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Résumé

Depuis les années 50, les contaminations des sols et des eaux souterraines par les solvants chlorés se sont mul-
tipliées. Ces composés organiques volatils sont encore tres fréquemment employés dans I’industrie et la plupart
d’entre eux sont considérés comme des produits potentiellement cancérigenes pour I’homme. Ce travail est par-
ticulierement focalisé sur une stratégie innovante de gestion de sites pollués : I’ Atténuation Naturelle. Plusieurs
mécanismes régissent cette démarche et parmi eux, c’est la déchloration réductrice anaérobie directe qui semble
étre le processus de dégradation le plus significatif. L’ objectif de ce travail a été d’estimer si I’étude de la déchlo-
ration réductrice a plusieurs échelles d’observation permettait de mieux caractériser I’ Atténuation Naturelle sur un
site pilote.

Le site d’étude est un complexe industriel encore en activité, ol une source de pollution uniquement constituée de
PCE (tétrachloroéthylene) a été mise en évidence. De plus, diverses zones polluées par des hydrocarbures d’huiles
minérales ont été également caractérisées. Les campagnes de suivi physico-chimique ont permis de montrer qu’a
I’aval hydraulique de la source, des sous-produits de biodégradation du PCE, comme le cis-1,2-DCE (cis-1,2-
Dichloroéthylene) et le CV (Chlorure de Vinyle), ont été détectés trés localement sur le site. La modélisation
approximative selon la solution de Domenico (1987) a démontré que le panache de composés organochlorés dis-
sous variait latéralement.

Afin de confirmer I’existence de la déchloration réductrice directe sur plusieurs points du site, plusieurs réacteurs
fermés ont été préparés a partir de sous-sol et d’eaux souterraines. Les résultats ont indiqué que la biodégradation
complete du PCE jusqu’a I’Ethyléne est trés localisée sur le site. L’activité bactérienne déchloratrice semble étre
fortement limitée par la quantité de matiere organique dissoute, ce qui laisse suggérer un manque de donneurs
d’électrons a I’échelle réelle.

Les expérimentations effectuées dans une colonne de laboratoire ont fourni des informations intéressantes quant
a 'influence des sulfates et de la quantité de matiere organique sur la biodégradation du PCE. Les ajustements
des constantes de dégradation du premier ordre sous Phreeqc-2.0 ont montré que la réduction des sulfates et la
conversion complete du PCE jusqu’au cis-1,2-DCE pouvaient étre simultanées dans certaines conditions physico-
chimiques.

Les différentes simulations exécutées avec le modele d’écoulement, de transport et de biodégradation, selon une
campagne précise, ont prouvé que le panache de pollution organochlorée est de faible largeur ; les écoulements
étant rapides dans cette région, ce panache se déplace assez rapidement. La modélisation de la biodégradation
s’est révélée délicate en raison des difficultés d’ajustement des concentrations en solvants chlorés mesurées, qui
sont tres hétérogenes spatialement et temporellement. Les constantes de dégradation estimées a 1’échelle réelle
semblent étre relativement faibles par rapport aux données mesurées en laboratoire, du fait de 1’hétérogénéité des

conditions physico-chimiques modélisées a 1’échelle réelle.

Mots clés :  Pollution, Solvants chlorés, Géochimie, Atténuation Naturelle, Modélisation, Biodégradation, Eaux

souterraines



Abstract

Since the 50’s, the contamination of soils and groundwater by chlorinated solvents significantly increases. These
volatile organic compounds are also widely used in industry and the majority of them are considered potential
carcinogenic chemicals for human beings. This work is particularly focalised on an innovative strategy of polluted
sites management : Natural Attenuation. Several mechanisms govern this approach and among them, it is direct
anaerobic reductive dechlorination which seems to be the most significative degradation process. The aim of the
work was to evaluate whether the study of reductive dechlorination at various different observation scales allowed
for a better characterization of Natural Attenuation on a real site.

The site is a still active industrial complex where a PCE (tetrachloroethylene) source zone was discovered. Moreo-
ver, another regions contaminated by mineral oils were also characterized. Physicochemical groundwater monito-
ring enabled to demonstrate the occurence of PCE degradation byproducts directly above the source zone, such as
cis-1,2-dichloroethylene and Vinyl Chloride (VC). According to the solution of Domenico (1987), the approximate
transport modeling proved that the plume of dissolved organochlorinated compounds fluctuated laterally.

In order to confirm the occurrence of direct reductive dechlorination at different locations of the site, several batch
reactors were prepared from subsoils and groundwater. Results indicated that complete biodegradation of PCE to
ethene is very localized at the site ; furthermore, the growth of dechlorinating bacteria seems to be highly restricted
to the content of dissolved organic matter.

The experiments carried out in a lab column provided interesting informations about the influence of sulphate and
organic matter level on PCE biodegradation. The fittings of first order degradation rates with Phreeqc-2.0 demons-
trated that sulfate-reduction and complete transformation of PCE to cis-1,2-DCE could be simulated in specific
physicochemical conditions.

According to a specific monitoring campaign, different runs carried out with the hydrodynamic model of transport
and biodegradation showed that the plume of organochlorinated pollution is narrow because of fast groundwater
flux. Therefore, the plume migrates quickly. Biodegradation modeling was a difficult operation, due to difficulties
in fitting of chloroethenes concentrations, which are spatially and temporally heterogeneous. At the field scale,

estimated degradation rates seem to be reduced, compared to the data measured at laboratory scale.

Keywords :  Pollution, Chlorinated Solvents, Geochemistry, Natural Attenuation, Modeling, Biodegradation,

Groundwater
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Introduction

Depuis quelques années, les pays industrialisés sont confrontés a I’augmentation considérable des besoins en eau.
Parmi les réservoirs d’eau douce, les eaux souterraines constituent un compartiment environnemental a préserver
durablement. Depuis le siecle dernier, de multiples situations de contamination des aquiferes ont été recensées. Les
introductions de polluants dans le sous-sol peuvent étre le résultat de déversements accidentels, de lessivages de
décharges par la pluie, d’épandages sur les sols entrainant une percolation en profondeur, ou des fuites de réservoirs
de stockage.

Parmi tous les polluants industriels, les solvants chlorés constituent, depuis les années 50, une menace majeure
pour les aquifeéres. Ce sont des substances organiques encore tres fréquemment utilisées dans 1’industrie ; essen-
tiellement dans le dégraissage de pieces métalliques et dans le nettoyage a sec de vétements. Selon la Législation
Européenne, les solvants chlorés industriels sont considérés comme des composés potentiellement cancérigenes
pour ’homme. De plus, leurs propriétés physico-chimiques, notamment caractérisées par leurs solubilités signi-
ficatives dans 1’eau, leurs masses volumiques élevées et leur grande stabilité, contribuent a envisager les solvants
chlorés comme des sources de pollution a tres longue durée de vie.

De nombreux procédés et techniques de dépollution sont aujourd’hui disponibles. Cependant, pour plusieurs
d’entre eux, les contraintes économiques sont un frein a leur emploi. Depuis quelques années, les techniques de
bioremédiation semblent étre des alternatives économiquement avantageuses. Parmi elles, I’ Atténuation Naturelle
est de plus en plus prise en considération par les autorités.

Cette statégie de gestion de sites contaminés est applicable dans plusieurs cas différents de pollution, notamment
des contaminations par des éléments métalliques, des radionucléides, des hydrocarbures pétroliers, des hydrocar-
bures aromatiques polycycliques ou des substances explosives. L’ Atténuation Naturelle regroupe un ensemble de
processus physiques, chimiques et biologiques contribuant, sans I’intervention de I’homme, a réduire, entre autres,
la masse, la toxicité, la mobilité, et la concentration des polluants dans les nappes souterraines (US-EPA (1998)).
Parmi tous les mécanismes régissant 1’ Atténuation Naturelle des solvants chlorés, c’est la déchloration réductrice
anaérobie directe qui a été démontrée comme étant le processus de dégradation majeur (Aulenta et al. (2006)).

Ce processus, d’origine biologique, est effectif dans des conditions biogéochimiques tres spécifiques. Cependant, il
est fréquent d’observer, lors de ce mécanisme et a diverses échelles d’observation, I’accumulation de sous-produits
de dégradation encore plus toxiques, comme le Chlorure de Vinyle (CV), que les composés parents, dont le PCE

(Aulenta et al. (2006)). Plusieurs causes ont été formulées pour expliquer la déchloration réductrice incomplete des
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solvants chlorés ; parmi elles, nous pouvons citer les faibles teneurs en nutriments, en matiere organique fermen-

table et les hétérogénéités du sous-sol (Harkness er al. (1999), Singhal et al. (2007)).

L’ objectif de ce travail consiste a estimer si I’étude en laboratoire de la biodégradation des solvants chlorés permet
de caractériser plus précisément 1’ Atténuation Naturelle sur un site contaminé par des solvants chlorés. En effet,
les expérimentations effectuées a 1’échelle réelle du site pollué comportent de nombreuses contraintes, notamment
d’ordre technique. Les régimes d’écoulement des eaux souterraines ne sont pas stationnaires et de plus, le site réel
est soumis périodiquement a des événements pluvieux. Cela augmente notablement les difficultés d’interprétation
des résultats. En outre, les temps de séjour des polluants en zone saturée sont généralement tres élevés, ce qui n’est
pas en adéquation avec une étude a court terme constituant un travail de these. L’ étude des processus de biodégra-
dation en laboratoire est plus simple ; en particulier, cela limite énormément les échelles temporelles et spatiales.
Les mesures in situ sur le terrain sont compliquées a mettre en oeuvre en raison des hétérogénéités du sous-sol.
Nous avons ainsi opté pour I’étude de la biodégradation des solvants chlorés sur deux échelles en laboratoire : les

microcosmes et la colonne de sol.

La premiere partie "Synthese Bibliographique" illustre la problématique des sites pollués en France. Ce chapitre
est suivi par la description des principaux mécanismes régissant I’ Atténuation Naturelle des solvants chlorés dans
les eaux souterraines. Une distinction, entre les processus d’origine "biologique" et abiotiques, a par ailleurs été
réalisée. Puis, 1’aspect cinétique de dégradation est développé ; des constantes de dégradation des solvants chlorés
mesurées ou estimées a différentes échelles d’observation, recensées dans la littérature, sont évoquées puis com-
parées entre elles. Le concept du changement d’échelle est ensuite décrit a travers des composantes spatiales et
temporelles. Enfin, le choix de I’outil de calcul, pour la simulation de I’écoulement, du transport et des réactions

de biodégradation, est exposé dans une derniere partie.

La seconde partie de ce mémoire décrit les "Matériels et Méthodes" utilisés. Cette section comporte un aspect sur
le développement analytique en chromatographie gaz. La suite de ce chapitre comporte les méthodes employées
pour la caractérisation de la phase solide de la colonne et la détermination des parametres hydrodynamiques de

celle-ci. Enfin, les différentes échelles d’observation considérées dans cette étude sont décrites.

La derniere partie intitulée "Résultats expérimentaux" présente, en premier lieu, les résultats obtenus sur les deux
échelles de laboratoire : microcosme et colonne. Le chapitre "Description du site pollué" comporte des interpréta-
tions des différentes chroniques trimestrielles que nous avons eues a notre disposition. En particulier, la démarche
adoptée, pour la modélisation de 1’ Atténuation Naturelle sur notre site d’étude, est formulée. Le dernier chapitre
de cette partie concerne les différentes approches de modélisation. Cette section comporte une approche de modé-
lisation géochimique de la déchloration réductrice selon des aspects thermodynamiques et cinétiques. Le second

volet de ce chapitre est orienté sur la modélisation de 1’écoulement, du transport et de la biodégradation a 1’échelle

réelle.
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Les liens entre les résultats issus des différentes échelles utilisées sont particulierement mis en évidence dans ce

chapitre.

La partie "Discussion" suggere les limites de la démarche que nous avons utilisée et également les différentes
améliorations a apporter pour la continuité de ce projet. L’approche utilisée dans ce travail est comparée a d’autres
études similaires qui ne sont pas forcément appliquées a la problématique de la pollution des eaux souterraines
par des solvants chlorés. Enfin, un schéma global est proposé afin de caractériser plus précisément 1’ Atténuation

Naturelle des solvants chlorés en zone saturée.
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Synthese bibliographique
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Chapitre 1

Le contexte des sites pollués en France : le
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Chapitre 1. Le contexte des sites pollués en France : le cas des solvants chlorés

Les solvants chlorés et particulierement le PCE et le TCE sont des substances organiques fréquemment
détectées dans les eaux souterraines. Certains de ces composés sont susceptibles d’avoir un effet poten-
tiellement cancérigene ; leur élimination est donc nécessaire afin de préserver la qualité des ressources
en eaux souterraines.

La politique de gestion et de réhabilitation est succinctement exposée dans ce premier chapitre par des
exemples de contamination des eaux souterraines par des solvants chlorés. Les stratégies de réhabili-
tation les plus courantes sont regroupées sous forme d’un tableau synthéthique ; le concept francais de
I’Atténuation Naturelle (A.N.) sera introduit et comparé a d’autres régions du globe : notamment en

Europe et en Amérique du Nord.

1.1 Généralités

Les solvants chlorés sont des substances chimiques organiques constituées uniquement d’atomes de car-
bone, d’hydrogene et de chlore. Plusieurs familles de solvants chlorés existent, les plus communes étant :
- les chloroéthenes, dont le PCE (Tétrachloroéthylene) et le TCE (Trichloroéthylene),

- les chloroéthanes, dont le 1,1,2-TCA (1,1,2-trichloroéthane) ou le 1,2-DCA (1,2-dichloroéthane),

- les chlorométhanes dont le chloroforme et le tétrachlorure de carbone.

Les solvants chlorés sont des DNAPL’s ou Dense Non Aqueous Phase Liquids, ¢’est-a-dire des composés
plus lourds que I’eau et non miscibles avec 1’eau. Dans ce travail, nous nous sommes focalisés sur les
éthenes chlorés, qui sont les solvants chlorés les plus fréquemment rencontrés dans les eaux souterraines
en France (Come et al. (2007)).

Les chloroéthénes sont représentés selon la formule suivante :

CqoH,,Cly—,,, avec n le nombre d’atomes d’hydrogene de la molécule.

La figure 1.1 ci-apres présente les solvants chlorés les plus communément rencontrés dans le contexte
des sites contaminés.

Selon le tableau 1.1 ci-apres et la base de données BASOL, les sites contaminés en solvants chlorés
représentent plus de 15 % de tous les sites pollués recensés en France. La base de données BASOL
répertorie 652 sites contaminés en France par des solvants halogénés, dont 521 présentent des teneurs
anormales dans les eaux souterraines. Un tel chiffre confirme que la contamination en solvants halogénés
en France est réelle et d’ampleur significative.

Les principales causes de pollution des sols et des eaux souterraines sont les épandages sauvages, les

fuites de réservoirs, les stockages de déchets plus ou moins adaptés ainsi que les accidents de transport.
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Chloroéthénes

cl H H H Cl H Cl H H
\c —c‘/ \c —c/ \c _c/ \c c/ \c _c/ \c= C/
/ \ / \c| Cl/ \CI CI/ \H CI/ \ H H/ \CI
PCE TCE cis-1,2-DCE trans-1,2-DCE 1,1-DCE cv
Chloroéthanes
cl H cl cl cl cl cl H cl H
Cl—C—C=—H CI>C—C£H \c-—céu CI>C-—C<H H>C—'C<H
cl / \ H H / \ H / \ H / H H H
1,1,1-TCA 1,1,2-TCA 1,2-DCA 1,1-DCA CA
ou ou ou ou ou
1,1,1-trichloroéthane 1,1,2-trichloroéthane 1,2-dichloroéthane 1,1-dichloroéthane chloroéthane
Chlorométhanes
cl T l’i‘.l cl
c|—(|;—c| CI—(|Z—CI CI—T—H H—C—H
cl H H H
Teétrachlorométhane Trichlorométhane
ou ou Dichlorométhane Chlorométhane

Tétrachlorure de carbone Chloroforme

FIGURE 1.1 — Formules développées des solvants chlorés les plus communs (adapté de Wiedemeier et al.

(1999))

Polluants Pourcentage d’occurence
Hydrocarbures 40,99
H.AP. (Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques) 17,80
Plomb 18,13
Zinc 10,36
Solvants halogénés 15,37
Chrome 15,87
Cuivre 15,80
Arsenic 12,50
Nickel 12,49

Cadmium 6,40

TABLE 1.1 — Principaux polluants susceptibles d’€tre rencontrés dans les cas de pollution des sols et des

eaux souterraines (Source : http ://basol.environnement.gouv.fr/tableaux/home.htm)
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1.2 Utilisation des solvants chlorés dans I’industrie

Les solvants chlorés sont employés essentiellement en tant qu’agent dégraissant de piéces métalliques
mais également dans le nettoyage a sec de vétements. D’autres utilisations, moins courantes que les

précédentes, sont également exposées dans le tableau 1.2 ci-dessous.

Substances Applications industrielles
Nettoyage a sec des textiles, dégraissage des métaux, fabrication de décapants, d’encres d’imprimerie,
PCE
d’adhésifs et de produits de nettoyage spécifiques, intermédiaires de synthese des fréons
Dégraissage des métaux, solvant d’extraction des graisses, des huiles, des matieres grasses, nettoyage
TCE a sec des textiles, fabrication d’adhésifs, de lubrifiants, de peintures, de vernis, de pesticides, de
produits pharmaceutiques, de retardateurs de flamme
Intermédiaires de synthése de composés chlorés (PCE, TCE), solvants d’extraction des graisses, des
1,2-DCE
teintures, des laques, des produits a froid (parfum, caféine), agent de retardement de la fermentation
Fabrication de PVC, de copolymeres, de réfrigérants, de produits pour 1’industrie automobile,
Ccv
I’isolation et les fils électriques

TABLE 1.2 — Applications industrielles principales des chloroéthenes (Source : fiche de données toxico-

logiques et environnementales de substances toxiques, INERIS, http ://www.ineris.fr)

Dans le cas du 1,2-DCE (cf tableau 1.2), aucune distinction n’est réalisée entre 1’isomere cis et trans
du 1,2-DCE. En revanche, dans I’industrie, I’isomere trans et le mélange des deux isomeres sont plus
largement employés que I’isomere cis seul.

Quelques chiffres sur 1’évolution de la consommation de quatre solvants chlorés en Europe de 1’Ouest
entre 1999 et 2004 sont représentés sur la figure 1.2 ci-apres ; le tétrachloroéthylene (PCE), le trichloroé-
thyléne (TCE) et le dichlorométhane (DCM).

Il apparait que les consommations de PCE et de TCE diminuent : respectivement de 27% et 58%. Seule-
ment 11% d’utilisation de DCM en moins ont été recensés. Le remplacement des solvants chlorés par
des produits de substitution aussi efficaces reste encore difficile 2 mettre en oeuvre.

La directive du 21 avril 2004 Européenne (2004) stipule qu’une réduction significative de 1I’émission de
composés organiques volatils, due a I’utilisation de solvants organiques dans certains vernis, peintures
et dans les produits de retouche de véhicules, doit étre mise en oeuvre. Cette directive devrait également

contribuer a la réduction de la consommation des solvants chlorés.
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PCE —TCE —DCM
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FIGURE 1.2 — Evolution de la consommation en solvants chlorés en Europe entre 1990 et 2005 pour le

PCE, le TCE et le Dichlorométhane (DCM) (Source : (ECSA))
1.3 Les propriétés physico-chimiques des chloroéthénes

Les principales propriétés physico-chimiques des chloroéthénes sont exposées dans le tableau 1.3 ci-

dessous.
Masse Solubilité dans Constante de
Formule Densité log Koc
Substance molaire Peau (mg.L—1, Henry H...
brute (20°C) Kow | (Lkg™1)
(g.mol—1) 20°C) (air/eau)
PCE CaCly 165,83 1,62 150 34 247 0,57
TCE CoHCl3 131,39 1,47 1070 2,42 111 0,29
Cis-1,2-DCE | C4H)Cly 96,94 1,28 800 1,86 35,5 0,13
Trans-1,2-DCE | CyHCl, 96,94 1,26 600 2,09 38 0,32
1,1-DCE CH3Cly 96,94 1,21 2200 2,13 651 0,89
cv C3H3Cl 62,50 0,91 1600 1,62 8-98 0,87
R 0,57
Ethylene CoHy 28,05 131 1,13 - 7,96
(-130°C)

TABLE 1.3 — Principales propriétés physico-chimiques des chloroéthénes (Source : Yaws (1999), ! Mac-

kay et al. (2000), 2 Haws et al. (2006), 4 Lee et Batchelor (2004))
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Les chloroéthenes sont des substances ayant une densité bien supérieure a I’eau. De tels composés sont
définis selon le terme anglo-saxon de DNAPL’s (Dense Non-Aqueous Phase Liquids). Les solvants chlo-
rés sont des composés organiques solubles dans 1’eau et sont fortement mobiles dans les sols. Ces sub-
stances peuvent étre transportées vers d’autres environnements et en particulier vers les eaux souterraines.
Les solvants chlorés peuvent constituer des sources de pollution a trés long terme. En effet, de faibles
quantités de DNAPL’s peuvent migrer sur de longues distances. De plus, la dissolution des solvants chlo-
rés dans les eaux souterraines est fortement favorisée et cause la formation d’un panache de pollution.

L’étude de Newell et Connor (1998) porte sur une synthese de caractéristiques de panaches de contami-
nation en solvants chlorés. Ces expérimentations ont pu ainsi mettre en évidence que 42% des panaches
sont étendus (entre 300 et 1500 m) et que 60% de ces panaches sont relativement stables. Cela constitue

un probleme majeur dans le cadre d’études de sites contaminés en solvants chlorés.

1.4 Inventaire des sites contaminés en solvants chlorés en France

Depuis les années 90, des efforts importants ont été mis en place, en particulier sur le recensement des
sites contaminés en France. Deux bases bien documentées sont actuellement disponibles sur Internet :

- BASOL (2009), recensant plus de 4100 sites faisant I’objet de plans de gestion pour pallier aux éven-
tuels risques sur la santé humaine,

- BASIAS (2009), répertoriant environ 180000 anciens sites contaminés ayant accueilli dans le passé une
activité industrielle ou de service ; les données concernant les éventuelles pollutions ne sont pas forcé-

ment connues sur tous les sites.

Actuellement, selon la base BASOL (2009), il est répertorié 652 sites francais ol une pollution par des
solvants halogénés a été mise en évidence. Parmi tous ces sites, 511 d’entre eux présentent des teneurs
anormales en solvants halogénés dans les eaux souterraines. Ces eaux sont régulicrement surveillées pour
475 de ces sites. Seulement 7 sites ont été soumis a des plaintes suite a des odeurs. Des impacts signifi-
catifs sur la santé ont été mis en évidence sur 3 sites. A I’inverse, aucun impact n’a été signalé pour 34

sites. Enfin, sur 24 des sites, I’impact réel de la pollution par les solvants halogénés n’est pas connu.

Les impacts des nuisances sur les populations riveraines et sur le milieu naturel proches des sites sont
essentiellement régis par les propriétés toxicologiques des chloroéthenes. Ce sont des substances qui
peuvent présenter des risques au niveau de la santé, du fait du caractere cancérigéne de certaines d’entre

elles.
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1.5 Toxicité des chloroéthenes

Les solvants chlorés et particulierement les chloroéthénes sont considérés comme des substances poten-
tiellement toxiques voire cancérigenes pour I’homme. Selon I’Union Européenne, ces produits chimiques
ont été classés par catégories.

Trois catégories existent a propos de 1’échelle de cancérogénicité et sont définies de la maniere suivante :

- Catégorie 1 : substance considérée comme cancérigene pour I’homme,
- Catégorie 2 : substance potentiellement cancérigene pour I’homme,

- Catégorie 3 : substance préoccupante pour I’homme en raison d’effets cancérigenes.

Le tableau 1.4 ci-dessous présente le classement du seuil de cancérogénicité des chloroéthénes selon
I’Union Européenne. Nous pouvons par ailleurs constater qu’aucune distinction n’est référencée entre

les isomeres cis et trans du 1,2-DCE.

Substance | Classement selon I’'U.E. | Référence
PCE Catégorie 3 JOCE (1996)
TCE Catégorie 2 JOCE (2001)

1,2-DCE Non classé JOCE (2004)
1,1-DCE Catégorie 3 JOCE (2004)
cv Catégorie 1 JOCE (1993)

TABLE 1.4 — Classement du caractere cancérigene des chloroéthenes selon la 1égislation européenne

1.5.1 Toxicité aigué

Globalement, les données concernant les effets de I’exposition aux chloroéthénes sur I’homme sont trés
hétérogenes en fonction du composé.
Il reste que la plupart des études disponibles au sujet de I’exposition d’individus aux chloroéthénes sont

focalisées sur la toxicité aigué, c¢’est-a-dire une exposition a court terme a des concentrations importantes.

Les résultats des expositions prolongées en chloroéthénes semblent étre en revanche plus difficiles a ex-

ploiter ; plusieurs données restent cependant disponibles.
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Lors d’expositions aigués au PCE, les symptdmes principaux relevés sont des troubles cardiaques, s’ac-
compagnant de pertes de conscience, voire de coma, et particulierement des dépressions du systeéme
nerveux central (DSN) (Ferrau et al. (1980), ATSDR (1997)). Des oedemes, voire des érythemes, ont été
observés lors d’un contact cutané avec de fortes concentrations en PCE ; ces symptomes ayant disparu

spontanément (Metz et al. (1982)).

Les expositions a court terme en TCE induisent des effets similaires a ceux du PCE, qui sont essen-
tiellement caractérisés par des DSN précédées d’une phase d’excitation (euphorie, ébriété) (Kleinfeld et
Tabershaw (1954)). D’autres expositions accidentelles durant 20 a 30 minutes ont révélé une perte de
conscience, des maux de téte, des vertiges ainsi que des brllures aux yeux (Kostrzewski et al. (1993)).
Le contact cutané avec du TCE peut également impliquer un desséchement de la peau, des érythemes et
des gercures.

Les données concernant le 1,2-DCE sont en revanche tres limitées. Seules des DSN ont pu étre déce-
Iées, suite a une exposition en trans-1,2-DCE (1700-2200 ppm) durant 5 minutes ; d’autres symptomes
comme des nausées, des somnolences et des vertiges ont été également constatés (Lehman et Schmidt-
Kehl (1936)). Aucun cas de toxicologie aigué n’a été recensé a propos du cis-1,2-DCE.

L’exposition a 4000 ppm de 1,1-DCE a également démontré une DSN, elle-méme précédée de symp-
tomes analogues au PCE et au TCE (Gibbs et Wessling (1983)). L’exposition au 1,1-DCE a également
mis en évidence des inflammations des muqueuses de I’appareil respiratoire ainsi que des irritations de la
peau et des yeux, caractérisées par des conjonctivites (HSDB (1993), US-EPA (1979)). De plus, I’injec-
tion liquide de 1,1-DCE a provoqué des douleurs abdominales, des maux de gorge et des risques €élevés
de pneumopathie (OMS (1993)).

Les cas d’exposition au Chlorure de Vinyle ont également pour conséquence une DSN, suivie d’un grand
nombre d’autres symptdmes tels que des vertiges, des troubles de la coordination des mouvements, de la
vue et de la mémoire (Ho et al. (1991), Langauer-Lewowicka et al. (1983)). Des pertes de I’orientation
ainsi que des sensations de briilures aux pieds suite a une exposition de 25000 ppm pendant 3 minutes
sont également recensées (Patty er al. (1930)). Le contact cutané de CV a impliqué les apparitions d’éry-

thémes et de briilures au second degré ; la concentration en CV n’étant pas mentionnée (Harris (1953)).

1.5.2 Toxicité chronique

Les études mettant en évidence la toxicité chronique des chloroétheénes ne sont pas clairement exploi-

tables mais illustrent toutefois les risques liés a I’exposition a long terme de ces substances.

35



Chapitre 1. Le contexte des sites pollués en France : le cas des solvants chlorés

Ainsi, une étude de Nakatsuka et al. (1992) décrit un cas d’exposition de deux types de personnes tra-
vaillant dans des entreprises de nettoyage a sec de vétements ; les individus effectuant les nettoyages et
les autres repassant les vétements. Il est apparu que les personnes effectuant le nettoyage étaient exposées
a de plus fortes quantités de PCE (7,3 ppm) que les personnes repassant les vétements (4,8 ppm), et ce,
sur 106 mois d’exposition. Un test sur la reconnaissance des couleurs a permis de démontrer que seules
3 des 35 personnes ont réalisé correctement le test. Une corrélation a ainsi pu étre établie entre la teneur
en PCE dans I’air et I’altération de la vision des couleurs.

L’exposition prolongée de populations a des eaux de boisson contaminées en TCE (0,3 a 0,5 ppm) a
révélé un grand nombre de troubles ; essentiellement neurologiques, gastro-intestinaux, cardiaques, im-
munologiques et respiratoires (Byers et al. (1988), Kilburn et Warshaw (1993)). Des cas d’hépatite aigué
ont été décelés suite a I’exposition de personnes au TCE (40 a 800 ppm) durant plusieurs années (Schatt-
ner et Malnick (1990)).

Aucune donnée n’est en revanche disponible sur les expositions a long terme au cis et au trans-1,2-DCE.
Les études de toxicité chronique du 1,1-DCE ne sont pas particulierement exploitables. Seule une inha-
lation a long terme de 1,1-DCE a provoqué des troubles hépatiques et rénaux (US-EPA (1976)).
L’exposition prolongée au CV a pour effet majeur 1’apparition de la maladie dite "du chlorure de vinyle".
C’est un syndrome qui a été mis en évidence suite a des expositions a long terme au CV (1000 ppm), qui
étaient fréquentes avant 1974 (Thiess et Versen (1974)). Cette maladie est caractérisée par les symptomes
suivants : douleurs articulaires, étourdissements, troubles de la vue, fatigue, perte d’appétit, nausées, in-
somnies, essoufflements et douleurs abdominales.

Un trés grand nombre de travaux ont démontré le caractere potentiellement toxique des chloroéthénes.
Les toxicités réelles, notamment celles des isomeres du dichloroéthyléne, ne sont pas encore suffisam-

ment connues. En revanche, nous savons que le CV est le solvant chloré le plus dangereux pour la santé.

1.5.3 Cancérogénicité du chlorure de vinyle

L’exposition des populations industrielles au CV par inhalation a présenté des cas de tumeurs du foie,
du cerveau, du poumon ainsi que du systeme hématolymphopoiétique (IARC (1978)). Plusieurs études
ont particuliecrement démontré le lien entre les cancers du foie et I’exposition au CV, en France et en
Italie dans une usine de fabrication de CV (Laplanche et al. (1992), Pirastu et al. (1998)). Selon Wong
et al. (1991) et Simonato et al. (1991), le nombre élevé de cas de cancers du foie serait lié a la durée
d’utilisation et a I'intensité de I’exposition en CV. Ces études ont également rapporté des exces de cas

de cancers du cerveau dans des populations travaillant dans des usines de fabrication de PVC. Selon
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ECETOC (1988), le lien entre le CV et le développement des tumeurs autres que celles du foie peut
étre remis en cause. De plus, Waxweiler ef al. (1981) ont montré que les poussiéres de PVC engendrent
un nombre plus élevé de cancers du poumons qu’avec le CV. De part son classement en catégorie 1
de substance cancérigene selon la 1égislation européenne, les émissions de chlorure de vinyle dans la

biosphere doivent &tre évitées.

1.6 La politique de réhabilitation des sites pollués en France

En France, les pouvoirs publics ont mis en application une gestion des risques pour la population fran-
caise. Des normes de réglementation d’utilisation des eaux de boisson, des denrées alimentaires et de
I’air extérieur ont été mises en place. Ces valeurs correspondent au niveau de risque accepté par les pou-
voirs publics pour I’ensemble de la population.

Les sites ol les sols ont été directement ou non contaminés par des activités industrielles sont régis selon
la loi relative aux Installations Classées pour la Protection de I’Environnement (ICPE) du 19 juillet 1976
et au décret du 21 septembre 1977, ainsi qu’a la loi sur I’Eau du 3 janvier 1992 et celle sur les déchets du
15 juillet 1975.

Selon la circulaire du 8 février 2007 relative aux installations classées, deux étapes sont a prendre en
considération pour la gestion de sites potentiellement pollués. La premiere étape est le schéma concep-
tuel permettant de saisir les relations entre :

- les sources de pollution,

- les différents milieux de transfert et leurs caractéristiques déterminant 1’étendue de la pollution,

- les compartiments a protéger : les populations riveraines et les ressources naturelles.

La seconde étape constitue la mise en oeuvre des actions complémentaires. Des éventuels diagnostics et
études complémentaires doivent étre éventuellement réalisés. Suite a des discussions entre 1’exploitant et

I’inspection des installations classées, des mesures de gestion sont entreprises.

Deux démarches de gestion sont définies :

- la démarche d’interprétation de 1’état des milieux (IEM) ou il est nécessaire de confirmer que celui-ci
est compatible avec les usages déja fixés,

- le plan de gestion : lorsque la situation permet d’agir aussi bien sur 1’état du site (aménagements, dé-

pollutions) que sur les usages qui peuvent étre choisis ou adaptés.
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Les contraintes de réhabilitation sont de plus en plus importantes pour les propriétaires des sites conta-

minés ; aussi bien pour la mise en place d’une activité industrielle, sa poursuite ou la vente du site.

Dans le cas ol les propriétaires de sites sont inexistants ou insolvables, la réhabilitation du site est confiée
a I’Etat et particulierement a I’ADEME. Ces sites sont appelés sites orphelins. Les travaux de dépollution

sont réalisés sous le contréle de '’ ADEME, un organisme directement dépendant de I’Etat Francais.

1.7 Les stratégies de réhabilitation existantes de sites contaminés en sol-

vants chlorés

Les différents types de traitements utilisés dans la dépollution de sites contaminés en solvants chlorés
peuvent €tre divisés en trois catégories :

- les traitements thermiques,

- les traitements physico-chimiques,

- les traitements biologiques.

Les deux premieres catégories de traitements seront exposées succinctement ; les traitements biologiques
seront traités plus en détails. En effet, nous allons nous intéresser particulierement a 1’ Atténuation Na-
turelle, une stratégie de réhabilitation ol le mécanisme de dégradation majeur est d’origine biologique
(Vogel et McCarty (1985), Maymo-Gatell et al. (1997), Cupples et al. (2003)). Un grand nombre de
stratégies de réhabilitation de sites existent actuellement. Ces techniques sont en général basées sur des
mécanismes physiques, chimiques ou biologiques. Le tableau 1.5 ci-apres présente les méthodes de trai-

tement de sites contaminés en solvants chlorés les plus communément employées.

1.7.1 Les techniques biologiques innovantes

Toutes les techniques de dépollution de sols relatées dans le tableau 1.5 ci-apres sont fortement dépen-
dantes de la nature géochimique du site a traiter. Il reste que certaines méthodes telles que la vitrification
ou d’autres techniques de pointe sont tres efficaces mais demandent un investissement financier impor-
tant.

C’est ainsi que depuis quelques années, les techniques dites "biologiques" suscitent un intérét croissant.
Ces stratégies impliquent 1’utilisation d’organismes vivants pour réaliser le processus de dépollution et
sont classées selon les trois catégories suivantes :

- in situ : sol traité directement sur le site,
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Nature Technique Avantages Inconvénients Efficacité
Barrieres perméables +++
Rendements (93-98%) Cofit élevé
Désorption thermique +++
Extraction de vapeur Cofit important
- +++
° du sol Inefficace en zone saturée
g
2 . Inefficaces avec des sols
= Flushing - +++
A hétérogenes et peu perméables
Lavage des terres - Sols complexes difficiles a traiter +
. Récupération incomplete des
Pompage et traitement - +
polluants
Stockage de déchets
- Coit élevé di a I’excavation +
dangereux
o 3 Applicable dans des zones
Ventilation forcée Rendement faible +
contaminées bien localisées
Vitrification in situ Adapté pour de pollutions mixtes Cofteux en énergie ++
1 Oxydation de la plupart des Limité dans des zones peu
= KMnOy4 ++
£ composés organiques perméables
=
< .
= Ty /2 faible dans I’eau, colit
2 Ozone Production aisée sur site ) ++
= important
=
=
(=) Formation de sous-produits
Radicaux OH- Faible durée de vie réduisant la perméabilité du ++
sous-sol
Formation de radicaux OH"
Réactif de Fenton Intéressant dans des sols riches en Formation d’02 — Colmatage ++
fer
g Coit élevé, corrosion du fer avec le
=) Fer de valence 0 Taux de dégradation importants ++
£ temps
%
g Hydrohalogénation au Désactivation probable en présence -
=
2 Pd Ty /2 de quelques minutes de carbonates
=
D
& Transformation
++
électrolytique

TABLE 1.5 — Synthese des différentes techniques de dépollution de sites contaminés en solvants chlorés

(Source : Brusseau et al. (2001), Friis (2006))
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- sur site : sol excavé et directement traité sur le site,

- hors site : le sol est excavé et traité dans un centre spécifique de dépollution.

En terme de technologies biologiques innovantes, deux ensembles de traitements peuvent €tre regrou-
pés : les techniques de bioremédiation et de phytoremédiation. Seules, les technologies associées a la

bioremédiation sont développées dans le tableau 1.6 .

Technique Principe
L . Utilisation de la capacité de certains micro-organismes a transformer le
Biodégradation )
in situ polluant en substrat (source de carbone, d’énergie)
. L. Processus naturel dans les eaux souterraines sans intervention humaine
Bioremédiation

réduisant la masse, la toxicité, la mobilité, le volume ou la

(micro-organisme) . .
& concentration de polluants dans ces milieux

Introduction dans le sol de micro-organismes exogenes adaptés aux

Bioaugmentation o
in situ et hors site polluants a traiter
Réensemencement de populations prélevées sur le site, dont la
Biostimulation croissance a été stimulée en laboratoire et en bioréacteurs installés sur

site

TABLE 1.6 — Techniques biologiques de dépollution innovantes applicables sur des sites contaminés en

solvants chlorés (Source : ADEME (2006))

Parmi toutes les techniques biologiques de dépollution, I’ Atténuation Naturelle semble €tre une stratégie
de dépollution intéressante dans la réhabilitation de sites contaminés en solvants chlorés. Nous allons

définir ce processus dans le paragraphe suivant.

1.7.2 DL’Atténuation Naturelle

Définition

L’ Atténuation Naturelle a été définie pour la premiere fois, d’aprés I’US-EPA (1997)), comme un pro-
cessus se produisant naturellement dans les sols et les eaux souterraines, sans intervention de I’homme,
favorisant la réduction de la masse, la toxicité, la mobilité, le volume ou la concentration des polluants

dans les nappes.

Un grand nombre de processus physiques, chimiques et biologiques sont impliqués dans I’ Atténuation
Naturelle, dont, entre autres, la dispersion, la dilution, la volatilisation, I’adsorption, les mécanismes de

stabilisation ou de destruction des polluants (dégradation biotique ou abiotique).
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L utilisation de I’ Atténuation Naturelle est regroupée selon troix axes :

- I’ Atténuation Naturelle (AN) : ensemble de processus naturels,

- I’ Atténuation Naturelle Contrdlée (ANC) ou Sous Surveillance : processus naturel utilis€é comme stra-
tégie de dépollution ou les conditions biogéochimiques sont contrdlées ; les évolutions temporelles et
spatiales de la technique sont suivies réguli¢rement,

- I’ Atténuation Naturelle Dynamisée (AND) : la biodégradation du polluant est stimulée par 1’injection
de bactéries ou de nutriments.

Seuls trois pays reconnaissent I’ Atténuation Naturelle Sous Surveillance comme stratégie de dépollu-
tion : I’ Allemagne, les Pays-Bas et le Royaume-Uni. Les autres pays semblent opposés a 1’emploi de

I’ Atténuation Naturelle a des fins de dépollution.

Avantages

Plusieurs avantages non négligeables rendent cette stratégie intéressante dans le contexte de remédiation
de sites contaminés en solvants chlorés. Le colit de 1’ Atténuation Naturelle est relativement réduit par
rapport a d’autres techniques nécessitant 1’excavation des sols et leur transport.

Du point de vue sanitaire et environnemental, ce processus limite le contact des travailleurs avec les pol-
luants. De plus, la génération de déchets est relativement limitée dans le cas ol I’ Atténuation Naturelle

est complete, c’est-a-dire ou tous les polluants sont dégradés en sous-produits non toxiques.

Inconvénients

C’est un processus qui est naturellement tres lent, comme la plupart des processus microbiens ayant lieu
dans le sous-sol (US-EPA (1999)). Ainsi, la nécessité d’un suivi a treés long terme du site étudié peut
s’avérer étre une opération fastidieuse.

Les processus biologiques de 1’ Atténuation Naturelle sont régis par un trés grand nombre de parametres
physico-chimiques et également par la présence d’autres polluants qui sont susceptibles d’inhiber la dé-
gradation des solvants chlorés. Il est difficile de déterminer si une dégradation complete a long terme est
possible ou non.

