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1. INTRODUCTION 

Aujourd’hui largement répandue en France comme à l’international, la gestion décentralisée des eaux pluviales 

urbaines présente des intérêts qui dépassent les aspects hydrauliques et hydrologiques pour lesquels ce paradigme 

a été imaginé au départ. L’infiltration du ruissellement « à l’amont » permet notamment de diminuer les flux polluants 

rejetés sans traitement dans les milieux aquatiques superficiels (Bressy, 2010) – mais il apparaît en outre que le sol 

des ouvrages est capable d’intercepter une partie des contaminants présents dans le ruissellement, préservant ainsi 

la qualité des eaux souterraines (Tedoldi et al., 2016). Son « pouvoir de rétention » vis-à-vis de certaines substances 

dissoutes, qui résulte d’une combinaison de multiples processus physico-chimiques à l’interface eau/sol, est souvent 

caractérisé de façon macroscopique par une isotherme d’adsorption, i.e. une relation expérimentale entre la 

concentration en phase liquide et la quantité fixée sur la phase solide, à l’équilibre thermodynamique. Les 

applications les plus courantes des isothermes au cas des dispositifs d’infiltration incluent (i) la comparaison de 

divers matériaux couramment utilisés dans la conception des systèmes de biofiltration (Gülbaz et al., 2015), 

(ii) l’estimation de la « réserve » de sites d’adsorption dans un ouvrage donné, après plusieurs années de 

fonctionnement (Paus et al., 2013), (iii) l’évaluation des risques de lixiviation des métaux accumulés dans les 

ouvrages de bord de route (Kluge et al., 2014), ou encore (iv) la modélisation du devenir des contaminants dans le 

sol, à l’échelle événementielle (Zhang et al., 2016) ou sur le long terme (Quinn et Dussaillant, 2014). 

Bien que la détermination d’isothermes d’adsorption ait fait l’objet d’une documentation abondante au cours des 

dernières décennies, des questions méthodologiques suscitent toujours quelques réserves quant à l’utilisation de 

données issues de la littérature. En particulier, pour des essais « en batch », une question fondamentale réside dans 

la non-adéquation entre la gamme de concentrations d’équilibre – sur laquelle un modèle continu est ajusté aux 

points expérimentaux – et la situation que l’on cherche à représenter. Concrètement, si une isotherme est utilisée 

pour décrire les interactions entre les polluants du ruissellement et le sol des ouvrages, mais que les concentrations 

finales des essais ne sont pas représentatives des niveaux de contamination rencontrés usuellement dans le 

ruissellement urbain, alors la portion « utile » des courbes sera issue d’une extrapolation.  

En conséquence, l’objectif des présents travaux est d’évaluer l’erreur commise en utilisant une isotherme 

d’adsorption calée dans une « mauvaise » gamme, et de proposer quelques précautions méthodologiques pour la 

détermination des isothermes. L’intérêt et l’applicabilité de cette méthodologie sont illustrés à travers la 

caractérisation de deux sols différents, en étudiant l’adsorption compétitive du zinc et du cuivre, en l’absence et en 

présence de sel et de ligands organiques. 

 

2. MATÉRIELS & MÉTHODES 

2.1. Échantillons de sol 

Les sols étudiés proviennent de deux ouvrages de gestion à la source situés en région parisienne. Le premier est 

une bande enherbée en bordure d’une route départementale à 2 x 2 voies (11 000 véhicules/jour dans chaque 

direction) ; le second est un bassin d’infiltration qui collecte les eaux de ruissellement d’un petit bassin versant 

résidentiel de 2 hectares, dont un tiers des maisons possèdent une gouttière en zinc. Compte tenu de la durée de 

fonctionnement des deux dispositifs (4 et 15 ans, respectivement), le sol était partiellement contaminé au moment 
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de son échantillonnage ; afin de limiter les biais liés à cette contamination initiale dans la détermination des 

isothermes, une évaluation préalable de la distribution des métaux dans l’horizon de surface a été menée (Tedoldi 

et al., 2017), qui a permis de circonscrire la zone la moins contaminée des deux sites (Zn < 60 mg.kg-1 et 

Cu < 15 mg.kg-1). Des échantillons composites (~2 kg) ont été collectés dans cette zone sur environ 10 cm de 

profondeur, séchés, désagrégés à la main puis tamisés à 2 mm. Leurs principales propriétés texturales et 

pédologiques sont présentées dans le tableau 1. 

