (voir § 3.3). Les résultats de l’étude de sensibilité sont représentés
Fig. IV.6 p. 72.

La fraction d’eau mobile β

Le paramètre β [–] a été défini au § 3.3 et représente la fraction d’eau mobile. Au
niveau de la courbe de restitution il agit principalement sur le temps de passage du pic et
la forme de l’asymptote de la trâınée. Quand β diminue, la courbe de restitution s’affaisse,
le maximum du pic se déplace vers le temps de séjour de la fraction mobile et la trâınée
augmente. En effet, quand β diminue, les zones d’eau immobile sont plus nombreuses mais
étant plus difficiles d’accès, le traceur les explore moins : il sort avant le temps de séjour
moyen. En revanche, les molécules de traceur qui sont entrées dans ces zones immobiles,
en sortent plus difficilement donc y séjournent longtemps, d’où la trâınée de la courbe
(Faure, 1994).

Le nombre de Peclet Pe

Le nombre de Peclet Pe [–] est largement utilisé pour décrire des écoulements (e.g.
Villermaux, 1993 ; Roth, 1996). Il est défini à l’échelle de la colonne par :

Pe =
v · L
D

, pour le modèle CDE,

P e =
vm · L
Dm

, pour le modèle MIM

(IV.18)

avec v (vm) la vitesse de pore, L la longueur de la colonne et D (Dm) le coefficient de
dispersion. En utilisant les relations IV.6 et IV.17, on obtient pour le modèle MIM :

Pe =
q · L

β · θ · Dm

(IV.19)

La relation IV.18 fait apparâıtre une dépendance à deux des paramètres du modèle MIM
(voir Fig.IV.5). Cette double dépendance est prise en compte dans l’étude de sensibilité
par la présentation de calculs où Pe est fixé et Dm libre, et inversement. En dehors de
cette étude, Pe sera toujours calculé à partir des paramètres issus de l’ajustement des
courbes de percée. Pe agit au niveau de la courbe de restitution sur la longueur du pic et
sa hauteur maximale. Il induit peu de changements sur la trâınée au delà de 1,5 V/Vp et
devient peu sensible pour Pe > 500 (Martens, 1993 ; Villermaux, 1993).
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Fig. IV.5 – Relation entre le nombre de Peclet Pe et la dispersion Dm en fonction de β

Le nombre de Stanton ω

Le paramètre ω [–], aussi appelé nombre de Stanton, est lié au coefficient α d’échange
entre les fractions d’eau mobile immobile. Il représente le rapport entre le transport à
travers l’interface eau mobile/eau immobile relativement à la convection dans l’eau mobile
(Koch et al., 1993) :

ω =
α · L

vm · θm

(IV.20)

ω règle essentiellement la forme de la trâınée. Le maximum d’asymétrie de la courbe est
obtenu pour ω = 0,5 ; la symétrie aux deux extrêmes s’expliquant de la manière suivante :

– quand ω (ou α) → ∞, l’échange entre les deux phases est quasi-instantané et on
tend vers un nouvel équilibre où il y a une concentration identique dans tout le
volume poral, ce qui revient à un CDE classique ;

– quand ω (ou α) → 0, il n’y a pas d’échange entre la phase mobile et la phase
immobile, seule la phase mobile intervient. Le soluté se propage uniquement par
convection-dispersion, dans la phase mobile donc plus rapidement que dans le modèle
CDE classique. La courbe de restitution redevient symétrique et présente une percée
plus précoce.
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3.5 Temps caractéristiques

Les paramètres des modèles CDE et MIM permettent d’introduire des temps carac-
téristiques, propres à chacun des phénomènes intervenant dans l’écoulement (convection,
diffusion). Leur comparaison permet de déterminer les mécanismes prépondérants dans
le système, la connaissance de ces temps étant primordiale dans l’étude du transfert de
solutés réactifs en milieu poreux (Sardin, 1993).

Le temps de séjour ts

Le temps de séjour ts (T) correspond au temps moyen nécessaire à une molécule de
soluté pour parcourir une distance donnée dans le milieu poreux. Ce temps intègre l’en-
semble des phénomènes intervenant dans l’écoulement : convection, dispersion, diffusion.
Il ne dépend donc pas du modèle de représentation choisi. Dans le cas d’un traceur non
réactif, il est défini par :

ts =
L · θ
q

[T] (IV.21)

avec L (L) la distance à parcourir, θ [M3 · M−3] la teneur en eau globale et q [L · T−1] la
vitesse de Darcy.

Le temps convectif moyen tconv

Le temps caractéristique de convection tconv [T] correspond au temps nécessaire à une
molécule de soluté pour parcourir une distance donnée sous l’unique effet de la convection.
Il varie donc en fonction du type d’écoulement (CDE ou MIM) et s’exprime de la manière
suivante :

tconv =
L

v
[T] (IV.22)

avec L (L) la distance à parcourir et v [L · T−1] la vitesse de pore propre à chacun des
modèles.

Le temps caractéristique d’échange tα

Le temps caractéristique d’échange tα (T) correspond au temps au bout duquel la
concentration dans la phase mobile et celle de la phase immobile sont à l’équilibre. Il
n’intervient que pour les écoulements régionalisés avec échange diffusif (MIM). Il ne dé-
pend que de la teneur en eau immobile θim [M3 · M−3]et du coefficient cinétique d’échange
α [T−1] selon la relation :

tα =
θim

α
[T] (IV.23)

3.6 Limites du modèle MIM et perspectives de modélisation

Le modèle MIM repose sur un certain nombre d’hypothèses, discutées par certains
auteurs et qui les amènent à utiliser d’autres types de modèles pour décrire le comporte-
ment de non-équilibre physique ou chimique d’un soluté lors de son transport dans les sols.
Ainsi la dualité fraction mobile–fraction immobile du modèle MIM est une représentation
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was a dense aggregate in the surroundings of that

instrument and the effect on tracer distribution is

clearly visible. This also demonstrates that the

physical reality of the experiment is faithfully

represented.

The comparison between measured and simulated

breakthrough curves is shown in Fig. 7. Although the

long tail of the measured curve is not represented well

in the simulation, the agreement between the two

curves was reasonable which demonstrates the pre-

dictive power of our approach. This is especially true

considering the fact that we have not used any

information from the experiment itself. This is in

contrast to the mobile–immobile model (van Gen-

uchten and Wierenga, 1976) which yields a much

better description of the measured data but is only a

retrospective description of the specific experiment.

This is because the partitioning into mobile and

immobile water and the exchange term between

theses compartments is fitted to the measured data,

and the physical meaning of the introduced par-

ameters is not clear. Our prediction based on the

structure of material properties emulates the physical

reality. It reproduces the observed phenomenology

without a heuristic partitioning into mobile and

immobile fractions of the water phase.

6. Implications and extension to larger scales

The example presented in Section 5 operates on the

relatively small scale of a soil column while the scale

of typical problems in solute transport is much larger.

It is in the order of some meters, the distance from the

soil surface to the groundwater. When moving to

Fig. 6. Simulated concentration distribution of a conservative tracer at various depths of a soil column after an infiltration of 28.5 mm.

Fig. 7. Breakthrough curve of a conservative tracer: measured

(symbols), independently predicted (thick line) and mobile–

immobile-model fitted to the data (thin line).

H.-J. Vogel, K. Roth / Journal of Hydrology 272 (2003) 95–106 103

Fig. IV.7 – Courbe de restitution d’un traceur conservatif en colonne : points expérimentaux
(◦), modélisation par prédiction indépendante ( ) et ajustement aux points expérimentaux par
le modèle MIM (—) (Vogel et al., 2003).

de l’esprit, probablement loin de la réalité. Elle est d’ailleurs incapable de modéliser des
courbes de restitutions bimodales (ou à double pics) intervenant dans les milieux poreux
régionalisés. L’utilisation d’un modèle à double flux est alors préféré (Ma et al., 1995). Ce
dernier modèle est intermédiaire entre les modèles CDE et MIM, avec la prise en compte
de deux régions convectives reliées entre elles par une cinétique de premier ordre, ce qui se
réfère à une double porosité représentant la contribution des macropores à l’écoulement
préférentiel (Ma et al., 1995). D’autres auteurs préfèrent encore considérer une régionali-
sation à trois niveaux qui permet de mieux rendre compte de la distribution continue des
pores (Bai et al., 1997).

D’autres critiques faites au modèle MIM sont d’une part que la région immobile est
traitée de manière globale, aussi bien dans sa géométrie (paramètre α) que dans la qualité
de sa solution (concentration Cim), et d’autre part que les mécanismes de dispersion
hydrodynamique dans la zone mobile et de diffusion dans la zone immobile sont considérés
comme totalement indépendants, bien qu’ils contribuent tous les deux à l’étalement du
soluté.

Le principal défaut des modèles de type MIM (ou double flux) ne provient cependant
pas leur incapacité à modéliser tel ou tel type de courbes de restitution intervenant dans
certains milieux poreux particuliers, mais de l’utilisation qui en est faite. En effet, ces
modèles comportent un nombre élevé de paramètres à ajuster et il existe presque toujours
une combinaison de ces paramètres qui s’ajuste convenablement à la courbe de restitution
à modéliser. L’ajustement peut ainsi se faire au détriment du réalisme physique des valeurs
trouvées pour ces paramètres (Koch et al., 1993 ; Vogel et al., 2003). Ce défaut est inhérent
à ce type de modélisation qui n’est qu’une description retrospective du phénomène observé.
Pour certains auteurs, l’utilisation de tels modèles pour la modélisation ou la prédiction de
transport de solutés dans des systèmes de sols réels est même inenvisageable (Koch et al.,
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1993). C’est pourquoi d’autres approches sont actuellement développées pour fournir un
aspect prédictif à ce type de modélisation, à partir du choix des paramètres représentatifs
et de leurs valeurs qui doivent refléter la réalité physique du matériau à l’échelle de l’étude
(Vogel et al., 2003). Ces approches permettent de reproduire une phénoménologie observée
sans faire appel à une partition heuristique de la phase liquide entre une fraction mobile
et une fraction immobile. Une comparaison entre ces deux approches effectuée par Vogel
et al. (2003) est présentée Fig. IV.7. Il convient de souligner que si cette nouvelle approche
a d’ores et déjà donné des résultats prometteurs à l’échelle de la colonne de laboratoire,
son extension à des échelles supérieures est directement dépendante du développement des
techniques de mesures à ces échelles (méthodes géophysiques, méthodes photographiques,
tomographie aux rayons X, radar, géostatistiques, etc.) (Vogel et al., 2003).

4 Modélisation du transfert d’un soluté réactif en mi-

lieux poreux

Le transfert d’un soluté réactif dans un milieu poreux résulte du couplage entre les
mécanismes de transport et les interactions du soluté avec la matrice solide et les autres
espèces dissoutes. Deux approches existent pour modéliser ce transfert :

1. l’approche globale : elle consiste à coupler l’équation du transport en milieu poreux
(type convection-dispersion) avec l’expression analytique de l’isotherme de sorption
de l’espèce considérée (linéaire type Kd, Langmuir ou Freundlich) et éventuellement
une loi cinétique. Cette approche de type « bôıte noire » ne renseigne pas sur les
mécanismes de sorption ;

2. l’approche couplée géochimie-transport : l’équation de transport et les réactions chi-
miques (sous forme de lois d’actions de masse et de lois cinétiques) sont formulées
indépendamment et explicitement, puis couplées dans des codes de calculs spéci-
fiques.

4.1 Approche globale : exemple du modèle Kd

Le transport d’une espèce en colonne (1-D) peut être décrit par une équation couplant
échange entre phases liquide et solide et convection-dispersion dans le milieu poreux :

∂C

∂t
+

ρd

θ
·
∂Cs

∂t
=

∂

∂z

(
D

∂C

∂z

)
− ∂vC

∂z
(IV.24)

d’après l’équation IV.11 et avec CS [M · M−1] la concentration sur la phase solide. Dans le
cas d’une espèce réactive, i.e. Cs 6= 0, l’équation IV.24 a une solution analytique seulement
pour des cas simples (Jury et al., 1990). En particulier, lorsque l’on peut assumer que
les processus d’échange entre phases solide et liquide sont régis par une loi d’équilibre
instantanée, linéaire et totalement réversible, la concentration sur le solide est reliée à
la concentration en solution par le paramètre Kd [L3 · M−1] défini dans l’équation III.13
§ III.4.2.
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L’équation IV.24, complétée par la relation III.13, peut alors s’écrire sous la forme :

∂C

∂t

(
1 +

ρd · Kd

θ

)
=

∂

∂z

(
D

∂C

∂z

)
− ∂vC

∂z
(IV.25)

Elle a été résolue analytiquement par Van Genuchten et al. (1976). Dans ces conditions,
la courbe de restitution de l’espèce réactive a la même forme que cette d’un traceur inerte
injecté dans la colonne dans les mêmes conditions, à la différence près qu’elle est retardée
dans le temps. Le facteur de retard correspondant, R, est défini par Schweich et al. (1981) :

R = 1 +
ρd

θ
Kd [−] (IV.26)

Dans le cas d’une isotherme non-linéaire, les solutions analytiques de l’équation IV.24
n’existent pas et une méthode de résolution numérique doit être utilisée. C’est le cas
notamment des couplages effectués entre un modèle de convection-dispersion et des iso-
thermes de type Langmuir et Freundlich en remplaçant Cs dans l’Eq. IV.24 par l’expression
appropriée.

Pour une description exhaustive de ces types de couplages, le lecteur pourra se référer
aux références suivantes : Gabriel et al. (1998) ; Février (2001) ; Szenknect (2003).

4.2 Approche couplée géochimie-transport

L’approche couplée géochimie-transport consiste à prendre en compte l’effet combiné
et simultané des processus hydrodynamiques et géochimiques. La partie transport prend
explicitement en compte la convection, la dispersion et la diffusion des solutés mais éga-
lement la porosité du milieu, susceptible d’évoluer dans le temps et l’espace à cause de
processus géochimiques comme la précipitation, la dissolution ou le colmatage des pores
par des collöıdes. La partie géochimique prend en compte l’ensemble des réactions chi-
miques (spéciation en solution, réactions redox, dissolution/précipitation de minéraux, ré-
actions à l’interface solide/liquide), conditionnées par des constantes thermodynamiques
et des constantes cinétiques. En particulier, les réactions à l’interface solide/liquide sont
conceptualisées comme des réactions de complexation surfacique ou d’échange d’ions. Les
deux parties sont liées selon des méthodes numériques variées dans des codes spécifiques
comme HYTEC ou PHREEQC (Appelo et al., 1996 ; Van der Lee et al., 2003a).

Cette approche très puissante permet de prendre en compte toute la complexité de
l’interconnectivité des processus, qui pris séparément peuvent être simples, mais qui com-
binés les uns aux autres peuvent amener à des comportements inattendus. En revanche,
cette approche trouve ces limites dans la complexité du modèle qui nécessite une concep-
tualisation de toutes les réactions nécessaires, dans le nombre des paramètres d’entrée
(existence et qualité des valeurs disponibles, notamment pour les constantes thermody-
namiques et cinétiques) et enfin dans la durée des simulations, même pour des systèmes
simples.

Pour une description exhaustive de ces types de couplages, le lecteur pourra se référer
aux références suivantes : Appelo et al. (1996) ; Février (2001) ; Van der Lee et al. (2001,
2003a).
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B Chapitre V

Matériaux de l’étude

Les caractéristiques du sol et des solutions de sol utilisées dans l’étude sont pré-
sentées. Plusieurs techniques de caractérisation du sol, directes ou indirectes et à plu-

sieurs échelles ont été employées. Les résultats des différentes analyses sont interprétées
pour fournir une vision la plus complète possible des propriétés (bio)physico-chimiques
du sol.

1 Le sol de Cadarache (CAD) : un sol agricole

calcaire

1.1 Choix du sol

Le travail dans sa définition originale prévoyait l’étude de trois sols naturels, aux
caractéristiques contrastées, mais représentatifs des sols agricoles français. En réponse à
ce cahier des charges, les horizons superficiels (0−20 cm) de trois sols ont été échantillonnés
à l’automne 2000 :

– un sol brun lessivé de la région de Nancy (Meurthe-et-Moselle), de pH neutre et
argileux (pH 7,6 – 33 % d’argiles)

– un sol à dominante acide et organique (pH 5,3 – 7 % de matière organique) de la
région de La Hague (Manche)

– un sol calcaire (pH 8,4 et 26 % de CaCO3) de la région de Cadarache (Bouches-du-
Rhône)

Le type d’expériences mis en place (colonne) a imposé une contrainte supplémentaire
d’ordre hydraulique pour le sol : être facilement manipulable et former en colonne un milieu
poreux aux caractéristiques hydrauliques satisfaisantes (bonne conductivité hydraulique à
saturation, stabilité dans le temps) et reproductibles. Après des essais en colonnes sur les
trois sols, le sol calcaire de Cadarache a été choisi car répondant à l’ensemble des critères
pré-cités.

79
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1.2 Site de prélèvement

Le sol de Cadarache (CAD) a été prélevé sur le site même du centre d’études nucléaires
de Cadarache (Bouches-du-Rhône). La parcelle de prélèvement se trouve au Nord-Ouest
du centre, dans le quartier dit de « La Verrerie » (voir Fig. V.1). C’est une parcelle ancien-
nement utilisée pour des expériences agronomiques (cultures céréalières et marâıchères)
laissée à l’abandon depuis le milieu des années 80. Le sol CAD est un sol brun calcaire
développé sur les calcaires durs du Jurassique supérieur qui constituent la formation géo-
logique dominante du secteur (hors alluvions de la plaine de Durance).

1.3 Conservation

L’ensemble du sol utilisé dans ce travail a été prélevé en une seule fois début Novembre
2000. Après prélèvement, le sol a été tamisé manuellement à 2 mm et séché à l’air. Le sol
tamisé et sec a été conservé à température ambiante (23± 1 ◦C) dans des bonbonnes. La
masse de sol nécessaire à chaque expérimentation a été prélevée dans cette reserve. La
majorité des racines et radicelles a été enlevée manuellement.

1.4 Caractéristiques minéralogiques du sol CAD

La caractérisation minéralogique du sol CAD a été effectuée par le Service d’Analyse
et de Caractérisation Minérale du BRGM à Orléans. Le détail des résultats de diffracto-
métrie X sur poudre pour le sol total et sur lames orientées pour la fraction phylliteuse se

Centre de Cadarache

Fig. V.1 – Localisation du site de prélèvement du sol CAD.
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trouve à l’annexe A § 2. L’analyse minéralogique par diffraction X sur poudre donne une
composition formée principalement de quartz et de calcite avec des traces de feldspaths
et des traces d’argiles. La fraction phylliteuse est constituée de deux tiers d’illite/micas
et d’un tiers de chlorite avec des traces de kaolinite.

1.5 Caractéristiques physico-chimiques du sol CAD

La caractérisation physico-chimique du sol CAD a été effectuée par le Laboratoire
d’Analyses des Sol de l’INRA à Arras. Un résumé des principales caractéristiques est
présenté ci-dessous. L’ensemble des résultats d’analyse se trouve à l’annexe A § 1.

texture La texture du sol est celle d’un sable limoneux (sandy loam) d’après le Unified
Soil Classification System (USCS),

pH Le pHeau typique d’un sol calcaire est de 8,4 et le pHKCl de 7,8. Le ∆pH de 0,6 sou-
ligne une acidité potentielle faible (Baize, 2000), conséquence du fort taux de carbonates
présent dans le sol (26 %).

Ca La teneur en calcium total est de 10,7 g · 100g−1. La teneur en calcium sous forme
de CaCO3

(1) est de 10,3 g · 100g−1. La quantité de calcium CaO non liée à la calcite, c’est
à dire provenant des silicates (2) est de 0,4 g · 100g−1, soit moins de 4 %.

Fe La teneur en fer total est de 2,44 g · 100g−1. Plusieurs méthodes d’extraction ont été
utilisées pour estimer les formes du fer libre dans le sol (voir Fig. V.2) (Baize, 2000 ; Pansu
et al., 2003). La méthode Mehra-Jackson ou CBD (citrate-bicarbonate-dithionite) donne
accès à la totalité du fer dit « libre ». Elle permet de faire passer en solution les oxydes
et hydroxydes pédogéniques (hématite Fe2O3, gœthite FeOOH) même bien cristallisés. La
méthode Deb, plus ancienne mais similaire dans le principe, donne également accès au fer
dit « libre ». Pour le sol CAD, FeCBD = 1,12 g · 100g−1 et FeDeb = 1,27 g · 100g−1 (3). Le
rapport Felibre/Fetotal est de ∼ 46− 52 % en fonction de la méthode utilisée. La méthode
Tamm (oxalate) donne accès au fer libre complexé à la matière organique, amorphe et
faiblement cristallisé. Peu de fer se trouve sous cette forme dans le sol CAD (FeTamm =
0,13 g · 100g−1) ce qui représente 10 % du fer libre et seulement 5 % du fer total.

En résumé, le fer du sol provient pour moitié des silicates (Fesilicates = Fetotal−FeCBD),
l’autre moitié dite « libre » est constituée à 90 % de fer bien cristallisé (FeCBD − FeTamm)
et à 10 % de fer amorphe ou mal cristallisé (FeTamm).

C/N Le rapport carbone organique sur azote total C/N qui caractérise l’état de la
matière organique est de 11,93. Il témoigne d’une humification moyenne (Baize, 2000).

1. CaCO3 = 25,8 g · 100g−1 et mCa = 40/100mCaCO3

2. les silicates contenant du calcium reconnus dans le sol sont les feldspaths plagioclase et la margarite,
un phyllosilicate

3. La similarité des valeurs est rassurante



82 B Chapitre V ∼ Matériaux de l’étude
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Fig. V.2 – Méthodes d’extraction du Fer dans les sols et formes associées. D’après Baize (2000).

CEC La CEC à la Cobaltihexammine est de 11,7 cmol + · kg−1, dominée logiquement
par Ca2+ (>95 %). Le rapport Ca2+/Mg2+ échangeables est de 36 (� 5). Le calcaire est
très faiblement dolomitisé et le sol est dit « calcique ». La CEC obtenue par la méthode
Metson est de 6,3 cmol + · kg−1. Cette méthode est mal adaptée aux sols calcaires, car
elle repose sur un échange à l’acétate d’ammonium à pH 7 qui favorise la dissolution des
carbonates de calcium et de magnésium. Cette méthode reste cependant la plus utilisée
et la valeur est donnée pour faciliter les comparaisons avec les données de la littérature.

Zachara et al. (1991) ont expérimentalement mesuré la capacité d’échange de la calcite
et trouvent une valeur de 0,36 cmol+ · kg−1 (Méthode Metson). Compte tenu de la valeur
trouvée pour le sol CAD, sol majoritairement calcaire, la CEC est probablement imposée
par d’autres phases que la calcite, minérales (argiles, oxydes de fer) ou organiques.

1.6 Observation microscopique des phases minérales

Un ensemble de photos et de cartographies du sol avant contamination ont été réalisées
par microscopie électronique à balayage (MEB ou SEM). L’observation s’est concentrée
sur les principales phases réactives du sol, la calcite et les oxydes de fer, les argiles n’étant
présentes qu’à l’état de traces. Un échantillon de photos est présenté, les cartographies
EDX (Energy Dispersive X-ray spectrometry) correspondantes ainsi que les conditions
opératoires sont reportées à l’annexe A § 3.

Vue d’ensemble

Une vue d’ensemble du sol permet de distinguer les différents compartiments mis en
évidence par l’analyse pédologique (voir Fig. V.3). Le sol est constitué en majorité de
grains de quartz sub-angulaires présentant un coating d’argiles. La calcite se présente
sous plusieurs formes et dans le reste de la matrice solide plus ou moins détritique se
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Fig. V.3 – Vue d’ensemble du sol CAD en MEB : grains de quartz dispersés, calcite, débris
végétaux et argiles de recouvrement.

mélangent débris végétaux, oxydes de fer, argiles ainsi que d’autres phases cristallines
comme l’apatite Ca5(PO4)3.

Différentes formes de calcite dans le sol CAD

La calcite est présente dans le sol sous plusieurs formes (4) dont trois sont représentées
Fig. V.4 : forme rhomboédrique, tubulaire et en réseau alvéolaire. La forme cristalline
en rhomboèdre de CaCO3 caractérise une calcite automorphe probablement néoformée
ou authigène. La calcite tubulaire correspond vraisemblablement à une précipiation sur
des débris organiques (racines, radicelles). Enfin, les formes en réseau alvéolaire sont des
formes typiques d’érosion.

Phases comportant du Fe

L’analyse microscopique confirme la présence de phases réactives du fer avec l’observa-
tion d’oxydes de fer de formes principalement sphériques (voir Fig. V.5). L’analyse EDX
révèle des associations Fe/Ca qui peuvent être attribuées à des carbonates de fer comme
l’ankérite (CaFe(CO3)2). La présence de fer non associés aux éléments O, Ca et C reste
non élucidée.

4. Plus de 170 formes de calcite sont connues dans la nature.
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Fig. V.4 – Différentes formes de calcite observées dans le sol CAD. A) & B) calcite tubulaire,
C) calcite rhomboèdrique et D) réseau alvéolaire carbonaté (voir détails dans le texte).

Fig. V.5 – Phases comportant du Fe dans le sol CAD. A) oxyde de fer et B) particule contenant
du Fe non associé à O–Ca–C.
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1.7 Isotherme d’adsorption BET – Surface spécifique du sol
CAD

Les trois termes de porosité employés dans ce chapitre, macro–, méso–, et micro–
porosité sont les mêmes que ceux utilisés pour la description de la porosité d’un sol (voir
§ II.1.2) mais ils correspondent à des définitions de taille totalement différentes compte
tenu des pratiques courantes pour ce type d’analyse : micropores < 2 nm, mésopores
2−50 nm et macropores > 50 nm (Dabrowski, 2001, selon les recommandations IUPAC).

La connaissance de la réactivité des surfaces des solides est fondamentale pour com-
prendre les mécanismes à l’échelle moléculaire qui interviennent à l’interface solide/liquide
(Dabrowski, 2001 ; Jones et al., 1996a ; Sun et al., 2003). La surface spécifique d’un solide
dispersé (ici, le sol CAD) est un des paramètres principaux permettant de décrire cette
réactivité. Le modèle de BET (Brunauer et al. (1938) cité dans Sun et al. (2003)) est un
des plus couramment utilisé pour l’estimation de la surface spécifique d’un adsorbant. La
méthode consiste à déterminer la quantité adsorbée sur la première couche à partir d’une
isotherme d’adsorption, généralement obtenue avec l’azote à une température cryogénique
(T = 78 K) ; la surface des pores est ensuite calculée en supposant que les molécules d’ad-
sorbat recouvrent complètement la surface solide. L’ensemble des conditions opératoires
est détaillé dans l’annexe A § 4. La surface spécifique du sol CAD selon la méthode BET
est de :

– Ss = 9,26± 0,09 m2 · g−1 (80 ◦C−−900 min)
– Ss = 10,09± 0,10 m2 · g−1 (200 ◦C−−900 min)

Cette valeur est nettement supérieure aux valeurs de surface spécifique des phases ma-
joritaires qui la composent, principalement le quartz et la calcite. Pour un carbonate de
calcium naturel une valeur de surface spécifique de l’ordre de 0,20 m2 · g−1 est classique-
ment mesurée (Mecherri et al., 1990 ; Martin-Garin et al., 2003). Pour le quartz, des
mesures effectuées sur un matériau de référence provenant du Bureau of Community Re-
ference (BCR) donnent une surface spécifique de Ss ≈ 2,5 m2 · g−1 (Bassot et al., 2003). La
présence de phases argileuses, d’oxydes de fer et de matière organique détritique explique
probablement cet écart. Enfin l’analyse de la forme de la courbe montre d’une part la pré-
sence de micropores et d’autre part une hysteresis typique des solides avec mésopores (5)

qui concentrent la plus grande surface d’échange (Dabrowski, 2001).

1.8 Caractéristiques hydrologiques du sol CAD

La densité apparente sèche du sol CAD sur site est de ρd = 1,48 kg · L−3, la moyenne
obtenue sur l’ensemble des colonnes est légèrement inférieure avec ρd = 1,37 kg · L−3.
La conductivité hydraulique à saturation mesurée en colonne par la technique du per-
méamètre à charge variable (Musy et al., 1991) est de Ks = 6 · 10−6 m · s−1 soit Ks =
2,2 cm · h−1. Les courbes caractéristiques h(θ) et K(θ) du sol en colonne n’ont pas été
déterminées.

5. La forme de l’hysteresis ne semble pas montrer de types de mésopores dominants (pores en bouteille,
etc.)
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1.9 Biomasse du sol CAD

Une estimation de la flore totale du sol CAD par extraction à l’eau et ensemencement
sur bôıtes de Pétri (voir §VIII.4.1) donne une fourchette de 2 · 106−2 · 107 bactéries · g−1 sol sec.
Ces valeurs correspondent aux ordres de grandeur couramment trouvées dans les sols :
Alexander (1977) donne des valeurs classiques de 105− 108 bactéries · g−1 sol sec obtenues
par comptage sur bôıtes, qui correspondent à des valeurs réelles (comptage direct par
microscopie) de 108− 1010 bactéries · g−1 sol sec. Seul 1 à 10 % de la flore totale du sol est
en effet cultivable.

2 Contamination artificielle en 241Am du sol CAD

La remobilisation du 241Am est effectuée à partir du sol CAD artificiellement conta-
miné par nos soins. Le choix de l’activité sur la phase solide en 241Am et le protocole de
contamination sont détaillés ci-dessous.

2.1 Choix de la concentration de contamination

La concentration de contamination du sol en 241Am est déterminée de manière à pou-
voir obtenir une activité en solution facilement mesurable, c’est-à-dire dosable par scin-
tillation liquide (voir § VIII.2.1), ceci dans toutes les conditions d’études. Un calcul pré-
liminaire conservatif utilisant une valeur de coefficient de partage de Kd = 10000 L · kg−1

(voir § III.4.2) et une activité en solution désirée de 50 mBq · mL−1 donne une contami-
nation de la phase solide minimum en 241Am de Cs = 500 Bq · g−1. La contamination
artificielle de l’ensemble des sols de l’étude est fixée à cette valeur qui correspond à une
concentration de Cs ≈ 1,6 · 10−11 mol · g−1.

2.2 Contamination sur sol humide par couches successives

Un protocole de contamination artificielle des sols en place au laboratoire depuis plu-
sieurs années est utilisé (Roussel-Debet et al., 1997). Le principe général est basé sur
une contamination à la pipette de fines couches de sol, saturées en solution de sol. Le
protocole complet est détaillé à l’annexe B § 2. Cette méthode de contamination sur sol
humide présente deux avantages : (1) éviter toute remise en suspension de particules de
sol contaminées en 241Am, et (2) obtenir une bonne homogénéité de contamination, qui
résulte de la diffusion horizontale et en profondeur des gouttes de solution radioactive
déposées sur le sol saturé et de la contamination par couches. Des essais préliminaires ont
permis de vérifier l’obtention par ce protocole d’une contamination homogène en 241Am
pour le sol CAD.

2.3 Interactions entre l’américium et les phases solides du sol
CAD

Compte-tenu de la radioactivité des échantillons et de contraintes de radioprotection,
il n’a pas été possible d’obtenir des images MEB du sol après contamination pour pré-
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ciser les interactions entre l’Am et les phases solides du sol CAD. Quoi qu’il en soit, il
est raisonnable de penser que ces nouvelles observations n’auraient amenées qu’une infor-
mation qualitative sur la modification éventuelle des phases suite à l’apport d’américium
(dissolution/re-précipitation, coating, etc.). Elles n’auraient en aucun cas permis de dé-
terminer la nature des associations Am-minéraux en raison des concentrations trop faibles
du radioélément dans le système. En conséquence et faute de données, les phases les plus
réactives identifiées dans le sol, la calcite et les oxydes de fer désignées sous le terme de
« phases porteuses », sont supposées être les phases sur lesquelles l’241Am est en majorité
fixé (Davis et al., 1990 ; Zhang et al., 2002). La contamination en 241Am est également
considérée majoritairement surfacique, même si l’existence de gangues de calcite entou-
rant les atomes d’américium n’est pas à exclure. En effet la méthode de contamination
qui apporte l’Am à la pipette en solution acide induit probablement de la dissolution et
des re-précipitations de la calcite au niveau de la zone d’impact de la goutte.

L’estimation d’une contamination surfacique de l’241Am donne une contamination sur-
facique de Cs

s ≈ 1,6 · 10−12 mol · m−2 en considérant la mesure de surface spécifique ob-
tenue par la méthode BET (∼ 10 m2 · g−1). Un calcul probablement plus réaliste consi-
dérant que la totalité de l’241Am apporté se fixe sur la calcite, phase réactive majori-
taire du sol (∼ 0,1 g · g−1 de sol, Ss = 0,2 m2 · g−1), fournit une valeur majorante de
Cs

s ≈ 8 · 10−10 mol · m−2.

3 Solutions de sol

3.1 Solution naturelle du sol CAD

Afin de déterminer la composition chimique de la solution du sol CAD, une quantité de
sol est mis en agitation dans de l’eau ultra-pure (18 MΩ · cm−1) en respectant un rapport
V/M = 5. La composition chimique est suivie en fonction du temps jusqu’à l’équilibre,
atteint au bout de deux mois. La composition de la solution prélevée et filtrée à 0,45 µm
est donnée dans le Tab. V.1.

La solution naturelle à l’équilibre du sol CAD est caractéristique d’une eau de sol
calcaire, très peu minéralisée en dehors du calcium et des carbonates, avec juste un peu
de magnésium et une faible fraction de composés organiques dissous. La concentration
en nitrates apparâıt assez élevée, sans que leur origine puisse être explicitée à partir
des analyses pédologiques. Cependant, la solution apparâıt sur-saturée en calcium et en
carbonates, compte tenu qu’il s’agit d’un équilibre calcite-eau à pression atmosphérique
dont le pH est de 8,2. Deux hypothèses sont possibles : (1) la calcite du sol a une solubilité
différente de la calcite pure, ou (2) la solution n’est pas à l’équilibre. Néanmoins, la
percolation de cette solution dans une colonne remplie de sol CAD ne change pas sa
composition mais stabilise le pH à la valeur 7,6. Un rééquilibrage du pH à 8,2 est observé
dans la solution hors colonne, de cinétique beaucoup plus rapide que celui du calcium et
des carbonates, qui implique probablement la précipitation de calcite.
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Tab. V.1 – Composition chimique de la solution naturelle du sol CAD.

pH = 8,2

DOC† = 2 mg ·L−1

mg ·L−1 mmol ·L−1 meq ·L−1

NH+
4 0,09 0,005 0,005

K+ 1,00 0,026 0,026

Ca2+ 39 0,97 1,95

Na+ 0,14 0,007 0,007

Mg2+ 1,5 0,062 0,123

Fe2+ 0,105 0,002 0,004

Σ = ∼ 2,12

F− 0,1 0,005 -0,005

Cl− 0,1 0,003 -0,003

NO−
2 < 0,05 < 0,001 < −0,001

Br− < 0,05 < 0,001 < −0,001

NO−
3 2,5 0,040 -0,040

PO3−
4 < 0,05 < 0,001 < −0,001

SO2−
4 0,3 0,003 -0,006

HCO−
3 2,10 2,10

Σ = ∼ 2,16

∆Électroneutralité ∼ 1%

† DOC = carbone organique dissous

3.2 Solution artificielle du sol CAD

Une solution qui ne modifie pas les équilibres calco-carboniques du sol CAD en co-
lonne est reconstituée artificiellement, pour lui garantir une composition constante. Bap-
tisée « solution de référence » (REF), elle constitue la solution de fond de l’ensemble des
solutions utilisées dans les expériences. Au vu de la composition de la solution naturelle à
l’équilibre du sol CAD, la solution REF, de composition purement inorganique, est créée
à partir d’eau (ultra-pure 18 MΩ · cm−1) mise en équilibre avec du carbonate de calcium
(Aldrich CaCO3 ≥ 99,0 % ACS Reagent, mCaCO3 = 5 g pour 1 L d’eau (sur-saturé)), sous
une pression partielle de CO2 dix fois supérieure à la PCO2 atmosphérique (bullage d’air
enrichi en CO2 à 3000 ppm soit log PCO2 = −2,5 — préparation Air Liquide). La compo-
sition obtenue est reportée dans le Tab. V.2. Elle présente un léger écart de composition
avec la solution naturelle, jugé acceptable.
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Tab. V.2 – Composition chimique de la solution artificielle de référence (REF) : CaCO3 en
équilibre avec de l’eau à PCO2 = 10× PCO2 .

pH = 7,7

HCO−
3 = 2,2 · 10−3 M

Ca2+ = 44 mg ·L−1

log PCO2 = −2,5

3.3 Solutions d’exsudats artificiels

Les solutions d’exsudats artificiels sont préparées en combinant la solution de réfé-
rence avec du glucose et/ou du citrate (Na-citrate ou acide citrique) à faible (10−4 M)
et forte (10−2 M) concentrations. Certaines expériences sont effectuées à des concentra-
tions intermédiaires ou plus élevées (10−3 M et 2,5 · 10−2 M). Les solutions sont préparées
au moment des expériences, stérilisées par filtration à 0,2 µm sur filtres polycarbonate
(Millipore™) et conservées en flaconnage stérile, sous bullage pour maintenir la PCO2

de 10−2.5. Un contrôle de concentration est systématiquement effectué sur les solutions
d’alimentation. Les produits de laboratoires utilisés pour la préparation de ces solutions
sont reportés dans le Tab. V.3 :

Tab. V.3 – Références des exsudats artificiels utilisés.

nom formule M [g ·mol−1] référence

D(+) Glucose C6H12O6 180,16 Prolabo™ Rectapur

Tri-Sodium Citrate C6H5Na3O7,2H2O 294,10 Prolabo™ R.P Normapur AR

Acide Citrique C6H8O7 192,12 Sigma Aldrich™
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B Chapitre VI

Études en réacteurs fermés – Batch

Les expériences en réacteurs fermés (ou batch) sont parmi les plus utilisées pour étu-
dier les processus d’adsorption et de désorption des éléments réactifs (métaux lourds,

radioéléments) dans les sols (OECD, 2000). Les données issues de ces études permettent
d’estimer et de comprendre la mobilité des éléments et leur distribution dans le sol, et
servent de support aux modèles. La distribution d’un élément entre le sol et la phase
aqueuse est un processus complexe qui dépend de nombreux paramètres comme la nature
chimique de l’élément ou les caractéristiques du sol (teneur en matière organique ou en
argiles, texture du sol, pH). D’autres paramètres a prendre en compte sont la capacité
d’échange cationique, la teneur en oxydes de fer et d’aluminium amorphes ou encore la
surface spécifique (OECD, 2000). Les nombreux phénomènes et mécanismes impliqués
dans le processus d’adsorption (ou de désorption) d’un élément sur un sol ne peuvent
être entièrement décrits par un simple modèle de laboratoire comme le batch. Néanmoins,
même si l’ensemble des cas ne peut être couvert, ce type d’études fournit de nombreuses
informations valables concernant l’adsorption d’éléments sur les sols (OECD, 2000).

1 Principe et méthode

Les expériences en batch permettent d’évaluer la mobilité de l’américium dans un
sol via la détermination d’un coefficient de partage sol–solution du sol Kd [L3 · M−1], qui
exprime la partition du soluté étudié entre la phase solide et la phase aqueuse. La méthode
de détermination du Kd en batch consiste à mélanger une masse de sol et un volume de
solution connus pendant une durée déterminée. Pour une étude de la sorption, c’est la
solution apportée qui contient l’élément étudié, à une concentration connue. Pour des
études en désorption, l’élément est déjà fixé sur la phase solide en proportions connues et
passe en solution pendant l’expérience. A la fin de l’expérience, le liquide est séparé du
solide par centrifugation, décantation et/ou filtration, la concentration résiduelle dans la
phase liquide est mesurée et la fraction fixée est déduite par différence. Le coefficient de
partage Kd [L3 · M−1] est alors calculé par le rapport des concentrations entre la quantité
de soluté fixée sur la phase solide en fin d’expérience Cf

s [M · M−1] et la concentration du
soluté restant en phase aqueuse Cl [M · L−3], au bout du temps t [T] selon l’équation III.13
51. La variation des concentrations initiales en solution (en sorption) ou sur le solide (en
désorption) permet de tracer les isothermes de sorption et de désorption. La forme des
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Centrifugation
(20 min, 10000g)

Prélèvement du
surnageant pour

comptage α

Remplissage Agitation
(7 jours)

Sol contaminé
en 241Am

Solution d’étude
V/m = 5

Flacon de centrifugation
en polycarbonate avec
bouchon hermétique

Fig. VI.1 – Principe des expériences en réacteurs fermés « batch ».

isothermes renseigne sur les interactions entre l’élément et la surface (EPA, 1999).

2 Protocole des batch 241Am–sol CAD

L’étude de la remobilisation de l’241Am en réacteurs fermés correspond à une expérience
de Kd en désorption. La durée de l’expérience est fixée à 7 jours. Trois réplicats et 2 blancs
sont effectués par condition expérimentale. 8 g de sol humide (w = 15 % soit 7 g de sol
sec et 1 g d’eau) contaminé en 241Am à 500 Bq · g−1 de sol sec sont mélangés dans un
tube de centrifugation en polycarbonate (PC) de 50 mL (Nalgène™ Oak Ridger à
fermeture étanche) avec 34 mL de solution pour obtenir un rapport liquide/solide V/m
de 5 (OECD, 2000). Les tubes sont placés à plat sur un plateau agitateur pendant 7 jours
à ∼ 300 tours · min−1, la vitesse étant ajustée en fonction de la texture du sol afin de
garder les particules en suspension. La température est thermostatée à 23 ◦C. Au bout
de 7 jours, les tubes sont centrifugés 20 minutes à 10000 g (centrifugeuse Heraeus™
Biostratosr, rotor Falcon). Le surnageant est prélevé sous sorbonne en 2 × 15 mL dans
deux flacons de scintillation pour le dosage de l’241Am. Parallèlement, deux blancs, sans sol
et remplis d’une solution contaminée en 241Am à 250 Bq · L−1, sont effectués pour chaque
conditions afin de quantifier l’adsorption de l’américium sur le dispositif expérimental
(plus particulièrement sur les parois des tubes de centrifugation). Un aliquot est prélevé à
t0. 20 mL de la solution sont directement prélevés en fin d’expérience. Enfin afin de vérifier
les bilans de masse en américium et de quantifier l’adsorption sur les parois (blancs), les
parois sont rincées trois fois à l’acide nitrique dilué. L’241Am est dosé dans l’aliquot, la
solution prélevée et la solution de rinçage.

3 Limites générales de la méthode

Les limites de l’approche en batch résident essentiellement dans l’utilisation et dans
la signification que l’on accorde au coefficient Kd déterminé. Le coefficient de partage Kd
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est censé refléter la partition du soluté entre phase solide et aqueuse à l’équilibre thermo-
dynamique. Or d’une part l’équilibre n’est pas forcément atteint dans les expériences, et
d’autre part l’équation III.13 n’est pas une réaction thermodynamique car elle ne conserve
pas la masse de sites disponibles (Van der Lee, 1997) (voir § III.4). Le concept de Kd n’est
donc qu’une description macroscopique de la rétention des solutés qui ne permet pas de
distinguer les différents mécanismes : adsorption (physique ou chimique) sur les grains so-
lides du sol, précipitation, adsorption sur la paroi des micro-organismes, absorption dans
les micro-organismes, etc. Enfin les conditions expérimentales de l’essai batch sont assez
éloignées de conditions in situ. En effet, (1) l’agitation permanente des batch augmente
la surface spécifique des particules, qui peuvent être brisées, et favorise l’accès du soluté à
tous les sites de rétention et (2) le ratio V/m est nettement supérieur à celui existant sur
le terrain. L’utilisation des valeurs de Kd obtenues pour estimer la mobilité d’un soluté
dans un sol in situ doit donc être effectuée avec la plus grande prudence.