Lorsque I’ Atténuation Naturelle est employée comme technique de dépollution, dans la majorité des cas,
la biodégradation se révele tres lente et la migration des polluants est fréquemment observée sous forme
d’un panache. Dans le cas ou des zones sensibles sont proches du site, il est fréquent d’appliquer une

autre technique en combinaison avec 1’ Atténuation Naturelle.
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I’application de I’Atténuation Naturelle selon les pays

L’ Atténuation Naturelle n’est pas forcément reconnue dans tous les pays comme une technique de dé-
pollution (Nowak et al. (2003)). En effet, dans le cas de I’AND, cela peut induire I’injection de micro-
organismes dans le sous-sol. Ces ajouts demandent des précautions particulieres afin de pallier a une
éventuelle diffusion de ces micro-organismes dans des zones proches du site. Ce genre de technique est
bien moins toléré par la population en raison de risques potentiels de transfert des bactéries vers d’autres
environnements.

C’est ainsi qu’en France, le concept d’ Atténuation Naturelle n’a pas de définition clairement établie. En
revanche, un programme national de recherche baptis€ MACAOH a permis de mettre en place un certain
nombre de guides et de recommandations au sujet de 1’ Atténuation Naturelle. Un autre programme en
cours de réalisation intitulé ATTENA vise a étudier le processus d’ Atténuation Naturelle sur trois cas
réels : une contamination par des hydrocarbures pétroliers, par des solvants chlorés et par des hydro-
carbures Aromatiques Polycycliques (HAP). Le paragraphe suivant décrira plus précisément la position

francaise a propos de I’ AN.

Le cas francais

Comme il a été précisé précédemment, deux programmes de recherche portant sur I’ Atténuation Natu-
relle ont été entrepris en France.

Le programme MACAOH (Modélisation, Atténuation, Caractérisation dans les Aquiféres des Organo-
Halogénés) portait sur quatres axes principaux :

- une revue bibliographique portant sur le devenir et le comportement des composés organiques halogé-
nés dans les aquiferes (Come et al. (2007)),

- la caractérisation de zones source de pollution dans un aquifere,

- I’ Atténuation Naturelle et la mise en évidence des mécanismes impliqués dans 1I’AN,

- la modélisation du devenir de composés organiques halogénés a travers une description des outils ana-
lytiques et numériques existants.

Plusieurs échelles d’observation ont été employées, dont notamment des colonnes de sol, un site expé-
rimental ainsi que deux sites réels. Trois guides méthodologiques précisent les themes de la localisa-
tion/caractérisation des zones source, de 1’atténuation naturelle et de la modélisation.

Le programme ATTENA, en cours de réalisation, est fortement lié au programme précédent. Ce projet
vise a I’application du protocole MACAOH sur trois cas de contamination : les hydrocarbures pétroliers,

les solvants chlorés et les HAP.
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Nous allons, dans la suite de cette partie, décrire les différents protocoles employés par quelques pays
fortement impliqués dans la bioremédiation de sites pollués : I’ Allemagne, le Royaume-Uni, les Pays-

Bas, le Danemark et les Etats-Unis.

La situation allemande

Actuellement, il n’existe pas de documents officiels sur 1’ Atténuation Naturelle en Allemagne. Cepen-
dant, plusieurs groupes de travail ont été mis en place afin d’effectuer des recherches sur le sujet.

Le projet INCORE (INtegrated COncept for groundwater REmediation), initié par 1’agence environne-
mentale du Baden-Wiirttenberg associé a I'université de Tiibingen et au BRGM, portait sur une nouvelle
approche d’évaluation des sols pollués et de la réhabilitation de zones industrielles urbaines (Nowak et al.
(2003)).

Le programme est constitué de 3 parties :

- évaluer la pollution des eaux souterraines afin d’estimer les teneurs en polluants et la masse de 1’écou-
lement a 1’échelle du site,

- délimiter les zones sources de pollution par bathymétrie, des analyses en laboratoire et sur site ou par
des techniques d’empreintes de polluants,

- développer des stratégies de traitement.

L’ objectif final était de trouver la technologie la plus efficace pour les zones les plus polluées ou de com-
biner plusieurs traitements dans un contexte hydrogéologique et une pollution donnée.

Un autre programme, KORA (Retention and Degradation Processes Reducing Contaminants in Ground-
water and Soil) a pour objectif de rechercher les processus de dégradation et de rétention intrinséques
sur des sites contaminés, qui sont supposés favoriser la réduction des contaminants dans les sols et les
eaux souterraines (KORA (2009)). KORA permettra de développer un certain nombre d’outils 1égaux
et techniques pour I’évaluation et 1’utilisation de ces processus dans les évaluations de risques et la re-
médiation des sites contaminés. Les résultats de ce programme seront ensuite présentés sous forme de

guides méthodologiques qui favoriseront la mise en application des processus d’ Atténuation Naturelle.

La situation néerlandaise
Aux Pays-Bas, il existe une distinction entre une pollution immobile (les sols) et une pollution mobile
(pollution des nappes phréatiques ou issue du lessivage des sols) (Nowak et al. (2003)). Pour les pollu-

tions immobiles, I’approche adoptée est "la convenance pour 1'usage".
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La loi néerlandaise est différente pour les pollutions mobiles ; les actions préférentielles sont résumées
selon les points suivants :

- enlévement des polluants : si cela est impossible a un cofit raisonnable, une étape 2 est mise en place,

- le temps de bioremédiation doit étre atteint dans les trente ans.

Si cela n’est pas envisageable, des contrdles du confinement et un suivi de la contamination sont effec-
tués. Une extension de la pollution peut étre acceptée dans le cas d’aquiféres a faible risque et si d’autres
solutions se révelent étre plus cofiteuses.

Une situation "stable" requiert les conditions suivantes :

- aucune propagation plus importante de la pollution,

- risque nul pour I’environnement et la santé humaine,

- aucun impact sur I’activité future du site.

Aucun protocole n’existe actuellement pour I’emploi de I’ Atténuation Naturelle dans la gestion des sites
pollués. Le point de vue néerlandais, repris par le réseau européen NICOLE, considere a chaque étape

du traitement la prise en compte de I’ Atténuation Naturelle comme option possible de remédiation.

La situation danoise

L’évalution des risques au Danemark est basée sur les comparaisons des concentrations en polluants avec
des valeurs de référence sur la qualité des sols, des eaux souterraines ou de 1’air. En cas de dépassement
de ces limites de référence, le site est alors considéré comme présentant un risque pour les humains et
I’environnement ; le site est alors dit contaminé. Cela implique des investigations complémentaires pour
mieux évaluer le risque initial et effectuer des traitements. L’ Atténuation Naturelle est considérée comme
une stratégie de dépollution uniquement pour le milieu "eau" et est également incluse dans I’évaluation
des risques (Nowak et al. (2003)).

L’ évaluation des risques comprend 3 étapes :

- élaboration d’un modele de mélange a proximité de la source,

- second modele de mélange prenant en compte 1’épaisseur de la zone mélangée en fonction de la disper-
sion et de I’écoulement,

- le modele utilisé pour la derniere étape considere la réduction de la concentration en polluants suite aux
phénomenes de sorption, de dispersion et de dégradation dans la zone saturée.

Dans le cas ou les criteres de qualité des eaux souterraines ne peuvent étre atteints méme en considérant
I’ Atténuation Naturelle, la pollution représente un risque réel et d’autres investigations complémentaires

doivent étre menées pour une nouvelle évaluation des risques. Si ces criteres de qualité sont obtenus, un
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suivi des eaux souterraines sera réalisé afin de démontrer 1’activité de dégradation dans des conditions

redox adaptées.

La situation anglaise

L’ Atténuation Naturelle est une démarche prise en compte en Angleterre et au Pays de Galles sur la
base des principes d’évaluation et de contrdle des risques. En juin 2000, un guide a été publié par I’En-
glish and Welsh Environment Agency sur I’évaluation et la surveillance de 1’ Atténuation Naturelle de
polluants dans les eaux souterraines (Carey et al. (2000)). En particulier, 1’ Atténuation Naturelle est
considérée comme "I’ensemble des processus naturels" alors que 1’ Atténuation Naturelle Controlée est
définie en tant que technique de dépollution.

Selon ce guide, la reconnaissance de I’ Atténuation Naturelle Contrdlée nécessite :

- un recueil de données de 2 a 3 ans; la preuve que les cibles, comme les eaux souterraines, ne courent
aucun risque est également nécessaire,

- I’ Atténuation Naturelle doit étre efficace pour protéger les cibles pendant toute la durée du contrdle,

- les objectifs de décontamination ne doivent pas dépasser 30 ans.

Le projet SIREN (SIte for Innovative Research into monitored Natural attenuation) est un programme
de recherche anglais sur 1’ Atténuation Naturelle Contrdlée. Il a pour objectif de promouvoir le déve-
loppement et la compréhension de 1’ Atténuation Naturelle Contr6lée au Royaume-Uni. La vitesse de
dégradation et le devenir de la contamination ont été étudiés sur un site susceptible d’accueillir potentiel-

lement I’ Atténuation Naturelle Contrdlée.

La situation américaine

De nombreux protocoles existent aux Etats-Unis, leur nombre est en constante augmentation. En re-
vanche, aucun guide méthodologique commun de gestion de sites est disponible.

Globalement, les Etats-Unis ont adopté une démarche commune et s’appuient sur trois étapes princi-
pales :

- le développement de modeles hydrogéologiques et biogéochimiques,

- I'interprétation des mesures effectuées sur le site pour la quantification des processus naturels de bio-
dégradation,

- la mise en place de suivis a long terme afin de vérifier les résultats attendus.
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Seuls les protocoles de I’'US-EPA (United States Environmental Protection Agency) sont reconnus (US-

EPA (1999), US-EPA (1998), US-EPA (1997)).

Conclusions sur tous les protocoles

La démonstration de I’ Atténuation Naturelle repose sur des preuves, en particulier la mise en évidence de
mécanismes de dégradation et I’utilisation de la modélisation pour la prédiction du devenir de la conta-
mination.

Les protocoles américains sont spécifiques a différents types de pollution alors que les protocoles du

Royaume-Uni sont applicables sur une large gamme de substances.

Les deux points qui sont a retenir seraient :

- I’ Atténuation Naturelle et I’ Atténuation Naturelle Contrdlée sont bien distinguées, la premiere dési-
gnant I’ensemble des processus naturels et la deuxiéme comme technique de dépollution,

- les objectifs de remédiation doivent étre atteints dans un délai de 30 ans, cette durée ne devant pas étre
excessivement longue par rapport aux autres techniques classiques de dépollution.

Selon ces protocoles, la modélisation semble étre le seul outil disponible pour prédire le devenir de la
pollution a plus ou moins long terme ; par ailleurs, les résultats des simulations déterminent fortement

les choix retenus par les gestionnaires de sites.
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L’Atténuation Naturelle est régie par un grand nombre de processus physiques, chimiques et biologiques.
Parmi tous les mécanismes impliqués dans I’Atténuation Naturelle, nous allons distinguer deux grands
types de mécanismes :

- les mécanismes abiotiques,

- les mécanismes biotiques.

Les mécanismes abiotiques regroupent des mécanismes non destructifs et destructifs (oxydation ou ré-
duction chimique). Certains processus abiotiques tels que I’advection ou la dispersion ne modifient pas
la masse de pollution alors que d’autres mécanismes non destructifs tels que la sorption ou la volatilisa-
tion et des phénomeénes de transfert diphasique favorisent la réduction de la masse de pollution.

Les processus biotiques nécessitent [’intervention d’organismes vivants, qui directement ou indirecte-
ment peuvent étre responsables de la diminution de la masse de pollution. Les mécanismes biotiques
sont essentiellement caractérisés par des phénomenes de biodégradation anaérobie ou aérobie ainsi que
de dégradation par voie chimique.

Dans le chapitre 2, les mécanismes abiotiques seront abordés, ils sont considérés comme ayant un effet
moins prononcé par rapport aux mécanismes destructifs et particulierement par rapport a la biodégra-

dation.

2.1 L’advection

L’advection est le processus majeur conduisant a la migration de composés dissous. Ce mécanisme a lieu
selon un gradient vertical dans les sols lors d’une infiltration d’eau et horizontalement dans le cas d’un
aquifere.
La connaissance de I’écoulement des eaux souterraines est nécessaire pour la modélisation du transport
de contaminants par le phénomene d’advection. La vitesse des eaux souterraines par transport advectif
est définie a partir de I’équation (2.1) :

K dH

= —— —— 2.1
v Ne dT 21

ol v, est la vitesse des eaux souterraines [L.T~!], K la conductivité hydraulique [L.T !, n. la porosité

efficace et % le gradient hydraulique.
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2.2 La dispersion hydrodynamique

La dispersion hydrodynamique est un processus de transport de contaminants dii aux effets combinés
de la diffusion moléculaire et de la dispersion mécanique. Un panache de composés dissous s’écoule
ainsi selon la direction principale de 1’écoulement des eaux souterraines. La diffusion moléculaire et la

dispersion cinématique sont détaillées ci-dessous.

2.2.1 La diffusion moléculaire

La diffusion moléculaire est un phénomene physique dont I’origine est le déplacement aléatoire et na-
turel des molécules. Ainsi, la présence de gradients de concentration entraine la migration de solutés a
partir de zones tres concentrées vers des zones moins concentrées. Dans le cas d’un panache stable de
contaminants, a I’équilibre et soumis a un flux diffusif a une dimension, la loi de Fick peut étre appliquée

selon I’équation (2.2) :

DdC

F=-D—
dz

(2.2)

ou F est le flux de masse de solutés par unité de temps [M.L72.T~!], D est la diffusion moléculaire

[L2.T1], C est la concentration en solutés [M.L 3] et % est le gradient de concentration [M.L—3.L~1].

2.2.2 La dispersion mécanique

La dispersion mécanique est un phénomene de mélange du aux variations locales de vitesse d’écoule-
ment des eaux souterraines. Elle peut étre visualisée sur plusieurs échelles d’observation :

- I’échelle intergranulaire ou microscopique ou le polluant est soumis a une vitesse d’écoulement dans
les réseaux de pores,

- ’échelle intermédiaire de 1’aquifere avec des hétérogénéités de perméabilité possibles,

- I’échelle réelle avec différentes lithologies ou structures particulieres.

A I’échelle microscopique, trois mécanismes sont impliqués dans la dispersion mécanique.

Le premier processus est di a des variations des vitesses d’écoulement a travers des pores de tailles dif-
férentes. Le second processus est la tortuosité ou longueur du chemin d’écoulement ot une partie de la
masse des eaux souterraines se déplace par des chemins moins tortueux et donc plus courts, 1’autre partie
par des chemins plus tortueux. Enfin, le dernier processus est la friction variable dans un pore individuel.
Les eaux souterraines s’écoulant pres du centre d’un pore sont moins soumises a la friction que les eaux

souterraines s’écoulant a c6té d’un grain minéral, et se déplacent ainsi plus rapidement.
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En conclusion, les variations de la vitesse d’écoulement des eaux souterraines sont responsables de la
dispersion du contaminant. Cela entraine 1’extension et le mélange du panache avec des eaux souter-
raines non contaminées.

Un volume donné de solutés devient graduellement plus dispersé car les diverses portions de la masse
sont transportées a des vitesses différentes. Les causes de ces variations sont les hétérogénéités du milieu
poreux a I’échelle microscopique (pore), macroscopique (puits a puits) et mégascopique (systeme régio-
nal de I’aquifere).

La dispersion mécanique, selon la direction X, est exprimée selon un coefficient mathématique D’ , le
produit de la vitesse advective des eaux souterraines et de la dispersivité. L’expression de la dispersivité

longitudinale pour des écoulements unidirectionnels est donnée par 1’équation (2.3).

D; = Qzly (2.3)

ou D’ est le coefficient de dispersion longitudinale [L2.T~!], a, est la dispersivité selon la direction x

[L] et v, est la vitesse des eaux souterraines selon I’axe x [L.T~1].

Les coefficients de dispersion dans les directions transversales a celles de I’écoulement des eaux souter-
raines sont exprimés selon les équations (2.4) et (2.5) :
D; = Qg 2.4)

dans le cas de la dispersion mécanique transversale

et

D, = a,v, (2.5

z

dans le cas de la dispersion mécanique verticale

La dispersivité longitudinale o, est 10 a 20 fois plus élevée que la dispersivité transversale, qui est elle-
méme plus importante que la dispersivité verticale d’un facteur 2 ou plus (Wiedemeier et al. (1999)).

L’emploi du nombre de Peclet dans le cas d’aquiferes granulaires est trés utile pour connaitre la prédo-
minance de la dispersion mécanique ou de la diffusion moléculaire et ainsi qualifier plus précisément le

transport dans un milieu poreux considéré.
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Le nombre de Péclet P, est caractérisé par 1’équation (2.6) :

Vach

P, = )

(2.6)

ol v, est la vitesse d’écoulement des eaux souterraines [L.T~1], dg est le diamétre moyen des grains [L]
et D le coefficient de diffusion moléculaire [L2.T~!].

Une étude récente menée par Olsson et Grathwohl (2007) a mis en évidence que la dispersion hydrody-
namique est toujours influencée par la diffusion moléculaire. Ainsi, ils ont estimé que :

- si P, < 10, la diffusion moléculaire contribue grandement a la dispersion transversale,

- s1 10 < P, <70, la dispersion transversale augmente linéairement avec la vitesse d’écoulement,

- si P, > 70, la dispersion transversale augmente avec un taux plus faible.

2.2.2.1 Effet de la dispersivité sur la biodégradation

La dispersion transversale semble étre un mécanisme significatif de transfert de masse responsable du
mélange d’accepteurs et de donneurs d’électrons (Olsson et Grathwohl (2007)). De plus, I’estimation de
la longueur des panaches nécessite la connaissance de la dispersivité transversale (Maier et Grathwohl
(2006)).

Des expériences de modélisation menées par Bauer et al. (2009) ont montré que la biodégradation était
contrdlée par le mélange transversal et donc localisée aux franges des panaches, aussi bien en milieu

anaérobie qu’aérobie.

2.2.2.2 Estimation de la dispersivité

Détermination de la dispersivité longitudinale et transversale par des concepts théoriques

La méthode la plus simple pour estimer les dispersivités longitudinales et transversales est une regle
basée sur le fait que la dispersivité longitudinale est fonction de 1’échelle considérée ou de la distance
effectuée par un contaminant a partir d’une source. Cela peut €tre illustré par la figure 2.1 ci-apres.

La pente de la droite tracée sur la figure 2.1 est de 0,1, mettant en évidence que 1’équation (2.7) peut

s’appliquer :

oy =0,1L Q2.7)

ou L est la distance traversée par un contaminant a partir de la source [L].
D’autres méthodes comme celles de Neumann (1990) sont également employées pour la détermination

de la dispersivité longitudinale, par I’intermédiaire des deux équations (2.8) et (2.9).
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FIGURE 2.1 — Dispersivité longitudinale en fonction de 1’échelle d’observation (Gelhar et al. (1992))

ag = 0,075L146 (2.8)

pour L < 100 m

ay = 0,32L%83 (2.9)

pour L > 100 m

Cette méthode permet des estimations plus précises de la dispersivité longitudinale que celle de Gelhar

et al. (1992).

2.3 Lasorption

La sorption est un ensemble de réactions réversibles ou irréversibles par lesquelles les polluants dissous
se fixent sur la matrice solide de 1’aquifére. Cela entraine un retard des contaminants caractérisé par le
fait que ceux-ci s’écoulent a une vitesse plus faible que la vitesse d’écoulement des eaux souterraines.

A une concentration donnée en polluant, un équilibre est crée entre la phase solide et la phase liquide. En

revanche, les affinités des contaminants connus pour la matrice solide de 1’aquifére ne sont pas suffisantes
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pour les piéger completement et les isoler des eaux souterraines. Ainsi, la sorption est essentiellement
caractérisée par le retard de migration des polluants.

La sorption de polluants dissous est due a des phénomenes complexes impliquant entre autres des forces
de Van der Waals, de Coulomb, des liaisons hydrogene, des échanges de ligands et des interactions
hydrophobes. Les différentes énergies mises en jeu dans ces liaisons sont plus ou moins fortes et peuvent
entrainer des interactions irréversibles.

Les hydrocarbures aliphatiques chlorés commes les chloroéthénes sont des composés non polaires et
peuvent se fixer a la surface des sols par des liaisons hydrophobes. Lorsque les groupements de surface
de la matrice solide de I’aquifére sont moins polaires que I’eau, ce qui est souvent le cas, les chloroéthénes
ont une tendance a se fractionner et se sorber sur la matrice solide de I’aquifere.

Les deux constituants de la matrice solide de 1’aquifere étant principalement responsables de la sorption
sont la matiere organique et les minéraux argileux. Il est méme admis que la fraction organique semble

étre le facteur majeur contrdlant la sorption des contaminants organiques comme les éthénes chlorés.

2.3.1 Modeles employés pour caractériser la sorption

La sorption peut étre estimée par des expériences en réacteurs fermés ot des solutions de polluants dis-
sous dans I’eau sont mis en contact avec la matrice solide de I’aquifere. Puis, les réacteurs sont fermés
sans espace de téte afin d’éviter la volatilisation de polluants organiques volatiles. Les réacteurs sont
ensuite laissés jusqu’a ce que 1’équilibre entre les différentes phases soit atteint. Enfin, la quantité de
polluants organiques est mesurée en fonction du temps.

En général, lors des expériences de sorption, les résultats sont présentés sous forme d’évolution de
la concentration en substances sorbées (ug.L~!) en fonction de la concentration restante en solution
(ug.L~1). Les expérimentations effectuées a température constante ont montré trois comportements dif-
férents, qui sont fonction du mécanisme de sorption. Ces trois types de comportements peuvent &tre
représentés par les isothermes d’adsorption dits de Langmuir, de Freunlich et I’isotherme linéaire (cas

particulier de I’isotherme de Freunlich).

2.3.1.1 Le modele de Langmuir

C’est un modele qui est employé dans le transport de solutés ou les teneurs sorbées augmentent linéaire-
ment avec les concentrations en soluté ; elle atteignent une valeur constante lorsque les concentrations en

soluté sont élevées. Cette valeur constante est la conséquence du nombre limité de sites de fixation des
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polluants sur la surface de la matrice solide de 1’aquifere.
La relation de Langmuir est définie, pour un soluté, par 1’équation (2.10) :
KCpb

= 2.1
1+ K(C (2.10)

ou C, est la concentration en soluté sorbé (masse de contaminants/masse de sol), K est la constante
d’équilibre de la réaction de sorption (ug.g 1), C; est la concentration en soluté dissous (ug.mL~1) et b

est le nombre de sites de sorption (quantité maximale de soluté sorbé).

C’est un modele couramment utilisé pour des mécanismes trés spécifiques de sorption, particulierement

lorsque les sites de sorption sont peu abondants.

2.3.1.2 Le modele de Freunlich

Ce modele est employé lorsque le nombre total de sites de sorption est plus important en terme relatif
par rapport a la quantité totale de polluants.

L’expression de I'isotherme de Freunlich est définie selon 1’équation (2.11).

Co = K 0" @2.11)

ol C, est la concentration en contaminants (ug.g '), Ky est le coefficient de distribution (mL par g de
solide), C; est la concentration dissoute (ug.mL™!) et n est le coefficient spécifique chimique (adimen-

sionnel).

2.3.1.3 DL’isotherme de sorption linéaire

C’est un modele spécial de I’isotherme de Freunlich valable lorsque le coefficient spécifique chimique
n est égal a 1. Ce modele est valide pour des contaminants dissous dont les concentrations sont faibles

(inférieures a 100 pg.L~!. L’expression de 1’isotherme de sorption linéaire est I’équation (2.12) :

Co = KqC (2.12)

ou K, est le coefficient de distribution (mL par g de solide), C, est la concentration sorbée (ug/g) et C;
est la concentration en polluants dissous (ug.mL™1).
La pente de I'isotherme linéaire est le coefficient de distribution K. L’isotherme linéaire est le plus

employé pour modéliser la sorption.
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2.3.2 Le facteur de retard

Lorsque la vitesse d’écoulement d’un polluant dissous est plus faible que celle des eaux souterraines,
le polluant est considéré comme "retardé". Le facteur de retard est employé pour estimer la vitesse du
polluant retardé. La différence entre la vitesse d’écoulement des eaux souterraines et celle du polluant

est due a la sorption. Cela peut étre décrit par le facteur de retard R, défini par I’équation (2.13) :

R=2 (2.13)

v Cc
ou R est le facteur de retard, v, est la vitesse d’écoulement des eaux souterraines et v, est la vitesse
d’écoulement du contaminant.
Lorsque les vitesses d’écoulement des eaux souterraines et du contaminant sont égales, le facteur de
retard est égal a 1. Il peut &tre supposé que la sorption est décrite de maniere adéquate par le coefficient
de distribution, cela est valable lorsque la fraction de carbone organique est supérieure a 0,001 ; le facteur
de retard d’un contaminant dissous en supposant la sorption comme linéaire peut étre calculé a partir de

I’équation (2.14).

ppKq
n

R=1+

(2.14)

ou R est le facteur de retard, p; est la masse volumique apparente de ’aquifere ([M.L™3]), K est le

coefficient de distribution ([L3.M~1]) et n est la porosité.

La densité massique de la matrice solide de I’aquifére est estimée selon le ratio de la masse du sol sur

son volume. L’ équation (2.15) permet de calculer cette densité massique.

Py = (1—n)ps (2.15)

ol n est la porosité totale et ps est la masse volumique de la matrice solide de I’aquifere.

2.3.3 Estimation du coefficient de distribution K,

Le coefficient de distribution K; est défini comme le ratio entre la concentration en contaminants sorbés
et la concentration en contaminants dissous selon 1’équation (2.12).
Plus le coefficient de distribution est important, plus le potentiel de sorption sur la matrice solide de

I’aquifere est important.
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K, est contrdlé par le caractere hydrophobe du contaminant et la surface totale de la matrice solide
de I’aquifere disponible pour la sorption. Le coefficient de distribution peut étre également exprimé en

fonction de la fraction de carbone organique, selon I’équation (2.16) :

Kd = Kocfoc (216)

ou K, est le coefficient de sorption du sol normée par rapport a la quantité de matiere organique

[L3.M~1] et f,, est la fraction du carbone organique total M.M1].

2.3.4 Détermination du facteur de retard et de K, par des expérimentations de labora-

toire

Le coefficient de distribution peut étre quantifié¢ au laboratoire en utilisant des tests en colonne ou en réac-
teurs fermés. Les expérimentations en réacteurs fermés nécessitent 1’ajout de matrice solide de I’aquifere
avec différentes concentrations en polluants. Puis, les réacteurs sont bouchés et mélangés jusqu’a ce que
I’équilibre soit atteint. Le suivi de la concentration résiduelle en phase liquide est effectué, puis des bilans
de masse.

Les expériences en colonne sont plus difficiles a réaliser mais fournissent des conditions plus proches
des conditions réelles de terrain. Ainsi, des quantités connues de polluants et de traceurs alimentent la
colonne. Les teneurs en polluants et en traceurs sont suivies en fonction du temps par des techniques
adaptées.

A partir de la courbe représentant I’évolution de la concentration en polluants en fonction du temps, le
temps nécessaire tsqy, , pour que la concentration en effluents en sortie de la colonne atteigne 50% de la
valeur de la concentration initiale, est déterminé graphiquement. Ce t5y9, est employé pour le calcul de

la vitesse de chaque contaminant, au centre du panache.

2.4 La dilution

La dilution est un processus défini comme une entrée d’eau non contaminée s’infiltrant par voix naturelle.
Deux sources d’eau peuvent étre responsables de la recharge :

- les précipitations,

- les eaux de surface (lacs, rivieres).

Le phénomene de recharge favorise le contact de 1’eau avec le sol et ainsi la dissolution d’accepteurs

d’électrons et de matiere organique. L’entrée d’eau peut également entrainer la dilution du panache de
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contaminants dissous. Cette entrée d’accepteurs d’électrons peut avoir des effets négatifs sur la réussite
de la déchloration réductrice directe anaérobie et ainsi modifier le comportement géochimique du sous-
sol. Cela pourrait induire la présence de réactions parasites comme la reprécipitation d’hydroxydes de
Fe(III) en raison d’un apport trop important en oxygene par exemple.

L’estimation des effets de la dilution est difficile. Cela peut étre réalisé dans le cas d’une échelle a deux
dimensions, ot le taux de recharge de I’aquifere est connu ; I’équation (2.17) permet d’estimer la concen-
tration en contaminants C a une distance x de la source notée Cy.

Wz

ott W est le taux de recharge [L.T~'], x est la distance parcourue [L], K est la conductivité hydraulique,

i est le gradient hydraulique [L.L™'] et z est ’épaisseur de I’aquifere [L].

C’est un processus relativement peu utilisé dans des modeles analytiques. Dans des situations de devenir
et de transport de polluants telles que la migration d’un panache, des taux de recharge importants sont
possibles. Le phénomene de recharge peut également étre observé qualitativement avec par exemple des

augmentations significatives des teneurs en accepteurs d’électrons.

2.5 La volatilisation

La volatilisation est définie comme le fractionnement d’un contaminant de la phase eau vers la phase
air. Cela peut étre considéré comme un processus physique capable de diminuer les concentrations en
polluants lors de I’écoulement d’un panache.

La loi de Henry décrit le processus de volatilisation a travers 1’équation (2.18) :

Cuir = HC4, (2.18)

ot C;, est la pression partielle du polluant dans I’air [M.L~1.T2], Caq est la concentration du polluant

dans la phase eau [mol.L~3], H est la constante de Henry [M.L2.T~2.mol~!].

Il est a noter que la constante de Henry (air/eau) peut étre exprimée avec plusieurs unités différentes.
Dans un cadre plus pratique, c’est uniquement la portion du panache de contaminants qui est au toit de

la nappe phréatique qui peut étre soumise a la volatilisation.
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2.6 Les mécanismes de la dissolution

La dissolution des NAPL’s est un mécanisme de transport important, ayant un impact sur les concentra-
tions en NAPL’s dissous et sur la durée de vie de la zone source. De plus, cela peut influencer également
les cinétiques de biodégradation des chloroéthénes car il a été démontré que de fortes concentrations en
chloroéthenes ont un effet inhibiteur significatif sur les cinétiques de transformation des chloroéthénes
(cf chapitre (3.2)).

La dissolution d’un NAPL est essentiellement due a sa solubilité ; la vitesse d’écoulement des eaux sou-
terraines, la distribution massique des NAPL dans le sous-sol, la zone de contact a 1’interface NAPL-eau,
la distribution des pores du milieu et les coefficients de diffusion des composés organiques impliqués
sont d’autres facteurs importants (Alvarez et Illman (2006)).

La concentration en phase aqueuse a I’équilibre de chaque composé dans un mélange de NAPL’s peut

étre approximée avec la loi de Raoult selon I’équation (2.19).

Crm = XmCsat (2.19)

ot C,, est la solubilité d’un composé m dans I’eau (mol.L~1), X,,, est la fraction molaire du composé m
dans le mélange de NAPL’s (adimensionnel) et C,44 est la solubilité du composé m dans sa forme pure

(mol.L™1).

Sous la forme la plus simple, le taux de transfert de masse N [M.T~!] peut étre exprimé mathématique-

ment selon 1’équation (2.20).

N = K.ACAg (2.20)

ot K, est le coefficient de transfert de masse [L.T~!], AC est la différence de concentration entre la
solubilité et la concentration en phase aqueuse dans les eaux souterraines [M.L73] et Ag est ’aire de

contact interfacial [L2] entre les deux phases.

Le mécanisme principal conduisant au transfert de masse a partir des NAPL’s est le gradient de concen-
tration qui se développe de I’autre c6té de la couche limite. Un certain nombre de modeles ont été dé-
veloppés pour décrire les coefficients de transfert de masse lors de la dissolution de phases immiscibles.
Les deux modeles les plus couramment utilisés pour illustrer les phénomenes de dissolution des NAPL’s

dans le sous-sol sont le modele de film stagnant et le modele de film pénétrant (Alvarez et Illman (2006)).
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2.7 L’hydrolyse et la déshydrohalogénation

2.7.1 DL’ hydrolyse

L’hydrolyse est une réaction de substitution ou le contaminant réagit avec de I’eau ; le substituant halo-
géné est alors remplacé par un groupement hydroxyle. C’est un processus entrainant la formation d’al-

cools et d’alcenes selon les équations (2.21) et (2.22).

RX + HOH — ROH + HX 2.21)

ch — CHQX — HQC = CHQ + HX (2.22)

L’hydrolyse favorise la formation de composés organiques, qui ont une tendance plus importante a tre
dégradés par voie biologique.
Les solvants chlorés plus substitués sont plus résistants a 1’hydrolyse par rapport aux solvants chlorés

moins substitués comme les isomeres du dichloroéthylene et le chlorure de vinyle (Jeffers et al. (1989)).

2.7.2 La déshydrohalogénation

Deux réactions abiotiques de déchloration réductrice peuvent étre rencontrées dans le sous-sol :

- ’hydrogénolyse,

- la dihaloélimination.

Ces réactions sont thermodynamiquement possibles en conditions réductrices : il est par ailleurs fréquent
de ne pas observer ces réactions lorsque I’activité biologique est nulle, méme si une telle activité est

seulement indirectement responsable de ces réactions.

2.7.2.1 PL’hydrogénolyse

L’hydrogénolyse est caractérisée par le remplacement d’un atome de chlore par un atome d’hydrogene.

2.7.2.2 La dihaloélimination

La dihaloélimination favorise 1’élimination de deux atomes de chlore et la formation d’une double liaison

carbone-carbone.
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Globalement, [’hydrolyse et la déshydrohalogénation sont des réactions thermodynamiquement possibles
en conditions réductrices. En revanche, elles sont impossibles en ’absence d’une activité biologique,
méme si cette activité est indirectement responsable de ces réactions. Ces derniéres ne sont pas considé-
rées comme abiotiques. En effet, il est possible qu’une activité microbienne soit nécessaire pour rendre

réducteur.
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Chapitre 3. La biodégradation des chloroéthénes dans les eaux souterraines

3.1 Processus biotiques de dégradation des chloroéthenes

Parmi tous les mécanismes physiques, chimiques et biologiques régissant 1’ Atténuation Naturelle, ce
sont les processus biotiques et particulierement la déchloration réductrice qui apparait étre le processus
majeur de dégradation des chloroéthénes dans les eaux souterraines (Aulenta et al. (2006)).

La dégradation par voie biologique des éthenes chlorés est possible selon deux modes :

- métabolique : les chloroétheénes se comportent comme des accepteurs d’électrons ou des donneurs
d’électrons, ces ensembles de réactions nécessitent la croissance de bactéries spécifiques et la production
d’énergie,

- cométabolique : les chloroéthénes sont dégradés par I’intermédiaire d’enzymes ou de cofacteurs issus

de I’activité de bactéries non impliquées directement dans la biodégradation des chloroéthénes.

La figure 3.1 ci-dessous recense les différentes voies de biodégradation possibles pour les chloroéthénes.

Biodégradation aérobie | Biodégradation anaérobie

Composé | Directe! Cométabolisme''? | Directe! Cométabolisme?
PCE Non Non Oui Oui
TCE Non Oui Oui Oui
cDCE Non Oui Oui Oui
tDCE Non Oui Oui Oui
CvV Oui Oui Oui Oui

TABLE 3.1 — Mécanismes de biodégradation aérobie et anaérobie des chloroéthenes(! : US-EPA (2000),

2. Semprini (1997))

Ces deux mécanismes, qui sont possibles par voie aérobie ou anaérobie, vont étre décrits plus précisément

dans les paragraphes suivants.

3.1.1 La dégradation aérobie directe

Ce mécanisme est basé sur la réaction entre le donneur d’électrons, le solvant chloré a dégrader et un
accepteur d’électrons, I’oxygene dissous. Ces réactions n’ont pas été observées dans le cas des chloroé-
theénes tres substitués tels que le PCE et le TCE.

C’est uniquement avec des chloroéthénes peu substitués comme les isomeres du DCE ou le CV que la

conversion aérobie des chloroéthénes est possible ; ces réactions ont été cependant relativement peu ob-
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servées au laboratoire et sur le terrain (Wiedemeier et al. (1999)).
Les sous-produits de dégradation formés au cours de ce mécanisme sont le COs, 1’eau et les ions chlo-

rures.

3.1.2 La déchloration réductrice

La déchloration réductrice définit I’ensemble des processus biologiques permettant la biodégradation des
chloroéthénes par des réactions de réduction. Dans ce cas, le chloroéthéne joue le role d’accepteur d’élec-
trons ; le donneur d’électrons final de ces réactions étant I’hydrogene dissous. La déchloration réductrice
est effective aussi bien par métabolisme direct que par cométabolisme.

Le principe de ce mécanisme est fondé sur des substitutions séquentielles d’atomes de chlore par des
atomes d’hydrogene. Plusieurs réactions d’oxydoréduction vont ainsi se produire. Si le contaminant
d’origine est le PCE, celui-ci est alors successivement converti en TCE, puis majoritairement en cis-
1,2-DCE, ensuite en CV et finalement en éthyléne, un composé non toxique aussi bien pour I’homme
que pour le milieu naturel.

Cet ensemble de réactions est fortement dépendant du potentiel d’oxydoréduction et chaque étape de
dégradation implique la diminution du potentiel d’oxydoréduction.

Les transformations du PCE et du TCE ont été largement démontrées dans des études de laboratoire et sur
des sites réels (Freedman et Gossett (1989), DiStefano et al. (1991), Tandoi et al. (1994), Maymo-Gatell
et al. (1997)). En revanche, il est relativement fréquent d’observer I’accumulation de cis-1,2-DCE et de
CV (Freedman et Gossett (1989), Tandoi et al. (1994)). Cela peut entrainer I’accroissement de la pollu-
tion. En effet, ’accumulation de chlorure de vinyle peut étre préoccupante en raison de ses propriétés

cancérigenes.

3.1.3 Le cométabolisme

Le cométabolisme est défini comme un processus par lequel une substance est soumise a une biodégrada-
tion catalysée par une enzyme résultant d’une activité microbienne étrangere a la déchloration réductrice.

Nous distinguons le cométabolisme aérobie et anaérobie.

3.1.3.1 Le cométabolisme aérobie

Dans le cas ol certains micro-organismes sont relativement peu spécifiques, les enzymes seraient alors
employées pour d’autres fonctions telles que la dégradation de composés non impliqués dans leur propre

métabolisme. Ainsi, I’oxydation des chloroéthénes par 1’intermédiaire de ces enzymes ou cofacteurs est
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possible, a I’exception du PCE en raison de son caractére trop substitué (Vogel (1994)).

En général, I’oxydation des chloroéthénes par cométabolisme aérobie est effective en présence d’en-
zymes appartenant a la classe des mono ou dioxygénases.

Ce mécanisme reste pour autant difficilement observable sur le terrain, il est négligé dans un grand

nombre de cas.

3.1.3.2 Le cométabolisme anaérobie

Le cométabolisme anaérobie est observé essentiellement avec les enzymes ou cofacteurs suivants : hé-
matines, porphyrines a cobalt ou corrinoides et le cofacteur F430 ou porphyrine : une substance non
protéique et spécifique des méthanogenes. Les bactéries susceptibles d’étre impliquées dans la mise en
place d’un environnement anaérobie important sont des micro-organismes qui se développent dans des

conditions d’oxydoréduction relativement proches de celles des organismes déchlorateurs.

3.1.3.3 Conclusion

A partir de tous les processus biologiques impliqués dans 1’ Atténuation Naturelle, nous pouvons mettre
en évidence que les déchlorations réductrices completes du PCE et du TCE ont lieu essentiellement par
voie métabolique anaérobie. Ainsi, la biodégradation des chloroétheénes les plus substitués est favori-
sée dans des conditions fortement réductrices ou les populations bactériennes déchloratrices tirent leur
énergie de cette séquence de réactions. Ce sont des réactions microbiennes qui sont régies par la ciné-
tique chimique. Nous allons décrire dans la partie suivante les différents facteurs ayant une influence
sur la dégradation des chloroéthenes les plus substitués et en particulier les conditions biogéochimiques

favorables a la déchloration réductrice.

3.2 Les conditions biogéochimiques nécessaires a I’occurrence de la dé-

chloration réductrice directe des chloroéthenes

3.2.1 Les facteurs influencant les cinétiques de dégradation des chloroéthénes

Un grand nombre de facteurs sont impliqués dans la réussite de la déchloration réductrice des chloroé-
thenes. Dans le chapitre 3, nous nous sommes focalisés sur la déchloration réductrice directe métabolique
qui a été largement démontrée comme étant le mécanisme de dégradation majeur des chloroéthénes lors
de I’ Atténuation Naturelle (Come et al. (2007)).

Parmi tous les facteurs impliqués dans les processus microbiens, les conditions d’oxydoréduction ayant
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lieu en zone saturée sont des parametres trées importants. Un environnement anaérobie est nécessaire
pour I’occurrence de la biodégradation des chloroéthénes les plus substitués comme le PCE et le TCE

(Bouwer (1994), He et al. (2003)).