Tableau 1. Caractéristiques texturales et pédologiques des deux sols (CEC : Capacité d’Échange Cationique). 

 Texture  

(USDA) 

Sables 

[%] 

Limons 

[%] 

pHeau  

(ratio 1:5) 

Matières volatiles  

[g.kg-1] 

CEC  

[cmol+.kg-1] 

Carbonates  

[g.kg-1] 

Sol 1 Limon sableux 72 18 8,7 30 5,1 240 

Sol 2 Limon argilo-
sableux 

47 25 8,2 85 13,6 32 

 

 

2.2. Éléments théoriques 

L’une des méthodes expérimentales les plus répandues pour la détermination d’une isotherme d’adsorption consiste 

en des essais « en batch », dont le principe est le suivant : une masse 𝑀 de sol [kg] est mise en suspension dans 

un volume 𝑉 d’électrolyte [L] contenant une concentration initiale 𝐶𝑖 [mg.L-1] de l’espèce d’intérêt (figure 1). Suite à 

une durée d’équilibre qui est souvent prise égale à 24 h (OCDE, 2000), l’analyse de la concentration 𝐶𝑒𝑞 [mg.L-1] 

restant en solution permet de calculer, par différence, la quantité 𝑆𝑒𝑞 [mg.kg-1] passée en phase solide. Chaque 

système batch fournit un point de l’isotherme d’adsorption, c’est-à-dire un couple (𝐶𝑒𝑞  , 𝑆𝑒𝑞) ; puis un modèle 

théorique est ajusté sur les points expérimentaux. Parmi les équations les plus courantes, on trouve les modèles 

linéaire et de Freundlich, qui ont pour expressions respectives : 

𝑆𝑒𝑞 = 𝐾𝐷 𝐶𝑒𝑞        et       𝑆𝑒𝑞 = 𝐾𝐹 𝐶𝑒𝑞
𝑛 

où 𝐾𝐷 est un coefficient de partition [L.kg-1], 𝐾𝐹 est un paramètre empirique appelé constante de Freundlich 

[mg1-n.kg-1.Ln], et 𝑛 (< 1) est un paramètre de forme [-] qui décrit la concavité de la courbe. 

Comme souligné en introduction, le principal enjeu est de faire en sorte que les concentrations 𝐶𝑒𝑞 se situent dans 

une gamme cohérente avec la contamination des eaux de ruissellement. Or l’état final des essais dépend non 

seulement (i) de la concentration 𝐶𝑖 et (ii) du ratio 𝑉/𝑀, qui sont des paramètres à fixer par l’expérimentateur, mais 

également (iii) des capacités de rétention du sol, qui constituent précisément l’inconnue du problème. L’approche 

proposée consiste à anticiper cet état final pour guider le choix des conditions expérimentales (i) et (ii), comme 

schématisé sur la figure 1. 

Si l’on adopte, en première approximation, un formalisme d’isotherme linéaire, alors les concentrations d’équilibre 

possèdent une expression analytique en fonction du 𝐾𝐷 du sol et des conditions expérimentales, qui découle de la 

conservation de la masse de métal dans le système : 

{
 𝑆𝑀 + 𝐶𝑉 = cste
𝑆𝑒𝑞 = 𝐾𝐷 𝐶𝑒𝑞

   ⟹   𝐶𝑒𝑞 = (𝑆𝑖 +
𝑉

𝑀
𝐶𝑖) (𝐾𝐷 +

𝑉

𝑀
)⁄  

où 𝑆𝑖 désigne la teneur initiale en phase solide [mg.kg-1]. Les courbes de la figure 2 représentent la valeur théorique 

de 𝐶𝑒𝑞 en fonction de 𝐾𝐷, pour différentes valeurs de la concentration initiale 𝐶𝑖, dans le cas où (a) 𝑉 𝑀⁄ = 20 L.kg-1 

et (b) 𝑉 𝑀⁄ = 200 L.kg-1. 

 

2.3. Principe de l’approche 

Si le coefficient 𝐾𝐷 peut être estimé a priori (même de façon peu précise), il est possible, à l’aide de l’étude 

paramétrique qui précède, d’identifier des valeurs de 𝐶𝑖 et 𝑉/𝑀 permettant théoriquement d’atteindre les 

concentrations 𝐶𝑒𝑞 souhaitées ; l’isotherme d’adsorption peut alors être calée a posteriori sur les points 

expérimentaux, qui devraient se situer dans une gamme de concentrations convenable (figure 1). 