Malgré ces limitations, les expériences en batch restent utiles pour obtenir rapidement
et à moindres frais les grandes lignes des comportements de sorption et de remobilisation
d’éléments dans différentes conditions rencontrées dans les sols. Elles restent également la
technique la plus utilisée avec de nombreuses données disponibles pour comparaison dans
la littérature. L’étude plus fine des phénomènes de sorption ou de désorption, notamment
de leur cinétiques respectives pourra être effectuée à l’aide de techniques plus adaptées
comme les réacteurs à flux continu (Martin-Garin, 2000 ; Martin-Garin et al., 2003 ;
Szenknect, 2003).

4 Conditions expérimentales testées en batch

La figure VI.2 reprend de façon synthétique l’ensemble des expériences réalisées en
réacteurs fermés batch.

Référence

- REF

Glucose

- Glucose = 10-4 M
- Glucose = 10-2 M

Na-Citrate

- Na-Citrate = 10-4 M
- Na-Citrate = 10-2 M

Glucose + Na-Citrate

- Gluc + Na-Cit = 10-4 M
- Gluc + Na-Cit = 10-2 M

Glucose + Ac. Citrique

- Gluc + H-Cit = 10-4 M
- Gluc + H-Cit = 10-2 M

Ac. Citrique

- Ac. Citrique = 10-4 M
- Ac. Citrique = 10-2 M

Fig. VI.2 – Récapitulatif des expériences réalisées batch.
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B Chapitre VII

Études en colonnes de sol

Les études en colonnes permettent d’appréhender simultanément et dynamiquement
les processus d’écoulement et de rétention dans un sol. Le principe de ce type d’ex-

périence est décrit dans ce chapitre, de même que ses avantages et ses limites. L’ensemble
du dispositif expérimental mis en place est aussi détaillé. Le principe de la caractérisation
des écoulements par traçage selon une approche issue de la dynamique des systèmes est
expliqué.

1 Colonnes : avantages et généralités

Le modèle expérimental de type colonne est utilisé comme réacteur ouvert. Il permet
l’étude dynamique du transfert de solutions ou la lixiviation d’espèces présentes dans la
colonne en contrôlant les paramètres physico-chimiques des solutions entrantes (pH, tem-
pérature, force ionique, concentration en ligands, etc.), les paramètres physiques du milieu
poreux dans la colonne (longueur, masse de solide, porosité) et l’hydrodynamique du sys-
tème (flux, teneur en eau, etc.). Ce système possède de nombreux avantages (Schweich
et al., 1981 ; Vauclin, 1990 ; Sigg et al., 2000), avec entre autres :

– une échelle d’observation correspondant à une échelle locale macroscopique (voir
§ II.1.2 – Notion d’échelle) ;

– l’utilisation d’un milieu poreux structuré à la différence d’un réacteur fermé ;
– une séparation des phases en sortie non nécessaire ;
– la possibilité d’étudier la réversibilité des échanges sans avoir à perturber le réacteur

par la séparation des phases ;
– des vitesses d’écoulement imposées au système pouvant être du même ordre de

grandeur que celles observées sur le terrain.
– la possibilité de faire varier les vitesses d’écoulement pour étudier l’influence du

temps de séjour sur la sorption ou le retard.
Deux types de colonnes peuvent être mis en place, les colonne de sol non perturbé et

les colonnes de sol uniformément remplies de sol tamisé. Le premier type correspond à
des carottes de sol non perturbé qui peuvent être insérée en colonnes. Plus représenta-
tives en terme de structure du milieu poreux (macropores, fissures, agrégats), elles sont
très sensibles à l’échantillonnage et peuvent poser des problèmes de reproductibilité d’une
colonne à l’autre. Elles sont principalement utilisées pour des études spécifiques sur les
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écoulements en milieu poreux (Seyfried et al., 1987 ; Magesan et al., 1995 ; Perfect et al.,
2002). Pour les études portant principalement sur les interactions physico-chimiques entre
une solution, un ou plusieurs polluants et un milieu poreux, des colonnes de sol remplies
uniformément sont préférées (Martens, 1993 ; Faure, 1994 ; Pallud, 2000 ; Martin-Garin,
2000 ; Crançon, 2000 ; Février, 2001 ; Szenknect, 2003). La complexité de l’information
structurale est perdue mais il reste néanmoins une structure qui est homogène, reproduc-
tible et plus aisément identifiable. C’est ce dernier type de colonne qui est utilisé dans ce
travail.

En résumé, les colonnes de laboratoire offrent la possibilité de travailler en conditions
dynamiques contrôlées à une échelle macroscopique, se rapprochant de la réalité du terrain
et permettant une manipulation aisée.

2 Les colonnes de laboratoire en pratique

2.1 Types de colonnes

Le choix du type de colonne à utiliser est guidé par un ensemble de contraintes aussi
bien pratiques que financières. Dans ce travail, les principales contraintes sont imposées
par les normes de radioprotection inhérente à l’étude de l’américium (Delacroix et al.,
1994). Les colonnes sont remplies de sol initialement contaminé en 241Am. Pour éviter
toute resuspension de particules fines contaminées, le sol est maintenu en permanence à
une teneur en eau massique≥ w = 15 %. Le remplissage s’effectue donc avec un sol humide
qui impose l’utilisation de colonnes annulaires afin de garantir un remplissage parfaitement
homogène du milieu poreux et une bonne reproductibilité entre colonnes (Pallud, 2000).
Compte tenu de l’activité de la phase solide (500 Bq · g−1 de 241Am) et afin de respecter
l’activité maximale manipulable sous sorbonne (1) les dimensions des colonnes sont fixées
ainsi : hauteur = 15 cm et diamètre = 3 cm, soit un volume = 106 cm2. La masse de sol
sec par colonne est de ∼ 150 g, soit une activité totale de ∼ 7,5 · 104 Bq par colonne. Les
dimensions des colonnes, notamment le ratio entre hauteur et diamètre peuvent influencer
sur leur comportement hydrodynamique en particulier sur les colonnes insaturées (effets
de bords, conditions aux limites). La faisabilité de colonnes insaturées des dimensions
décrites a du être vérifiée.

Les colonnes sont construites sur mesure en plexiglass. Elles sont composées à partir
d’anneaux (h = 7 cm), d’une embase (h = 1 cm) et d’une tête de colonne, assemblés en-
semble par des châınes ; l’étanchéité est réalisée par joints toriques. Les anneaux destinés
aux colonnes insaturées sont percés pour permettre les échanges avec l’atmosphère. L’as-
semblage (de bas en haut) pour les deux types de colonnes est le suivant (voir Fig. VII.1) :

– colonne saturée en eau : une embase avec un filtre d’entrée en polycarbonate de
12 µm (Millipore™) et une grille de protection en polypropylène de 500 µm
(Spectrum Microgon™) + deux anneaux + un filtre de sortie en fluorocarbone
de 70 µm (Spectrum™) + une tête de colonne

– colonne insaturée en eau : une embase avec un filtre de sortie en fluorocarbone
de 70 µm (Spectrum™) et une grille de protection en polypropylène de 500 µm

1. la lourdeur d’expériences en bôıte à gants est ainsi évitée
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Colonne saturée en eauColonne insaturée en eau

Fig. VII.1 – Colonnes annulaires de sol utilisées.

(Spectrum Microgon™) + deux anneaux + un filtre d’entrée en polycarbonate
de 12 µm (Millipore™) + un anneau + une tête de colonne avec goutteur.

2.2 Remplissage

Le sol est mis en place humide dans les colonnes, à une teneur en eau massique d’en-
viron w = 15 % ajustée juste avant remplissage. Le protocole de remplissage est adapté
de Pallud (2000) pour obtenir, de façon reproductible, une masse volumique sèche appa-
rente homogène sur l’ensemble de la colonne. Il consiste à apporter le sol par quantité
fixe (21 g) et à le tasser avec un tournevis plat (20 coups de tournevis par apport de
sol). Deux anneaux supplémentaires (une colonne est composé au final de deux anneaux)
sont remplis afin d’assurer un remplissage homogène jusqu’au sommet de la colonne ; ils
sont ensuite retirés. L’homogénéité du remplissage a été vérifiée lors de la mise au point
des protocoles expérimentaux en utilisant un banc d’auscultation γ (Szenknect, 2003). Le
principe de cet appareil est détaillé à l’annexe B § 3.

2.3 Mise en eau des colonnes

Mise en eau des colonnes saturées

Préalablement à leur mise en eau, une circulation de protoxyde d’azote N2O à 1 bar
pendant 20 minutes permet de remplacer l’air des colonnes. Le protoxyde d’azote étant
plus soluble dans l’eau que l’air, une meilleure saturation est atteinte lors de la mise en eau
(Martin-Garin, 2000). La mise en eau des colonnes saturées s’effectue dans le même sens
que l’écoulement, c’est-à-dire de bas en haut à un débit de 0,04 mL · min−1. La colonne
est laissée en percolation à ce débit pendant deux jours afin d’atteindre une saturation
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optimale. Une rampe programmée permet de passer progressivement du débit de mise en
eau au débit de travail de 0,16 mL · min−1 en 6 à 12 heures. Toute la solution éluée dans
cette phase de mise en eau est collectée.

Mise en eau des colonnes insaturées

La mise en eau des colonnes insaturées s’effectue par le haut de la colonne à l’aide d’un
goutte-à-goutte au débit de percolation (0,04 mL · min−1). Le suivi de la mise en eau d’une
colonne insaturée a été effectuée sur le banc d’auscultation γ lors d’essais préliminaires.
Il est représenté Fig. VII.2. La solution s’infiltre dans la colonne par gravité et capillarité.
La solution atteint la base de la colonne avant que celle-ci ne soit entièrement saturée
et à un certain moment le profil de teneur en eau est homogène dans la colonne. Si
la base de la colonne n’est pas soumise à une succion (pompe), la colonne s’humidifie
alors progressivement en partant du bas pour finalement atteindre une teneur en eau se
rapprochant de la saturation. En pratique, la phase de mise en eau est terminée quand le
profil de teneur en eau et homogène, moment où la pompe de sortie est enclenchée.
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Fig. VII.2 – Suivi dans le temps par auscultation γ du profil d’infiltration lors de la mise en eau
d’une colonne insaturée (q = 0,25 cm · h−1). 1○ humidification initiale du haut de la colonne,
2○ progression du front d’infiltration vers la base, 3○ humidification progressive de la base –
sortie de l’eau en base de colonnes , 4○ établissement d’un profil homogène de teneur en eau, 5○
saturation progressive de la colonne par la base en l’absence de succion.
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2.4 Dispositif expérimental des colonnes

Le dispositif expérimental mis en place (voir Fig. VII.3) reprend en grande partie
les dispositifs utilisés dans des études similaires (Artinger et al., 1998 ; Padilla et al.,
1999 ; Martin-Garin, 2000 ; Février, 2001). Le dispositif se décompose de trois parties :
la colonne en elle-même, la ligne d’alimentation en amont de la colonne et la ligne de
collecte en aval. Ces parties présentent de légères différences entre le montage saturé et le
montage insaturé.

Dispositif des colonnes saturées

Colonne Les colonnes saturées sont percolées de bas en haut pour éviter tout drainage
du système. La masse des colonnes est suivi en continu par pesée sur une balance (Denver
Instrument™ XL–6100, précision 0,1 g).

Ligne amont La solution d’alimentation est conservée en bonbonne (stérile pour les
solutions contenant du glucose et/ou du citrate) avec un bullage identique à celui de la
solution de référence (air enrichi en CO2) afin d’éviter toute précipitation de calcite (voir
§ V.3). La solution est injectée en base de colonne avec une pompe HPLC Gilson™
307 (2). Une vanne d’injection 7 voies (Pharmacia Biotech™ V-7) est placée entre la
pompe et la colonne. Elle est utilisée lors des traçages pour l’injection de créneaux de
tritium.

Ligne aval La ligne aval est composée d’une série de détecteurs analytiques en ligne
et d’un collecteur de fraction. Les détecteurs comprennent une sonde de conductivité et
de pH en série (Pharmacia Biotech™ pH & Conductivity flow cells) (voir § VIII.1.1)
ainsi qu’un scintillateur liquide en ligne pour la mesure du tritium (Packard™ FloOner

505 TR) (voir § V.2.3). La ligne se termine par un collecteur de fractions (Gilson™
202 ou Pharmacia Biotech™ Superfrac) qui récupère l’ensemble des éluats de colonne
directement en flacon de scintillation en verre de 20 mL (Packard™).

Connectiques et vannes Une série de vannes 4 voies (Hamilton™ modèle HVP)
permet d’orienter le flux afin de mettre en ligne les appareils lorsque nécessaire (par
exemple lors de traçage), d’effectuer le rinçage des capillaires ou encore de dévier le flux
des sondes de conductivité et de pH pour en effectuer l’étalonnage. Des connectiques et
tubes « flangeless » de chromatographie basse pression sont utilisés, en particulier des
tubes No-Oxr en téflon gainé PVDF, inerte et imperméable à l’oxygène de diamètre
interne � = 0,5 mm (Interchim™).

2. Les avantages de ce type de pompe sont la précision du débit délivré (∆ < 2 %) même en cas
d’augmentation de la pression dans le circuit causée par exemple par un colmatage partiel en sortie de
colonne, une protection en cas de surpression trop importante dans le circuit ou encore la possibilité de
programmer des rampes d’augmentation de débit pour passer progressivement du débit de mise en eau
(Q = 0,04 mL ·min−1) au débit de percolation (0,16 mL ·min−1).
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Fig. VII.3 – Schéma du dispositif expérimental en colonne. A) colonne saturée en eau et B)
colonne insaturée en eau. Noter les sens d’écoulements opposés et la pompe en aval du montage
insaturé.
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Dispositif des colonnes insaturées

Colonne La principale différence entre les colonnes insaturées et saturées provient du
sens de l’écoulement. Il s’effectue dans le sens gravitaire pour les colonnes insaturées. La
solution est apportée à un goutteur (pour l’obtention de gouttes régulières) au sommet
de la colonne qui comporte un anneau supplémentaire, non rempli de sol. Cette hauteur
supplémentaire fournie par l’anneau permet aux gouttes d’avoir l’énergie potentielle suf-
fisante pour se briser sur une grille (3) placée en tête de colonne à cet effet. Ce dispositif
permet de garantir une bonne dispersion des gouttes sur l’ensemble de la surface d’entrée
de la colonne, favorise un front d’humidification homogène et évite la formation d’un creux
dans le sol à l’aplomb de l’impact des gouttes. Un filtre en polycarbonate 12 µm est placé
entre la grille et la surface sol. Les colonnes comportent des trous latéraux qui permettent
les échanges gazeux avec l’atmosphère.

Ligne amont Identique aux colonnes saturées

Ligne aval Une seconde pompe est disposée en sortie de colonne pour entrâıner le
flux d’eau au même débit que le débit d’entrée. Une pompe péristaltique est utilisée
(Ismatec™ IPr équipée de tubes Tygon Manifoldr de diamètre interne � = 0,44 mm)
car contrairement aux pompes HPLC, ce type de pompe ne se désamorce pas au passage
des bulles d’air, régulièrement présentes à la sortie des colonnes insaturées. Le reste du
dispositif d’analyse et de collecte est identique à celui décrit pour les colonnes saturées.
Seule la durée des collectes est supérieure (500 min), adaptée au débit d’écoulement de
0,04 mL · min−1.

2.5 Types d’écoulements et débits de travail

Colonnes saturées

Les expériences sont effectuées en régime hydraulique permanent. En colonne saturée,
la vitesse maximum d’infiltration qmax est égale à la conductivité hydraulique à saturation
Ks. Le débit maximum utilisable est défini par Qmax = S · qmax = S · Ks. Pour une
colonne de 3 cm de diamètre (S = 7,07 cm2) et un Ks = 2,2 cm · h−1 on obtient un
Qmax = 0,26 mL · min−1. Le débit choisi pour l’ensemble des colonnes saturées est Q =
0,16 mL · min−1 (soit une vitesse de Darcy de q = 1,36 cm · h−1). Ce débit correspond,
compte tenu des dimensions des colonnes, aux vitesses classiquement utilisées pour les
études de transfert de solutés dans les sols (Ma et al., 1996).

Colonnes insaturées

Les expériences sont effectuées en régime hydraulique permanent. En colonne insaturée,
la teneur en eau et le débit d’écoulement sont liés (par la courbe caractéristique h(θ)).
A une teneur en eau ne correspond qu’un seul débit d’écoulement possible. Le débit
choisi pour l’ensemble des colonnes insaturées est Q = 0,04 mL · min−1 (soit une vitesse

3. Cette grille est en réalité composée de deux grilles de maille 0,5 mm collées avec une rotation de
45 qui favorise l’éclatement des gouttes
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de Darcy de q = 0,34 cm · h−1) qui correspond expérimentalement à une teneur en eau
θ ≈ 40−45 %. Ce débit est du même ordre que ceux utilisés en colonnes insaturées remplies
de sol de texture comparable (Pallud, 2000). L’idée générale des écoulements permanents
en colonne insaturée est de garder un profil de teneur en eau homogène sur toute la
hauteur de la colonne. Les deux pompes utilisées au même débit permettent de créer un
écoulement en gardant ce profil homogène. En pratique, le colmatage et/ou l’aspiration
de bulles d’air en base de colonne nécessite l’utilisation d’un débit légèrement supérieur
en sortie de colonne afin d’obtenir un état de pseudo-équilibre (4). Dans tous les cas, les
régulations de débits doivent être exécutées de manière très progressive pour essayer de
ne pas rompre l’écoulement et de rétablir un profil de teneur en eau homogène. Sans l’aide
d’un banc d’auscultation γ, seule la masse de la colonne et une évaluation « à l’œil » très
subjective de l’homogénéité d’humidification (parois de la colonne, filtre de sortie) permet
de renseigner l’expérimentateur. Les colonnes insaturées sur le sol CAD montrent enfin
une augmentation de la teneur en eau à mesure du vieillissement des colonnes.

2.6 Arrêt et destruction des colonnes

Le choix de l’arrêt d’une colonne intervient soit après une durée suffisante d’expérience,
soit en cas de vieillissement avancé de la colonne (généralement caractérisé par des modi-
fications de l’hydrodynamique : courts-circuits, colmatage, etc. ) voire de destructuration
complète. Dans ce travail, la durée des colonnes a été de l’ordre de 150 volumes de pores
pour les colonnes saturées et de 20 à 50 volume de pores pour les colonnes insaturées.
Cette durée est limitée car les solutions apportées sont agressives pour le milieu poreux
(destabilisation des complexes argilo-humiques, dissolution de la matrice carbonatée). La
durée de vie d’une colonne percolée par une solution de sol à l’équilibre peut en revanche
atteindre plusieurs milliers de volumes de pores (Szenknect, 2003).

En fin d’expérience, la colonne est isolée du montage et laissée en drainage par écoule-
ment gravitaire pour obtenir un sol avec w ∼ 20− 25 % plus facilement manipulable. La
colonne de sol est démontée coupée en tranches de 1 cm d’épaisseur. Chaque tranche est
minéralisée selon le protocole décrit § VIII.3 afin d’obtenir le profil d’241Am. Les éléments
majeurs (en particulier Fe et Ca) sont ensuite dosés par ICP-AES à partir des minéralisats
dilués (voir § VIII.1.8).

2.7 Limites

Les expériences en colonnes ont de multiples avantages mais présentent néanmoins
quelques inconvénients. La mise en place et le suivi d’une colonne sont plus complexes et
plus lourds à gérer qu’une série de réacteurs fermés (temps, matériel). Il est ainsi rare de
pouvoir multiplier le nombre de réplicats. En plus de ses limitations générales s’ajoutent

4. En cas de colmatage, le débit de sortie devient inférieur au débit d’entrée : la colonne prend de
l’eau. Si le débit de sortie est plus important que celui d’entrée, la colonne s’assèche progressivement par
le bas. La pompe aval finit par aspirer de l’air : la colonne reprend lentement de l’eau qui est à nouveau
aspirer par la pompe quand la base de la colonne est assez humide. Si un flux sans bulles est généralement
obtenu en début de colonne, l’utilisation d’un débit légèrement supérieur est le seul moyen par la suite
de conserver une teneur en eau constante dans la colonne, au détriment de l’homogénéité du profil d’eau,
probablement imparfaite
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des contraintes spécifiques à cette étude. Comme souligné précédemment, en l’absence de
banc d’auscultation γ une grande partie des informations sur l’état hydrologique de la
colonne, qui dépend de la connaissance de la teneur en eau, provient de la masse de la
colonne. La mesure de cette masse est sujette à plusieurs sources d’erreurs : précision de la
balance, poids et contraintes sur les capillaires, zones d’eau morte mais surtout l’aspiration
variable de la sorbonne sous laquelle est installé le montage. En pratique, le volume des
colonnes de sol étant approximativement de 100 g, une erreur de 1 g sur la masse de la
colonne correspond à une erreur de 1 % sur la teneur en eau volumique. L’erreur sur la
teneur en eau est ainsi l’erreur prépondérante dans les études en colonnes (Padilla et al.,
1999) et elle se répercute sur l’ensemble des autres paramètres (volume de pores, vitesse
de pores réelle, temps de séjour, etc.).

2.8 Conditions expérimentales testées en colonnes

La figure VII.4 reprend de façon synthétique l’ensemble des expériences réalisées en
colonnes saturées et insaturées.

Sous saturée Ca2+

q=1,3 cm/h

- REF
- [Ca2+] = 20 mg.l-1
- [Ca2+] = 0 mg.l-1
- [Ca2+] = 0 mg.l-1 +

[NaCl] = 3.10-2 M

Glucose

q=1,3 cm/h

- REF
- Glucose = 10-4 M
- Glucose = 10-2 M

Na-Citrate

q=1,3 cm/h

- REF
- Na-Citrate = 10-4 M
- Na-Citrate = 10-2 M

Glucose + Na-Citrate (1)

q=1,3 cm/h

- REF
- Gluc + Na-Cit = 10-4 M
- Gluc + Na-Cit = 2,5.10-2 M

Glucose + Na-Citrate (2)

q=1,3 cm/h

- REF
- Gluc + Na-Cit = 10-4 M
- Gluc + Na-Cit = 10-3 M
- Gluc + Na-Cit = 10-2 M

Glucose + Na-Citrate (3)

q=1,3 cm/h

- Gluc + Na-Cit = 10-2 M

Glucose + Ac. Citrique (1)

q=1,3 cm/h

- Gluc + H-Cit = 10-2 M

Glucose + Ac. Citrique (2)

q=1,3 cm/h

- Gluc + H-Cit = 10-2 M

Référence

q=1,3 cm/h

- REF

Référence

q=0,3 / 0,6 cm/h

- REF

Glucose (1)

q=0,3 cm/h

- REF
- Glucose = 10-4 M
- Glucose = 10-3 M

Glucose (2)

q=0,3 cm/h

- REF
- Glucose = 10-4 M
- Glucose = 10-2 M

COLONNES
SATUREES

COLONNES
INSATUREES

Fig. VII.4 – Récapitulatif des expériences réalisées en colonnes. Les solutions d’alimentation
successives sont mentionnées par colonne.
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3 Caractérisation expérimentale et modélisation des

écoulements

La caractérisation des écoulements à l’échelle de cette étude a deux objectifs princi-
paux, d’une part évaluer la reproductibilité des écoulements entre les différentes colonnes
et suivre leur évolution temporelle au cours d’une même expérience, et d’autre part dé-
terminer quels types d’écoulements interviennent dans le milieu poreux.

3.1 Analyse des courbes de percée

L’analyse des courbes de percée permet la caractérisation des écoulements à travers
d’une part l’examen de la forme de la courbe et d’autre part la détermination des moments
temporels.

Forme de la courbe de percée

La forme de la courbe de percée du traceur renseigne sur le comportement interne du
fluide dans la colonne (voir § IV.2.2). En résumé :

– un pic de restitution quasi symétrique est signe d’un milieu homogène,
– une courbe de restitution avec front raide et trâınée traduit la présence de zones

stagnantes,
– une courbe de restitution avec deux ou plusieurs pics traduit la présence de court-

circuit ou d’un écoulement régionalisé (par ex. présence de macropores).

Moments de la courbe de percée

L’analyse des moments d’une courbe de restitution expérimentale permet la détermi-
nation du taux de restitution du soluté (bilan de masse) et le calcul du facteur de retard.
Elle est possible quelle que soit la forme de la fonction d’entrée et les caractéristiques du
traceur employé (Schoen et al., 1999 ; Pang et al., 2003, par ex.). Les moments temporels
sont obtenus à l’aide de programmes spécifiques (par ex. feuille de calcul MathCAD - voir
annexe C § 1).

Moment d’ordre 0 – Bilan de masse : Le moment d’ordre 0 correspond à la surface
sous la courbe, soit une masse. Il est défini comme :

µ0(C(t)) =

∫ ∞

0

C(t)dt (VII.1)

Par définition le moment d’ordre 0 d’une fonction normée f(t) est égal à 1 ; c’est le cas
de la DTS avec µ0(E(t)) = 1.

Le moment d’ordre 0 permet par comparaison à la surface de la fonction d’entrée
µ0(x(t)) de vérifier le bilan de masse (BM) du traceur qui est défini comme :

BM =
µ0(C(t))

µ0(x(t))
(VII.2)

Deux cas peuvent se présenter :
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– BM = 1 : tout le soluté injectée en entrée est restitué en sortie. Le soluté est dit
« conservatif ». S’il a subi des interactions, elles sont entièrement réversibles. C’est
le cas pour un traceur inerte comme le tritium.

– BM < 1 : le soluté a subi de interactions irréversibles à l’échelle de tamps de l’ob-
servation (volatilisation, dégradation par des bactéries, précipitation, fixation irré-
versible, etc.)

Moment d’ordre 1 – Temps de séjour : Le moment d’ordre 1 correspond à la
position du centre de gravité de la courbe, il est défini comme :

µ1(C(t)) =

∫ ∞

0

tC(t)dt (VII.3)

Le temps de séjour ts du réactif lié au transport convectif est défini par :

ts =
µ1

µ0

(VII.4)

Le moment d’ordre 1 d’une fonction normée f(t) est par définition égal à ts. C’est le cas
de la DTS avec µ1(E(t)) = ts.

Le facteur retard R définit le retard que subit un soluté réactif au cours de son transfert
dans le milieu poreux, par rapport au transfert d’une molécule d’eau. Il s’écrit :

R =
tsol.s

teau
s

(VII.5)

Dans le cas d’un écoulement permanent uniforme, on a teau
s =

L.θ

q
=

Vp

Q
avec L [L] la

longueur de la colonne, θ la teneur en eau volumique, q [L · T−1] et Q [L3 · T−1] la vitesse
et le flux de Darcy et Vp [L3] le volume de pore.

Trois cas peuvent se présenter :
– R = 1 : il n’y a pas d’interactions entre le soluté et le milieu géo-pédologique. C’est

le cas du tritium.
– R < 1 : le soluté avance plus vite que les molécules d’eau. Il ne « voit » pas tout le

volume de pore. C’est le cas des solutés anioniques Br−, Cl− dans des sols de charge
globale négative, on parle d’exclusion anionique.

– R > 1 : le soluté est en retard par rapport aux molécules d’eau. C’est le cas lorsqu’il
subit des interactions avec la matrice solide au cours du transfert.

Le temps médian tm, temps au bout duquel la moitié du soluté est sorti, est parfois
utilisé en remplacement ou complément de ts, en particulier quand BM < 1 (Février,
2001). Il est obtenu graphiquement à partir de la courbe normée cumulée. Attention, les
temps de séjours ts et médian tm ne sont identiques que pour des courbes de restitution
symétriques et de BM = 1.

Moment centré d’ordre 2 – Variance : Le moment centré d’ordre 2 correspond à
l’étalement du signal autour du temps de séjour moyen ts. Il est défini comme :

µ
′

2(C(t)) =

∫ ∞

0

(t− ts)
2C(t)dt (VII.6)
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C

µ0

µ1

µ2

Fig. VII.5 – Moments d’ordre 0 (µ0), 1 (µ1) et 2 (µ2) d’une courbe de réponse à un créneau

Il caractérise la variance σ2 de la distribution, elle-même définie comme :

σ2 =
µ

′
2

µ0

(VII.7)

Cet étalement est lié au transport dispersif sans échange (modèle CDE) ou avec échanges
(modèle MIM), voire au transport dispersif plus les interactions si elles existent. Il est
calculé à titre indicatif.

3.2 Ajustement des modèles d’écoulement aux résultats expéri-
mentaux

L’ajustement des modèles d’écoulements convection-dispersion (CDE) et/ou eau mo-
bile/immobile (MIM) (voir § IV.3.1 et 3.2) est réalisé sur des courbes normées après vé-
rification d’un bilan de masse de 1. Les modèles sont résolus analytiquement à l’aide des
solutions proposées par Toride et al. (1993) pour une injection de type impulsion de Dirac.
La résolution est effectuée à l’aide d’une feuille de calcul MathCAD (voir annexe C § 2) dé-
veloppée au Laboratoire d’Etude des Transferts en Hydrologie et Environnement (LTHE)
de Grenoble. Plusieurs solutions peuvent exister pour ajuster la même courbe et le ré-
sultat d’un ajustement automatique est très sensible aux valeurs initiales sélectionnées
(Koch et al., 1993 ; Martens, 1993), pouvant fournir, certes des valeurs aux paramètres de
formes, mais pas nécessairement une information mécaniste ou physique (voir § IV.3.6).
La procédure d’optimisation choisie pour cette étude est donc manuelle (Février, 2001).

Les paramètres obtenus sont le coefficient de dispersion du milieu D [L2 · T−1] traduit
en termes de dispersivité [L] et de nombre de Peclet Pe [–], auxquels s’ajoute la fraction
d’eau mobile β [–] et le coefficient d’échange α [T−1] dans le cas d’ajustements avec
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le modèle MIM. Les temps caractéristiques de l’écoulement sont aussi déterminés (voir
§ IV.3.3 et 3.5).

3.3 Récapitulatif des paramètres hydrodynamiques
obtenus en colonnes

De nombreux outils expérimentaux et analytiques donnent accès aux paramètres des-
criptifs et hydrodynamiques des colonnes. Le tableau VII.1 synthétise l’ensemble de ces
paramètres et leur méthode d’obtention.

Tab. VII.1 – Méthodes d’obtention des variables descriptives, des temps caractéristiques et des
paramètres hydrodispersifs des colonnes colonnes de sol. D’après Pallud (2000).

Données Moments Modèles

expérimentales de la DTS CDE/MIM

q [L ·T−1] ×
ρd [M ·L−3] ×
w [M3 ·M−3] ×
θ [L3 ·L−3] ×
Vp [M3] ×
δt [T] ×
BM [–] ×
R [–] ×
D(m) [L2 ·T−1] ×
α [T−1] ×
θm [L3 ·L−3] ×
β [–] ×
Pe [–] ×
tconv [T] ×
ts [T] ×
tα [T] ×
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B Chapitre VIII

Outils analytiques

Un ensemble de paramètres chimiques, radiochimiques et microbiologiques ont été
évalués en utilisant un large panel de techniques analytiques. Les analyses chimiques

sur les échantillons liquides regroupent la mesure du pH et de la conductivité par électrodes
de verre, les dosages de l’alcalinité par la méthode de Gran, des cations et des acides
organiques par électrophorèse capillaire, des anions par chromatographie ionique liquide,
du glucose et du fer par colorimétrie, du carbone organique et inorganique avec un COT-
mètre ainsi qu’un dosage multi-élémentaire par ICP-AES. Les analyses radiochimiques sur
les échantillons liquides concernent le dosage de l’241Am par scintillation liquide α et/ou
spectrométrie γ, la mesure en ligne du tritium par scintillation liquide β. Pour l’analyse des
profils de sols en 241Am et en éléments majeurs (Ca, Fe, Al) une minéralisation préalable a
été effectuée, les analyses étant ensuite effectuée sur les minéralisats liquides. Enfin le suivi
macroscopique de la réponse microbiologique du sol a consisté d’une part dans l’estimation
de la biomasse par dénombrement des colonies bactériennes sur bôıtes de Pétri, et d’autre
part dans le suivi de l’activité microbienne par des mesures de respiration. Le détail des
protocoles analytiques est reporté dans ce chapitre et en annexes.

1 Analyses chimiques

Les échantillons sont conservés au réfrigérateur à +4 ◦C après collecte. Les échantillons
contenant des substances organiques (glucose, acides organiques) sont congelés à −20 ◦C
après une filtration à 0,2 µm par filtre seringue en polycarbonate (système de filtration
Swinexr Millipore™) ou polyethersulfone PES (Nalgène™), selon les recommanda-
tions de Karlsson et al. (1999). Le seuil de coupure particulaire/dissous est fixé dans cette
étude à 0,2 µm (1) et se superpose au seuil non stérile/stérile.

1.1 Mesure du pH, de la conductivité et de l’alcalinité

La mesure du pH des solutions est réalisée sur paillasse avec un pH–mètre Wtw™ Inolab 1
équipé d’une micro–électrode en verre SenTix Micr.

1. Ce seuil est communément fixé à 0,45 µm

109
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En colonnes, la mesure de pH est effectuée en ligne, en sortie de colonne avec une
micro-électrode (Pharmacia Biotech™) montée dans une cellule à flux continu, et qui
inclut une correction automatique des légères fluctuations possibles de la températures
des solutions. Le temps de réponse est rapide avec un équilibre atteint pour des temps de
contact de l’ordre de la minute. Le temps de réponse peut augmenter en cas de coating
(argiles, oxydes de fer) sur l’électrode en cours d’expérience. La dérive est négligeable sur
la durée d’une expérience en colonne (∼ 1 mois). Ces électrodes sont étalonnées avant
chaque utilisation avec des solutions tampons certifiées (DIN/NBS).

La conductivité est mesurée en ligne à la sortie des colonnes de sol à l’aide d’une cellule
à flux continu de 5 mm3 (Pharmacia Biotech™) qui inclut également une correction
automatique température. La réponse est linéaire en fonction de la concentration d’une
espèce donnée et quasi instantanée, ce qui est tout à fait adapté à l’observation d’un phé-
nomène transitoire rapide. L’électrode est contrôlée périodiquement à l’aide de solutions
certifiées à 147 et 1413 µS · cm−1.

La gestion des électrodes de pH et de conductivité en ligne est effectuée par le moniteur
pH/C–900 Pharmacia Biotech™ et les réponses sont enregistrées sur les deux lignes
analogiques indépendantes de l’appareil de scintillation liquide en ligne FloOner 505 TR
de Packard™.

1.2 Dosage de l’alcalinité par la méthode de Gran

Présentation et principe du dosage de l’alcalinité

L’alcalinité traduit la capacité d’une solution à neutraliser les acides et correspond à
la somme des concentrations de toutes les bases en solution. Dans un système carbonaté
simple elle s’exprime comme :

Alc = [HCO−
3 ] + 2 [CO2−

3 ] + [OH−]− [H+] (VIII.1)

Pour les solutions contentant peu ou pas d’acides faibles et dans des gammes proches
de la neutralité, seul l’acide carbonique dissous intervient dans l’alcalinité. Pour des pH
inférieurs à 8,3 moins de 1 % de l’acide carbonique est présent sous la forme CO2−

3 et seul
HCO−

3 intervient. L’alcalinité est dans ces conditions un moyen direct de doser HCO−
3 .

L’alcalinité est généralement déterminée par titration avec une solution acide de titre
connu. La méthode la plus précise est la titration de Gran qui transforme en fonction
linéaire F la courbe de titrage. La fonction F est définie par :

F = (V + V0) · 10−pH (VIII.2)

où V est le volume d’acide ajouté et V0 est le volume initial de l’échantillon. Au delà
du point où tous les HCO−

3 ont été convertis en H2CO3, le pH décrôıt linéairement avec
l’ajout d’acide. En pratique, on représente F en fonction du volume d’acide ajouté. Le
point d’équivalence (autour de pH=4.3–4.5) correspond à l’intersection avec l’axe des
abscisses de la partie linéaire de la courbe (voir Fig. VIII.1).

Les principaux avantages de la méthode sont : (1) le point d’équivalence n’a pas besoin
d’être déterminé précisément lors de la titration, (2) le point d’équivalence est déterminé
par régression linéaire sur plusieurs valeurs de pH et enfin (3) les erreurs de calibration
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Fig. VIII.1 – Principe du dosage de l’alcalinité par la méthode de Gran.

du pH-mètre ne sont pas importantes car seuls des changements relatifs de [H+] sont uti-
lisés (Appelo et al., 1996). Le principal inconvénient dans l’assimilation de l’alcalinité à
la concentration en HCO−

3 est de rester dans le domaine de validité précédemment défini.
La présence d’acides organiques à des concentrations équivalentes à celle des carbonates
(environ 10−4− 10−3 M) ne permet donc plus d’associer la valeur d’alcalinité à la concen-
tration en carbonates. C’est le cas dans les solutions contenant du citrate et/ou du glucose
(dégradation en acides organiques secondaires) à partir de 10−4 M. La concentration en
carbonates est alors obtenue par le dosage du carbone inorganique (voir § 1.7).

Appareillage et mesure

La titration est effectué dans un bécher agité de 5 mM, avec un volume initial d’échan-
tillon V0 de 4ml et des ajouts de 100 µL d’acide HCl à 10−2 M. Les mesures de pH sont
prises à l’équilibre avec un pH–mètre de paillasse. L’étalonnage de l’électrode est effectué
sur deux points (pH 4 et 7) avec des solutions tampons certifiées (DIN/NBS). Le point
d’équivalence est calculé sur un tableur par régression de la partie linéaire de la courbe (4
points minimum).

1.3 Dosage des cations et des acides organiques par
électrophorèse capillaire

Présentation et principe de l’électrophorèse capillaire

L’électrophorèse capillaire est une méthode analytique permettant de doser de nom-
breuses molécules et/ou ions, à la fois inorganiques (anions et cations) et organiques (e.g.
les acides organiques), dans la mesure où elles sont chargées (+ ou -). Ses principaux avan-
tages sont une quantité requise d’échantillon très faible (< 500 µL), des temps d’analyses
courts (< 10 min) et une consommation de réactifs ou de solvants négligeable, pour une
bonne sensibilité et des performances comparables à celles de la chromatographie liquide.

Le principe de l’électrophorèse capillaire repose sur la migration des espèces en solution
porteuses d’une charge électrique globale, sous l’effet d’un champ électrique. La migration
s’effectue dans un tube capillaire ouvert à ses extrémités, en verre de silice de très faible
diamètre (15 à 150 µm) d’une longueur L variant entre 20 et 80 cm en contact avec les
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Fig. VIII.2 – Principe de l’électrophorèse capillaire. D’après Rouessac et al. (2000).

électrodes par deux réservoirs remplis d’électrolyte situés de part et d’autre. Le capillaire
est rempli du même électrolyte dans lequel se déplace les espèces, les espèces cationiques
migrant vers la cathode, les espèces anioniques vers l’anode, le flux général dépendant de la
polarité de la paroi du capillaire (2). L’ensemble est placé dans une enceinte thermostatée.
Après injection de l’échantillon dans le capillaire, on applique aux électrodes une différence
de potentiel pouvant atteindre 30 kV (3). Le système de détection étant placé à une seule
extrémité du capillaire, on inverse ou non les pôles et la polarité de la paroi du capillaire
selon la nature des espèces à doser. En mode UV (cette étude), le capillaire coupe le trajet
optique entre la source et le photomultiplicateur, ce qui permet de mesurer l’absorbance
de la solution en évitant tout volume mort. La détermination des concentrations s’effectue
par comparaison à une courbe d’étalonnage réalisée avant chaque dosage en utilisant des
étalons multi-éléments adaptés.

Appareillage et mesure

Le dosage des cations et des acides organiques est réalisé avec un appareil Wa-
ters™CIA, équipé d’un capillaire de silice de longueur 60 cm et de diamètre interne
75 µm. Les deux dosages sont effectués séparément, la configuration de l’appareil étant
différente (voir un récapitulatif Tab. B.1 à l’annexe B § 4). Les électrophorégrammes sont
traités avec le logiciel Waters™Milleniumr.

Dosage des cations Les cations dosés sont par ordre de sortie : NH+
4 , K+, Ca2+, Na+,

Mg2+. La méthode employée (WATERS, 1995) utilise comme électrolyte un mélange UV
Cat2r – 18 Crown 6 – Tropolone. La tension utilisée pour la migration est de 20 kV. La
mesure est effectuée par mesure UV inverse à 185 nm, en mode hydrostatique. Le volume
nécessaire à la mesure est de 500 µL et le temps d’analyse de 6,5 minutes. Les échantillons
sont préalablement filtrés à 0,2 µm et acidifiés (4). Les gammes d’étalonnage types utilisées

2. Le sens de l’écoulement de l’électrolyte (ou flux electro-osmotique) peut être inversé en ajoutant
des surfactant qui modifient la charge de surface du capillaire

3. L’intensité ne doit pas dépasser 100 µA (soit une puissance dissipée d’environ 3 W maximum) afin
d’éviter l’échauffement du capillaire

4. 10 µL d’acide nitrique HNO3 68 % supra-pur sont ajoutés par cupule d’échantillon de 500 µL, le
facteur de dilution étant directement pris en compte dans l’étalonnage par ajout de 10 µL d’eau ultra-
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dans l’étude pour le dosage des cations par électrophorèse capillaire sont données dans
le tableau VIII.1. Un électrophorégramme type de séparation de cations est représenté
Fig B.4 à l’annexe B § 4.

Quelques références bibliographiques : Jandik et al. (1993) ; WATERS (1995) ; Aupiais
(1997) ; Rouessac et al. (2000)

Dosage des acides organiques Les acides organiques et les anions dosés sont par
ordre de sortie : Br−, Cl−, SO2−

4 , NO−
3 , citrate, malate, F−, HPO2−

4 , acétate et lactate.
La méthode employée (WATERS, 1995) utilise comme électrolyte un mélange Chromate
– OFM-OH−r – Acide borique. La tension utilisée pour la migration est de 15 kV. La
mesure est effectuée par mesure UV inverse à 254 nm, en mode hydrostatique. Le volume
nécessaire à la mesure est de 500 µL et le temps d’analyse de 8 minutes. Les gammes
d’étalonnage types utilisées dans l’étude pour le dosage des acides organiques par élec-
trophorèse capillaire sont données dans le tableau VIII.1. Les gammes d’étalonnage pour
les anions ne sont pas reportées car les anions ont été dosés séparément par chromato-
graphie ionique liquide. Un électrophorégramme type de séparation d’anions et d’acides
organiques est représenté Fig B.5 à l’annexe B § 4.

Quelques références bibliographiques : Jandik et al. (1993) ; WATERS (1995) ; Göttlein
et al. (1996) ; Westergaard et al. (1998) ; Zhang et al. (1998) ; Barbas et al. (1999) ;
Chen et al. (1999) ; Strobel et al. (1999) ; Van Hees (1999) ; Dahlen et al. (2000) ;
Dabek-Zlotorzynska et al. (2000) ; Hagberg et al. (2000) ; Strobel (2001).

Tab. VIII.1 – Gammes d’étalonnage types utilisées pour le dosage des cations et des acides
organiques par électrophorèse capillaire.