3.2.2 L’occurrence de conditions réductrices favorables

L’occurrence d’un environnement fortement réducteur est dépendante de la vie microbienne et par consé-
quent des sources d’énergie présentes dans la zone saturée. Ces sources d’énergie peuvent étre de la
matiere organique ainsi que des accepteurs d’électrons inorganiques (oxygene, nitrates, Mn(I'V), Fe(III),
sulfates et COy) .

Les métabolismes de ces différents micro-organismes sont tous caractérisés par des séquences de réac-
tions de transfert d’électrons appelées "Terminal Electron Accepting Process" ou TEAP.

Les TEAP fréquemment rencontrés dans la zone saturée sont la respiration aérobie (réduction de I’oxy-
gene en eau), la dénitrification (réduction des nitrates en Ns), la réduction du Mn(IV) en Mn(Il), la
réduction du Fe(IIl) en Fe(Il), la sulfato-réduction (réduction des ions sulfates en ions sulfures) et la
méthanogénese (réduction du CO5 en méthane).

Alors que la déchloration réductrice des chloroéthénes se produit, un certain nombre d’accepteurs d’élec-
trons présents dans la zone saturée doivent €tre totalement consommés.

La suite de ce chapitre évoquera les consommations successives des accepteurs d’électrons puis les condi-

tions physico-chimiques de dégradation des chloroéthenes.

3.2.2.1 La consommation d’oxygene

Parmi tous les accepteurs d’électrons cités dans le paragraphe précédent, I’oxygene présente le pou-
voir oxydant le plus élevé. Ainsi, le métabolisme aérobie est le processus prédominant uniquement en
présence d’oxygene. Lorsque la matiere organique et I’oxygene sont présents simultanément, la consom-
mation d’oxygene est prédominante et le milieu devient par la suite dépourvu d’oxygene ; les conditions

d’oxydoréduction deviennent alors réductrices.

3.2.2.2 La dénitrification

Le métabolisme anaérobie similaire a la consommation d’oxygene est la dénitrification, ou les ions ni-
trates sont réduits en No moléculaire. Ce processus microbien fait suite a la consommation d’oxygene ;
les ions nitrates peuvent étre rencontrés dans le sous-sol, leur présence est essentiellement due a des

apports anthropiques.
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3.2.2.3 Laréduction du Fe(IIT) en Fe(II)

Le Fe(Ill) est I’espece ayant le pouvoir oxydant le plus élevé apres I’oxygene et les ions nitrates. Dans
les eaux souterraines, les especes prédominantes du fer sont le Fe(Il) et le Fe(Ill) présents sous forme
d’oxyhydroxydes de fer. Un grand nombre d’especes bactériennes sont capables d’accélérer la dissolution

d’oxhydroxydes de fer dans le sous-sol et favoriser la libération de Fe(III).

3.2.2.4 Laréduction du Mn(IV) en Mn(II)

Les micro-organismes dégradant le Mn(IV) en Mn(II) sont également capables d’effectuer les mémes
réactions mentionnées dans le paragraphe précédent. Ces deux métaux ont donc une influence trés impor-
tante dans le comportement géochimique de la zone saturée ; en particulier, le rdle des micro-organismes

dégradant le Fe(IIl) et le Mn(IV) sur la transformation de la matiere organique.

3.2.2.5 La sulfato-réduction

Les ions sulfates peuvent étre également impliqués dans la dégradation de la matieére organique du sous
sol (Lovley et Chapelle (1995)). Les réactions que sont capables d’effectuer les microorganismes sulfato-
réducteurs sont les mémes que celles qui dégradent le Fe(Ill) en Fe(II). La conversion des ions sulfates
entraine la libération d’ions hydrogénosulfates HS ™.

Les présences simultanées d’especes sulfurées réduites comme les ions HS™ et S2~ et de Fe(II) condi-
tionnent fortement la précipitation de sulfure de fer FeS, qui est un bon indicateur du caractere réduit
d’un milieu.

La réaction de réduction des ions sulfates est effective si le potentiel d’oxydoréduction est fortement

réducteur (Lovley et Chapelle (1995)) ; ce qui est également le cas pour la méthanogénese.

3.2.2.6 Lafermentation de matiére organique

C’est un mécanisme favorisant la transformation de composés organiques en substances organiques di-
rectement utilisables par la cellule. En environnement saturé, les sous-produits de fermentation dépendent
du produit pere dégradé. Ces produits peuvent etre généralement le dihydrogeéne dissous, les ions acétate
ainsi que des acides gras volatils, dont 1’acide propionique et I’acide butyrique (Aulenta et al. (2006)).

Les mécanismes de dégradation de la matiere organique seront décrits plus précisément dans la suite de

ce chapitre.
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3.2.2.7 La méthanogénese

Le processus de méthanogénese est illustré par I’équation (3.1).

8e” +8HT + COQ(Q) = CH4(g) + 2H50 3.1)

C’est un processus ou le CO» est converti en méthane. La présence de méthane caractérise un environne-

ment fortement réducteur.

3.2.2.8 Existence de la compétition entre les différents TEAP en milieu saturé en eau

Selon Lovley et Phillips (1987), les compétitions pour la fixation des donneurs d’électrons entre les orga-
nismes ferro-réducteurs, sulfato-réducteurs et méthanogenes sont les facteurs prépondérants controlant
la distribution des processus redox dans les eaux souterraines. Comme il a été précisé précédemment, les
deux donneurs d’électrons finaux susceptibles d’étre utilisés par les micro-organismes du sous-sol sont
I’hydrogene et I’acétate, les sous produits de dégradation de la matiere organique naturelle ou anthro-
pique générés en plus grande quantité.

Une étude rapporte que les micro-organismes ferro-réducteurs peuvent inhiber la consommation d’hy-
drogene ou d’ions acétate par les micro-organismes sulfato-réducteurs et méthanogenes, en maintenant
les teneurs en Hs et en acétate a des niveaux faibles (Lovley et Phillips (1987)).

Les différentes concentrations en Hy nécessaires pour I’exécution de plusieurs réactions redox sont re-
portées dans le tableau 3.2 ci-apres. Ces valeurs correspondent aux limites thermodynamiques pour 1’uti-

lisation des accepteurs d’électrons en présence d’hydrogene.

3.2.2.9 Concurrence entre la déchloration réductrice et la méthanogénese

La compétition entre les micro-organismes déchlorateurs et les autres micro-organismes du sol est éga-
lement possible. Différentes études ont démontré que les organismes dégradant les chloroéthénes étaient
capables de concurrencer les organismes méthanogeénes lorsque 1’hydrogene dissous était présent en
faible concentration (Ballapragada ef al. (1997b), Luijten et al. (2003)).

Ainsi, la production de faibles quantités d’hydrogeéne serait favorable a la réussite de la déchloration ré-
ductrice. L’emploi de substrats organiques fermentés lentement tels que les acides gras volatils (AGV)
pourrait alors étre efficace pour favoriser la déchloration réductrice au détriment de la méthanogénese

(Fennell et al. (1997)).
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Processus redox Concentration seuil en H, (nM) Références
Dénitrification < 0,05 Lovley et al. (1994)
Mangano-réduction < 0,05 Lovley et al. (1994)
0,2 Lovley et al. (1994)
Ferro-réduction
0,1-0,8 Chapelle et al. (1996)
1-1,5 Lovley et al. (1994)
Sulfato-réduction 1-4 Chapelle et al. (1996)
2,5 Hoelen et Reinhard (2004)
2 Yang et McCarty (1998)
Déchloration réductrice
<03 Loffler et al. (1999)
Conversion du TCE 0,7
Hoelen et Reinhard (2004)
Conversion du ¢cDCE et du CV 1,6
7-10 Lovley et al. (1994)
7 Chapelle et al. (1996)
Méthanogénese
7-11 Yang et McCarty (1998)
5-95 Ballapragada et al. (1997b)
Homoacétogénese 400 Yang et McCarty (1998)

TABLE 3.2 — Revue des concentrations seuil en hydrogene pour plusieurs processus redox

3.2.2.10 Concurrence entre la déchloration réductrice et la sulfato-réduction

Le tableau 3.2 démontre 1’éventualité que la déchloration réductrice des chloroéthenes et la sulfato-
réduction soient effectives simultanément. Globalement, les concentrations seuil en Hs pour la sulfato-
réduction sont comprises entre 1 et 4 nM ; celles correspondant a la déchloration réductrice des chloroé-
thénes étant 1égerement plus faibles (0,3 a 2 nM).

Aulenta et al. (2007a) confirment que les ions sulfates ont un effet néfaste sur les taux de dégradation
des solvants chlorés. Des concentrations en Ho comprises entre 0,7 et 2,9 nM, dues a I’activité sulfato-
réductrice, seraient une cause de I’effet négatif des sulfates sur la dégradation des chloroéthénes. De plus,
dans des aquiferes contaminés chargés en ions sulfates, 1’activité sulfato-réductrice est prédominante et
I’hydrogene est essentiellement consommé par les micro-organismes sulfato-réducteurs. La déchloration
réductrice est alors fortement limitée par les concentrations en Hs ; ce qui entrainerait de faibles taux de
dégradation.

A partir du niveau seuil en Hy, plus faible pour les organismes déchlorateurs que pour les organismes
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sulfato-réducteurs, il a été également proposé d’employer un donneur d’électrons produisant de faibles
quantités d’hydrogeéne, comme 1’acide butyrique.

La quantité de donneurs d’électrons prend alors toute son importance. En effet, Aulenta et al. (2007a)
suggerent 1’ajout d’un exces de donneurs d’électrons pour faciliter la consommation rapide des ions sul-
fates dans des aquiferes fortement chargés en sulfates.

A T’inverse, Hoelen et Reinhard (2004) ont montré que la déchloration réductrice complete du TCE en
éthyléne était possible avec des teneurs en sulfates entre 100 et 250 mg.L~!. Ils ont également sug-
géré que la dégradation complete des ions sulfates n’était pas nécessaire pour observer la transformation
complete du TCE. Le toluene a été employé comme donneur d’électrons et a contribué a stimuler effica-
cement la déchloration réductrice compléte du TCE dans un aquifere pollué chargé en sulfates (Hoelen

et Reinhard (2004)).

3.2.2.11 En résumé

La compétition entre les divers micro-organismes du sous-sol pour la fixation de I’hydrogéne, issu de
la fermentation de matiere organique, controle fortement les mécanismes redox prépondérants dans le
sous-sol.

La consommation de I’hydrogene par les organismes déchlorateurs peut étre favorisée en minimisant la
production d’hydrogeéne ; cela limiterait la croissance de micro-organismes méthanogenes.

L’utilisation de I’hydrogene par les organismes déchlorateurs peut en revanche étre inhibée en fonc-
tion des teneurs en sulfates. Si ces derniéres sont importantes, I’hydrogene est alors essentiellement
consommé par les bactéries sulfato-réductrices qui favorisent la dégradation des sulfates, et ce quelque
soit la teneur initiale en matiere organique.

La nature du donneur d’électrons est donc un facteur primordial dans la réussite de la déchloration ré-
ductrice tout comme [’environnement d’étude et particulierement les cultures microbiennes employées,
les donneurs d’électrons disponibles et les conditions d’oxydoréduction prépondérantes ayant lieu sur le
site d’étude.

Nous allons décrire les différents donneurs d’électrons ainsi que leurs mécanismes de biodégradation

qui peuvent étre utilisés pour soutenir la déchloration réductrice directe métabolique.
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3.3 Les donneurs d’électrons utilisables par les populations bactériennes

déchloratrices

La déchloration réductrice des chloroéthénes est fortement dépendante des conditions d’oxydoréduction
ayant lieu en zone saturée. Le régime redox est lui-mé&me fortement influencé par 1’activité microbienne

du sous-sol.

Plusieurs facteurs clés régissent la réussite de ces réactions microbiennes en zone saturée, ils sont pré-
sentés selon les points suivants :

- les accepteurs d’électrons,

- les donneurs d’électrons,

- les grandeurs physico-chimiques de base (pH, température).

Tous ces parametres doivent étre pris en compte car ils peuvent avoir une grande influence sur les ciné-
tiques de dégradation de tous les chloroéthénes.

La matiere organique est nécessaire pour la réussite de la déchloration réductrice directe anaérobie et
pour tous les autres processus microbiens majeurs ayant lieu en zone saturée. En effet, chaque processus
microbien inclut un accepteur d’électrons qui joue le réle d’oxydant et un donneur d’électrons, qui est le
réducteur.

Plusieurs donneurs d’électrons différents peuvent €tre employés pour apporter les électrons nécessaires a
la déchloration réductrice directe anaérobie. Ce sont des especes organiques qui sont dégradées, par des
micro-organismes fermentateurs, majoritairement en acétate et en Hs.

Il a été démontré que I’hydrogene était la plupart du temps le donneur d’électrons final dans le processus
de déchloration réductrice directe anaérobie, ol les micro-organismes déchlorateurs utilisent directement
I’hydrogene (Loffler et al. (1997), Gerritse et al. (1997), Miller et al. (1997), Holliger et al. (1993), Wild
et al. (1995)).

L’hydrogene peut étre employé comme donneurs d’électrons dans plusieurs processus redox. C’est ainsi
qu’une compétition peut s’exercer entre les différents micro-organismes du sous-sol pour la fixation de
Hs. En outre, il a été clairement démontré que I’absence de donneurs d’électrons empéchait la déchlora-
tion réductrice de se produire (Freedman et Gossett (1989)). Les donneurs d’électrons, les plus utilisés

pour soutenir la déchloration réductrice directe des chloroétheénes, sont décrits dans la suite de ce chapitre.
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3.3.1 L’éthanol

L’éthanol est un substrat organique générant de fortes quantités d’hydrogene. Il peut étre employé a la
fois comme donneur d’électrons et comme source de carbone. La fermentation de 1’éthanol favorise la
formation d’acides gras comme I’acide propionique et 1’acide acétique ainsi que de I’hydrogene dissous,

du méthane et du COs selon les équations (3.2), (3.3), (3.4) et (3.5).

CH3CHyOH + HO — CH3COOH + 2H (3.2)
3CH3CHyOH +2C0y — 2CH3CH,COOH + CH3COOH + HyO (3.3)
CH3CHyCOOH + 2H20 — CH3COOH + CO2 + 3H> (3.4)
CH3COOH — CHy + CO9 (3.5)

L’équation (3.2) représente la dégradation de 1’éthanol en hydrogene et en acide acétique. L’ équation
(3.3) représente la dégradation de 1’éthanol en acide propionique et en acide acétique. L’équation (3.4)
représente la dégradation de 1’acide propionique en acide acétique et en hydrogene. L’ équation (3.5) re-
présente la dégradation de I’acide acétique en dioxyde de carbone et méthane.

Plusieurs études démontrent que 1’éthanol est un donneur d’électrons possible pour stimuler la déchlora-
tion réductrice des chloroéthénes. En effet, en présence d’éthanol, Gibson et Sewell (1992) ont pu mettre
en évidence la conversion du PCE en TCE apres 6 jours d’incubation. En revanche, la transformation
complete de chloroéthénes en éthylene dans un réacteur anaérobie granulaire débute lentement ; la vi-
tesse de dégradation des chloroétheénes devient plus importante avec le temps (Wu et al. (1995)).

Une comparaison de donneurs d’électrons selon Fennell ef al. (1997) a également démontré que I’ éthanol
était un donneur d’électrons plus adapté pour la dégradation de chloroéthénes en présence de bactéries

anaérobies strictes.

3.3.2 Le méthanol

Le méthanol a été étudié fréquemment dans la littérature du fait de sa présence comme polluant historique
sur un grand nombre de sites contaminés et donc de sa capacité a stimuler la déchloration réductrice
anaérobie.

Le méthanol peut €tre également employé comme donneur d’électrons. Il est plutot considéré comme un
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substrat pour la méthanogénése (Duhamel ef al. (2002)). Les études concernant 1’ utilisation du méthanol
comme donneur d’électrons pour stimuler la déchloration réductrice directe anaérobie des chloroéthénes
ont révélé des résultats sujets a discussion.

En effet, Gibson et Sewell (1992) n’ont pas observé de dégradation des chloroéthenes au-dessus de
ce qui a été observé sur les témoins. A I'inverse, la conversion lente de chloroéthénes en éthyléne a
été démontrée avec du méthanol dans un réacteur anaérobie équipé de granules (Wu et al. (1995)). La
déchloration réductrice anaérobie du PCE est possible également avec le méthanol ; Fogel et al. (1995)
ont observé la conversion complete du PCE en CV avec la production d’une faible quantité d’éthyléne.
En revanche, les bactéries anaérobies strictes utilisent le méthanol moins efficacement que le lactate ou

I’éthanol.

3.3.3 Les acides gras volatils (AGV)
3.3.3.1 DP’acide propionique

Les AGV ont été également souvent étudiés dans le contexte de la déchloration réductrice anaérobie di-
recte des chloroéthénes. En particulier, I’ion propionate favorise la dégradation des chloroéthénes mais
que cette biotransformation est plus lente par rapport a d’autres donneurs d’électrons. Gibson et Sewell
(1992) ont remarqué que la production de fortes quantités de sous-produits de dégradation du PCE était
précédée d’un temps d’incubation relativement important. De plus, Wu et al. (1995) ont confirmé cette
hypotheése dans un réacteur granulaire anaérobie ou la dégradation des chloroétheénes en éthylene était
lente et ensuite rapide.

Une autre étude sur I’emploi des AGV comme donneurs d’électrons pour soutenir la déchloration réduc-
trice a permis de démontrer que les AGV favorisaient la conversion des chloroétheénes seulement a court

terme, a I’inverse de 1’éthanol ou du lactate (Fennell ez al. (1997)).

3.3.3.2 DP’acétate

L’ion acétate est important dans le processus de déchloration réductrice anaérobie directe car la fer-
mentation de plusieurs donneurs d’électrons, dont le lactate et I’éthanol, favorise la formation d’acétate
(Pavlostathis et al. (2003)).

Les ions acétate peuvent également étre employés comme donneurs d’électrons dans le processus de dé-
halogénation. A I'inverse du propionate, I’'ion acétate est un substrat généré selon plusieurs réactions de
fermentation, et notamment la décomposition du butyrate et du lactate. La comparaison entre le propio-

nate et I’acétate pour soutenir la déchloration réductrice des solvants chlorés reste difficile a identifier, du
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fait de leur similarité.

Cependant, I’acétate apparait bien moins efficace que 1’éthanol ou le lactate, Gibson et Sewell (1992)
n’ont pas mis en évidence la dégradation du PCE en présence d’ions acétate. Wu et al. (1995) ont dé-
montré avec succes I’emploi de I’ion acétate pour stimuler la dégradation des chloroéthenes en éthylene,
la vitesse de la réaction est plus lente en présence d’ions acétate qu’avec de I’éthanol ou du lactate. La
conversion de PCE en TCE et en cDCE avec de faibles quantités de CV avec I’ion acétate a également
été observée par Fennell et al. (1997).

Globalement, il semble que I’ion acétate est moins efficace que le lactate et 1I’éthanol pour favoriser la

déchloration réductrice des chloroéthénes.

3.3.3.3 Conclusion sur les donneurs d’électrons

La déchloration réductrice directe anaérobie des chloroéthénes peut étre stimulée par un grand nombre
de donneurs d’électrons différents. La plupart de ces donneurs d’électrons sont fermentés en ions acétate
et en Hs.

Il a été mis en évidence que pour la dégradation du PCE jusqu’au cDCE, le donneur d’électrons final
employé, aussi bien par les organismes déchlorateurs que par les autres organismes présents dans la zone
saturée, peut étre soit 1’acétate soit Ho, avec une préférence pour Hy. Lors de la conversion du cDCE en
éthylene, c’est uniquement I’hydrogeéne qui est utilisé pour favoriser la déchloration réductrice (Aulenta

et al. (2007b)).

3.3.4 Les autres facteurs physico-chimiques influencant la déchloration réductrice des

chloroéthenes
3.3.4.1 La température

Une étude récente de Friis et al. (2007) définit des gammes de température, ol la déchloration réductrice
du TCE avec la population bactérienne déchloratrice KB-17M est inhibée. Il est observé que la conver-
sion du TCE est inhibée a des températures de 50 et 60 °C. De plus, le taux de déchloration est différent
suivant le donneur d’électrons utilisé ; la transformation totale du TCE en éthylene est plus efficace avec
du lactate qu’avec du propionate. Les gammes optimales de température pour la déchloration réductrice
complete du TCE en éthyléne sont respectivement avec le lactate et le propionate, de 10 a 30 °C et de 15
a 30 °C. Globalement, les taux de déchloration et les taux maximum d’utilisation de I’hydrogene sont les
plus importants a une température de 30 °C. Le tableau 3.3 ci-apres reporte plusieurs gammes ou valeurs

de température pour lesquelles la déchloration réductrice des chloroéthenes est la plus rapide.
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Température .
Culture employée Processus Références
()
PER-K23 PCE — Ethane 25-35 Holliger et al. (1993)
Isolat du site Road
PCE — Ethyléne 22-30 He et al. (2003)
Bachman
Culture mixte PCE — CV 35 Zhuang et Pavlostathis (1995)
Dehalospirillum .
30 Luijten er al. (2003)
multivorans PCE — ¢DCE
Culture isolée 62 Kengen et al. (1999)
Souche KB-17# TCE — Ethyléne 15-30 Friis et al. (2007)
Souche PCE1 TCE — ¢cDCE 34-38 Gerritse et al. (1996)

TABLE 3.3 — Gammes et valeurs de température correspondant a des taux de croissance et des taux de

déchloration maximaux

La déchloration réductrice peut étre effective & des températures relativement variées. Cela démontre
que les transformations du PCE ou du TCE sont possibles aussi bien avec des cultures mésophiles que

thermophiles.

3342 LepH

La vie microbienne en milieu anaérobie est favorable selon une gamme de pH entre 6,8 et 7,6 (Lowe et al.
(1993)). Plusieurs études ont montré que la gamme de pH optimale nécessaire pour les micro-organismes
déchlorateurs était comprise entre 6,8 et 7,8 (Holliger et al. (1993), Middeldorp et al. (1999), Cope et
Hughes (2001)).

Plusieurs équipes ont étudié 1’influence du pH sur la cinétique de dégradation des chloroétheénes. Parmi
elles, Zhuang et Pavlostathis (1995) ont confirmé qu’un milieu neutre était plus favorable a la déchlora-
tion réductrice du PCE ; le rendement de la déchloration réductrice du PCE en fonction du pH est illustré
par le tableau 3.4 ci-apres.

Ainsi, des conditions acides pourraient réduire les rendements de dégradation des solvants chlorés (Adam-
son et al. (2004)) et en particulier la dégradation de solvants chlorés moins substitués tels que le cis-1,2-

DCE ou le CV (Christ et al. (2005)).
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pH | Conversion du PCE (%) | Formation de méthane (%)
4 25,4 1,3
6 72,9 73
7 97,2 100,0
8 90,9 43,5
9,5 27,3 33

TABLE 3.4 — Pourcentages de déchloration du PCE et de formation de méthane en fonction du pH appli-

qué (Zhuang et Pavlostathis (1995))

Le pH doit donc étre stabilisé et contrdlé régulierement dans une étude de biodégradation des chloroé-

theénes.

3.3.4.3 Effets de la présence d’autres contaminants sur la déchloration réductrice des chloroé-

theénes

Il est fréquent d’observer des contaminations mixtes, c’est-a-dire une contamination par différentes fa-
milles de composés chimiques. Plusieurs études ont révélé que certains composés organiques autres que
les chloroéthenes eux-mémes pouvaient avoir un impact négatif sur la déchloration réductrice.
Adamson et Parkin (1999) ont montré que la dégradation du PCE était perturbée en présence de 1,1,1-
TCA ou de TC. C’est particulierement le cas a des teneurs de 10 a 15 u M qui ont un impact négatif sur
la tranformation du PCE et du CV (Adamson et Parkin (2000)).

A T’inverse, une étude effectuée par DiStefano (1999) met en évidence qu’une culture enrichie en CV
perd, sur une durée de 115 jours, sa capacité a dégrader le CV ; ce qui se traduit par une diminution nette
de la constante de formation d’Ethyléne. En revanche, des ajouts de PCE favorisent I’augmentation de la
production d’Ethylene.

Cela démontre globalement que la déchloration réductrice est un ensemble de réactions qui peuvent étre
fortement influencées par d’autres contaminants. C’est ainsi que lors d’une étude d’une pollution de site,
I’influence de tous les polluants sur la déchloration réductrice des solvants chlorés doit €tre prise en

compte.
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3.3.5 Les cultures pures ou mixtes constituées de micro-organismes affiliés au genre De-

halococcoides

La déchloration réductrice du PCE jusqu’a I’éthylene a été démontrée pour la premiere fois par Vogel et
McCarty (1985) avec une culture mixte. Cette étude a cependant révélé une accumulation importante de
CV.

Le premier micro-organisme isolé, apte a réaliser la conversion complete du PCE en éthylene, a été
découvert par Maymo-Gatell et al. (1997); I’organisme porte le nom de Dehalococcoides ethenogenes
strain 195.

D’autres équipes ont isolé un certain nombre de cultures pures ou mixtes aptes a réaliser la déchloration
réductrice de chloroéthénes ; ces équipes ainsi que les conditions physico-chimiques appliquées sont
reportées dans le tableau 3.5 ci-apres.

Ainsi, peu de cultures pures ou mixtes capables de catalyser la conversion compléte du PCE en éthyléne
ont été isolées. De plus, une grande diversité d’organismes sont impliqués dans la déchloration réductrice

du PCE et des autres chloroéthenes.

3.4 En résumé

La plupart des populations bactériennes déchloratrices, qui utilisent les chloroéthenes comme accep-
teurs d’électrons, ont besoin d’hydrogene comme donneur d’électrons final (cf tableau 3.5).

Aussi bien dans des études de laboratoire que sur des sites réels, plusieurs types de substrats organiques
fermentables comme le méthanol, le lactate, le propionate ou I’éthanol sont utilisées comme générateurs
d’hydrogene pour la déchloration réductrice. Selon le donneur d’électrons utilisé, les teneurs en hydro-
gene générées different (Aulenta et al. (20006)).

L’ajout de substrats biodégradables peut stimuler aussi bien les micro-organismes déchlorateurs mais
également les consortiums du sous-sol comme les bactéries méthanogenes, sulfato-réductrices, homoa-
cétogenes ou nitrato-réductrices, fixant Ho ou d’autres produits de fermentation comme [’acétate.

Les micro-organismes déchlorateurs ont le potentiel de rivaliser avec les populations méthanogenes
lorsque les teneurs en hydrogene sont faibles (cf tableau 3.2). En revanche, les concentrations seuil en
Hs sont équivalentes pour la déchloration réductrice et la sulfato-réduction, ce qui impose la prise en
compte des sulfates pour I’étude de la biodégradation des solvants chlorés dans une approche multi-

échelles.
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Réaction Processus Micro-organisme(s) Références
DR Dehalococcoides ethenogenes strain 195 Maymo-Gatell et al. (1997)
Co Dehalococcoides sp. strain BAV-1 He et al. (2003)
PCE — TCE Co Desulfitobacterium PCE] Gerritse et al. (1996)
Co Desulfitobacterium frappieri TCE1 Gerritse et al. (1999)
Co Desulfuromonas michiganensis BB1 et BRS1 Sung et al. (2003)
DR Dehalococcoides ethenogenes strain 195 Maymo-Gatell et al. (1997)
Co Dehalococcoides sp. strain BAV-1 He et al. (2003)
TCE — cDCE
Co Desulfitobacterium frappieri TCEI Gerritse et al. (1999)
Co Desulfuromonas michiganensis BBI et BRS1 Sung et al. (2003)
Dehalococcoides ethenogenes strain 195 Maymo-Gatell et al. (1997)
Dehalococcoides sp. strain BAV-1 He et al. (2003)
cDCE — CV DR
Dehalococcoides sp. strain VS Cupples et al. (2003)
Dehalococcoides sp. strain FL2 Loffler er al. (2000)
Co Dehalococcoides ethenogenes strain 195 Maymo-Gatell et al. (1997)
Dehalococcoides sp. strain BAV-1 He et al. (2003)
CV — Ethylene
DR Dehalococcoides sp. strain VS Cupples et al. (2003)
Dehalococcoides sp. strain FL2 Loffler et al. (2000)

TABLE 3.5 — Les populations bactériennes contenant des organismes affiliés a Dehalococcoides (DR :

Déchloration réductrice, Co : Cométabolisme)

Ce chapitre souligne également I’importance des paramétres physico-chimiques usuels, en particulier
la température et le pH.
La suite de la partie I sera consacrée aux différents modeéles cinétiques de la littérature et également une

revue bibliographique des constantes de biodégradation des chloroéthenes a différentes échelles.
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Les constantes de biodégradation des chloroéthenes sont trés hétérogenes dans la littérature. Le classe-
ment de toutes ces données est une opération périlleuse en raison de la grande variété des conditions
biogéochimiques ou les constantes de biodégradation ont été mesurées.

Dans ce chapitre, nous nous limiterons aux valeurs de constantes de biodégradation des étheénes chlorés
mesurées au laboratoire et sur le terrain en conditions anaérobies.

Peu de documents fournissent des constantes de biodégradation mesurées dans des conditions biogéo-
chimiques similaires, a des échelles d’observation différentes. De plus, il est fréquent que toutes les
conditions physico-chimiques ne soient pas mentionnées, aussi bien dans des études de laboratoire que
sur le terrain.

Le choix du modeéle cinétique pour la représentation des réactions de biodégradation est également dif-
férent suivant les auteurs. En général, les cinétiques de biodégradation des chloroétheénes sont exprimées
selon la loi de Monod ou par des modeéles cinétiques d’ordre 0 ou 1 (Schaefer et al. (2009), Bekins et al.
(1998)).

Cette revue bibliographique servira d’état des lieux pour comparer par la suite les constantes de bio-
dégradation déterminées expérimentalement et par modélisation. La description des modeéles cinétiques
couramment employés pour la quantification de la déchloration réductrice directe anaérobie sera pré-

sentée en premier dans ce chapitre.

4.1 Les modéeles cinétiques employés dans la littérature

4.1.1 Introduction

La vitesse d’une réaction chimique est définie comme la variation de la concentration du composé parent
avec le temps ; elle est exprimée communément en mol par unité de volume et par unité de temps.
Soit une réaction simple suivante :

A—-B+C

La vitesse de la réaction v est exprimée selon I’équation (4.1) :

d[A]

0 @.1)

ou [A] représente la concentration du réactif en mol par unité de volume et t le temps.
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4.1.2 L’ordre des réactions
4.1.2.1 Laréaction d’ordre 0

Les réactions d’ordre 0 sont également fréquemment observées dans les aquiferes ; les vitesses de réac-
tion selon le modele cinétique d’ordre O sont indépendantes de la concentration en réactifs. Cela peut
suggérer que la vitesse de la réaction pourrait dépendre de la concentration d’autres especes telles que
des enzymes ou des catalyseurs chimiques.

Dans le cas de la réaction simple suivante :

L’expression de la concentration devient :

[X] = [X]o — Kkt 4.2)

ou [X] est la concentration en élément X a I’instant t, [X]y est la concentration initiale en élément X, k

est la constante de dégradation d’ordre 0 [mol.L—3.T71].

4.1.2.2 Laréaction d’ordre 1

La loi d’action de masse établit que la vitesse d’une réaction chimique varie en fonction de la concentra-
tion en réactifs.
Si nous prenons 1’exemple de la réaction simple précédente :

A—B+C

Il est supposé que la vitesse est directement et uniquement proportionnelle a la concentration en espece
A, la réaction est ainsi appelée " réaction du premier ordre ". L’expression de la vitesse de la réaction

chimique devient alors :

v = = k[A] 4.3)

ou k est la constante de vitesse de la réaction.

L’expression intégrée de 1’équation (4.3) est la suivante :

C = 0kt (4.4)

80



Chapitre 4. Cinétiques de dégradation des solvants chlorés

Si la concentration en espece A décroit lorsque la réaction se produit, la vitesse de la réaction décroit
avec le temps.

En revanche, la constante de la réaction reste inchangée et fournit une mesure adaptée de la vitesse de la
réaction.

Lorsque la réaction est du premier ordre, la constante de vitesse est en général exprimée en s~ !, d’autres
unités de temps sont également utilisées.

Pour la détermination de la constante de vitesse a partir de données expérimentales, il est nécessaire de
connaitre le nombre de termes de concentrations dans 1’expression finale de la vitesse de réaction ; cela

peut &tre connu avec I’ordre de la réaction.

4.1.2.3 Laréaction d’ordre 2

Ce sont des réactions qui sont rarement observées en laboratoire et sur le terrain dans le contexte de
pollution en chloroéthenes.

Selon I’exemple de la réaction W + X — Y + Z, la vitesse de la réaction dépend de la concentration
des deux réactifs initiaux. Ainsi, la vitesse de la réaction d’ordre 2 pour le réactif X est exprimée selon

I’équation (4.5) :

= k[W][X] (4.5)

ol [W] et [X] sont les concentrations des réactifs W et X.

4.1.3 Les cinétiques de Monod

Les cinétiques de Monod (Monod (1949)) permettent de modéliser la croissance de micro-organismes a
partir de substrats limitant la croissance.

Le modele de Monod suppose que I’augmentation de la biomasse est liée a la biodégradation de ces sub-
strats. De plus, il est supposé que les autres conditions de croissance sont présentes. Le modele cinétique

de Monod peut étre exprimé selon I’équation (4.6) :

S

— —k 4.6
e D (4.6)

M= Umaz

ou p est le taux de croissance [T 1], Imaz €St le taux maximal de croissance [T~1], S est la concentration
en substrats [ML 3], K est la constante de demi-saturation, c¢’est-a-dire la concentration en substrat qui
permet aux micro-organismes de croitre a la moitié du taux maximal de croissance [M.L—3] etkp le taux

de décomposition microbienne [T1].

81



Chapitre 4. Cinétiques de dégradation des solvants chlorés

En supposant que la dégradation du substrat ne dépend que de la concentrations en biomasse, les varia-

tions de concentrations en substrat par rapport au temps sont alors exprimées selon 1’équation (4.7) :

dsS Hmax S kpB
T — 4.7

dt Y ( S+ Kg ) Y “.7)
ou Y est le taux de production de biomasse (mg(biomasse).mg~! de substrat utilisé) et B est la concen-

tration en biomasse (mg.L™!).

Les déterminations de Kg, tmaz, Y €t kp sont nécessaires afin de calculer les constantes de vitesse
de biodégradation par le modele cinétique de Monod. Ces grandeurs sont spécifiques d’une population

bactérienne ; leur détermination ne peut uniquement étre réalisée que par des expériences de laboratoire.

4.1.3.1 Conclusion

Lorsque la concentration en substrat [S] est trés élevée par rapport a la valeur de Kg (constante de demi-
saturation), les réactions biologiques sont supposées étre des réactions du premier ordre, en considérant
que la quantité de biomasse varie peu au cours du temps. C’est la seule approximation admise lors de
mesures de cinétiques de biodégradation dans les eaux souterraines sur le terrain et en laboratoire.

Si [S] « Kg, la réaction étudiée peut étre considérée comme une réaction d’ordre 0. Dans ce cas, les

variations de quantités de biomasse sont supposées négligeables.

4.1.4 Le modele de Michaelis-Menten

Le modele cinétique de Michaelis-Menten a également été appliqué pour la compréhension de processus
enzymatiques dans une cellule microbienne. Soit E I’enzyme et S le substrat ; les deux s’associant pour

former le complexe ES selon 1’équation (4.8) :

E+S=FES (4.8)

L’équation (4.9) relative a la formation du complexe ES est exprimée ci-dessous :

s

o = KBS “.9)

La constante d’équilibre de la réaction a été définie selon 1’équation (4.10) :

Kpg = 25 (4.10)
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Le modele de Michaelis-Menten stipule que le taux de dégradation est fonction de la concentration totale
en enzyme E;, définie commme la somme de la concentration en E et en ES. Cette approche dépend

également de la quantité de biomasse.

4.1.5 Les modeles cinétiques limités par les réactifs mis en jeu

Nous nous basons sur le modele cinétique de Monod (Monod (1949)). Schirmer et al. (1999) ont réalisé
une étude portant sur la dégradation du xylene. Cette équipe a supposé que 1’oxygene était disponible
en exces; ce qui n’est pas le cas au bord des panaches de BTEX (Benzene, Toluene, Ethylbenzene,
Xylene) dans un aquifere. En effet, du fait de la dispersion et de la diffusion moléculaire dans le panache,
I’oxygene peut limiter les cinétiques de biodégradation, d’ou le fait que certains réactifs peuvent étre des
substrats limitants dans le cas de la biodégradation.

La dépendance de certaines réactions peut étre modélisée avec 1’équation multiplicative de Monod ou
la teneur en accepteurs d’électrons apparait comme un multiplicateur de la méme forme qu’un donneur
d’électrons (Macquarrie et Sudicky (1990), Schirmer et al. (2000), Prommer et al. (2000)). Dans le cas

de I’oxygene, 1’équation (4.11) a été définie :

ﬁ _ _< kmaxS > < kmax,Ongg > (4 11)
dt kij2 +5) \ k120, + mo, '

ou Ky /20, est la constante de demi-saturation pour I’oxygene [mol.L—3] and Kpmaz,0, €st le taux multi-
plicateur maximal pour I’oxygene.

Si d’autres donneurs d’électrons sont présents, comme les ions nitrates, une autre équation relative a la
dégradation doit étre écrite pour le méme substrat en utilisant NO; au lieu de I’oxygene dans la partie
multiplicatrice. De plus, si ces oxydants peuvent étre employés progressivement, un autre multiplicateur
doit étre ajouté afin de limiter les réactions jusqu’a disparition complete des oxydants. Ce modele peut
également étre utilisé pour introduire des facteurs limitants.

Un grand nombre d’études portent sur la modélisation de cinétiques de dégradation des chloroéthenes.
En revanche, relativement peu de travaux sont focalisés sur des données expérimentales mettant en évi-
dence des cinétiques de dégradation limitées par des accepteurs ou des donneurs d’électrons (Haston et

McCarty (1999)).
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4.1.6 Temps de demi-vie d’un polluant

C’est une grandeur cinétique qui semble plus facile a visualiser qu’une constante de dégradation ; cela

donne une meilleure approche sur la longévité d’un polluant dans les eaux souterraines.

Selon le modele cinétique du premier ordre, nous allons intégrer 1’équation (4.3) (cf paragraphe 4.1.2.2) :
1. (Ao

Pour le calcul du temps de demi-vie, qui correspond a la durée au bout de laquelle 50 % du polluant est

dégradé, nous considérons que t = t; /5. L’expression devient alors :

[A]ly = ~— (4.13)

Pour une cinétique d’ordre 1, I’expression finale du temps de demi-vie en fonction de la constante de
vitesse de la réaction k est :
In2

L’expression suivante du temps de demi-vie est valable pour une cinétique d’ordre O :

C
tryy = 2—]2 (4.15)

4.2 Comparaison des différents modeles cinétiques employés pour esti-

mer la biodégradation dans le sous-sol

Le modele cinétique du premier ordre a été souvent employé pour I’estimation de la biodégradation
in situ sur des sites pollués (Wiedemeier et al. (1999), Bauer et al. (2006)). Cependant, ces modeles
semblent souvent étre imprécis ou incorrects (Beyer et al. (2006)). En effet, cela négligerait des proces-
sus physiques liés a I’ Atténuation Naturelle comme le mélange dispersif. Ainsi, Newell et al. (2002) ont
considéré que les constantes du premier ordre décrivaient mieux I’atténuation de la masse de pollution
que les cinétiques locales de biodégradation in situ.

Le modele cinétique de Michaelis-Menten, également appelé modele cinétique de Monod sans crois-
sance, est, quant a lui, peu utilisé pour décrire les phénomenes de biodégradation dans les aquiféres
(Bekins et al. (1998), Beyer et al. (2006)). Ce modele originaire de la biochimie suppose que la quantité

d’enzymes reste constante durant I’expérience. L’ application du modele cinétique de Michaelis-Menten
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implique les hypotheses suivantes (Beyer et al. (2006)) :

- la vitesse de biodégradation est uniquement liée a la concentration en polluants,

- le nombre et I’activité des micro-organismes responsables de la biodégradation ne varient pas dans le
temps.

Ces modeles cinétiques du premier ordre et de Michaelis-Menten négligent d’autres facteurs tels que la
limitation du débit des substrats par la quantité des enzymes responsables de la dégradation et des ac-
cepteurs d’électrons, la présence de substances inhibitrices, les variations de I’activité et du nombre de
micro-organismes, la dépendance des voies de dégradation sur les conditions locales redox, 1’adsorption

des composés non-polaires sur les particules de surface (Blum et al. (2009)).

4.3 Revue de constantes de dégradation des chloroéthenes

4.3.1 A Péchelle laboratoire

Le tableau 4.1 ci-apres évoque des valeurs de constantes de dégradation des chloroéthénes du premier
ordre sur deux échelles de laboratoire différentes : les microcosmes et la colonne. Le microcosme est une
échelle d’observation statique alors que la colonne est un dispositif dynamique se rapprochant plus des
conditions réelles.