L’estimation préalable de 𝐾𝐷 se fonde sur l’hypothèse que l’équilibre entre sol et ruissellement est atteint dans la 

partie la plus contaminée des deux ouvrages : ainsi, le ratio entre la teneur la plus élevée dans les premiers 
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centimètres du sol et une « concentration-type » dans les eaux de ruissellement, évaluée d’après l’occupation du sol 

du bassin versant, fournit un ordre de grandeur du coefficient de partition. Dans le cas du zinc, les valeurs obtenues 

sont représentées par des lignes verticales sur la figure 2. 

Pour les essais d’adsorption, on retient comme limites supérieures des concentrations cibles ~500 µg.L-1 pour Zn et 

~50 µg.L-1 pour Cu, d’après la littérature disponible sur la qualité des eaux de ruissellement (Göbel et al., 2007). La 

figure 2b montre que pour le sol 1 (), avec un ratio 𝑉/𝑀 de 200 L.kg-1, il conviendrait d’imposer des concentrations 

initiales en zinc ≤ 6 mg.L-1 si l’on souhaite atteindre des concentrations 𝐶𝑒𝑞 ≤ 500 µg.L-1. De même, pour le sol 2 (), 

il faudrait imposer des concentrations 𝐶𝑖 dans la gamme 0-20 mg.L-1. À l’inverse, celles-ci devraient être notablement 

supérieures avec 𝑉/𝑀 = 20 L.kg-1 (figure 2a). Ceci nous conduit à privilégier le plus grand ratio pour éviter, dans la 

mesure du possible, d’utiliser des concentrations initiales trop élevées. Pour le cuivre, la même démarche a permis 

d’aboutir aux gammes 0-3 et 0-10 mg.L-1 pour les sols 1 et 2, respectivement, avec 𝑉/𝑀 = 200 L.kg-1. 

 

 

 
 

 

 Figure 1. Principe de l’approche retenue pour la détermination des isothermes d’adsorption.  

 
 (a) 

 

 (b) 

 

 

 Figure 2. Concentration d’équilibre théorique dans un système batch, en fonction du 𝐾𝐷 du sol et de la 

concentration 𝐶𝑖, pour un ratio 𝑉 𝑀⁄ = 20 L.kg-1 (a) et 200 L.kg-1 (b). Les lignes verticales représentent les 

valeurs estimées a priori pour le 𝐾𝐷 du zinc. 
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2.4. Protocole expérimental 

Chaque essai a consisté en une série de huit systèmes batch de concentrations 𝐶𝑖 croissantes dans les gammes ci-

dessus. Les essais ont été précédés d’une phase d’équilibration de 24 h, au cours de laquelle 5,00 ± 0,01 g de sol 

sec et prétraité, prélevés par quartage, ont été mis au contact de 970 mL d’électrolyte sous agitation constante. Dans 

la situation de référence, ce dernier correspond à de l’eau d’Évian diluée 10 fois, dont la composition ionique se 

rapproche de celle du ruissellement rapportée par Göbel et al. (2007). Deux autres essais ont été réalisés, en ajoutant 

à cette solution électrolyte (i) du chlorure de sodium à 1,0 g.L-1, pour reproduire l’effet des sels de déverglaçage, et 

(ii) des acides humiques à 10 mg.L-1, afin d’étudier l’impact des ligands organiques dissous sur l’adsorption des 

métaux. Ces deux concentrations ont été choisies d’après des mesures effectuées dans la solution du sol d’ouvrages 

situés en bordure de voirie (Bäckström et al., 2004). 

Au début des essais, 30 mL d’une solution bimétallique de Zn(NO3)2 et Cu(NO3)2 a été ajoutée de manière à atteindre 

les concentrations 𝐶𝑖 désirées. Après 24 h, des aliquotes de 15 mL ont été prélevés dans chacun des flacons à l’aide 

d’une seringue en polyéthylène, filtrés à 0,45 µm, acidifiés par 0,3 mL de HNO3 à 65%, puis conservés dans des 

tubes en polyéthylène à 4 ± 1°C, avant d’être analysés par ICP-AES. 

 

3. RÉSULTATS & DISCUSSION 

3.1. Isothermes d’adsorption 

La figure 3 présente les points expérimentaux obtenus pour le zinc sur les deux sols, avec l’électrolyte de référence. 