Gammes d’étalonnage cations Gammes d’étalonnage AO

(mg ·L−1) (M) (M)

NH+
4 0,1− 3 5,56 10−6 − 1,67 10−4 Citrate 5 · 10−6 − 10−4

K+ 1− 10 2,56 10−5 − 2,56 10−4 Malate 5 · 10−6 − 10−4

Ca2+ 20− 80 5,00 10−5 − 2,00 10−3 Acétate 5 · 10−6 − 10−4

Na+ 1− 10 4,35 10−5 − 4,35 10−4 Lactate 5 · 10−6 − 10−4

Mg2+ 0,1− 3 4,12 10−6 − 1,23 10−4

Problèmes éventuels

L’acidification pour le dosage des cations est impératif pour les solutions fortement
carbonatées. Elle prévient d’une mauvaise séparation des pics de Ca2+ et de Na+, ainsi
que de pics de Mg2+ présentant une forte trâınée (WATERS, 1995).

pure par cupule d’étalon. Les impuretés éventuelles apportées par l’ajout d’acide sont contrôlées par des
blancs (eau ultra-pure acidifiée).
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1.4 Dosage des anions par chromatographie ionique liquide

Présentation et principe de la chromatographie ionique liquide

La chromatographie ionique liquide (ILC) est une des plus anciennes techniques de
chromatographie. Elle permet la purification, l’identification et le dosage de nombreuses
molécules. Le principe de l’ILC est basé sur un échange d’ions sur résine, chargée soit
positivement (pour séparer des anions) soit négativement (pour séparer des cations). Les
ions sont entrâınés par une phase mobile (éluant) et séparés par l’action de la phase
stationnaire (colonne composée d’une résine échangeuse d’ion) (voir Fig VIII.3). Selon
que l’interaction électrostatique entre la résine de la colonne et les ions à séparer est plus
ou moins forte, la séparation se fera plus ou moins facilement. La détection s’effectue dans
cette étude par conductimétrie. Comme de façon classique en chromatographie, la surface
des pics permet de calculer, de façon relative, les proportions des différents composés
constituants la solution. Pour effectuer un dosage, il est donc nécessaire de se référer à
une solution étalon.

Appareillage et mesure

Le dosage des anions (Cl−, F−, NO−
3 , NO−

2 , SO2−
4 , PO3−

4 ) est réalisé avec un appareil
Dionex™DX–120, piloté par le logiciel Chromeleonr version 6.20 et équipé d’une pré-
colonne Ionpacr AG–14 et d’une colonne Ionpacr AS–14. Ce type de colonne permet
également de détecter la présence d’acides organiques à faible poids moléculaire comme
l’acétate, le formate et l’oxalate. Le volume nécessaire à la mesure est de 5 mL. Le temps
d’analyse est de l’ordre de 16 min pour un éluant composé de Na2CO3 à 3,5 · 10−3 M et
de NaHCO3 à 10−3 M et injecté à un débit de 1 mL · min−1 (voir les chromatogrammes
Fig. B.7 de l’annexe B § 5). Un éluant moins concentré a aussi été utilisé pour améliorer
la séparation des composés organiques entre les fluorures et les chlorures, amenant à des
temps d’analyse > 16 min (voir les chromatogrammes Fig. B.6 de l’annexe B § 5). Une
filtration préalable de l’échantillon à 0,2 µm est effectuée. Les limites de détection et de
quantification pour les anions sont données dans le tableau VIII.2.

Fig. VIII.3 – Principe de la chromatographie ionique liquide.
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Tab. VIII.2 – Gammes d’étalonnage types utilisées pour le dosage des anions par chromatogra-
phie ionique.

Gammes d’étalonnage types

(µg ·L−1) (M)

F− 100− 1000 5,26 10−6 − 5,26 10−5

Cl− 100− 1000 2,82 10−6 − 2,82 10−5

NO−
2 100− 1000 2,17 10−6 − 2,17 10−5

Br− 100− 1000 1,25 10−6 − 1,25 10−5

NO−
3 100− 1000 1,61 10−6 − 1,61 10−5

SO2−
4 100− 1000 1,04 10−6 − 1,04 10−5

PO3−
4 200− 1000 2,11 10−6 − 1,05 10−5

Problèmes éventuels

La présence de citrate à fortes concentrations dans les échantillons entrâınent de nom-
breuses perturbations dans les dosages, notamment de la ligne de base, ce qui limite voire
empêche la quantification des autres espèces. En effet, les concentrations d’éluants utilisées
sont trop faibles pour faire sortir le citrate pendant la séquence de l’échantillon ou même
après les rinçages ; le citrate reste piégé dans la colonne de chromatographie et n’est élué
que tardivement, au cours des séquences suivantes. La solution consiste à effectuer des sé-
quences à deux concentrations successives d’éluants. La première concentration habituelle
d’éluant permet d’éluer les anions, un éluant plus concentré étant utilisé en fin d’analyse
pour éluer la colonne des molécules comme le citrate. Cette technique à double éluant (à
base de tétraborate de sodium), encore en cours de mise en place au laboratoire, n’a pu
être opérationnelle pour cette étude. Le dosage des anions par ILC n’a par conséquent
donné que peu de résultats dans les échantillons fortement concentrés en citrate.

Quelques références bibliographiques : DIONEX (1998) ; Rouessac et al. (2000).

1.5 Dosage du glucose par colorimétrie

Présentation et principe du dosage du glucose par colorimétrie

La mesure quantitative du glucose en solution est obtenue par dosage colorimétrique à
partir du kit Sigma™ 510-A. Ce dosage est basé sur deux réactions enzymatiques couplées.
Le réactif du kit est composé des deux enzymes glucose-oxydase et peroxydase ainsi que
du réactif coloré o-dianisidine. Le glucose, en milieu aqueux et en présence d’oxygène, est
oxydé en présence de glucose oxydase, en acide gluconique avec formation de peroxyde
d’hydrogène. Celui-ci réagit avec l’o-dianisidine (incolore) en présence de peroxydase, pour
former de l’o-dianisidine oxydée, qui devient brun-orangé. L’intensité de la coloration
mesurée à λ = 445 nm est proportionnelle à la concentration en glucose.

Glucose + H2O + O2
glucose−oxydase−−−−−−−−−→ Acide Gluconique + H2O2
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H2O2 + o−Dianisidine(incolore)
peroxydase−−−−−−→ o−Dianisidine oxyde (brun− orange)

Appareillage et mesure

Le dosage colormimétrique du glucose est réalisé avec le spectrophotomètre MPM 3000
(Wtw™) à λ = 445 nm (position 1). Le volume nécessaire à la mesure est de 400 µL qui
donne pour un rapport réactif/échantillon de 10 une gamme de concentrations allant de
5 · 10−5 à 5 · 10−4 M (limite de linéarité à 10−3 M). Il est possible de descendre à des
concentrations en glucose de 10−5 M en utilisant un rapport réactif/échantillon de 2,5.
Le volume d’échantillon nécessaire est alors de 1,6 mL. Le temps de réaction est de 45
minutes. Aucun pré-traitement de l’échantillon n’est nécessaire.

1.6 Dosage du fer total par colorimétrie

Présentation et principe du dosage du fer total par colorimétrie

Le dosage du fer total en solution s’effectue avec le kit Wtw™ 14761. Le fer (II)
réagit avec le réactif Fe-An Ferrospectralr (acide (pyridyl-2)-3-bis(phényl-4-sulfonique)-
5,6-triazine-1,2,4 sel disodique dans un tampon thioglycolate) en formant un complexe
soluble coloré violet dosé par colorimétrie. L’addition du réactif Fe-An contenant du thio-
glycolate d’ammonium permet de minéraliser les complexes faibles de fer et de réduire le
Fe(III) en Fe(II). L’intensité de la coloration mesurée à λ = 540 nm est proportionnelle à
la concentration en fer total présent en solution.

Appareillage et mesure

Le dosage colorimétrique du fer total est réalisé avec le spectrophotomètre MPM 3000
(Wtw™) à λ = 540 nm (position 4). Le volume nécessaire à la mesure est de 10 mL
est nécessaire pour couvrir la gamme de concentrations 0,02 à 0,8 mg · L−1, auquel 6
gouttes de réactif (excès) sont ajoutés. Pour une gamme de concentrations plus élevées,
0,1 à 4 mg · L−1, un volume de 5 mL est suffisant, auquel sont ajoutés 3 gouttes de
réactif (excès). Le temps de réaction varie de 3 à 30 minutes. Aucun pré-traitement de
l’échantillon n’est nécessaire.

1.7 Dosage du carbone organique et inorganique par COT-mètre

Présentation et principe de la mesure TOC

Le carbone sous sa forme organique ou inorganique en solution est obtenu par plusieurs
types de mesures. La mesure du carbone total (TC) procède par une combustion de
l’échantillon dans un four chauffé à 680 ◦C avec analyse du CO2 formé par un détecteur
infrarouge. Pour la mesure du carbone inorganique (IC), l’échantillon est acidifié par ajout
d’acide phosphorique 25 % qui entrâıne la décomposition du carbone inorganique en CO2,
dosé en infrarouge. Le carbone organique (TOC) est obtenu par différence entre le carbone
total et le carbone inorganique.
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Appareillage et mesure

Le dosage du carbone organique et inorganique en solution est réalisé avec un COT-
mètre Shimadzu™ TOC SSM-5000A équipé d’un catalyseur haute sensibilité. Le volume
nécessaire pour un dosage complet (TOC = TC− IC) est de 50 mL. La gamme de mesure
en TC et IC utilisée dans cette étude s’étend de 0,2 à 3000 mg · L−1. Une filtration préalable
de l’échantillon à 0,2 µm est effectuée.

Dans les solutions contenant des acides organiques en quantité importante ([AO] ∼
[HCO−

3 ]), le dosage IC est utilisé en remplacement du dosage d’alcalinité pour connâıtre
la concentration en solution des carbonates. La correspondance entre la donnée IC et la
concentration en solution en carbonates ([HCO−

3 ] dans les gammes de pH de l’étude) est
donnée par la relation :

[HCO−
3 ] =

mIC

MC

=
1

12
· mIC [M] (VIII.3)

avec [HCO−
3 ] [M] la concentration en carbonate, mIC [g · L−3] la concentration massique

en carbone inorganique et MC [g · mol−1] la masse molaire du carbone.

Problèmes éventuels

La determination d’une faible concentration en carbone organique dans une eau for-
tement carbonatée (IC élevé) peut poser des problèmes avec notamment des résultats
où IC > TC. Pour y remédier, il est possible d’ajouter à l’échantillon, préalablement au
dosage, une certaine quantité d’acide (chlorhydrique) et de purger la solution par bullage
(gaz neutre) afin d’enlever la composante inorganique. L’ajout d’acide doit resté modéré
pour ne pas commencer à minéraliser la matière organique présente dans l’échantillon.
Le carbone restant, noté NPOC pour « Non Purgeable Organic Carbon » correspond au
carbone organique moins les composés organiques volatils et est dosé en mode TC. La
valeur NPOC est théoriquement plus exacte car obtenue directement et s’affranchit du
calcul par différence TC− IC.

1.8 Dosage multiélémentaire par ICP–AES

Présentation et principe de l’ICP–AES

Le dosage multi-élémentaire par ICP/AES (Inductively Coupled Plasma Atomic Emis-
sion Spectrometry) est une technique puissante permettant la mesure simultanée de nom-
breux éléments en traces ou ultra traces. En pratique, l’échantillon liquide est nébulisé et
transporté par un flux d’argon vers le plasma où il est décomposé, atomisé et ionisé à de
très hautes températures (7000 à 15000 K). Les atomes et les ions excités émettent des
ondes électromagnétiques formant des spectres discrets de raies qui caractérisent les tran-
sitions électroniques de chacun des éléments. L’analyse de la concentration d’un élément
de la solution se fait par comparaison avec une gamme étalon.
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Appareillage et mesure

Le dosage d’éléments en ICP–AES est réalisé sur un appareil Perkin Elmer™ OP-
TIMA 4300 DV équipé d’un nébuliseur concentrique Meinhard type C et d’une chambre
cyclonique Umballed. Le volume d’échantillon nécessaire est de 5 ml et la durée d’une
analyse est de 6 min. La gamme de mesure s’étend de 0,5 à 50 mg · L−1.

2 Analyses de l’241Am

2.1 Dosage de l’241Am en solution par scintillation liquide α

Présentation et principe de la scintillation liquide

La scintillation liquide consiste à mélanger un échantillon radioactif avec un cocktail
scintillant qui comprend les composants suivants : un solvant organique (toluène, xylène
ou pseudocumène), une molécule fluorescente (émettrice de photons) telle que le PPO et
un émulsifiant assurant un mélange efficace de l’échantillon aqueux dans la phase orga-
nique. La fonction du cocktail scintillant est de convertir l’énergie cinétique de la particule
radioactive en une émission de lumière (photons) susceptible d’être détectée par la pho-
tocathode de l’appareil. Le schéma de principe est détaillé Fig. VIII.4. Le mélange échan-
tillon/cocktail scintillant s’effectue dans un flacon transparent aux photons lumineux, en
verre ou en plastique, d’un volume utile égal à 20 mL.

La scintillation liquide est à l’origine la technique de prédilection utilisée pour le dosage
des émetteurs bêta comme le tritium. Depuis une dizaine d’années, les constructeurs
ont développé des appareils permettant de discriminer les impulsions engendrées par un
électron β de celles produites par une particule α (système Pulse Shape Analyser de
Wallac™). Ces appareils disposent également de chambres permettant d’éliminer les
impulsions cöıncidentes générées par les particules cosmiques. Ces deux innovations offrent
la possibilité de doser un émetteur alpha isolé avec une très grande sensibilité grâce à une
efficacité de détection très élevée (voisine de 100 %) conjuguée à un bruit de fond très
faible (voisin de 3 à 4 impulsions par minute) (5) (Morello et al., 2001).

En plus de son efficacité de détection, la scintillation liquide α présente le deuxième
avantage de ne nécessiter qu’une préparation mineure de l’échantillon lorsque l’isotope est
associé à une matrice simple (eau ou solution de sol). La préparation est plus conséquente
lorsque celui-ci doit être libéré par minéralisation d’une matrice minérale (sol – voir § 3),
organique ou végétale pour limiter l’atténuation du signal par re-adsorption des photons.

Préparation des échantillons pour le dosage en scintillation liquide

Pour les matrices aqueuses simples, un rapide pré-traitement est effectué sur l’échan-
tillon directement dans le flacon de scintillation de 20 mL. L’opération consiste à évaporer
à sec l’échantillon sur un bain de sable à 80 − 100 ◦C et à redissoudre le résidu obtenu
dans un volume contrôlé (1 mL) d’acide faiblement concentré (HNO3 à 0,1 N). Cet ajout

5. Ces appareils ne peuvent cependant pas différencier des isotopes émetteurs alpha dont les énergies
d’émissions ne diffèrent que de 500 à 800 keV.
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Fig. VIII.4 – Principe de la scintillation liquide. D’après Morello et al. (2001).

est à nouveau évaporé pour permettre un lessivage des parois du flacon par les vapeurs
acides condensées et ainsi récupérer la partie adsorbée (6). Le résidu est à nouveau repris
dans 1 mL de HNO3 à 0,1 N. Ceci conduit à la préparation d’une série d’échantillons aux
propriétés physico-chimiques relativement homogènes laissant néanmoins une certaine lati-
tude dans le volume de la prise d’essai utilisable. Le mélange scintillant est ajouté (19 mL)
pour compléter le flacon de comptage à 20 mL et le flacon est homogénéisé par agitation
manuelle.

Pour des échantillons contenant de fortes concentrations en substances organiques (par
exemple citrate et/ou glucose à 10−2 M), une minéralisation plus poussée est nécessaire.
Cette étape s’effectue après l’évaporation initiale de l’échantillon par action à chaud en voie
humide d’une mélange acide oxydant. Cette minéralisation s’effectue en plusieurs cycles
comprenant chacun une phase d’évaporation à sec suivie d’une reprise par un mélange
composé de 1 mL d’HNO3 plus ou moins concentré + 100−200 µL d’H2O2 pur. Le résidu
minéral obtenu (généralement de couleur blanche) est ensuite repris dans 1 mL de HNO3

à 0,1 N avant d’être complété par le mélange scintillant selon les proportions indiquées
précédemment.

Cette étape de minéralisation a pour but de limiter le quenching chimique des échan-
tillons, même si l’incidence du quenching sur la détection du signal produit par une par-
ticule α reste mineure (7) (Morello et al., 2001). En fonction de la matrice de l’échantillon,
le temps de préparation peut donc varier de la minute à une douzaine d’heures.

6. Cette étape est déterminante pour des éléments comme l’241Am qui ont une forte propension à
s’adsorber sur tous les types de parois.

7. L’intensité du quenching dépend à la fois de la charge saline de l’échantillon et des substances
utilisées pour le maintenir en solution. Ce phénomène est donc susceptible de varier d’un échantillon à
l’autre et peut occasionner une perte d’efficacité importante, notamment pour le dosage d’un émetteur β.
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Appareillage et mesure

Le dosage de l’241Am par scintillation liquide α est réalisé par un appareil Wal-
lac™ Quantulusr capable de mesurer de très faibles activités, grâce aux technologies,
matérielles et logicielles qui permettent d’atteindre et de garantir des bruits de fond ex-
trêmement bas. Le mélange scintillant utilisé est l’Ultima Goldr (Packard™) avec un
rapport échantillon/mélange scintillant de 1/19. Les temps de comptage sont de l’ordre
de 1 à 5 heures. La limite de quantification du 241Am dans ces conditions est de l’ordre de
0,010± 0,008 Bq/échantillon (erreur donnée à 2σ) pour une résolution en énergie de 300
à 500 keV. Le recours à la spectrométrie α (précédée d’une séparation radiochimique),
plus sensible (10−4 Bq/échantillon) mais beaucoup plus lourde, est repoussé à des échan-
tillons présentant soit des concentrations encore plus faibles, soit des matrices contenant
des matériaux réfractaires (Morello et al., 2001).

Quelques références bibliographiques : Aupiais et al. (2001) ; Morello et al. (2001)

2.2 Dosage de l’241Am par spectrométrie γ

Présentation et principe de la spectrométrie γ

Le principe de la spectrométrie γ repose sur la conversion par un spectromètre du
spectre de raies émis par un échantillon radioactif en une combinaison de pics et de
composantes continues. L’énergie des pics et leur amplitude des pics renseigne sur l’élément
et sa concentration dans l’échantillon. Les différentes étapes de détection et de mesure du
signal sont résumées Fig. VIII.5.

La spectrométrie γ, particulièrement à l’aide de cristaux de germanium hyper pur
(GeHP), est l’une des plus puissantes techniques d’analyse multiélémentaire. La spec-
trométrie γ est une technique très souple acceptant tous types d’échantillons (liquides :
solutions plus ou moins concentrées ou chargées ; ou solides : sol, organisme animal ou
végétal, etc.) dans des volumes d’échantillons variables et qui ne requiert généralement
qu’une préparation rapide et non-destructive (voire nulle) de l’échantillon. Les détecteurs
semi-conducteur GeHP ont une très bonne résolution en énergie, bien supérieure aux
détecteurs à iodure de sodium NaI(Tl) pourtant plus sensibles. Plusieurs systèmes per-
mettent d’améliorer sensiblement la performance globale du système comme l’utilisation
de matériaux à faible bruit de fond dans la construction du détecteur, de son cryostat et
de la chambre de mesure.

Appareillage et mesure

Le dosage de l’241Am par spectrométrie γ est réalisé par des spéctromètres γ bas
bruit de fond Lemer™ équipés de détecteurs GeHP et couvrant une gamme d’énergie
de 25(50)− 1900 keV. Les temps de comptage sont de l’ordre de 1 à 24 heures. La limite
de quantification du 241Am est de l’ordre de 0,1 à 1 Bq/échantillon avec une erreur de
comptage de 5 à 10 %, et une résolution en énergie de 1 keV. Les faibles énergies des
transitions γ du 241Am limitent l’utilisation de cette technique dans notre étude aux seuls
échantillons, solides ou liquides, fortement concentrés. Sont concernés les échantillons de
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Fig. VIII.5 – Principe de la spectrométrie γ. D’après Morello, comm. pers.

sol en vue d’une estimation rapide de leur contamination et le contrôle des résidus de sol
après minéralisation (< 10 Bq – temps de comptage de 7−16 h). Les échantillons liquides
concernés sont principalement les minéralisats de colonnes de sol concentrés (> 1000 Bq
– temps de comptage de 0,5 à 1 h), ce qui permet d’effectuer des bilans de masse globaux
sur la minéralisation (voir § 3).

Quelques références bibliographiques : Aupiais et al. (2001) ; Le Petit et al. (2002)

2.3 Mesure en ligne du tritium par scintillation liquide β

Présentation et principe de la scintillation liquide β en ligne

Le principe physique de la scintillation liquide β en ligne est identique à celui décrit
au § 2.1. Les différences concernent le mode de mesure et le mélange de l’échantillon et
du cocktail scintillant. Le flacon de comptage est remplacé par un capillaire et la solution
est mélangée avec le cocktail scintillant directement dans le capillaire. Le mélange passe
en continu dans la chambre de détection constituée des spires du capillaire enroulées dans
un même plan qu’entourent les deux photomultiplicateurs.

Appareillage et mesure

Le dosage du 3H par scintillation liquide β est réalisé par un appareil Packard™
FloOner 505 TR, équipé d’une chambre de détection de 550 µL sans volume stagnant.
Le cocktail scintillant utilisé est l’Ultima Flor de Packard™ avec un rapport échan-
tillon/cocktail de 1/1. Le scintillant, amené par une pompe régulée en débit par l’appareil,
est mélangé au flux d’échantillon dans une spire de mélange en amont de la chambre de
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détection. La fenêtre de détection utilisée (8) est de 0 à 18,5 keV et le temps d’intégration
de 30 s. Les fonctions d’optimisation de la détection sont activées : Chemiluminescence
(coups attribués à la luminescence chimique) + TRLSC (réduction du bruit de fond). Les
résultats de comptage sont donnés en coups bruts (CTS) ou en coups par temps d’inté-
gration. Les activités mesurées C(t) sont exprimée par rapport à l’activité de la solution
injectée Co, mesurée dans les mêmes conditions. Le rendement de comptage pour le 3H2O
dans les conditions décrites est de ∼ 18 %.

Quelques références bibliographiques : Crançon (2000) ; Martin-Garin (2000)

3 Minéralisation du sol CAD contaminé en 241Am

L’obtention des profils de contamination en 241Am des colonnes de sol peut s’effectuer
directement par spectrométrie γ sur les tranches de colonne. L’incertitude relative de la
mesure rend délicat l’interprétation des profils obtenus car elle ne permet pas d’attribuer
de faibles variations mesurées à des variations réelles. Pour bénéficier de la précision de
comptage de la scintillation liquide, il convient de faire passer l’américium fixé sur la phase
solide en solution par minéralisation. Une minéralisation à chaud en ballons à reflux en
conditions acides et oxydantes (acides chlorhydrique et nitrique + H2O2) permet d’obtenir
des rendements proches de 100 %.

3.1 Protocole de minéralisation d’une tranche de sol en ballon
à reflux

Une tranche de colonne de sol contient un équivalent humide de ∼ 10 g de sol sec, qui
sont répartis ainsi : 5−6 g dans le ballon (volume 1 L) pour la minéralisation et le reste pour
la détermination parallèle de la teneur en eau de l’échantillon (à l’étuve pendant 24 heures
à 105 ◦C). Un premier ajout à froid dans le ballon de 20 mL d’HCl 18 % permet d’éliminer
la majorité de la matrice carbonatée. La minéralisation en ballon s’effectue ensuite à chaud
après ajout de 150 mL d’HNO3 33 % pendant 48 heures. 10 mL de H2O2 30 % sont ajoutés
pendant cette étape pour faciliter la minéralisation des matières organiques. L’ensemble
homogénéisé est filtré à froid à 0,45 µm sur filtre acétate de cellulose Millipore™ HA.
Le filtrat est récupéré en erlen après triple rinçage à HNO3 5 % du matériel ; le résidu
solide et le filtre sont placés en géométrie pour un comptage ultérieur en spectrométrie γ.
Le filtrat subit un cycle de minéralisation sur bain de sable. Il est évaporé, repris une fois
avec 40 mL d’HNO3 33 % plus 15 mL d’H2O2 et reévaporé. La croute est reprise dans
40 mL d’HNO3 33 %. Trois aliquots de 1 mL sont prélevés pour une mesure en scintillation
liquide α. Le reste du filtrat et les solutions de rinçage des parois de l’erlen sont récupérés
pour un comptage en spectrométrie γ afin de compléter le bilan de masse.

8. une deuxième fenêtre de détection est disponible par exemple pour un double marquage 3H2O/36Cl.
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3.2 Problèmes éventuels

L’étape de remplissage et de contrôle de la teneur en eau w constitue la principale
source d’imprécision de la méthode. Sur les tranches très humides, l’homogénéisation est
difficile à obtenir et peut entrâıner une erreur d’échantillonnage difficilement quantifiable
entre l’échantillon minéralisé et celui prélevé pour le calcul de la teneur en eau. Les
masses d’échantillons étant relativement faibles et tous les calculs de concentration étant
rapportés en masse sèche, une faible différence de masse d’eau entre les deux prélèvements
à une répercution directe sur le résultat final.

4 Outils pour l’étude macroscopique de la réponse

microbiologique du sol

Le suivi macroscopique de la microbiologie du sol a pour but d’évaluer la réponse du sol
dans les différents systèmes et conditions de l’étude en termes de biomasse microbienne et
d’activité de cette biomasse. En pratique, le nombre de colonies bactériennes est quantifié
par dénombrement sur bôıte de Pétri et l’activité microbienne est suivie par des mesures
de respiration aérobie. La dynamique des populations microbiennes est étudiée (stabilité,
croissance, adaptation au stress, extinction, recolonisation d’un sol stérilisé) en regardant
l’inhibition éventuelle de l’activité due à la contamination du sol en 241Am (toxicité) mais
surtout l’effet de l’apport d’amendements carbonés comme le glucose et le citrate (temps
de réponse, amplitude de la dégradation, dégagement de CO2 induit, etc.).

4.1 Évaluation de la biomasse par dénombrement sur bôıtes de
Pétri

Présentation et principe

La caractérisation de la flore totale du sol ou d’une solution de sol est évaluée quantita-
tivement par une méthode indirecte de comptage. Les bactéries présente dans la solution
du sol ou mise en suspension par extraction aqueuse sont dénombrées après mise en évi-
dence de leur croissance sur un milieu nutritif. Le dénombrement s’effectue par la mesure
du nombre de colonies sur bôıte de Pétri ramené soit au volume de solution soit à la masse
de sol sec. En effet, chaque bactérie étalée sur la bôıte donne une colonie visible à l’œil nu
qui correspond à l’amas de cellules nouvellement formées, nommé Unité Formant Colonie
(UFC). Le nombre et la nature des colonies se développant renseignent sur la biomasse
et la diversité des colonies bactériennes présentes. L’analyse (œil nu, loupe binoculaire,
microscope optique) se fait sur des critères quantitatifs de nombre de colonies et des cri-
tères qualitatifs de taille, de mucosité, de couleur (pigments) et de formes (rugosité, relief,
contour, etc.).

Les avantages de cette technique sont sa facilité de mise en œuvre et son faible coût.
Elle permet de plus un nombre important de répétitions et peut servir de support à des
expériences plus poussées comme la culture et l’identification spécifique des colonies jugées
intéressantes, travail qui ne sera pas effectué dans cette étude. Sa principale limitation
est l’aspect sélectif du milieu nutritif choisi : un même milieu nutritif peut être trop
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riche pour certains types de bactéries, trop pauvres pour d’autres ou encore optimal. Les
conditions de cultures (aérobies, anaérobies) sont aussi sélectives. Les types, quantités et
proportions relatives des colonies bactériennes cultivées ne sont donc pas représentatifs
de l’ensemble des microorganismes présents dans le milieu d’étude. Ce qui est un avan-
tage pour des études portant sur des espèces spécifiques devient limitant dans l’approche
macroscopique de la diversité microbienne d’un sol recherchée dans notre type d’étude.
La proportion de bactéries révélées sur bôıte n’est ainsi que de 1 à 10 % (Alef, 1995 ;
Tate, 1995). Enfin dans le cas d’un dénombrement des bactéries du sol, où seule une faible
quantité des colonies présentes dans le sol est effectivement extraite, se pose un problème
de représentativité. La représentativité de l’extraction sur un échantillon est ainsi dif-
ficile à assurer, de même que sa reproductibilité, sans oublier la difficulté d’obtenir un
échantillonnage de sol représentatif pour une énumération (Stevens et al., 1995).

Choix du milieu nutritif

Le milieu nutritif utilisé dans cette étude est un milieu non sélectif, le Tryptone Soy
Agar (TSA). Le TSA permet en effet la culture d’un grand nombre de genres et il est
fréquemment utilisé dans le dénombrement de la flore bactérienne hétérotrophe aérobie,
en particulier dans les sols (Alef, 1995 ; Balestra et al., 1997 ; Pallud, 2000 ; Grayston
et al., 2001 ; Février, 2003 ; Baudoin et al., 2003). Le TSA est utilisé dilué au dixième pour
avoir un milieu moins riche et favoriser l’obtention d’une diversité maximale. Cependant
même ce type de milieu nutritif ne permet de cultiver que 1 à 10 % des bactéries présentes
dans le sol (Alexander, 1977 ; White et al., 1998).

Matériel

Extraction des bactéries du sol Contrairement au dénombrement des bactéries dans
la solution du sol (ou dans les éluats de colonnes) qui ne nécessite aucune étape préalable
avant l’ensemencement, le dénombrement des bactéries d’un sol nécessite leur extraction
préalable. Aucune technique normalisée n’existe pour l’extraction des bactéries d’un sol.
Le protocole utilisé dans cette étude repose dans une extraction simple à l’eau stérile
(rapport sol/eau de 1/10) par agitation pendant 1 heure.

Ensemencement sur bôıtes de Pétri Le milieu nutritif utilisé est du Tryptone Soy
Agar dilué au dixième (TSA 1/10) préparé de la manière suivante :

– 4 g de Tryptone Soy Agar (Gélose Caséine - Soja) (Biokar Diagnostics™)
– 13,5 g d’agar en granulé

dans 1 L d’eau, le tout porté à ébullition puis stérilisé par autoclavage à 121 ◦C pendant 20
minutes. Aucun anti-fongique n’est ajouté pour favoriser une vision globale des différents
micro-organismes présents (bactéries + champignons). Les bôıtes sont coulées sous hotte
à flux laminaire après refroidissement du milieu nutritif à ∼ 50 ◦C.

Les dilutions à partir de la suspension de sol ou directement de la solution se font en
cascade au dixième dans un tampon KCl stérile (8 g · L−1) en tubes Eppendorf™ de
1 mL (100 µL de solution, 900 µL de KCl). Plusieurs dilutions (2 ou 3) sont ensemencées
(40 µL par bôıte) avec 3 réplicats pour garantir un nombre d’UFC pour le comptage
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compris entre 3 et 100 par bôıtes (9). Les bôıtes sont mises en incubation aérobie dans
une chambre thermostatée à 23± 1 ◦C pendant une semaine. Le nombre d’UFC par bôıte
est noté quotidiennement. En pratique, la valeur à 48 ou 72 heures est utilisée pour les
comparaisons mais il est intéressant d’avoir un temps d’incubation supérieur pour pouvoir
observer une diversité en général plus importante. Un schéma du principe est représenté
Fig. VIII.6.

La valeur du nombre d’UFC par gramme de sol sec ou par millilitre de solution est
déduite des comptages et des facteurs de dilution. L’erreur cumulée de comptage, inter-
réplicats et inter-dilutions peut atteindre 50 % voir 100 % dans certains cas, à laquelle
s’ajoute l’erreur non quantifiable d’échantillonnage. Il faut donc garder à l’esprit que ce
type de méthode ne permet de comparer que des ordres de grandeur.

N. B. L’ensemble des opérations de dilutions et d’ensemencements se fait sous hotte à flux
laminaire avec du matériel et des solutions stériles.

Suspension de sol
Eluat de colonne

dilution
1/10

dilution
1/10

dilution
1/10

dilution
1/10

40 µl 40 µl 40 µl 40 µl40 µl

3 x

dilution
1/10

dilutions pour dénombrements

UFC/g sol ou UFC/ml solution
Milieu nutritif : TSA 1/10

10-1 10-2 10-3 10-4 10-5

Fig. VIII.6 – Méthode de comptage sur bôıtes : dilution successives et ensemencements. Déter-
mination du nombre d’UFC (d’après Tate (1995)).

9. Au dessus de 100 UFC par bôıte, outre la difficulté de comptage, le nombre de colonies comptées est
sous estimé car les bactéries se gênent pour pousser et le milieu nutritif disponible peut devenir limitant.
En dessous de 3 (une dizaine est préférable) aucune statistique n’est possible.
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4.2 Évaluation de l’activité microbienne par respirométrie

Présentation et principe

Un moyen simple de mesurer l’activité microbienne globale d’un sol est de suivre
sa respiration aérobie. La réponse obtenue dans les différentes conditions d’études et en
particulier lors d’un apport de substrat renseigne sur la dynamique des populations bac-
tériennes. C’est une méthode fréquemment utilisée en microbiologie des sols (Anderson
et al., 1978 ; Alef, 1995 ; Martens, 1995 ; Lin et al., 1999 ; Grayston et al., 2001 ; Stens-
tröm et al., 2001 ; Hollender et al., 2003). Le principe de la mesure repose sur le suivi en
système fermé de la consommation en oxygène O2 et/ou du dégagement de CO2 résultant
de la respiration des microorganismes du sol. La consommation d’O2 et/ou la production
de CO2 peuvent être suivies de manière directe (mesure du CO2 par analyseur infra-rouge,
mesure de l’O2 par un oxymètre) ou de manière indirecte comme dans cette étude. Le sys-
tème Oxitopr de Wtw™utilisé mesure, dans un bocal hermétiquement fermé maintenu à
température constante, la dépression résultant de la consommation de l’O2, le CO2 dégagé
en parallèle étant piégé par des pastilles de soude selon l’équation :

2 NaOH + CO2
↗ → Na2CO3↘ + H2O (VIII.4)

Un schéma du dispositif est présentée Fig. VIII.7. La réaction de respiration aérobie
produit du CO2 en quantité proportionnelle à la consommation d’O2. La dépression en-
registrée peut donc en théorie être directement reliée à la respiration du sol.

Appareillage et mesure

Le système Oxitopr est utilisé sur des flacons en verre (Schott™ à col GL45) d’un
volume de 250 mL. Le sol (75 g pour un flacon de 250 mL) est humidifié avec la solution à
étudier pour avoir une teneur en eau massique de w ∼ 15 % (soit ms = 65 g et mw = 10 g).
Le sol est introduit dans le flacon qui est fermé hermétiquement avec la tête Oxitopr après
ajout de deux pastilles de soude. Le flacon est placé dans une enceinte thermostatée à
23± 1 ◦C et l’acquisition est lancée pour une durée d’une à deux semaines. La dépression
est enregistrée en fonction du temps dans la mémoire interne de chaque tête de mesure.
Les informations de l’ensemble des têtes de mesures sont récupérées à distance avec le
contrôleur externe OC 110 et transférées sur ordinateur.

La sensibilité du capteur de pression est de 1 hPa, ce qui correspond à une variation de
pression partielle d’O2 de 0,5 %. La dépression maximum enregistrable est de −200 hPa,
ce qui correspond, selon la loi des pressions partielles, à la consommation de la totalité
de l’O2 de l’air (∼ 21 %) contenu dans le flacon, à pression atmosphérique (∼ 105 Pa soit
1000 hPa) et à température ambiante.

Remarque : la température et la quantité de sol choisies correspondent à des conditions
classiquement utilisées dans ce type d’études (Anderson et al. (1978) cité dans Alef (1995)).
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Chambre thermostatée

Contrôleur

Capteur de pression

Pastilles de soude
(piège à CO2)

Sol humidifié dans les
conditions testées

Courbes de respiration

Volume d’air disponible

Fig. VIII.7 – Principe des mesures de respiration des sols par Oxitopr.

Principales expériences

Le système est utilisé dans des expériences préliminaires pour déterminer :
– le mode de conditionnement du sol à moyen terme permettant d’obtenir une activité

microbienne respiratoire reproductible ;
– l’effet de la contamination en 241Am du sol sur l’activité microbienne respiratoire ;
– les taux de dégradation des substrats carbonés glucose et citrate ;
– l’efficacité de l’inhibiteur d’activité microbienne NaN3.

Les quantités de substrats carbonés introduites dans les flacons par la solution d’hu-
midification sont recalculées en gramme de carbone par kilogramme de sol (g C · kg−1sol).
Les molécules de glucose et de citrate comportant chacune 6 atomes de carbone (M =
12 g · mol−1), l’apport d’une solution de glucose ou de citrate à 10−2 M correspond à un
apport de 10−4 mol par flacon, soit 0,11 g C · kg−1sol.
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Remarques générales sur les méthodes mises en œuvre

L’ensemble des techniques analytiques décrites précédemment ont été adaptées, dé-
veloppées et mises en place au laboratoire pendant la durée de ce travail. Faute d’avoir
toutes les techniques disponibles au moment de la collecte des échantillons, de nombreuses
analyses ont été effectuées a posteriori après un temps parfois long de conservation (ca-
tions, anions, fer). D’autres analyses n’ont pas été effectuées du tout comme le suivi de
la biomasse par ensemencements sur bôıte de Pétri pour les premières colonnes. Enfin,
certaines analyses ont été abandonnées, la conservation ayant été jugée mauvaise (temps
de conservation des échantillons trop long, absence de filtration à 0,2 µm, non congélation,
etc.). C’est le cas en particulier de dosage de carbone organique et inorganique pour les
échantillons conservés plus de deux mois au réfrigérateur. Ceci explique certains manques
et autres disparités entre les expériences au niveau des différents paramètres, en parti-
culier dans les premières expériences effectuées dans ce travail pour lesquelles nombre de
protocoles étaient encore en développement.

Par ailleurs d’autres techniques que celles décrites ont été testées pendant la thèse
qui ont du être abandonnées, faute de résultats probants. En particulier, l’estimation de
la biomasse bactérienne active par dosage de l’ATP a du être abandonnée, la réponse
observée pour le sol CAD étant de l’ordre de grandeur de la variabilité de la méthode, ce
qui ne permettait pas de distinguer les différentes conditions d’études.

Enfin, en complément des études regardant l’effet des microorganismes stimulé par un
apport conséquent de substrat en système fermé et en colonnes, des expériences similaires
sur sol stérile étaient initialement programmées. Pour des raisons de radioprotection, il
n’a pas été possible de faire irradier (stérilisation γ) une colonne de sol CAD contenant de
l’241Am. De même, pour des raisons lié au risque chimique, la fumigation des colonnes au
chloroforme ou au CH3Br n’était pas envisageable au laboratoire. Des essais d’inhibition
de l’activité microbienne à l’azide de sodium NaN3 ont été réalisés en réacteurs fermés
mais la concentration nécessaire pour assurer une inhibition suffisante ne permettrait pas
d’attribuer les éventuels changements observés uniquement à un changement de réponse
microbienne et pas à une modification des conditions chimiques (voir § 1.5).
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C Chapitre IX

Revue critique et compléments des
bases de données thermodynamiques

Ce chapitre synthétise les travaux effectués au laboratoire sur les bases de données
thermodynamiques, en termes de revue critique et d’harmonisation des données exis-

tantes, de mise à jour à partir des données les plus récentes et d’ajouts de nouvelles
espèces, notamment le citrate. L’essentiel des apports de ce travail concerne le système
Am− H2O− CaCO3 − Citrate.

1 Généralités sur la spéciation et les bases de données

thermodynamiques utilisées

1.1 Définition et importance de la spéciation

La « spéciation » est le terme général utilisé pour décrire les formes et les abondances
relatives des différentes entités chimiques pouvant exister dans un système. En chimie de
l’environnement ce terme recouvre aussi bien la spéciation physique, i. e. la distribution à
travers les formes dissoutes, collöıdales ou particulaires, que la spéciation chimique, i. e.
les espèces chimiques en solution distinctes,les complexes de surface, constitués des états
redox et des complexes à la fois inorganiques et organiques et les espèces solides. La spé-
ciation est un paramètre clé de nombreux processus environnementaux car elle détermine
les concentrations effectives des différentes espèces, qui sont plus ou moins réactives. La
concentration totale d’un élément (polluant) dans un système n’est généralement pas suffi-
sante et doit s’accompagner des principaux paramètres en contrôlant la spéciation, comme
par exemple le pH ou la concentration des principaux ligands. Les études de spéciation
sont devenu un thème central en environnement et sont indispensables à la compréhension
des processus intervenant dans les systèmes géochimiques, même simples.

Il n’est généralement pas possible de mesurer directement les activités (concentrations)
des différentes espèces en solution, particulièrement aux faibles concentrations rencontrées
dans les études environnementales. L’approche la plus fréquemment utilisée est donc l’uti-
lisation de modèles de spéciation géochimique prédictifs pour estimer la distribution des
différentes espèces possibles d’un même élément. La spéciation en solution à l’équilibre
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a été abondamment étudiée et un cadre théorique complet a été développé, basé sur les
principes de la thermodynamique. Il ne sera pas fait mention dans ce mémoire de la théorie
thermodynamique pour laquelle le lecteur se reportera à la littérature avec des ouvrages
complets (Stumm et al., 1996 ; Allard et al., 1997) ou des synthèses plus abordables
généralement disponibles avec les codes géochimiques (par exemple Van der Lee, 1998).

L’application de ces principes thermodynamiques pour calculer à la main la répartition
des espèces est extrêmement fastidieuse, même pour les systèmes les plus simples, en
particulier pour les systèmes géochimiques où interviennent les phases solides et gazeuses.
Un certain nombre de codes spécialisés a donc été développé, tous basés sur les mêmes
principes mais avec leurs spécificités propres. Ils reposent sur le principe de conservation
de la masse. La masse n’est ni créée ni détruite dans le système mais transférée entre les
phases solides, liquides et gazeuses. La conservation de la concentration totale de l’élément
est combinée à la description des équilibres chimiques.

1.2 Les bases de données thermodynamiques

Les modèles géochimiques nécessitent en entrée les paramètres thermodynamiques du
système considéré. Ces valeurs sont préférentiellement issues de données expérimentales,
bien que des valeurs estimées puissent être utilisées en cas de manque. Elles sont com-
pilées en une base de données, dans un format compatible avec le logiciel. Les données
thermodynamiques pour les espèces aqueuses sont normalement données sous la forme de
constantes de formation ou constantes d’équilibre.

En règle générale, les données thermodynamiques disponibles dans la littérature pour
les différents éléments (l’américium n’échappe pas à la règle) sont très nombreuses. Mais
elles sont aussi disparates, incomplètes voire incohérentes entre elles. Ceci est le résultat de
plusieurs facteurs dont les principaux sont (1) la difficulté d’interpréter les résultats expéri-
mentaux, en particulier dans le cas d’équilibres complexes et (2) la comparaison de mesures
effectuées à différentes époques (des années 50 à nos jours pour l’américium), avec diffé-
rentes techniques (spectrophotométrie, diffraction des rayons X, TRLFS, EXAFS, etc.) et
dans différentes conditions expérimentales (sel de fond, force ionique, température, etc.),
le tout dans des laboratoires distincts. Ainsi il convient de trier et de synthétiser l’infor-
mation disponible. Car aussi bonne soit l’aptitude du modèle mathématique à représenter
le système physique, la qualité des résultats du modèle est déterminée par la qualité des
paramètres d’entrée, selon la formule appropriée en modélisation : ”Garbage in, garbage
out !” (Serne et al., 1996).