Ces quelques valeurs de constantes de dégradation du premier ordre démontrent que la biodégradation
des chloroéthenes est effective en milieu réducteur ou fortement réducteur, en particulier en conditions
sulfato-réductrices ou méthanogenes. Il semble également que ces valeurs de constantes de dégradation
soient tres disparates et ce, quelque soit I’échelle considérée ou I’environnement redox étudié.

De plus, les constantes de dégradation paraissent plus élevées a 1’échelle colonne qu’a 1’échelle mi-
crocosme. La solution alimentant la colonne est également soumise a d’autres phénomenes comme le
transport ou I’écoulement. De plus, les quantités de sol et de micro-organismes sont plus importantes.
Cela doit, entre autres, contribuer a une biodégradation plus élevée dans une colonne que dans un micro-
cosme.

Le tableau 4.1 démontre ainsi la grande variété de conditions redox ou la dégradation des solvants chlo-
rés est possible. Cependant, il est difficile de comparer avec plus de précision toutes ces valeurs car les

conditions expérimentales ne sont pas entierement mentionnées.
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Composé Echelle Conditions redox | k (j—1) Références
Meéthanogénese 0,410
Major et al. (1991)
Microcosme Sulfato-Réduction 0,180
PCE
Anaérobie 0,013 Sewell et Gibson (1991)
Colonne Anaérobie 0,04-0,41 Carr et Hughes (1998)
Ferro-Réduction 0,010 Wilson et al. (1996)
Microcosme Sulfato-Réduction 0,003 Wilson et al. (1991)
TCE Anaérobie 0,014 Kennedy et al. (2006)
Meéthanogénese 0,190
Colonne Haston et al. (1994)
Sulfato-Réduction 2,208
Meéthanogénese 0,006 Bradley et Chapelle (1997)
Microcosme
DCE Sulfato-Réduction 0,001 Weaver et al. (1995)
Colonne Méthanogénese 0,005 Weaver et al. (1995)
Microcosme Ferro-Réduction 0,007 Bradley et Chapelle (1996)
Cv
Colonne - - -

TABLE 4.1 — Valeurs de constantes de dégradation des chloroéthenes mesurées a 1’échelle laboratoire

4.3.2 A P’échelle terrain

La détermination des constantes de dégradation a 1’échelle d’un site est difficile a mettre en oeuvre. 11
est fréquent d’employer la modélisation afin d’estimer la biodégradation. Comme dans les dispositifs de
laboratoire, le tableau 4.2 ci-aprés met en évidence que les constantes de dégradation sont différentes
suivant I’environnement redox de la zone ol la mesure a été réalisée, mais également suivant la méthode
d’estimation de ces constantes.

Nous pouvons observer que les constantes de dégradation sont globalement de 2 a 3 ordres de grandeur
plus faibles a 1’échelle réelle que dans des expérimentations de laboratoire.

Selon Wiedemeier et al. (1999), le modele cinétique du premier ordre est un des plus communément
employé dans les réactions de biodégradation. Cependant, I’adaptabilité du modele du premier ordre doit
supposer que la concentration maximale des especes ayant un effet limitant sur la biodégradation soit
plus faible que la constante de demi-saturation (Bekins et al. (1998)). Or, il est impossible de connaitre la
constante de demi-saturation sans employer le modele cinétique de Monod. Ainsi, une mauvaise utilisa-
tion du modele du premier ordre pourrait masquer les influences de certains facteurs sur la déchloration

réductrice des chloroéthénes.
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Composé

Conditions redox

kG

Références

PCE

3,2.107%-4.107*

Clement et al. (2000)

TCE

Anaérobie
0,012 Devlin et al. (2004)
Méthanogénése 4,0.1072 - 4,6.1073 Nelson (1996)
0,004 Wilson et al. (1995)
Sulfato-Réduction
0,001 Swanson et al. (1996)
0,005 An et al. (2004)
Méthanogénese
0,001 Wilson et al. (1995)
Nitrato-Réduction 0,001 Wiedemeier et al. (1996)
Ferro-Réduction 0,001 Ehlke et al. (1996)

DCE

Ferro-Réduction

1,6.107%-1,9.107*

0,008

Wiedemeier et al. (1996)

Wilson et al. (1995)

Nitrato-Réduction

1,6.107%-1,9.107*

Wiedemeier et al. (1996)

0,026
Sulfato-Réduction Wilson et al. (1995)
0,001
0,003 Weaver et al. (1995)
Méthanogénese
0,009-0,011 An et al. (2004)

Cv

Nitrato-Réduction

0,0023 - 0,0047

Rifai et al. (1995)

0,006 Wilson et al. (1995)
Ferro-Réduction
0,009 - 0,013 Bradley et al. (1998)
0,004 Wilson et al. (1995)
Sulfato-Réduction
0,009 - 0,011 Weaver et al. (1995)

Méthanogénese

0,0030 - 0,0035

0,002 - 0,0047

Wiedemeier et al. (1996)

Rifai et al. (1995)

TABLE 4.2 — Valeurs de constantes de dégradation du premier ordre estimées a partir de données de sites

réels

Globalement, I’emploi d’un modele cinétique simple peut étre adapté ; cependant, il doit €tre utilisé de

maniere purement descriptive et non pas dans I’estimation de vitesses de dégradation en dehors des

gammes de concentrations pour lesquelles les données existent.
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4.4 En résumé

Le modele cinétique le plus utilisé est celui du premier ordre, dans le contexte de I’A.N. des solvants
chlorés.

Comme nous avons pu ’observer dans les tableaux 4.2 et 4.1, les chloroéthénes peuvent étre dégradés
dans plusieurs conditions redox différentes. De plus, les conditions sulfato-réductrices et méthanogenes
paraissent étre plus favorables pour la biodégradation des solvants chlorés, au vu des tableaux 4.2 et 4.1.
Globalement, il semble que les constantes de dégradation mesurées au laboratoire sont 10 a 100 fois plus
élevées qu’a ’échelle réelle. Nous tenterons d’expliquer ces différences par I’ approche multi-échelles de

ce travail.
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5.1 Généralités

Afin d’étudier les mécanismes de biodégradation ayant lieu sur une échelle réelle, il est nécessaire d’étu-
dier ces mémes processus a des échelles beaucoup plus petites (Sturman et al. (1995)). En effet, les
expérimentations de terrain apportent des contraintes et des difficultés d’ordre technique.

Dans cette étude, nous avons choisi d’utiliser le microcosme et la colonne de sol saturé comme disposi-
tifs expérimentaux de laboratoire. Or, chacun de ces systémes correspond a une échelle spatiale, allant
du micro-metre au metre, et a une échelle temporelle, caractérisée par un temps de séjour du contami-

nant. Finalement, ces dispositifs constituent une échelle d’observation propre, avec ses avantages et ses

inconvénients.

Fréquemment, les processus de bioremédiation sont illustrés a travers trois échelles :

- la micro-échelle,
- la méso-€échelle,

- la macro-échelle.

Ces concepts sont arbitraires mais servent de structures conceptuelles pour aborder les problémes d’ingé-

nierie dans le contexte de I’ Atténuation Naturelle. La figure 5.1 ci-dessous illustre les différentes échelles

d’observation.

FIGURE 5.1 — Les différentes échelles d’observation (Sturman et al. (1995))

Les trois échelles, illustrées dans le schéma précédent, sont détaillées plus précisément dans la suite de

ce paragraphe.
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5.1.1 La micro-échelle

Cette échelle est définie comme le systeme ol les réactions chimiques et biologiques sont prises en
compte indépendamment du processus de transport. L’échelle du phénomene en terme physique est la
dimension d’une cellule, soit 107% 2 10~° m.

L’étude de la micro-échelle peut apporter des éclaircissements, a propos de la biodégradation des pol-
luants, sur les points suivants :

- la présence d’une population bactérienne capable de dégrader le polluant cible,

- déterminer si le processus de biodégradation permet de réduire significativement les concentrations en
polluants,

- obtenir des données sur les especes chimiques qui pourraient éventuellement perturber voire inhiber la
biodégradation,

- acquérir des informations sur la biodisponibilité des donneurs d’électrons et des polluants cibles.

Ces données peuvent étre acquises avec différents dispositifs expérimentaux de laboratoire, comme les
microcosmes. C’est ce systeme que nous avons choisi pour répondre aux interrogations a propos de la

population bactérienne indigene du site d’étude.

5.1.2 La méso-échelle

La méso-échelle est considérée comme 1’échelle ou les processus de transport et la géométrie du systeme
sont apparents, avec I’exclusion de processus advectifs et de mélange. Les processus pris en compte
dans la méso-échelle sont la diffusion, la sorption et le transfert de masse interphasique. Les échelles
physiques correspondantes pourraient €tre la taille des canals de pores ou de particules de sol, ou la
dimension d’agrégats microbiens (107> 2 1072 m). Selon Sturman et al. (1995), la méso-échelle peut
répondre aux préoccupations suivantes :

- ’influence de la sorption sur le taux de biodégradation,

- le transport interphasique peut-il limiter les processus de biotransformation ?

5.1.3 La macro-échelle

L’échelle en terme physique pour la macro-échelle se situe entre 1072 et 10* m voire méme plus élevée.
Les processus que 1’on peut étudier avec cette échelle peuvent étre entre autres, 1’advection et la disper-
sion.

Les constantes de dégradation de polluants mesurées a 1’échelle terrain sont souvent utilisées comme

référence pour déterminer la faisabilité pratique et le colit final d’une installation de dépollution.
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La macro-échelle est souvent considérée comme 1’échelle d’observation réelle. Cette représentation peut
apporter des données portant sur :
- I’effet du transport advectif-dispersif sur la biodégradation,

- 'influence des hétérogénéités spatiales.

5.2 Relations entre les échelles et la bioremédiation

La bioremédiation in situ est un mécanisme complexe nécessitant la compréhension de phénomenes
physiques, chimiques et biologiques. Les observations qui ont été effectuées a la micro-échelle ou la
méso-échelle ne peuvent pas forcément s’appliquer a I’échelle terrain ou macro-échelle.

Le tableau 5.1 ci-dessous met en évidence que les constantes de dégradation ou les temps de demi-vie

sont différents suivant 1’échelle d’observation.

Demi-vie (j—1)

Ratio demi-vies terrain/laboratoire | Polluant Références
Laboratoire Terrain
42 397 9,5 Toluéne
Hutchins et al. (1991)
3,6 23 6,4 Essence
28 111 4,0 Benzene Barker et al. (1987)
10 73 7,3 BTEX Chiang et al. (1989)

TABLE 5.1 — Variations des temps de demi-vie en fonction des échelles d’observation

Il apparait ainsi que les constantes de dégradation sont 5 a 10 fois plus faibles a I’échelle terrain qu’a

I’échelle laboratoire. Cela est dii aux limites des échelles qui sont considérées.

5.3 Les différentes approches utilisées pour mettre en évidence la biodé-

gradation

Un grand nombre d’études sont focalisées sur la disparition du polluant et sur I’augmentation simultanée
de la population responsable de la dégradation de ce polluant ; c’est souvent a partir de ces deux caracté-
ristiques que la biodégradation est démontrée (Sturman et al. (1995)).

La transition entre 1’échelle laboratoire et 1’échelle terrain nécessite 1’utilisation de plusieurs outils si-

multanément pour confirmer que la bioremédiation est responsable de 1’élimination du polluant.
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Les différentes échelles employées pour I’étude de la biodégradation peuvent étre divisées en deux caté-
gories :

- les échelles laboratoire dont les microcosmes, les bioréacteurs et les colonnes de sol,

- les échelles réelles comme les mesures in situ ou la modélisation du devenir de la contamination.

L’ approche de Baker et al. (2000) consistait a comparer des taux de respiration a partir de mesures d’Oq
et de CO4 et des constantes de biodégradation d’hydrocarbures avec des constantes obtenues par une

méthodologie in situ basée sur la mesure du transport du CO2 dans la zone non saturée.

5.3.1 L’échelle colonne

Les colonnes ont un avantage intéressant par rapport aux autres échelles de laboratoire comme les micro-
cosmes. C’est une simulation qui reproduit plus fidelement I’environnement du site, et ce, avec un ratio
solide/solution et un écoulement plus proche de la réalité (Kelly et al. (1996)).

De plus, cela permet de maintenir des conditions équilibrées ; I’échantillonnage étant également facilité

car celui-ci ne perturbe pas I’environnement étudié (Baker et al. (2000)).

5.3.2 Conclusion

Le concept de 1’étude de la biodégradation a différentes échelles semble étre une approche intéressante
pour prouver I’existence de ce mécanisme a 1’échelle réelle.

Une étude récente met en évidence que 1’ Atténuation Naturelle en zone insaturée peut étre estimée uni-
quement lorsque les constantes de biodégradation et les lois cinétiques sont connues (Hohener et al.
(2006)). Ces expériences ont révélé que les microcosmes manquaient de sensibilité pour les composés
faiblement dégradés et que les constantes de dégradation a 1’échelle microcosme étaient surestimées
d’un facteur 5. Les résultats obtenus sont disparates suivant I’échelle étudiée car les conditions physico-
chimiques sont 1égerement différentes ; les températures de travail sont plus élevées dans les microcosmes

que sur le terrain.

5.4 Comparaisons entre les différentes échelles d’observation

5.4.1 Différences entre I’échelle microcosme et I’échelle colonne

Il apparait que les constantes de dégradation observées a 1’échelle microcosme sont plus faibles qu’a
I’échelle colonne. Cela est probablement dii a 1a durée des expériences, celle-ci étant plus faible pour les

microcosmes que pour la colonne (Hohener et al. (2006)). En effet, le ratio solide/liquide étant susceptible
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d’étre plus élevé dans une colonne, la quantité de micro-organismes est fréquemment plus élevée que
dans un microcosme.

A Tl'inverse, I’étude de Kelly ef al. (1996) montre que les taux maximums spécifiques d’utilisation de
BTEX sont du méme ordre de grandeur dans des expérimentations batch et dans des colonnes, ce qui met
en évidence que les processus réactifs sont relativement proches. De plus, les constantes de dégradation

obtenues semblent étre du méme ordre de grandeur que celles de la littérature.

5.4.2 Différences globales entre les échelles laboratoire et les échelles terrain

Schirmer et al. (2000) estiment que les constantes de dégradation du 1°" ordre et d’ordre O estimées a
I’échelle laboratoire par calage avec un modele sont en général surestimées lorsque celles-ci sont appli-
quées a I’échelle réelle du terrain.

Baker et al. (2000) ont employé ,d’une part, une approche in situ en se basant sur des mesures de trans-
port de COq dans la zone non-saturée. D’autre part, un dispositif de laboratoire, appelé "microcosme
ouvert", a été utilisé pour I’estimation des constantes de biodégradation.

Ces bioréacteurs permettent de réaliser des ajouts continus ou périodiques de substrats, de nutriments ou
d’autres especes chimiques. Le prélevement dans différentes phases est possible. L’étude de Baker et al.

(2000) a démontré que les deux approches de laboratoire utilisées pour modéliser les processus réels sont

adaptées.

5.5 L’estimation des cinétiques de dégradation a I’échelle réelle

Selon Chapelle et al. (1996) et Wiedemeier et al. (1999), les méthodes de terrain couramment utilisées
pour estimer les cinétiques de dégradation de polluants a I’échelle réelle sont :

- les bilans de masse,

- les études en microcosmes in situ,

- la méthode de la ligne centrale,

- les tests en push-pull.

Parmi ces quatre méthodes, c’est la méthode de la ligne centrale qui est la plus couramment employée

(Chapelle et al. (1996)).
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5.5.1 La méthode de la ligne centrale

Cette technique nécessite des données de concentrations en contaminants mesurées dans plusieurs puits
installés le long d’une ligne centrale traversant entieérement le panache. Cette approche doit €tre utilisée
uniquement dans le cas ol le panache de contamination est stable. L’estimation de la constante de dé-
gradation du 1¢" ordre a partir de la relation entre la concentration et la distance entre les puits est alors
possible. Ce parametre peut €tre ensuite employé pour la modélisation du transport afin de connaitre la
distribution spatiale des contaminants dans 1’aquifere (Beyer et al. (2006)).

Cependant, cette méthode peut étre sujette a des erreurs car la ligne centrale du panache ne peut étre
mise en évidence par des puits de surveillance si la direction de 1’écoulement des eaux souterraines est
incorrecte ou si le panache de pollution serpente dans les 3 dimensions en raison des hétérogénéités a
I’échelle macroscopique (Wilson et al. (2004)).

McNab et Dooher (1998) ont également démontré la surestimation des processus de biodégradation avec
I’approche de la ligne centrale. Dans le cas d’un aquifere homogene, la dispersion transversale peut pro-
duire des profils de concentrations en polluants sur la ligne centrale du panache qui mettent en évidence
la biodégradation du 1°" ordre. Cela peut facilement engendrer des erreurs d’interprétation. La masse de
contaminants ainsi que la longueur du panache pourraient étre alors largement sous-estimées.

L’étude de Bauer et al. (2006) a démontré que plus les hétérogénéités de 1’aquifere sont élevées, plus les
constantes de dégradation mesurées sont soumises a des incertitudes. Beyer et al. (2006) ont utilisé le
concept d’aquifere virtuel afin d’évaluer I'influence de I’hétérogénéité des perméabilités, dans 1’espace,
sur I’estimation des constantes de dégradation et des longueurs des panaches. Cette approche a eu pour
intérét de mettre en évidence les incertitudes sur les estimations de constantes de dégradation selon le
modele cinétique du premier ordre et celui de Michaelis-Menten.

Quatre méthodes ont été employées pour I’estimation des constantes de dégradation.

La premiere méthode est extraite de I’équation (5.1) de transport 1D, uniquement fonction de 1’advection

et de la dégradation selon le modele du premier ordre.

C(z)
Co

k1 = —Z—zln(

) (5.1)
avec v, la vitesse d’écoulement des eaux souterraines [L.T~!], Cy la concentration 2 la source, C(x)
en fonction de la distance selon la direction de 1’écoulement des eaux souterraines, A la constante de

dégradation du premier ordre [T~!] et x la distance par rapport & la source [L].
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La deuxiecme méthode nécessite une estimation de la dispersivité longitudinale ay,. L’équation (5.2) ci-
apreés permet la simulation du transport en considérant I’advection, la dispersion longitudinale et la dé-
gradation du premier ordre.

Vg

]{72 = 7((1 — 2«

InC(z)/Co?
L~ x
dag,

A ) (5.2)
L’estimation des constantes de dégradation selon la méthode 2 a révélé des surestimations pouvant aller
jusqu’a un facteur de 50. McNab et Dooher (1998) ont montré que I’estimation des constantes de dé-
gradation avec cette méthode peut induire des erreurs si celle-ci n’est pas utilisée judicieusement. Cela
peut étre di a la dispersion dans des panaches a I’équilibre ou ceux en cours de développement avant que
I’équilibre ne soit atteint.

Un nombre suffisant de puits de surveillance est nécessaire pour obtenir une linéarité dans la relation log
(Concentration) = f(Distance) ; or, le nombre de puits est souvent insuffisant (McNab et Dooher (1998)).
La méthode 3 est déduite de la démarche précédente ; c’est une solution analytique de 1’équation de
transport 2D de Domenico (1987) simulant I’extension d’un panache et de la largeur de la zone source.
Les taux estimés avec la méthode 3 semblent &tre légerement plus faibles que ceux trouvés dans la
méthode 2 (Beyer et al. (2006)).

La méthode 4 a été développée par Wilson et al. (2004). C’est une équation de transport ou les concen-
trations en contaminants sont normalisées a 1’aide d’un traceur conservatif non dégradé injecté dans la
zone source.

Parmi les quatre méthodes exposées précédemment, c’est I’approche de Wiedemeier et al. (1996) (mé-

thode 3) qui semble donner les meilleurs résultats pour les constantes de dégradation.

5.5.2 Les méthodes expérimentales de terrain pour la détermination de constantes de

dégradation

Ces techniques de caractérisation peuvent €tre divisées en deux catégories :

- les techniques ex situ,

- les techniques in situ.

Les expérimentations ex sifu nécessitent 1’enlevement de matériel de 1’aquifere tels que des eaux sou-
terraines ou des sédiments de la zone a étudier. L’échantillon sera par la suite transporté et analysé au
laboratoire pour subir un certain nombre de tests. Ces tests comprennent, malgré tout, certains inconvé-
nients :

- variabilité de I’échantillon non identifiable en raison d’un échantillon non représentatif,
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- tests cofiteux nécessitant du temps,

Les techniques in situ sont applicables et réalisables directement sur le terrain. Les principaux incon-
vénients de ces expériences sont les chemins d’écoulement préférentiels qui pourraient étre générés.
L’avantage principal des méthodes in situ par rapport aux techniques ex situ est leur capacité de mise en
oeuvre sur plusieurs zones et ce a des profondeurs différentes ; le systeéme est alors bien moins perturbé

par des facteurs extérieurs qu’avec les techniques ex situ.

5.5.2.1 Les test en push-pull

Les tests en push-pull, que I’on peut également communément appeler tests de tracage réactif sur un seul
puits, sont des outils utilisés pour démontrer de processus de dégradation ayant lieu dans des aquiferes
contaminés. Ce sont des techniques qui semblent étre adaptées lorsque 1’ Atténuation Naturelle Controlée
est employée comme stratégie de gestion de sites contaminés (Burbery et al. (2004)).

Ces tests ont été effectués, pour la premiere fois, par Istok ef al. (1997), afin d’estimer le taux de respira-
tion microbien. Cette technique a été expérimentée dans plusieurs environnements redox différents, dont

la respiration aérobie, la dénitrification, la sulfato-réduction et la méthanogénese (Istok et al. (1997)).

Principe d’un test en push-pull

Cette opération consiste a injecter une solution "test" dans un puits de surveillance. Le mélange eau
souterraine/solution test est ensuite extrait par pompage dans le méme puits ot I’injection a été effectuée.
Durant I’injection, la solution s’écoule radialement a I’extérieur du tubage du puits, a travers la crépine,
le massif filtrant (s’il est présent) et la zone saturée. La figure 5.2 ci-apres illustre le processus d’injection.
La composition de la solution test est fonction de la nature de 1’expérience. En général, la solution est
constituée d’un traceur et d’un ou de plusieurs solutés réactifs afin d’évaluer une activité microbienne
spécifique.

L’emploi d’un traceur permet la quantification des pertes de solutés en raison des processus physiques
d’advection, de dispersion et de diffusion (Istok et al. (1997)) alors que les solutés réactifs sont utilisés
pour les mesures d’activités microbiennes.

Durant la phase d’extraction, I’écoulement est inversé et le mélange eau souterraine/solution test s’écoule

radialement a I’intérieur du puits ; la figure 5.3 ci-apres illustre le phénomene.
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FIGURE 5.2 — Etape d’injection lors d’un test push-pull (Source : Istok et al. (1997))

FIGURE 5.3 — Etape d’extraction lors d’un test push-pull (Source : Istok et al. (1997)

Globalement, les hypotheéses admises lors d’un test en push-pull sont d’apres Haggerty ef al. (1998) :
- les traceurs injectés sont completement et instantanément mélangés dans 1’aquifere,

- les traceurs réactifs et non réactifs peuvent étre retardés a cause des phénomenes de sorption,
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- le systeme est considéré comme un réacteur parfaitement agité ou les taux de dégradation sont dis-

tribués uniformément temporellement et spatialement.

Inconvénients des tests push-pull

Le test push-pull a cependant révélé plusieurs inconvénients de taille. En effet, Burbery et al. (2004) ont
démontré que :

- les tests en push-pull sont inadaptés lorsque la vitesse d’écoulement des eaux souterraines est forte,

- 'hypothése d’un réacteur parfaitement agité est fausse dans certains cas,

- les modeles cinétiques d’ordre O et 1 ne permettent pas d’estimer les constantes de dégradation a partir
des expérimentations en push-pull dans des aquiferes sulfato-réducteurs.

Dans le cas d’expérimentations ayant lieu dans des conditions fortement réductrices, un temps de séjour
suffisamment important doit étre pris en compte, du fait de la lenteur des processus microbiens anaérobies

tels que la sulfato-réduction.

5.5.2.2 Le test d’écoulement en dipdle

Le test d’écoulement en dipdle ressemble au test dans un seul puits ; la différence entre les deux tech-
niques réside en I’utilisation de packers gonflables dans des puits pour ’isolation de chambres. Les
chambres sont par la suite employées pour la circulation d’eaux souterraines dans le sous-sol, créant
ainsi un effet dipdle (Kabala (1993)).

Cette technique a été appliquée dans le cadre d’identifications de caractéristiques de sorption et de proces-
sus de biodégradation (Reiha (2006)). Cette expérience a été baptisée "Test de Tragage Réactif d’Ecoule-
ment en Dipole". Le dispositif comprend trois packers gonflables pour I’isolation de deux chambres dans
un seul puits. Plusieurs pompages a la surface du sol permettent 1’injection d’eau dans la chambre d’in-
jection isolée (source) alors que simultanément de I’eau est extraite de la chambre d’extraction (sink).
Lorsque la pression entre la chambre d’injection et la chambre d’extraction est stabilisée, ce qui indique
un écoulement en dipdle a 1’équilibre, plusieurs traceurs réactifs et non réactifs sont injectés dans la so-
lution d’injection.

Les traceurs peuvent étre injectés selon une période définie (injection pulsée) ou selon une période éten-
due dans le temps (mode continu), ce qui dépend des caractéristiques de 1’aquifére a mesurer.

Pour déterminer les propriétés de 1’aquifere, les courbes de tragage, obtenues a partir de ce test, doivent

étre utilisées pour la calibration d’un modele.
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5.5.2.3 Conclusion

La détermination des constantes de dégradation de polluants dans les eaux souterraines est une opération
délicate et sujette a de nombreuses incertitudes (Bauer et al. (2006), Beyer et al. (2006), McNab et
Dooher (1998), Wilson et al. (1994)). Cela s’explique par les différents degrés d’hétérogénéité du sous-

sol qui peuvent étre rencontrés dans les aquiferes.
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Chapitre 6. Modélisation des panaches de solvants chlorés

6.1 Généralités

La mise en place du processus d’ Atténuation Naturelle sur un site contaminé en chloroéthénes est régie
par un grand nombre de processus physiques, chimiques et biologiques. La modélisation mathématique
est de plus en plus utilisée comme outil pour I’évaluation et la prédiction de 1’ Atténuation Naturelle a
I’échelle réelle. Ces modeles peuvent €tre employés pour 1’estimation des bilans de masse, de la durée
requise pour une remédiation complete ou des niveaux d’exposition dans des zones sensibles.

La modélisation nécessite dans un premier temps 1’élaboration d’un modele conceptuel.

6.2 Le modele conceptuel

Un modele conceptuel est une représentation qualitative d’un systeme de transport mettant en évidence
les sources de contamination connues ou probables, les mécanismes de libération des polluants ainsi que
leur transport et leur devenir dans le sous-sol. Ce modele conceptuel permet par la suite de fournir une
base pour I’analyse systématique de 1’étendue spatiale et temporelle des processus régissant 1’ Atténua-
tion Naturelle sur le site.

Un modele conceptuel est une série d’approximations sur les conditions aux limites, la distribution de
la conductivité hydraulique, les parametres influencant le transport et 1’écoulement. La modélisation de
I’ Atténuation Naturelle doit étre développée suivant les trois points ci-dessous :

- I’écoulement des eaux souterraines,

- le transport de contaminants,

- les réactions biochimiques.

Différents travaux menés par I’ADEME ont été conduits a propos du choix d’un outil de calcul, en par-
ticulier le programme de recherche MACAOH (Come ef al. (2006)). Trois étapes sont distinguées. La
premiere étape consiste a déterminer les fonctionnalités dont nous avons besoin pour le modele physique.
Cela nécessite 1’étude de I’écoulement des phases présentes ainsi que du transport des composés organo-
chlorés. Notre étude porte en effet sur un panache de composés organo-chlorés dissous et par conséquent
sur la phase aqueuse. Au sujet du transport de solutés, trois processus peuvent &tre modélisés : la disso-
lution, la volatilisation et la biodégradation. Or, dans notre étude, nous nous intéressons essentiellement
aux problématiques liées a la biodégradation. Notre intérét serait alors d’étudier I’écoulement monopha-
sique aqueux ainsi que la biodégradation, ce qui constitue la deuxieme étape. Enfin, le choix de I’outil de
calcul constitue la derniere étape considérée dans le protocole MACAOH. La partie suivante évoque les

différents outils de calcul qui ont été développés ces dernieres années.
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6.3 Les modeles couramment employés dans le cadre de I’Atténuation

Naturelle

Plusieurs modeles pour simuler la biodégradation des solvants chlorés en zone saturée sont disponibles.
La plupart de ces modeles sont téléchargeables gratuitement sur internet. Le choix du modele est une
étape cruciable pour la prédiction du devenir du panache de contamination. Le tableau 6.1 ci-apres pré-
sente la plupart des modeles analytiques et numériques employés dans le cadre de 1’ Atténuation Natu-

relle.
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Il ressort du tableau 6.1 que plusieurs modeles peuvent €tre utilisés pour simuler 1’évolution d’un panache
de pollution par des solvants chlorés. Nous allons dans la suite de ce chapitre tenter de mettre en avant

les modeles qui semblent les plus adaptés a 1’estimation de cinétiques de dégradation a I’échelle du site.

6.4 La description des différents modeles

6.4.1 Le modele TBC (Transport, Biochemistry, Chemistry) (Schéfer et al. (1998))

Ce modele est employé dans le cas du transport monophasique 3D de polluants en zone saturée. Quatre
compartiments indépendants sont les bases de ce modele : une biophase, la phase de NAPL’s, I’eau porale
mobile ainsi que la matrice solide de I’aquifere.

La dégradation de la matiére organique par voie microbienne peut &tre simulée ; la croissance des micro-
organismes étant régie selon le modele cinétique de Monod.

Le consortium bactérien est considéré comme une phase biologique immobile ou biofilm ; c’est dans
cette phase que les réactions biochimiques sont simulées.

Ce modele est utilisé essentiellement pour des études de bioremédiation in sifu a des échelles de labora-

toire et a des échelles réelles. C’est un outil tres utilisé par des universitaires allemands.

6.4.2 Le modele Biochlor

Biochlor est un modele analytique de transport monophasique 2D ou 3D, imbriqué dans une interface
Excel. Le transport est simulé selon une solution analytique de Domenico (Domenico (1987)). L’écoule-
ment des eaux souterraines est supposé homogene et isotrope dans 1’aquifere étudié. De plus, la diffusion
moléculaire est négligée.

Les différents processus pouvant €tre modélisés sont I’advection 1D, la dispersion 3D, I’adsorption selon
le modele linéaire ainsi que la déchloration réductrice complete des chloroéthenes selon le modele ciné-
tique d’ordre 1.

Trois scénarios, pour le transport de solutés, peuvent étre simulés avec Biochlor :

- le transport sans dégradation,

- le transport avec biotransformation selon un modele cinétique du premier ordre,

- le transport avec biodégradation du premier ordre dans 2 zones réactives différentes.

Ce modele atteint rapidement ses limites, particulierement au niveau de 1’écoulement des eaux souter-
raines qui reste tres simplifié. Biochlor est inadapté lors de simulations de pompage, ol I’écoulement des

eaux souterraines devient beaucoup plus compliqué.
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6.4.3 Le modele Phast

Le modele Phast est une combinaison du modele HST3D et de Phreeqc pour la simulation d’environne-
ments géochimiques. Avec cette combinaison de modeles, de nombreuses réactions a I’équilibre, limitées
par la cinétique chimique, peuvent étre simulées. HST3D est employé pour la simulation de 1’écoulement
et du transport. Avec Phast, la modélisation se déroule selon les trois étapes suivantes :

- modélisation des vitesses d’écoulement,

- modélisation du transport de solutés,

- modélisation des réactions géochimiques.

Phast peut étre employé pour modéliser la biodégradation selon différentes échelles : du laboratoire (co-
lonnes de dégradation) a des simulations plus globales (zone locale voire régionale).

La modélisation de I’écoulement peut tre réalisée a I’état d’équilibre ou selon un régime transitoire. De
plus, Phast ne traite que les écoulements monophasiques en zone saturée.

Un grand nombre de réactions chimiques peuvent étre simulées avec Phreeqc, dont :

- ’équilibre entre une phase aqueuse et des minéraux,

- la complexation de surface,

- des échanges d’ions,

- des réactions en phase solide gazeuse.

Phast est plutdt utilisé en recherche universitaire comme modele géochimique et de transport réactif dans
les aquiferes. Son inconvénient majeur est sa lenteur au niveau du temps de calcul, qui rend son utilisation

contraignante.

6.4.4 Les modeles MT3D et MT3DMS

MT3D est un modele permettant la simulation du transport monophasique de solutés 3D de I’advection,
de la dispersion et de réactions biochimiques de contaminants dans les eaux souterraines. Sa structure est
telle que la simulation du transport de plusieurs composés est possible indépendamment ou simultané-
ment.

C’est un modele qui nécessite le modele d’écoulement des eaux souterraines selon la méthode des dif-
férences finies, Modflow. Plusieurs options de résolution sont disponibles avec MT3D ; dont la méthode
des caractéristiques, la méthode modifiée des caractéristiques, une hybridation des deux méthodes et la
méthode standard des différences finies.

MT3D peut étre employé pour la simulation des variations de concentration en especes simples miscibles

dans les eaux souterraines sous 1’effet de 1’advection, la dispersion et de réactions chimiques simples

106



Chapitre 6. Modélisation des panaches de solvants chlorés

d’ordre 1 réversibles ou non avec des conditions limites différentes et des sources externes. MT3DMS
est une extension de MT3D, doté de fonctionnalités supplémentaires :

- un solveur efficace pour éliminer les contraintes de stabilité sur le pas de temps du transport,

- des options pour prendre en compte la sorption non équilibrée et le transport de masse advectif-diffusif.
- un programme multi-espéces pouvant inclure d’autres réactions géochimiques et biologiques.

En terme d’application, ce modele peut étre employé sur des couches d’aquiferes confinés ou non. Il
permet de simuler I’influence du transport de solutés en présence de sources externes telles que des puits,
des drains, des rivieres, des recharges par voie aérienne ou par évapotranspiration. Les deux modeles sont

tres utilisés pour la modélisation de I’ A.N. dans les aquiferes contaminés.

6.4.5 Le modeéle RT3D

Le modele RT3D est employé pour simuler le transport réactif 3D de contaminants dans les eaux souter-
raines. Le code est basé sur la version 1997 de MT3D et a des capacités plus importantes, en particulier
sur les réactions biochimiques. Le modele peut prendre en compte des espeéces aqueuses et sorbées mul-
tiples avec un schéma de réaction directement défini par I'utilisateur (Clement ef al. (1997)).

C’est un modele bien adapté pour I’évaluation de 1’ Atténuation Naturelle ou d’une stratégie active de
remédiation. Il est constitué de 7 modules préprogrammés ; les trois premiers modules concernent les
BTEX. Les autres modules sont détaillés selon les points suivants :

- le module 4 sert 2 modéliser les réactions de sorption et le transfert de masse. Deux parametres sont
utilisés pour le fonctionnement de ce paquet : le coefficient de transfert de masse et le coefficient de
partage linéaire.

- le module 5 concerne la cinétique chimique et en particulier les cinétiques doubles de Monod. Des
réactions entre un donneur et un accepteur d’électrons, catalysées par des bactéries, se développant dans
une phase aqueuse et une phase solide, peuvent étre modélisées.

- le module 6 permet de simuler les biodégradations simultanées de plus de quatre substances. La mo-
délisation de la dégradation du PCE en sous-produits en conditions anaérobies est alors possible. Cela
nécessite la connaissance de toutes les constantes de dégradation du premier ordre pour chaque composé
et les coefficients stoechiométriques. Le modele ne prend pas en compte les cinétiques limitées par les
réactifs.

- le module 7 est utilisé pour quantifier les mécanismes aérobies et anaérobies de biodégradation du PCE

et de ses sous-produits dans Visual Modflow.
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6.4.6 Le modele BioRedox

Le modele BioRedox est un modele de transport de solutés multicomposés 3D. C’est un outil permet-
tant la simulation de la biodégradation de composés organiques et la réduction d’accepteurs d’électrons
inorganiques dans les eaux souterraines. Il est également capable de représenter la biodégradation sé-
quentielle d’hydrocarbures aliphatiques chlorés en fonction de I’environnement redox. Il est possible
d’employer des modeles cinétiques de réactions limitées par des substrats.

Il est également possible avec BioRedox de simuler le devenir et le transport de solutés en phase aqueuse
ainsi que les interactions entre les solutés et les phases minérales comme les oxyhydroxydes de fer et de
manganese.

Les processus pouvant étre simulés par BioRedox sont I’advection, la dispersion mécanique, la sorption
(linéaire ou non), les réactions biochimiques séquentielles supposées a I’équilibre ou selon le modele
cinétique d’ordre 1 (possibilité d’inclure des mécanismes de cométabolisme ou d’oxydation directe), la
formation de sous-produits halogénés durant la dégradation de substrats halogénés et les réactions d’ oxy-
doréduction couplées entre les divers donneurs et accepteurs d’électrons.

Aucune application de ce modele pour des problématiques de bioremédiation de sites contaminés en

solvants chlorés n’a été recensée dans la littérature.

6.4.7 Le modele Bio3d

Le modele Bio3d permet de simuler 1’écoulement advectif-dispersif et la biodégradation de composés
organiques. La biodégradation peut &tre modélisée en présence d’un accepteur d’électrons en fonction de
la croissance et du déclin d’une population bactérienne fixée dans un systeme stable, saturé et a 1’équi-
libre.

Cet outil est essentiellement employé en recherche. Dans I’étude de Schirmer et al. (2000), des para-
metres, ayant une influence sur la biodégradation, ont été mesurés sur 3 échelles d’observation diffé-
rentes : les échelles micro, méso et macro. Le modele a été utilisé pour confirmer si ces parametres

peuvent tre appliqués a une échelle réelle.

6.4.8 Le modele NAS (Natural Attenuation Software)

Le modele NAS permet de simuler le transport réactif multi-especes 3D en zone saturée. Des environ-
nements géochimiques complexes peuvent étre modélisés ; en fonction du pH, du potentiel redox ou des
interactions avec la roche-mere. Il est également possible de mettre en relation la croissance microbienne

ainsi que la dissolution de phases de NAPL.
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Ce modele peut etre employé dans diverses applications : le devenir de contaminants organiques (hydro-
carbures pétroliers ou solvants chlorés) dans des conditions redox définies ainsi que la remédiation in situ
des eaux souterraines dans des zones réactives définies.

Ce modele est relativement peu utilisé, seules quelques études effectuées par I’'USGS (United States

Geological Survey), dont celle de Chapelle et al. (2003b), ont été réalisées.

6.4.9 Le modele Seam3d

C’est un modele permettant la simulation du transport de multiples solutés en 3D dans un sous-sol hété-
rogene et anisotrope. Plusieurs types de solutés peuvent étre incorporés dans ce modele : des nutriments,
des substrats biodégradables, des produits de dégradation, des accepteurs d’électrons ainsi que des sous-
produits de dégradation.

La biodégradation suit le modele de Monod pour les cinétiques chimiques des réactions simulées. Le
modele est capable de prendre en compte les influences des accepteurs d’électrons, la disponibilité des
nutriments, I’inhibition ainsi que les concentrations seuil. Les croissances microbiennes sont possibles
uniquement lorsque les teneurs en substrats sont suffisantes pour favoriser le doublement du nombre de
cellules bactériennes. De plus, la production de biomasse et le taux maximum spécifique d’utilisation du
substrat V™ sont constants durant les simulations. La modélisation de la consommation des accepteurs
d’électrons suivants est également possible : oxygene, nitrates, Mn(I'V), Fe(IIl), sulfates, COx.

Le modele Seam3d nécessite ModFlow et peut supporter plusieurs types d’aquiferes différents, des condi-
tions limites et des couches d’épaisseur variable. Des concentrations spécifiques ou des limites dans les
flux de masse peuvent étre également modifiées. Une option différence finie existe, supposant une masse
conservatrice, du fait que les constituants sont utilisés ou formés durant la biodégradation.

Sur chaque étape temporelle du transport, Seam3d est capable de calculer les variations de concentration
diies a I’advection, la dispersion et aux sources.

L’étude de Widdowson (2004) a porté sur la modélisation de la distribution des TEAP dans un aquifere
contaminé en TCE. Cela a montré que la prise en compte de ces distributions spatiales et temporelles est
une bonne approche pour la quantification des diminutions de la taille de la zone source sur les variations

spatiales des conditions redox dans I’aquifere.