Le modèle théorique qui s’ajuste le mieux aux données (i.e. qui minimise un critère classique d’erreur quadratique) 

est celui de Freundlich, en raison d’une concavité de la courbe visible pour 𝐶𝑒𝑞 > 200 µg.L-1. Ce dernier conduit 

également à un meilleur ajustement qu’un modèle de Langmuir. Conformément à l’objectif initial, les concentrations 

d’équilibre sont inférieures à 500 µg.L-1 pour 6 à 7 points sur 8 de chaque isotherme. Il est possible de tirer les mêmes 

conclusions pour le cuivre, dont les concentrations sont, à une exception près, ≤ 50 µg.L-1, gamme dans laquelle un 

modèle linéaire suffit à décrire l’isotherme d’adsorption. 

 

 

 

 
Figure 3. Isothermes d’adsorption du zinc sur les sols 1 
et 2. Ajustement d’un modèle de Freundlich sur les 
points expérimentaux. 

 Figure 4. Isothermes d’adsorption du zinc sur le sol 
2, avec l’électrolyte de référence (eau d’Évian diluée), 
et en présence de sel et d’acides humiques. 

 

Les paramètres ajustés sont regroupés dans le tableau 2. Le sol 2 présente de meilleures capacités de rétention 

que le sol 1 vis-à-vis du zinc, ce qui peut s’expliquer par leurs différences de matières organiques (estimées dans le 

cas présent par une mesure des matières volatiles) et de CEC (tableau 1). En effet, le fait que la matière organique 

du sol constitue l’un des principaux « réservoirs » de métaux, via des processus de complexation ou de chélation, 

est un résultat bien connu en sciences du sol (Sposito, 2008) ; et la CEC renseigne quant à elle sur la capacité du 

sol à retenir des espèces chargées par physisorption, c’est-à-dire par interactions électrostatiques avec la surface 

des constituants du sol.  
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Néanmoins, on observe que cette affinité s’inverse vis-à-vis du cuivre, comme en témoignent les différences de 𝐾𝐷 

entre les deux sols (tableau 2), ce qui indique la prévalence d’un autre mécanisme de rétention pour ce métal. Le 

sol 1 se caractérise par un pH élevé (8,7), de même que son taux de carbonates (24% en masse) : cela est 

susceptible de favoriser l’hydrolyse et la précipitation du cuivre – sans pour autant affecter le zinc, pour lequel ces 

deux processus interviennent à un pH plus élevé (Genç-Fuhrman et al., 2007). 

Tableau 2. Paramètres des isothermes d’adsorption pour le cuivre et le zinc sur les deux sols. 

  Cuivre  Zinc   

  𝐾𝐷 [L.kg-1] R2 𝐾𝐹 [mg1-n.kg-1.Ln] 𝑛 R2 

Sol 1 Référence 9,8∙103  0.98 950 0.54 0.99 

 NaCl 1,4∙104 0.96 730 0.45 0.99 

 Acides humiques 7,7∙103  0.96 650 0.36 0.94 

Sol 2 Référence 6,0∙103  0.99 2400 0.59 0.99 

 NaCl 6,1∙103  0.96 1900 0.62 0.99 

 Acides humiques 4,8∙103  0.99 1700 0.54 0.99 

 

3.2. Influence du sel et de la matière organique 

La physico-chimie des interfaces nous enseigne que l’ajout de NaCl et d’acides humiques est susceptible d’inhiber 

partiellement l’adsorption des métaux, sous l’effet de deux mécanismes distincts : d’une part, la présence d’ions 

compétiteurs en solution limite les interactions électrostatiques avec les surfaces négativement chargées du sol, et 

d’autre part, les ligands organiques forment des chélates avec les métaux, les rendant indisponibles pour l’adsorption 

(Sposito, 2008 ; Tedoldi et al., 2016). 

Dans le cas du zinc, ces effets sont déjà visibles à des concentrations 𝐶𝑒𝑞 ≥ 50 µg.L-1 pour le sol 2 (figure 4), tandis 

que les différences entre les trois courbes apparaissent au-delà de 200 µg.L-1 pour le sol 1. La constante 𝐾𝐹, qui 

reflète l’affinité sol-métal, varie dans l’ordre Référence > NaCl > Acides humiques (tableau 2). En moyenne, sur 

l’intervalle [0 ; 500 µg.L-1], utiliser l’isotherme de référence pour décrire la rétention du zinc en présence de sel de 

déverglaçage (resp. de matière organique dissoute) induit une surestimation des teneurs d’équilibre de 11% (resp. 