Une base de données thermodynamiques de grande qualité, adaptée au domaine d’étude,
est donc essentielle pour les calculs de spéciation. Elle doit présenter les qualités suivantes :

– être exhaustive par rapport au système étudié, c’est-à-dire contenir toutes les es-
pèces susceptibles d’être formées dans les conditions de l’étude. Faire des calculs en
oubliant des espèces peut amener à des résultats totalement erronés ;

– être intérieurement cohérente, c’est-à-dire écrire l’ensemble des réactions dans un
même repère composé des espèces de bases (1), avec les corrections nécessaires (par

1. les espèces de base (« basis species » en anglais) correspondent au jeu minimum d’espèces fonda-
mentales nécessaires pour décrire toutes les espèces libres et dérivées (complexes) présentes. Elles ne sont
pas nécessairement réellement présentes dans le système : la seule limitation est qu’elles doivent être mu-
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exemple correction des constantes d’équilibre de la force ionique pour se placer dans
des conditions de dilution infinie) ;

– être transparente et traçable, c’est-à-dire fournir les sources des données et leurs
méthodes de traitements ;

– fournir les incertitudes associées aux valeurs ;
– être exempte d’erreurs, ce qui parâıt évident mais qui est concrètement difficile à

satisfaire compte-tenu de la taille et de la complexité des bases de données.
Obtenir une telle base nécessite donc une sélection et/ou une ré-interprétation des

données publiées effectuée(s) selon des procedures scrupuleuses qui doivent être, de même
que les sources de données, clairement documentées (Allard et al., 1997 ; Denison, 2002).

1.3 Les bases de données NEA et NAGRA/PSI

Au milieu des années 1980, les compilations existantes de base de données thermo-
dynamiques utilisables en environnement ne permettaient pas de modéliser la migration
de radionucléides. L’Organisation pour la Coopération Économique et le Développement–
Autorité pour l’Énergie Nucléaire (OECD-NEA) a donc initié des revues critiques de
données thermodynamiques pour certains radioéléments dont l’américium (Östhols et al.,
2000). L’objectif du projet était de compiler « une base de données compréhensive, cohé-
rente intérieurement et reconnue internationalement » pour les besoins en modélisation des
études d’impact des sites de stockages de déchets radioactifs. Le projet est encore en cours
et loin d’être complet pour l’ensemble de ces systèmes. Néanmoins, à l’heure actuelle, les
synthèses de données de chimie inorganique ont été complétées pour cinq radioéléments im-
portants/récurrents dans le contexte des stockages radioactifs (uranium, plutonium, amé-
ricium, technetium et neptunium), ainsi que pour un grand nombre d’éléments auxiliaires
liés aux systèmes géologiques. Ces données ont été publiées depuis sous forme de livres, la
synthèse sur l’américium a été écrite par Silva et al. et publiée en 1995. Les fichiers bruts
sont disponibles sur le site http://www.nea.fr/html/dbtdb/cgi-bin/tdbdocproc.cgi.
Ces données constituent la base de données thermodynamiques (ou TDB pour thermody-
namical database) nommée NEA. Cette base est intégrée dans certains codes géochimiques
comme CHESS (Van der Lee, 1998).

Plus récemment le Paul Scherrer Institut (PSI), laboratoire national suisse, a lui aussi
initié un projet de base de données thermodynamiques pour les études environnemen-
tales (Hummel et al., 2002). L’accent est encore porté sur les stockages de déchets nu-
cléaires avec l’intégration des actinides et des produits de fission en plus des éléments
classiques constituants les principaux ligands des eaux naturelles. Les données sont dis-
ponibles sous forme d’ouvrage (Hummel et al., 2002) ou téléchargeables sur le site du
PSI (http://les.web.psi.ch/TDBbook/index.htm). Elles constituent la base de don-
nées thermodynamiques chimiques NAGRA/PSI, dont la dernière version est baptisée
NAGRA/PSI TDB 01/01. La base NAGRA/PSI adopte une philosophie de rigueur iden-
tique à celle de la base NEA dont elle reprend une large quantité de données en y appor-

tuellement indépendantes et doivent fournir une description stœchiométrique complète du système. Pour
des raisons d’efficacité numérique et afin d’éviter les erreurs d’arrondi et les problèmes de convergence,
il est préférable de choisir des espèces de base dont la concentration est significative par rapport à la
concentration totale de l’élément

http://www.nea.fr/html/dbtdb/cgi-bin/tdbdocproc.cgi
http://les.web.psi.ch/TDBbook/index.htm
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tant des compléments. Elle s’efforce non seulement d’estimer la précision des quantités
thermodynamiques recommandées mais aussi d’en estimer la justesse. Elle se veut enfin
pragmatique dans le cas où la compréhension des processus est incomplète, en incluant
des données qui ne sont pas thermodynamiques au sens strict mais qui reproduisent des
données expérimentales pertinentes. Dans le cas de données expérimentales insuffisantes,
des données estimées voire incertaines peuvent même être incluses (Hummel et al., 2002).

1.4 Les bases de données IRSN LRE et IRSN LRE∗

Quoi qu’il en soit et malgré le gros travail effectué sur des bases comme NEA ou
NAGRA/PSI, aucune d’elles n’est exempte d’erreur ou parfaitement adaptée à nos sys-
tèmes. Il convient donc de les corriger, de les compléter (ajouts de composés organiques
et d’autres éléments parfois absents comme le Fer), voir de les recompiler en une nouvelle
base.

La base IRSN LRE

Ce travail a été effectué au laboratoire par Frank Denison avec la création d’une nou-
velle base de données basée sur les données NEA notée « IRSN LRE TDBv6 » dans sa
dernière version. Elle est documentée en détails dans Denison (2002). La création d’une
nouvelle base a été initiée par le constat de problèmes et d’incohérences entre les données
originales NEA et la base NEA convertie pour une utilisation par des codes géochimiques.
Ces problèmes consistent en des espèces manquantes, des double-entrées, certaines équa-
tions de conservation de la masse fausses ou encore des constantes de formation signifi-
cativement différentes de celles directement calculées avec les données NEA ; sans oublier
des équations non cohérentes en termes d’états d’oxydation (Denison, 2002). Ces erreurs
et incohérences de la base NEA ont aussi été relevées par d’autres auteurs (Kim et al.,
2000). La nouvelle compilation a permis, outre la correction des erreurs, l’insertion de
nouvelles espèces (par exemple le citrate), des dépendances en fonction de la tempéra-
ture lorsque les données étaient disponibles, le tout dans un nouveau repère d’espèces de
base, plus adapté que celui de la NEA à la modélisation dans les milieux aquatiques. Les
nouvelles données proviennent principalement des compilations de données thermodyna-
miques NIST et IUPAC (Smith et al., 2001 ; IUPAC, 2001) et d’articles de recherche origi-
naux ou de synthèse. Le format de travail développé est sur tableur (Microsoft Excelr). Il
est extensible et permet d’incorporer des nouvelles espèces (par exemple pour améliorer la
cohérence de la base dans un domaine d’intérêt particulier). Des macros écrites en Visual
Basic permettent d’exporter dans le format du programme de spéciation choisi.

Les constantes thermodynamique de stabilité K sont calculées dans le système d’es-
pèces de base suivant (Denison, 2002) :

Am3+−Ca2+−Cl−−Cit3−−Fe2+−H+−H2O−HCO−
3 −HPO2−

4 −K+−Mg2+−Na+−
NO−

3 −O2(aq)− Si(OH)4(aq)− SO2−
4

Elles sont données en valeurs log10 à 298,15 K et sont corrigées de la force ionique selon
la formule de Debye-Hückel. Les valeurs d’incertitudes sont données pour un intervalle
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de confiance de 0,95 pour les valeurs de log10K. Le format de base choisi est celui du
code CHESS version 3. Ce format offre de nombreux avantages par rapport aux autres
programmes disponibles, à savoir que les références et des commentaires peuvent être
inclus pour chaque espèce et lus par l’utilisateur final directement via l’interface graphique
associée JCHESS. Ceci constitue une amélioration majeure en termes de traçabilité des
bases de données compilées.

La base IRSN LRE∗

La base de données thermodynamiques utilisée dans ce travail, notée IRSN LRE, est
une simple extension de la base IRSN LRE∗. Elle bénéficie d’ajouts et de corrections
spécifiques à l’américium réalisés avec l’auteur de la base et donnant lieu à une recom-
pilation spécifique. Les corrections concernent la révision des données sur l’Am au vu
des publications récentes et des mises à jour des bases existantes (notamment la révi-
sion des constantes d’équilibre Am-hydroxyde revue dans la dernière version de la base
NAGRA/PSI (Hummel et al., 2002)). Les données ajoutées concernent les constantes de
formation de complexes entre l’américium et le citrate. Elles proviennent des compilations
NIST et IUPAC (Smith et al., 2001 ; IUPAC, 2001) et de publications récentes.

En résumé la base IRSN LRE∗ est constituée de données recompilées des bases NEA,
NAGRA/PSI ainsi que des compilations NIST et IUPAC, comme la majorité des bases
utilisées par les grands organismes travaillant sur des problématiques similaires de trans-
fert de radionucléides dans la géosphère (Kim et al., 2000).

2 Effet de l’incertitude des base de données sur la

spéciation calculée de l’Am

Dans le cas d’une solution dans un sol calcaire, le système des ligands carbonates se
complique avec la présence des hydroxydes. Trois ligands possibles interviennent : OH−,
HCO−

3 et CO2−
3 dont les équilibres sont intimement connectés. Aucun d’eux ne peut va-

rier indépendamment des deux autres. C’est pourquoi il faut considérer le système Am-
carbonate comme un système à trois composantes comprenant le métal, les hydroxydes et
les carbonates (Clark et al., 1995). L’effet du choix des données thermodynamiques utili-
sées et de leur incertitude dans les calculs de spéciation est illustré Fig. IX.1 sur le système
américium(III)-hydroxyde-carbonate. Les aires de prédominance et de solubilité calculées
sont reportées pour un système américium(III)-hydroxyde-carbonate dans la gamme 6 ≤
pH ≤ 10 en fonction de la pression partielle de CO2(g). Les calculs sont effectués à force
ionique nulle et T = 298,15 K pour trois concentrations en américium total : 10−12−10−9

et 10−6 M. Deux séries de diagrammes sont présentées. La première utilise les constantes
d’hydrolyse revues et recommandées par NAGRA/PSI (Hummel et al., 2002) qui sont
celles incluses dans la base IRSN LRE∗. La deuxième série utilise les données recom-
mandées par la NEA (Silva et al., 1995). Ces constantes ne diffèrent que par un ordre de
grandeur, une différence inférieure à l’incertitude propre de chaque valeur. Le choix de l’un
ou l’autre des jeux de données apparâıt donc peu significatif. Pourtant les diagrammes de
spéciation sont significativement différents, notamment la répartition des espèces Am3+,
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Am3+ + H2O = AmOH2+            log K = -7.3 ± 0.6

Am3+ + 2 H2O = Am(OH)2
+       log K = -15.2 ± 1.2

IRSN-LRE* & NAGRA/PSI (Hummel, 2002) 

Am3+ + H2O = AmOH2+            log K = -6.4 ± 1.09

Am3+ + 2 H2O = Am(OH)2
+       log K = -14.1 ± 1.03

NEA (Silva, 1995)
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Fig. IX.1 – Diagramme des aires de prédominance et de solubilité calculées pour un système
américium(III)-hydroxyde-carbonate dans la gamme 6 ≤ pH ≤ 10 en fonction de la pression
partielle de CO2(g). Calculs à I = 0 et T = 298,15 K pour [Am]tot = 10−12 − 10−9 − 10−6 M
avec deux jeux de constantes d’hydrolyse : (1) NAGRA/PSI (utilisé dans ce travail) et (2) NEA.
Noter les faibles différences entre les log K des deux jeux (inférieures aux incertitudes), et la
différence dans la spéciation calculée, en particulier dans la zone d’étude (zone en pointillés).
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AmOH2+ et Am(CO3)
+ et leur point triple, pour des pH neutres et des pressions par-

tielles de CO2 jusqu’à dix fois supérieure à la pCO2 atmosphérique (pCO2(atm) = 10−3.5)
qui correspondent aux conditions géochimiques de référence. L’incertitude sur la spécia-
tion exacte de l’américium est donc importante même à de très faibles concentrations où
n’existe aucune phase solide. Il convient donc de rester prudent dans les interprétations,
la répartition des espèces n’étant qu’estimative.

3 Application au système Am−H2O−CaCO3 −Cit

Les constantes de complexation entre l’Am et le citrate ont été explicitées dans le
§ III.3. Leur ajout dans la base IRSN-LRE∗ permet de prendre en compte l’effet du
citrate dans le système Am − H2O − CaCO3. Les aires de prédominance et de solubilité
calculées sont reportées pour un système américium(III)-hydroxyde-carbonate + Citrate
dans la gamme 6 ≤ pH ≤ 10 en fonction de la pression partielle de CO2(g). Les calculs
sont effectués à force ionique nulle et T = 298,15 K avec [Am]tot = 10−12 et [Cit]tot = 10−4.
En présence de citrate, ce dernier est le complexant principal de l’américium, sous forme
du complexe AmCit(aq).
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Fig. IX.2 – Diagramme des aires de prédominance et de solubilité calculées pour un sys-
tème américium(III)-hydroxide-carbonate (A) et américium(III)-hydroxide-carbonate-citrate
(B), dans la gamme 6 ≤ pH ≤ 10 en fonction de la pression partielle de CO2(g). Calculs à
I = 0 et T = 298,15 K pour [Am]tot = 10−12 et [Cit]tot = 10−4. Base de données IRSN-LRE∗.
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C Chapitre X

Hydrodynamique des colonnes de sol
CAD

L’hydrodynamique du sol CAD est étudiée dans ce chapitre afin de mettre en évidence
les mécanismes prépondérants impliqués dans l’écoulement, à la fois en conditions

saturées et insaturées. Des expériences de traçage couplées à la modélisation des courbes de
restitution obtenues permettent d’identifier et de quantifier les paramètres caractéristiques
des différents processus de l’écoulement.

Les résultats des conditions saturées et insaturées sont présentés séparément et com-
parés par la suite ; l’effet de la déstructuration des colonnes sur les paramètres hydrody-
namiques est discuté.

1 Écoulement en colonnes saturées

1.1 Reproductibilité des colonnes saturées

Deux aspects de la reproductibilité des colonnes sont envisagés, d’une part la repro-
ductibilité des caractéristiques physiques des colonnes (densité apparente, teneur en eau,
etc.), d’autre part la reproductibilité de l’hydrodynamique des colonnes à travers l’ana-
lyse des courbes de traçages. Les courbes de traçages obtenues lors d’injections successives
d’eau tritiée dans une même colonne sont comparées pour suivre l’évolution de l’hydro-
dynamique des colonnes au cours du temps, ainsi que les courbes obtenues pour chacune
des colonnes afin de comparer les différentes colonnes entre elles. Les caractéristiques phy-
siques et hydrodynamiques de l’ensemble des colonnes sont reportées dans le Tab. X.1. Les
paramètres issus d’ajustements au modèle CDE sont également reportés. Ils sont discutés
au § 1.2.

La reproductibilité des caractéristiques physiques des colonnes saturées est jugée moy-
enne, des auteurs obtenant sur des sols de texture proche une reproductibilité bien meilleure
(Pallud, 2000). Elle reste cependant acceptable. Les contraintes d’un remplissage sous sor-
bonne et l’utilisation d’un sol contaminé qui ne permet pas de démonter et de remonter
une colonne si la qualité d’un premier remplissage est moyenne expliquent en partie ce
constat.

139
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Fig. X.1 – Evaluation de la reproductibilité des essais de traçages dans les colonnes saturées.
Reproductibilité intra-colonne (traçages successifs sur une même colonne) : (A) REF : — t0 +
25 V/Vp et t0+44 V/Vp, (B) Na-Citrate : — t0+64 V/Vp et t0+88 V/Vp, (C) Glucose+Na-
Citrate (1) : — t0 + 6 V/Vp et t0 + 40 V/Vp et (D) Sous saturée Ca2+ : — t0 + 27 V/Vp

et t0 + 63 V/Vp.
Reproductibilité inter-colonne (superposition des traçages de l’ensemble des colonnes) : (E) O
REF, — Glucose, ◦ Na-Citrate, � Glucose+Na-Citrate (1), 4 Glucose+Na-Citrate (2), �
Sous saturée Ca2+.
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Tab. X.1 – Caractéristiques physiques et hydrodynamiques des colonnes saturées. Paramètres
ajustés au modèle CDE.

REF Glucose Na-Cit Gluc+Cit (1) Gluc+Cit (2) SS Ca2+

� cm 3 3 3 3 3 3

L cm 15 15 15 15 15 15

q cm ·min−1 2,21 10−2 2,22 10−2 2,23 10−2 2,23 10−2 2,22 10−2 2,23 10−2

ρd g · cm−3 1,33 1,31 1,42 1,31 1,42 1,37

θ cm3 · cm−3 0,56 0,54 0,55 0,58 0,51 0,55

Vp cm3 59,8 57,0 58,5 61,5 54,5 58,5

δt min 3,2 3,2 4,7 4,7 4,7 4,7

BM – ±5 % 1 1 1 1 1 1

R – 1,02 0,99 1,04 1,01 1,10 1,05

β – 1 1 1 1 1 1

D(m) cm2 ·min−1 0,02 0,02 0,03 0,02 0,04 0,03

λ cm 0,6 0,5 0,7 0,5 0,9 0,7

Pe – 25 31 20 25 16 20

tconv min 387 403 369 381 346 376

ts min 396 399 384 387 380 395

α min−1 - - - - - -

θm cm3 · cm−3 - - - - - -

tα min - - - - - -

La répercussion sur l’hydrodynamique des colonnes reste cependant faible, comme at-
testé sur la Fig. X.1-E par la superposition des courbes de traçages, exprimées en données
adimensionnelles, de l’ensemble des colonnes saturées. De la même façon, la reproducti-
bilité au sein d’une même colonne est correcte pour chacune des colonnes (Fig. X.1 A-D).
L’analyse des moments des courbe de traçage (Tab. X.1) confirme la reproductibilité des
colonnes observée visuellement en termes de temps de séjour, avec une moyenne des temps
de séjour de 390± 7 minutes. Cette analyse vérifie en outre l’aspect conservatif (bilan de
masse recouvré de 1) et non interactif (facteur retard en moyenne de 1) du traceur tritium.

La bonne reproductibilité du comportement hydrodynamique des colonnes saturées est
vérifiée, et il est donc possible d’envisager leur comparaison pour l’ensemble des autres
paramètres biophysicochimiques.

1.2 Un écoulement saturé de type convection-dispersion

Un ajustement des courbes de traçages acquises pour l’ensemble des colonnes a été
réalisé à l’aide du modèle de convection-dispersion CDE et/ou du modèle eau mobile-
eau immobile MIM. Toutes les colonnes saturées peuvent être ajustées à l’aide du modèle
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Fig. X.2 – Ajustement de modèles CDE et MIM aux courbes d’élution du traceur en colonnes
saturées. (A) Colonne Glucose+Na-Citrate (1) (t0 + 8 V/Vp) et (B) colonne Glucose+Na-
Citrate (2) (t0 +65 V/Vp et t0 +128 V/Vp). ◦ et O points expérimentaux, — ajustement CDE,
- - ajustement MIM.

CDE. Deux exemples d’ajustements sont représentés Fig. X.2. Un coefficient de dispersion
D est déterminé pour chaque colonne ainsi que les paramètres qui en dérivent (Pe, dis-
persivité λ) (voir Tab. X.1). A nouveau la bonne reproductibilité des colonnes est vérifiée
quantitativement, et le Peclet moyen de 26, confirme que la convection est le processus
hydrodynamique qui domine dans les colonnes. La valeur moyenne de dispersivité λ est
inférieure au centimètre, ce qui est cohérent avec des valeurs obtenues dans des conditions
expérimentales proches (colonnes de sol tamisé à 2 mm) sur du sol de texture semblable
(Pallud, 2000).

1.3 Effet de la déstructuration des colonnes sur le type d’écou-
lement

La percolation des solutions contenant des exsudats, ou en déséquilibre chimique avec
le sol (variations de force ionique), entrâıne des modifications physico-chimiques profondes
dans les colonnes avec notamment la dissolution de la calcite du sol (voir chapitres sui-
vants) ou la redistribution de fractions collöıdales (Faure, 1994). Ce phénomène se traduit
par une modification plus ou moins progressive des écoulements et des conditions hy-
drodynamiques des colonnes, qui trahissent une modification du milieu poreux (porosité,
perméabilité). Ces modifications sont mises en évidence à partir des traçages et se carac-
térisent en règle générale par une augmentation de la dispersion (diminution du Peclet).
C’est le cas de la colonne Sous Saturée en Ca2+, présentée Fig. X.3, où l’apport succes-
sif de solutions sous saturée en calcium entrâıne une dissolution progressive de la calcite
du sol. Un cas plus extrême est observé dans la colonne Glucose+Na-Citrate (2), pré-
sentée Fig. X.2-B, où le coefficient de dispersion D augmente d’un facteur 10 entre deux
traçages, l’un effectué avant l’injection de glucose et de citrate à 10−2 M, l’autre après.
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Fig. X.3 – Dégradation progressive de la colonne Sous Saturée en Ca2+. (A) Points expéri-
mentaux. (B) Ajustements au modèle CDE et valeurs de Peclet calculées.

Ceci résulte probablement de l’effet couplé d’un choc de force ionique et de la dissolution
de la matrice carbonatée. Il est intéressant de souligner qu’il n’est pas forcément nécessaire
de faire appel à la conceptualisation plus avancée du modèle MIM pour ajuster la courbe
de percée de ce milieu poreux dégradé. En effet, si un meilleur ajustement est obtenu
avec le modèle MIM (3 paramètres d’ajustement), l’ajustement avec le modèle CDE reste
acceptable.

2 Écoulement en colonnes insaturées

2.1 Reproductibilité des colonnes insaturées

Les caractéristiques physiques et hydrodynamiques de l’ensemble des colonnes insa-
turées sont reportées dans le Tab. X.2. Les paramètres issus d’ajustements aux modèles
CDE et MIM sont également reportés. En termes de caractéristiques physiques, les va-
riations entre les colonnes sont du même ordre que pour les colonnes saturées. Une plus
importante variabilité sur la teneur en eau pendant les écoulements est cependant no-
tée, qui souligne la difficulté à obtenir des conditions d’écoulements insaturés permanents
sur un sol naturel, de surcrôıt identiques d’une colonne à l’autre. Cette variabilité, sans
conséquences majeures dans les colonnes saturées, se traduit dans les colonnes insatu-
rées par des variations importantes du comportement hydrodynamique. Ces variations se
visualisent sur la Fig. X.4-B par des courbes peu similaires. La reproductibilité hydrody-
namique des colonnes insaturées réalisées dans ce travail est donc mauvaise. En revanche,
au sein d’une même colonne (Fig. X.4-A), il est possible de conserver des conditions hy-
drodynamiques stables quand aucune perturbation du milieu poreux n’intervient (par ex.
par la percolation d’une solution avec des concentrations élevées en exsudats).
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Fig. X.4 – Evaluation de la reproductibilité des essais de traçages dans les colonnes insaturées.
(A) Reproductibilité intra-colonne : exemple de la colonne REF. — t0+8 V/Vp et t0+20 V/Vp.
(B) Reproductibilité inter-colonne : — colonne REF, colonne Glucose (1) et ◦ Glucose (2).

2.2 Ajustement des courbes de percée des colonnes insaturées

Un ajustement des courbes de traçages acquises pour l’ensemble des colonnes a été
réalisé à l’aide du modèle de convection-dispersion CDE et/ou du modèle eau mobile-eau
immobile MIM. Les paramètres ajustés sont reportés dans le Tab. X.2. Le traçage de la
première colonne a été ajusté avec un modèle de convection-dispersion et un coefficient de
dispersion du même ordre que dans les colonnes saturées. En revanche, ce type de modèle
n’était pas applicable pour les deux autres colonnes qui ont nécessité un ajustement de type
MIM. L’ajustement MIM de la colonne Glucose (1) est représenté sur la Fig. X.5. Les
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Fig. X.5 – Ajustement d’un modèle MIM à la courbe d’élution du traceur dans la colonne
insaturée Glucose (1).
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Tab. X.2 – Caractéristiques physiques et hydrodynamiques des colonnes insaturées. Paramètres
ajustés aux modèles CDE ou MIM.

REF Glucose (1) Glucose (2)

� cm 3 3 3

L cm 15 15 15

q cm ·min−1 5,2 10−3 5,3 10−3 4,7 10−3

ρd g · cm−3 1,31 1,41 1,34

θ cm3 · cm−3 0,38 0,42 0,43

Vp cm3 41,0 45,1 45,4

δt min 20,0 19,7 22,4

BM – ±5 % 1 1 1

R – 1,10 1,00 0,96

β – 1 0,78 0,90

D(m) cm2 ·min−1 0,02 0,008 0,004

λ cm 1,3 0,5 0,3

Pe – 12 31 45

tconv min 1062 1201 1375

ts min 1217 1203 1324

α min−1 - 3 10−4 7 10−5

θm cm3 · cm−3 - 0,33 0,39

tα min - 1100 5570

deux ajustements présentent des valeurs du coefficient d’échange α faible, soulignant des
échanges par diffusion entre les phase mobile et immobile lents, au regard de la convection
dans le milieu. Il y a donc une compartimentalisation de l’eau dans le milieu en une
fraction mobile et une fraction immobile. Cependant le temps de séjour moyen devrait en
conséquence être plus court que le temps convectif calculé, ce qui est certes le cas dans la
colonne Glucose (2) mais pas dans la colonne Glucose (1). Il convient donc de rester
prudent sur les conclusions effectuées en termes de processus à partir des paramètres
ajustés MIM, d’autant que plusieurs ajustements restent toujours possibles avec des jeux
de paramètres différents.

3 Conclusions sur l’hydrodynamique des colonnes

Les résultats sur l’hydrodynamique des colonnes ont montré que les colonnes saturées
avaient une hydrodynamique comparable, ce qui n’était pas le cas des colonnes insaturées.
Ce dernier point souligne la difficulté potentielle à obtenir et conserver des conditions
d’écoulement insaturé permanent dans des colonnes remplies de certain type de sol naturel.
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Les traçages ont également confirmé la dégradation effective du milieu poreux lors de la
percolation de solutions entrâınant de fortes perturbations chimiques à l’intérieur des
colonnes. Enfin, des ajustements aux modèles classiques de convection-dispersion et/ou
eau mobile-eau immobile ont été réalisés, permettant la détermination des paramètres de
dispersion et de régionalisation de l’écoulement qui peuvent être utilisés ultérieurement
dans une modélisation à l’aide de codes de transport réactif.



C Chapitre XI

Réponse microbiologique du sol
CAD

Ce chapitre présente l’ensemble des résultats concernant la réponse microbiologique
du sol CAD dans les différentes conditions de l’étude. Les essais préliminaires par res-

pirométrie pour tester d’une part la non-toxicité de l’241Am sur la population microbienne
et d’autre part pour évaluer la réponse globale du sol à un ajout de substrat carboné sont
présentés. Les biomasses microbiennes suivies par dénombrement sur bôıtes de Pétri sont
comparées pour les différentes colonnes.

1 Études préliminaires de l’activité microbienne du

sol CAD en Oxitopr

Une série d’expériences préliminaires a été effectuée sur le sol CAD avec le disposi-
tif Oxitopr afin d’évaluer l’influence sur l’activité microbienne d’une part des conditions
de conservation et de conditionnement du sol et d’autre part de la présence d’241Am à
∼ 500 Bq · g−1. Enfin, d’autres expériences ont vérifié et essayé de quantifier la réponse
du sol dans les différentes conditions d’études (conditions de références, apport de glucose
et de citrate à des concentrations de 10−4− 10−2 M). Un paragraphe expose au préalable
les limites du système de mesure Oxitopr pour les conditions de l’étude.

N.B. Les blancs réalisés pour les différents essais sont constitués de flacons uniquement
remplis d’air, sans sol. Les courbes des blancs ne sont pas retranchées aux courbes pré-
sentées.

1.1 Limites du système de mesure Oxitopr

Plusieurs limitations du système de mesure Oxitopr existent qui sont inhérentes au
matériel et à la méthode utilisée. Les essais évaluent la réponse microbiologique du sol
en conditions aérobies. La mesure étant effectuée par différence de pression, la première
limitation concerne la faible sensibilité du système (±1 hPa), qui correspond à une varia-
tion interne de 0,5 % de la pression partielle d’O2. De plus, la pression est très sensible à
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la température, toute variation de la température se traduisant par une dilatation ou une
contraction du volume d’air enfermé dans le flacon et donc à une variation de la réponse.
L’utilisation d’une chambre thermostatée résout en partie le problème, sauf pour l’état
initial. Si la température interne du flacon n’est pas à l’équilibre avec celle de la chambre
thermostatée (1), le début de l’acquisition enregistre la mise en température du système
et non la réponse du système aux conditions testées. L’acquisition est donc lancée après
un temps de mise en température des flacons dans l’enceinte thermostatée (3 heures).
Cependant l’absence d’enregistrement de la réponse pendant les trois premières heures
peut être gênant dans le cas de réponses rapides du système, notamment après un apport
conséquent d’un substrat carboné comme le glucose.

L’échantillonnage du sol et son conditionnement pour les expériences constituent une
autre source potentielle de problèmes. Dans le protocole utilisé, le sol séché à l’air est
réhumidifié avec la solution de la condition à tester. Cette procédure de standardisation
pour contrôler la teneur en eau peut accrôıtre la respiration par relargage de nutriments
pendant le séchage et la réhumidification (Strange, 2000), indépendamment des conditions
testées. De plus la présence de racines, d’autres organismes non microbiens ou encore d’une
activité enzymatique résiduelle (cas des sols stérilisés) peuvent interférer dans la réponse
(Alef, 1995 ; Marschner et al., 2002).

Enfin, le CO2 produit n’a pas forcément pour origine directe la dégradation par respi-
ration de l’O2. En sol calcaire, une acidification du milieu peut entrâıner une dissolution
de la calcite et dégager du CO2, d’origine minérale. Bien que ce CO2 soit également piégé
dans les pastilles de soude, ce phénomène ne modifie pas la pression à l’intérieur du sys-
tème, et la dépression enregistrée peut être directement relié à la consommation d’O2 par
respiration. Malgré cela, l’évaluation de bilans de masse et de flux précis O2/CO2 et C
reste quasi-impossible avec ce type de système (Alef, 1995). Les informations relatives
et globales obtenues avec ce dispositif, au regard de sa simplicité de mise en œuvre sous
des conditions contraignantes de radioprotection, n’en demeurent cependant pas moins
intéressantes.

1.2 Effet du conditionnement et de la conservation du sol CAD

L’effet du conditionnement et de la conservation sur l’activité microbienne du sol CAD
ont été évalués avec le dispositif Oxitopr. La figure XI.1 présente cinq séries de mesures
effectuées sur le sol CAD non contaminé en 241Am, avec 2 réplicats par condition. Trois
séries (◦, �, O) ont été effectuées à 0, 7 et 20 jours d’intervalle à partir du sol humidifié à
w = 15 % la veille du lancement de la première série (t0) et conservé à humidité constante
pour les deux séries suivantes. Les deux autres séries (�, •) ont été réalisées 3 mois et
3,5 mois plus tard à partir du même lot de sol, mais conservé sec à 23± 1 ◦C, humidifié
juste avant l’expérience.

Une bonne homogénéité entre les réplicats d’une même série est observée sauf pour
un des réplicats d’une série. Les trois séries effectuées à partir de sol sec humidifié juste
avant l’expérience sont reproductibles, même pour un temps de conservation ≥ 3 mois.
En revanche, la conservation du sol à une humidité de w = 15 % entrâıne une diminution

1. C’est généralement le cas, la température de la pièce (ou la sorbonne) où sont préparés les flacons
étant le plus souvent inférieure à celle de la chambre, i.e. 23± 1 ◦C.
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Fig. XI.1 – Effet du conditionnement et de la conservation sur l’activité microbienne du sol
CAD. Conservation à w = 15 % : ◦ — REF à t0, � — REF + 7 jours, O — REF + 20 jours.
Conservation à sec : � — REF + 3 mois sec, • — REF + 3,5 mois sec et � — blanc (air).

de la réponse avec l’augmentation du temps de conservation. Ces résultats confirme que
la conservation du sol à sec à température ambiante semble plus appropriée pour garantir
une activité microbienne reproductible entre les différentes expériences.

1.3 Vérification de la non-toxicité de l’241Am

La toxicité éventuelle de l’241Am sur les populations bactériennes du sol CAD a été
évaluée en comparant la respiration du sol avec et sans 241Am pour des conditions de
conservation et de mise en eau strictement identique. Les résultats sont reportés Fig. XI.2.

Aucune différence significative n’est visible entre les deux séries de courbes. Il ne
semble pas y avoir d’effet toxique visible de l’241Am sur l’activité respiratoire bactérienne
du sol mesurée par respirométrie. La littérature, peu fournie sur la toxicité de l’241Am
sur les bactéries d’un sol (Banaszak et al., 1998b ; Francis et al., 1998b), ne permet pas
d’évaluer et de comparer la toxicité potentielle de la concentration utilisée dans cette étude
(∼ 500 Bq · g−1). De plus, Renella et al. (2002) ont montré que pour des métaux lourds, la
toxicité n’était pas visible pour des expériences d’incubations à court-terme (< 50 jours).
La contamination du sol juste avant les expériences et leur durée (< 2 mois) ne permet
probablement pas de révéler une toxicité éventuelle de l’Am dans nos expériences de suivi
macroscopique d’activité et de biomasse microbienne. En première approximation, il sera
admis que les résultats d’activité respiratoire microbienne acquis sur le sol non contaminé
seront applicables aux sols contaminés en 241Am.
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Fig. XI.2 – Comparaison des activités microbiennes respiratoires du sol CAD avec (•) ou sans
(◦) 241Am. � — blanc (air).

1.4 Réponse à un apport de substrat carboné

La modification de l’activité microbienne du sol CAD en réponse à l’apport (simultané
ou non) de glucose, de citrate (Na3Cit) et d’acide citrique (H3Cit) à plusieurs concentra-
tions a été évaluée avec le dispositif Oxitopr. Les résultats sont présentés sous la forme
d’un taux de dégradation moyen τ [M · M−1 sol · T−1] du glucose et du citrate calculé
comme le rapport entre la quantité totale de substrat consommée M [M] et le temps t [T]
nécessaire à sa dégradation, rapportée à la masse de sol sec ms [M] :

τ =
M

t · ms

[M · M−1sol · T−1] (XI.1)

Seuls des taux globaux peuvent être calculés après dégradation totale des substrats (vi-
sualisée par une pente égale à la référence) car aucune loi ne relie directement la quantité
de substrats consommée et la dépression en hPa mesurée. Néanmoins, une information
qualitative sur des taux « instantanés » peut être obtenue à tout moment par comparaison
directe des pentes des courbes.

N.B. Les quantités de substrats carbonés apportées sont exprimées en gramme de carbone
par kilogramme de sol.

Activité microbienne après apport d’acide citrique ou de citrate de sodium –
Effet acide

Les réponses à l’apport de solutions d’acide citrique (pH 2,9) ou de citrate de sodium
(pH 7,7) à 0,11 g C · kg−1sol sont comparées à la solution de référence REF (pH 7,7), et
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Fig. XI.3 – Activité microbienne après apport d’acide citrique (H — pH 2,9) ou de citrate de
sodium (O — pH 7,7) à 0,11 g C · kg−1sol. Comparaison avec la solution de référence (◦ — pH
7,7) et la solution de référence acidifiée (• — pH 2,9).

à la solution REF acidifiée avec de l’acide chlorhydrique (pH 2,9). Les résultats obtenus
sont reportés Fig. XI.3.

Les réponses observées sont similaires et ne présentent pas de différences significatives.
Bien que l’ajout d’une solution acide sur un sol carbonaté doit induire une dissolution
de calcite et une émission de CO2, la réponse de la condition REF acidifiée apparâıt
légèrement moins importante que celle de la référence elle-même. Cet effet acide existe
mais n’est pas enregistré car il intervient sans doute dans les premières minutes après le
mélange du sol sec avec la solution. La différence observée entre les deux réponses provient
donc d’une variabilité de mesure et/ou d’échantillonnage et n’est pas significative. De la
même manière, l’effet acide de la solution d’acide citrique n’est pas enregistré et seules les
réponses reliées à la respiration du sol et à la dégradation de l’acide citrique ou du citrate
sont donc mesurées. La différence entre la réponse à l’ajout d’acide citrique et de citrate de
sodium est du même ordre que celle observée entre la condition REF et REF acidifiée et
n’est probablement pas significative. Enfin, après environ 117 heures, soit presque 5 jours,
les faisceaux de courbes des conditions de référence et avec citrate deviennent parallèles
(∆ = 7 hPa), synonyme qu’il n’y a plus de citrate à dégrader et que l’activité microbienne
redevient équivalente à celle du sol avec la solution de référence.

En résumé, l’apport de citrate à 0,11 g C · kg−1sol, dégradé totalement en moins de 5
jours, stimule peu la respiration microbienne du sol.
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Fig. XI.4 – Activité microbienne après apport d’acide citrique et/ou de glucose 0,11 g C · kg−1sol
et apport de glucose à 2 g C · kg−1sol. (A) ◦— REF, H — REF + H3Cit à 0,11 g C · kg−1sol, �
— REF + Glucose à 0,11 g C · kg−1sol et � — REF + Glucose + H3Cit à 0,11 g C · kg−1sol. (B)
� — REF, � — REF + Glucose à 0,11 g C · kg−1sol et � — REF + Glucose à 2 g C · kg−1sol.

Activité microbienne après apport d’acide citrique et/ou de glucose à plusieurs
concentrations

Les réponses à l’apport d’une solution d’acide citrique et/ou de glucose à 0,11 g C · kg−1sol
sont comparées. Cet apport correspond à une estimation moyenne réaliste de l’apport
journalier de carbone dans la rhizosphère (Baudoin et al., 2003). Afin de maintenir cette
quantité de carbone sur l’ensemble de la durée de l’expérience (15 jours), un apport de
glucose de 2 g C · kg−1sol est également effectué, une concentration considérée comme op-
timale pour ce type d’expériences (Alef, 1995). Les résultats sont reportés aux Fig. XI.4
et XI.5 et correspondent à deux séries d’expériences successives (A et B).

La comparaison directe des séries A et B (Fig. XI.4) montre une bonne reproducti-
bilité pour la condition de référence alors que la réponse pour la condition de glucose à
0,11 g C · kg−1sol est nettement supérieure dans la série B (∆final = 20 hPa (2)) que celle
obtenue dans la série A (∆final = 10 hPa). Cette différence provient probablement d’un
état de conditionnement du sol différent entre les deux séries, non visible avec la solution
de référence, mais qui s’exprime avec l’ajout de glucose. L’apport simultané de glucose
et de citrate (A), soit 0,22 g C · kg−1sol, induit une réponse supérieure à la somme des
réponses obtenues pour les deux substrats apportés séparément, au demeurant identiques
(∆final = 30 hPa pour 2 × 10 hPa). Ces apports sont totalement consommés en ∼ 120
heures (pentes identiques à la référence). D’ailleurs la réponse obtenue au delà de ce temps
après une aération des flacons de 3 heures et un changement des pastilles de soude, suit

2. les ∆ sont calculées par comparaison à la référence
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Fig. XI.5 – Activité microbienne comparée après un apport de glucose à 0,11 g C · kg−1sol ou
à 2 g C · kg−1sol. Effet d’une aération des flacons avec changement des pastilles de soude. � —
REF, � — REF + Glucose à 0,11 g C · kg−1sol et � — REF + Glucose à 2 g C · kg−1sol.

parfaitement celle de la référence, preuve qu’il ne reste plus de substrat (voir Fig. XI.5).
A l’opposé une quantité presque 20 fois supérieure de glucose ajoutée n’est pas consom-

mée entièrement après plus de 12 jours (288 heures). Une saturation du système de me-
sure est même relevée à partir ∼ 125 heures pour un ∆P ≈ 200 hPa qui correspond à
la consommation totale de l’oxygène de l’air contenu dans le flacon. En effet, le taux de
dégradation n’est pas proportionnel à la quantité apportée de substrat carboné. Ainsi, en
début d’expérience le rapport des taux de dégradation pour les deux conditions glucose
n’est que de 2, pour un rapport de quantité de substrat proche de 20. Enfin, aucune phase
de latence n’est observée dans l’activité microbienne (si elle existe, elle intervient dans
les 3 heures de mise en température des flacons avant leur fermeture), ni d’ailleurs d’aug-
mentation de l’activité avec le temps qui se traduirait par une pente plus raide. L’activité
microbienne est ainsi constante dans le temps, ce dès le début de la mesure, et ne diminue
qu’avec la diminution du substrat disponible.

Les taux de dégradation moyen sont récapitulés dans le Tab.XI.1.

Tab. XI.1 – Taux de dégradation des substrats carbonés glucose et citrate en Oxitopr.

Conditions Concentration initiale Taux de dégradation τ durée de dégradation

(g C · kg−1sol) (g C · kg−1sol ·h−1) (h)

Glucose/H3Cit 0,11 9,4 10−4 117

Glucose+H3Cit 0,22 27,5 10−4 80

Glucose 2 < 69,1 10−4 > 288
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1.5 Effet inhibiteur de NaN3

L’azide de sodium (NaN3), puissant agent découplant, est couramment utilisé comme
inhibiteur de l’activité microbienne des sols (Alef, 1995), aussi bien dans des expériences
en réacteurs fermés (Guthrie et al., 1998 ; Taylor et al., 1999) qu’en colonnes de sol (Bro-
holm et al., 1999 ; Zheng et al., 2002). Les concentrations mentionnées dans la littérature
couvrent environ un ordre de grandeur, de 1 g à 10 g de NaN3 par kilogramme de sol
sec. L’effet de l’azide de sodium sur l’activité microbienne du sol CAD a été évaluée à ces
deux concentrations, sans et avec ajout de glucose (0,11 − 2 g C · kg−1sol). Les résultats
obtenus sont reportés à la Fig. XI.6.

L’azide de sodium à 1 g · kg−1sol réduit l’activité microbienne de plus de 90 % (après
déduction du blanc) pour l’ensemble des conditions testées. Une concentration 10 fois plus
élevée en azide améliore encore l’inhibition de l’activité, en particulier dans la condition
avec le plus fort ajout de glucose. Il reste cependant une activité résiduelle, d’autant
plus élevée qu’il y a de glucose. L’azide de sodium se révèle donc un bon moyen pour
limiter l’activité microbienne du sol. Cependant pour d’obtenir des quantités équivalentestemps (h)

0 24 48 72 96 120 144 168 192 216 240 264 288

P
 (h

P
a)

-100

-80

-60

-40

-20

0 +

REF
REF+NaN3 0,1%
REF+NaN3 1%

Gluc 10-2M+NaN3 0,1%
Gluc 10-2M+NaN3 1%

Gluc 10-2M
Gluc 0.5%+NaN3 0,1%
Gluc 0.5%+NaN3 1%

Gluc 0.5%

+ +

temps (h)

0 24 48 72 96 120 144

P
 (h

P
a)

-100

-80

-60

-40

-20

0

temps (h)

0 24 48 72 96 120 144

P
 (h

P
a)

-100

-80

-60

-40

-20

0

A B

Fig. XI.6 – Effet de l’azide de sodium NaN3 à 1 et 10 g · kg−1sol (A et B) sur l’activité micro-
bienne du sol CAD sans et avec apport de glucose. ◦ — REF, � — REF + Glucose (0,11), �
— REF + Glucose (2), ◦ — REF + NaN3 (1), ♦ — REF + Glucose (0,11) + NaN3 (1), � —
REF + Glucose (2) + NaN3 (1), • — REF + NaN3 (10), O — REF + Glucose (0,11) + NaN3

(10) et H — REF + Glucose (2) + NaN3 (10). Valeurs entre parenthèses en g C · kg−1sol pour
le glucose et en g · kg−1sol pour NaN3.
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de NaN3 en colonnes (3), il faudrait utiliser 1,8 − 18 g · L−1 soit des concentrations de
0.028− 0.28 M. Ces concentrations sont trop importantes pour être utilisées en colonnes
sans perturber fortement le milieu. Les éventuels changements observés dans les colonnes
percolées au NaN3 cumuleraient l’inhibition microbienne microbienne et les modifications
des conditions chimiques du milieu (modification de la spéciation, augmentation de la
force ionique, etc.), ce qui rendrait leur interprétation difficile.