6.4.10 Le modele Pht3d

Le modele Pht3d permet la simulation du transport réactif multi-espeéces 3D en zone saturée. Celui-ci

est en fait la combinaison entre MT3DMS et le modele géochimique Phreeqc-2 (Parkhurst et Appelo
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(1999)), comprenant des modules de réactions complémentaires pour des processus spécifiques contro-
1és par la cinétique comme la biodégradation et la dissolution de NAPL’s. Des problemes géochimiques
complexes peuvent étre simulés, en particulier le transport et les réactions incluant les ions majeurs, le
pH, le potentiel d’oxydoréduction et les interactions entre 1’eau et la matrice solide de I’aquifere.
Plusieurs modeles de cinétiques de réactions peuvent €tre utilisés avec Phreeqc-2.

Ainsi, la simulation du devenir d’une contamination par des solvants chlorés ou des hydrocarbures pé-
troliers, avec une composante de biodégradation contrdlée par des mécanismes redox, est possible.

Une étude de Prommer et al. (2002), portant sur des expérimentations numériques de transport réactif et
non-réactif, a montré que, sur un site contaminé par des hydrocarbures pétroliers, les variations tempo-
relles de I’écoulement des eaux souterraines affectent les constantes de biodégradation. Pht3d est utilisé
pour la simulation de 1’écoulement et du transport réactif de polluants trés variés comme des éléments
métalliques, des radionucléides ou des composés organiques volatils (Bauer et al. (2009), Prommer et al.

(2002)).

6.4.11 Le modéele VisualRFlow

Le modele VisualRFlow est un logiciel qui permet la simulation de 1’écoulement, du transport et des
réactions gouvernées par la cinétique chimique dans des aquiféres, et ce uniquement en zone saturée. Les

différentes fonctionnalités du logiciel et ses limites sont énumérées dans le tableau 6.2 ci-apres.

6.4.11.1 Les principes de base

La simulation de I’écoulement est réalisée sur la base du code ModFlow2000, version 1.10 (Harbaugh
et al. (2000)).

Les tubes de flux sont employés pour la simulation du transport. Le principe de cette méthode est de
calculer la position de particules qui délimitent des tubes n’échangeant pas de matiere avec leurs voisins.
Chaque tube est par la suite traité indépendamment 1’un de I’autre. Les effets de la dispersivité longitudi-
nale et transversale sont estimés a I’aide d’une référence : la solution analytique pour un cas homogene
(cf chapitre 2).

Le modele VisualRFlow est utilisé pour les phases de calage des zones de perméabilité, des dispersivités
et des constantes cinétiques. L’ emploi de codes plus complexes comme RT3D ou Phast est alors préco-

nisé pour acquérir des résultats précis apres 1’étape de calage.
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Fonctions non disponibles

Potentialités
Modélisation 2D de I’écoulement en diffé- Ecoulement 3D, grilles variables, limites
Ecoulement | rences finies, grille modifiable en conservant les complexes (drainance, conductance...)

données originales

Transport de traceur et d’especes dissoutes, fac-
teur de retard, isotherme d’adsorption linéaire, Isothermes d’adsorption plus complexes
Transport

dispersivités longitudinales et transversales va-

riables

Atténuation Naturelle des BTEX et des solvants
L. Especes fixées ou solides
Réactions chlorés, réactions instantanées ou selon le mo-

dele cinétique du premier ordre

Visualisation avec des contours, des images, des
Autres trajectoires de particules ou de vecteurs (flux);

couplage avec RT3D ou PHT3D

TABLE 6.2 — Les potentialités et limites du logiciel VisualRFlow

6.4.11.2 La modélisation du transport

La source de pollution est une ligne verticale ol les concentrations sont constantes. Une échelle a 2

dimensions est considérée. En employant une vitesse homogene d’écoulement des eaux souterraines, le

terme de transport d’une espece conservative est définie selon I’équation (6.1) :
oc oC 0%C 0%C

—=—v.—+D,.—+D,—
ot y8x+x8x2+y8y2

ou v est la vitesse de pores orientée selon I’axe des x, D, et D, sont les dispersions longitudinales et

(6.1)

transversales.
Dans VisualRFlow, la simulation du transport est basée sur la solution analytique de Cleary et Ungs
(1978), pour une source de largeur notée 2a, dans un plan ol tous les parametres sont homogenes. L’ équa-

tion (6.2) décrit ce phénomene :

Co.x 0 v s a—y a+y
fy = 0T A= LS ferp (A=Y
Clz,y.1) 2\/7T.Dl/t exp ( o)t lerfgp ) et Gy

ou v est la vitesse d’écoulement des eaux souterraines, D; et D7 sont, respectivement, les dispersivités

)].dt (6.2)

longitudinales et transversales, Cp est la concentration a la source centrée sur (x,y) = (0,0) dans un

systeme de coordonnées cartésiennes.
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Cette solution peut s’appliquer dans un environnement hétérogene similaire a celle décrite par Craig et
Heidlauf (2009). Ces derniers ont adapté la solution analytique sur une grille déformée par 1’écoulement.
Cette grille a été acquise par une série de particules équidistantes implantées dans 1’écoulement, sur une

ligne contenant la ligne source. Ainsi, I’adaptation tient compte du temps de déplacement des particules.

6.4.11.3 La modélisation des réactions en chaine

La modélisation de la biodégradation emploie une extension du principe de superposition décrite par
Atteia (2006). Les solvants chlorés sont dégradés séquentiellement en conditions fortement réductrices :
le PCE est converti en TCE puis majoritairement en cis-1,2-DCE, en CV puis finalement en Ethyléne.
Les intermédiaires de réactions sont donc soumis a la formation et a la production de sous-produits.
L’approche de VisualRFlow est basée sur celle de Bioscreen (US-EPA (1996)), ou les concentrations ré-
sultant d’une réaction instantanée peuvent €tre obtenues par soustraction des concentrations des réactifs
pris indépendamment 1’un de 1’autre. Ce principe est développé également pour la s€quence des accep-
teurs d’électrons (oxygene, nitrates, sulfates, COz). De plus, en prenant soin d’ordonner correctement les
réactions, il est possible de combiner des réactions instantanées et des réactions régies par la cinétique
chimique. La production d’hydrogene peut donc étre simuler au coeur d’un panache.

Pour les solvants chlorés, cela est formulé comme une série de 4 substances (C1, Ca, C3 et C4 respective-
ment pour le PCE, le TCE, le DCE et le CV). Les équations (6.3), (6.4) et (6.5) décrivent les expressions

cinétiques pour chacun des composés :

Ci(z,y) = CY.D(x,y, k1) (6.3)
Co(z,y) = a02.D(x,y, k2) — p21.C1(x,y) (6.4)
Cs(x,y) = a03.D(x,y, k2) — p32.C2(z,y) — p31.C1(7,y) (6.5)

— _k — _ ko — k1.ko — 0 0 :
avec Pa1 = 5o > P32 = 0 P31 T (5 k) ke —ha) a0y = C5 + pa1 Cj et Cy la concentration dans la

Zone source
— (0 0 0
et aO3 = C3 + P32 C2 + p31 Cl

et D, 4 1 la solution de Domenico pour une substance dégradée selon un modele cinétique d’ordre 1.
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Cette méthode est valide uniquement si les réactions de dégradation se produisent et par conséquent si
des donneurs d’électrons sont présents. Au contraire, si certaines zones sont dépourvues de donneurs

d’électrons, la dégradation est impossible.

6.5 Choix de notre modele

Le choix du modele que nous allons utiliser pour I’estimation des cinétiques de dégradation va s’appuyer
sur ses capacités a :

- modéliser un panache de composés organochlorés dissous comme les chloroéthénes,

- simuler le panache en 2 dimensions,

- estimer les cinétiques de dégradation selon un modele cinétique contraint par les conditions géochi-
miques locales, comme dans les autres échelles d’observation développées dans ce travail,

- prendre en compte des phénomenes physiques importants pour 1’ Atténuation Naturelle comme la dis-
persion, 1’adsorption.

Globalement, la plupart des modeles qui ont été cités dans le tableau 6.1 sont capables de simuler la
biodégradation des solvants chlorés selon le modele du premier ordre.

Seuls, quelques modeles comme Biochlor ou Biomoc sont employés pour des calculs relativement sim-
plifiés dans un milieu homogene. Tous les autres codes peuvent étre utilisés pour simuler le devenir d’un
panache de contamination en solvants chlorés a I’échelle 2D ou 3D.

Les principaux criteéres de choix du modele concernent la maniére de prendre en compte la déchloration
réductrice des chloroétheénes. En effet, il est nécessaire que la biodégradation de ces solvants chlorés soit
séquentielle et que successivement, le PCE puisse €tre converti en TCE, puis en DCE, en CV et finale-
ment en Ethyléne. Nous allons négliger I’implication des isomeéres du dichloroéthéne, le trans-1,2-DCE
et le 1,1-DCE qui ont peu d’influence sur la biodégradation a I’échelle de notre site d’étude.

Les conditions redox sont trés importantes car nous avons pu remarquer que la dégradation biologique
des solvants chlorés pouvait étre effective en conditions méthanogenes, ferro-réductrices ou sulfato-
réductrices (Major et al. (1991), Weaver et al. (1995), Wilson et al. (1996)). Le modele doit comporter

des modules ou des options incluant des informations sur les environnements redox.

6.6 Le code géochimique Phreeqc

Le logiciel de modélisation Phreeqc est tres utilisé dans I’étude des processus géochimiques ayant lieu

dans les environnements aquatiques (Parkhurst et Appelo (1999)). Ce code permet, notamment, de simu-
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ler les processus et réactions géochimiques suivantes :

- mélange d’eaux,

- réactions irréversibles en solution,

- dissolution et précipitation de phases solides,

- précipitation de phases minérales et amorphes d’aprés la chimie d’une solution dans des conditions
d’oxydoréduction spécifiques.

Les potentialités de ce modele sont relativement intéressantes car nous pouvons définir un trés grand
nombre de réactions dans un seul fichier, qui est lancé au début des simulations. De plus, ce modele est

capable de simuler le transport de substances chimiques dans une colonne 1D.

6.6.1 Les approches thermodynamiques et cinétiques

Le modele Phreeqc est facile a mettre en oeuvre. En particulier, il est relativement aisé de pouvoir mo-
difier les diverses bases de données disponibles permettant de déclarer, entre autres, les réactions chi-
miques, les phases solides ou gazeuses. Il suffit seulement de connaitre les grandeurs thermodynamiques
et en particulier I’enthalpie libre de la réaction, qui, en général, peut étre retrouvée dans la littérature. En
effet, sur Phreeqc, les réactions chimiques sont définies suivant le log K, K étant la constante d’équilibre

de la réaction. Cette dernicre peut étre déterminée par le calcul.

6.6.2 Les approches cinétiques

Il a été souvent démontré que des substances organiques ou d’autres réactifs ne réagissent pas a 1’équi-
libre, aussi bien durant le temps de 1’expérience ou de la période modélisée.

Il est admis que des constantes cinétiques pour des réactions chimiques ont été déterminées dans des
conditions tres variées, de température ou de composition chimique. En général, différentes expressions
cinétiques sont employées pour le calage des constantes cinétiques observées et cela est souvent com-
pliqué de sélectionner les équations adaptées. Phreeqc permet, a partir du language BASIC, de définir
soi-méme, dans le fichier d’entrée, les équations relatives aux cinétiques des réactions & modéliser.

Les expressions cinétiques sont ensuite intégrées dans un intervalle de temps défini.

Le module KINETICS permet de définir les différentes réactions chimiques a modéliser ainsi que leur
stoechimétries. Le module RATES est utilisé pour définir les équations relatives aux cinétiques des réac-

tions.
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6.6.3 Le transport 1D

Phreeqc est capable de simuler les processus régissant le transport 1D, comme la diffusion, 1’advection

et en particulier le couplage advection-dispersion, selon 1’équation (6.6) ci-apres.

oc oC 0?°C  9q

v _ 0 p TC % .
at = Vor TPl ez T o 6.6)

Cette équation de transport est résolue a 1’aide d’un schéma clair de différences finies. Le terme d’in-
teractions chimiques % est calculé pour chaque élément chimique, a partir de chaque étape de transport
pour chaque intervalle de temps. Ce terme est en fait la somme des constantes de réactions équilibrées et
non équilibrées.

Dans un premier temps, le transport advectif est calculé. Puis, toutes les réactions chimiques contrdlées

par I’équilibre et les cinétiques, sont simulées. Ensuite, le transport dispersif est déterminé. Enfin, les

réactions chimiques, contrdlées par I’équilibre et les cinétiques, sont & nouveaux estimées.
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Les méthodes chromatographiques sont des techniques tres sensibles, fiables, reproductibles, rapides et
relativement simples a mettre en oeuvre. C’est pour cela que nous avons opté pour la chromatographie
en phase gazeuse pour la détermination des concentrations en solvants chlorés dans 1I’eau.

Le dosage des solvants chlorés par chromatographie en phase gazeuse dans une matrice aqueuse néces-
site une étape de préconcentration (Golfinopoulos ef al. (2001)). Les techniques les plus utilisées pour
la préconcentration des composés organiques volatils en phase aqueuse sont le Purge-and-Trap (PT), la
méthode par espace de téte statique et la micro-extraction en phase solide (Hino et al. (1996)). Parmi ces
trois techniques, nous avons choisi la méthode par espace de téte statique.

Cette technique a été selectionnée de part sa facilité d’utilisation. Un détecteur FID (Flame Ionisation
Detector) est adapté pour la technique par espace de téte statique. Selon Schifer et al. (2003), la chroma-
tographie en phase gazeuse avec une détection par FID permet la quantification du TCE, des isomeres du
DCE et du CV avec des limites de détection relativement faibles (entre 3 et 10 ug.L=1). Ces valeurs de

limites de détection sont suffisantes pour les études que nous avons & mener.

7.1 Protocole de dosage des solvants chlorés dans une matrice aqueuse

7.1.1 La préconcentration a I’aide de la technique par espace de téte statique

Le chromatographe en phase gazeuse utilisé dans ce travail est de type Varian CP3800 et le passeur
d’échantillons de type Combipal.

La premiere étape de 1’analyse consiste a transférer 1’échantillon aqueux dans un flacon en verre spécia-
lement dédié a 1’analyse par chromatographie gazeuse en espace de téte. Ces flacons en verre, de 10 ou
20 mL, sont spécialement adaptés pour étre placés directement dans le passeur d’échantillons CombiPal.
Au préalable, chaque flacon est purgé par de I’ Azote ultrapur (Air Liquide, ALPHAGAZ 1 He) afin de
chasser I’oxygene. Puis, chaque flacon est fermé avec un bouchon a vis magnétique équipé d’un septum
silicone/PTFE (Fisherbrand).

L’échantillon aqueux est dans un premier temps prélevé a 1’aide d’une seringue stérilisée adaptée au
volume a extraire. Celui-ci est ensuite transféré le plus rapidement possible dans le flacon, qui est aus-
sitot fermé par un bouchon. Cela constitue la premiere étape de I’analyse des solvants chlorés en phase
aqueuse.

Tous les flacons sont ensuite disposés dans le passeur d’échantillons, qui est lui-mé&me placé sur le chro-
matographe. La deuxiéme étape de 1’analyse de ces échantillons aqueux consiste a chauffer I’échantillon

aqueux a une température de 40°C.
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Les Composés Organiques Volatils (COV) ont des propriétés chimiques spécifiques ; en effet, le chauf-
fage d’un flacon contenant un mélange aqueux de COV favorise le transfert de ces COV vers la phase
gazeuse. Un équilibre est alors crée entre la phase aqueuse et la phase organique de 1’échantillon. La
relation entre les concentrations en phase gazeuse et en phase aqueuse est appelée loi de Henry, qui est
définie dans la suite de ce chapitre par I’Equation 7.3.

La troisieéme étape de 1’analyse par chromatographie par espace de téte consiste a injecter une aliquote
de la phase gazeuse du flacon dans le chromatographe. Une seringue d’injection, faisant partie intégrante
du passeur automatique d’échantillons, est utilisée pour percer le septum PTFE/silicone et prélever un

volume connu de gaz.

7.1.2 Description du matériel analytique

La chromatographie est une technique trés largement utilisée pour la séparation et la quantification des
différents constituants d’un mélange. La figure 7.1 ci-dessous décrit brievement les différents comparti-

ments importants en chromatographie en phase gazeuse.

DETECTEUR
FID

COLONNE —p> |ELECTROMETRE|

| INTEGRATION |

FIGURE 7.1 — Schéma simplifié d’un systeme chromatographique

Le volume de gaz prélevé dans un flacon est ensuite injecté dans 1’injecteur. L’injection de I’échantillon
dans la colonne de séparation est effectuée en utilisant le mode "Split". Ce type d’injection est employé
pour des colonnes capillaires a faible débit. Nous avons choisi I’injection Split avec un ratio de split
de 10. La colonne capillaire que nous avons utilisée pour la quantification des composés organiques
volatiles dans une matrice aqueuse est de type Varian DB-624 (30,0 m x 0,32 mm de Diametre Intérieur
(DD). L’injection en mode Split permet d’éviter la saturation de la colonne et d’injecter seulement un
dixieme du volume total de 1’échantillon. La saturation des colonnes capillaires est fréquente méme avec

de faibles quantités d’échantillons.
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La colonne capillaire permet de séparer les différents composés organochlorés présents dans le mélange
gazeux. Chaque substance a une affinité différente avec la phase solide greffée a la surface de la colonne.
Tous ces composés sont alors plus ou moins retenus dans la colonne de séparation, le temps de rétention
tr caractérise ce phénomene.

Les composés sortant de la colonne passent ensuite a travers la flamme du détecteur FID. C’est une
flamme Air-Hydrogene ou les substances sont fragmentées en cations et en anions. Le détecteur FID est
équipé d’un systeme d’électrodes qui permet de capter ces ions; cela permet la génération d’un signal
électrique qui sera amplifié par I’intermédiaire d’un électrometre.

Tous ces signaux sont ensuite intégrés a 1’aide d’un logiciel spécifique et sont représentés sous forme
de pics gaussiens, correspondant chacun a un composé différent. L’ outil informatique permet, par la
suite, de visualiser le chromatogramme obtenu ainsi que de déterminer I’aire de ces pics gaussiens. Les

descriptions succinctes des parameétres importants choisis sont reportées dans la partie suivante.

7.1.3 Méthodes et parameétres analytiques

Le tableau 7.1 ci-dessous regroupe les valeurs de quelques parameétres importants en chromatographie en

phase gazeuse.

Parametres analytiques Valeurs
Température de I’injecteur 220°C
Température du détecteur 250°C
Ratio de split 10
Débit de phase mobile 30 mL.min~!
Débit d’Air 300 mL.min~*
Débit d’Hydrogéne 30 mL.min~!
Volume d’échantillon injecté 500 pL

TABLE 7.1 — Parameétres analytiques utilisés pour la quantification des solvants chlorés

Le ratio de split ne doit pas étre trop faible car cela entrainerait un élargissement du pic ainsi qu’une sa-
turation du détecteur. Nous avons alors considéré qu’un ratio de split de 10 était suffisant pour le dosage

des solvants chlorés.

La température du détecteur doit étre élevée afin de s’assurer de la stabilité du signal électrique et du

maintien des conditions favorables pour la détection.
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Le tableau 7.2 ci-dessous illustre le programme de température qui a été utilisé pour 1’analyse des solvants

chlorés par chromatographie gazeuse.

Premiére étape | 50°C pendant 5 minutes

Deuxiéme étape 50 2a200°C

Taux appliqué 20°C.min~*

TABLE 7.2 — Programme de température utilisé pour la colonne de séparation

Pour I’analyse des solvants chlorés, nous avons utilisé un fonctionnement en isotherme durant les cinq
premieres minutes de 1’analyse. Une température de 50°C semble étre un bon compromis, avec une bonne

élution et une analyse rapide d’un mélange de COV.

7.2 Détermination des concentrations en solvants chlorés par le calcul

La concentration en analyte dans un échantillon aqueux peut étre représentée comme la phase liquide ini-
tiale dans le flacon avant le fractionnement liquide/gaz. La concentration initiale en analyte est exprimée

selon I’Equation (7.1) :

mr

Cini = —
Ve

(7.1)

ou my est la masse totale de polluant présent dans I’échantillon aqueux et V. est le volume de la phase
aqueuse.
Lorsque 1’échantillon est chauffé, la loi de conservation de masse peut étre appliquée et écrite selon

I’Equation (7.2) :

mp = CyVy + CeVe (7.2)

ou C, et C, sont les concentrations a I’équilibre dans la phase gaz et la phase aqueuse et V, est le volume

de la phase gaz.

La loi de distribution a 1’équilibre entre la phase aqueuse et la phase gazeuse est représentée par I’in-

termédiaire de la constante de Henry sans dimension Ky, selon I’Equation (7.3) :

C
K, = 24 7.3
= (7.3)
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Les Equations (7.1), (7.2) et (7.3) peuvent étre combinées pour donner I’Equation (7.4) :

o (Y, 1
Cini = Cy (Ve + Kh> (7.4)

En considérant que la courbe de calibration suit une loi linéaire, I’Equation (7.5) peut étre écrite :

Ay =m*Cy+b* (1.5)

ol A, est I’aire du pic chromatographique, b* est I’ordonnée a I’origine qui est considérée comme nulle
pour des calibrations externes avec un détecteur a Ionisation de Flamme (FID) et m* est un terme fonc-

tion du facteur de réponse R et valide pour la température de 1’échantillon.

Le volume total de I’échantillon V; et le volume de la phase aqueuse V. sont connus; le volume de
la phase gaz étant calculé par différence. En prenant en compte les Equations (7.3), (7.1) et (7.5), la
concentration initiale en analyte peut étre exprimée selon I’Equation (7.6) :

Vi 1

mi=—— |7 1+ .
¢ <ve +Kh> =

7.3 Préparations des solutions étalons

Trois préparations de solutions étalons vont étre décrites dans ce chapitre :

- une solution contenant 1 mélange de PCE, de TCE, de cis-1,2-DCE, de trans-1,2-DCE et de 1,1-DCE,
- une solution de CV,

- une solution d’éthylene.

Toutes ces solutions ont été préparées différemment car les produits ultrapurs utilisés pour leurs prépara-
tions possedent des états physiques différents. Les différentes caractéristiques des produits utilisés pour

la préparation de ces solutions sont détaillées dans le tableau 7.3.

7.3.1 Mesures de sécurité

Les produits listés dans le tableau 7.3 ci-apres sont des substances toxiques, voire potentiellement can-
cérigenes (cf tableau 1.4, Chapitre 1). Afin de manipuler dans des conditions de sécurité suffisantes, les
préparations des solutions meres et de tous les étalons sont effectuées sous une hotte aspirante. Des équi-
pements de protection individuelle, tels qu'une blouse en coton, une paire de lunettes de protection et

une paire de gants en nitrile, sont utilisés pour chaque manipulation de ces produits organiques.
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Réactif Pureté | Fournisseur
PCE 99,5 % Acros Organics
TCE >99,5 % | Acros Organics

cis-1,2-DCE 97 % Acros Organics

trans-1,1-DCE 99,7 % Acros Organics

1,1-DCE >99,5 % Fluka
CvV 99,5 % Fluka
Ethylene 99,5 % Fluka

TABLE 7.3 — Liste des réactifs employés pour la préparation des solutions étalons en solvants chlorés

7.3.2 Meélange de PCE, de TCE et d’isoméres du DCE

Nous cherchons a préparer S, une solution mére 4 1 g.L.~! en chaque composé organochloré. Le volume
total de la solution est de 200 mL. Ainsi, une masse de 0,2 g en chaque composé doit étre introduite dans

le flacon en verre.

Le tableau 7.4 ci-dessous expose les différents volumes a ajouter afin d’obtenir les concentrations voulues

en solvants chlorés.

Substance | Masse a peser (g) | Densité | Volume ajouté (uL)
PCE 1,62 123
TCE 1,46 137
0,2
Cis-1,2-DCE 1,28 156
Trans-1,2-DCE 1,25 160
1,1-DCE 1,21 165

TABLE 7.4 — Exemple de calcul de volumes a ajouter pour une solution contenant un mélange de solvants

chlorés a 1g.L.~!

Le volume total de solvants chlorés purs ajoutés est de 741 uL. Ce volume est négligeable devant 200 mL.
L’étape suivante consiste a placer 100 mL d’eau ultrapure (18,2 M{).cm) préparée dans une bouteille de
verre de 250 mL surmontée d’une vanne Mininert? ™ | Successivement, les différents volumes de solvants
chlorés sont injectés a 1’aide d’une micropipette spéciale pour des volumes de 50 a 250 uL (Brand) et
avec une pointe différente pour chaque substance.

Un volume de 100 mL d’eau ainsi qu’un agitateur magnétique sont ensuite insérés dans la bouteille en
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verre, qui sera immédiatement bouchée avec le bouchon équipé de la vanne Mininert” ™ . La solution est

ensuite agitée vigoureusement pendant une demi-journée.

7.3.3 La solution de CV

La préparation de la solution de CV est similaire a celle de la solution contenant le mélange des solvants
plus substitués. Le Chlorure de Vinyle est > 99,5 % pur (Fluka) et liquide sous pression.

L’ opération la plus délicate consiste a transférer trés rapidement 1 ou 2 mL de la solution certifiée de CV
dans un flacon qui sera immédiatement bouché apres 1’ajout de CV. Le CV se vaporise alors petit a petit
suite au contact avec le diazote présent dans le flacon. L’ opération délicate consiste a percer le septum
avec une seringue spéciale pour gaz. L’aiguille est alors mise en contact avec la phase pure liquide res-
tante de CV. Le volume nécessaire de CV est prélevé et rapidement transféré dans le flacon qui deviendra
la solution étalon de CV. Tous les récipients sont enfin bouchés tres rapidement pour éviter les pertes par
volatilisation.

Comme précédemment, la solution est agitée pendant une dizaine d’heures pour une solubilisation com-

plete.

7.3.4 La solution d’éthyléne

La solution d’éthyléne est préparée a partir d’une solution certifiée d’éthylene (Fluka, pureté > 99,5 %)
sous forme de gaz sous pression.

Le protocole de préparation est similaire a celui utilisé pour la solution de Chlorure de Vinyle. Un volume
suffisant d’éthyléne est inséré dans un flacon afin de saturer celui-ci en éthyléne. Le flacon est par la suite
tres rapidement fermé par un bouchon a vis métallique équipé d’un septum. La suite de la préparation
consiste, avec une seringue a gaz appropriée, a prélever le volume nécessaire pour concevoir une solution
adaptée a nos besoins. La suite de la préparation est similaire aux protocoles précédents et consiste a

agiter la solution suffisamment longtemps pour obtenir la solubilisation complete de I’ éthylene.

7.3.5 Préparations des solutions étalons

Lorsque les solutions meres ont été suffisamment agitées pour la dissolution totale des phases organiques
pures dans I’eau, les préparations des solutions étalons sont effectuées directement dans les flacons des-
tinés aux analyses par chromatographie.

Nous avons choisi un ratio égal a 1 entre le volume de phase aqueuse et le volume de phase organique.

Lors des différentes analyses de solvants chlorés que nous avons réalisées, le volume du flacon est de
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10 mL ; ce qui correspond a un volume de 5 mL, aussi bien pour la phase aqueuse que pour la phase
gazeuse. Cinq réplicats correspondant a une concentration donnée sont préparés.

Les solutions meres sont utilisées et diluées pour la préparation de toutes les solutions étalons.

7.4 Courbes d’étalonnage pour les 6 solvants chlorés

Les courbes d’étalonnage relatives respectivement au PCE, TCE, cDCE, tDCE, 1,1-DCE et au CV sont

illustrées sur la figure 7.2 ci-apres.

7.5 Performances analytiques

Différents parametres analytiques ont été déterminés pour la validation de la méthode proposée dans ce
chapitre. En particulier, les limites de détection, les gammmes de linéarité, la répétabilité et la reproduc-

tibilit€ ont été estimées.

7.5.1 Limites de détection

Nous avons utilisé les recommandations suivant I'TUPAC (Currie (1999)) pour les estimations des limites

de détection, avec I’Equation 7.7 :

3,290
p

LD = (1.7)

avec o I’écart-type du bruit de fond et p la pente de la droite d’étalonnage.
Les écarts-type et les bruits de fond correspondant a chaque substance dosée ont été évaluées a partir
de 10 solutions de blanc, constituées uniquement d’eau ultrapure. Le tableau 7.5 ci-dessous expose les

valeurs des limites de détections pour chaque composé organochloré.

Composé PCE | TCE | Cis-1,2-DCE | Trans-1,2-DCE | 1,1-DCE | CV
Limites de détection (ug.Lfl) 10,62 | 7,57 9,15 8,31 12,19 7,49
Limites de quantification (ug) | 005 | 0,04 0,05 0,04 0,06 0,04

TABLE 7.5 — Limites de détection estimées pour les solvants chlorés dosés

Ces limites de détection sont relativement proches de celles mentionnées par Schéfer et al. (2003).
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FIGURE 7.2 — Courbes d’étalonnage des 6 solvants chlorés pour des concentrations comprises entre 3 et

15 mg.L_1 ;a:PCE,b:TCE,c:cDCE,d:tDCE,e: 1,1-DCE, f : CV
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7.5.2 Répétabilité

Les répétabilités des signaux sont mesurés a partir de 5 analyses succesives de la solution étalon contenant
le mélange de tous les solvants chlorés 4 une concentration de 20 pg.L.~! dans 1’eau ultrapure. Ces valeurs

sont reportées dans le tableau 7.6 ci-apres.

Composé PCE | TCE | Cis-1,2-DCE | Trans-1,2-DCE | 1,1-DCE | CV

Répétabilité (%) | 5.5 5 6 5.5 6 45

TABLE 7.6 — Répétabilités déterminés pour les solvants chlorés analysés

7.5.3 Reproductibilité

L’évaluation de la reproductibilité a également été effectuée sur une durée courte (quelques jours) et a
long terme (sur quelques mois). Nous avons pu ainsi déterminer que la reproductibilité de ces dosages

était de 8 % sur quelques jours et atteignait une valeur inférieure a 10 % dans le long terme.
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8.1 Le principe d’un microcosme

Les études en microcosmes sont réalisées dans des bouteilles en verre de 250 mL. Chacune de ces bou-
teilles est maintenue isolée de I’atmosphere par un systeéme bouchon-vanne, qui est commercialisé sous
..M . . . .
le nom de vanne Mininert . La figure 8.1 ci-dessous illustre schématiquement un microcosme de labo-

ratoire.

Fente pour

prélévement \
Vanne

Mininert

Espace de téte
Bouteille

oM VaITe Phase aqueuse

Phase solide

FIGURE 8.1 — Schéma d’un microcosme de laboratoire équipé d’une vanne Mininert

Ce dispositif est relativement simple et facile a mettre en oeuvre. Le prélevement d’un échantillon d’eau
s’effectue a I’aide d’une seringue en plastique de 1 mL et d’une aiguille adaptée, pour pouvoir étre in-
sérée a travers la vanne Mininert ™. Cette vanne est, en effet, équipée d’une fente pour effectuer des
prélevements.

Le matériel destiné au prélevement d’eaux chargées en solvants chlorés est entierement purgé avec de

I’azote ultrapur a 99 % (Air Liquide) afin d’éviter le contact entre I’échantillon et 1’air ambiant.

Le volume de prélevement pour chaque échantillon est de 500 pL. d’eau; ce volume étant vérifié par

une mesure de la masse de I’échantillon par pesée.

8.2 DL’étude de la population bactérienne KB-1 en réacteurs fermés

Trois facteurs importants ont été étudiés sur la population bactériennes KB-1 et sont les suivants :
- la nature de la matiere organique utilisée pour la génération d’hydrogene dans le systeme,

- ’effet des ions sulfate sur les constantes de dégradation du TCE,

- 'influence de la quantité de matiere organique par rapport a la quantité initiale de TCE.

Ces trois parametres ont été étudiés indépendamment les uns des autres et les différents protocoles expé-
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rimentaux sont présentés dans le Chapitre 11.
Cependant, nous avons peu d’informations concernant la viabilité de la population bactérienne KB-1.
Seule la connaissance du nombre spécifique de Dehalococcoides dans la solution initiale nous a été

communiquée, soit 2,87.10'2 copies de génes par litre de solution.

8.3 La composition du milieu de culture

Le volume initial de chaque microcosme est de 200 mL de milieu de culture dont la composition est

présentée dans le tableau 8.1 ci-dessous.

Masse a peser (g)
Désignation Produit pour 100 mL de Volume a ajouter pour 1 litre (mL)
solution
KH5PO4 2,72
Tampon phosphate 10
K2HPO, 3,48
NH4Cl 5,35
Solution saline CaCls,6Hy0 0,1 10
FeCl2,4H20 0,2
ZnCly 0,01
NiCly 0,08
Solution d’éléments traces MnCls 0.10 2
CuCl2 0,01
H2SO4 0,10
Résazurine - 1 mgL~! d’eau 1
Solution
NaHCO3 2,60 10
d’hydrogénocarbonates
Vitamines - - 10
Solution de magnésium MgCly 0,63 2
FeCl2,4H20 3,92 10
Solution réductrice
NazS 2,40

TABLE 8.1 — Composition chimique du milieu de culture élaboré selon Edwards et Grbic-Galic (1994)

130



Chapitre 8. Les microcosmes

8.4 La conservation des échantillons

La conversation d’échantillons contenant des solvants chlorés demande des précautions particulieres. 11
est ainsi nécessaire d’empécher la volatilisation de ces substances. Les prélevements réalisés sont alors
immédiatement placés au congélateur ou au freezer a environ -4 °C.

Les différents prélevements qui ont été réalisés sont ensuite transférés dans un flacon de 10 ou 20 mL
et fermés avec un bouchon équipé d’un septum en butyl enrobé de PTFE. Ces échantillons sont par la
suite analysés dans un délai maximum de 2 semaines. En effet, il existe un risque réel d’adsorption des
chloroéthénes sur les septums (Kovacs et Kampbell (1999)).

Quelques gouttes d’acide chlorhydrique concentré, HCI (32 %, Flucka pour analyses), sont disposées
dans chaque prélevement pour se placer a un pH compris entre 2 et 3.

Ce conditionnement permet de stopper I’activité déchloratrice au moment ou 1’échantillon a été préparé.

8.5 Analyse des ions majeurs

Plusieurs séries d’analyses ont été effectuées afin de suivre les évolutions des ions majeurs et en parti-
culier les sulfates. La séparation des anions a été réalisée avec I’appareil Dionex-DX100, équipé d’une
colonne de séparation pour anions de type lonPack AS4A et d’un passeur automatique ; L’ étalonnage de
cet appareil est effectué 2 I’aide de solutions étalons de 1g.L.~!. Le volume de I’échantillon injecté est de

2mL.
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9.1 Le dispositif expérimental

Le dispositif qui a été utilisé pour les expérimentations sur colonne est présenté sur la figure 9.1 ci-

dessous.

Points de
1et2 > orélévement

Eaux
usées

¢ Colonne
de sol

PCE (150 mg/L)
Propionate (200 mgiL)

=
2 Eau sou’te_rrame
synthétique

FIGURE 9.1 — Schéma du dispositif expérimental de 1’échelle colonne

La colonne possede les dimensions suivantes : 29 cm de long et 4,5 cm de diametre intérieur. Le dis-
positif est fermé a chaque extrémité par un bouchon en polyéthylene. Chaque bouchon a été percé afin
d’insérer un raccord nécessaire au branchement des tuyaux en PTFE , reliant respectivement la pompe
péristaltique a la partie inférieure de la colonne et le réservoir de stockage des eaux usées en sortie de

colonne.

La figure 9.2 ci-dessous représente une photographie de la colonne.

FIGURE 9.2 — Photographie de la colonne de sol

Les tubages sont réalisés en PTFE, qui est un matériau supposé inerte vis-a-vis des solvants chlorés.
La colonne a été remplie avec 604 g de sol saturé en eau souterraine du site afin de pallier a une éventuelle

précipitation des oxyhydroxydes de fer. La masse totale de sol saturé équivaut a 604 g ; le pourcentage de
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matiere seche étant de 74 %. Les 26 % restants constituent 1’ensemble des interstices pouvant contenir

des fluides tels que I’eau. Ainsi, la porosité totale de ce sous-sol est de 0,26.

9.2 La caractérisation du sous-sol

9.2.1 Les parameétres physico-chimiques

Les sédiments utilisés dans la colonne ont été prélevés a 11 metres de profondeur durant I’installation
d’un puits de surveillance. Le prélevement de ces sédiments n’a pas été réalisé dans des conditions
optimales ; c’est-a-dire en conditions anaérobies. L’échantillon a dii alors étre perturbé en terme de com-
position chimique.

Ces sédiments ont cependant été préservés dans des conditions saturées ; des eaux souterraines ont été
mises en contact avec les sédiments afin d’éviter le contact avec I’air et la formation d’oxyhydroxydes
de fer.

Plusieurs parametres ont été mesurés sur ces sédiments, dont :

- le Carbone Organique Total (COT),

- le Fer total,

- le Phosphore Total,

- les especes réduites de 1’azote ou Azote Kjeldahl,

- la composition minéralogique des sédiments.

Tous ces résultats sont reportés dans le Paragraphe 9.2.

9.2.2 La capacité d’adsorption des sédiments de la colonne

Un certain nombre d’essais d’adsorption ont été effectués dans cinq bouteilles en verre de 250 mL et
fermées par une vanne Mininert’ ™ . Le ratio appliqué entre la quantité de sédiments et la quantité d’eau
estde 1 : 10. Les essais sont effectués a température ambiante (22 + 2°C).

Dans chacune de ces bouteilles, six solvants chlorés ont été ajoutés a des concentrations croissantes. Ces
solvants chlorés sont le PCE, le TCE, le cis-1,2-DCE, le trans-1,2-DCE, le 1,1-DCE et le CV. Chaque
solvant chloré a été ajouté a des concentrations respectives de 0,5, 1, 5, 10 et 20 mg.L.~!. Les expériences

ont toutes été effectuées pendant 10 jours d’incubation.
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9.2.3 La Distribution des Temps de Séjour (DTS)

Les profils de Distribution des Temps de Séjours sont nécessaires afin de caractériser I’écoulement des
phases, le mode de mélange et la mise en contact dans les réacteurs. Ces facteurs fourniront des informa-

tions sur le transfert de mati¢re ayant lieu dans la colonne.

9.2.4 La fonction de Distribution des Temps de Séjour

Selon I’hypothese d’un régime permanent, la fonction distribution des temps de séjour E(t) est définie
comme une densité de probabilité du temps de séjour t dans le débit de sortie (Villermaux (1993)). Cette

fonction est représentée par I’Equation (9.1).

c(t)

FO= = cwa

9.1

Le temps de séjour moyen 7 et la variance 2 la distribution o

sont représentés par p et uo. Ce sont des
grandeurs caractéristiques de la distribution des temps de séjour. Le calcul de ces moments statistiques

peut étre effectué a 1’aide de I’Equation (9.2).

o0 [ tnC(t)dt
"= t"Et)dt = Vg 9.2
p= e = Seme ©2)
Le moment d’ordre 1 peut alors &tre comparé au temps de passage t, selon I’Equation 9.3.
Vi
t, = — 9.3)
PQ

avec V; le volume total d’eau mis en jeu dans la colonne [L?] et Q le débit d’alimentation [L3.T1].

La distribution des temps de séjour dans un réacteur réel

En général, pour un réacteur réel avec un écoulement quelconque, les courbes de la distribution des temps
de séjour obtenues sont des courbes intermédiaires entre les deux comportements idéaux, le réacteur par-
faitement agité et le réacteur piston. La figure 9.2.4 ci-apres expose les courbes de Distribution des Temps

de Séjour selon les deux cas.

Le protocole expérimental
La Distribution des Temps de Séjour a été effectuée et renouvelée avec plusieurs débits d’alimentation
différents. Nous avons employé I’injection-échelon qui semble étre la méthode la plus adaptée pour notre

étude. Lors d’une injection-échelon, il est important que le temps d’injection du traceur soit tres faible
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FIGURE 9.3 — Représentation de la Distribution des Temps de Sé€jour dans un réacteur réel : (a) pour une

injection-impulsion, (b) pour une injection échelon (Source : Villermaux (1993))

par rapport au temps de séjour moyen des particules dans la colonne. Il est a noter que 1’injection-échelon
est la technique la plus employée dans I’évaluation des DTS de solide (Petit (2005)).

Cette technique est avantageuse et ne demande aucune modification de 1’expérience ; une quantité connue
de traceur est injectée dans de I’eau ultrapure et alimente la colonne en régime permanent.

Nous avons opté pour le chlorure de potassium KCl comme traceur durant les déterminations de DTS,
du fait de sa simplicité d’utilisation. La conductivité en fonction du temps est suivie par I’intermédiaire
d’un conductimetre capable de collecter les données a un pas de temps choisi ; dans notre cas, I’intervalle
de mesure est de 10 secondes. Le nombre de points doit étre suffisamment important afin de distinguer
correctement les graphes et I'intervalle doit €tre suffisamment faible pour ne pas omettre un éventuel pic
au début de I’expérience correspondant a un débit de court-circuit éventuel.

Une courbe étalon a été construite afin de convertir les conductivités obtenues en concentrations molaires.
Du fait de la sensibilité du conductivimetre, nous avons choisi une concentration en traceur relativement
faible de 100 mg.L~!.