15%) pour le sol 1, et de 28% (resp. 30%) pour le sol 2. 

Si le 𝐾𝐷 du cuivre est bien ~20% plus faible en présence d’acides humiques que dans la situation de référence, pour 

les deux sols, il apparaît en revanche que l’ajout de sel n’a pas d’effet significatif sur l’adsorption du cuivre sur le 

sol 2. Cela tend même à augmenter la rétention de ce métal sur le sol 1, ce qui confirmerait le rôle joué par la 

précipitation, processus favorisé par une augmentation de la force ionique de l’électrolyte. 

 

3.3. Intérêt d’une détermination précise de l’isotherme 

Cette section a pour but d’illustrer l’importance d’utiliser une relation 𝐶𝑒𝑞 − 𝑆𝑒𝑞 interpolée, et non une tendance 

extrapolée à partir de points « hors gamme », pour la modélisation du transport réactif de métaux dans le sol. 

Considérons un ouvrage d’infiltration théorique qui possèderait les propriétés du sol 2 sur 1 m de profondeur, et qui 

occuperait 2% de la surface active du bassin versant drainé (figure 5a). On modélise l’ouvrage par un formalisme 

unidimensionnel, où l’hydrodynamique est décrite par l’équation de Richards associée aux relations de 

van Genuchten-Mualem, le transport dissous est décrit par une équation d’advection-dispersion, et les interactions 

sol-métal sont décrites par une isotherme d’adsorption (les équations correspondantes sont détaillées dans l’article 

Tedoldi et al., 2016).  

On s’intéresse au devenir du zinc simulé par ce modèle simplifié. Concrètement, il ne s’agit pas d’évaluer la 

« performance » du modèle par rapport à des données mesurées dans un ouvrage réel, mais de comparer les 

prédictions du modèle entre deux configurations symbolisées sur la figure 5a : (i) on utilise l’isotherme complète, 

ajustée dans la gamme de concentrations appropriée ; et (ii) on ne conserve que le point extrême (obtenu à partir 

de 𝐶𝑖 = 20 mg.L-1) pour caler une isotherme linéaire – dont la pente est nécessairement plus faible, du fait de la 

concavité de la courbe. Une chronique de 10 ans de pluie et d’évapotranspiration mesurées en Île-de-France fournit 
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les conditions aux limites du système. Le flux de soluté est prescrit en 𝑧 = 0 via une condition aux limites de Robin, 

en considérant une concentration constante dans le ruissellement (𝐶0 = 150 µg.L-1). La résolution numérique du 

problème se fait grâce au logiciel HYDRUS-1D. 

 

 

 

 

 
Figure 5. Principe de l’approche de modélisation mise en œuvre (a), et résultats de simulation selon 
l’isotherme utilisée : profils de zinc après 5 et 10 ans de fonctionnement de l’ouvrage (b), flux cumulés de 
zinc dépassant 10 et 20 cm de profondeur (c). 

 

 

Les graphiques présentés sur la figure 5b-c démontrent que, toutes choses égales par ailleurs, aussi bien les profils 

de contamination que les flux prédits par le modèle sont considérablement influencés par l’isotherme d’adsorption, 

même lorsque les deux relations utilisées sont censées caractériser le même sol. Les différences proviennent 

essentiellement de l’état d’équilibre entre sol et ruissellement incident : pour une concentration 𝐶0 = 150 µg.L-1, la 

teneur d’équilibre s’élève à > 700 mg.kg-1 avec l’isotherme complète (notons au passage que cette valeur n’a toujours 

pas été atteinte en surface au bout de 10 ans), tandis qu’elle n’est que de 100 mg.kg-1 dans l’autre configuration. 

Cette sous-estimation donne lieu à une migration beaucoup plus rapide dans le second cas que dans le premier, 
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dans la mesure où la quantité de zinc que chaque centimètre de sol est supposé retenir varie d’un facteur 7 entre 

les deux simulations. 