1.6 Conclusion des expériences en Oxitopr

Un ensemble d’expériences a été effectué pour évaluer en termes d’activité la réponse
des microorganismes du sol CAD à plusieurs types de sollicitations. Les résultats montrent
que dans les conditions d’études et avec les moyens d’observations disponibles, le mode
de conservation du sol, gardé sec à température ambiante, semble être celui qui permet
la meilleure reproductibilité de l’activité microbienne à l’échelle de plusieurs mois. Un
pré-conditionnement des sols est nécessaire avant les expériences d’incubation afin d’amé-
liorer la reproductibilité. Les expériences montrent également que l’241Am ne modifie pas
l’activité microbienne du sol. L’ajout de citrate et/ou de glucose se traduit par une aug-
mentation immédiate de l’activité microbienne du sol (< 3 h), la réponse mesurée n’étant
cependant pas proportionnelle à la quantité de substrat carboné apportée. Enfin, une
inhibition de cette activité > 90 % est réalisable en ajoutant une concentration d’azide
de sodium NaN3 ≥ 10 g pour 100 g · kg−1sol, même si l’apport de telles concentrations
perturbe probablement fortement la chimie du sol dans son ensemble.

2 Activité microbienne dans les colonnes de sol CAD

L’ensemble des résultats obtenus sur l’activité microbienne dans les colonnes de sol
CAD est présenté dans cette partie. La dynamique de la dégradation microbienne des
substrats carbonés est étudiée en fonction de la concentration et du débit, et la dégradation
est tracée par l’acidification du milieu et la production de nouveaux composés organiques.
Enfin, les implications en termes de biomasse sont analysées à partir des résultats obtenus
par l’ensemencement des éluats sur bôıtes de Pétri.

2.1 Dynamique de la dégradation microbienne des substrats
carbonés en colonnes

La dynamique de la dégradation microbienne du glucose et du Na-Citrate est étudiée
dans six colonnes en regardant dans le temps l’évolution des concentrations des deux
composés en sortie de colonnes. L’ensemble des résultats est reporté Fig. XI.7. Les premiers
volumes de pores correspondant à la percolation de la solution de référence ne sont pas
reportés. En raisonnant de manière globale sur le volume de pore et le temps de séjour,
il est possible de calculer un taux de dégradation en colonne τcol [M · M−1 sol · T−1] défini

3. calculs effectués pour ms = 150 g et Vp = 55mL
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de la manière suivante :

τcol =
Q · (Ci − C)

ms

[M · M−1sol · T−1] (XI.2)

avec Q [L3 · T−1], ms [M] la masse de sol sec, Ci [M · L−3] la concentration de substrat
apportée et C [M · L−3] la concentration de substrat en sortie de colonne. Ce paramètre
permet de comparer les colonnes saturées et insaturées, qui pour un même pourcentage de
dégradation en sortie de colonne présente une différence de quantité de substrat dégradée
égale au rapport des débits. Les résultats obtenus sont regroupés dans le Tab. XI.1.

Apports à 10−4 et 10−3 M

Les apports de glucose et/ou de Na-Citrate à 10−4 M sont totalement dégradés durant
le passage de la solution dans les colonnes ; qu’elles soient saturées ou insaturées. Pour
les apports de glucose et/ou de Na-Citrate à 10−3 M (voir Fig. XI.7 D et E), une période
transitoire (80 − 100 h) pendant laquelle la solution est peu dégradée est observée dans
les deux types de colonnes ; le nombre limité de mesures dans les colonnes, en particulier
insaturées, ne permettant pas d’avoir une image précise de la mise en place des processus de
dégradation. La dégradation devient quasi totale (> 99 %) par la suite. En effet, à taux de
dégradation équivalent (10−3g C · kg−1sol · h−1) aucune période transitoire n’est observée
en colonne saturées contrairement à ce qui est observée dans les colonnes insaturées. De la
même manière, la durée nécessaire pour atteindre une dégradation complète des substrats
apportés, est du même ordre pour les deux types de colonnes, mais elles correspondent à
des taux effectifs différents d’un facteur quatre.

Apports ≥ 10−2 M

Pour les apports de glucose et/ou de Na-Citrate ≥ 10−2 M, le même type de ré-
ponse qu’avec les concentrations un ordre de grandeur inférieur est observé, mais avec
une ampleur et des fluctuations plus importantes. La période transitoire durant laquelle
le glucose et/ou le citrate ne sont que peu ou pas dégradés est systématiquement observée
dans l’ensemble des colonnes. En colonnes saturées, elle présente une durée variable en
fonction des expériences, qui s’allonge quand la quantité de substrat apporté augmente.
Cet allongement n’est cependant pas proportionnel aux quantités de substrats dégradées
et dépend de la nature du substrat, même si de nombreuses fluctuations sont observées
entre les colonnes. Ainsi le citrate est dégradé plus rapidement que le glucose (+15 %)
lorsqu’ils sont apportés l’un sans l’autre mais plus lentement (-40 %) quand ils sont ap-
portés simultanément et à concentrations plus importantes. En revanche, le pourcentage
de dégradation maximum du citrate observé reste similaire entre les deux conditions, de
l’ordre de 95 %, alors que la quantité de substrat dégradé est cinq fois supérieure en
termes de carbone. De la même manière, dans la colonne Glucose + Na-Citrate (2), la
dégradation maximale du glucose n’atteint que 73 % alors qu’elle atteint dans un temps
identique 99 % dans la colonne Glucose + Na-Citrate (1) qui apporte pourtant 2,5 fois
plus de substrats carbonés. Enfin, en colonnes insaturées, la durée de mise en place d’une
dégradation totale est à nouveau similaire à celle observée en conditions saturées mais
toujours pour des taux de dégradation quatre fois inférieurs.
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Fig. XI.7 – Dynamique de la dégradation du glucose (N, 4) et du citrate (�, ♦) dans les
colonnes saturées (A, B, C, D) respectivement Glucose, Na-Citrate, Glucose + Na-Citrate
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(2). Les concentrations des solutions d’entrée (trait plein), les concentrations mesurées dans les
éluats (trait plein + symbole) et le pourcentage de dégradation (trait pointillé + symbole) sont
reportés en fonction du nombre de volumes de pore écoulés. Les conditions sans exsudats sont
représentées à la valeur de 10−6 mol · L−1 par commodité.
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Tab. XI.2 – Taux de dégradation des substrats carbonés glucose et citrate dans les colonnes.

Conditions C apportée Taux de dégradation dégradation période transitoire

(M) (g C · kg−1sol ·h−1) (%) (h) (V/Vp)

Colonnes saturées

Glucose 10−4 4,5 10−4 100 < 6 < 1

Citrate 10−4 4,5 10−4 100 < 6 < 1

Glucose+Citrate (1,2) 2 · 10−4 4,5 10−4 + 4,5 10−4 100 et 100 < 6 et < 6 < 1 et < 1

Glucose+Citrate (2) 2 · 10−3 4,5 10−3 + – 100 et – 80 et – 14 et 14

Glucose 10−2 4,4 10−2 99 100 15,5

Citrate 10−2 4,3 10−2 95 85 9

Glucose+Citrate (2) 2 · 10−2 3,5 10−2 + – 73 et – 307 et – 46 et –

Glucose+Citrate (1) 2 · 2,5 10−2 1,2 10−1 + 1,1 10−1 > 99 et 96 340 et 470 29 et 36

Colonnes insaturées

Glucose (1,2) 10−4 1,1 10−4 100 < 25 < 1

Glucose (1) 10−3 1,1 10−3 100 77− 98 1,7− 2

Glucose (2) 10−2 1,0 10−2 > 99 91 2,9

Conclusion

La dynamique de la dégradation des substrats en colonnes peut se résumer aux grandes
tendances suivantes. La dégradation du glucose et/ou du Na-citrate à des taux de dégra-
dation inférieurs à 10−3 g C · kg−1sol · h−1 est immédiate en colonnes, ce qui est cohérent
avec les taux de dégradation déterminés en Oxitopr. En revanche, si la dégradation ob-
servée en Oxitopr était maximum dès les premiers instants jusqu’à des taux de ∼ 7 10−3

g C · kg−1sol · h−1, en colonnes un retard est observé dès que les taux dépassent 10−3

g C · kg−1sol · h−1. En outre, la réponse microbienne n’est pas proportionnelle à la quan-
tité de substrat apportée et semble dépendre, entre autre des conditions de flux. Enfin,
des fluctuations importantes dans les délais et les quantités de substrats dégradées appa-
raissent entre les différentes colonnes, lors d’apport plus conséquent de substrats carbonés,
correspondants à des taux de dégradation supérieur à 3 10−2 g C · kg−1sol · h−1. La varia-
bilité naturelle et des possibles différences de conditionnement du sol peuvent expliquer
en partie ces différences mais c’est probablement la complexité et l’inter-connectivité des
processus biogéochimiques (par ex. châınes de biodégradation) et hydrodynamiques qui
est mise en évidence.

2.2 Effets directs de la dégradation sur la chimie de la solution
du sol

Les effets directs de la dégradation du glucose et du citrate sur la chimie de la solution
du sol sont présentés, plus particulièrement en termes de conditions d’oxydo-réduction,
l’acidification et la libération de composés organiques. Les effets indirects comme la disso-
lution des carbonates résultant de l’acidification du milieu seront présentés ultérieurement.
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Conditions d’oxydo-réduction dans les colonnes et biodégradation

Les conditions d’oxydo-réduction dans les colonnes n’ont pas été spécifiquement sui-
vies. Cependant l’observation des colonnes saturées avant démontage a montré la présence
de trâınées vertes, typiques de fer réduit Fe(II), signe de conditions réductrices. En effet
la concentration en O2 [M · L−3] dissous est définie par :

O2(aq) = KO2 × PO2 (XI.3)

avec KO2 [T2 · L−2] la constante de Henry pour l’O2 et PO2 [M · L−1 · T−2] la pression
partielle de O2. A 25 ◦C et à pression atmosphérique KO2 = 1,26 · 10−3 mol · L−1 · atm−1

et PO2 = 0,21 atm d’où une concentration d’O2 dans les solutions d’entrée égale à O2(aq) =
0,26 · 10−3 M. L’oxygène est par ailleurs un accepteur d’électrons privilégié (fort rendement
énergétique), il est donc le premier utilisé jusqu’à ce que sa concentration atteigne une
valeur seuil, de l’ordre de 1− 10 · 10−6 M (Van Cappellen et al., 1995).

Dans les colonnes saturées, le système est considéré fermé à l’O2, ce dernier n’étant ap-
porté que par les solutions entrantes. Compte tenu des concentrations en exsudats utilisées
en colonnes ≥ 10−4 M et de la stœchiométrie des équations de respiration, l’O2 en solution
atteint probablement rapidement le seuil de 1 · 10−6 M et le milieu devient anoxique. Les
processus de biodégradation suivent alors des voies partiellement à totalement anaérobies
et utilisent d’autres accepteurs d’électrons que l’O2, qu’ils soient minéraux (par exemple
les oxydes de Fer), ou organiques dans le cas de la fermentation. Une zonation redox s’éta-
blit probablement dans les colonnes saturées : en amont de colonne des conditions oxiques
à partiellement oxiques, et en aval un milieu totalement anoxique. Ce type de profil, mis
en évidence dans les conditions naturelles (Appelo et al., 1996 ; Islam et al., 2001) a déjà
été reproduit en colonnes par divers auteurs (von Gunten et al., 1993 ; Zheng et al., 2002 ;
Amirbahman et al., 2003). Le profil redox n’a cependant pas été étudié spécifiquement
dans cette étude.

En conditions insaturées, aucune donnée expérimentale ne permet de connâıtre pré-
cisément l’état d’oxydo-réduction à l’intérieur des colonnes. L’insaturation partielle de la
colonne, la présence d’ouvertures sur les côtés des anneaux des colonnes ainsi que la surface
amont à l’air libre permettent probablement des échanges d’air et d’obtenir des conditions
oxydantes sur l’ensemble de la colonne, sauf peut-être à la base qui présente toujours une
teneur en eau plus importante. Cependant, des conditions partiellement anoxiques sont
probablement obtenues localement lors de la dégradation du glucose. Les cinétiques de
diffusion de l’air de l’extérieur vers l’intérieur de la colonne sont probablement plus lente
que les cinétiques de dégradation. Le système est ainsi semi-ouvert pour l’oxygène.

Libération de composés organiques

Les résultats concernant la libération de composés organiques suite à la dégradation
du citrate et du glucose sont présentés Fig. XI.8. Les seuls composés organiques suivis
sont le malate et l’acétate, faute de moyens analytiques permettant d’élargir le spectre
à d’autres composés comme le pyruvate ou le lactate. Le cas de la colonne Glucose +

Na-Citrate (1) est détaillé.
A faibles concentrations injectées de glucose et de Na-citrate, seule la production de

malate est discernable, à des concentrations proches des limites de détections analytiques
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de ∼ 5 · 10−6 M (voir Fig. XI.8 A, C, D). Le malate est probablement produit en quanti-
tés plus importantes, de même que l’acétate, mais ils sont tous deux consommés pendant
leur séjour dans la colonne. A des concentrations ≥ 10−2 M la dégradation du glucose
et du Na-citrate s’accompagne de manière quasi-proportionnelle d’une augmentation des
concentrations en solutions de malate et d’acétate pour atteindre des concentrations maxi-
mum égales aux concentrations des substrats injectés (voir Fig. XI.8 A, C, D). Ceci se
traduit également par une augmentation de la conductivité et une diminution globale du
pH de plus de 1,5 unités. Une diminution simultanée des concentrations en acétate et
en malate semble s’amorcer en fin de colonne. La production de ces deux composés par
biodégradation du glucose et du citrate devient alors inférieure à leur propre dégradation
et la tendance s’inverse.

Effet pH

La dégradation des substrats carbonés par les microorganismes produit des acides or-
ganiques secondaires, libère du CO2(g) et des protons H+. Ceci entrâıne une augmentation
ou une diminution du pH en fonction du devenir du CO2(g), retenu ou non sous forme
d’acide carbonique H2CO∗

3 dans le système ou consommé par les carbonates. De la même
manière que pour l’O2, les colonnes saturées constituent un système fermé pour le CO2(g),
tandis que les colonnes insaturées sont probablement semi-fermées, des échanges pouvant
s’établir avec l’atmosphère à travers les trous latéraux et la surface amont. La modifica-
tion du pH observée dans les éluats de colonnes en fonction des quantités consommées
de glucose et/ou de Na-citrate est donc un paramètre important de compréhension de la
biodégradation. Les résultats sont présentés Fig. XI.9, en fonction du type de substrat
consommé,glucose (A) ou Na-citrate (B).

Pour les conditions de référence (reportées à la valeur de 10−6 mol · L−1), on retrouve
le pH moyen de 7,6±0,2. Le passage de solutions à 10−4 mol · L−1 de glucose et/ou de Na-
citrate n’entrâıne dans la plupart des cas aucune modification significative du pH malgré
une dégradation complète des exsudats. Le sol carbonaté tamponne les productions de
protons.

A partir de 10−3 mol · L−1, un effet notable de la dégradation est observé, se traduisant
par une diminution significative du pH. Toutefois, pour une même concentration de glucose
consommé, la baisse de pH engendrée est bien inférieure dans les colonnes insaturées que
dans les colonnes saturées, la différence atteignant 1 unité pH pour des concentrations de
10−2 mol · L−1 (voir Fig. XI.9 A). Ceci s’explique par une diminution de débit dans un
facteur quatre et en conséquence une quantité totale plus faible de glucose dégradée et
des taux de dégradation quatre fois inférieurs dans les colonnes insaturées. Ces différences
en bilan de masse de matière dégradée entre les colonnes insaturées et saturées masquent
les éventuelles différences qui auraient pu s’exprimer entre les conditions plus ou moins
aérobies des colonnes insaturées et les conditions principalement anaérobies des colonnes
saturées.
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Fig. XI.9 – Relations entre le pH et la quantité consommée de glucose (A) et de citrate (B)
en conditions saturées et insaturées. Colonnes saturées : 4 — Glucose, ♦ — Na-citrate, �
— Glucose + Na-Citrate (1), � — Glucose + Na-Citrate (2). Colonnes insaturées : N —
Glucose (1) et (2). Les conditions sans exsudats sont représentées à la valeur de 10−6 mol · L−1
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Pour les colonnes saturées, les diminutions du pH semblent en première approximation
proportionnelles aux quantités de glucose et/ou de Na-citrate dégradées. Certains points
restent cependant hors tendance qui correspondent aux échantillons récoltés juste après
les changements de solutions contenant du Na-citrate. Une augmentation relativement
chaotique du pH est observée dans ces conditions (colonnes Na-Citrate, Glucose + Na-

Citrate (1) – voir Fig. XI.8 B), mais pas de manière systématique (colonne Glucose +

Na-Citrate (2) – voir Fig. XI.10).

Lors de la dégradation de 10−2 mol · L−1 de glucose, le pH de la solution diminue de
pH 7,6 à pH 6. La dégradation du Na-citrate ne diminue le pH de la solution que de
0,6. La modification du pH semble donc principalement liée à la dégradation du glucose,
comme le montre la superposition des courbes des colonnes Glucose seul et Glucose +

Na-Citrate (respectivement � et � sur la Fig. XI.9 A) et Na-Citrate seul et Glucose +

Na-citrate (respectivement H et O sur la Fig. XI.9 B). Il faut néanmoins garder à l’esprit
que le citrate peut s’adsorber sur la phase solide (jusqu’à hauteur de 20 %) ce qui amène
à surestimer d’autant sa dégradation. Quoi qu’il en soit, ce phénomène ne peut intervenir
que pendant un nombre limité de volumes de pores avant saturation de la phase solide, et
une différence de concentrations ≤ 20 % ne saurait résulter en une différence d’une unité
pH. De plus, si ce phénomène peut intervenir dans la colonne Na-citrate où le taux de
dégradation minimum est de 40 % (voir Fig.XI.7 B), il n’intervient pas (où de manière
très limitée) dans la colonne Glucose + Na-Citrate (1) où la totalité du citrate traverse
la colonne durant les premiers passages de la solution (voir Fig.XI.7 C).

Enfin, les deux conditions apportant simultanément glucose et citrate à forte concen-
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trations apparaissent décalées l’une par rapport à l’autre, avec une différence de 0,5 unités
pH observée pour une même quantité de glucose dégradée (voir Fig. XI.9 A). La colonne
(2) (�) présente en effet un comportement atypique par rapport à l’ensemble des autres
colonnes. Le pourcentage de dégradation du glucose obtenu est comparativement faible
(maximum de 73 %) et aucune diminution brusque de pH n’est enregistrée lors du passage
à la solution à 10−2 mol · L−1. Au contraire, la baisse de pH progressive, amorcée dès le
début de la condition 10−3 mol · L−1 et qui a déjà engendrée une diminution de pH 7,5 à
6,5 sur environ 50 volumes de pores, continue à un rythme équivalent (voir Fig. XI.10). Le
saut de concentrations d’un facteur 10 seulement (contre un facteur 250 pour la colonne
Glucose + Na-Citrate (1)) et le conditionnement de la colonne et de sa microflore à
10−3 mol · L−1 sont proposés comme paramètres pouvant expliquer de telles différences.
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2.3 Effets sur la biomasse bactérienne

La biomasse bactérienne a été suivie en sortie de colonnes par ensemencement sur
bôıtes de Pétri à partir des éluats. Les résultats sont présentés Fig. XI.11, la biomasse
(exprimée en Unités Formant Colonies (UFC) par ml d’éluat) étant reliée à la quantité de
calcium dissous (A) ou la quantité d’exsudats consommés (B) en colonnes. Une représenta-
tion dynamique des relations exsudats consommés (1), calcium dissous (2) et biomasse (3)
pour les colonnes saturées Na-citrate (A) et Glucose+Citrate (1) (B) est également
présentée Fig. XI.12.

La biomasse présente en sortie de colonnes s’échelonne pour l’ensemble des conditions
de 103 à 5 · 107 UFC · mL−1. Cependant, plus de 80 % des données se trouvent entre 104 à
5 · 106 UFC · mL−1, une gamme relativement étroite compte tenu de la grande incertitude
de ce type de mesure, qui peut atteindre un demi ordre de grandeur. Aucune tendance pré-
cise n’apparâıt malgré des conditions contrastées, en particulier entre colonnes saturées et
insaturées où la différence de débit aurait pu faire ressortir l’influence éventuelle du lessi-
vage. D’autre part il ne semble pas y avoir de tendance nette à l’augmentation du nombre
de bactéries avec l’augmentation de la quantité de glucose ou de citrate consommé. Le fait
que l’intense activité microbienne résultant de la dégradation de quantités importantes
de glucose ou de citrate ne soit pas accompagnée d’une augmentation significative de la
biomasse reste un résultat déjà observé par d’autres auteurs (Tate, 1995 ; Stenström et al.,
2001). De plus le milieu de culture utilisé, même à spectre large, ne permet peut-être pas
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de mettre en évidence toute la biomasse se développant effectivement dans les colonnes
de sol, comme les bactéries anaérobies strictes. En outre la disponibilité en substrats va-
rie probablement le long du profil de colonne, et seule une fraction de la biomasse est
transportée. Néanmoins, il faut remarquer que les plus fortes concentrations en bactéries
sont relevées pour les quantités de substrats consommées les plus élevées. Cette observa-
tion peut indiquer une augmentation de la biomasse. Pourtant la dégradation parallèle
de la matrice solide (visualisée par des taux de calcium dissous élevés) peut impliquer
un passage dans la solution et un entrâınement hors de la colonne des microorganismes
initialement fixés. Les deux phénomènes, augmentation de la biomasse et désorption de
la biomasse initialement fixée sur la matrice solide, ne peuvent être dissociés dans les
expériences.

2.4 Pistes d’interprétation de la biodégradation du citrate et du
glucose en colonnes

L’ensemble des résultats montre qu’une activité microbienne intense se développe dans
les colonnes lors de l’apport de substrats carbonés comme le glucose et/ou le citrate. La
biodégradation de ces substrats est totale et immédiate pour des concentrations de 10−4 M,
partielle initialement puis quasi-totale pour des concentrations ≥ 10−3 M. Elle se traduit
par une modification de la chimie du milieu. Une diminution générale du pH est observée
ainsi que la formation de composés organiques secondaires (acides faibles) comme le malate
et l’acétate. Il est supposé que le potentiel redox à l’intérieur des colonnes diminue par
consommation de l’oxygène dissous dès les premiers centimètres, amenant à l’établissement
d’une probable zonation redox entre l’amont et l’aval de la colonne. Pourtant malgré ces
signes marqués de biodégradation active, aucune augmentation significative de la biomasse
n’est observée avec nos moyens d’études. Cependant, il ne s’agit peut-être là que de
limitations analytiques.

Les résultats obtenus montre une diversité de réponses comme : la différence de pH
observée entre les dégradation du glucose et du citrate à des concentrations de 10−2 M, les
augmentations de pH temporaires après injections de Na-citrate à forte concentrations ou
encore les composés organiques secondaires formés. Ils laissent supposer une diversité de
châınes de dégradation, utilisant différents accepteurs et donneurs d’électrons. L’observa-
tion visuelle dans les colonnes de fer réduit Fe(II) laisse supposer l’utilisation des oxydes
de fer du sol comme accepteurs d’électrons terminaux, l’utilisation d’oxydes de manga-
nèse, généralement très rapide, étant probablement réduite due à leur faible présence dans
le sol (0,07 % de Mn total contre 2,77 % de Fer, voir annexe A § 1). En revanche, il est
difficile d’estimer l’utilisation de NO−

3 ou encore de SO2−
4 faute de dosages précis de ces

deux espèces. L’observation de malate et d’acétate comme composés organiques produits
ne permet malheureusement pas de détailler beaucoup plus les châınes réactionnelles. En
effet, le malate peut être produit en cas de dégradation partielle du citrate mais aussi du
glucose, car il se situe en aval du composé citrate dans le cycle de de l’acide citrique. De
la même manière, l’acétate peut être produit de plusieurs manières comme par exemple
l’oxydation partielle du pyruvate (Banaszak et al., 1998b) ou encore lors de la fermenta-
tion du citrate (Banaszak et al., 1998a). Cette liste n’est pas exhaustive, la diversité des
microorganismes offrant de nombreuses autres voies réactionnelles.
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Fig. XI.12 – Quantité d’exsudats consommés (1), quantité de calcium dissous (2) et biomasse
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du nombre de volumes de pores écoulés dans les colonnes saturées Na-citrate (A) et Glu-
cose + Na-Citrate (1) (B). Les conditions sans exsudats sont représentées à la valeur de
10−6 mol · L−1.

Chacun de ces chemins réactionnels a un bilan d’acidité propre, qui dépend lui-même
de la quantité de biomasse produite ou non au terme de la réaction et du type d’environ-
nement (ouvert/fermé) (Banaszak et al., 1998b,a). Ainsi la dégradation aérobie complète
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du citrate entrâıne en théorie une augmentation du pH, même en système fermé (Banas-
zak et al., 1998b). Pourtant dans nos expériences, elle entrâıne une baisse significative du
pH de plus de 0,5 unités en milieu carbonaté tamponé. D’autres voies métaboliques sont
donc sans doute utilisées (fermentations).

Des facteurs cinétiques interviennent aussi à chaque étape, à la fois biologiques (enzy-
matiques) comme dans les réactions de biodégradation, physiques comme dans la diffusion
des gaz produits, ou chimiques comme dans l’équilibre CO2(g) � H2CO3. Associés à la
composante du transport, ces paramètres peuvent avoir de nombreux effets comme par
exemple induire des variations d’effet tampon du sol en fonction de la profondeur de dif-
fusion du composé, directement liée à sa vitesse de dégradation. Ce type de phénomène a
des conséquences directes sur la disponibilité des protons.

Enfin, la forme chimique du composé citrate (complexé/non complexé, état de protona-
tion) joue directement sur la cinétique de biodégradation. Ainsi certains auteurs montrent
qu’en fonction de la forme biodégradable du citrate considérée (HCit2− et/ou Cit3−) les
cinétiques de dégradation et la quantité totale de citrate dégradée sont extrêmement va-
riables (Banaszak et al., 1998b). Le pH est, dans ce cas, un facteur primordial en particulier
dans la gamme 6 − 8, compte tenu du pKa de déprotonation de HCit2− égal à 6,4. Si la
spéciation peut être calculée avec des codes géochimiques, l’effet de l’interaction de ces
différentes réactions et de leur cinétiques, associé au transport nécessite l’utilisation de
codes spécifiques et de leur renseignement complet.

La connaissance de la simple variation globale de pH, du pouvoir tampon du sol et des
quantités dégradées ne peut donc suffire pour remonter aux différentes voies de dégrada-
tion du glucose et du citrate qui coexistent et interviennent dans nos expériences. Seule
la connaissance d’un nombre de paramètres plus grand (potentiel redox, pression partielle
de CO2, détermination Fe2+/Fe3+, etc.) obtenus à des échelles plus fines que celles de la
colonne dans son ensemble (< 1 cm) peut permettre une identification et une compréhen-
sion précise des mécanismes (von Gunten et al., 1993 ; Furrer et al., 1996b ; von Gunten
et al., 2000 ; Amirbahman et al., 2003). Enfin la compréhension et la modélisation de ces
systèmes biogéochimiques, réactifs et soumis à des processus de transport, reste extrême-
ment complexe et ne saurait en aucun cas se satisfaire d’explications ou de prédictions
intuitives (Furrer et al., 1996b ; Hunter et al., 1998 ; von Gunten et al., 2000 ; Wang et al.,
2001). Ceci n’était pas l’objectif premier de l’étude, on se cantonnera à une évaluation de
l’effet global de l’activité microbienne sur la chimie du milieu et à ses implications dans
la remobilisation de l’américium.
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C Chapitre XII

Remobilisation de l’américium en
conditions rhizosphériques –
Approche opérationnelle

La quantification de la remobilisation de l’241Am à partir d’un sol calcaire artificiel-
lement contaminé est étudiée dans plusieurs conditions apportant des exsudats modèles
(glucose, citrate) à des concentrations comprises entre 10−4 et 2,5 · 10−2 mol · dm−3. Les
résultats de cette étude, obtenus en batch et en colonnes, sont présentés et discutés dans
l’article intitulé :
”Am-241 remobilization in a calcareous soil under simplified rhizospheric conditions stu-
died by column experiments”

Résumé de l’article accepté à Journal of Environmen-

tal Radioactivity

Les effets de conditions rhizosphériques simplifiées sur la remobilisation de l’241Am
à partir d’un sol calcaire artificiellement contaminé ont été étudiés, en utilisant deux
types de design expérimentaux : des réacteurs fermés statiques (batch) et des expériences
dynamiques en colonne. Un coefficient de partition solide/liquide Kd a été calculé pour
chacune des conditions testées. En colonne, le Kd, dit « instantané », est défini comme
le rapport entre la concentration en 241Am restant sur le solide (considérée homogène sur
toute la hauteur de la colonne) et la concentration mesurée dans l’éluat, à un instant t
donné. Une gamme de valeurs de Kd a été observée, couvrant quatre ordres de grandeur.
La percolation d’une solution en équilibre avec le sol, servant de référence, ne remobilise
que de faibles quantités d’américium, en accord avec les valeurs importantes de Kd connues
dans la littérature pour l’241Am. La percolation de solutions de citrate, glucose ou les deux
combinés à des concentrations de 10−4 mol · dm−3 n’a pas entrâıné de remobilisation non
plus. Une remobilisation faible est également observée quand des concentrations de deux
ordres de grandeurs supérieurs sont utilisées, malgré une dissolution réelle de la matrice
solide. A l’opposé une concentration identique de citrate a remobilisé plus de 300 fois
plus d’241Am, atteignant des niveaux de relargage 1200-1500 fois plus importants que

169
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la référence quand du glucose était ajouté au citrate. Enfin, une remobilisation encore
supérieure a été atteinte en augmentant les concentrations d’exsudats ou en remplaçant
le citrate (de sodium) par de l’acide citrique.

Concernant les aspects méthodologiques, les expériences en réacteurs fermés ont donné
des résultats peu contrastés et de fait limités, contrairement aux expériences en colonnes
qui ont donné des résultats approfondis. Les limitations observées en batch résultent en
partie du faible nombre de paramètres chimiques auxiliaires suivis dans ces expériences,
effectuées initialement dans une optique de prédimensionnement des expériences colonnes.
Néanmoins, les ordres de grandeur de desorption de l’Am en batch et en colonnes étaient
globalement similaires. Les colonnes ont permis de mettre en évidence des états transitoires
et stationnaires directement reliés à des fractions d’Am plus ou moins mobiles. Si les
valeurs de Kd calculées à partir des états stationnaires trouvés en colonnes peuvent être
assez directement dérivées et utilisées dans des modèles opérationnels d’évaluation des
risques, celles déterminées pendant les périodes transitoires apparaissent mal adaptées
pour de telles modélisations. L’utilisation d’une quantité finie d’Am potentiellement très
mobile devrait être préférée, par exemple sous la forme d’un pourcentage de l’activité
totale contenue dans le sol. Lorsque des modélisations plus avancées et une compréhension
plus fine sont requises, des processus plus détaillés doivent être pris en compte, par exemple
pour expliquer les profils de sol.

Des mécanismes complexes et en compétition se déroulent à l’intérieur du système,
incluant des processus de désorption et ou dissolution ainsi que de la (co)précipitation, de
l’adsorption et de la complexation avec les ligands organiques. En conséquence, l’extrapo-
lation aux échelles du terrain et des conditions naturelles doit être effectuée prudemment.
En conditions rhizosphériques naturelles, la remobilisation de quantités significatives d’Am
à partir d’un sol calcaire contaminé est à première vue peu probable, en raison du pou-
voir tampon du sol (neutralisation chimique de l’acidité, adsorption et biodégradation des
acides organiques) et de la forte affinité de l’Am pour la phases solide. Néanmoins, l’ac-
tivité microbienne intense et les concentrations d’exsudats élevées existant à une échelle
locale au sein de micro-environnements, pourraient former des complexes solubles avec
l’241Am susceptibles d’augmenter sa mobilité potentielle. De plus, une fraction fortement
mobile d’Am, limitée quantitativement mais significative en termes de risques sanitaires
et environnementaux, peut accrôıtre le transport, sur des distances parfois importantes
pouvant potentiellement contaminer les eaux souterraines. Plusieurs auteurs ont démon-
tré fermement que ce transport facilité d’actinides devait être pris en compte comme un
scénario obligatoire dans les études d’évaluations des risques (stockages de surface, fu-
turs stockages profonds). Ces recommandations sont clairement renouvelées et étendues
à des études du même ordre mais portant sur la contamination accidentelle d’un sol de
surface couvert de végétation, même si le risque associé aux processus spécifiquement rhi-
zosphériques peuvent difficilement être quantifiés et/ou modélisés a priori en raison de la
complexité et de l’inter-connectivité des processus géochimiques et biologiques.
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Am-241 remobilization in a calcareous soil under
simplified rhizospheric conditions studied by column

experiments

T. Perrier, A. Martin-Garin (1) and M. Morello

Laboratory of Radioecology and Ecotoxicology
Department for the Study of Radionuclide Behavior in Ecosystems,
Institute for Radiological Protection and Nuclear Safety (IRSN),
CE Cadarache Blg 186, BP3 13115 St Paul-Lez-Durance, France

Abstract

The effects of simplified rhizospheric conditions on the leaching of 241Am from a calcare-
ous soil, freshly contaminated, were investigated in batch and column experiments. Glucose
and/or citrate were used as artificial exudate solutions at concentrations ranging from 10−4

to 10−2 mol · dm−3. Am desorption, expressed in terms of distribution coefficients, varied
from Kd > 104 dm3 · kg−1 corresponding to a majority of experimental conditions, to Kd ≤
102 dm3 · kg−1 when citrate combined or not with glucose was used at ≥ 10−2 mol · dm−3. Soil
columns revealed successive steady states coupled with transitory episodes, the latter repre-
sented up to 90% of the total Am release. 241Am fractions with different behaviours were thus
highlighted in columns whereas batch only accounted for highest Am mobile fractions. The
implications of the different processes are discussed in terms of modelling approach and risk
assessment.

Key words: 241Am, soil, rhizosphere, citrate, glucose, Kd, batch, soil columns

1 Introduction

241Am is generally found worldwide at trace background levels in surface soils (10−2−
101 Bq · kg−1) and sediments due to nuclear weapons and Chernobyl fallouts (Kirchner
et al., 2002 ; Pourcelot et al., 2003). However, on a regional and local scale, significant
higher levels are found (101 − 104 Bq · kg−1) resulting from accidental releases such as
satellite and plane fallouts (Irlweck et al., 1999), the Chernobyl reactor explosion (Agap-
kina et al., 1995) or waste leaks from storage tanks as occured at Hanford (USA) (U.S.
DOE, 2000). Despite high sorption of 241Am on soil solid phases (Allard, 1984 ; Moulin

(1)Corresponding author. Fax: +33(0)4-42-25-64-44.
Email address: arnaud.martin-garin@irsn.fr
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et al., 1992 ; Degueldre et al., 1994 ; Ticknor et al., 1996) and Am complexation with
poorly soluble organic macromolecules (Choppin, 1988 ; Sokolik et al., 2003), surface soils
remain a potential source for surface water and groundwater diffuse contamination which
can lead to far-field contamination, enhanced by colloidal migration (Kim et al., 1994 ;
McCarthy et al., 1998b ; Kersting et al., 1999 ; Artinger et al., 2002a). Moreover specific
biogeochemical conditions found in the rhizosphere (i.e. the top soil layer under the influ-
ence of plant roots) may increase 241Am activity in leachate as a result of acidification and
complexation by organic acids exudated by roots and soil microorganisms (Carlsen, 1989 ;
Lu et al., 1998) as it has been demonstrated for heavy metals from mine tailings (Banks
et al., 1994a ; Burckhard et al., 1995). If a great deal of research has been done to assess
the distribution and total inventories of 241Am in surface soils, few studies have tried to
understand 241Am mobility in these environments (Kelly et al., 1998 ; Bundt et al., 2000 ;
Morris et al., 2002 ; Sokolik et al., 2003), even though such understanding stands as a cru-
cial point for risk assessments. At present risk assessment models use a single parameter,
the partition coefficient, to apportion contaminant concentrations between dissolved and
solid phases (Carroll et al., 1999). Better understanding is thus needed to parameterize
and associate uncertainties to the values currently used.

The purpose of this work was to quantify the effect of simplified rhizospheric condi-
tions on the leaching of 241Am from an artificially contaminated soil. For practical reasons,
batch experiments remain the most common approach to obtain data for estimating the
partition between solid and liquid phases. Nevertheless migration experiments are neces-
sary to check the applicability of these static sorption data to model realistic dynamic soil
conditions (Artinger et al., 2002a). Thus, both batch experiments and dynamic water flow
columns were performed in the study to evaluate Am availability for remobilization from
the contaminated soil. A calcareous soil representative of a widespread french agricultural
soil type was chosen. Among the diversity of soil exudates, two widely spread compounds,
glucose and citrate, were selected (Jones, 1998). These simple carbon substrates are com-
monly used as model exudates in rhizosphere studies (Burckhard et al., 1995 ; Jones
et al., 1998b ; Baudoin et al., 2003). Glucose results from the degradation of organic
macromolecules and is ubiquitous in soils. It plays a fundamental role in microorganism
metabolism being the simplest sugar at the starting point of the tricarboxylic acid Krebs
cycle (Tate, 1995). Citrate is a major tricarboxylic organic acid found both in root and
microbial exudates. Citrate is a strong complexing agent for heavy metals and radionu-
clides, especially trivalent compounds such as americium (IUPAC, 2001). The formation
of Am-complexes increases the solubility of the element (Carlsen, 1989 ; Banaszak et al.,
1998b). Therefore, citrate can facilitate the remobilization of Am from contaminated
soils (Lu et al., 1998). The rhizosphere presents spatial and temporal heterogeneity in
exudates concentrations (Jones et al., 2003). Different concentrations were thus employed
according to previous experimental studies (Burckhard et al., 1995 ; Baudoin et al., 2003):
from low concentrations of 10−4 mol · dm−3 typically found in natural rhizosphere (Jones,
1998) to higher concentrations of ≥ 10−2 mol · dm−3 expected in local micro-environments
or ”hotspots” (tip of root hair, fungal hyphae or bacterial cell) (Jones et al., 2003).

The results of batch experiments and column leaching experiments are presented for
the whole range of conditions. A comparison of the different laboratory tools is proposed
and the application of experimental data for predictions of Am mobility in the environment
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is discussed. The interpretations are based on the analysis of the complete set of physico-
chemical data that will be presented in a subsequent paper.

2 Materials and methods

2.1 Soil

The soil material was sampled from an agricultural site, lain fallow since the mid
1980’s, located at Cadarache, south-east France. The soil was gently sieved at 2 mm,
air-dried and stored at room temperature (23 ± 1◦C) before use. The soil corresponds
to the A–horizon (0–10 cm) of a calcareous sandy loam (39% sand, 43% loam and 18%
clay). Calcite and quartz represent the major constituents with extra traces of feldspars
and clays (illite/micas and chlorite) as well as iron (hydr)oxides. The soil main chemical
characteristics are reported in Tab. XII.1. Soil was artificially contaminated one week
before each experiment with 241Am (carrier free – AEA Technology, UK). Soil contamina-
tion was achieved by dispensing homogeneously 241Am stock solution on water saturated
fine soil layers, as described by Perrier (2004). The concentration on the solid phase was
C0

s = 5.3 × 105 Bq · kg−1 dry soil ± 5% (1.7 × 10−8 mol · kg−1 dry soil). Contaminated
soil was kept and handled wet at a specific moisture content of 15%.

Table XII.1 – Soil main chemical characteristics (given for dry weight soil).

pH CECMetson Carbonate Organic matter C/N free Fe†

H2O KCl (molc · kg−1) (%) (%) (–) (%)

8.4 7.8 0.063 25.8 2.13 11.93 1.12
† determined by Dithionite-citrate-bicarbonate (DCB) method

2.2 Input solutions

The reference solution in chemical equilibrium with the soil (REF solution) was ar-
tificially prepared by equilibrating calcite with ultra-pure water under a CO2–enriched
atmosphere (pCO2 = 0.003 atm) (Tab. XII.2). The other tested solutions were prepared
by combining REF solution with glucose and/or citrate (Na-citrate and citric acid) at
concentrations ranging from 10−4 mol · dm−3 to 1.0× 10−2 and/or 2.5× 10−2 mol · dm−3,
referred to as low and high concentration solution respectively. pH of input solutions
was equal to REF solution’s (pH = 7.7) except for the citric acid solutions at 10−4 and
10−2 mol · dm−3 (pH = 7.2 and 2.9). Solutions containing organic compounds were filtered
through 0.2 µm polycarbonate filters to ensure sterility and were stored in sterile bottles.

2.3 Batch experiments

Batch experiments were performed at room temperature (23±1◦C) with contaminated
soil for each condition. 8 g of wet contaminated soil (15% of moisture) was mixed in a poly-
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Table XII.2 – Composition of the reference solution (REF).

pH Ca2+ (mol · dm−3) HCO−
3 (mol · dm−3) log pCO2

7.7 1.1× 10−3 2.2× 10−3 -2.5

carbonate centrifuge tube with 34 cm3 of specific input solution to obtain a liquid/solid
ratio V/m of 5 dm3 · kg−1. Three replicates were performed for each condition (total of
conditions). Mixing was carried out in a platform shaker for 7 days. Phases separation
was obtained by centrifugation at 104 g for 20 min and the supernatant was sampled for
subsequent 241Am analysis. The Kd was calculated as the ratio between the concentration
on the solid phase Cs (Bq · kg−1) and the total aqueous concentration Cl (Bq · dm−3):

Kd =
Cs

Cl

(dm3 · kg−1) (XII.1)

Cs was calculated according to Cs = C0
s − Cl · V/m with C0

s the initial concentration on
the solid. All the results are given for dry soil.

2.4 Column experiments

Dynamic experiments consisted of contaminated soil columns leached with the differ-
ent input solutions. Experiments were performed at room temperature (23±1◦C) on water
saturated (S) and unsaturated (US) columns. The experimental setup for the US column
experiments is shown in Fig. XII.1. Columns (length L = 15 cm, inner diameter = 3 cm)
were packed with wet contaminated soil (Pallud, 2000). A HPLC pump fed the so-
lutions into the columns at a constant flow rate, 0.16 cm3 · min−1 for S columns and
0.04 cm3 · min−1 for US columns. In order to ensure permanent unsaturated flow with an
homogeneous water content profile, a second pump was added at the same flow rate to
apply suction at the bottom of US columns. Water content was monitored by weighing
the columns. Tritiated water (3H2O) was used as an inert tracer to determine the hydro-
dynamic properties of columns. Eluates were collected for further chemical analyses and
241Am counting. At the end of the experiments, columns were cut into 1-cm height slices
to determine 241Am contamination profile. Columns experiments were performed in the
following sequence: (Stage 1) REF solution was injected in the column until a steady-flow
regime was established with steady Am release; (Stage 2) the low concentration solution
of the tested condition was injected until a steady Am release was reached; (Stage 3) the
high concentration solution was injected. S columns were performed for all conditions
(total of 8 columns) and US columns were only performed for REF and glucose conditions
(total of 3 columns).