Les courbes expérimentales de DTS sont alors tracées pour chaque débit d’alimentation appliqué.
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9.2.5 Détermination de la dispersivité longitudinale

La détermination de la dispersivité longitudinale a été effectuée pour la colonne de sol a partir des me-
sures de tragage effectuées pour la Distribution des Temps de Séjour. Nous avons réalisé plusieurs essais
de tragage afin de déterminer les temps de séjour moyens réels correspondant aux débits d’alimentation
appliqués. Plusieurs graphes représentant 1’évolution de la concentration en traceur en fonction du temps
ont été tracés. Les données obtenues ont été analysées en calant la courbe de tragage avec une solution
analytique de transport 1D.

La concentration relative est déterminée selon I’Equation (9.4).

Ce(t) = [C(z,t) — Ci]/(Co — C) 94

ou C(x,t) est la concentration mesurée en fonction du temps et de la distance parcourue, C; est la concen-

tration initiale dans la colonne et Cy est la concentration en traceur injecté.

Ce(t) . 1 z(R—1)—vt
Co = 1 267’]‘0(—2 N ) 9.5

%t est le nombre de volumes de pores infiltrés dans la colonne, P = % est le nombre de Peclet

ouT=
de la colonne, R est le facteur de retard, L est la longueur de la colonne, v est la vitesse de pores, t est le

temps et D, est le coefficient de dispersion hydrodynamique longitudinale.

Un exemple de calcul de dispersivité longitudinale va étre détaillé dans ce rapport. Soit x = 0,29 m, Cy =
0,11 g.L~" ainsi qu’une vitesse de pores v de 2,25.107° m.s ™.

Le détail de I’estimation de la dispersivité est effectué dans la Partie III.

9.3 Expériences de biodégradation

Les différentes expériences de biodégradation ont été effectuées selon le méme protocole expérimental.
La colonne est alimentée en permanence avec une eau souterraine synthétique dépourvue de sulfates.
Les autres manipulations menées en présence de sulfates ont conduit 2 modifier la composition des eaux

et a ajouter les sulfates dans la composition.

Les différentes concentrations en propionate sont modifiées uniquement dans la seringue puisque c’est
dans celle-ci que la solution de PCE et de propionate est stockée.

Il est a noter que les expériences de biodégradation ont été menées a un débit d’alimentation de 0,3
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mL.min~!. Les résultats présentés indiquent plus particulierement les évolutions des teneurs en chloroé-
thénes lorsque les conditions de biodégradation sont optimales et que les teneurs, en particulier, en PCE,
ont été stabilisées.

Les différents résultats de ces expériences sont reportés dans le chapitre 12.
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Mesures in situ sur le site réel
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Chapitre 10. Mesures in situ sur le site réel

10.1 Les tests push-pull

10.1.1 DL’expérience 1

Cette premiere expérience est un test en push-pull classique. La figure 10.1 ci-dessous représente sché-

matiquement I’expérience qui a été effectuée.

Propionate
4 Traceur

3 2

Cuve
1 500 Litres

FIGURE 10.1 — Schéma global du test en push-pull effectué sur le site X

Les différentes étapes du test sont présentées ci-apres :

- remplissage de la cuve de 500 Litres avec une pompe de surface prélevant de I’eau dans le piézometre
Pz65-1,

- injection de fluorescéine et de propionate de sodium afin d’atteindre une concentration initiale de 1
mg. 71,

- injection des 500 Litres de la cuve dans Pz65-1 & un débit de 3,85 L.min~ 1,

- apres 1 heure d’attente, I’eau est pompée dans le pi€ézometre Pz65-1,

- des prises d’échantillons sont effectuées régulierement afin de suivre la fluorescence, le Carbone Orga-

nique Total et les concentrations en solvants chlorés.

10.1.2 L’expérience 2

La deuxiéme expérience consiste a injecter a un temps t=0, 100 L d’eau prélevés dans Pz65-1 a I’aide
d’une pompe 2 un débit de 3,85 L.min~!. Cette cuve de 100 L a été préalablement dopée en chlorure de

sodium et en éthanol ; les concentrations finales étant respectivement de 100 et 50 mg.L .
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Chapitre 10. Mesures in situ sur le site réel

L’injection des 100 L d’eau est effectuée dans Pz65-1 4 9 m de profondeur ; c’est a la méme hauteur que
de I’eau est pompée sur Pz65-2.
Comme précédemment, des échantillons pour le suivi du COT et des concentrations en solvants chlorés

sont réalisés.

10.1.3 L’expérience 3

L’expérience 3 est menée sur une période 2 jours. L’injection est continue ; le chlorure et I’éthanol étant
respectivement 2 une concentration de 2 g.LL.~!. L’injection de la solution est également effectuée dans le
piézometre Pz65-1.

Le prélévement est réalisé dans Pz65-2, 4 10 m de profondeur et avec un débit de 3,85 L.min~!. Comme
précédemment, différents prélevements ont été effectués afin de suivre les évolutions des concentrations

en matiere organique et en solvants chlorés.

10.1.4 L’expérience 4

La derniére expérience consiste également a injecter de facon continue sur une période de 2 jours, les
mémes traceurs que précédemment. La manipulation est similaire ; c’est seulement les concentrations

initiales en chlorure et en éthanol qui sont augmentées, respectivement 143 et 28 g L~1.

10.2 Le test d’écoulement en dipole

Un dispositif expérimental a été mis en place sur le site d’étude ; cette expérience est destinée dans un
premier temps a stimuler I’activité déchloratrice avérée sur un point précis du site, le puits de surveillance
nommé Pz65. Lorsque la déchloration réductrice anaérobie directe est effective de facon significative sur
le site, les mesures des concentrations en traceur, en matiére organique et en solvants chlorés en fonction
du temps seront réalisées. Le dispositif expérimental utilisé sur le site d’étude est schématisé sur la figure
10.2 ci-apres.

La figure 10.3 ci-apres illustre la manipulation qui a été effectuée sur le terrain.
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Pompe - Propionate
pér q - Traceur

r .

Point de
prélévement

A Packer

>
S
Pompe
immergée

FIGURE 10.2 — Dispositif expérimental utilisé pour la stimulation de 1’activité déchloratrice et la mesure

de cinétiques de dégradation in situ

FIGURE 10.3 — Dispositifs utilisés sur le terrain
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Chapitre 11. Les expérimentations en microcosme

Le microcosme est un dispositif simple et facile a mettre en oeuvre. Dans un premier temps, nous avons
étudié la population bactérienne KB-1, connue comme étant capable de soutenir la déchloration ré-
ductrice complete du TCE jusqu’a I’Ethylene (Duhamel et al. (2002)). Ce consortium bactérien nous a
permis de mettre en évidence trois facteurs clés régissant la biodégradation des chloroéthénes, qui sont
largement décrits dans ce chapitre. La deuxieme partie de ce chapitre a consisté a étudier la déchlora-
tion réductrice complete ou non a partir d’eaux souterraines et de matrices solides issues d’un aquifere

contaminé en PCE.

11.1 DL’étude de la population bactérienne KB-1

La population bactérienne KB-1 est un consortium microbien utilisé a des fins de bioaugmentation, celle-
ci est décrite plus précisément dans la partie II. La biodégradation du TCE est fortement conditionnée
par trois facteurs importants :

- la nature de la mati¢re organique,

- la quantité de matiere organique a ajouter par rapport a la quantité initiale de TCE,

- la présence d’accepteurs d’électrons.

C’est a partir de I’étude de ces trois facteurs que nous allons discuter sur les conditions optimales de

biodégradation du TCE.

11.1.1 L’influence du type de matiére organique

L’objectif de cette étude a été de déterminer quel donneur d’électrons semble étre le mieux adapté pour
soutenir la déchloration réductrice du TCE.

Deux types de donneurs d’électrons ont été utilisés :

- trois molécules organiques fermentées plus rapidement : le méthanol, I’éthanol et I’ion lactate,

- une molécule organique fermentée plus lentement : I’'ion propionate.

Avec chaque donneur d’électrons, les évolutions des concentrations en TCE et en sous-produits de bio-
dégradation en fonction du temps d’incubation ont été examinées.

Dans un premier temps, les compositions initiales des microcosmes seront évoquées. Les effets des al-
cools seront discutés dans une seconde partie. Les ajouts de lactate et de propionate seront décrits dans

deux autres parties séparées.
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Chapitre 11. Les expérimentations en microcosme

11.1.1.1 La nature de la matiére organique

Quatre molécules différentes ont été utilisées pour ces expérimentations : le méthanol, I’éthanol, le lac-
tate de sodium et le propionate de sodium (Lactate : Fluka, 50% dans I’eau ; Propionate : Sigma-Aldrich,
> 99 %).

Le tableau 11.1 ci-dessous expose les différentes expériences réalisées pour déterminer le donneur d’élec-

trons le plus adapté.

Masse Volume Volume Volume
Donneur
Réacteur sable Composé KB-1 vitamines | milieu HAM
d’électrons
(® (mL) (mL) (mL)
BACTERIES Lactate - PCE - - -
LST Lactate 100 5 - -
TCE
P Propionate 50 1 - -
LT Lactate - PCE + TCE 20 20 20
L Lactate - PCE 5 5 5
M Méthanol - TCE 5 5 5
ES Ethanol 50 PCE + TCE 5 5 5
E Ethanol - PCE 5 5 5

TABLE 11.1 — Informations expérimentales sur les réacteurs fermés destinés a 1’étude de I’influence du

type de donneurs d’électrons

La concentration initiale en chaque solvant chloré est de 1 mM. En outre, la composition de la population

bactérienne KB-1 a pu éventuellement étre modifiée au cours du temps.

11.1.1.2 Les alcools

Plusieurs études ont mis en évidence que 1’éthanol et le méthanol pouvaient étre employés comme don-
neurs d’électrons pour la déchloration réductrice des chloroéthénes (Gibson et Sewell (1992), Wu et al.
(1995), Fennell et al. (1997), Bagley et al. (2000), Kaseros et al. (2000), Grassi (2004)).

La figure 11.1 ci-apres expose les effets de 1’ajout de méthanol et d’éthanol respectivement sur la déchlo-
ration réductrice du TCE et celle du PCE.

Globalement, nous observons que les teneurs en PCE et en TCE restent constantes tout au long de 1’ex-

périence. Les suivis des teneurs en éthanol et en méthanol sont également stables. Les formations de
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FIGURE 11.1 — Influence de la présence de méthanol et d’éthanol sur la biodégradation du TCE et du

PCE

sous-produits de dégradation du TCE ou du PCE n’ont également pas été observées au cours des expé-
riences.

Ces résultats démontrent que la déchloration réductrice du TCE avec du méthanol ainsi que la biodé-
gradation du PCE avec de 1’éthanol ne sont pas favorisées dans les conditions que nous avons utilisées.
L’absence de fermentation de mati¢re organique biodégradable confirme ce résultat.

Ces conclusions sont en contradiction avec I’étude de Duhamel et al. (2002), démontrant que I’éthanol et
le méthanol peuvent étre employés comme donneurs d’électrons avec la population bactériennne KB-1.
Il semble méme que les constantes de dégradation des solvants chlorés en présence de méthanol soient
équivalentes a celles mesurées en présence d’autres donneurs d’électrons comme 1’éthanol, le lactate ou
le propionate.

Globalement, dans nos expérimentations, les conditions physico-chimiques appliquées sont différentes
de celles utilisées par d’autres équipes de recherche. En effet, plusieurs études sont menées avec des
enrichissements périodiques en matiere organique. En revanche, nos expériences ont été conduites avec
des injections relativement faibles de population bactérienne KB-1 ; les conditions de biodégradation
sont ainsi plus difficiles. De plus, I’ objectif était également de se rapprocher des conditions réelles et non

pas de réaliser des expériences de biostimulation.
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11.1.1.3 Le lactate de sodium

L’ion lactate a été largement étudié comme précurseur de 1’hydrogene lors de la déchloration réductrice
des solvants chlorés (Gibson et Sewell (1992), Wu et al. (1995), Fennell et al. (1997), Gao et al. (1997),
Schollhorn et al. (1997), Yang et McCarty (1998), Aulenta et al. (2007b)).

Plusieurs études ont montré que le lactate semblait étre le donneur d’électrons le plus apte pour favoriser
la déchloration réductrice du PCE et du TCE (Gao et al. (1997), Schollhorn et al. (1997)). L’ion lactate
est par ailleurs fermenté rapidement ; Aulenta et al. (2007a) ont observé que le lactate était le donneur
d’électrons dégradé le plus rapidement parmi un grand éventail d’autres donneurs.

La figure 11.2 ci-dessous expose I’évolution des concentrations en chloroéthénes en fonction du temps,

apres I’ajout de lactate.

—
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FIGURE 11.2 — Evolution des concentrations en chloroéthénes en présence de lactate de sodium

La figure 11.2 met en évidence la transformation du TCE en cis-1,2-DCE puis en CV. A 'inverse du
méthanol, une biodégradation significative, avec un temps de latence trés court, apparait dans cette expé-

rimentation. Le lactate de sodium semble donc étre un donneur d’électrons efficace.

11.1.2 DP’influence des ions sulfate

Plusieurs études portent sur 1’effet des ions sulfate sur la déchloration réductrice des solvants chlorés.
Les résultats divergent suivant les travaux. L'impact des sulfates n’entralne aucune inhibition selon Hoe-

len et Reinhard (2004), une inhibition partielle pour Cabirol et al. (1998) alors que Nelson et al. (2002)
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rapportent une inhibition de la biodégradation méme avec un exces d’hydrogéne comme donneurs d’élec-
trons. L’influence des ions sulfate sur la dégradation du TCE va &tre étudiée avec la population bacté-
rienne KB-1. Cela permettra de montrer qu’en fonction de la concentration en sulfate, les temps de

demi-vie des solvants chlorés sont différents a 1’échelle microcosmes.

11.1.2.1 Influence des ions sulfate sur la dégradation du TCE

Les compositions initiales des microcosmes employés pour 1’étude des ions sulfate sont présentés dans

le tableau 11.2 ci-dessous.

Nom réacteur | Masse sable | Donneur d’électrons | Concentration en sulfates (mg.L—!)
PST
100
PST-100 Propionate
PST-250 250
50
LST
100
LST-100 Propionate
LST-250 250

TABLE 11.2 — Composition des microcosmes destinés a 1’étude de I’influence des ions sulfate sur la

déchloration réductrice du TCE

11.1.2.2 En présence de propionate

La figure 11.3 ci-apres évoque 1’évolution de la concentration en chloroéthenes en fonction du temps
d’incubation.

Les deux graphes de la figure 11.3 démontrent I’accumulation de sous-produits de dégradation du TCE,
en particulier le cis-1,2-DCE et le CV. En fonction de la concentration en sulfates, la nature des sous-
produits differe. En effet, avec 100 mg.L~! de sulfates, il apparait que le CV est le seul chloroéthéne
présent en phase aqueuse.

A Pinverse, le cis-1,2-DCE est le seul produit formé avec 250 mg.L~! de sulfates.

D’apres les résultats que nous avons décrits dans le paragraphe précédent, il est donc probable que plus
la concentration en sulfates est importante, moins la formation de sous-produits de biodégradation moins
substitués est envisageable. Ainsi, I’augmentation de la concentration en sulfates en présence de propio-
nate comme donneur d’électrons aurait un effet inhibiteur sur la déchloration réductrice du TCE par la

population bactérienne KB-1. Or, nous savons que la biodégradation du cis-1,2-DCE en CV nécessite
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FIGURE 11.3 — Influence des ions sulfate sur la biodégradation du TCE avec la population bactérienne

KB-1 avec (a) 100 mg.L~! et (b) 250 mg.L~! de sulfates

un potentiel redox tres faible. Il est alors possible que des concentrations en sulfates trop importantes
conduisent a des niveaux d’hydrogene faibles, qui sont incompatibles avec la biodégradation du cis-1,2-
DCE en CV.

En outre, I’observation des microcosmes a 1’oeil nu a révélé la présence de sulfures de fer, de couleur
noire, et ce quelque soit la concentration en sulfates utilisée. Le sulfure de fer n’est donc pas responsable
de la formation des sous-produits observée dans les microcosmes. En effet, il est rapporté que la déchlo-
ration réductrice du PCE et du TCE par FeS entraine essentiellement la formation de chloroacéthylene

puis d’acéthylene (Butler et Hayes (1999)).

11.1.2.3 En présence de lactate

La figure 11.4 ci-apres représente les différents graphes obtenus en présence de lactate avec deux concen-
trations en sulfates différentes.

Avec une teneur en sulfates de 100 mg.L ™!, nous observons une diminution immédiate de la concen-
tration en TCE qui est accompagnée par la formation de cis-1,2-DCE. La disparition totale du TCE est
achevée dans les 30 premiers jours de 1’expérience. Entre 30 et 150 jours d’expérimentation, la com-
position en solvants chlorés ne varie pas et seul le cis-1,2-DCE est présent a une concentration molaire
proche de 0,2 mM.

Les résultats sont différents lorsque la concentration initiale en sulfates est de 250 mg.L.~!. En effet, la
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FIGURE 11.4 — Evolution des concentrations en chloroéthénes avec deux concentrations en sulfates dif-

férentes, (a) 100 mg.L~! et (b) 250 mg.L~!

teneur en TCE diminue seulement apres 41 jours d’incubation. C’est a partir de 1a, que simultanément
nous observons 1’abaissement de la concentration en TCE et 1’élévation de la teneur molaire en cis-1,2-
DCE. Le TCE est finalement dégradé apreés 86 jours d’expérimentations. Enfin, entre 86 et 150 jours,
aucune variation n’est a signaler et le cis-1,2-DCE est le seul composé organochloré détecté.

La figure 11.4 démontre donc que la biodégradation du TCE en cis-1,2-DCE est totale quelque soit la
concentration en sulfates appliquée. En revanche, le temps de dégradation du TCE est moins important
en présence de teneurs en sulfates plus faibles.

Ainsi, les ions sulfate perturbent la déchloration réductrice du TCE en cis-1,2-DCE avec du lactate
comme donneur d’électrons. Il semblerait méme que ’inhibition de la dégradation du cis-1,2-DCE par

les sulfates soit possible d’apres la figure 11.4.

11.1.2.4 En résumé

Les sulfates sont des especes chimiques ubiquistes dans le sous-sol et en particulier dans les aquiferes.
De plus, les niveaux seuil en hydrogene pour la déchloration rédutrice et la réduction des sulfates sont
similaires ; influence des sulfates sur la dégradation des chloroéthenes est donc un facteur important a
prendre en compte (Chapelle et al. (1996)).

1l a pu étre mis en évidence que le degré de biodégradation du TCE était plus important en utilisant

le propionate que le lactate comme donneur d’électrons. Selon Heimann et al. (2005), les sulfates per-
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turbent la déchloration réductrice lorsque les teneurs en hydrogéne sont faibles. Cela est le cas lorsqu’un
donneur d’électrons fermenté lentement, comme le propionate, est utilisé. L’inverse est observé lorsque
les concentrations en donneurs d’électrons sont élevées en raison de la présence de substrats fermen-
tés rapidement comme le lactate. Cela indiquerait que nos expérimentations ont révélé des résultats
contraires a ceux de Heimann et al. (2005).

Ces différences sont probablement causées par la composition initiale des microcosmes. Dans notre
étude, nous avons utilisé un sable bien calibré (50 tm) alors que les réacteurs étaient dépourvus de
phase solide dans I’expérimentation de Heimann et al. (2005). La présence de sable a favorisé la forma-
tion de sulfure de fer, qui est le résultat de ’interaction entre le Fe(Il) et les ions sulfures libérés lors de

la sulfato-réduction.

11.1.3 L’influence du ratio propionate/TCE

Nous avons choisi d’étudier I’'influence du ratio entre la concentration initiale en propionate et celle en
TCE car cela peut avoir un impact non négligeable sur la déchloration réductrice des solvants chlorés.
En effet, la teneur en matie¢re organique doit étre suffisamment importante pour générer 1’hydrogeéne
nécessaire a la décomposition des solvants chlorés.

Pour cela, trois ratios différents ont été utilisés dans ces expérimentations en microcosmes : 2, 5 et 10.
Les conditions expérimentales appliquées lors des expériences sur le rapport entre les concentrations en

propionate et en TCE sont reportées sur le tableau 11.3 ci-dessous.

Masse de Concentration Concentration en
Désignation Volume KB-1 injecté (mL)
sable (g) en TCE (mM) Propionate (mM)
Ratio2 : 1 5
Ratio5: 1 12,5
50 2,5 1
Ratio 10 : 1 25
Ratio 20 : 1 50

TABLE 11.3 — Conditions expérimentales appliquées pour I’influence du ratio matiere organique/TCE

La figure 11.5 ci-apres représente 1’évolution des concentrations en chloroéthenes avec un ratio Propio-
nate/TCEde 2 : 1.

Les résultats précédents mettent en évidence que la composition chimique de ce microcosme ne varie pas
durant les 120 jours d’incubation. En effet, la teneur totale en solvants chlorés est constante et avoisine

0,2 mM ; de plus, les concentrations en TCE et en cis-1,2-DCE restent inchangées. Le bilan molaire en
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FIGURE 11.5 — Teneurs en chloroéthénes obtenus avec un ratio 2 : 1

solvants chlorés s’avere donc correct.

Cela démontre I’absence d’une activité déchloratrice durant toute la durée de I’expérience. La premicre
hypothese étant a 1’origine de I’absence de dégradation pourrait €tre la teneur en propionate, qui ne
semblerait pas étre suffisante pour dégrader le TCE. Nous allons relier ces résultats avec les évolutions

des teneurs en chloroéthénes obtenues avec un ratio 5 : 1 (figure 11.6 ci-dessous).
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FIGURE 11.6 — Evolution des concentrations en chloroéthénes avec un ratio 5 : 1
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Avec unratio 5 : 1, les résultats sont bien différents. En effet, durant cette expérimentation, nous pouvons
observer la formation de cis-1,2-DCE et de CV.

Durant les 8 premiers jours de I’expérience, la composition chimique n’est pas modifiée. Puis, nous pou-
vons constater simultanément 1’élévation de la teneur en cis-1,2-DCE et la diminution de la concentration
en TCE. Apres 24 jours d’incubation, le TCE est complétement transformé en cis-1,2-DCE.

Entre 24 et 67 jours d’expérience, la composition en solvants chlorés ne varie pas ; une autre phase de la-
tence de 43 jours est donc observée. La suite de I’expérience est caractérisée par I’apparition simultanée
de CV et la disparition progressive du cis-1,2-DCE. Entre 67 et 149 jours d’incubation, environ 90 % du
cis-1,2-DCE sont transformés en CV.

Cette expérience confirme 1’occurence de la biodégradation du TCE en CV. Cette derniere est incom-
plete et favorise I’accumulation de cis-1,2-DCE et de CV. Il convient donc de remarquer que le ratio 5 : 1
appliqué est adapté pour soutenir la déchloration réductrice complete du TCE jusqu’au CV. Cela est ce-
pendant insuffisant pour soutenir la déchloration réductrice compléte du TCE en Ethyléne. La figure 11.7
ci-dessous évoque les évolutions des concentrations en chloroéthénes avec un ratio Propionate/TCE 10 :

1.
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FIGURE 11.7 — Evolution des concentrations en chloroéthénes avec un ratio 10 : 1

Les résultats obtenus avec un ratio 10 : 1 sont relativement similaires a ceux qui ont été présentés avec le

ratio 5 : 1.
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La figure 11.7 ci-dessus confirme que le cis-1,2-DCE et le CV sont les produits finaux apres 150 jours
d’incubation.

Le temps de latence (8 jours) ainsi que le temps nécessaire a la biodégradation compléte du TCE en
cis-1,2-DCE (16 jours) sont les mémes que pour le ratio 5 : 1.

Le temps de latence observé entre la transformation du TCE et du cis-1,2-DCE est légerement plus faible
qu’avec le ratio 5 : 1, celui-ci est égal a 28 jours.

Dans le microcosme ou le ratio 10 : 1 est utilisé, la composition finale est sensiblement la méme que pour
le ratio 5 : 1; c’est-a-dire 90 % de Chlorure de Vinyle et 10 % en cis-1,2-DCE, en pourcentage molaire.
La biodégradation incompléte du TCE en CV est donc bien confirmée dans ce microcosme ; le ratio 10 :

1 reste cependant insuffisant pour favoriser la transformation complete du TCE en éthylene.

Comme nous avons pu l’observer dans les différents réacteurs utilisés, le ratio entre la concentration en
propionate et celle en TCE a une influence sur la biodégradation du TCE.

Le temps de latence est notamment important; en effet, avec les études sur le ratio Propionate/TCE,
Uactivité déchloratrice est précédée d’une phase de latence. Cependant, 'influence de cette phase est
difficile a étudier et particulierement a modéliser.

Un compromis doit étre cependant trouvé. En effet, si le ratio appliqué est trop faible, comme cela a pu
étre décelé avec le ratio 2 : 1, la déchloration réductrice des chloroéthénes sera ineffective. Au contraire,
si le ratio est trop élevé, cela induirait des phénomenes de colmatage biologique, favorisant I’accumu-
lation des micro-organismes dans les pores, et éventuellement une production importante de méthane
(Fennell et Gossett (1999)).

L’étude effectuée par Isalou et al. (1998)) a démontré que le fait de faire varier les ratios molaires Mé-
thanol/PCE entre 1,4 et 7,5 a peu d’effet sur la déchloration réductrice du PCE et du TCE en CV. En
revanche, il semble que la diminution de ce ratio entraine une diminution significative de taux de conver-
sion de CV en Ethylene.

Le ratio molaire entre le donneur d’électrons utilisé pour la génération d’hydrogene et le polluant d’ori-
gine doit donc étre choisi judicieusement afin d’empécher I’accumulation de sous-produits de dégrada-

tion toxiques ou inhibant la déchloration réductrice.
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11.2 Les microcosmes du site réel

Dans la partie précédente, nous avons mis en évidence trois parametres majeurs influengant la déchlora-
tion réductrice des chloroéthénes en présence de la population bactérienne KB-1. En particulier, le type
et la quantité de matiere organique utilisée pour la génération d’hydrogene doivent étre choisis judicieu-
sement.

L’étude des différentes données physico-chimiques du site étudié a permis de mettre en évidence la dé-
chloration réductrice incomplete du PCE et spécifiquement la détection de sous-produits de dégradation
comme le TCE, le cis-1,2-DCE, le CV et les chlorures (chapitre 13). Afin d’obtenir des informations
plus précises sur la population bactérienne indigene du site, nous avons décidé de réaliser plusieurs mi-
crocosmes. L’analyse des différents résultats nous permettra de répondre a certaines interrogations ; en
particulier estimer si la déchloration réductrice complete du PCE est possible avec la population bacté-
rienne présente dans le sous-sol. Les résultats sont détaillés en fonction de chaque point étudié : Pz62,
Pz89, Pz90 et Pz65 (cf figure 13.1, chapitre 13). Auparavant, les compositions chimiques initiales vont

étre évoquées dans le premier paragraphe de ce chapitre.

11.2.1 Compositions initiales des microcosmes du site réel

Les microcosmes destinés a I’étude du site réel ont été préparés selon le méme protocole que les autres
réacteurs. Globalement, trois types de microcosmes ont été réalisés :

- des microcosmes avec des eaux souterraines du site sans dopage,

- des microcosmes avec des eaux souterraines, du PCE et sans mati¢re organique,

- des microcosmes avec des eaux souterraines, du PCE et du propionate.

Le tableau 11.4 ci-apres illustre les différentes conditions expérimentales des microcosmes du site.

Tous ces microcosmes sont réalisés en absence de phase solide. Nous n’avons pas été en mesure de nous
procurer des sédiments aux points Pz62, Pz89, Pz90 et Pz65. Les trois premiers points sont situés au
niveau du batiment principal avec une dalle de béton de plusieurs centimetres d’épaisseur en guise de

sol.

11.2.2 Le point Pz62

Le point Pz62 est tres proche de la zone source ; les microcosmes préparés a partir d’eaux souterraines
prélevées dans le piézometre Pz62 permettront de répondre a certaines interrogations a propos du com-

portement de la zone source.
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Concentration initiale en Concentration initiale en
Nom réacteur
PCE ajouté (mM) propionate (mM)
Pz62 - -
P262-PCE 1 .
Pz62-Propio - 6.85
Pz89 - -
Pz89-PCE 1 -
Pz89-Propio - 6.85
Pz90 - -
P290-PCE 1 .
Pz90-Propio - 6.85
Pz65 - -
Pz65-PCE 1 -
Pz65-Propio - 6.85

TABLE 11.4 — Conditions de préparation des microcosmes du site réel

11.2.2.1 Les microcosmes Pz62 et Pz62-PCE

Le microcosme Pz62 est considéré comme un réacteur témoin ou seuls 200 mL d’eaux souterraines
provenant de Pz62 ont été placés dans la bouteille. La figure 11.8 ci-apres expose 1’évolution de la
concentration en solvants chlorés en fonction du temps d’incubation.

Les eaux souterraines prélevées sur le point Pz62 qui ont été utilisées pour la préparation des micro-
cosmes comprennent une phase huileuse qui peut potentiellement renfermer des quantités non négli-
geables de solvants chlorés. En effet, le point Pz62 est trés proche de la zone source de pollution ol une
hauteur non négligeable de LNAPL sous forme d’huiles minérales est présente. La biodégradation de
cette phase huileuse impliquerait alors la libération de quantités significatives de composés organochlo-
rés.

Cela confirme cette hypothese car durant les 30 premiers jours de I’expérience, la somme totale des sol-
vants chlorés est en augmentation importante. Lors des 40 jours suivants, les teneurs en chloroétheénes
restent constantes ; comme le confirme la somme des chloroéthénes qui est sensiblement la méme durant
cette période. La composition chimique de ce microcosme regroupe uniquement du TCE et du cis-1,2-

DCE.
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FIGURE 11.8 — Evolution de la concentration en chloroéthénes sur Pz62 (a gauche) et Pz62-PCE (a

droite)

Néanmoins, du fait que nous n’observons pas la formation de sous-produits de dégradation durant les
40 derniers jours de 1’expérimentation, la biodégradation des chloroéthénes n’est pas observée dans ce
réacteur. Il est a noter également que 1’ajout du PCE n’a aucune influence et que la concentration initiale

en PCE (1 mM) a été retrouvée apres une quarantaine de jours d’expérimentation.

11.2.2.2 Le microcosme Pz62-Propio

La figure 11.9 ci-apres expose 1I’évolution des concentrations en chloroéthénes observée sur le micro-
cosme Pz62-Propio.

Les résultats sont similaires aux expériences précédentes. En effet, nous observons une augmentation
de la somme des solvants chlorés qui doit également avoir pour origine une phase surnageante d’huiles
minérales et ce durant les 30 premiers jours de I’expérience. Ces huiles pourraient étre dégradées en
composés organiques de chaine plus petite ; cela entrainerait la mise a 1’équilibre des solvants chlorés
dissous dans les huiles avec la phase aqueuse.

Dans la suite de I’expérience, aucune formation de sous-produits de dégradation autres que ceux présents
initialement n’a été mise en évidence.

En revanche, une activité sulfato-réductrice importante a pu étre mise en évidence sur ce microcosme.
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FIGURE 11.9 — Evolution de la concentration en chloroéthénes dans le microcosme Pz62-Propio

En effet, la figure 11.10 ci-dessous démontre, d’une part la conversion complete des sulfates et d’autre

part la précipitation de sulfure de fer (Kennedy et al. (2006)).

Globalement, nous pouvons conclure a propos du point Pz62 que tous les facteurs nécessaires a la bio-
dégradation du PCE et de ses sous-produits ne sont pas tous réunis. En effet, il semble que la quantité
de matiere organique dissoute dans les eaux souterraines ne soit pas suffisante pour générer I’hydrogene
nécessaire a la dégradation du PCE. L’absence de sédiments dans les microcosmes avec de I’eau prove-
nant de Pz62 est uniquement due a des impossibilités d’ordre technique.

1l est en revanche intéressant de noter que le propionate stimule I’activité sulfato-réductrice de facon
significative et non pas les bactéries déchloratrices. Ce résultat laisse alors supposer que les eaux sou-
terraines prélevées sur Pz62 ne contenaient pas de micro-organismes déchlorateurs capables de stimuler

la biodégradation du cis-1,2-DCE en Ethylene.

11.2.3 Le point Pz89

Le point Pz89 est situé a 45 metres au droit de la zone source de pollution (cf figure 13.1, chapitre 13).
Dans ce piézometre, une hauteur importante de LNAPL’s sous forme d’huiles minérales est également

présente.
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FIGURE 11.10 — Photographie illustrant la précipitation du sulfure de fer dans le microcosme Pz62-

Propio

11.2.3.1 Les microcosmes Pz89 et Pz8§9-PCE

La figure 11.11 ci-dessous illustre I’évolution de la concentration en chloroéthénes en fonction du temps

d’incubation respectivement pour le microcosme Pz89 et Pz89-PCE.
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FIGURE 11.11 — Evolution des concentrations en chloroéthénes sur Pz89 et Pz89-PCE

Les résultats sont relativement similaires a ceux qui ont été observés sur Pz62 et Pz62-PCE. En effet, la

concentration totale en solvants chlorés est en augmentation dans les deux microcosmes, Pz89 et Pz89-

PCE. Ces fluctuations de concentrations sont probablement dues a la présence d’huiles minérales ; les
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solvants chlorés étant solubles dans ces huiles.

Il est a noter que la nature des polluants présents dans les deux microcosmes n’évolue pas durant I’expé-
rience. En effet, pour Pz89, le TCE est trés majoritaire et le reste jusqu’a la fin de I’expérience alors que
pour Pz89-PCE, le PCE est le composé majoritaire (1 mM), suivi par le TCE. La déchloration réductrice

des chloroéthénes dans ces deux réacteurs ne peut donc pas étre démontrée.

11.2.3.2 Le microcosme Pz89-Propio

La figure 11.12 ci-dessous décrit les évolutions des teneurs en solvants chlorés présents dans le micro-

cosme Pz89-Propio.
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FIGURE 11.12 — Evolution des concentrations en chloroéthénes sur Pz89-Propio

En présence de propionate, des différences apparaissent entre les microcosmes préparés avec des eaux
souterraines prélevées sur le point Pz89.

Durant les 30 premiers jours de 1’expérience, nous observons une augmentation de la concentration totale
en chloroétheénes ; cela en raison de la présence d’huiles minérales, les solvants chlorés étant fortement
solubles dans cette phase. Au fur et a mesure de la biodégradation des huiles minérales, les solvants
chlorés sont remobilisés et dissous dans la phase aqueuse du microcosme.

Ce microcosme Pz89-Propio révele également une activité déchloratrice caractérisée par la conversion
complete et rapide du PCE en cis-1,2-DCE en 20 jours. Le faible nombre de points que nous avons a

notre disposition ne nous permet pas de déterminer avec précision une constante de biodégradation selon
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le modele du premier ordre pour le PCE et le TCE. Dans la suite de I’expérience, les teneurs en cis-1,2-
DCE restent relativement constantes pendant 50 jours.

Nous avons observé une activité sulfato-réductrice prépondérante, caractérisée par la formation de sul-
fure de fer et par une diminution rapide de la teneur en sulfates. Cela est illustré par la figure 11.12.
Deux hypotheéses dominent au sujet de la dégradation incomplete du PCE observée avec le microcosme
Pz89-Propio. 1l est possible que les bactéries responsables de la dégradation du cis-1,2-DCE en I’Ethy-
Ieéne ne soient pas actives dans la zone du site, voire absentes. L’autre explication pourrait étre que les
conditions physico-chimiques nécessaires a la biodégradation du cis-1,2-DCE et du CV ne soient pas

réunies et notamment que I’environnement géochimique ne soit pas suffisamment réducteur.

Le point Pz89 fournit des éléments intéressants quant a la nature de I’environnement redox présent
dans la zone du point. En effet, des conditions réductrices et plus précisément sulfato-réductrices sont
actives ; la diminution de la teneur en sulfates ainsi que la précipitation de sulfure de fer confirment
Uactivité sulfato-réductrice. Plusieurs études ont mis en évidence la biodégradation des chloroéthenes
en conditions sulfato-réductrices (Heimann et al. (2005), Aulenta et al. (2008)). Les études que nous
avons effectuées démontrent que dans cette zone, la biodégradation du PCE jusqu’au cis-1,2-DCE est
possible avec du propionate comme donneur d’électrons.

Plusieurs hypothéses peuvent étre alors émises pour expliquer I’absence de dégradation du cis-1,2-DCE :
- les concentrations en matiére organique ne sont peut-étre pas suffisamment élevées pour générer suffi-
samment d’hydrogene et ainsi les conditions physico-chimiques de biodégradation ne sont pas réunies,
- les bactéries spécifiquement impliquées dans la conversion du cis-1,2-DCE en CV sont absentes dans

les prélevements d’eaux souterraines issues du point Pz89.

11.2.4 Le point Pz90

Le point Pz90 est situé a 147 metres au droit de la zone source de pollution en PCE et présente une phase

surnageante de LNAPL’s moins importante que sur Pz62 et Pz89.

11.2.4.1 Les microcosmes Pz90 et Pz90-PCE

La figure 11.13 ci-apres illustre les résultats obtenus avec les microcosmes respectivement PZ90 et Pz90-

PCE.
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FIGURE 11.13 — Evolution de la concentration en chloroéthenes dans les microcosmes Pz90 et Pz90-PCE

Les résultats des suivis des microcosmes Pz90 et Pz90-PCE sont similaires a ceux évoqués précédem-

ment (figure 11.8 et 11.11).

En effet, les graphes obtenus démontrent deux phases distinctes :

- une phase ou les concentrations en chloroéthénes sont en augmentation,

- la deuxieme phase est caractérisée par des concentrations stables quels que soient les solvants chlorés.
Ces expériences permettent donc de confirmer que les chloroéthénes présents dans ces deux microcosmes

Pz90 et Pz90-PCE ne sont pas dégradés.

11.2.4.2 Le microcosme Pz90-Propio

Evolution des parametres physico-chimiques

La figure 11.14 ci-apres illustre les évolutions de concentrations en chloroétheénes dans le microcosme
Pz90-Propio.

L’évolution des teneurs en chloroéthénes sur le microcosme Pz65-Propio met en évidence une aug-
mentation de la concentration totale en solvants chlorés. Cela doit probablement étre dii a la présence
d’hydrocarbures d’huiles minérales ; les solvants chlorés étant solubles dans cette phase surnageante. La
dégradation de ces huiles minérales entraine la dissolution des solvants chlorés dans la phase aqueuse du
microcosme. Cette phase de remobilisation des solvants chlorés s’accompagne d’une diminution de la

concentration en sulfates et de la formation d’un précipité de sulfure de fer. Apres 60 jours d’incubation,
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FIGURE 11.14 — Evolution des concentrations en chloroéthénes sur Pz90-Propio

la teneur en cis-1,2-DCE décroit et s’accompagne de la formation de chlorure de vinyle. Ce dernier est
également dégradé, la diminution de sa concentration entre 100 et 140 jours d’incubation le confirme.
La dégradation du CV s’accompagne également de la production d’Ethyléne. Cela suggere que le mi-
crocosme Pz65-Propio est le siege d’une activité déchloratrice complete, avec la conversion compléte du

cis-1,2-DCE en Ethylene.

Le nombre de points significatifs que nous avons a notre disposition peut nous permettre de déterminer
une constante de dégradation pour le cis-1,2-DCE et pour le CV. Cette opération est détaillée dans le

chapitre 14.

11.2.5 Le point Pz65
11.2.5.1 Les microcosmes Pz65 et Pz65-PCE

La figure 11.15 ci-apres présente les évolutions des concentrations en chloroéthénes sur Pz65 et Pz65-
PCE.

Globalement, nous pouvons formuler les mémes faits que ceux qui ont été évoqués sur les 3 autres points
Pz62, Pz89 et Pz90. En effet, les teneurs totales en solvants chlorés augmentent pendant les 40 a 50
premiers jours de I’expérience, ce qui doit étre dii a la décomposition des huiles minérales. Cela résulte

de la libération et la dissolution des solvants chlorés en phase aqueuse.
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FIGURE 11.15 — Evolution des concentrations en chloroéthénes sur Pz65 et Pz65-PCE

En revanche, pour la suite de 1’expérience, 1’évolution des chloroéthénes aussi bien en terme de somme

que de composition chimique reste inchangée.

11.2.5.2 Le microcosme Pz65-Propio

Evolution des teneurs en chloroéthénes

Le suivi des concentrations en chloroéthénes dans le microcosme Pz65-Propio est représenté sur la figure
11.16 ci-apres.

L’évolution des chloroéthénes sur Pz65-Propio démontre également une élévation de la concentration
totale en solvants chlorés durant les 40 premiers jours de 1’expérience. La présence d’hydrocarbures
d’huiles minérales doit encore probablement expliquer ce résultat. Durant cette phase, il a été également
observé que les sulfates ont été completement dégradés ; la présence de sulfure de fer suggere fortement
que les sulfates ont été transformés en sulfures. En raison d’une quantité significative de Fe(Il), la pré-
cipitation de sulfure de fer de couleur noire confirme cette hypothese. Une activité sulfato-réductrice en

présence de concentrations significatives en propionate est donc fortement supposée.