À l’évidence, le modèle que l’on a utilisé propose une description relativement limitée du système, et un certain 

nombre d’aspects peuvent être améliorés afin de tendre vers une représentation plus réaliste ; mentionnons par 

exemple la non-uniformité de l’infiltration en surface (Tedoldi et al., 2017), la présence de macropores, les processus 

non-instantanés, ou le transport particulaire. Néanmoins, les résultats démontrent que la description correcte du 

transport dissous est largement conditionnée à une détermination minutieuse de l’isotherme d’adsorption – à moins 

de considérer une autre approche, telle que la géochimie, pour décrire la physico-chimie du sol, ce qui dépasse les 

considérations de la présente étude – faute de quoi l’ensemble des résultats de modélisation risquent d’être 

fortement biaisés. 

 

3.4. Alternatives pour la détermination de 𝐾𝐷  

D’autres approches sont envisageables pour évaluer 𝐾𝐷 lorsque, contrairement au cas présent, on ne dispose pas 

au préalable d’échantillons de sol contaminé. À titre d’exemple, on trouve dans la littérature un certain nombre de 

fonctions de pédotransfert, qui relient les paramètres des isothermes d’adsorption à des caractéristiques du sol plus 

facilement mesurables. Minasny et Perfect (2004) ont réalisé une synthèse bibliographique des tentatives passées 

pour établir de telles relations empiriques ; des exemples plus récents peuvent être trouvés dans les travaux de 

Sastre et al. (2007) ou Vega et al. (2010). Dans le cas des métaux, le pH du sol, sa granulométrie, sa CEC, et/ou 

son taux de matières organiques sont généralement retenus comme prédicteurs des paramètres de l’isotherme. 

En dépit de l’intérêt indéniable que présentent de telles relations, il devrait sembler évident, compte tenu des 

développements qui précèdent, que celles-ci ne peuvent pas remplacer une détermination convenable de l’isotherme 

d’adsorption pour les applications mentionnées en introduction de ce papier. Considérons par exemple la relation 

suivante, rapportée par Minasny et Perfect (2004), et censée décrire l’adsorption du zinc sur un sol quelconque 

(R2 = 0,85) : 

ln 𝑆𝑒𝑞 = 0,714 ln 𝐶𝑒𝑞  − 1,66 + 1,25 ln CEC + 0,258 pH + 0,117 lnMO − 0,398 ln 𝐴𝑟𝑔𝑖𝑙𝑒⏟                                            
ln𝐾𝐹

 

Dans cette équation, la CEC est exprimée en mmol+.kg-1, le taux de matière organique (MO) et la fraction d’argiles 

granulométriques sont exprimés en % massique. Compte tenu des valeurs présentées dans le tableau 1, le lecteur 

pourra vérifier que la relation ci-dessus conduit à une sous-estimation des données expérimentales d’environ un 

ordre de grandeur, pour le premier sol comme pour le second. 

Toutefois, si de telles relations ne permettent pas une évaluation suffisamment fiable pour une utilisation directe, 

elles offrent tout de même un niveau de précision raisonnable pour l’estimation a priori du coefficient 𝐾𝐷, de laquelle 

on peut déduire les conditions expérimentales des essais en batch, selon l’approche exposée ci-dessus. 

 

4. CONCLUSIONS 

Dans cette étude, on s’est interrogé, d’une part, sur la nécessité, et d’autre part, sur la faisabilité d’assurer une bonne 

adéquation entre les points expérimentaux d’une isotherme d’adsorption et la situation que l’on souhaite modéliser 

grâce à cette isotherme (ici, les interactions entre le sol et les contaminants du ruissellement dans les ouvrages 

d’infiltration). Une approche de modélisation, appliquée à un dispositif théorique, a permis de démontrer qu’il s’agit 

d’une exigence fondamentale lorsque l’isotherme d’adsorption n’est pas linéaire. Pour y parvenir, l’approche 

expérimentale qui a été proposée repose sur une estimation a priori des capacités de rétention du sol, qui permet 

d’anticiper l’état final des essais en batch et d’ajuster les paramètres expérimentaux (ratio liquide/solide, 

concentrations initiales) en fonction des concentrations « cibles ». Cette méthodologie a été appliquée avec succès 

au cas de deux sols aux caractéristiques contrastées, en étudiant l’adsorption compétitive du cuivre et du zinc dans 

différentes conditions physico-chimiques. Les résultats montrent que dans la pratique, négliger la présence de sels 

de déverglaçage ou de ligands organiques dans la solution du sol peut conduire à une surestimation de 20 à 30% 

des quantités de métaux retenues par le sol. 
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