The results are presented in terms of mean and maximum 241Am observed activity in
solution. A solid/liquid partition coefficient, noted as instantaneous Kd, was calculated
according to Eq. XII.1 for each collected sample. In Eq. XII.1, Cs (Bq · kg−1) represented
the initial concentration on the solid and Cl (Bq · dm−3) the concentration in the eluate,
assuming that the 241Am concentration on the solid was homogeneous along the column
and constant in time.
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Figure XII.1 – Experimental setup for water unsaturated column experiments. Water saturated
column design uses a single injection pump, no dropper and a bottom-to-top percolation.

2.5 Determination of 241Am

The 241Am concentrations in eluate fractions and batch experiments were determined
by α liquid scintillation counting. Samples (20 cm3) were simply evaporated or mineral-
ized under heat on a sand bath by a combined action of HNO3 − H2O2 when containing
organic compounds, to avoid quenching effect and to ensure homogeneous sample series.
Samples were then taken up in 1 cm3 diluted HNO3 and scintillation cocktail (Ultima
Gold, Packard) was added to obtain a sample/scintillation cocktail ratio of 1/19. Sam-
ples were analyzed with a low background scintillation device (Wallac Quantulus) with a
minimum detectable activity (DL) of ∼ 10−2 Bq per sample. Error (2σ) was about 5%
for samples at 10× DL and decreases to < 2% when 241Am sample activity was > 1 Bq.
Soil column 241Am profiles were obtained by α liquid scintillation counting on liquid sam-
ples obtained after mineralization of soil column slices. This technique was preferred to
direct γ spectrometry on dry soil samples which showed poor resolution due to large mea-
surement uncertainty. Soil mineralization was achieved by a combined acid attack HNO3

(33%) – HCl (18%) + H2O2 (30%) and gave 241Am recoveries > 99.9%.
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3 Results and discussion

3.1 Batch experiments

Results of Am desorption from batch experiments are summarized in terms of solid/
liquid partition coefficient Kd in Tab. XII.3. The observed 241Am activity levels in solution
were very low (∼ 20 Bq · dm−3) and showed both high variability between replicates
(∼ 10%, sometimes 40%) and low contrast between the different conditions. Due to the
high 241Am activity on the solid phase, corresponding Kd values were > 104 dm3 · kg−1.
Only the condition combining glucose and Na-citrate at high concentration gave contrasted
results with an Am desorption enhanced by more than two orders of magnitude compared
to REF condition. Nevertheless, the strong affinity of Am to the solid phase was in
agreement with Kd values found in the literature usually ranging from 103 to 106 (Moulin
et al., 1992 ; IAEA, 1994 ; Degueldre et al., 1994, 2001). However these values mainly
derive from sorption experiments, desorption experiments being scarce (Roussel-Debet
et al., 2000). Values in the upper margin correspond to reactive phases (clays, iron oxides,
organic matter). Specially, calcite is known to strongly interact with trivalent elements
(Piriou et al., 1997 ; Curti, 1999). The high observed Kd values are thus in agreement

Table XII.3 – 241Am remobilized during batch experiments for each condition tested. Ranges
correspond to variability between replicates. Uncertainty (%) corresponds to measurement ac-
curacy and its impact in Eq. XII.1.

conditions exudate conc. 241Am ±5% †Kd ± 7%

(mol · dm−3) (Bq · dm−3) (dm3 · kg−1)

REF 11− 16 3.3− 4.8× 104

+ glucose 10−4 11− 24 2.2− 4.8× 104

10−2 17− 20 2.7− 3.1× 104

+ Na-citrate 10−4 17− 29 1.8− 3.1× 104

10−2 19− 23 2.3− 2.9× 104

+ citric acid 10−4 9− 10 5.1− 5.6× 104

10−2 25− 30 1.8− 2.1× 104

+ glucose + Na-citrate 10−4 16− 18 2.9− 3.3× 104

10−2 2420− 3070 170− 220

+ glucose + citric acid 10−4 12− 15 3.6− 4.3× 104

10−2 nd nd

nd: not determined
†C0

s = 5.3× 105 ± 5% Bq · kg−1
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with the soil composition and reactivity.

3.2 Columns experiments

3.2.1 Hydrodynamics

Columns physical and hydrodynamic properties are summarized in Tab. XII.4. Those
properties were deduced from the analysis of the tritiated water breakthrough curves.
The dispersion coefficient D was estimated using the analytical solution of the advection-
dispersion equation for a Dirac input function (Toride et al., 1993). Good reproducibility
was found for all the parameters enabling comparisons between columns. Only water
unsaturated columns slightly accumulated water during the experiment (θ +5%), with no
major consequences on hydrodynamics.

3.2.2 241Am breakthrough curve description

The shape of the Am-breakthrough curves obtained for all S columns in the different
experimental conditions is shown in Fig. XII.2. Three responses were observed correspond-
ing to the three stages. (Stage 1) A transitory state with facilitated 241Am transport was
observed followed by low steady releases. (Stage 2) A steady state with poor 241Am release
was observed. (Stage 3) A transitory state with massive 241Am release was observed, in
parallel with porous media degradation (modification of the porosity, structure and/or
plugging) leading to an untimely end of the columns. No steady state was reached for
high concentration input solutions during stage 3. However, the final decrease of Am con-
centration suggested that only a limited pool of 241Am was available for transport under
our experimental conditions.

3.2.3 241Am concentrations in column eluates

The mean and maximum 241Am concentrations measured in eluates for the differ-
ent conditions are reported in Tab. XII.5 with the corresponding calculated Kd values.
No major differences were observed for similar conditions between S and US columns.

Table XII.4 – Physical and hydrodynamic properties of saturated (S) and unsaturated (US) soil
columns (mean values ±2σ).

S columns (8) US columns (3)

Dry bulk density ρd (kg · dm−3) 1.37± 0.05 1.36± 0.06

Pore volume Vp (dm3) 0.058± 0.003 0.044/†0.049± 0.001

Water content θ (%) 54± 5 41/†46± 3

Darcy’s velocity q (cm · h−1) 1.36± 0.04 0.34± 0.04

Pore water velocity u (cm · h−1) 2.51± 0.25 0.83/†0.74± 0.11

Peclet number P = uL/D (–) 26± 14 31± 28
† values obtained at the end of US experiments
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Figure XII.2 – Envelope of the Am-breakthrough curves obtained for all S columns (shaded
area) and a typical curve obtained for Na-citrate condition (open circles). Am concentration in
eluates is plotted as a function of the ratio of eluted volume to pore volume of the column and
stages are reported (see details in text).

Relatively high water content was necessary to ensure a steady unsaturated flow and a
constant water content along the column. The difference in water content between US
and S columns was probably not sufficient to induce contrasted hydrodynamic behaviour.

The comparison of results obtained during the final part of stage 1 showed that a solu-
tion in chemical equilibrium with the soil (REF solution) induced reproductible and steady
low Am release, corresponding to Am concentrations ranging from ∼ 4 to 9 Bq · dm−3 for
S columns and a little higher for US columns (up to 14 Bq · dm−3). The corresponding
Kd was 4 − 13 × 104 dm3 · kg−1. These Kd values were in the same order of magnitude
than those observed in batch and were in agreement with reported Kd values for reactive
soil phases.

Transitory Am-facilitated transport was observed during the initial percolation of
columns by REF solution, with mean concentrations of 20 − 170 Bq · dm−3. Colloidal
transport is supposed, comforted by additional data showing enhanced levels of cations,
anions and organic carbon and differences between filtered and unfiltered samples (Per-
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rier, 2004). The Am-colloids probably consist of both Am-organic and inorganic colloids
(McCarthy et al., 1998b ; Degueldre et al., 2001). Transitory Am-facilitated transport
was on average less pronounced in US than in S columns, a possible result of lower me-
chanical erosion due to lower flow rates. The global amount of this highly mobile Am was
limited (∼ 5− 70 Bq) and accounted for less than 1% of the total 241Am column contam-
ination. However it was released with the first percolating soil solution and contributed
significantly in the total amount of desorbed Am in poorly desorbing conditions (> 90%).
Due to Am high radiotoxicity, such a release remains significant both in quantity and in
availability.

The presence of citrate in the input solution can increase Am mobility, mainly by direct
aqueous complexation or by desorbing Am through calcite and iron oxides dissolution
(Jones et al., 1996a ; Banaszak et al., 1998b). The effect of citrate on the dissolution of the
solid matrix is both direct (e.g. by complexation of Fe from iron oxides as demonstrated
by Jones et al. (1996a)), and indirect as a result of its own biodegradation. Microbial
aerobic degradation of organic compounds (citrate and glucose) produces carbon dioxide
(Tate, 1995 ; VanBriesen et al., 2000) leading to an acidification of the system and a
build-up of total dissolved carbonate. Additionally, high carbonate concentrations can
have two opposite effects, increasing the concentration of soluble Am species by forming
Am-carbonate complexes or decreasing Am solubility by precipitation or co-precipitation
of solid carbonate species (Clark et al., 1995 ; Curti, 1999). In practice solutions containing
exudates at concentrations up to 10−3 mol · dm−3 gave low and steady releases similar to
those observed with REF solution. The corresponding Kd was 5 − 28 × 104 dm3 · kg−1.
The soil buffering capacity was likely the process involved as calcite dissolution could
limit citrate acidity. Moreover, citrate free ion concentration was probably lowered due
to adsorption on the solid phase and biodegradation by soil microorganisms (Banaszak
et al., 1998b ; Ström et al., 2001). Low calcite and iron oxides dissolution/precipitation
reactions occurred inside columns as no additional Ca and Fe releases were observed
in eluates as well as no significative change in the solution pH. On the opposite, when
high concentration glucose input solutions were used, the complete degradation of glucose
decreased solution pH from 7.7 to 6 and increased the dissolution of calcite and iron
oxides (Ca and Fe releases) as a result of enhanced microbial activity. Yet Am desorption
remained limited, about 2 to 5 times superior to REF solution.

Enhanced Am remobilization was observed at higher citrate concentrations (10−2

mol · dm−3). Am concentrations in eluates reached 2000 Bq · dm−3 corresponding to a
global release more than three hundred times higher than that observed with REF solu-
tion. The highest releases were obtained when citrate was combined to glucose at con-
centrations ≥ 10−2 mol · dm−3. Additional degradation of soil matrix caused by glucose
biodegradation (experimentally evidenced) enhanced Am remobilization by a factor 4 to
5. Mean Am concentrations in eluates were around 5000 Bq · dm−3 (Kd ∼ 100 dm3 · kg−1)
for input concentrations of 10−2 mol · dm−3. Proportional increase in Am desorption was
observed with increasing input concentrations. Similar results were observed for glucose
and Na-citrate at 2.5× 10−2 mol · dm−3 and glucose and citric acid at 10−2 mol · dm−3.

These results showed that the presence of a ligand such as citrate was necessary to take
on and carry Am outside the column, all the more so as Am-citrate complexes (AmCit(aq),
AmCit3−

2 (IUPAC, 2001)) are poorly biodegradable and have a limited sorbing potential



180 C Chapitre XII ∼ Remobilisation de l’américium – Approche opérationnelle

T
able

X
II.5

–
2
4
1A

m
in

eluates
during

colum
n

experim
ents

for
each

condition
tested.

V
alues

stand
for

steady
states

except
for

values
in

brackets
w

hich
correspond

to
2
4
1A

m
transport

during
transitory

states.
R

ange
is

given
w

hen
replicate

experim
ents

w
ere

perform
ed.

con
d
ition

s
ex

u
d
ate

con
c.

m
ean

2
4
1A

m
±

5%
m

ax
2
4
1A

m
±

5%
K

d
from

m
ean

±
7%

K
d

from
m

ax
±

7%

(m
ol·d

m
−

3)
(B

q
·d

m
−

3)
(B

q
·d

m
−

3)
(d

m
3·k

g
−

1)
(d

m
3·k

g
−

1)

(a)
S

colum
ns

R
E

F
4.2
−

9.3
9.7
−

11.9
5.7
−

12.7
×

10
4

4.4
−

5.5
×

10
4

(12.2
−

39.2)
(26.7

−
90.8)

(1.3
−

4.3
×

10
4)

(0.6
−

2.0
×

10
4)

+
glu

cose
10

−
4

2.4
5.3

21.8
×

10
4

10.0
×

10
4

10
−

2
22.2

n
d

2.4
×

10
4

n
d

+
N

a-citrate
10

−
4

3.0
5.4

17.6
×

10
4

9.8
×

10
4

10
−

2
(1225)

(2180)
(433)

(243)

+
glu

cose
+

N
a-citrate

10
−

4
2.0
−

5.5
2.5
−

8.1
9.7
−

26.8
×

10
4

6.5
−

21.2
×

10
4

10
−

3
4.9

9.1
11.3

×
10

4
5.8
×

10
4

10
−

2
(4313

−
5991)

(7727
−

11428)
(88-123)

(46-69)

2.5
×

10
−

2
(17371)

(34434)
(31)

(15)

+
glu

cose
+

citric
acid

10
−

2
(11921

−
24227)

(20464
−

42191)
(22-44)

(13-26)

(b)
U

S
colum

ns

R
E

F
12.3

14
43.1

×
10

4
3.8
×

10
4

(21.8
−

169.3)
(33
−

1382)
(0.3

−
2.3
×

10
4)

(0.04
−

1.5
×

10
4)

+
glu

cose
10

−
4

6.2
6.2

8.1
×

10
4

8.1
×

10
4

10
−

3
5.6

7.1
9.5
×

10
4

7.5
×

10
4

10
−

2
5.8

7.8
9.2
×

10
4

6.8
×

10
4



3. Results and discussion 181

(Francis et al., 1992 ; Banaszak et al., 1998b ; Jones et al., 2003). In the absence of ligand
Am probably underwent re-precipitation and/or re-adsorption downstream (Clark et al.,
1995). These results stressed the impact of a parallel agent acting on the solid phase
dissolution and improving the interaction between Am and citrate. Similar combined
effects are commonly applied in remediation processes, the action of a strong ligand being
supported by the addition of chemical species, of microorganisms or by heating (Banaszak
et al., 1998b ; Lu et al., 1998). Lu et al. (1998) increased the quantity of Am leached
from a contaminated soil from 20 to 65% by adding a reducing agent (sodium dithionite)
to citric acid that helped the dissolution of the Fe oxides.

3.2.4 241Am soil column profiles

The most representative 241Am soil column profiles are presented in Fig. XII.3. The
percentage of total desorbed 241Am is indicated for each profile. A good adequation
was found on total activity desorbed when comparing profiles and breakthrough curves.
Profiles result from the superposition of the successive desorption stages. In practice only
the highly desorbing conditions (always occurring during stage 3) can modify the profile.
Interpreting the final profil as resulting from that latter condition was justified as REF
and glucose columns desorbed less than 0.2% of the total initial Am activity and showed
homogeneous profiles (Fig. XII.3 profile A). Assumptions for Kd calculations were thus
verified for poorly desorbing conditions. The Na-citrate column released ∼ 1% of the
total initial Am activity. The resulting profile (profile B) showed slight desorption on the
first centimeters (−10%) and slight accumulation at the exit (+10%), the inflexion point
occurring at mid-height. Finally glucose + Na-citrate input solutions at 10−2 mol · dm−3

and 2.5 × 10−2 mol · dm−3 desorbed respectively 15% and 55% of the total initial Am
activity. Profile with 15% desorption (Fig. XII.3 profile C) showed relatively homogeneous
desorption on the 10 first centimeters (around 10%) with enhanced desorption on the
exit. Profile with 55% desorption (Fig. XII.3 profile D) showed a particular pattern with
minimum desorption on the first third of the column’s height (∼ 20%) except on the
entry slice where desorption reached 50%. Maximum desorption was observed at mid-
height where 75% of the Am was removed.

A simulation of profiles B and C (respectively profiles E and F on Fig. XII.3) was
achieved using an operational ”Kd assumption”. The model consisted in the percola-
tion of an Am-free water in a Am-contaminated column assuming that the exchange
between the solid and the liquid was total, instantaneous and reversible, and governed
by a simple Kd. Simulations were performed using the specific column parameters (bulk
density, pore velocity, pore volume, Am solid concentration, dispersion) and the mean Kd

values obtained from the two corresponding column experiments (respectively 123 and
31 dm3 · kg−1). Number of pore volumes needed to achieve the respective desorptions of
15% and 55% of the total initial Am activity were 48 and 44 V/Vp. The corresponding
pore volumes observed in the two columns were 50 and 36 V/Vp. Differences can be
explained by the use of Kd values calculated from mean Am concentrations in eluates,
an approximate calculation when performed during transitory episodes. Whatever these
slight temporal differences, simulated profiles show a pattern completely different from
those observed in the experiments. The desorption front progresses from the entry of the
column and when 15% of the total initial Am activity is desorbed, no desorption has yet
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Figure XII.3 – Normalized 241Am soil column final experimental profiles and total 241Am des-
orbed as a function of the different inlet solutions. The eluted number of pore volumes and the
corresponding exudate concentration is reported in brackets for each conditions follows: (A) glu-
cose (46.5 Vp at 10−2 mol · dm−3), (B) Na-citrate (8.1 Vp at 10−2 mol · dm−3), (C) glucose + Na-
citrate (50.1 Vp at 10−2 mol · dm−3), (D) glucose + Na-citrate (35.7 Vp at 2.5×10−2 mol · dm−3).
(E) and (F) are simulated profiles using a Kd assumption for a total desorption of respectively
15% and 55%.

occurred after mid-height. Moreover, in the condition where 55% was desorbed, less than
3% of the initial Am activity has been desorbed in the last slice. In conclusion, if a Kd

value can always be used in simple models to reproduce a mean behaviour of Am remo-
bilization in a column, profiles prove that these models with simple assumptions totally
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miss the real processes effectively occurring.

3.3 Critical review of the different experimental procedures

Important discrepancies appear when values from batch and column experiments are
compared. Columns showed a larger range of values compared to batch, with greater Am
releases for highly desorbing conditions and lower releases for poorly desorbing conditions
(from five to ten times lower for the REF conditions). Values obtained in batch were
thus closer to column mean values obtained during Stage 1 than those obtained during
Stage 2. This could suggest that batch experiments preferentially revealed the highest
mobile fraction of sorbed Am. Determining Kd from batch experiments could lead to
overestimate the sorption/desorption processes.

Very few conditions gave contrasted results in batch experiments. Indeed the soil
buffering capacity strongly controlled the chemistry of the soil solution, especially in such
closed designs where there was no solution renewal. Such a ”neutralization” of chemical
reagents was largely softened in columns by the dynamic renewal of the input solution.
However, this column design probably intensifies the real reactivity of the system, leading
to an overestimation of Am releases coupled with the breakdown of the soil structure.
Thus the combination of these two techniques favour the determination of the variability
of Am behaviour.

Column experiment was a very polyvalent tool for dynamic studies of solute transfers
due to the control of the experimental parameters (input solution, porous media, hydro-
dynamics, etc.) and the monitoring of processes via the output solution analyses. For Am
it was possible to distinguish different fractions according to their specific mobilities. Es-
pecially that design allowed the quantification of Am facilitated transport by colloids that
can represent more than 90% of Am total release in the experimental conditions. Varying
the hydrodynamic properties (flow rate, water content, permanent or transitory flows,
etc.) in future experiments would permit a more detailed investigation of Am-colloidal
transport (Kim et al., 1994 ; Artinger et al., 1998, 2002a).

4 Summary and conclusions

The effects of simplified rhizospheric conditions on 241Am remobilization from an artifi-
cially contaminated calcareous soil were examined with two types of experimental designs,
static batch experiments and dynamic column experiments. A range of Kd values was
observed covering 4 orders of magnitude. The percolation of a solution in chemical equi-
librium with the soil released small amount of americium as predicted by the high 241Am
Kd values. 10−4 mol · dm−3 concentrations of citrate, glucose or both combined did not
enhance remobilization either. Poor remobilization was also observed when two orders
of magnitude higher glucose concentrations were used, despite effective dissolution of the
solid matrix. A similar concentration of citrate released more than 300 times greater Am
and when glucose was added to citrate, 4 to 5 times higher releases were observed. Even
higher remobilization was reached when exudate solution concentrations were increased
or when Na-citrate was replaced by citric acid.

As far as methodology is concerned batch experiments gave poorly contrasted and
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consequently limited results as opposed to results obtained with column experiments that
gave more thorough results. Still orders of magnitude of Am desorption between batch
and column experiments were roughly the same. Columns pointed out the existence of
transitory and steady states directly related to different pools of more or less mobile
241Am. If Kd values calculated for column steady stages can be simply derived and used
in risk assessment studies, those determined during transitory stages seem ill-adapted
for such modelling. The use of a finite quantity of potentially highly mobile Am should
be preferred, for example as a percentage of the total inventory of soil contamination.
When more advanced modelling is required more detailed processes have to be taken into
account, for example to explain soil profiles.

Complex and competing mechanisms take place in the system including desorption
and/or dissolution processes as well as (co-)precipitation, adsorption or complexation by
organic ligands. As a consequence the extrapolation to natural and field scale condi-
tions has to be performed cautiously. Under natural rhizospheric conditions the remobi-
lization of significant amounts of 241Am from a contaminated calcareous soil is unlikely
to occur at first sight due to soil buffering capacity (chemical neutralization of acids,
organic acid adsorption and biodegradation) and Am high affinity for the solid phase.
Nevertheless enhanced microbial activity and high exudate concentrations found in local
micro-environments could form soluble complexes with 241Am (e.g. with citrate), po-
tentially enhancing Am mobility. Moreover a limited but highly mobile pool of 241Am
can increase its transport. Far-field migration of environmentally significant quantity of
241Am could result in possible contamination of groundwater. Several authors have firmly
demonstrated that the field-scale transport of transuranic radionuclides had to be taken
into account for risk assessments (existing waste facilities and contamination) and perfor-
mance assessments (future repositories) (McCarthy et al., 1998b ; Artinger et al., 1998).
These recommendations are clearly renewed and extended for similar assessment studies
on accidentally contaminated surface soil covered by vegetation, even if the risk associated
to specific rhizospheric processes can hardly be quantified and/or modelled a priori due
to inherent complexity and interdependence of both geochemical and biological processes.
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C Chapitre XIII

Paramètres biogéochimiques
gouvernant la remobilisation de
l’américium en conditions
rhizosphériques simplifiées

Ce chapitre présente dans le détail les mécanismes de dissolution et de complexation
proposés dans le chapitre précédent comme gouvernant la remobilisation de l’Am

dans notre système. La dissolution des principales phases porteuses de l’Am du sol CAD
(calcite et oxydes de fer) est ainsi étudiée pour l’ensemble des conditions ainsi que le rôle
prépondérant de la complexation de l’américium par le citrate. L’effet de la dégradation
des exsudats sur la chimie du milieu est également quantifiée. Les résultats expérimentaux
obtenus en colonnes sont synthétisés en graphiques de corrélation simples regroupant
l’ensemble des conditions et comparant deux à deux les différents paramètres suivis (taux
de dissolution de la calcite, taux de dégradation des substrats carbonés, pH, etc.). La
totalité des paramètres obtenus sur les colonnes (en ligne ou après analyses des fractions
collectées) est représentée en fonction du volume relatif V/Vp écoulé aux annexes E et F.

1 Dissolution des phases porteuses de l’241Am

1.1 Solubilité du sol CAD contaminé

Une des expériences préliminaires de ce travail a consisté à déterminer si la conta-
mination du sol en 241Am modifiait la réactivité de la calcite du sol. Ce constat aurait
pu être un moyen indirect d’illustrer une interaction entre ce minéral et l’américium. En
effet, Martin-Garin et al. (2003) ont montré que même des quantités très faibles de Cd
à la surface de la calcite pouvaient modifier de manière importante la solubilité du mi-
néral : une concentration surfacique de cadmium de ∼ 10−6 mol · m−2 qui représente un
recouvrement statistique de 10 % des sites de la surface, entrâıne une diminution de plus
de 40 % de la cinétique de dissolution de la calcite. La mise en équilibre avec de l’eau
ultrapure du sol CAD contaminé ou non avec l’241Am a donc été étudiée, en suivant les
paramètres pH, alcalinité et Ca2+ en solution. Aucune différence significative entre les sols
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190 C Chapitre XIII∼ Paramètres biogéochimiques gouvernant la remobilisation de l’Am ...

contaminés et non contaminés n’a été observée. L’241Am ne semble donc pas modifier les
cinétiques de dissolution de la calcite du sol CAD. La concentration surfacique d’241Am
maximum estimée de Cs

s ≈ 8 · 10−10 mol · m−2 est probablement trop faible pour avoir une
conséquence directe sur la réactivité de surface de la calcite du sol CAD.

1.2 Dissolution de la calcite du sol CAD dans les conditions sans
exsudats : conditions REF et sous-saturée en Ca2+

L’étude de la dissolution de la calcite du sol CAD dans les conditions sans exsudats
s’effectue à partir des conditions de référence de l’ensemble des colonnes. La description
des réactions du système calco-carbonique est approfondie à l’aide des résultats obtenus
dans la colonne Sous saturée en Ca2+ lors de la percolation de solutions plus ou moins
sous saturée par rapport à la calcite

1.2.1 Dynamique de la dissolution de la calcite

La dynamique de la dissolution de la calcite dans ces conditions est illustrée Fig. XIII.1
A et B. Un relargage facilité de Ca2+ est observé à chaque perturbation du système, tout
d’abord lors de la mise en eau des colonnes (saturée et insaturée), et ensuite à chaque
changement de la solution d’entrée (colonne saturée). Une stabilisation des flux de sortie
est obtenue après une dizaine de volumes de pores. Les relargages facilités de Ca2+ ne
correspondent pas à une dissolution de la calcite du milieu, mais plus vraisemblablement
à un lessivage de cations échangeables (uniquement lors de la mise en eau) et/ou à un
lessivage de particules fines contenant du Ca2+ et présentes dans la porosité.

1.2.2 Flux de dissolution

Les figures XIII.2 A et B montrent les relations entre les quantités de Ca2+ relar-
guées corrigées des concentrations en Ca2+ dans les solutions d’entrée, en fonction de ces
mêmes concentrations d’entrée. L’ensemble des conditions sans exsudats obtenues dans
toutes les colonnes (1) y sont reportées. Les différences dans les flux de sortie de Ca2+ sont
très importantes entre les colonnes, les amplitudes les plus grandes étant imputées aux
épisodes transitoires. Ainsi les relargages associés aux phases de mise en eau présentent
une amplitude de plus d’un ordre de grandeur et une grande variabilité d’une colonne à
l’autre. A l’inverse, la différence obtenue entre une solution en quasi équilibre avec le sol
([Ca2+] ≈ 10−3 M) et une solution sans calcium très agressive pour le sol ne dépasse pas
un facteur 3.

Si l’on exclut les épisodes transitoires (Fig. XIII.2 B), plusieurs tendances apparaissent.
Les colonnes insaturées en eau se démarquent des colonnes saturées par des flux de sortie
en Ca2+ en moyenne plus élevés et plus variables, sans qu’il n’y ait d’explications simples à
cette observation. Dans les colonnes saturées, les résultats montrent que moins la solution
d’entrée est saturée par rapport à la calcite du sol, plus les flux de sortie corrigés en Ca2+

(i.e. la dissolution de la calcite) sont importants. Ceci est conforme au comportement
classique de la calcite (Appelo et al., 1996 ; Sigg et al., 2000). Enfin, en étudiant plus en

1. i.e. toutes les conditions REF + conditions sous saturées en Ca2+ de la colonne spécifique



1. Dissolution des phases porteuses de l’241Am 191

V/Vp
0 50 100 150 200 250

C
on

ce
nt

ra
tio

ns
 x

10
3  (m

ol
.L

-1
)

0

2

6

8

V/Vp
0 10 20 30 40 50

C
on

ce
nt

ra
tio

ns
 x

10
3  (m

ol
.L

-1
)

0

1

2

3

4

5

6
B

A
(1) (2) (4)(3)

Fig. XIII.1 – Dynamique du relargage de Ca2+ dans les colonnes sans exsudats. (A) Colonne sa-
turée Sous saturée en Ca2+ : (1) [Ca2+] = 10−3 M, (2) [Ca2+] = 5 · 10−4 M, (3) [Ca2+] = 0 M
et (4) [Ca2+] = 0 M et [NaCl] = 3 · 10−2 M. (B) Colonne insaturée REF. Les concentrations d’en-
trée (trait plein), de sortie (symbole + trait plein) et leur différence (symbole + trait pointillé)
sont données pour le Ca2+ (• et ) et l’alcalinité (O et —).

détails les résultats obtenus dans la colonne Sous saturée en Ca2+ (Fig. XIII.1 A), il
apparâıt que la solution de référence à [Ca2+] = 10−3 M n’est pas tout à fait à l’équilibre
avec le sol. La concentration en sortie s’établit à [Ca2+] = 1,8 · 10−3 M, pour un pH de
7,6 et une alcalinité de 2,6 · 10−3 M, des conditions qui peuvent être traduites par de la
calcite en équilibre avec une PCO2 = 3,16 · 10−3 atm.

Pour résumé, en l’absence d’exsudats, la chimie des colonnes de sol CAD est régie
par les équilibres calco-carboniques, mais présente aussi une composante hors-équilibre
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Fig. XIII.2 – Relation entre le Ca2+ relargué et la concentration en Ca2+ de la solution d’entrée
dans les colonnes saturées et insaturées. (A) États transitoires et stationnaires. (B) États sta-
tionnaires seuls (zoom). Seules les conditions sans exsudats sont reportées. Colonnes saturées : �
— Sous saturée Ca2+, 4 — Glucose, ♦ — Na-citrate, � — Glucose + Na-Citrate (1),
� — Glucose + Na-Citrate (2). Colonnes insaturées : • — REF, N — Glucose (1) et (2).

qui intervient à chaque perturbation du système et induit un relargage plus important de
Ca2+.

1.3 Dissolution de la calcite et des oxydes de fer induite par
l’apport et la dégradation microbienne du glucose et du ci-
trate

Le chapitre XI a montré qu’une intense activité microbienne se développait dans les
colonnes lors de l’apport de substrats carbonés comme le glucose et/ou le citrate. Les
conséquences directes sur le milieu sont un changement probable des conditions d’oxydo-
réduction vers des conditions anoxiques dans les colonnes saturées, une diminution du
pH par libération de H+ et de CO2(g) ainsi que la formation de composés organiques
secondaires. Ces modifications de l’environnement géochimique ont des répercussions sur
les phases solides réactives comme la calcite et les oxydes de fer, pouvant entrâıner leur
dissolution. De plus la présence en solution d’un complexant fort des cations di- et triva-
lents (Ca2+, Fe2+ ou Fe3+,) comme le citrate déplace les équilibres chimiques et favorise
la dissolution de phases solides comme les oxydes de fer et la calcite.

1.3.1 Dissolution de la calcite

L’effet de l’apport et de la dégradation du glucose et du citrate sur la dissolution de la
calcite est présentée Fig. XIII.3. Les points correspondants aux épisodes transitoires avec
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Fig. XIII.3 – Relations entre le Ca2+ dissous et la quantité d’exsudats consommés (A) ou le
pH (B). Colonnes saturées : � — Sous saturée Ca2+, 4 — Glucose, ♦ — Na-citrate, �
— Glucose + Na-Citrate (1), � — Glucose + Na-Citrate (2). Colonnes insaturées : • —
REF, N — Glucose (1) et (2). Les courbes en trait plein correspondent aux conditions extrêmes
modélisées au § 1.3.2. Les conditions sans exsudats sont représentées à la valeur de 10−6 mol · L−1

par commodité. Les points correspondants aux épisodes transitoires avec transport facilité sont
omis.

transport facilité de Ca2+ ont été omis afin de pouvoir considérer le Ca2+ relargué comme
étant issu de la dissolution de la calcite. Les plus grandes amplitudes de transport facilité
de Ca2+ intervenant lors de la mise en eau (conditions REF), ces valeurs sont reportées
uniquement sur la Fig. XIII.2.

L’analyse de la Fig. XIII.3-A montre que pour des concentrations en glucose et/ou
en citrate dégradées ≤ 10−4 M, les flux de dissolution de Ca2+ et leur variabilité sont du
même ordre que dans les conditions de référence, c’est-à-dire compris entre 10−4 et 10−3 M.
La dissolution de la calcite qui résulte de l’effet tampon du sol consécutif à la dégradation
de l’apport de substrat n’est pas visible. Le pH est lui aussi tamponné autour de 7,6, le
pH d’équilibre des colonnes (voir Fig. XIII.3-B). En revanche, pour des concentrations
≥ 10−3 M, il y a une corrélation directe entre la quantité d’exsudats consommés et les
quantités de Ca2+ dissoutes. Les colonnes insaturées Glucose (1) et (2) (N) montrent
bien un relargage en Ca2+ environ quatre fois inférieur à celui de leur équivalent saturée
(4) (2). De plus, dans les colonnes saturées, les conditions apportant à la fois du glucose et
du citrate (�, �) induisent une dissolution de la calcite plus importante que la condition
n’apportant que du glucose (4) (3), mais identique à la condition apportant du citrate seul

2. Rappel : à concentration de glucose dégradée égale, la différence en quantité effectivement dégradée
correspond au rapport des débits (voir § XI.2)

3. Graphiquement, à concentrations en Ca2+ dissous égales, la concentration en glucose consommé
dans la condition Glucose est environ le double de celle des conditions avec les deux composés.
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(♦). Ces résultats mettent en évidence l’action à la fois de la biodégradation du glucose et
du citrate mais aussi l’effet complexant du citrate sur Ca2+ et sur la dissolution de la calcite
du sol CAD. Une corrélation est aussi observée au niveau du pH à partir de concentrations
≥ 10−3 M avec l’augmentation de la dissolution de la calcite proportionnelle à la baisse
de pH (Fig. XIII.3-B). Cependant la relation entre les deux paramètres est moins directe
et semble plus complexe. Elle reprend assez fidèlement la corrélation entre le pH et la
quantité d’exsudats consommés (voir § XI.2 Fig. XI.9), ce qui est logique compte-tenu
de la bonne corrélation entre la quantité d’exsudats consommés et le Ca2+ dissous. On y
retrouve en particulier l’effet complexant du citrate de la condition Na-citrate (♦), qui
sans descendre en dessous de pH 7, permet de dissoudre autant de calcite que ne le fait
la condition Glucose (4) à pH 6.

L’effet tampon du sol permet de limiter les variations physico-chimiques de la solu-
tion dues à la dégradation d’exsudats de concentrations ≤ 10−4 M avec une dissolution
de calcite et une variation de pH comprises dans le domaine de variation des conditions
REF. Pour des concentrations supérieures, la dissolution de la calcite est globalement pro-
portionnelle à la quantité d’exsudats consommés, et est accrue par l’effet complexant du
citrate sur le Ca2+, qui favorise la dissolution de la calcite en augmentant la solubilité du
calcium. Enfin, il apparâıt clairement que le pH, en tant que résultante globale, n’est pas
un paramètre pertinent ou suffisant pour expliquer la dissolution de la calcite à l’intérieur
des colonnes.

1.3.2 Modélisation géochimique simplifiée de la dissolution de la calcite

L’effet sur la chimie de la solution du sol CAD de l’apport à plusieurs concentrations
de glucose et de Na-citrate et de leur dégradation a été estimé par une série de calculs
géochimiques à l’aide du logiciel CHESS. L’ajout de glucose n’a d’effet sur le système que
s’il est dégradé, contrairement au citrate qui sert à la fois de complexant et de source de
carbone. Les calculs sont effectués à l’équilibre thermodynamique et à 25 ◦C avec la base
IRSN-LRE∗ précédemment décrite. Le système initial est constitué de calcite en excès en
équilibre avec PCO2 = 3,16 · 10−3 atm, la pression partielle de CO2 théorique équivalente
estimée précédemment. La composition chimique de la solution est celle de la solution de
référence, soit pH 7,66, [Ca2+] = 1,1 · 10−3 M et [HCO−

3 ] = 2,2 · 10−3 M. L’hypothèse ma-
jeure de cette modélisation simplifiée est de considérer que la dégradation du glucose, dans
le système fermé constitué par les colonnes, se traduit par une production nette d’acide
carbonique H2CO∗

3 (Banaszak et al., 1998b ; VanBriesen et al., 2000 ; Islam et al., 2001),
et donc à considérer que le CO2(g) produit se solubilise de manière instantanée et totale.
Dans l’hypothèse majorante d’une respiration aérobie du glucose, 6 moles de H2CO∗

3 sont
produites par mole de glucose consommée. A titre de comparaison, une dégradation plus
faible n’entrâınant qu’une production d’1 mole de H2CO∗

3 par mole de glucose consom-
mée est également considérée. Les quatre concentrations d’exsudats carbonés apportées
en colonnes sont modélisées (10−4, 10−3, 10−2 et 2,5 · 10−2 M) avec les deux hypothèses de
dégradation (2 séries de 4 points). Les deux mêmes séries avec un ajout supplémentaire
de Na3Cit à la concentration en glucose C viennent compléter l’étude, soit un total de 4
séries de 4 points. Les résultats sont présentés sur la Fig. XIII.4.

Les résultats obtenus par modélisation sont en assez bon accord avec les résultats
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Fig. XIII.4 – Simulation de l’effet de la dégradation du glucose et de l’apport de citrate sur la
dissolution de la calcite et le pH. La composition chimique de la solution initiale correspond à de
l’eau en équilibre avec de la calcite sous une PCO2 = 3,16 · 10−3 atm. L’évolution en système fermé
de la composition de cette solution au contact de la calcite est étudiée lors d’ajouts de H2CO∗

3

en présence ou en absence de citrate. L’ajout de H2CO∗
3 (C et 6C) simule une biodégradation

d’une concentration C glucose. L’apport de citrate est égal à la quantité de glucose dégradée C.
Les conditions représentées sont : 4 — H2CO∗

3 = C, N — H2CO∗
3 = 6 C, � — H2CO∗

3 = C +
Na3Cit = C et � — H2CO∗

3 = 6 C + Na3Cit = C.

obtenus en colonnes présentés Fig. XIII.3. Les ordres de grandeur des concentrations en
Ca2+ dissous sont bien respectés, en particulier les différences entre les conditions sans
ou avec citrate. Il apparâıt clairement qu’une dégradation de glucose ≤ 10−4 M n’induit
dans ce système qu’une production de Ca2+ comprise entre < 10−4 à 4 · 10−4 M, même
en présence de Na3Cit 10−4 M ainsi qu’une variation de pH inférieure à 0,2 unités pH.
Ceci explique qu’une telle dissolution ne soit pas décelable dans les colonnes expérimen-
tales qui présentent des flux de sortie compris entre 10−4 et 10−3 M et des variations de
pH de plus ou moins 0,3 unités (conditions REF). De manière plus générale, on vérifie
d’une part que l’ajout d’une quantité plus importante de H2CO∗

3 en système fermé ac-
crôıt la dissolution de la calcite (et ce de manière non linéaire), et que d’autre part que
la présence de citrate améliore la dissolution de la calcite par déplacement des équilibres
calco-carboniques. Les différences de Ca2+ dissous entre l’hypothèse de dégradation haute
et basse diminue légèrement quand les concentrations d’exsudats dégradées augmentent.
A l’opposé la différence de Ca2+ dissous observée entre les traitements avec et sans citrate
augmente quand les concentrations d’exsudats dégradées augmentent elles aussi (donc les
conditions de citrate apportées).

En ce qui concerne les variations de pH, l’effet tampon du sol sur le pH est efficace
jusqu’à des concentrations d’exsudats consommés ≤ 10−3 M. Pour les concentrations
supérieures, le pH diminue avec l’augmentation de biodégradation mais l’action combinée
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du H2CO∗
3 et du citrate sur le pH et le Ca2+ dissous est complexe (Fig. XIII.4-B). Dans

des conditions de dégradation identiques, la présence de citrate entrâıne une dissolution
plus importante de la calcite pour une diminution de pH moindre. La différence de pH
entre les mêmes conditions sans et avec citrate est par ailleurs plus importante pour la
condition de dégradation minimum (respectivement 4 et �, atteignant plus de 0,6 unités
pH) que pour la condition de dégradation maximum (respectivement N et �). Le cas
de la série avec dégradation minimum et citrate (�) qui se distingue des autres séries
reproduit relativement bien la tendance observée dans la colonne saturée Na-Citrate

(série ♦, Fig. XIII.3-B).

1.3.3 Dissolution des oxydes de fer

L’effet de l’apport et de la dégradation du glucose et du citrate sur la dissolution des
oxydes de fer est présentée Fig. XIII.5. Les points correspondants aux épisodes transitoires
avec transport facilité de fer figurent également car ils ne sont pas présentés par ailleurs.
Même s’ils ne correspondent probablement pas à de la dissolution d’oxydes de fer mais
plutôt à du transport de particules, la présence de ces points ne perturbent pas la lecture
des graphiques car ils interviennent uniquement dans les conditions REF. L’ensemble des
autres points peut être lui considérer comme du fer issu de la dissolution des oxydes de
fer.

Le relargage en fer couvre environ 5 ordres de grandeurs sur l’ensemble des colonnes. Le
comportement général est identique à celui observé avec la calcite, avec un effet tampon du
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Fig. XIII.5 – Relations entre le Fer total et la quantité d’exsudats consommés (A) ou le pH (B).
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Glucose (1) et (2). La limite de détection est de 2 · 10−7 M pour le fer total. Les conditions
sans exsudats sont représentées à 10−6 M par commodité.
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sol marqué aux faibles apports d’exsudats et une dissolution des oxydes de fer qui n’aug-
mente significativement qu’à partir de concentrations en exsudats dégradées ≥ 10−3 M.
Il y a cependant plusieurs différences notables qui concernent la présence ou l’absence
de citrate, et l’influence du pH. Dans les conditions avec du glucose seul (4, N), aucune
remobilisation de fer n’est observée pour des pH > 6,2, même pour des concentrations de
glucose dégradées de 10−2 M en colonnes saturées. En revanche pour des concentrations
identiques, quand le pH devient inférieur à 6,2 des flux de sortie de 5 · 10−3 M de fer sont
atteints. Il semble donc y avoir une valeur de pH seuil au dessus de laquelle le fer ne sort
pas de la colonne. Si une partie des oxydes de fer est dissoute, le fer reprécipite plus en
aval de la colonne, probablement sous forme d’hydroxydes de fer amorphe Fe(OH)3 voire
de sidérite FeCO3 si les conditions sont réductrices et les concentrations en fer ≥ 10−4 M
(Appelo et al., 1996). A l’opposé, dans ces conditions avec uniquement du citrate (♦),
des concentrations en solution de fer supérieures (∼ 10−3 M) sont observées en sortie de
colonne pour un pH ≥ 7. Ce résultat met probablement en évidence deux effets directs
du citrate sur le système fer, d’une part la capacité du citrate à dissoudre partiellement
les oxydes de fer (principalement les amorphes) déjà mis en évidence par Jones et al.
(1996a), et d’autre part la formation de complexes fer-citrate qui sont transportés hors
de la colonne sans qu’il y ait de reprécipitation du fer plus en aval de la colonne. Concer-
nant les conditions apportant simultanément glucose et citrate (� et �), elles entrâınent
un relargage en fer important (jusqu’à 10−2 M) globalement proportionnel à la quantité
d’exsudats dégradée, accompagné d’une diminution du pH. Pour des concentrations d’ex-
sudats dégradées de 10−4 M, l’ajout de glucose par rapport à la condition Citrate (♦)
semble favoriser le relargage en fer, supérieur d’un ordre de grandeur. Cette différence est
bien supérieure au simple doublement de la quantité d’exsudats et ne s’accompagne par
ailleurs d’aucune variation significative du pH. De la même manière, aux fortes concen-
trations d’exsudats dégradées, on observe toujours un ordre de grandeur de différence
en Fe entre la condition Citrate et la condition Glucose + Citrate pour un simple
doublement des quantités d’exsudats. Il semble que le glucose favorise la dissolution des
oxydes de fer sans que cela soit nécessairement accompagné d’une diminution du pH. Le
processus impliqué peut être l’utilisation en conditions anaérobies du fer des oxydes de
fer comme accepteur d’électrons dans la réaction de biodégradation du glucose (Berthe-
lin, 1998 ; Lemanceau et al., 1998 ; Deneux-Mustin et al., 2003). Le Fe(II) en solution
forme ensuite des complexes en solution avec le citrate qui sont transportés hors de la
colonne. Un parallèle peut être effectué entre les processus intervenant dans les colonnes
Glucose + Citrate et la technique analytique de détermination du fer « libre » dans
les sols Mehra-Jackson. Cette technique utilise en effet une combinaison de citrate (effet
complexant) et de dithionite (réducteur) dans un tampon bicarbonate qui permet la dis-
solution des minéraux cristallisés de type gœthite (FeOOH). Ces trois caractéristiques se
retrouvent dans l’environnement des colonnes Glucose + Citrate, l’effet réducteur étant
probablement obtenu par l’activité microbienne de manière indirecte par les conditions
anoxiques, et/ou de manière directe par réduction spécifique.
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1.4 Effets de la dissolution des phases porteuses de l’241Am sur
sa remobilisation

Les paragraphes précédents ont illustré quelques modalités de la dissolution des phases
porteuses de l’241Am (calcite et oxydes de Fer) intervenant dans les colonnes. L’importance
de ces dissolutions par rapport à la problématique de la remobilisation de l’241Am est
présentée ici en s’appuyant sur la figure XIII.6 qui met en parallèle la quantité d’241Am
en solution et les quantités de calcium et de fer dissous.