La figure 11.16 ci-aprés démontre également la formation de sous-produits de biodégradation tels que le
CV et I’Ethylene.
Ainsi, la biodégradation anaérobie complete du cis-1,2-DCE en Ethyléne est confirmée ; le potentiel

redox (-192 mV) mesuré durant cette phase confirme que nous sommes dans des conditions sulfato-
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FIGURE 11.16 — Evolution des concentrations en chloroéthénes sur Pz65-Propio

réductrices (US-EPA (1998)). Le propionate semble donc également apte a soutenir la dégradation du
cis-1,2-DCE en Ethyléne sur ce point. Les différents points que nous avons a notre disposition vont tre

utilisés pour la quantification des cinétiques de biodégradation du cis-1,2-DCE et du CV.

11.3 En résumé

L’étude de la biodégradation des solvants chlorés a 1’échelle microcosme nous a permis de mettre en
évidence une activité bactérienne uniquement en présence de propionate. Cela démontre qu’un manque
de matiere organique biodégradable peut étre la cause de I’accumulation de PCE, de TCE et de cis-1,2-
DCE sur les autres réacteurs.

Le propionate de sodium est un donneur d’électrons fermenté lentement, ce qui favorise la génération
de faibles quantités d’hydrogene (Fennell et al. (1997)). Une concentration plus faible en hydrogene est
plus favorable et permet aux micro-organismes déchlorateurs de rivaliser efficacement avec les micro-
organismes méthanogenes et ainsi d’empécher la méthanogénese, cela en raison du niveau seuil en
hydrogene qui est plus élevé avec la méthanogénese qu’avec la déchloration réductrice (Ballapragada
et al. (1997a), Luijten et al. (2004)). Tous les réacteurs enrichis en propionate n’ont révélé aucune trace
de méthane, ce qui confirme [’absence de méthanogénese dans les microcosmes.

Deux mécanismes redox ont été démontrés avec les microcosmes enrichis en propionate : la déchloration

réductrice et la sulfato-réduction. Or, plusieurs études ont montré que les sulfates ont des influences
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Chapitre 11. Les expérimentations en microcosme

différentes sur la déchloration réductrice des chloroéthenes et notamment aucune inhibition (Hoelen et
Reinhard (2004)), une inhibition partielle (Cabirol et al. (1998)) voire complete méme en présence d’un
exces de Ha (Nelson et al. (2002)). Les différentes expériences ont montré que la sulfato-réduction était
le processus redox prépondérant dans les microcosmes enrichis en propionate. Il semblerait méme que
des conditions sulfato-réductrices soient nécessaires pour que les dégradations du cis-1,2-DCE et du
CV se produisent. En effet, c’est uniquement lorsque le potentiel redox atteint une valeur proche de -
200 mV/ESH que la déchloration réductrice se produit, cette valeur de Eh étant caractéristique d’un
environnement réducteur (US-EPA (1998)).

Dans la suite de ce travail, nous allons donc simuler la biodégradation des chloroéthénes sur une autre
échelle laboratoire qui nous permettra de confirmer ou d’infirmer les résultats que nous avons obtenus

dans les microcosmes. L’influence de ’écoulement sera particulierement étudiée.
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Chapitre 12. L’échelle colonne

Le développement des expérimentations dans une colonne de biodégradation s’est révélé étre une opé-
ration longue et difficile a mettre en oeuvre. En particulier, cela nécessite des contrdles fréquents du

dispositif et des parametres physico-chimiques.

Le déroulement des expériences sur colonne peut étre décomposé selon 7 étapes distinctes :

- 1 : choix des matériaux et conception du dispositif expérimental,

- 2 : réalisation du montage,

- 3 : tests d’étanchéité de la totalité du systeme,

- 4 : caractérisation hydrodynamique de la colonne,

- 5 : injection de concentrations définies en solvants chlorés afin d’obtenir un bilan de masse satisfaisant
entre 1’entrée et la sortie de la colonne,

- 6 : mise en conditions anaérobies consistant a réduire le sol et a inoculer la colonne avec des eaux
souterraines prélevées sur le site,

- 7 : étude de la biodégradation du PCE selon plusieurs conditions physico-chimiques.

En parallele aux expérimentations dans la colonne, la caractérisation de la matrice solide de 1’aquifere
a été effectuée. Ce chapitre exposera dans un premier temps la caractérisation de la matrice solide de
I’aquifere utilisé, puis les propriétés de la colonne. Enfin, les expériences de biodégradation seront dé-
taillées selon 2 volets : I’influence des accepteurs d’électrons qui ont été représentés par les sulfates, et

celle de la matiere organique.

12.1 Caractérisation de la matrice solide de la colonne

La matrice solide de I’aquifere prélevée sur le site, constituant la phase solide de la colonne, a été analysée
en laboratoire. Les caractéristiques physico-chimiques de cette phase solide sont reportées dans le tableau

12.1 ci-dessous.

Parameétre | Limite de quantification Teneur mesurée
Azote Kjeldahl 0,5 pgde N par g 76 £ 8 ugde Nparg
COT 7000 pg de COT par g <7000 pg de COT par g
Fe(Total) 6157 + 15 ug.g~*
P(Total) 87 +25 ug.g™ !

TABLE 12.1 — Caractéristiques physico-chimiques des sédiments de la colonne
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Chapitre 12. L’échelle colonne

Les concentrations en fer total mesurées dans la matrice solide de la colonne semblent étre relativement
faibles par rapport a des milieux tels qu’'un estuaire, de 1’eau douce ou un environnement marin ; dont la

valeur moyenne est estimée 2 45 mg.g~! (Coughtrey et Thorne (1983)).

Les teneurs en nutriments, notamment en azote réduit (Kjeldahl) et en phosphore, sont tres faibles ; ce

qui supposerait un manque de nutriments dans les sédiments que nous avons prélevés.

La concentration en COT que nous avons obtenue est faible ; cette teneur est équivalente a un pourcentage
de COT inférieur a 0,7 %. Cette valeur de concentration en COT est difficile a interpréter car la limite de
quantification de la méthode utilisée est élevée. En effet, la concentration réelle en COT peut éventuel-
lement étre tres inférieure a la limite de quantification de la méthode analytique utilisée. Ce résultat est

donc a prendre avec précaution.

La matrice solide de la colonne a été analysée par diffractométrie afin d’acquérir des informations sur la
minéralogie de cette phase (cd annexe A).

Les résultats de ce diffractogramme mettent en évidence les minéraux suivants : le Quartz, la Microline,
I’Orthoclase, la Clinochlore, 1’ Albite et 1’ Illite.

Le quartz est le minéral majoritaire constituant la matrice solide de la colonne ; d’autres composés miné-
raux classiques tels que ceux cités dans le paragraphe précédent sont également présents. Des sulfures de
fer, tels que la pyrite, la marcassite ou la pyrrhotite, n’ont en revanche pas été détectés. Une autre phase
cristalline minoritaire n’a pas été identifiée en raison d’un manque au niveau des données de référence.
Les présences de composés minéraux, inorganiques ou organiques amorphes ne sont également pas a

exclure ; la technique analytique se révele inadaptée pour la détection de phases amorphes.

La caractérisation de ce sous-sol par plusieurs techniques a fourni quelques informations intéressantes.
C’est un milieu relativement pauvre en COT et en nutriments. De plus, il ne semble pas que cette matrice
solide contienne de sulfures de fer.

Les quantités significatives de Fer total qui ont été mesurées dans cette phase solide laissent présager
que celle-ci présente un caractere plutot aérobie. Cette propriété ne favorise pas la déchloration ré-
ductrice des chloroéthenes tres substitués comme le PCE, sa biodégradation est prépondérante dans un
environnement anaérobie (Aulenta et al. (2006)). En raison de contraintes d’ordre technique, nous avons

été contraints d’utiliser ce sous-sol pour nos expérimentations dans la colonne.
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Chapitre 12. L’échelle colonne

12.2 Caractérisation hydrodynamique de la colonne

12.2.1 La distribution des Temps de Séjour

Le temps de séjour ou temps de résidence est un facteur a prendre en compte lors du processus de
biodégradation car celui-ci peut avoir un impact significatif sur les constantes de biodégradation des
chloroétheénes.
Le temps de séjour dépend également d’un grand nombre d’autres parametres dont la géométrie et la
hauteur de la colonne, la porosité et le type d’alimentation utilisé.

1

Plusieurs expériences ont été effectuées selon des débits d’alimentation croissants, de 0,1 20,9 mL.min™".

Le tableau 12.2 ci-dessous expose les différentes conditions opératoires lors des expériences de tracage.

Température 20°C

Concentration en KCI 0,1 gL™!

Débits d’alimentation appliqués | 0,1-0,3-0,5-0,7-0,9 mL.min~!

TABLE 12.2 — Conditions opératoires appliquées lors de la détermination de la DTS dans la colonne

La conductivité de la solution en sortie de colonne est suivie en fonction du temps. La figure 12.1 ci-

dessous représente un exemple d’une expérience réalisée avec un débit d’alimentation de 0,7 mL.min~".

& F(t) - E(t)

1.2+ -0,04
1]
0,03
0,8
= 061 002
e i
0,44
0,01
0,24
0 : : 0,00
0 10000 20000 30000

Temps (Secondes)

FIGURE 12.1 — Exemple de la distribution du temps de séjour pour une injection échelon avec un débit

d’alimentation appliqué de 0,7 mL.min~!

171



Chapitre 12. L’échelle colonne

Globalement, toutes les expériences de tracage, effectuées pour chaque débit d’alimentation, révelent des
évolutions similaires.

Toutes les courbes de tracage confirment que la colonne présente un comportement piston au début de
I’expérience. Cela est suivi par une montée relativement importante ; jusqu’a atteindre une déformation
plus ou moins importante selon le débit. Cette déformation caractérise bien un écoulement de type dis-
persif.

C’est a partir des courbes E(t) et F(t) que les temps de séjour moyens peuvent étre déterminés. La fonc-
tion F met en évidence un temps retard puis la mise en place d’un régime permanent rapide. Selon la
courbe E(t), I’écoulement au sein de la colonne peut étre assimilable a un écoulement piston puis a un
écoulement de type dispersif.

Les temps de séjour moyens ont été déterminés avec 1’équation 2.7 et les temps de passage avec 1’équa-
tion 2.8. Les résultats obtenus avec les cinq débits d’alimentation sont reportés dans le tableau 12.3

ci-dessous.

Débit d’alimentation (mL.min ') 0,1 0,3 0,5 0,7 0,9

Temps de séjour théorique ou de passage t, (h) | 23,55 | 7,85 | 4,71 | 3,36 | 2,62

Temps de séjour moyen 7 (h) 18,84 | 6,67 | 4,14 | 3,09 | 2,46
T/t 0,94 | 0,92 | 0,88 | 0,85 | 0,80

TABLE 12.3 — Valeurs des temps de séjour obtenues en fonction du débit d’alimentation de la colonne

Globalement, nous pouvons remarquer que plus le débit d’alimentation est élevé, plus le rapport entre le
temps de séjour moyen et le temps de passage est proche. Danckwerts (1953) a proposé pour la premiere
fois le concept de la distribution des temps de séjour. Il est stipulé que si le temps de séjour moyen est
inférieur au temps de passage, ce qui est observé dans nos expériences ; un volume mort ou stagnant
V,, existe. Ce volume représente une partie du volume réactionnel qui n’est justement pas accessible
au fluide. Ainsi, plus on se rapproche d’un rapport égal a 1 entre le temps de séjour moyen et le temps
de passage, plus les conditions hydrodynamiques sont optimales et le volume interne de la colonne est

accessible au fluide.

12.2.2 La dispersivité longitudinale

La solution analytique 1D (cf chapitre II, (9.4)) et la courbe de tragage expérimentale que nous avons

obtenues sont présentées sur la figure 12.2 ci-apres.
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FIGURE 12.2 — Exemple des données de tracage obtenues pour un débit d’alimentation de 0,7 mL.min~!

avec la solution analytique 1D correspondante

La comparaison de la solution analytique 1D avec la courbe expérimentale va nous permettre d’estimer
la dispersivité longitudinale.

Pour cela, on considére que lorsque C(t) = 0,5, le volume de pores qui s’est infiltré est équivalent au
facteur de retard, d’ou T = R et par voie de conséquence, erfc(0) = 1.

Le coefficient de dispersion hydrodynamique longitudinal peut alors &tre estimé a partir du volume de

pores fixé, la dispersivité longitudinale o, est alors déterminée a partir de la relation a; = D/v.

Les valeurs de dispersivités longitudinales en fonction du débit sont présentées dans le tableau 12.4 ci-

apres.

Débit d’alimentation (mL.min—!) | 0,1 | 03 | 0,5 | 0,7 | 09

a, (mm) 0,89 | 0,90 | 0,89 | 0,89 | 0,91

TABLE 12.4 — Valeurs des dispersivités longitudinales obtenues en fonction du débit d’alimentation de la

colonne

Globalement, la valeur que nous allons utiliser dans la suite de ce travail sera la suivante :

oz =0,90 £ 0,09 mm
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12.2.3 L’adsorption des solvants chlorés sur les sédiments

Les tests d’adsorption que nous avons réalisés ont révélé que les concentrations en chloroéthénes étaient
stables durant toute la durée de I’expérience. Cela implique finalement que dans les conditions de 1’étude,
les solvants chlorés ne sont pas retenus durant 10 jours.

Nous allons finalement dans la suite des expériences en colonne et également dans I’estimation des
constantes de dégradation considérer que les facteurs de retard pour tous les composés organochlorés,

dans les expériences sur colonne, sont égaux a 1.

12.3 Etablissement d’un environnement réducteur dans la colonne

La mise en place de conditions réductrices dans la colonne a été I’opération la plus difficile a mettre en
oeuvre.

En effet, la matrice solide utilisée est plutot aérobie, ce qui est un obstacle a 1’occurence de la déchlo-
ration réductrice des chloroéthenes. Nous avons finalement décidé de mettre en place un environnement
réducteur selon les deux étapes suivantes :

- la réduction des oxyhydroxydes de fer amorphes par de 1’hydroxylamine,

- Iutilisation de la population bactérienne indigéne du site pour dégrader le Fe(IIl) en Fe(Il).

Cette démarche a finalement porté ses fruits et un environnement fortement réducteur a pu étre installé
dans le milieu poreux.

Dans la suite de cette partie, les deux étapes nécessaires a I’établissement d’un milieu réducteur sont

relatées.

12.3.1 Réduction des oxyhydroxydes de fer amorphes par I’hydroxylamine

L’ équation 12.1, relative a la réaction entre le Fe(III) et le chlorhydrate d”hydroxylammonium (NH3OH™,

ClI7), est I’expression suivante :

2Fe3t + ONH3OHY — Ny + 2Hy0 + 4H T + 2Fe?F (12.1)

Nous nous sommes ensuite basés sur la teneur totale qui a été mesurée en laboratoire : 6157 ug.g~! en

fer total. Connaissant le volume total de phase solide de la colonne, égal & 447 g, nous pouvons aisément
calculer la quantité de fer total présente dans la colonne. Cela équivaut a 2,75 g de Fer total dans la co-
lonne, soit 0,05 mol de fer total. Les coefficients stoechiométriques sont tels que les quantités de matiere

de fer et d’hydroxylamine doivent étre les mémes.
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Afin que la réaction soit totale, nous avons fait circuler pendant une semaine une solution d’hydroxyla-
mine en exces de 5 g L~ 1.

Les analyses des échantillons a la sortie de la colonne nous ont permis de déterminer que I’action de
I’hydroxylamine sur le fer présent dant la colonne a généré une masse totale de 0,81 g en fer. L’alimenta-
tion de la colonne avec la solution d’hydroxylamine en excés a finalement été arrétée au moment ou les
teneurs en fer total en sortie étaient négligeables. Nous avons ensuite opté pour I’emploi de la population

bactérienne pour générer 1’environnement réducteur dont nous avions besoin.

12.3.2 Inoculation de la colonne par la population bactérienne

Pour I’inoculation de la colonne, nous avons choisi d’utiliser de I’eau souterraine provenant du piézo-
metre Pz65, qui semble étre localisé dans une zone ou I’environnement géochimique est plutdt réducteur.
En particulier, les parametres physico-chimiques ci-apres ont été suivis régulierement afin de mettre en
évidence les conditions réductrices :

- le potentiel redox Eh,

- la teneur en fer total dissous.

La figure 12.3 ci-dessous illustre I’évolution de la concentration en fer total ainsi que celle du potentiel

redox en fonction du temps, dans la colonne.
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FIGURE 12.3 — Evolution de la teneur en fer total dissous et du potentiel redox en fonction du temps de

fonctionnement
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Cela montre qu’il a fallu environ 1 mois pour déclencher la réduction du Fe(IlI) en Fe(Il). La biodégra-
dation du fer est immédiatement suivie de la diminution du potentiel redox et ainsi de 1’établissement de
conditions réductrices. C’est a partir de ces conditions que nous avons réalisé les différentes expériences

de biodégradation.

12.4 Les expériences de biodégradation

12.4.1 Biodégradation en absence de sulfates

La premiere expérience de biodégradation du PCE a été effectuée en absence d’ions sulfates. En effet,
ces accepteurs d’électrons ont été fréquemment étudiés dans le contexte de la déchloration réductrice
des chloroétheénes. L’effet des ions sulfates sur la dégradation des chloroéthénes a été souvent sujet a
discussion : notamment Hoelen et Reinhard (2004) ont montré que I’élimination des sulfates n’était pas
nécessaire pour dégrader les chloroéthenes alors que Nelson e al. (2002) ont observé I’inhibition de
biodégradation des chloroéthénes par les sulfates.

L’alimentation de la colonne est réalisée avec une eau souterraine synthétique sans sulfates dont la com-
position chimique a été choisie selon la nature géochimique moyenne du site.

La matiere organique utilisée est le propionate de sodium, qui peut étre employé comme donneur d’élec-
trons par la population bactérienne du site (chapitre 11). Une solution de propionate de sodium et de PCE
a été préparée a partir de 1’eau souterraine synthétique ; le mélange est placé dans une seringue en verre
de 50 mL.

L’expérience a été réalisée en faisant varier le débit d’alimentation en eau synthétique. Les suivis des
teneurs en chloroéthenes et des parametres physico-chimiques usuels tels que le pH et le potentiel redox
ont été effectués périodiquement.

La figure 12.4 ci-apres représente 1’essai en colonne en absence d’ions sulfates dans I’eau souterraine
synthétique.

Cette expérience démontre que la déchloration réductrice du PCE jusqu’au cis-1,2-DCE est pour ainsi
dire complete en 500 minutes, soit 8,3 heures. En revanche, en absence d’ions sulfates et d’une concentra-
tion faible en propionate (10 mg.L ™), la biodégradation du PCE s’arréte au cis-1,2-DCE ; les formations
de CV et d’Ethylene ne sont pas observées.

En comparaison avec les études réalisées dans des microcosmes, les résultats sont différents puisque nous
avons pu démontrer la déchloration complete du cis-1,2-DCE en Ethylene. Cela peut s’expliquer par les

concentrations en propionate qui sont tres différentes ; en effet, dans les microcosmes, la teneur initiale
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10 mg/L en sulfates
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FIGURE 12.4 — Evolution des concentrations en chloroéthénes en absence d’ions sulfates

en propionate dans Pz90-Propio et Pz65-Propio était de 6,85 mM alors que cette expérience, celle-ci est
seulement de 0,14 mM.

Le nombre suffisant de points que nous avons a notre disposition va nous permettre d’estimer les constantes
de biodégradation du PCE et du TCE. Ces estimations vont étre réalisées par I’intermédiaire d’un mo-
dele géochimique de transport 1D, qui a été construit avec le logiciel Phreeqc-2.0 (Parkhurst et Appelo

(1999). Le chapitre 14 décrit la modélisation du transport et des réactions a I’échelle colonne.

12.4.2 Biodégradation en présence de sulfates

L’étude de I’influence des ions sulfate sur la déchloration réductrice des chloroéthénes a été effectuée
en ne faisant varier que le parametre sulfates. Ainsi, deux concentrations en sulfates différentes ont été

utilisées lors de ces expérimentations : 10 et 50 mg.L~.

12.4.2.1 Avec 10 mg.L~! en sulfates

La figure 12.5 ci-apres illustre un essai réalisé 4 1’échelle colonne avec 10 mg.L~"! en ions sulfate.

Les résultats acquis lors de cette expérience restent relativement similaires a 1’étude précédente.

En effet, la déchloration réductrice du PCE s’arréte au cis-1,2-DCE, avec une accumulation mineure de
PCE et de TCE. Il semblerait alors que les sulfates, a faible concentration (10 mg.L~1), n’inhibent pas la

déchloration réductrice du PCE jusqu’au cis-1,2-DCE.
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30 mg/L en sulfates
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FIGURE 12.5 — Evolution des concentrations en chloroéthénes en présence de 10 mg.L~! d’ions sulfates

Or, dans les deux expériences précédentes, les teneurs en propionate sont relativement faibles, ce qui
laisserait supposer que les quantités de propionate injectées dans la colonne soient trop basses. Cela
impliquerait la génération de teneurs trop faibles en hydrogene pour entrainer la formation de CV et
d’éthylene. Ces différentes interrogations pourront étre résolues avec les différentes simulations que nous
avons effectuées sous Phreeqc-2.0.

Le paragraphe suivant illustre I’expérience que nous avons effectuée avec des teneurs en sulfates proches

de celles qui ont été mesurées dans les eaux souterraines contaminées du site d’étude.

12.4.2.2 Avec 50 mg.L~! en sulfates

La figure 12.6 ci-apres illustre les résultats obtenus avec une teneur en sulfates de 50 mg.L~!.
L’expérience effectuée en présence de concentrations en sulfates a montré deux aspects.

Le premier constat que nous pouvons formuler est que, globalement, les vitesses de biodégradation du
PCE et du TCE semblent &tre plus élevées en présence de teneurs en sulfates plus importantes.
L’évolution des teneurs en chloroéthénes illustrée par la figure 12.6 démontre que la biodégradation des
chloroéthénes s’arréte au cis-1,2-DCE. En effet, les quantités de chlorure de vinyle détectées dans les
échantillons d’eau prélevés dans cette expérience restent inférieures a la limite de détection.

Il semblerait donc qu’il ne soit pas nécessaire d’éliminer les sulfates pour que la déchloration réductrice

du PCE jusqu’au cis-1,2-DCE se produise. Cela a été auparavant mis en évidence par Hoelen et Reinhard
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50 mg/L en sulfates
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FIGURE 12.6 — Evolution des concentrations en chloroéthénes avec 50 mg.L~! d’ions sulfates

(2004) qui ont montré que des teneurs en sulfates comprises entre 100 et 250 mg.L~! n’empéchaient
pas la déchloration réductrice complete des chloroéthénes de se produire. Les évolutions des teneurs en
sulfates et du potentiel redox pourraient également suggérer qu’un environnement sulfato-réducteur soit

nécessaire pour 1’occurence de la biodégradation des solvants chlorés dans la colonne.

12.4.3 L’effet de la teneur en propionate sur la biodégradation

Afin de déterminer si la concentration en propionate jouait un role dans 1’accumulation de cis-1,2-DCE
observée dans les expériences précédentes, nous avons enrichi le systeéme en propionate de sodium.
Deux concentrations différentes ont été utilisées : 30 et 50 mg.L—!. La figure 12.7 ci-aprés expose les
résultats obtenus avec 30 et 50 mg.L~! en propionate, les deux expériences étant effectuées avec 50
mg.L~! en sulfates.

Des comportements similaires sont observés en faisant varier la teneur initiale en propionate dans la
colonne. En effet, I’étendue de la biodégradation des solvants chlorés est sensiblement identique aussi
bien avec 30 que 50 mg.L~! en propionate.

Nous pouvons alors suggérer que ces concentrations en propionate ne sont probalement pas suffisantes

pour dégrader totalement le PCE en Ethyléne.
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FIGURE 12.7 — Expérimentations en colonne avec 50 mg.LL.~! de sulfates et respectivement 30 et 50

mg.L~! en propionate
12.5 En résumé

Les expériences menées a 1’échelle colonne ont révélé des résultats tres proches. En effet, les conver-
sions du PCE et de TCE en Cis-1,2-DCE sont relativement rapides mais la déchloration réductrice reste
incompléte et s’accompagne de 1I’accumulation de cis-1,2-DCE.

Les différentes concentrations en sulfates utilisées ne semblent par ailleurs pas perturber la biodégrada-
tion des chloroéthenes. En effet, la sulfato-réduction semble €tre un processus plus lent que la déchlo-
ration réductrice, en présence de sulfates. De plus, il est possible que ces réactions de biodégradation

puissent étre plus favorables lorsque les sulfates sont présents a des teneurs significatives.
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Chapitre 13. Description du site pollué

Dans ce chapitre, la description de notre site d’étude sera réalisée.

Nous présenterons un contexte général de ce site, avec des éléments sur la géologie, I’hydrogéologie et
la pollution des sols et des eaux souterraines du site.

Une deuxieme partie sera focalisée sur les interprétations des évolutions temporelles et spatiales des
teneurs en polluants, afin de présenter un point de vue sur l’état de la contamination.

La troisieme partie de ce chapitre comportera I’étude de I’estimation de la position du panache de

composés organochlorés dissous, et précisément sur le comportement du panache.

13.1 Description générale

13.1.1 Situation géographique

Le site d’étude est localisé dans une zone industrielle dans le département de la Gironde et est toujours
en activité. La superficie totale du site est de 103 ha. La localisation géographique du site ne sera pas
communiquée dans ce travail. La figure 13.1 ci-dessous illustre les principaux piézometres installés sur

le site d’étude.

I'ancien laveur
au PCE

FIGURE 13.1 — Carte du site comprenant la localisation des piézometres principaux

13.1.2 Contexte géologique régional

Le contexte géologique régional est essentiellement caractérisé par les alluvions fluviatiles. Ces forma-
tions peuvent €tre délimitées de la manicre suivante :

- les sédiments de I’Holocene : ce sont des glaises et des argiles (dans les zones inondables), dont
I’épaisseur varie d’une couche trés mince au niveau de la zone analysée jusqu’a 15 m lorsque 1’on est

proche du fleuve.
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- les sédiments alluviaux du Pléistoceéne : ce sont des sables, cailloux et quelquefois méme des pierres ;
leurs épaisseurs sont variables, augmentant de 1’ouest vers 1’est, cela pouvant dépasser 15 m sur 1’ancien
bras du fleuve.

- une séquence Tertiaire : la partie supérieure comprend une alternance de 184 a 200 m d’argiles, de
marnes et de calcaires ; cette alternance est précédée de 30 a 50 m d’épaisseur de sables a grains moyens
a gros, moitié argileux moitié calcaires ; en-dessous, des marnes et des argiles sont présents. Les sables

tertiaires constituent les aquiferes employés pour 1’alimentation en eau potable.

13.1.3 Contexte hydrogéologique
13.1.3.1 Les différents aquiferes localisés

Nous pouvons distinguer deux formations aquiferes localisées en-dessous du site :
- ’aquifere des alluvions dont I’épaisseur varie entre 10 et 15 m,
- les aquiferes des sables du Tertiaire : ce sont ces couches aquiferes qui sont employées pour I’alimen-

tation en eau potable.

13.1.3.2 Piézometrie

Actuellement, une centaine de piézometres sont utilisables sur le site. Les piézometres sont installés sur
toute la parcelle du site ; uniquement pour 1’aquifere des alluvions. Ces ouvrages sont localisés a 1’aval
hydraulique du site.

L’écoulement principal des eaux souterraines est orienté d’Ouest en Est, en direction d’un lac. Les don-
nées piézométriques que nous avons eu a notre disposition ont été mesurées depuis le mois d’octobre
2006 jusqu’a nos jours, le suivi étant trimestriel. Ces données piézométriques sont exprimées en m NGF
(Nivellement Général de France). La figure 13.2 ci-apres présente les variations de hauteurs piézomé-
triques de 2006 a 2008.

L’évolution des niveaux piézométriques semble montrer un comportement similaire, et ce pour tous les
piézometres évoqués dans la figure précédente. La figure 13.3 ci-apres représente une carte piézométrique

de la nappe alluviale, dont les valeurs sont issues de la campagnes de juillet 2008.

13.1.3.3 Perméabilité

Les seules données concernant la perméabilité sont relatives a un essai de pompage qui a été effectué
dans le piézometre Pz74 ; le coefficient de perméabilité K étant estimé a 2,88.107% m.s~ !, la hauteur

noyée de 1’aquifére supérieur étant de 15 m.
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FIGURE 13.3 — Carte piézométrique de 1’aquifere des alluvions construite avec les données du juillet

2008 (échelle métrique)

Ces informations ont permis de déterminer une porosité utile de 0,1 ; et pour un gradient hydraulique i

de 0,0025, une vitesse effective de 7,2.1076 m.s~! ou 226 m.a~! a été estimée.
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13.1.4 Caractéristiques de la source de contamination en PCE et en huiles minérales
13.1.4.1 La contamination en solvants chlorés

Depuis juillet 2006, une contamination par des solvants chlorés a été mise en évidence sur le site dans le
cadre d’analyses d’eaux souterraines. L’ origine de la pollution est avec certitude un laveur au PCE qui a
été exploité jusqu’en 2005 ; ce laveur étant localisé dans la zone avoisinant les piézometres Pz62 et Pz63.
La zone source a été localisée a une profondeur comprise entre 6 et 9 metres.

Les diverses campagnes de mesures réalisées sur les points Pz62 et Pz63 confirment 1’hypothese pré-
cédente. Les détections de sous-produits de dégradation comme le TCE, le cis-1,2-DCE et le CV ont
également été avérées pres de la zone source ; des teneurs plus importantes ont été décelées a 1’aval hy-
draulique de la source.

D’apres les coordonnées géographiques des points de préleévement ainsi que les valeurs de concentrations
en chloroéthenes, il a pu étre clairement établi que la pollution s’étend du batiment principal jusqu’au
lac, situé a I’Est du site. La pollution est symbolisée sous forme de panaches de PCE, de TCE, de cis-
1,2-DCE et de CV, orientés selon la direction de 1’écoulement des eaux souterraines. Le panache aurait
une longueur estimée de 380 m. La pollution en composés organochlorés aurait tendance a s’accumuler
vers le substratum de 1’aquifére contaminé ; vers 15 meétres sous le batiment principal, voire 17 meétres a
I’Est entre ce batiment et le lac.

La figure 13.4 ci-apres indique les différents compartiments susceptibles d’€tre impactés par la contami-
nation en PCE.

La migration dans le lac est considérée comme négligeable, du fait de la présence de la barriere hydrau-
lique qui empéche ce processus de se produire (cf paragraphe 13.1.4.6).

Il apparait que le panache de pollution en solvants chlorés est stable suite a la comparaison des panaches
de pollution pour le mois de mars 2007 et le mois d’aotit 2007.

L’existence d’une autre source de pollution au sud du batiment principal, en amont du point Pz73, est
possible. En effet, au sud des panaches de solvants chlorés, des teneurs en CV non négligeables sont

reportées au point Pz73.

13.1.4.2 La contamination des sols

Différentes investigations sur le sol proche de 1’ancien laveur au PCE ont permis de déceler des teneurs
relativement faibles dans la zone non-saturée. Les analyses de gaz du sol ont également confirmé que la

contamination en solvants chlorés est essentiellement localisée dans la zone saturée.
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FIGURE 13.4 — Schéma conceptuel du devenir de la contamination en solvants chlorés avant les procé-
dures de réhabilitation, 1 : Migration verticale, 2 : Migration horizontale, 3 : Migration dans le lac, 4 :

Evaporation

Par ailleurs, les investigations récentes n’ont pas permis de déceler des lentilles de DNAPL’s au mur de

I’aquifere (12,5 m).

13.1.4.3 Données concernant le lac

Le lac, situé a I’Est du site, ne semble pas €tre impacté par la pollution en solvants chlorés. Dans la
zone de déflection directe des panaches de solvants chlorés, a une distance de 7,5 m et 15 m, et a une
profondeur de 2 et 4 m en dessous du niveau du lac, des teneurs non suspectes, dans la plage et en dessous

de la limite Iégale, ont été mises en évidence.

13.1.4.4 La contamination en huiles minérales

Au mois de mars 2007, plusieurs carottes ont été prélevées au niveau de la zone source (Pz62 et Pz63).
Ces carottes ont par la suite été analysées afin de déterminer les teneurs en hydrocarbures. D’autres ca-
rottages ont été réalisés dans plusieurs zones du batiment ol une couche d’huiles minérales a été mise en

évidence.
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Des odeurs suspectes, parfois fortement 4cres, ont été décelées pour I’ensemble des carottes. Plusieurs
échantillons sont huileux dans le 4° metre du sol (correspondant a la zone saturée). Cela confirme la
présence d’une phase libre huileuse de LNAPL’s. Cette phase huileuse a été également mise en évidence
dans les eaux souterraines prélevées sur Pz62 et Pz63, a une profondeur inférieure a 1 m.

Sur un grand nombre de prélevements de carottes, des teneurs en hydrocarbures parfois tres élevées ont
été détectées. Cela démontre un élargissement latéral du panache d’huiles minérales de plus en plus im-
portant a mesure que 1’on s’enfonce dans le sol.

Une intrusion en surface d’huiles minérales dans le sous-sol est fortement probable car de fortes teneurs,
entre 15000 et 25000 mg.kg ™!, ont été détectées dans les sols saturés. Au niveau de la zone source de
pollution en PCE, les concentrations les plus élevées en huiles minérales ont été localisées a partir du 3°
metre.

Le suivi des eaux souterraines a par ailleurs confirmé que la pollution par des hydrocarbures d’huiles
minérales (HC) se limite au sous-sol du batiment principal du site. C’est uniquement au niveau de la
zone source (Pz62 et Pz63) que les teneurs en HC sont les plus élevées. La figure 13.5 ci-dessous expose

le schéma conceptuel du devenir des huiles minérales sur le site.

Pz74 :
pas de HC dans
les eaux souterraines

Pz63 :
8,052 mg/L

Y T

Zone e en HC

i

Zone saturée

——
Sens d'écoulement

0]
)

16 m

FIGURE 13.5 — Schéma conceptuel du devenir des HC sur le site (1 : migration verticale, 2 : migration

horizontale, 3 : migration dans le lac, 4 : évaporation)
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13.1.4.5 Masse de pollution s’accumulant en profondeur

Selon les estimations effectuées, la masse de COHV présente aujourd’hui dans les sous-sols du batiment
principal serait d’environ 500 kg. Environ 90 % de la masse de pollution (450 kg) s’accumule en zone

saturée ; 50 kg sont encore présents en zone non-saturée.

13.1.4.6 Les travaux de dépollution antérieurs et actuels

De faibles quantités de PCE ont été détectées au niveau du lac situé a I’Est du site ; un risque de conta-
mination a été alors considéré.

Une barriere hydraulique a été mise en place au niveau de la limite Est du site. Cette technique consiste
a extraire les eaux souterraines contaminées en solvants chlorés et a les traiter par filtration sur charbon
actif. Cette barriere empéche le transfert des eaux souterraines polluées vers le lac.

Le plan de gestion datant de mai 2008 stipule que les procédés suivants seront utilisés :

- extraction et épuration des eaux souterraines aux points Pz62 et Pz63 (Pompage et Traitement), 1’épu-
ration sera effectuée par coalescence, stripping et filtration sur charbon actif,

- application de la stratégie d’ Atténuation Naturelle Controlée pour le panache de composés organochlo-
rés dissous,

- exploitation de la barriere hydraulique a la limite Est du site (mise en service : mai 2008).

La barriére hydraulique comprend 5 puits d’extraction, chacun équipé d’un systeme de pompage générant
un débit de 10 m3.h~! chacun. Les eaux traitées sont ensuite acheminées vers le réseau d’eaux pluviales.
Ce présent chapitre sert également de base de travail, en particulier sur la faisabilité de techniques d’oxy-
dation ou de réduction dans le sous-sol ainsi que sur 1’acquisition de connaissances sur les conditions

d’injection a des fins de biostimulation.

13.2 Vision générale de I’évolution temporelle de la pollution sur le site

Afin de pouvoir dresser un état général de 1’évolution temporelle des teneurs en solvants chlorés, nous
avons tracé une ligne droite passant par les points Pz63 et Pz69. Nous considérons le point Pz63 comme
la zone source de contamination en PCE. A I’aide de cette ligne droite, nous avons calculé les positions
longitudinales et latérales des piézometres qui nous intéressaient. La figure 13.6 ci-apres illustre I’évo-
lution de la somme molaire des solvants chlorés en tg.L !, suivant les coordonnées des piézometres que

nous avons déterminées.
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FIGURE 13.6 — Evolution de la teneur totale molaire en solvants chlorés en mars et en juillet 2008

Cette figure démontre que la pollution en solvants chlorés s’étend longitudinalement depuis la zone
source jusqu’au lac. Notamment, nous pouvons remarquer les fortes teneurs totales en solvants chlorés a
la source et I’atténuation de la masse de pollution lorsque 1’on s’éloigne de la source.

Globalement, nous pouvons établir que schématiquement, le panache de composés organochlorés passe
par Pz89, Pz90, Pz65, Pz67 et Pz69. Nous effectuerons par la suite le lien entre la figure 13.6 et les

positions des lignes centrales.

13.2.1 Etat actuel de la contamination sur le site

Les résultats qui vont étre décrits dans ce paragraphe sont issus de la campagne de prélevements réalisée
au mois de novembre 2008. Nous aurions pu utiliser des chroniques datant du mois de mars 2009 mais

suite a des problemes de prélevement, aucune donnée n’est disponible sur les piézometres Pz62 et Pz63.

13.2.1.1 Etat actuel de la zone source

Globalement, tous les chloroéthenes sont détectés au niveau de la source, excepté le trans-1,2-DCE. La
figure 13.7 ci-apres met en évidence la répartition des chloroéthénes en fonction des deux piézometres
proches de la source, Pz62 et Pz63.

La présence de PCE dans la zone source a été démontrée dans la zone de battement de la nappe, entre 4 et
5 m de profondeur. En revanche, les détections de TCE, de cis-1,2-DCE, de 1,1-DCE et de CV montrent

que la déchloration réductrice est effective dans la zone source car le PCE est le seul polluant primaire.
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FIGURE 13.7 — Répartition des chloroéthenes au niveau des deux piézometres proches de la source, Pz62

et Pz63

En terme de répartition molaire de chaque solvant chloré, le cis-1,2-DCE semble étre le produit présent
en plus fortes concentrations. Le chlorure de vinyle est également un produit retrouvé en quantités signi-
ficatives (entre 12 et 27 uM).

Ce résultat confirme le fait que sur un grand nombre de sites, I’ Atténuation Naturelle s’accompagne
fréquemment de I’accumulation de sous-produits de dégradation comme le cis-1,2-DCE et le CV (Ellis

et al. (2000)).

13.2.1.2 Etat actuel de la contamination sur une ligne centrale virtuelle

La ligne centrale virtuelle que nous avons établie est parallele a la direction d’écoulement des eaux
souterraines. Plusieurs points sont localisés sur cette droite, dont les points Pz62, Pz65-1, Pz67 et Pz69.
La figure 13.8 ci-apres représente I’évolution et la distribution spatiale des solvants chlorés sur cette ligne
droite au mois de novembre 2008.

Globalement, nous pouvons mettre en évidence une atténuation importante de la masse de solvants chlo-
rés entre la zone source présumée (Pz62) et les trois autres points. En effet, entre Pz62 et Pz65-1, la
quantité de matiere totale en solvants chlorés est environ 50 fois plus faible sur Pz65-1 que dans la zone
source. Au droit du point Pz65-1, les quantités totales en solvants chlorés restent relativement constantes.
Ces différences peuvent s’expliquer entre autres par la dispersion, qui, du fait d’une vitesse d’écoulement

des eaux souterraines relativement importante sur le site, favorise I’étendue et 1’élargissement du panache
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FIGURE 13.8 — Pourcentage et répartition spatiale des solvants chlorés sur une ligne droite virtuelle au

mois de novembre 2008

de composés organochlorés dissous. La dispersion a pour conséquence la dilution de la masse de pollu-

tion, qui est bien observée sur la figure 13.8 (Breukelen (2007)).

13.2.2 Evolution globale de la zone source depuis sa découverte

La figure 13.9 ci-apres présente les évolutions des concentrations dans la zone source, particulierement
en terme de composition en solvants chlorés.

L’évolution de la concentration totale molaire en solvants chlorés entre mars 2007 et novembre 2007 peut
étre divisée en deux parties. La premiere phase est caractérisée par une augmentation trés importante ;
de mars a aolit 2007, la concentration totale en chloroéthénes est devenue environ 38 fois plus élevée.
Dans la deuxieme phase, une réduction tres importante de la teneur totale en solvants chlorés a été mise
en évidence en mars 2008. La concentration en solvants chlorés a été alors réduite d’un facteur 11. En
fin d’année 2008, la teneur totale a par ailleurs doublé.