Les résultats montrent de manière globale que la remobilisation de l’241Am, qui couvre
plus de quatre ordres de grandeur, est proportionnelle à la dissolution des phases porteuses,
que ce soit la calcite ou les oxydes de fer. Cependant dans le détail il apparâıt que la
dissolution n’est pas suffisante pour expliquer la remobilisation de l’241Am dans l’ensemble
des conditions d’études. En particulier, la remobilisation de l’241Am dans les conditions
REF et à faibles concentrations en exsudats (≤ 10−4 M) est certes faible, mais présente
une variabilité importante de presque deux ordres de grandeur avec des concentrations
allant de > 1 à < 100 Bq · L−1. Cette variabilité qui n’est pas uniquement à imputer au
transport facilité intervenant lors de la mise en eau des colonnes, semble relativement
dissociée de la dissolution des phases porteuses calcite et oxydes de fer. Mais surtout ce
sont les conditions apportant du glucose uniquement, à des concentrations importantes,
qui ne suivent pas du tout cette tendance. En effet bien que la dégradation du glucose
entrâıne une dissolution marquée à la fois de la calcite du sol mais aussi des oxydes de fer,
ces dissolutions ne sont pas suivies par une remobilisation de l’241Am significativement
supérieure. Les concentrations obtenues sont du même ordre que celles mesurées dans les
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Fig. XIII.6 – Relations entre l’241Am et le Ca2+ relargué (A) ou le Fe total (B) Colonnes
saturées : � — Sous saturée Ca2+, 4 — Glucose, ♦ — Na-citrate, � — Glucose + Na-
Citrate (1), � — Glucose + Na-Citrate (2). Colonnes insaturées : •— REF, N — Glucose
(1) et (2). Les conditions sans exsudats sont reportées à 10−6 M par commodité.
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conditions REF soit . 10 Bq · L−1 contre des concentrations de 103−104 Bq · L−1 pour des
conditions similaires avec citrate. Les deux principales hypothèses avancées pour expliquer
ces différences sont les suivantes :

– les conditions à l’intérieur des colonnes ne sont pas favorables à la migration de l’Am,
de par la forte affinité de l’Am pour la phase solide en général (voir § III.4). Si l’Am
passe en solution après dissolution des phases solides qui le portent, il est susceptible
de s’adsorber ou d’être co-précipiter à nouveau plus en aval. L’américium a en effet
la capacité à co-précipiter à la surface de la calcite, phase solide majoritaire étant
soumise à sa surface à des processus de dissolution/précipitation continus (Curti,
1997 ; Stipp, 1999 ; Curti, 1999 ; Stipp et al., 2003).

– la présence d’un ligand comme le citrate en solution permet, en plus de favoriser la
dissolution des phases porteuses, la formation de complexes Am-Citrate stables qui
pourront être entrâınés hors de la colonne.

Ce dernier point est développé dans la partie suivante.

2 Complexation Am-Citrate

La complexation de l’Am par le citrate a été identifiée comme le deuxième proces-
sus majeur intervenant dans les colonnes avec la dissolution des phases porteuses. Aucun
moyen analytique simple à notre disposition ne permet de préciser la nature et l’am-
pleur de cette complexation. En particulier, la technique d’ultrafiltration, qui permettrait
d’apporter des réponses sur la complexation de l’Am avec des composés humiques et ful-
viques, reste inopérante pour des complexes aussi petits que les complexes Am-citrate, de
taille inférieure à 1000 Da, seuil de coupure le plus faible disponible par cette technique.
Néanmoins il est possible d’estimer la part de cette complexation à l’aide de modélisation
géochimique.

2.1 Spéciation de l’Am dans la solution de sol en présence de
citrate

En reprenant les conditions simulées au § 1 il est possible d’estimer la répartition en
solution des espèces contenant de l’américium. Cette information reste cependant quali-
tative sans la prise en compte des interactions entre l’Am et les phases solides du sol dont
nous n’avons aucune description précise, même si les espèces solides d’Am sont prises en
compte dans les calculs. Les résultats sont reportés dans le Tab. XIII.1.

Les résultats de spéciation de l’Am en solution montrent que dans les conditions de
référence (I) les formes carbonatées de l’Am sont dominantes. La biodégradation exprimée
en termes d’ajout de H2CO∗

3 a pour effet dans les conditions sans citrate (II et V) de
déplacer les équilibres calco-carboniques et donc de modifier la répartition des espèces
AmCO+

3 , Am3+ et Am(CO3)
−
2 . Dans le cas V, une augmentation de quatre ordre de

grandeur de la concentration en Am total ([Am]T = 10−9 M) qui pourrait représenter une
concentration en solution juste après une dissolution importante de la phase solide, ne
modifie pas la spéciation. Cette concentration reste trop faible pour avoir une précipitation
de carbonates d’américium. Les processus qui immobilisent l’Am à l’intérieur des colonnes
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Tab. XIII.1 – Spéciation en solution de l’Am dans différents scénarios de dégradation de glucose
et d’apport en citrate. Le système initial correspond à de la calcite (en excès) en équilibre avec
une PCO2 = 3,16 · 10−3 atm. La dégradation du glucose est modélisée par un ajout de CO2(aq)
en système fermé. Les concentrations totales en Am reprennent les concentrations mesurées.

Conditions unités I II III IV V VI VII

Ajouts

+CO2(aq) M 0 6 · 10−4 6 · 10−4 6 · 10−4 6 · 10−2 6 · 10−2 6 · 10−2

+Na3Cit M 0 0 10−6 10−4 0 10−4 10−2

[Am]T M 10−13 10−13 10−13 10−13 10−13 10−9 10−9

Résultats

pH final − 7,66 7,41 7,41 7,43 5,94 5,94 6,11

AmCO+
3 % 85,4 88,4 72,5 3,8 90,5 4,8 0,0

Am(CO3)−2 % 12,8 10,0 8,3 0,5 2,2 0,1 0,0

AmOH2+ % 0,8 0,6 0,5 0,0 0,1 0,0 0,0

Am3+ % 0,5 0,7 0,6 0,0 7,1 0,4 0,0

Am(OH)+2 % 0,4 0,2 0,1 0,0 0,0 0,0 0,0

AmCit(aq) % 17,9 94,5 94,2 42,9

Am(Cit)3−2 % 0,0 1,2 0,5 53,3

AmH(Cit)2−2 % 0,0 0,0 0,1 3,7

en absence de complexant ne correspondent donc probablement pas à de la précipitation de
carbonates d’Am (Am(CO3)(OH)(c), Am2(CO3)3(c)), mais plutôt à de l’adsorption et/ou
à de la coprécipitation à la surface de la calcite. Dans l’ensemble des conditions avec du
citrate à une concentration ≥ 10−4 M (IV, VI, VII) les complexes Am-citrate représentent
plus de 95 % de l’américium en solution. Seule la condition III où la concentration en
citrate n’est que de 10−6 M (qui peut correspondre 99 % de dégradation de 10−4 M) ne
présente que 18 % de l’Am complexé avec le citrate. Dans ce cas, la majorité du citrate est
en effet complexé avec le Ca2+, cation ultra-majoritaire dans la solution. En résumé, en
présence de citrate, quelle que soit la concentration en américium en solution rencontrée
dans notre système, la quasi totalité de l’Am est complexée avec le citrate. Les différentes
formes de complexes Am-citrate sont représentées Fig. XIII.7.

2.2 Conséquences sur le transport

L’importance de la complexation de l’américium par le citrate sur le transport de
l’Am dépend principalement de deux paramètres : (1) la capacité d’adsorption sur les
phases solides du sol des complexes formés, et (2) leur biodégradabilité. Les complexes
Am-citrate potentiellement formés dans les colonnes sont représentés Fig. XIII.7. Aucune
donnée n’ayant été trouvée dans la littérature, les représentations proposées repose sur la
stœchiométrie des complexes formés reportés dans les bases thermodynamiques (IUPAC,
2001), et des analogies avec des complexes entre le citrate et d’autres métaux, notamment
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Fig. XIII.7 – Types de complexes possibles entre le citrate et l’Am3+ : (A) et (B) Complexes
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(1992) ; Francis (1998) et par analogie avec les complexes Citrate - Al3+ décrits dans Haberhauer
et al. (2002).

trivalents, comme l’Al3+ (Francis et al., 1992 ; Francis, 1998 ; Haberhauer et al., 2002). Les
complexes tridentates (Fig. XIII.7 A et B) ont une charge nulle, et le complexe binucléaire
(C) est chargé négativement. Leur adsorption à l’intérieur des colonnes sera donc faible,
les phases solides du sol étant chargées dans leur majorité négativement à pH neutre
(Sposito, 1989 ; Davis et al., 1990 ; Van Cappellen et al., 1993). Les complexes faisant
intervenir le groupement -OH du citrate (B et C) ne seront probablement pas dégradés
dans les colonnes (voir p.39 § III.1.3), contrairement au complexe tridentate A, s’il existe.
Les complexes Am-citrate formés à l’intérieur des colonnes, de par leur charge neutre
ou négative et leur probable faible biodégradabilité, sont donc probablement transportés
intact hors de la colonne, entrâınant dans le même temps la majeur partie de l’américium
présent en solution.

3 Synthèse – des processus complexes et dynamiques

Les paragraphes précédents se sont attachés à identifier et analyser des processus
spécifiques intervenant dans les colonnes de sol. Les profils de sols constituent la résultante
globale de tous ces processus et leur étude est intéressante à ce titre. Enfin il est important
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de replacer l’ensemble des processus dans leur contexte dynamique pour en saisir toute la
complexité et l’inter-connectivité.

3.1 Profils d’241Am, Ca, Fe et Al dans les colonnes

Après avoir analysé en solution et identifié les processus de dissolution et de complexa-
tion comme les processus majeurs gouvernant la remobilisation d’Am, il est intéressant
de les confronter aux profils des colonnes obtenus pour l’241Am, le calcium total, le fer
total et l’aluminium total. Avant d’analyser la forme de ces profils représentés sous forme
normalisée Fig. XIII.8a et XIII.8b, il convient de vérifier la compatibilité entre les bilans
de masse obtenus à partir des éluats de colonnes et ceux obtenus à partir des profils. Les
résultats de cette comparaison sont donnés dans le Tab. XIII.2.

Une première remarque concerne les bilans de masse d’éléments désorbés obtenus à
partir des profils. Certains affichent des valeurs négatives, qui devraient correspondre à des
accumulations dans les colonnes. Si ce phénomène peut avoir une signification physique
dans le cas du calcium (du calcium étant apporté dans les solutions de percolation), il n’a
aucun sens pour les trois autres éléments, à savoir l’241Am, le fer ou l’aluminium qui ne
peuvent qu’être désorbés. Ces valeurs sont le résultat d’un cumul d’erreur sur les points
expérimentaux des profils et sur les valeurs de référence qui peut atteindre plus de 5 %.
Quoi qu’il en soit, une relativement bonne adéquation existe entre les bilans de masse
obtenus par les deux méthodes. Il est donc possible de comparer les résultats obtenus à
partir des éluats de colonnes et les informations que donnent les profils, en particulier
en termes de zones de dissolution-reprécipitation ou de prise en charge de l’241Am. Il
convient de souligner que compte-tenu du pas d’échantillonnage des profils de 1 cm, tous
les processus intervenant à une échelle sub-centimétrique ne sont pas visibles.

L’analyse générale de la forme des profils montrent que pour le calcium, aucune ten-
dance significative n’est observable dans les colonnes à l’exception de la colonne Glucose

+ Na-Citrate (1) qui entrâıne la dissolution de plus de 9 % de la calcite (profil D-2).
La forte concentration de calcium amortit toutes les variations potentielles qui pourraient
résulter de processus de dissolution/repécipitation à petite échelle et/ou de faibles am-
pleur et ne permet d’observer que les grandes tendances. Les profils d’aluminium sont eux
aussi peu significatifs. En revanche pour le fer, les tendances sont plus claires et en bonne

Tab. XIII.2 – Bilans de masse en 241Am, calcium total (CaT), fer total (FeT) et libre (FeL) et
aluminium total (AlT) relargués dans les colonnes, calculés à partir des données des éluats de
colonnes et des profils, et exprimés en % d’éléments désorbés.

d’après éluats (%) d’après profils (%)

Profils Colonnes 241Am CaT FeT (FeL) 241Am CaT FeT (FeL) AlT
A Sous saturée Ca2+ 0,91 1,8 0,03 (0,07) 0,89 -1,6 -3,0 (-6,5) -4,1

B Glucose 0,10 3,8 11,1 (24,1) -0,22 4,3 14,0 (30,4) 0,12

C Na-Citrate 0,90 1,2 0,41 (0,89) -0,28 0,35 -2,0 (-4,3) 0,25

D Glucose + Na-Citrate (1) 54,4 9,5 21,6 (47,0) 54 9,0 29,7 (64,5) 5,22

E Glucose + Na-Citrate (2) 15,5 4,0 18,0 (39,2) 13,5 -2,3 10,0 (21,7) -1,3
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Fig. XIII.8a – Profils comparés d’241Am (1), de calcium total (2), de fer total (3) et d’aluminium
total (4) dans les colonnes saturées suivantes : (A) �— Sous saturée Ca2+, (B) 4— Glucose
et (C) ♦ — Na-citrate. Les erreurs sont de l’ordre de la taille des symboles.
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Fig. XIII.8b – Profils comparés d’241Am (1), de calcium total (2), de fer total (3) et d’aluminium
total (4) dans les colonnes saturées suivantes : � — Glucose + Na-Citrate (1), � — Glucose
+ Na-Citrate (2). Les erreurs sont de l’ordre de la taille des symboles.

adéquation avec ce qui est observé pour l’américium.

Dans le détail, la colonne Sous saturée Ca2+, typique d’une colonne où de très faibles
quantités d’Am (< 0,2 %) ont été remobilisées, montre des profils plats pour l’ensemble
des éléments. Il n’y a pas de déplacements majeurs d’éléments le long du profil. Dans
la colonne Glucose, aucune tendance particulière n’est observée sur l’Am malgré une
dissolution de la calcite mais surtout des oxydes de fer bien visible.

Dans la colonne Na-Citrate le motif symétrique observé sur l’241Am d’une désorption
en amont de colonne et d’un dépôt en aval se retrouve sur l’ensemble des autres éléments,
principalement le fer mais surtout l’aluminium. Dans la colonne Glucose + Na-Citrate

(1) aucune similitude n’apparâıt entre les zones où l’américium a été lessivé et les zones
de dissolution de calcite. Aucune similitude non plus n’est observée avec l’aluminium. En
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revanche la forme du profil de fer se calque assez fidèlement à celle du profil d’241Am, mais
d’une façon plus amortie. Les mêmes observations sont effectuées sur la colonne Glucose

+ Na-Citrate (2) mais dans des proportions moindres.

En résumé, les profils de calcium ne donnent aucune information sur les processus de
dissolution/précipitation intervenant sur la calcite dans les colonnes à cause de la faible
sensibilité qui découle de la dominante calcique du sol. De ce fait aucune information sur
une coprécipitation éventuelle de l’241Am avec la calcite ne peut être obtenue par ce biais.
Aucune réelle information n’est obtenue à partir des profils d’aluminium, ce qui peut
s’expliquer par le fait que les phases solides contenant de l’aluminium (feldspaths, micas,
argiles) sont présentes en faibles quantités dans le sol et sont moins facilement altérables
que la calcite ou des oxydes de fer amorphes. Enfin ce sont les profils de fer qui montrent
la meilleure corrélation avec ceux de l’Am, notamment grâce à une meilleure sensibilité.
Ces observations confirment la probable association entre l’américium et les oxydes de
fer et soulignent la possible similitude des mécanismes pédogénétiques que peuvent subir
l’Am et le Fer dans les sols. Malheureusement, aucune étude ne reporte les profils in situ
du Fer et de l’Am dans les horizons superficiels de sols contaminés, qui pourraient appuyer
cette hypothèse. De telles similitudes pourraient en effet fournir des guides importants et
contraintes fortes dans des études d’évaluation des risques à partir de données recueillies
sur le terrain. Il convient cependant de rester prudent car ces deux éléments présentent
des caractéristiques chimiques différentes (en particlier leurs propriétés d’oxydoréduction)
et des différences de comportement significatives peuvent résulter, comme en attestent
certains profils.

En conclusion, une diversité de formes de profils est observée, déjà évoquée dans le
chapitre XII, qui s’accommode mal avec des interprétations simples ou intuitives, en par-
ticulier sur l’effet complexant que peut avoir le citrate, sur les phénomènes de dissolution-
remobilisation/(co)précipitation ou sur les similitudes Am/Fe. L’importance de l’aspect
dynamique, à la fois dans le transport des espèces mais aussi dans les cinétiques de réac-
tions ressort de manière évidente.

3.2 Une composante dynamique complexe

3.2.1 Exemple de la colonne Glucose + Na-Citrate (1)

Il est difficile de mettre en évidence la dynamique de modification des profils des
différents éléments à l’intérieur des colonnes en cours d’expérience. Le suivi dynamique
des éluats est sur ce point riche en enseignements. L’exemple de la colonne Glucose + Na-

Citrate (1), dont la dynamique de dégradation des exsudats ainsi que les corrélations
entre l’ensemble des paramètres ont déjà été présentées, est repris pour illustrer ce point.
Il est présenté Fig. XIII.9, où seule la condition apportant des concentrations élevées en
glucose et citrate est détaillée.

L’apport du glucose et du citrate a un effet immédiat sur le pH qui se traduit tout
d’abord par une augmentation de plus d’une unité. Les exsudats ne sont que très fai-
blement dégradés et la dissolution de la calcite est probablement majoritairement liée
au déplacement des équilibres calco-carboniques par les concentrations importantes de
citrate.
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Na3Cit, acétate, malate, Ca2+, Fer total, pH et conductivité) et le relargage en 241Am dans la
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Une dissolution de calcite (libération de Ca2+) s’opère, en système fermé et sans apport
important d’acidité par du CO2(aq) ou éventuellement des H+ due à la dégradation :
le pH augmente. Un relargage prononcé d’241Am s’effectue en parallèle, qui correspond
probablement à de l’Am initialement associé à la calcite qui s’est dissoute. Durant cet
épisode, un autre épisode transitoire intervient, plus court (quelques volumes de pores),
qui se traduit par des pics simultanés de pH, d’241Am, de Ca2+ et de fer. Peut-être s’agit-il
de la dissolution de phases solides encore plus réactives. Par la suite, la diminution du
pH proportionnelle à la dégradation des exsudats s’accompagne d’une dissolution de la
calcite et des oxydes de fer jusqu’à la fin de l’expérience. La remobilisation de l’241Am suit
initialement la même dynamique avec une augmentation de la concentration en solution,
suivie d’une baisse. L’explication probable est un épuisement de la quantité d’241Am des
horizons où la calcite et les oxydes de fer continuent à être dissous, confortant l’hypothèse
d’une contamination surfacique par l’241Am.

La remobilisation d’241Am est ainsi corrélée à la dégradation de calcite et d’oxydes
de fer mais dépend probablement également du type de couche dissoute dans ces phases
(couches de surface, etc.). Le type d’interactions de surface entre l’américium et les phases
solides et les cinétiques de ces interactions deviennent des facteurs essentiels à prendre
en compte, auxquels s’ajoutent la localisation des dissolutions mais aussi l’historique du
sol. La composante dynamique du transport, qui impose un renouvellement des espèces
en solution et modifie les équilibres, amenant à la notion de transport réactif, prend dans
ce type d’études tout son sens.

3.2.2 Modification du milieu poreux

Une autre approche de cette complexité concerne la rétroaction de la chimie sur les
écoulements. En effet, la dissolution ou la reprécipitation des solides peut amener à la
formation de zones respectivement plus ou moins perméables et à la modification des
directions de l’écoulement. Le transport de fines ou de collöıdes peut également avoir un
effet du même ordre, qui se caractérise le plus souvent par du colmatage. Si ce type de
processus n’a pas été spécifiquement étudié dans ce travail, il a néanmoins été mis en
évidence dans les conditions de fort apport d’exsudats, à travers la dégradation effective
de l’hydrodynamique des colonnes avérée par les traçages et le colmatage des colonnes qui
s’est traduit par une augmentation de pression de plusieurs bars à l’intérieur des colonnes.
Ces observations ne constituent donc pas un biais du dispositif expérimental des colonnes.
C’est un phénomène important qui intervient de manière effective mais qui ne peut être
étudié longtemps dans les expériences menées. Ce type d’interactions biophysiques est
d’ailleurs observé de manière généralisé dans le milieu naturel, notamment à l’interface
sol-racine (Young, 1998). La rétroaction de la chimie sur les écoulements a probablement
des répercussions importantes sur la migration d’un polluant comme l’américium dans la
rhizosphère réelle d’un sol calcaire. C’est donc un processus majeur, au même titre que la
dissolution des phases porteuses ou la complexation de l’américium, mais dont l’effet et
l’ampleur n’ont pu être évalué dans les expériences réalisées, mal adaptées à son étude.
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3.3 Un paramétrage simple forcément insuffisant ?

La complexité observée dans notre système sur la remobilisation de l’241Am provient
plus d’interdépendances multiples et croisées que d’une complexité propre des différents
processus mis en jeu (dissolution/précipitation, complexation, biodégradation). La com-
préhension des processus indépendamment les uns des autres se révèlent donc insuffisante.
Dès lors, l’idée séduisante d’un paramétrage d’outils opérationnels comme les modèles ba-
sés sur le Kd montre ses limites. Généralement une paramétrisation du Kd en fonction
du type de sol (sableux, argileux, limoneux, organique, etc.) est utilisée permettant de
tenir compte de la texture ainsi que de la nature et de la proportion relative des phases
réactives comme les argiles ou encore la matière organique (Sheppard et al., 1990 ; IAEA,
1994 ; EPA, 1999 ; Jacquier et al., 2001). Pour un même sol ou pour une même phase,
c’est généralement le paramètre pH, facilement accessible, qui est choisi comme paramètre
d’ajustement (Moulin et al., 1992 ; Deneux-Mustin et al., 2003). C’est effectivement un
paramètre clé, qui contrôle non seulement la dissolution de nombreux solides mais qui
détermine les charges de surface des phases solides (point de charge nulle, point isoélec-
trique) et donc contrôle en grande partie les phénomènes d’adsorption (Davis et al., 1990 ;
Zhang et al., 2002). Néanmoins, le pH est plus souvent un paramètre résultant d’une mul-
titude de processus imbriqués qu’un paramètre imposé en tant que tel, en particulier dans
la rhizosphère. De fait la seule valeur de pH peut se révéler insuffisante pour expliquer
la mobilité d’un élément comme l’américium dans un tel milieu. Cette insuffisance est
clairement mise en évidence avec les données de ce travail, à travers la Fig. XIII.10 qui re-
présente l’241Am en fonction du pH dans l’ensemble de nos conditions d’études. Il convient
donc de rester prudent lors de l’extrapolation de résultats ou lors de prédictions, et de
garder à l’esprit les autres processus potentiellement majeurs : par exemple l’effet tampon
du sol, la complexation avec des complexants forts comme le citrate et surtout les aspects
dynamiques du transport et des cinétiques de réactions.
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210 C Chapitre XIII∼ Paramètres biogéochimiques gouvernant la remobilisation de l’Am ...



Conclusion générale

211





Conclusions et perspectives

Conclusions

Le travail de thèse a porté sur la mise en place et l’application d’une méthodologie
expérimentale visant à quantifier l’effet de conditions rhizosphériques simplifiées sur le
lessivage de l’241Am à partir d’un sol agricole calcaire artificiellement contaminé.

La méthodologie développée et mise en œuvre dans ce travail de thèse a été conçue
de manière générique pour s’appliquer à un grand nombre de sols et de radionucléides (et
a fortiori de métaux lourds). Elle se situe au carrefour de plusieurs disciplines comme la
géochimie, la microbiologie, la pédologie, la radioécologie ou encore l’hydrologie, le génie
chimique et la modélisation mathématique, disciplines auxquelles elle a emprunté concepts
et applications. Le travail réalisé au laboratoire a été soumis à des contraintes fortes de
radioprotection qui ont imposé de nombreux choix expérimentaux. Néanmoins, y a été
privilégié l’emploi de techniques expérimentales les plus représentatives du terrain, tout
en permettant la simplification du système, le contrôle des conditions physico-chimiques
et dans la mesure du possible le découplage des phénomènes. Les dispositifs expérimen-
taux mis en place ont utilisé des réacteurs fermés et des colonnes saturées et insaturées,
contenant un sol tamisé à 2 mm et artificiellement pré-contaminé en 241Am. Des condi-
tions rhizosphériques simplifiées ont été simulées grâce à du glucose et du citrate, utilisés
à différentes concentrations. Enfin, en soutien aux expérimentations, une base de données
thermodynamiques a été établie pour notre système à partir de travaux spécifiques dé-
veloppés dans le laboratoire, afin d’être utilisée dans les modélisations géochimiques. Ce
travail a consisté à corriger les données sur l’américium de la base existante au vu des
derniers développement dans le domaine, et à y ajouter, après tri, les données de la litté-
rature concernant les complexes américium-citrate, en conservant cohérence et traçabilité
de la base.

L’ensemble des expérimentations et des modélisations géochimiques a ainsi permis
l’acquisition de nombreuses données concernant :

– le fonctionnement hydrodynamique des colonnes saturées et insaturées,
– l’activité microbienne globale du sol en fonction des différents apports d’exsudats et

sa traduction en termes de modification de la physico-chimie de la solution du sol,
– la quantification de la remobilisation de l’241Am en fonction des différentes conditions

rhizosphériques simplifiées,
– l’identification des processus majeurs gouvernant cette remobilisation ainsi que leur

inter-connectivité.
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La caractérisation du fonctionnement hydrodynamique du sol dans les colonnes satu-
rées et insaturées a été réalisée par l’analyse des moments temporels des courbes d’élution
du tritium, utilisé comme traceur de l’écoulement, et par calage de ces courbes à des
courbes théoriques obtenues par résolution de modèles analytiques (CDE et MIM). Les
traçages et leur analyse ont ainsi montré que la reproductibilité inter-colonnes du fonc-
tionnement hydro-dispersif était bonne pour les colonnes saturées, mais plus mauvaise
pour les colonnes insaturées en raison de la difficulté à conserver un régime permanent et
stable. Il a été montré que la totalité de l’eau participait à l’écoulement dans les colonnes
saturées comme dans les colonnes insaturées, et que le transport des solutés se faisait selon
un processus de convection-dispersion. Les colonnes insaturées se distinguent cependant
par une dispersion importante. Enfin, les traçages ont mis en évidence la dégradation du
milieu poreux suite à la percolation des solutions d’exsudats concentrées, qui se traduit
par des court-circuits et une augmentation importante de la dispersion.

Concernant le fonctionnement microbiologique du sol, il a été montré qu’un même
lot de sol séché à l’air, conservé à température ambiante et préalablement conditionné,
permettait d’obtenir des activités microbiennes reproductibles même à plusieurs mois d’in-
tervalle. De plus, aucun effet toxique de l’241Am n’a été relevé sur l’activité microbienne
du sol. L’apport de substrats carbonés, en stimulant l’activité microbienne globale du sol,
modifie les conditions physico-chimiques régnant dans les systèmes. Les suivis cinétiques
ont montré que les microorganismes pouvaient atteindre en moins de 6 heures des taux
stationnaires de dégradation pour le glucose et le citrate de 1,5 10−5 mol · kg−1sol · h−1.
Des taux de dégradation supérieurs ont été atteints pour des apports plus conséquents en
substrats (jusqu’à 1,7 10−3 mol · kg−1sol · h−1) moyennant un délai d’adaptation s’éche-
lonnant de 3 à 15 jours. Ce délai s’est traduit en colonnes par le passage sans dégradation
de solutions de glucose et de citrate à plus de 10−2 M.

Les dégradations intenses engendrent une modification de la chimie du milieu, comme
une acidification générale, un passage probable à des conditions d’oxydo-réduction anoxiques
et la formation de composés organiques secondaires comme le malate et l’acétate. Une im-
portante hétérogénéité aussi bien qualitative (cinétiques) que quantitative a été observée
dans ces processus, dont l’explication est probablement les différences de conditionne-
ment des microorganismes du sol ou simplement la variabilité naturelle intrinsèque du
sol. Ces résultats laissent entrevoir la diversité des châınes de dégradations et la com-
plexité des interactions entre l’ensemble des compartiments biotiques et abiotiques du
système. Toutefois, aucune corrélation entre l’augmentation des taux de dégradation et
une augmentation de biomasse (aérobie) n’a pu être mis en évidence, la biomasse mon-
trant une variabilité de plusieurs ordres de grandeur dans les éluats de colonnes, sans
réelle tendance. Notamment, il s’est avéré difficile de distinguer dans l’augmentation ap-
parente de biomasse consécutive aux apports les plus importants en glucose et citrate, la
part provenant d’une augmentation effective de la biomasse à l’intérieur des colonnes de
la part de la biomasse initialement fixée sur la phase solide et lessivée par le flux convectif
lors de la dégradation de la calcite. Aucune information exploitable sur l’évolution des
populations bactériennes n’a donc été obtenue dans les conditions de cette étude à partir
de l’étude microbiologique.

Au final, il n’a pas été possible d’établir avec précision quelles châınes de biodégrada-
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tion étaient réellement utilisées, à quelle production de biomasse elles étaient associées,
et quelles étaient les conséquences en termes de stœchiométrie d’utilisation et de produc-
tion des différentes espèces chimiques (CO2, H+, etc.). Ceci aurait nécessité des données
analytiques plus ciblées obtenues à des échelles plus fines, ce qui ne correspondait pas à
l’objectif premier de l’étude. Il n’en demeure pas moins que les résultats obtenus illustrent
un « effet rhizosphérique » clair et la superposition d’un ensemble de processus complexes
qui conditionnent la remobilisation de l’américium.

La quantification de la remobilisation de l’241Am dans l’ensemble des conditions a mon-
tré une gamme de variations couvrant quatre ordres de grandeurs. La percolation d’une
solution en équilibre avec le sol a entrâıné le lessivage de quantités très faibles d’241Am, qui
correspondent à un coefficient de partage solide/liquide Kd de l’ordre de 104 à 105 L · kg−1,
conformément au comportement connu de l’élément. Des niveaux équivalents d’241Am ont
été obtenus lors de la percolation de solutions contenant des concentrations de glucose
et/ou de citrate à des concentrations de 10−4 M. Enfin, une faible remobilisation a éga-
lement été observée lors de la percolation d’une solution de glucose à une concentration
élevée de 10−2 M malgré une dissolution importante de la matrice solide (calcite et oxydes
de fer). C’est en présence de citrate à des concentrations d’entrée ≥ 102 M que la remobili-
sation d’241Am a augmenté de manière significative. De 300 fois supérieure aux conditions
de référence lorsque le citrate est seul, la remobilisation de l’Am a atteint des niveaux
1200 à 1500 fois supérieurs lorsque du glucose a été ajouté au citrate. Enfin la présence
de transport facilité d’américium, probablement d’origine collöıdale, a été identifié de ma-
nière quasi-systématique lors de la mise en place des colonnes. Ce phénomène transitoire
peut représenter jusqu’à plus de 90 % de la quantité totale d’241Am désorbée dans les
conditions de faible remobilisation.

Afin d’identifier et d’essayer de quantifier les processus biogéochimiques majeurs gou-
vernant la remobilisation de l’américium, une analyse détaillée de la dynamique des pro-
cessus et des corrélations entre les différents paramètres a été réalisée, associée à des
calculs géochimiques simples à l’équilibre. L’évolution chimique des colonnes est apparue
ainsi logiquement régie par les équilibres calco-carboniques, plus ou moins contraints par
l’acidité induite par la biodégradation des exsudats et par la présence de citrate. Dans
ce système il est ressorti que la remobilisation de l’américium était étroitement liée à la
dissolution des phases solides sur lesquelles il était fixé, à savoir probablement majoritaire-
ment la calcite et les oxydes de fer. Cependant, sans citrate dans la solution et malgré une
dégradation importante de ces phases porteuses, l’241Am n’a pu être élué des colonnes, se
réadsorbant et/ou co-précipitant avec la phase solide plus en aval. En présence de citrate,
molécule capable de former des complexes forts et peu biodégradables avec l’Am, l’Am a
montré une forte mobilité.

Plusieurs études ont été réalisées pour préciser et essayer de quantifier les processus
supposés. Compte-tenu des concentrations en 241Am sur la phase solide trop faibles pour
utiliser des méthodes directes, les interactions Am-surface ont été estimées indirectement.
Notamment, il a été montré que la solubilité de la calcite du sol n’était pas affectée par
la présence d’américium à sa surface. L’étude directe de la complexation de l’américium
avec le citrate ne pouvant être effectuée par des techniques simples comme l’ultrafiltration,
des modélisations géochimiques ont été réalisées. Les calculs ont confirmé qu’en présence
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de citrate, mêmes en faibles quantités, la quasi-totalité de l’américium en solution devait
être complexée avec le citrate. En revanche, en absence de citrate les calculs n’ont montré
aucune précipitation d’espèces solides d’américium dans la gamme des concentrations
relevées. Les processus de rétention de l’Am dans les colonnes sont donc probablement
de type sorption et/ou coprécipitation. Une analyse des profils de calcium et d’américium
dans les colonnes a été effectuée pour essayer de mettre en évidence une coprécipitation de
l’américium à la surface de la calcite, mais la surabondance du calcium et les incertitudes
de mesure ont entièrement masqué les éventuelles variations.

Quoi qu’il en soit, même s’il apparâıt que des outils simples comme ceux utilisés dans
le cadre de ce travail ne permettent pas de décrire les mécanismes réels impliqués, la
méthodologie développée a permis l’identification et la quantification de plusieurs niveaux
de remobilisation d’241Am distincts.

1. Un comportement moyen se traduisant par une très faible remobilisation de l’amé-
ricium a été mis en évidence, conformément au comportement connu de l’élément.
C’est probablement ce type de comportement qui domine dans un horizon de sol
de surface naturel carbonaté, avec un pouvoir tampon du sol qui neutralise l’acidité
issue de la biodégradation, une biodégradation des complexants potentiels et une
phase solide réactive omniprésente immobilisant par sorption l’241Am potentielle-
ment en solution ;

2. En marge de ce comportement moyen, deux comportements décuplant la mobilité de
l’241Am ont été observés. Le premier correspond à du transport facilité (collöıdal),
qui intervient quasi-systématiquement lors de la percolation initiale d’une solution
dans le milieu poreux contaminé et qui est susceptible d’intervenir dans le milieu
naturel lors d’épisodes d’infiltration d’eau importants. Le deuxième correspond à la
mise en solution de quantités importantes d’Am suite à la dissolution des phases
porteuses. La présence de complexants comme le citrate ou de produits de dégrada-
tion (métabolites), naturellement présents dans les exsudats, permet la formation de
complexes forts avec l’241Am, solubles et peu biodégradables, susceptibles d’accrôıtre
de manière conséquente sa mobilité. Ces conditions peuvent exister localement dans
les horizons de surface végétalisés sous forme de micro-environnements au voisinage
des racines. L’importance relative de tels environnements sur une remobilisation po-
tentielle de l’américium dans le sol dépendra des gradients de diffusion, d’adsorption
et de biodégradation des différentes espèces chimiques.

Perspectives

La poursuite de ce travail pourrait être entreprise en envisageant certains développe-
ments analytiques mais également en poursuivant les investigations engagées sur le sys-
tème sol calcaire – 241Am – exsudats, éventuellement en en modifiant l’angle d’approche.

L’étude s’est principalement focalisée sur une approche simplifiée de la rhizosphère,
avec l’utilisation de glucose et de citrate comme exsudats modèles. Deux orientations
s’ouvrent aujourd’hui. D’une part, en conservant le même type d’approche, il serait pos-
sible de préciser les processus de dissolution et de complexation en utilisant d’autres types
d’exsudats. Par exemple un exsudat comme le catéchol qui complexe plus spécifiquement
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les cations trivalents (comme l’américium), et qui interagit moins avec les alcalino-terreux
comme le calcium donc la calcite, permettrait peut-être de dissocier les deux processus.
D’autre part, la mise en place d’expériences complémentaires avec des plantes, à défaut
d’apporter des réponses précises sur les processus, permettrait sans doute de nuancer les
propos en les replaçant dans un contexte plus proche d’un cas réel.

Quelles que soient les approches envisagées, il ressort de ce travail que les interactions
entre l’américium et les phases solides constituent un paramètre clé à éclaircir. Des inves-
tigations approfondies se heurtent à des contraintes expérimentales fortes, compte-tenu
des faibles concentrations de contamination. Ce manque de données expérimentales sur
la partition solide est assez général et se traduit par un manque flagrant de données de
sorption dans les bases de données des codes géochimiques. L’acquisition de données ex-
périmentales et le développement parallèle de bases de données apparâıt donc comme un
enjeu majeur. Des travaux ont d’ailleurs été initiés récemment dans ce sens par le Centre
d’Informatique Géologique de l’École des Mines de Paris, avec le développement d’une
base de données thermodynamiques incluant des données de sorption, dans le cadre du
”Common Thermodynamic Database Project” (Van der Lee et al., 2003b).

A l’opposé, la spéciation en solution est relativement bien connue, avec des bases de
données thermodynamiques beaucoup plus fournies. Dans ce domaine le travail a effectué
porterait plutôt vers l’intégration de phénomènes distincts, physiques, chimiques et bio-
logiques, notamment la prise en compte de la biodégradation. Ce travail nécessiterait des
développements à plusieurs niveaux. Sur le plan instrumental, l’ajout de capteurs simples
(Eh, UV) sur les lignes colonne et la réalisation de dosages complémentaires (autres acides
organiques comme le pyruvate ou le lactate, couple Fe2+/Fe3+, bilans précis de carbone
organique et inorganique, etc.) permettraient de préciser les châınes de biodégradation. Le
suivi de paramètres clés comme la PCO2 à l’intérieur des colonnes par micro-capteur pour-
rait également être riche en enseignements. Ces développements dans l’approche chimique
des réactions microbiennes pourraient s’accompagner d’expériences microbiologiques pré-
cises : phénotypage fonctionnel ou génotypage. Ces expériences pourraient porter sur
l’étude des processus biochimiques (activités enzymatiques des sols, mesures des flux de
carbone et de nutriments) et l’étude des communautés par l’utilisation de techniques
moléculaires (extraction d’ADN, TGSE, séquençage, hybridation in situ).

Enfin, sur le plan de la modélisation, il apparâıt aujourd’hui nécessaire de pouvoir uti-
liser les jeux de données acquis pendant ce travail dans un code de transport réactif (type
PHREEQC ou HYTEC) pour apporter des réponses sur l’ensemble des aspects dyna-
miques. De telles modélisations nécessiteraient d’avoir un code qui intégrerait également
un formalisme mathématique de la biodégradation, ce qui est en cours dans les équipes
de développement de certains codes commerciaux (Van der Lee et al., 2003a). Outre les
nouvelles données expérimentales à acquérir pour préciser les cinétiques et les voies de
biodégradation, c’est sur l’élaboration de scénarios reposant sur des hypothèses plausibles
que porterait l’essentiel du travail préalable à la modélisation. Ce n’est finalement que
dans un deuxième temps, après la réalisation de ces études mécanistes et hiérarchisation
des processus, qu’une simplification et une paramétrisation pourrait intervenir en vue
d’une modélisation opérationnelle.
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la zone non saturée et la nappe : application aux Landes de Gascogne. - Thèse de
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DASE/SRCE, Laboratoire Hydrogéochimie et Études de Sites.

Darcy, H. (1856). - Les fontaines publiques de la ville de Dijon. - Darmont, Paris.

Darrah, P. R. (1991a). - Measuring the diffusion-coeffcient of rhizosphere exudates in
soil. 1. The diffusion of non-sorbing compounds. - Journal of Soil Science, 42, 413–420.

Darrah, P. R. (1991b). - Measuring the diffusion-coeffcient of rhizosphere exudates in
soil. 2. The diffusion of sorbing compounds. - Journal of Soil Science, 42, 421–434.

Davis, J. A. & Kent, D. B. (1990). - Surface complexation modeling in aqueous geo-
chemistry. In : Hochella M. F. & White A. F., Eds, Mineral-water interface
geochemistry, volume 23 of Reviews in Mineralogy, 177–260. Mineralogical Society of
America, Washington, D. C.

De Marsily, G. (1986). - Quantitative hydrogeology. - Academic Press, Inc, London.

De Nobili, M., Contin, M., Mondini, C., & Brookes, P. C. (2001). - Soil micro-
bial biomass is triggered into activity by trace amounts of substrate. - Soil Biology &
Biochemistry, 33(9), 1163–1170.

Degueldre, C., Ulrich, H. J., & Silby, H. (1994). - Sorption of 241Am onto mont-
morillonite, illite and hematite colloids. - Radiochimica Acta, 65, 173–179.

Degueldre, C., Bilewicz, A., Hummel, W., & Loizeau, J. L. (2001). - Sorption be-
haviour of Am on marl groundwater colloids. - Journal of Environmental Radioactivity,
55(3), 241–253.

Delacroix, D., Guerre, J., & Leblanc, P. (1994). - Radionucléides et radioprotec-
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d’un gradient de salinité.. - Thèse de doctorat. - Institut National Polytechnique de
Lorraine.

Felmy, A. R., LeGore, V. L., & Hartley, S. A. (2003). - Solubility and leaching
of radionuclides in Site Decommissioning Management Plan (SDMP) soil and ponded
wastes. Technical Report NUREG/CR-6821, Pacific Northwest National Laboratory.

Fesch, C., Lehmann, P., Haderlein, S. B., Hinz, C., Schwarzenbach, R. P., &
Fluhler, H. (1998). - Effect of water content on solute transport in a porous medium
containing reactive micro-aggregates. - Journal of Contaminant Hydrology, 33(1-2),
211–230.

Février, L. (2001). - Transfert d’un mélange Zn-Cd-Pb dans un dépôt fluvio-glaciaire
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Université Joseph Fourier Grenoble I.

Szmigielska, A. M., Van Rees, K. C. J., Cieslinski, G., & Huang, P. M. (1997).
- Comparison of liquid and gas chromatography for analysis of low molecular weight
organic acids in rhizosphere soil. - Communications in Soil science and plant analysis,
28(1/2), 99–112.

Tate, R. L. (1995). - Soil Microbiology. - John Wiley & Sons, Inc, New York.

Taylor, C. & Viraraghavan, T. (1999). - A bench-scale investigation of land treat-
ment of soil contaminated with diesel fuel. - Chemosphere, 39(10), 1583–1593.

Tebes-Stevens, C., Valocchi, A. J., VanBriesen, J. M., & Rittmann, B. E.
(1998). - Multicomponent transport with coupled geochemical and microbiological reac-
tions : model description and example simulations. - Journal of Hydrology, 209(1-4),
8–26.

Texier, A. C., Andrès, Y., Illemassene, M., & Le Cloirec, P. (2000). - Charac-
terisation of lanthanide ions binding sites in the cell wall of Pseudomonas aeruginosa .
- Environmental Science & Technology, 34(4), 610–615.

Ticknor, K. V., Vilks, P., & Vandergraaf, T. T. (1996). - The effect of fulvic
acid on the sorption of actinides and fission products on granite and selected minerals.
- Applied Geochemistry, 11(4), 555–565.
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Paris.

Van der Lee, J. (1998). - Thermodynamic and mathematical concepts of CHESS. Rap-
port LHM/RD/98/39, Ecole des Mines de Paris.

Van der Lee, J. & De Windt, L. (2001). - Present state and future directions of mo-
deling of geochemistry in hydrogeological systems. - Journal of Contaminant Hydrology,
47(2-4), 265–282.

Van der Lee, J., De Windt, L., Lagneau, V., & Goblet, P. (2003a). - Module-
oriented modeling of reactive transport with HYTEC. - Computers & Geosciences,
29(3), 265–275.

Van der Lee, J., De Windt, L., Lagneau, V., & Lomenech, C. (2003b).
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1 Analyses pédologiques complètes du sol CAD

Tab. A.1 – Analyses pédologiques complètes du sol CAD

Taux d’éléments grossiers (graviers, cailloux) [g · kg−1]

– Cailloux 0
– Graviers 3
– Terre fine 997

Granulométrie 5 fractions sans décarbonatation [g · kg−1]

– Argile (< 2µm) 179
– Limon fin (2− 20µm) 180
– Limon grossier (20− 50µm) 253
– Sable fin (50− 200µm) 297
– Sable grossier (200− 2000µm) 91

Perte au feu à 1100 ◦C [g · kg−1] 165

pH eau 8,4
pH KCl 7,8

Calcaire (CaCO3) total [g · kg−1] 258

Capacité d’échange cationique [cmol+ · kg−1]

– CEC méthode Metson 6,3
– CEC Cobaltihexammine 11,7

dont cations échangeables Cobaltihexammine
– Ca 11,19
– Mg 0,31
– K 0,19
– Na 0,03
– Al 0,02
– H+ < 0,05

Carbone et Azote selon NF 10694 et 13878 [g · kg−1]

– C organique 12,41
– Matières organiques 21,3
– N organique 1,04

Rapport C organique sur N total 11,93

(Suite à la page suivante)
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Tab. A.1 – suite

Azote nitrique (N de NO3) [mg · kg−1] < 0,10
Azote ammoniacal (N de NH4) [mg · kg−1] 3,00
Phosphore (P2O5) méthode Olsen [g · kg−1] 0,002

Analyse élémentaire total HF [g · 100g−1]

– Ca 10,70
– Mg 0,57
– K 1,13
– Na 0,55
– Fe 2,44
– P2O5 0,094
– Cu 0,00299
– Mn 0,07572
– Zn 0,00772

Analyse après fusion alcaline [g · 100g−1]

– Si 24,90
– Al 3,96
– Ti 0,23

Si, Al, Fe par méthode TAMM en obscurité (oxalate) [g · 100g−1]

– Si 0,041
– Al 0,146
– Fe 0,132

Si, Al, Fe par méthode Mehra-Jackson (CBD) [g · 100g−1]

– Si 0,084
– Al 0,093
– Fe 1,123

Fe méthode Deb [g · 100g−1] 1,27
Mn méthode Deb [g · kg−1] 0,72
Mn facilement réductible [g · kg−1] 0,372

Contacts

INRA – Laboratoire d’Analyses des Sols
273, rue de Cambrai – 62000 ARRAS – France – Tél. (33) 03.21.21.86.00
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2 Minéralogie déterminative par Diffractométrie des
Rayons X

Conditions analytiques

Appareillage : Siemens™D5000 automatisé

Conditions expérimentales :
– balayage de 4 à 84 2θ pour les poudres

balayage de 2 à 36 2θ sur lames orientées (N = normales – G = glycolées pendant
12 heures en tension de vapeur – C = chauffées à 490◦C pendant 4 heures)

– vitesse de balayage de : 0,02 2θ/seconde
– échantillon tournant pour les poudres – échantillon fixe pour les lames orientées

Traitements des spectres : Logiciel Diffrac AT

Estimation des proportions d’argiles : par surface de pics

Résultats échantillon CAD :

Quartz faible à présent (∼ 38 %)
Calcite présente (∼ 45 %)
Microcline en traces
Plagioclase traces à faible
Chlorite traces à faible
Illite/Mica en traces
Margarite possible en traces

Fraction phylliteuse en traces à faibles et composée comme suit et sur base 100 :

Illite/Mica ∼ 60 %
Chlorite ∼ 33 % avec :
Chlorite gonflante vraisemblablement ∼ 7 %
Kaolinite (probable) en traces

Diffractogrammes

– 1 diffractogramme sur poudre (sol total)
– 1 diffractogramme sur lames orientées N (fraction phylitteuse)

Contacts

BRGM – Service Analyse et Caractérisation Minérale
Unité de caractérisation minérale

B.P. 6009 - 45060 ORLEANS CEDEX 2 – France – Tél. (33) 02.38.64.34.34
Contacts : A. BATEL – Chef de Produit Analyse
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Fig. A.1 – Diffractogrammes RX du sol CAD. A) sur poudre (sol total) et B) sur lames orientées
N (fraction phylitteuse)
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3 Minéralogie descriptive par Microscopie Électro-
nique à Balayage

Conditions analytiques

Appareillage : Hitachi™S-3500N – EDX Oxford™Link Pentafet

Conditions expérimentales :
– Préparation de l’échantillon : collage du sol sur plot carboné + métallisation au

carbone
– Tension d’accélération de 15 keV et détection en électrons secondaires
– Cartographie par EDX : surface de détection de 10 mm2, résolution de 133 eV
– Exploitation des cartographies avec logiciel ISIS 300

Cartographies EDX des constituants du sol CAD

– Différentes formes de calcite (rhomboédrique, alvéolaire, tubulaire)
– Oxyde de fer

Contacts

IRSN – DPRE/SERGD/Laboratoire d’Étude des STockages de Surface
B.P. 17 – 92262 FONTENAY-AUX-ROSES CEDEX – France – Tél. (33) 01.58.35.92.57

Contacts : E. TINSEAU / D. STAMMOSE
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Fig. A.2 – Cartographie EDX d’une zone à calcite authigène (grains rhomboédriques) et quartz
authigène (grains bipyramidés)
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Fig. A.3 – Cartographies EDX de zones à calcite tubulaire. Noter la présence d’une association
Fe-Ca (ankérite CaFe(CO3)2 ?) dans la figure du bas
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Fig. A.4 – Cartographie EDX d’un réseau alvéolaire carbonaté.
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Fig. A.5 – Cartographie EDX d’un oxyde de fer.

Fig. A.6 – Cartographie EDX d’une zone à quartz automorphe et argiles. Noter dans le coin
NW un constituant contenant du Fe sans O, C, Si ou Ca.
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4 Isotherme d’adsorption BET – Surface spécifique
du sol CAD

Conditions analytiques

Appareillage : Beckman Coulter™SA3100

Conditions expérimentales (selon norme NF ISO 9277) :
– gaz utilisé : azote N2 (surface d’une molécule de N2 = 16,2 · 1020 m2)
– température de mesure : ∼ 196 ◦C
– échantillon préalablement tamisé à 2 mm et dégazé sous vide primaire à température

fixée (T = 80 ◦C ou 200 ◦C) pendant 900 minutes.

Résultats échantillon CAD :

Ss = 9,26± 0,09 m2 · g−1 (80 ◦C− 900 min)
Ss = 10,09± 0,10 m2 · g−1 (200 ◦C− 900 min)
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Fig. A.7 – Isotherme de sorption BET au N2 du sol CAD (80 ◦C− 900 min).

Contacts

IRSN – DPRE/SERGD/Laboratoire d’Étude des STockages de Surface
B.P. 17 – 92262 FONTENAY-AUX-ROSES CEDEX – France – Tél. (33) 01.58.35.80.37

Contacts : S. BASSOT – Responsable du mesurage BET
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5 Aperçu de la diversité bactérienne du sol CAD

Fig. A.8 – Échantillon non exhaustif de colonies de bactéries du sol CAD cultivées sur milieu
nutritif TSA 1/10, t = 72 h (grossissement ×40).
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1 Caractéristiques de la source d’241Am utilisée

Fig. B.1 – Certificat d’étalonnage de la source d’241Am utilisée.
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2 Protocole de contamination du sol CAD

Le protocole est décrit pour la contamination en 241Am de 450 g de sol sec à 500 Bq · g−1

(c’est-à-dire le sol nécessaire au remplissage de deux colonnes). L’ensemble des manipu-
lations est effectué sous sorbonne.

La contamination est faite en 4 couches successives de même épaisseur. Le volume de
solution radioactive nécessaire au recouvrement homogène de la surface d’une couche de
sol (cristallisoir de diamètre 20 cm, S ∼ 315 cm3) est de 5 mL. Au total une solution
de 4 × 5 = 20 mL est préparée, d’activité totale en 241Am de 450 × 500 = 2,25 · 105 Bq.
La première couche de sol sec non contaminé est déposé dans le cristallisoir (épaisseur
de∼ 2− 3 mm). Elle est humidifiée jusqu’à saturation (fine couche d’eau en surface) avec
de la solution de sol par aspersion (1). 5 mL de solution radioactive sont déposés point
par point avec une pipette de précision sur l’ensemble de la surface (voir Fig. B.2). La
diffusion horizontale de chaque goutte est bien visible au moment de l’impact (rayon de
∼ 1 cm). Une nouvelle couche de sol sec est déposée, humidifiée à saturation et contaminée
et l’opération est répétée jusqu’à ce que la totalité du sol soit contaminé. Le sol est ensuite
laissé à l’air sous sorbonne pour séchage (∼ 24 h), jusqu’à l’obtention d’une teneur en eau
massique de w = 15 %. Le sol est finalement homogénéisé manuellement à la spatule. Il
est prêt pour utilisation.

couche 1
couche 2
couche 3
couche 4

Point d’impact de la goutte de
solution contaminée en 241Am

Zone de diffusion 3D

Cristallisoir de sol - vue de profil
Cristallisoir de sol - vue de haut

Fig. B.2 – Principe de contamination de sol multi-couches avec diffusion.

1. Un aspergeur du type de ceux utilisés pour les produits à vitres permet une aspersion fine et bien
dirigée.
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3 Banc d’auscultation γ

Le banc d’auscultation γ est un dispositif qui permet d’obtenir dans des colonnes de
sol des profils verticaux de densité apparente sèche, de teneur en eau et des profils de
contamination en émetteurs γ comme le 137Cs ou le 85Sr (Martin-Garin, 2000 ; Szenknect,
2003). Il permet de vérifier l’homogénéité du remplissage des colonnes, de suivre les phases
de mise en eau, d’infiltration ou de drainage ou encore la répartition de l’eau dans la
colonne (homogénéité, lentilles, assèchement de surface, saturation à la base, etc.).

La méthode exploite la différence qu’ont les différents constituants du sol (phase solide,
liquide et gazeuse) à absorber les rayons γ, l’atténuation étant proportionnelle à l’épaisseur
de chacun des milieux. Une source γ scellée d’241Am émet des photons à 60 keV captés
par le détecteur, la colonne de sol étant placé entre les deux. Plusieurs étalonnages sont
nécessaires afin de déterminer le coefficient d’absorption massique de la solution de sol
et les profils en absorption à travers la colonne vide (référence) et pleine d’eau. Le profil
obtenu sur la colonne remplie de sol sec et la mesure de la densité apparente sèche moyenne
ρd donne accès au profil de masse volumique sèche. La teneur en eau de la colonne après
humidification (mise en eau, infiltration, etc.) est déterminée à partir du profil de la
colonne humide, en utilisant le profil obtenu sur sol sec et le coefficient d’absorption
massique de la solution.

bâti

source scellée d’ 241Am

collimateur au plomb

détecteur γ (NaI)

colonne de sol

automate de
positionnement

Fig. B.3 – Schéma du banc d’auscultation γ.
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4 Électrophorèse capillaire

Instrumentation et conditions analytiques

Tab. B.1 – Instrumentation et conditions analytiques comparées des dosages des cations, anions
et acides organiques en électrophorèse capillaire (Waters CIA).

Cations alcalins Anions et acides organiques

In
st

ru
m

en
t Lampe Hg Hg

Alimentation Positive Négative

Polarité du signal inversée inversée

Type de capillaire silice fondue silice fondue

C
on

di
ti
on

s
an

al
yt

iq
ue

s

Mode de détection UV inverse UV inverse

Longueur d’onde 185 nm 254 nm

Constante de temps 0,1 s 0,3 s

Electrolyte
UV CAT2/Tropolone/18 Crown 6 Chromate/OFM-OH−/Ac. Borique

(500 mg/L) (500 mg/L) (500 mg/L) (4,6 mM) (0,5 mM) (400 mg/L)

Capillaire 75 µm× 60 cm 75 µm× 60 cm

Potentiel de travail 20 kV 15 kV

Courant 11 µA 18 µA

Saut de DO 0,300 0,045

Isomigration sans 120 s

Mode d’injection hydrostatique hydrostatique

Temps d’injection 30 s 30 s

Température 25 ◦C 25 ◦C

Temps d’analyse 6,5 min 8 min

Électrophorégrammes

voir page suivante
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Fig. B.4 – Electrophorégramme typique d’une séparation des cations majeurs sur éluat de
colonne réel par électrophorèse capillaire.
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Fig. B.5 – Electrophorégramme modèle d’une séparation d’acides organiques (10−4 M) et
d’anions (1 mg/L) par électrophorèse capillaire. Notez la forme symétrique des pics des anions
inorganiques par rapport à la non-symétrie des pics organiques (en particulier le citrate). Notez
la co-élution du malate et de F- et l’artefact négatif avant le lactate gênant sa quantification à
faible concentration (< 10−5 M).
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5 Chromatographie Ionique Liquide

Operator:CAMILLERI  Timebase:DX-120   Sequence:030512 Page 10-1
1/10/2003  1:39 PM

daniel/Integration
Chromeleon (c) Dionex 1996-2000

Version 6.40 SP1, Build 711

1

Nom échantillon etalon 500 µg/L Volume injecté 75,0  
N° Injection 5 canal ECD_1
Type d'échantillon standard Longueur d'onde n.a.
Programme 25min 1 inj Bandwidth: n.a.
Méthode de quantif anions new column do Facteur de dilution 1,0000  
Date et heure 17/6/2003 17:34 Poids échantillon 1,0000  
Temps du run (mn) 22,50 Sample Amount: 1,0000  

No. Ret.Time Peak Name Height Area Rel.Area Amount Type 
min µS µS*min % µg/L

1  5,69      F- 1,614 0,312 27,47    495,524 BMb*
2  7,10      Cl- 1,472 0,236 20,75    523,259 bMB*
3  8,09      NO2- 0,649 0,136 11,93    503,880 BMB*
4  9,56      Br- 0,407 0,096 8,43    502,605 BMB
5  10,93      NO3- 0,427 0,126 11,07    511,786 BMB
6  15,92      PO4-3 0,139 0,067 5,92    515,964 BMB
7  18,33      SO4-- 0,334 0,164 14,41    491,360 BMB

Total: 5,041 1,138 100,00    3544,379 

3,0 6,0 8,0 10,0 12,0 14,0 16,0 18,0 20,0 22,0
-0,50

-0,00

0,50

1,00

1,50

1,80 µS

min

1 - F- - 5,687
2 - Cl- - 7,100

3 - NO2- - 8,093

4 - Br- - 9,557 5 - NO3- - 10,933

6 - PO4-3 - 15,920

7 - SO4-- - 18,333

Operator:CAMILLERI  Timebase:DX-120   Sequence:030512 Page 10-1
1/10/2003  2:00 PM

daniel/Integration
Chromeleon (c) Dionex 1996-2000

Version 6.40 SP1, Build 711

1

Nom échantillon etalon 250 µg/L + orgas 10-5M Volume injecté 75,0  
N° Injection 95 canal ECD_1
Type d'échantillon standard Longueur d'onde n.a.
Programme 25min 1 inj Bandwidth: n.a.
Méthode de quantif anions new column do Facteur de dilution 1,0000  
Date et heure 19/6/2003 13:42 Poids échantillon 1,0000  
Temps du run (mn) 22,50 Sample Amount: 1,0000  

No. Ret.Time Peak Name Height Area Rel.Area Amount Type 
min µS µS*min % µg/L

1  5,69      F- 0,767 0,136 13,12    249,107 BM *
2  6,06      Acétate 0,250 0,042 4,02    0,011  M *
3  6,21      Formate 0,156 0,026 2,48    0,010  MB*
4  6,84      propionate 0,129 0,024 2,29    0,010 BM *^
5  7,11      Cl- 0,791 0,128 12,34    270,414  M *
6  7,32      Pyryvate 0,375 0,072 6,92    0,010  MB*^
7  8,11      NO2- 0,339 0,067 6,51    265,623 BMB*
8  9,61      Br- 0,203 0,048 4,60    252,907 BMB
9  11,05      NO3- 0,080 0,022 2,16    88,573 BMB

10  15,74      PO4-3 0,047 0,023 2,26    186,059 BM 
11  16,89      Malate 0,099 0,053 5,10    0,003  M 
12  18,16      SO4-- 0,177 0,089 8,60    262,313  MB
13  20,72      Oxalate 0,508 0,307 29,61    0,010 BMB

Total: 3,920 1,037 100,00    1575,050 
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Fig. B.6 – Chromatogrammes modèles d’une séparation A) d’anions (500 µg · L−1) et B) d’anions
(250 µg · L−1) et d’acides organiques (10−5 M) par chromatographie ionique liquide. Notez les
temps de sortie longs dus à l’utilisation d’un éluant plus dilué (Na2CO3 à 2,6 · 10−3 M et de
NaHCO3 à 0,75 · 10−3 M) pour obtenir une meilleure séparation des pics.
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Operator:CAMILLERI  Timebase:DX-120   Sequence:030512 Page 10-1
1/10/2003  1:44 PM

Daniel/Integration
Chromeleon (c) Dionex 1996-2000

Version 6.40 SP1, Build 711

1

Nom échantillon CS-NST-SB4-36 dil2 Volume injecté 75,0  
N° Injection 28 canal ECD_1
Type d'échantillon unknown Longueur d'onde n.a.
Programme anionsprogram Bandwidth: n.a.
Méthode de quantif anions method_TP_DO Facteur de dilution 1,0000  
Date et heure 11/2/2003 2:31 Poids échantillon 1,0000  
Temps du run (mn) 13,40 Sample Amount: 1,0000  

No. Ret.Time Peak Name Height Area Rel.Area Amount Type 
min µS µS*min % µg/L

1  5,63      F- 0,364 0,068 3,19    86,828 BMB*
2  6,84      Cl- 8,725 1,521 71,79    2887,764 BM *
3  7,60      NO2- 1,302 0,301 14,20    978,793  MB*
4  8,86      Br- 0,042 0,010 0,48    57,280 BMB^
5  9,96      NO3- 0,115 0,034 1,61    129,222 BMB*^
6  13,30      SO4-- 0,402 0,185 8,73    530,634 BMB

Total: 10,950 2,119 100,00    4670,520 
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Operator:CAMILLERI  Timebase:DX-120   Sequence:030512 Page 10-1
1/10/2003  1:54 PM

Daniel/Integration
Chromeleon (c) Dionex 1996-2000

Version 6.40 SP1, Build 711

1

Nom échantillon CS-NST-SB4-277 dil2 Volume injecté 75,0  
N° Injection 44 canal ECD_1
Type d'échantillon unknown Longueur d'onde n.a.
Programme anionsprogram Bandwidth: n.a.
Méthode de quantif anions method_TP_DO Facteur de dilution 1,0000  
Date et heure 11/2/2003 11:06 Poids échantillon 1,0000  
Temps du run (mn) 13,40 Sample Amount: 1,0000  

No. Ret.Time Peak Name Height Area Rel.Area Amount Type 
min µS µS*min % µg/L

1  5,64      F- 2,122 0,386 7,96    476,328 BM *
2  6,02      Acétate 11,893 3,682 75,99    0,426  M *^
3  6,92      Cl- 2,503 0,593 12,24    894,615  M *
4  7,79      NO2- 0,049 0,013 0,26    38,307  M *^
5  8,19      n.a. 0,173 0,053 1,10    n.a.  MB*
6  13,44      SO4-- 0,033 0,017 0,36    44,680 BMB*
7  14,96      Oxalate 0,198 0,101 2,08    0,004 BMB

Total: 16,971 4,845 100,00    1454,360 
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Fig. B.7 – Chromatogrammes typiques de séparations obtenues sur éluats de colonne réels A)
sans organiques et B) avec produits de dégradation du glucose. Notez le pic organique composé
(noter Acétate) entre les fluorures et les chlorures et les temps de sortie courts dus à un éluent
plus concentré (Na2CO3 à 3,5 · 10−3 M et de NaHCO3 à 10−3 M).



Annexe C

Modélisation hydrodynamique

1 Programme pour le calcul des moments de la DTS
sous MathCad

pages 266–268

2 Programme pour la résolution des modèles CDE
et MIM sous MathCad

pages 269–274

Contacts

LTHE – UMR CNRS/INPG/UJF/IRD 5564
BP 53 – 38041 Grenoble Cedex 9 – France

Contact : Jean-Paul GAUDET
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Lecture du fichier de données (NOM A ENTRER en module de LIREPRN) 

M LIREPRN "T2ISSB0_31023.txt"( ):=

Traitement des données du fichier

n lignes M( ):= n 375=

x M 1� �:= y M 2� �:= tF xn:= tF 1.498 103×=

Fin d'entrée des données

* Lissage spline de la courbe expérimentale

CeS donne un lissage spline cubique des données (x,y). 
CS(t1) donne une interpolation cubique entre les points 
expérimentaux. t1 est une série arbitraire de temps.

CeS lspline x y,( ):=

CS t1( ) interp CeS x, y, t1,( ):=

∆tspl
tF

200
:= t1 x1 x1 ∆tspl+, tF..:= j 1 n..:=

0 200 400 600 800 1000 1200 1400 1600
0

0.005

0.01

0.015

0.02

0.025

yj

CS t1( )

xj t1,
Fin du lissage de la courbe

 Programme Moment.MCD 1/3

Ce programme effectue le calcul des moments expérimentaux.
Attention il faut des temps d'essai suffisants.

ORIGIN 1≡ TOL 0.000001≡ Si problèmes, modifier TOL

* Entrée des données

q 0.00105:= cm/mn θ .415:= V
q

θ
:= cm/mn V 2.5301 10 3−×= cm/mn

δt 9.97:= mn z 15:= cm D 0.02:= cm2/mn
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E 654.2671= Tsc 1.2006 103×=

Facteur de retard : R Vcalc = vitesse effective expérimentale.
R est le facteur de retard (adsoption instantanée).

Vcalc
z

E
:= R

E

Tsc
:= R 0.1104=

3.  Moment d'ordre 2 pour variance 

m2

x1

xn

t1t1
δt

2
−�

�
�

�
�
�

2
CS t1( )⋅

	




�

d:= m2 4.6319 106×=

m2 est le second moment normé par la moyenne.
VAR est la variance.Variance : VAR

Edet2
m2

A
:= VAR Edet2 E2−:= VAR 4.7631 104×=

Fin du calcul des moments

Rem : Pas de modélisation jusque là

* Calcul des moments 2/3

 1. Moment d'ordre 0 pour bilan de masse 

A
x1

xn

t1CS t1( )
	


�

d:= Ath 1 δt⋅:= A est la surface sous la courbe.
Ath est la surface du créneau injecté.

A 9.7371= Ath 9.97=

Bilan de masse : BM BM
A

Ath
:= BM 0.9766=

2.  Moment d'ordre 1 pour temps moyen de séjour et facteur de retard 

M1

x1

xn

t1t1
δt

2
−�

�
�

�
�
�

CS t1( )⋅
	




�

d:= M1 6.3706 103×= M1 est le premier moment.
E est l'espérance mathématique ou 
le temps moyen de séjour.
Tsc est le temps convectif moyen. Temps moyen de séjour : E

E
M1

A
:= Tsc

z

V
:=
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Fin du programme

VAR 4.7631 104×=

m2 4.6319 106×=

R 0.1104=

Tsc 1.2006 103×=

E 654.2671=

M1 6.3706 103×=

BM 0.9766=

* Résumé des résultats

Fin du calcul du coefficient de dispersion

Dmoment et Dmoment1et2 sont calculés avec le modèle C/D
Cela permet de comparer :

D = coefficient entré au départ
Dmoment (théorique) calculé à partir de V entré au départ
Dmomentet2 (expérimental) calculé à partir de Vcalc

Dmoment1et2

D
0.9565=Dmoment1et2 0.0191=Dmoment1et2 VAR

δt2

12
−

�
�
�

�
�
�

Vcalc3

2 z⋅
⋅:=

Dmoment

D
1.2855 10 3−×=Dmoment 2.5711 10 5−×=Dmoment VAR

δt2

12
−

�
�
�

�
�
�

V3

2 z⋅
⋅:=

3/3* Calcul du coefficient de dispersion D
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276 Annexe D ∼ Base de données thermodynamiques IRSN-LRE∗

Tab. D.1 – Constantes de stabilité pour le système calco-carbonique (log10K à 298,15 K et force
ionique nulle, incertitude donnée en intervalle de confiance à 95 %). Source : Denison (2002).

Espèces Équilibre correspondant ∆fG0
m log10K incertitude

kJ ·mol−1

Espèces dissoutes
Ca2+ -552,2
H2O -237,14
HCO−

3 -586,85
Na+ -261,95
CO2(aq) 1 HCO−

3 + 1 H+ 
 1 CO2(aq) + 1 H2O -385,97 6,35 0,05
CO2−

3 1 HCO−
3 
 1 CO2−

3 + 1 H+ -527,9 −10,33 0,07
Espèces gazeuses
CO2(g) 1 HCO−

3 + 1 H+ 
 1 CO2(g) + 1 H2O -394,37 7,83 0,02
Espèces solides
CaCO3(c) 1 Ca2+ + 1 HCO−

3 
 1 CaCO3(c) + H+ -1128,61 −1,94 0,20
(calcite)
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Tab. D.2 – Constantes de stabilité pour les ligands inorganiques de l’Am(III) présents dans les
solutions de sols (log10K à 298,15 K et force ionique nulle, incertitude donnée en intervalle de
confiance à 95 %). Sources : Denison (2002) ou † Hummel et al. (2002).

Espèces Équilibre correspondant ∆fG0
m log10K incert.

kJ ·mol−1

Espèces Am dissoutes
Am3+ -598,7
†AmOH2+ Am3+ + H2O 
 AmOH2+ + H+ -794,19 −7,3 0,60
†Am(OH)+2 Am3+ + 2 H2O 
 Am(OH)+2 + 2 H+ -986,26 −15,2 1,20
Am(OH)3(aq) Am3+ + 3 H2O 
 Am(OH)3(aq) + 3 H+ -1163,42 −25,7 0,97
Am(CO3)+ Am3+ + HCO−

3 
 Am(CO3)+ + H+ -1171,12 −2,53 0,89
Am(CO3)−2 Am3+ + 2 HCO−

3 
 Am(CO3)−2 + 2 H+ -1724,71 −8,35 0,93
Am(CO3)3−3 Am3+ + 3 HCO−

3 
 Am(CO3)3− + 3 H+ -2269,16 −15,78 1,05
AmCl2+ Am3+ + Cl− 
 AmCl2+ -735,91 1,05 0,84
AmF2+ Am3+ + F− 
 AmF2+ -899,63 3,4 0,93
AmF+

2 Am3+ + 2 F− 
 AmF+
2 -1194,85 5,8 0,89

AmN2+
3 Am3+ + N−

3 
 AmN2+
3 -260,03 1,67 0,97

AmNO2+
3 Am3+ + NO−

3 
 AmNO2+
3 -717,08 1,33 0,86

AmH2PO2+
4 Am3+ + HPO2−

4 + H+ 
 AmH2PO2+
4 -1752,97 0,21 1,01

AmSO+
4 Am3+ + SO2−

4 
 AmSO+
4 -1364,68 3,85 0,84

Am(SO4)−2 Am3+ + 2 SO2−
4 
 Am(SO4)−2 -2117,53 5,4 1,10

Espèces Am solides
Am2O3(c) 2 Am3+ + 3 H2O 
 Am2O3(c) + 6 H+ -1613,32 −51,77 1,62
Am(OH)3(am) Am3+ + 3 H2O 
 Am(OH)3(am) + 3 H+ -1213,08 −17 1,03
Am(CO3)(OH)(c) Am3+ + HCO−

3 + H2O 
 Am(CO3)(OH)(c) + 2 H+ -1404,83 −3,13 1,63
Am2(CO3)3(c) 2 Am3+ + 3 HCO−

3 
 Am2(CO3)3(c) + 3 H+ -2971,74 2,42 2,77
AmBr3(c) Am3+ + 3 Br− 
 AmBr3(c) -786,53 −21,67 1,97
AmOBr(c) Am3+ + Br− + H2O 
 AmOBr(c) -861,37 −13,72 2,35
AmCl3(c) Am3+ + 3 Cl− 
 AmCl3(c) -910,65 −14,31 0,40
AmOCl(c) Am3+ + Cl− + H2O 
 AmOCl(c) -902,54 −11,3 1,18
AmF3(c) Am3+ + 3 F− 
 AmF3(c) -1518,83 13,24 2,29
AmI3(c) Am3+ + 3 I− 
 AmI3(c) -613,31 −24,62 1,61
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Tab. D.3 – Constantes de stabilité pour le citrate (log10K à 298,15 K et force ionique nulle,
incertitude donnée en intervalle de confiance à 95 %). Le ∆fG0

m de l’espèce de base du citrate
Cit3− est arbitrairement fixé à 0, faute de données. Source : Denison (2002) sauf † IUPAC (2001).

Espèces Équilibre correspondant ∆fG0
m log10K incert.

kJ ·mol−1

Espèces Citrate dissoutes
Cit3− 0
H3Cit(aq) 1 Cit3− + 3 H+ 
 1 H3Cit(aq) -81,14 14,21 0,14
H2Cit− 1 Cit3− + 2 H+ 
 1 H2Cit− -63,21 11,07 0,15
HCit2− 1 Cit3− + H+ 
 1 HCit2− -36,11 6,33 0,46
Espèces Ca-Citrate dissoutes
Ca(Cit)4−2 1 Ca2+ + 2 Cit3− 
 1 Ca(Cit)4−2 -585,86 5,79 -
Ca(HCit)2−2 1 Ca2+ + 2 Cit3− + 2 H+ 
 1 Ca(HCit)2−2 -661,17 18,99 -
Ca(OH)2(Cit)6−2 1 Ca2+ + 2 Cit3− + 2 H2O 
 1 Ca(OH)2(Cit)6−2 + 2H+ -963,50 −11,14 -
CaCit− 1 Ca2+ + 1 Cit3− 
 1 CaCit− -580,04 4,77 -
CaH(Cit)3−2 1 Ca2+ + 2 Cit3− + 1 H+ 
 1 CaH(Cit)3−2 -621,93 12,11 -
CaH2Cit+ 1 Ca2+ + 1 Cit3− + 2 H+ 
 CaH2Cit+ -624,94 12,64 -
CaHCit(aq) 1 Ca2+ + 1 Cit3− + 1 H+ 
 CaHCit(aq) -606,38 9,39 -
CaOHCit2− 1 Ca2+ + 1 Cit3− + 1 H2O 
 CaOHCit2− -747,54 −7,43 -
Espèces Na-Citrate dissoutes
Na2Cit− Cit3− + 2 Na+ 
 Na2Cit− -538 2,47 0,37
Na2HCit(aq) Cit3− + 2 Na+ + H+ 
 Na2HCit(aq) -563,86 7,00 -
NaCit2− Cit3− + Na+ 
 NaCit2− -270,38 1,48 0,30
NaH2Cit(aq) Cit3− + Na+ + 2 H+ 
 NaH2Cit(aq) -328,05 11,58 -
NaHCit− Cit3− + Na+ + H+ 
 NaHCit− -303,84 7,34 0,81
Espèces Am-Citrate dissoutes†

AmCit(aq) 1 Am3+ + 1 Cit3− 
 1 AmCit(aq) -653,78 9,65 -
AmCit3−2 1 Am3+ + 2 Cit3− 
 1 AmCit3−2 -674,67 13,31 -
AmHCit2−2 1 Am3+ + 2 Cit3− + H+ 
 1 AmHCit2−2 -705,38 18,69 -
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1 Conditions de référence REF

Caractéristiques et conditions opératoires

Caractéristiques physiques

h [cm] 15

� [cm] 3

V [cm3] 106,03

ms [g] 142,0

ρd [g · cm−3] 1,33

Caractéristiques hydrodynamiques

Q [cm3 · min−1] 0,156

q [cm · h−1] 1,324

Vp [cm3] 59,8

θp [cm3 · cm−3] 0,56

ts [min] nd

Date de lancement 13/02/2002

Durée [jours] 16

Volume total écoulé [cm3] 3139

Volumes de pores écoulés [–] 52,5

Solutions d’alimentation :

−V/Vp = 0 solution de référence SB0
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Fig. E.1 – Suivi bio-physico-chimique de la colonne saturée REF.



282 Annexe E ∼ Colonnes saturées en eau

2 Conditions Sous Saturée en Ca2+

Caractéristiques et conditions opératoires

Caractéristiques physiques

h [cm] 15

� [cm] 3

V [cm3] 106,03

ms [g] 146,2

ρd [g · cm−3] 1,37

Caractéristiques hydrodynamiques

Q [cm3 · min−1] 0,158

q [cm · h−1] 1,341

Vp [cm3] 58,5

θp [cm3 · cm−3] 0,55

ts [min] 395

Date de lancement 02/05/2003

Durée [jours] 69

Volume total écoulé [cm3] 13370

Volumes de pores écoulés [–] 230

Solutions d’alimentation :

−V/Vp = 0 solution de référence SB0

−V/Vp = 44,4 [Ca2+] = 20 mg · l−1

−V/Vp = 83,5 [Ca2+] = 0 mg · l−1

−V/Vp = 187,9 [Ca2+] = 0 mg · l−1+

[NaCl] = 3 · 10−2 M
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Fig. E.2 – Suivi bio-physico-chimique de la colonne saturée en eau Sous Saturée en Ca2+.
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3 Conditions Glucose

Caractéristiques et conditions opératoires

Caractéristiques physiques

h [cm] 15

� [cm] 3

V [cm3] 106,03

ms [g] 139,0

ρd [g · cm−3] 1,31

Caractéristiques hydrodynamiques

Q [cm3 · min−1] 0,157

q [cm · h−1] 1,333

Vp [cm3] 57,0

θp [cm3 · cm−3] 0,54

ts [min] 399

Date de lancement 12/06/2002

Durée [jours] 31

Volume total écoulé [cm3] 8742

Volumes de pores écoulés [–] 155

Solutions d’alimentation :

−V/Vp = 0 solution de référence SB0

−V/Vp = 20,8 [Glucose] = 10−4 M

−V/Vp = 45,1 [Glucose] = 10−4 M

avec SB0 non équilibrée

−V/Vp = 61,2 [Glucose] + [Na3Cit] = 10−4 M

−V/Vp = 106,9 [Glucose] = 10−2 M
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Fig. E.3 – Suivi bio-physico-chimique de la colonne saturée Glucose.
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4 Conditions Na-Citrate

Caractéristiques et conditions opératoires

Caractéristiques physiques

h [cm] 15

� [cm] 3

V [cm3] 106,03

ms [g] 150,8

ρd [g · cm−3] 1,42

Caractéristiques hydrodynamiques

Q [cm3 · min−1] 0,158

q [cm · h−1] 1,341

Vp [cm3] 58,5

θp [cm3 · cm−3] 0,55

ts [min] 384

Date de lancement 10/10/2002

Durée [jours] 39

Volume total écoulé [cm3] 7894

Volumes de pores écoulés [–] 131

Solutions d’alimentation :

−V/Vp = 0 solution de référence SB0

−V/Vp = 29,1 Na3Cit = 10−4 M

−V/Vp = 122,7 Na3Cit = 10−2 M
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Fig. E.4 – Suivi bio-physico-chimique de la colonne saturée Na-Citrate.
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5 Conditions Glucose + Citrate (1)

Caractéristiques et conditions opératoires

Caractéristiques physiques

h [cm] 15

� [cm] 3

V [cm3] 106,03

ms [g] 140,0

ρd [g · cm−3] 1,31

Caractéristiques hydrodynamiques

Q [cm3 · min−1] 0,158

q [cm · h−1] 1,341

Vp [cm3] 61,50

θp [cm3 · cm−3] 0,58

ts [min] 387

Date de lancement 11/12/2002

Durée [jours] 60

Volume total écoulé [cm3] 8950

Volumes de pores écoulés [–] 150

Solutions d’alimentation :

−V/Vp = 0 solution de référence SB0

−V/Vp = 10,2 Glucose + Na3Cit = 10−4 M

−V/Vp = 115,1 Glucose + Na3Cit = 2,5 · 10−2 M
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Fig. E.5 – Suivi bio-physico-chimique de la colonne saturée Glucose + Citrate (1).
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6 Conditions Glucose + Citrate (2)

Caractéristiques et conditions opératoires

Caractéristiques physiques

h [cm] 15

� [cm] 3

V [cm3] 106,03

ms [g] 151,7

ρd [g · cm−3] 1,42

Caractéristiques hydrodynamiques

Q [cm3 · min−1] 0,1657

q [cm · h−1] 1,333

Vp [cm3] 54,5

θp [cm3 · cm−3] 0,51

ts [min] 380

Date de lancement 06/03/2003

Durée [jours] 40

Volume total écoulé [cm3] 7701

Volumes de pores écoulés [–] 147

Solutions d’alimentation :

−V/Vp = 0 solution de référence SB0

−V/Vp = 18,5 Glucose + Na3Cit = 10−4 M

−V/Vp = 33,8 Glucose + Na3Cit = 10−3 M

−V/Vp = 82,9 Glucose + Na3Cit = 10−2 M
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Fig. E.6 – Suivi bio-physico-chimique de la colonne Glucose + Citrate (2).
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7 Conditions Glucose + Citrate (3)

Caractéristiques et conditions opératoires

Caractéristiques physiques

h [cm] 15

� [cm] 3

V [cm3] 106,03

ms [g] 154,0

ρd [g · cm−3] 1,45

Caractéristiques hydrodynamiques

Q [cm3 · min−1] 0,157

q [cm · h−1] 1,333

Vp [cm3] 45,8

θp [cm3 · cm−3] 0,43

ts [min] nd

Date de lancement 23/03/2002

Durée [jours] 3

Volume total écoulé [cm3] 236

Volumes de pores écoulés [–] 5,17

Solutions d’alimentation :

−V/Vp = 0 Glucose + Na3Cit = 10−2 M

8 Conditions Glucose + Acide citrique (1)

Caractéristiques et conditions opératoires

Caractéristiques physiques

h [cm] 15

� [cm] 3

V [cm3] 106,03

ms [g] 149,0

ρd [g · cm−3] 1,40

Caractéristiques hydrodynamiques

Q [cm3 · min−1] 0,157

q [cm · h−1] 1,333

Vp [cm3] 49,9

θp [cm3 · cm−3] 0,47

ts [min] nd

Date de lancement 06/03/02

Durée [jours] 3

Volume total écoulé [cm3] 189

Volumes de pores écoulés [–] 4,25

Solutions d’alimentation :

−V/Vp = 0 Glucose + H3Cit = 10−2 M
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9 Conditions Glucose + Acide citrique (2)

Caractéristiques et conditions opératoires

Caractéristiques physiques

h [cm] 15

� [cm] 3

V [cm3] 106,03

ms [g] 143,5

ρd [g · cm−3] 1,35

Caractéristiques hydrodynamiques

Q [cm3 · min−1] 0,157

q [cm · h−1] 1,333

Vp [cm3] 48,8

θp [cm3 · cm−3] 0,46

ts [min] nd

Date de lancement 15/03/02

Durée [jours] 3

Volume total écoulé [cm3] 425

Volumes de pores écoulés [–] 8,7

Solutions d’alimentation :

−V/Vp = 0 Glucose + H3Cit = 10−2 M
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1 Conditions de référence REF

Caractéristiques et conditions opératoires

Caractéristiques physiques

h [cm] 15

� [cm] 3

V [cm3] 106,03

ms [g] 138,6

ρd [g · cm−3] 1,31

Caractéristiques hydrodynamiques

Q [cm3 · min−1] 0,037 / 0,076

q [cm · h−1] 0,314 / 0,645

Vp [cm3] 39,3 / 44,0

θp [cm3 · cm−3] 0,371 / 0,415

ts [min] 1217 / 654

Date de lancement 29/11/2002

Durée [jours] 27

Volume total écoulé [cm3] 2038

Volumes de pores écoulés [–] 46,4

Solutions d’alimentation :

−V/Vp = 0 solution de référence SB0
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Fig. F.1 – Suivi bio-physico-chimique de la colonne insaturée REF.
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2 Conditions Glucose (1)

Caractéristiques et conditions opératoires

Caractéristiques physiques

h [cm] 15

� [cm] 3

V [cm3] 106,03

ms [g] 150,5

ρd [g · cm−3] 1,41

Caractéristiques hydrodynamiques

Q [cm3 · min−1] 0,0375

q [cm · h−1] 0,319

Vp [cm3] 42,5 / 49

θp [cm3 · cm−3] 0,406 / 0,462

ts [min] 1203

Date de lancement 26/02/2003

Durée [jours] 33

Volume total écoulé [cm3] 1001

Volumes de pores écoulés [–] 22

Solutions d’alimentation :

−V/Vp = 0 solution de référence SB0

−V/Vp = 13,5 [Glucose] = 10−4 M

−V/Vp = 19,7 [Glucose] = 10−3 M
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Fig. F.2 – Suivi bio-physico-chimique de la colonne insaturée Glucose (1).



300 Annexe F ∼ Colonnes non saturées en eau

3 Conditions Glucose (2)

Caractéristiques et conditions opératoires

Caractéristiques physiques

h [cm] 15

� [cm] 3

V [cm3] 106,03

ms [g] 142,7

ρd [g · cm−3] 1,34

Caractéristiques hydrodynamiques

Q [cm3 · min−1] 0,033

q [cm · h−1] 0,280

Vp [cm3] 44 / 50

θp [cm3 · cm−3] 0,415 / 0,472

ts [min] 1324

Date de lancement 24/04/2003

Durée [jours] 39

Volume total écoulé [cm3] 1087

Volumes de pores écoulés [–] 22,8

Solutions d’alimentation :

−V/Vp = 0 solution de référence SB0

−V/Vp = 12 [Glucose] = 10−4 M

−V/Vp = 17,9 [Glucose] = 10−2 M
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Fig. F.3 – Suivi bio-physico-chimique de la colonne insaturée Glucose (2).
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