Ces résultats sont difficiles a interpréter. En effet, le prélevement des eaux souterraines sur Pz62 est com-
pliqué car des volumes non négligeables de LNAPL, sous forme d’huiles minérales, doivent étre pompés
avant de pouvoir effectuer le prélevement. La mesure de la hauteur piézométrique est alors difficile a
réaliser ; des corrélations entre ces variations de concentrations et les données piézométriques se révelent

impossibles.
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FIGURE 13.9 — Répartitions temporelles et pourcentages molaires des solvants chlorés dans la zone

source depuis sa découverte

La composition en solvants chlorés est essentiellement caractérisée par I’accumulation de PCE, de TCE,
de cis-1,2-DCE et de CV. A I’exception des mesures du mois de mai 2007, le cis-1,2-DCE semble étre le
produit majoritaire (entre 38 et 55 %) ; le deuxieme étant le PCE, dont le pourcentage varie globalement
entre 29 et 40 %. Les teneurs en TCE et en CV sont quant a elles relativement variables, respectivement
entre 1 et 17 % et entre 1 et 14 %. Les teneurs en 1,1-DCE restent tres faibles, excepté en mars 2008 ol
le pourcentage molaire a atteint 3 %.

Ces mesures confirment que la biodégradation des solvants chlorés est effective sur ce point. La présence
de faibles quantités de TCE par rapport aux autres composés laisse suggérer que celui-ci est dégradé re-
lativement rapidement et s’accumule peu sur le site. Les concentrations significatives en PCE ne sont pas
surprenantes car le point Pz62 est proche de la zone source. Les fortes teneurs en cis-1,2-DCE qui ont été
détectées sur Pz62 démontrent qu’une activité importante de dégradation du PCE jusqu’au cis-1,2-DCE
est probable. Les suivis des teneurs en chloroéthénes entre mars 2007 et la fin de I’année 2008 ne révelent

pas de variations significatives au niveau du pourcentage molaire en chaque composé organochloré.

13.2.3 Evolution globale de la pollution en chloroéthénes sur une ligne virtuelle

Afin de mettre en évidence et d’expliquer les différentes variations de concentrations en solvants chlorés,

nous avons choisi d’utiliser des valeurs qui ont été mesurées sur des points constituant une ligne virtuelle
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parallele a la direction de I’écoulement des eaux souterraines. Cette ligne virtuelle traverse par ailleurs

Pz62 et les points Pz90, Pz65-1, Pz67 et Pz69.

13.2.3.1 Evolution de la teneur en chloroéthénes sur Pz90

La figure 13.10 ci-dessous décrit les différentes chroniques disponibles pour le point Pz90.
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FIGURE 13.10 — Répartitions temporelles et pourcentages molaires des solvants chlorés sur le point Pz90

Ce point nous a semblé intéressant car celui-ci est proche de la source, ol la quantité de données est
la plus importante. Les interprétations qui vont étre données dans ce paragraphe sont tout de méme a
prendre avec précaution car le nombre de points de mesures reste limité.

La concentration totale en chloroéthenes est variable, ¢’est surtout en juillet 2008 que les différences sont
significatives et que la concentration en chloroéthenes est environ 4 fois plus élevée qu’en mars 2008.
Globalement, les deux autres mesures effectuées en mars 2008 et 2009 sont différentes d’un facteur 1,5.
L’augmentation de la teneur totale en solvants chlorés est également observée au mois d’aolit 2007 sur le
point Pz62. Cela confirme qu’en période estivale, la concentration totale en chloroéthénes semble aug-
menter ; les évolutions de ces concentrations sur d’autres points seraient intéressantes afin de déterminer
pourquoi la masse de pollution est plus élevée en été.

L’évolution temporelle du pourcentage molaire de chaque chloroéthene révele des résultats intéressants.
En se basant sur la quantité totale de chloroéthénes, il semble que le ratio entre la concentration en cis-
1,2-DCE et celle en CV s’inverse. En effet, durant I’année 2008, ce ratio est de 5,7 en mars et de 11 en

aolt. Cette tendance s’inverse en mars 2009 ou le ratio est proche de 0,6. Il serait alors possible que la
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biodégradation du cis-1,2-DCE en chlorure de vinyle soit alors actuellement effective au niveau de Pz90.
Cependant, la quantité limitée de données que nous avons a notre disposition ne nous permet pas encore

de confirmer cette hypothese.

13.2.3.2 Evolution de la concentration en chloroéthénes sur Pz65-1

Deux piézometres, tres proches 1’'un de 1’autre, Pz65-1 et Pz65-2 ont été installés sur le site. Le premier
est crépiné entre 4 et 9 metres alors que le second est crépine entre 9 et 15 metres.

La figure 13.11 ci-dessous expose les différentes données disponibles sur le point Pz65-1.
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FIGURE 13.11 — Répartitions temporelles et pourcentages molaires des solvants chlorés sur le point

Pz65-1

Globalement, I’évolution de la concentration totale en chloroéthenes est relativement constante entre
mars 2007 et novembre 2008, et ce, quelque soit la saison. Le pourcentage molaire de chaque chloroé-
théne démontre une certaine stabilité au niveau du ratio entre les différents chloroéthénes. Sur tous les
points, le cis-1,2-DCE et le CV sont les deux composés majoritaires. Leurs pourcentages molaires sont
également relativement constants, excepté en mars 2007 et 2008. Sur les autres points, les pourcentages
molaires respectifs en cis-1,2-DCE et en CV varient respectivement de 34 a 40 % et de 59 a 63 %. Les
pourcentages molaires en PCE et en TCE sont faibles durant toute la période de suivi et ne dépassent
jamais 3 %.

Ces résultats peuvent laisser suggérer une activité déchloratrice significative dans une zone proche du

point Pz65. La prédominance du CV est probablement due a la présence d’une population bactérienne
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apte a réduire le cis-1,2-DCE en CV. Les tres faibles teneurs en PCE et en TCE peuvent également étre
dues a la dégradation de ces mémes composés en cis-1,2-DCE. Afin de confirmer si des populations
bactériennes aptes a dégrader les chloroéthenes sur Pz65 sont présentes, des études en microcosmes sur

ce point ont été effectuées ; les résultats de ces expériences sont reportées dans le chapitre 11.

13.2.3.3 Evolution de la concentration en chloroéthénes sur Pz65-2

La figure 13.12 ci-dessous décrit les différents résultats des campagnes de suivis du piézometre Pz65-2.
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FIGURE 13.12 — Evolution des teneurs en chloroéthenes sur Pz65-2

Le piézometre Pz65-2 présente la caractéristique d’étre crépiné entre 9 et 15 m. Globalement, entre mars
2007 et mars 2008, la répartition molaire des chloroéthénes est relativement constante, le produit majori-
taire étant le cis-1,2-DCE entre 50 et 65 % et le TCE de 20 a 34 %. De légeres fluctuations en CV, entre
3 et 16 % ont également été recensées. Excepté lors de la premiere campagne, ou le pourcentage molaire
de PCE atteint 15 %, ce dernier se stabilise entre 1 et 3 % jusqu’en mars 2008.

Cependant, le comportement varie notamment a partir de juillet 2008 ou1 un pourcentage important de
PCE (47 %) a été mis en évidence. La campagne suivante, en novembre 2008, suit la méme évolution
que celle observée entre mars 2007 et mars 2008.

Le dernier suivi, en mars 2009, montre une modification compléte de la répartition molaire. Cette cam-
pagne est caractérisée par une teneur élevée en CV (environ 3 pM), et notamment par un pourcentage
molaire qui atteint 83 % de la somme totale en solvants chlorés. Ces derniers résultats évoquent la pos-

sibilité d’une activité déchloratrice significative durant le premier trimestre 2009. Cependant, aucune
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donnée supplémentaire sur le reste de I’année ne peut confirmer ou infirmer 1’hypothese précédente.

En mettant en relation les campagnes de suivi des piézometres Pz65-1 et Pz65-2, nous pouvons remar-
quer des distributions hétérogenes en terme de répartition molaire des solvants chlorés. Les données sur
Pz65-1 présentent une accumulation élevée de CV alors que les analyses d’eaux souterraines provenant
de Pz65-2 ont indiqué, sur la plupart du suivi, I’accumulation de tous les sous-produits, y compris du
PCE. Cela prouverait que la biodégradation des chloroéthénes ait lieu plutdt dans la partie supérieure
de la zone saturée alors qu’en profondeur des accumulations de PCE, de TCE et de cis-1,2-DCE soient
possibles. Par ailleurs, il est a noter que les ouvrages Pz65-1 et Pz65-2 sont colmatés en raison de fortes

teneurs en fer; il est alors difficile de prélever un échantillon représentatif a la profondeur désirée.

13.2.3.4 Evolution de la concentration en chloroéthénes sur Pz67

La figure 13.13 ci-dessous expose les différentes campagnes de prélevements destinées aux mesures des

concentrations totales en chloroéthénes ainsi que leurs répartitions temporelles.
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FIGURE 13.13 — Répartitions temporelles et pourcentages molaires des solvants chlorés sur le point Pz90

Les concentrations totales en chloroéthenes sont relativement différentes entre mars 2007 et novembre
2008. En effet, la teneur totale la plus importante (4 M) a été mesurée en mars 2007 alors que les autres
valeurs oscillent entre 0,7 et 2,7 uM. Le cis-1,2-DCE semble étre le composé organochloré majoritaire,
dont le pourcentage molaire varie entre 78 et 98 %. Le CV est le deuxiéme produit majoritaire. Le PCE
et le TCE sont présents en tres faibles quantités dans cette zone. Il semblerait méme que le cis-1,2-DCE

devienne a 1 ou 2 % pres le seul solvant chloré présent dans la zone englobant Pz67.
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Le comportement observé sur ce point est différent des mécanismes qui peuvent avoir lieu sur Pz65. Le
fait que le cis-1,2-DCE devienne le composé majoritaire, voire le seul composé, suggere une hypothese.
L’environnement géochimique du point Pz67 est différent de celui de la zone englobant le point Pz65.
En effet, le point Pz65 est situé a environ 1 metre du c6té nord-est du batiment principal du site ; cette
zone est donc plutot bien protégée des apports éventuels en oxygene ou en accepteurs d’électrons. En
revanche, le point Pz67 est situé a plus de 100 metres a I’est du point Pz65-1 ; sur cette zone, le sol est
directement en contact avec I’atmosphere, ce qui peut avoir des répercutions sur la nature de I’environ-

nement géochimique.

13.2.3.5 Evolution des concentrations en chloroéthénes sur Pz69

La figure 13.14 ci-dessous expose les différentes données disponibles sur les concentrations et la réparti-

tion temporelle des chloroéthenes sur le point Pz69.
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FIGURE 13.14 — Répartitions temporelles et pourcentages molaires des solvants chlorés sur le point Pz90

Globalement, les teneurs totales en chloroéthénes varient entre 3 et 7 uM, avec des concentrations plus
élevées en mars 2007 et 2008 ainsi qu’en novembre 2008. En terme de répartition molaire temporelle des
chloroétheénes, nous pouvons distinguer trois phases :

- une premicere phase ot le cis-1,2-DCE est fortement majoritaire (entre 75 et 81 %), accompagnée d’une
accumulation de 5 4 6 % de PCE et de TCE et de 10 a 14 % de CV,

- les tendances s’inversent dans la phase 2 ou le cis-1,2-DCE reste encore 1égérement majoritaire (34 a

38 %) alors que les pourcentages molaires de PCE et de TCE sont compris entre 22 et 37 % ; le CV étant

197



Chapitre 13. Description du site pollué

bien moins représenté (1 a 2 %),
- la phase 3 est similaire a la phase 2 avec le cis-1,2-DCE qui redevient majoritaire (66 a 88 %) alors que
le PCE et le TCE ont des pourcentages molaires compris entre 4 et 17 % ; le CV étant présent en faibles

concentrations (1,7 2 2,5 %).

13.2.3.6 En résumé

Les différents résultats qui ont été présentés dans le paragraphe 13.2.1.2 mettent en évidence que la zone
source évolue et que les différents points que nous avons étudiés, a I’aval hydraulique, sont modifiés éga-
lement. Ces variations sont fonction du temps, de la vitesse d’écoulement des eaux souterraines ainsi que

la distance des points par rapport a la zone source. Cela implique que le panache doit varier latéralement.

De plus, nous avons pu mettre en relation, a travers les différents points étudiés, les sommes totales mo-
laires des solvants chlorés avec le pourcentage de dégradation. Il semblerait que de Pz89 jusqu’a Pz67,
nous observons a la fois des diminutions de concentrations totales en solvants chlorés et des élévations

des teneurs en sous-produits de dégradation moins chlorés, comme le CV.

Cela n’est, en revanche, pas le cas pour Pz69 ou les teneurs totales en solvants chlorés sont plus éle-
vées, notamment par rapport a Pz67. Cette hypotheése démontre que les piézometres Pz67 et Pz69 sont

probablement en dehors du centre du panache

13.3 Mesures des gaz du sol

Plusieurs analyses de gaz du sol ont été réalisées au niveau de la zone source en mars et en aolt 2007.
Ces mesures ont été nécessaires afin d’évaluer le risque potentiel pour les usagers du site en lien avec
la pollution de I’air ambiant et ainsi de conclure si un traitement de la zone non-saturée doit étre mis en
oeuvre.

Au mois de mars 2007, les mesures ont été réalisées a 1’aval hydraulique du point Pz63 ; les trois pré-
Iévements sont notés respectivement Pz63A, Pz63B et Pz63C. Les mesures effectuées en aolit 2007
correspondent aux sondages S84, S85, S86, S87 et S92 ; ces points sont proches du piézometre Pz63. Les

résultats obtenus sont exposés dans le tableau 13.1 ci-apres.

198



Chapitre 13. Description du site pollué

Campagnes de mars 2007 Campagne d’aoiit 2007
Pz63A Pz63B Pz63C S84 S85 S86 S87 S92
PCE 8,13 21,20 16,95 1,00 0,20 1,20 0,50 1,70
TCE 8,13 6,14 4,20 0,40 0,30 0,80 < 04
cis-1,2-
5,10 7,13 3,68 2,40 2,00 11,20 0,10 24,30
DCE
Cv 1,06 1,14 0,89 * * * * *

TABLE 13.1 — Valeurs des concentrations des gaz du sol pour les campagnes de mars 2007 et aott 2007

Les concentrations les plus élevées sont respectivement de 24,3 et 21,2 mg.m 3 pour le cis-1,2-DCE en
ao(t 2007 et pour le PCE en mars 2007. En raison de leurs propriétés volatiles, il n’était pas exclu que

les solvants chlorés soient retrouvés au sein du batiment principal sous forme de vapeur.

13.4 Mesures de I’air ambiant des ateliers

Des mesures de composition de I’air ambiant en solvants chlorés ont également été réalisées, et ce sur
les point suivants :
- au-dessus des piézometres Pz62 et Pz63,

- a aplomb du panache de composés organochlorés.

Les résultats obtenus confirment que les concentrations qui ont été mesurées pour chaque composé et
pour chaque point sont inférieures aux limites de quantification. Le risque inhalation a été alors écarté.
Il semble que le risque de contamination par les gaz du sol soit nul du fait de la présence de la dalle de

béton isolant le batiment du sol insaturé.

13.5 Les campagnes de terrain

Deux campagnes de terrain ont été effectuées au cours de ce travail. Cela a eu pour objectif de fournir
des informations complémentaires sur la nature de I’environnement géochimique du site. Nous avons
réalisé, sur plusieurs points, des profils de pH, de potentiel redox, de conductivité et de température. Des
prélevements ont également été réalisés afin de connaitre la répartition des accepteurs d’électrons dans

le panache des composés organochlorés dissous.
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Nous avons choisi d’exposer les différents résultats obtenus a partir de points localisés sur une ligne cen-

trale virtuelle passant par le piézometre Pz62 proche de la zone source de pollution en solvants chlorés.

13.5.1 Les profils de pH

La figure 13.15 ci-dessous représente les différents profils de pH en fonction de la profondeur par rapport

au sol pour plusieurs points du site.
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FIGURE 13.15 — Les profils de pH réalisés sur plusieurs points de la ligne centrale virtuelle

Globalement, les valeurs de pH oscillent entre 5,8 et 6,7. Un environnement acide plus prononcé que sur
les autres points est présent dans la zone source au niveau du point Pz62. Aucune tendance globale ne
peut étre clairement définie sur le site. Connaissant les profondeurs approximatives par rapport au sol ol
le panache de pollution serait localisé, aucune réelle corrélation ne peut étre établie avec I’occurence de
la déchloration réductrice.

Certaines études a propos de I'effet du pH sur la déchloration réductrice des chloroéthénes ont montré
qu’un pH acide serait défavorable a la transformation de solvants chlorés moins substitués tels que le cis-
1,2-DCE ou le CV (Christ et al. (2005)). C’est notamment sur Pz62, Pz89, Pz90 et Pz65 que les teneurs
en cis-1,2-DCE et en CV sont les plus significatives ; effectuer le lien entre la présence de cis-1,2-DCE

et de CV avec le pH est difficile a mettre en évidence.
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13.5.2 Les profils de potentiel redox

L’évolution du potentiel redox en fonction de la profondeur est exposée sur la figure 13.16 ci-dessous.
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FIGURE 13.16 — Les différents profils redox en fonction de la profondeur le long de la ligne centrale

virtuelle

Les valeurs de potentiel redox sont comprises entre 80 et 320 mV. Les trois points ol ce potentiel est le
plus faible sont les points Pz62, Pz89 et Pz90, qui sont les puits les plus proches de la zone source. Ce
fait ne peut cependant pas étre 1ié avec la présence d’une activité déchloratrice importante. En effet, la
déchloration réductrice directe anaérobie nécessite un environnement géochimique trés réducteur ; tout
au plus, le potentiel redox moyen que nous avons mesuré est situé dans une zone de transition entre la
réduction du Mn(IV) en Mn(I) et la réduction du Fe(III) en Fe(II) (US-EPA (2000)).

Les résultats des profils de potentiel redox sur les points ol une phase flottante de LNAPL est présente,
c’est-a-dire les points Pz62, Pz89 et Pz90, sont a prendre avec précaution. Il est probable que le Troll
9000 utilisé pour ces mesures ne soit pas forcément adapté a la mesure du potentiel redox dans des

milieux diphasiques comme un mélange eau-huile.

13.5.3 Les profils de conductivité

La figure 13.17 ci-apres expose les différents profils de conductivité qui ont été effectués sur le site.
Les profils de conductivités oscillent entre 300 et 600 1:S.cm™!, excepté pour le point Pz62 ot 1a conduc-
tivité est comprise entre 1700 et 1900 1S.cm~!. Sur chaque point, la conductivité est relativement stable

sur toute la colonne d’eau.
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FIGURE 13.17 — Profils de conductivité mesurés sur plusieurs points du site

La zone source, d’apres les interprétations des évolutions des concentrations en chloroéthénes, est consi-
dérée comme un environnement ou la déchloration réductrice est susceptible d’avoir lieu. Les ions chlo-
rures ont la particularité d’étre générés lors de chaque étape de la déchloration réductrice. De fortes
conductivités observées sur Pz62 laissent fortement supposer une activité déchloratrice importante et
ainsi la libération de quantités significatives d’ions chlorures. Les analyses des anions majeurs sur plu-

sieurs échantillons du site permettront de confirmer ou non cette hypothese.

13.5.4 Les profils de température

La figure 13.18 ci-apres décrit les différentes mesures de température en fonction de la profondeur par
rapport au sol le long de la ligne centrale virtuelle définie précédemment.

Les profils de température peuvent étre classés en trois catégories :

- la premiére comprenant Pz62 et Pz65-1, ou les températures sont trés proches de 20 °C,

- la deuxieéme comprenant Pz89 et Pz90, avec des températures beaucoup plus fortes entre 22 et 26 °C,

- la troisieme catégorie, avec Pz67 et Pz69, ou les températures sont comprises entre 16 et 18 °C.

La température reste constante avec la profondeur, sur chaque point étudié. Une hypothese peut éven-
tuellement expliquer les différences de température entre les trois catégories précédentes. Une infiltration
d’eau a une température importante pourrait éventuellement étre a 1’origine des fortes températures ob-

servées dans les eaux souterraines sous le batiment principal.
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FIGURE 13.18 — Profils de température mesurés sur le site

13.5.5 Analyse des ions majeurs

Plusieurs prélevements d’eaux souterraines ont été effectués sur une quinzaine de points du site. Seules
les données concernant les points situés sur la ligne centrale virtuelle, qui a été définie précédemment,
seront exposées. Nous avons choisi en priorité d’étudier les ions chlorures, nitrates et sulfates. En effet,
les ions nitrates et sulfates sont des accepteurs d’électrons qui peuvent étre impliqués dans la déchlora-
tion réductrice anaérobie directe (Bennett et al. (2007), Hoelen et Reinhard (2004)) alors que les ions

chlorures sont des sous-produits de la déchloration réductrice.

13.5.5.1 La répartion spatiale des ions nitrates

Les résultats que nous avons obtenus a propos des ions nitrates (mg.L~!) révélent peu d’informations
exploitables (figure 13.19 ci-apres).
L’hétérogénéité des mesures semble difficile a interpréter. Globalement, 1’ aquifere étudié ne doit pas Etre

sujet & une contamination par des nitrates.

13.5.5.2 La répartition spatiale des sulfates

La figure 13.20 ci-apres illustre la répartition spatiale des ions sulfates (mg.L~1) sur le site étudié.
Les teneurs en sulfates qui ont été mesurées dans les eaux souterraines prélevées sur certains points du
site sont comprises entre 0,1 et 56,8 mg.L.~!. Nous avons remarqué en particulier que la concentration en

sulfates est tres faible, voire méme proche de la limite de détection, sur le point Pz62, tres proche de la
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FIGURE 13.20 — Répartition spatiale des ions sulfates sur le site d’étude

zone source de pollution. Nous pouvons alors éventuellement supposer que I’environnement proche de la
zone source puisse étre sulfato-réducteur, c’est-a-dire la présence de quantités significatives de bactéries
capables de dégrader les ions sulfates en HaS.

Les teneurs en sulfates observées a I’aval hydraulique de la zone source de pollution sont quant a elles
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relativement comparables, excepté sur les deux points les plus proches du lac : Pz69 et Pz75. 1l est

possible qu’une activité sulfato-réductrice bien moins prononcée qu’au niveau de la zone source ait lieu.

13.5.5.3 La répartition spatiale des ions chlorures

La figure 13.21 ci-dessous illustre la variabilité des teneurs en ions chlorures (mg.L_l) sur le site.
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FIGURE 13.21 — Répartition spatiale des ions sulfates sur le site d’étude

Cette carte démontre une répartition spatiale des ions chlorures relativement inégale a 1’échelle du site.
En effet, toutes les valeurs de concentration en chlorures peuvent étre classées en deux catégories : une
seule catégorie représentant le point Pz62 et les autres valeurs.

Le point Pz62 présente la teneur en chlorures la plus élevée avec pres de 350 mg.L~!. Or, d’apres les
analyses des chroniques de concentrations en solvants chlorés depuis le mois de juillet 2006, nous avons
pu remarquer la formation de sous-produits de dégradation du PCE, comme le TCE, le cis-1,2-DCE et le
CV. Les ions chlorures sont également des produits issus de la biodégradation des chloroéthenes (Vogel
et McCarty (1985)) ; cela confirme donc que la déchloration réductrice du PCE est active dans la zone
source.

Les autres valeurs de concentration en chlorures sont comprises entre 1 et 25 mg.L~! et sont donc bien
inférieures a celles mesurées sur Pz62. Cela peut étre dii a des phénomenes de transport dont I’ origine

pourrait étre la présence de zones relativement perméables. Ces fortes perméabilités impliqueraient par la
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suite des valeurs de dispersivités relativement importantes et par conséquent a des processus de dilution.

Cela reste encore une hypothese a confirmer.

13.5.6 Conclusion

L’étude des différents suivis physico-chimiques ainsi que les différentes campagnes de prélévements et
de mesures de profils physico-chimiques nous ont permis de dégager certaines hypotheses a propos de
I’ Atténuation Naturelle ayant lieu sur le site.

La déchloration réductrice du PCE semble &tre active sur le site mais ce, de fagon relativement hétéro-
gene. Nous avons pu ainsi vérifier que la déchloration réductrice du PCE au moins jusqu’au cis-1,2-DCE
est effective au niveau de la zone source de pollution. La présence des sous-produits de dégradation du
PCE, comme le TCE, le cis-1,2-DCE ou les ions chlorures, confirme cette hypothese.

Le pourcentage de CV semble également étre plus important pendant I’année 2009 ; particulierement sur
Pz90 et Pz65, ce qui laisse suggérer une activité significative de biodégradation du cis-1,2-DCE en CV.
Afin d’obtenir des informations plus précises a propos de la population bactérienne indigene présente sur
le site ainsi que 1’environnement redox favorable a la dégradation des solvants chlorés sur le site, nous
avons choisi d’étudier le mécanisme de biodégradation des chloroéthénes a partir d’eaux souterraines et
de matériel géologique de I’aquifere issus du site a des échelles laboratoires, ol les conditions opératoires
seront contrdlées.

Des microcosmes ont été réalisés avec du matériel provenant de quatre points du site : Pz62, Pz89,
Pz90 et Pz65. Ces expérimentations nous permettront, entre autres, de mettre en évidence 1’existence
d’une population bactérienne déchloratrice ainsi que les conditions physico-chimiques dans lesquelles ce

consortium est capable de dégrader le PCE.

13.6 Le transport des solvants chlorés sur le site

13.6.1 Démarche employée

Avant de détailler le transport des composés organochlorés dissous, nous avons, dans un premier temps,
tracé 1’évolution des teneurs totales molaires en solvants chlorés depuis la découverte de la zone source
de pollution jusqu’a aujourd’hui. La figure 13.22 ci-apres illustre ces variations sur plusieurs piézometres
du site.

Globalement, les sommes molaires des chloroéthénes sont disparates dans le temps, et en particulier sur

les piézometres proches de la zone source : Pz62 et Pz63. Les sommes molaires de solvants chlorés sont
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FIGURE 13.22 — Evolution de la somme totale molaire des solvants chlorés sur plusieurs piézometres

en revanche beaucoup plus faibles au niveau de tous les autres piézometres, situés a 1’aval hydraulique
de la zone source. L’atténuation de la masse de pollution est donc fortement supposée.

D’autres observations peuvent étre également formulées. En comparant les sommes totales molaires
des solvants chlorés sur Pz90 et Pz65, nous pouvons remarquer que les sommes totales molaires des
solvants chlorés se conservent. Cela laisse supposer que finalement, la dispersivité transversale ar est
relativement faible a cet endroit.

En vue de modéliser le transport des solvants chlorés sur ce site, nous avons construit un modele 2D dans
une interface EXCEL. Ce modele est inspiré de Biochlor (chapitre 6) ; la solution analytique de transport
utilisée est celle de Domenico (1987). En effet, la solution de Domenico est juste lorsque la dispersivité
transversale est faible.

Nous avons également supposé que le panache de composés organochlorés dissous traversait chaque
point de maniere relativement proche. De plus, la zone source est considérée comme constante.

C’est a partir de ce modele que nous avons estimé la position du centre du panache de composés organo-

chlorés dissous.

13.6.2 Estimations des lignes centrales virtuelles du panache

Les tracages de ces lignes centrales ont été organisés selon le protocole suivant :
- étape 1 : calculs des distances par rapport a la zone source, des piézometres les plus intéressants a

utiliser,
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- étape 2 : calage de la dispersivité transversale ar a partir des campagnes de suivi les plus fournies,

- étape 3 : estimation de la position de la ligne centrale du panache a partir des coordonnées géographiques
de chaque piézometre et des données issues de 7 campagnes de suivi des concentrations en chloroéthénes.
La figure 13.23 ci-dessous illustre un exemple de 1’évolution des teneurs totales molaires en solvants

chlorés sur la portion transversale du panache.
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FIGURE 13.23 — Exemple de I’évolution de la teneur totale molaire en solvants chlorés sur la portion

transversale d’un panache

A partir des données de concentrations totales en solvants chlorés que nous avions a notre disposition,
les positions latérales des centres du panache ont été ajustées sur chaque point, en fonction des distances
longitudinales connues pour chaque piézometres par rapport a la source. La figure 13.24 ci-apres illustre
les coordonnées géographiques des différents piézometres qui ont été utilisés pour la localisation des
lignes centrales.

L origine de ce repere est le piézometre Pz63, qui est supposé comme le point le plus proche de la zone
source. Le Nord est orienté selon ’axe Y et I’Est selon I’axe X.

A T’aide de notre modele 2D, nous avons estimé la dispersivité transversale a partir des données de
teneurs totales massiques en solvants chlorés. La valeur a que nous avons retenue est de 0,7.

Sur chacune de ces lignes, le centre du panache va étre estimé par 1’intermédiaire du modele que nous
avons construit sur Excel. Connaissant les coordonnées du piézometre et les sommes totales molaires
en chloroéthenes, nous avons évalué, a partir du graphe représentant 1’évolution de la somme molaire

totale des solvants chlorés en fonction de la distance latérale Y, le centre du panache. Ainsi, pour chaque
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FIGURE 13.24 — Coordonnées des différents piézometres utilisés pour la modélisation du transport

campagne, un tracé de la ligne centrale, passant par tous les centres supposés du panache, a été effectué.
La figure 13.25 ci-apres présente I’évolution de ces lignes centrales suivant 7 campagnes trimestrielles
de suivi.

Ces lignes centrales nous fournissent des éléments intéressants. En effet, sur la figure 13.25A ci-apres,
nous observons des variations importantes du centre du panache notamment lorsque X = 188 m. A cette
distance, nous pouvons remarquer que le centre du panache semble s’orienter latéralement vers des va-
leurs de Y proches de -70 m. Ces résultats sont surprenants car a la méme distance longitudinale que
Pz73, d’autres piézometres, Pz90 en particulier, ont révélé des teneurs en solvants chlorés bien plus si-
gnificatives que celles observées sur Pz73. Cela indiquerait probablement que le centre du panache puisse

étre également proche de Pz90.

11 est alors possible que la pollution en chloroéthénes sur le site ne soit pas caractérisée par un seul mais
au moins deux panaches de composés organochlorés dissous. Cela laisse également supposer qu’une
autre source de contamination par des chloroéthénes soit présente sur le site.

Avec ces hypotheéses, nous n’avons pas pris en compte certains piézometres et en particulier Pz66, Pz72

et Pz73. En effet, d’une part, ils sont relativement éloignés par rapport aux autres ouvrages et d’autre
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FIGURE 13.25 — Evolution des lignes centrales sur 7 campagnes de suivi différentes, A : prise en compte

de tous les piézometres, B : exclusion de certains piézometres

part, il s’avere que ces points appartiendraient a un autre panache.

De plus, en se basant sur les lignes centrales, le piézometre Pz69 présente des problemes de distribution
verticale : il est alors difficile de justifier sa position dans le panache de composés organochlorés. La
figure 13.25B ci-dessus indique que depuis la source, le centre du panache est proche de Pz89 et passerait
plutot au-dessus de Pz90. La ligne centrale serait en revanche relativement instable au niveau de Pz65.
A partir de ce point, la masse de pollution migrerait plutot latéralement vers le Nord-Est. La plupart
des lignes centrales que nous avons tracées semblent converger vers le comportement présenté dans ce

paragraphe.

13.7 Les expériences in situ

Les résultats obtenus lors des expérimentations in sifu de terrain vont étre divisées en deux parties :
- les tests en push-pull,

- les tests d’écoulement en dipdle.
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13.7.1 Les tests en push-pull
13.7.1.1 Expérience 1

La premiere expérience était un test réel en push-pull. Un traceur non réactif et un traceur réactif, respec-
tivement la fluorescéine et le propionate chacun  une concentration de 1 mg.L~!, ont été ajoutés dans
une grande cuve de 500 Litres. Auparavant, cette cuve a été remplie par de I’eau souterraine pompée
dans le piézometre Pz65-1.

Cette expérience n’a pas été concluante car il s’est avéré que les eaux qui ont été pompées lors de la
phase d’extraction étaient trés chargées en matiere en suspension. Les mesures de fluorescence ont alors
été grandement faussées.

Les mesures de Carbone Organique Total sur un certain nombre d’échantillons ont confirmé la présence
de teneurs en matiére organique trés importantes. Ces valeurs avoisinent 350 mg.L.~!. Il est alors impos-
sible de pouvoir retrouver le propionate de sodium dans un tel mélange.

Globalement, cette expérience a mis en évidence que 1’emploi de la fluorescéine ne semble pas adapté
pour ces manipulations. Des modifications au niveau du protocole expérimental ont été réalisées dans

I’expérience 2.

13.7.1.2 Expérience 2

Cette seconde expérience a été effectuée avec deux autres traceurs, le chlorure de sodium et I’éthanol ; et
ce, a des concentrations bien plus élevées que dans 1’expérience 1, respectivement de 100 et 50 mg.L =
Le chlorure de sodium a été tres largement utilisé comme traceur dans un grand nombre d’applica-
tions. L’éthanol est tres soluble dans 1’eau et de plus, il peut étre facilement analysé en chromatographie
en phase gazeuse. L’expérience 2 ne peut pas vraiment étre affiliée a un test en push-pull ; I’opération
consiste en une injection instantanée de 100 L de solution dans la piézometre Pz65-1 et en un pompage
par la suite dans le piézometre Pz65-2.

Comme dans I’expérience précédente, le traceur non réactif n’est pas retrouvé. Il est alors possible de
mettre en relation 1I’écoulement des eaux souterraines. En effet, I’étude de Burbery et al. (2004) a montré
que les tests en push-pull ne semblaient pas bien adaptés dans le cas ol une forte vitesse d’écoulement des
eaux souterraines était observée. Or, selon des mesures effectuées sur le site, cette vitesse serait de 1’ ordre
de 230 m.an~!. De plus, I’occurence de mécanismes microbiologiques tels que la sulfato-réduction né-
cessite des temps de résidence importants dans le sous-sol.

L’éthanol n’a également pas été détecté au cours de I’expérience. Nous supposons également un écou-

lement de la nappe trop important, ce qui nous empéche de retrouver les traceurs. L’influence de la
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dispersion hydrodynamique peut également jouer un rdle prépondérant.
Les faibles variations des parametres physico-chimiques de base tels que le pH, la conductivité ainsi que

la teneur en oxygene dissous ne nous permettent pas de démontrer la présence d’une biodégradation.

13.7.1.3 Expérience 3

Cette troisieme expérience est destinée a stimuler en permanence 1’activité bactérienne dans le sous-sol.
Ainsi, une injection continue de chlorure de sodium et d’éthanol, chacun a une concentration initiale de 2
g. L1, est effectuée. La solution est injectée dans le piézometre Pz65-1 ; de 1’eau souterraine est pompée
a la méme profondeur dans Pz65-2 et I’eau collectée est directement recirculée dans le piézometre de
départ Pz65-2.

Les résultats obtenus dans cette manipulation sont relativement similaires aux expériences précédentes.
Les parametres physico-chimiques sont relativement stables tout au long de la manipulation. En revanche,
des quantités tres faibles en éthanol sont détectées sur certains échantillons prélevés ; les valeurs oscillant

autour de 0,3 mg.L .

13.7.1.4 Expérience 4

La quatrieme expérience consistait a injecter de facon continue et durant 2 jours les mémes traceurs que
précédemment, le chlorure de sodium et I’éthanol. Les concentrations initiales en sel et en éthanol sont
respectivement de 143 et de 28 g.L.=!. La figure 13.26 ci-apres illustre I’évolution de la concentration en
éthanol en fonction du temps de 1’expérience.

La figure 13.26 démontre également que des difficultés sont rencontrées pour retrouver les traceurs. En
effet, au bout de 58 minutes, une teneur en éthanol de 4,5 mM, ce qui équivaut 2 0,2 g.L. =1, est détectée
dans le premier échantillon. Cela démontre qu’au bout de seulement 1 heure, nous ne retrouvons que

seulement 1 % du traceur réactif injecté.

Du fait de la lenteur des mécanismes microbiens, nous ne pouvons pas lier les 99 % de perte du traceur
a la biodégradation. Cette expérience confirme trois aspects :

- des problemes techniques li€s au mauvais état des piézometres,

- ’écoulement des eaux souterraines doit probablement jouer un rdle important dans les expériences que
nous avons effectuées,

- la dispersion hydrodynamique peut éventuellement jouer un r6le mais pour le moment difficile a iden-

tifier, en raison de la difficulté de mesure sur le terrain de la dispersion hydrodynamique.
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FIGURE 13.26 — Evolution de la concentration en éthanol lors de I’expérience 4 en push-pull

La figure 13.27 ci-apres représente 1’évolution de la conductivité des eaux souterraines en fonction du
temps.

L’expérience 4 permet de montrer que nous retrouvons une partie du traceur non réactif. Cela confirme
bien que les écoulements doivent étre régis par la nature et la vitesse de 1’écoulement des eaux souter-

raines ainsi que par la dispersion hydrodynamique.

13.7.2 Les tests d’écoulement en dipole

Nous avons été confrontés a un certain nombre de problémes lors du test d’écoulement en dipole. En
effet, apres environ 3 semaines d’expérience, une précipitation importante d’oxydes de fer (III) a été
révélée, et ce juste apres un épisode pluvieux tres intense.

On est alors en droit de se poser la question si ces précipitations n’auraient pas eu pour effet de réoxygéner
le sous-sol. Nous n’avons en revanche pas d’éléments suffisamment révélateurs pour confirmer cette

hypothese.

13.7.2.1 Le suivi des parameétres physico-chimiques majeurs

Le pH
Durant I’expérience, les valeurs ont oscillé entre 6,5 et 6,6, et ce sur 20 jours d’expérimentation. Ces

valeurs de pH restent proches de la gamme de pH supposée optimale pour la déchloration réductrice,
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FIGURE 13.27 — Evolution de la conductivité en fonction du temps de I’expérience

de 6,8 a 7,8 (Middeldorp et al. (1999) ; Cope et Hughes (2001)). Cette valeur reste cependant fortement

dépendante du milieu et de la population bactérienne présente.

La conductivité et le potentiel d’oxydoréduction (Eh)

La figure 13.28 ci-apres illustre les évolutions conjointes de la conductivité et du potentiel redox en
fonction du temps de 1’expérience.

L’expérience d’écoulement en dipdle met bien en évidence que la conductivité et le potentiel redox
sont relativement stables durant toute la durée de I’expérience. Ces mesures ne nous permettent pas de

conclure sur une éventuelle biodégradation des chloroéthenes.

L’oxygene dissous et la température

La figure 13.29 ci-apres présente I’évolution de ces deux parametres au cours de I’expérience.
Globalement, les teneurs en oxygene dissous mesurées au cours de I’expérience révelent que les condi-
tions d’oxydo-réduction sont anoxiques. Cette caractéristique est intéressante mais reste insuffisante pour
conclure sur une éventuelle biodégradation. Suite a des problemes techniques, apres 20 jours d’expé-
rience, des prélevements représentatifs ainsi qu’un pompage suffisamment efficace étaient impossibles.
Les températures sont quant a elles similaires mais relativement élevées pour des eaux souterraines. Nous
supposons alors que ces valeurs élevées de température soient dues a des éventuelles infiltrations d’eaux

chaudes ou a I’activité industrielle importante ayant lieu en surface.
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13.7.2.2 Le suivi des chloroéthénes

La figure 13.30 ci-dessous illustre 1’évolution des concentrations en chloroéthenes durant les 20 jours de

I’expérience.
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FIGURE 13.30 — Evolution de la concentration en solvants chlorés lors du test d’écoulement en dipdle

Les données que nous avons mesurées a propos des solvants chlorés révelent globalement que le PCE et
le TCE ne sont pas détectés avec notre méthode analytique. Les teneurs en cis-1,2-DCE sont constantes
tout au long de I’expérience alors que les teneurs en CV sont relativement variables et oscillent entre
0,015 et 0,030 mM.

Ces résultats restent difficiles a interpréter ; de plus, il est arrivé fréquemment que le pompage s’arréte,

essentiellement en raison de problemes électriques divers et de la précipitation d’oxydes de fer (III).

13.8 En résumé

Le site étudié présente une zone source constituée essentiellement de PCE. Les différents suivis des
piézometres localisés a I’aval hydraulique de la source ont montré [’existence de sous-produits de biodé-
gradation du PCE et notamment du cis-1,2-DCE et du CV. De plus, les évolutions des teneurs molaires
en solvants chlorés démontrent une atténuation de la masse dissoute de pollution. Le mécanisme d’Atté-
nuation Naturelle est donc fortement supposé a l’échelle du site.

1l semble que le panache a tendance a fluctuer latéralement. L’estimation des lignes centrales du pa-

nache de composés organiques dissous a suggéré la possibilité qu’une autre source de pollution en
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solvants chlorés soit présente sur le site. En effet, d’autres piézomeétres, tres éloignés de la ligne centrale

supposée, présentent des concentrations significatives en solvants chlorés.

Pour la modélisation de I’Atténuation Naturelle sur le site d’étude, nous considérerons alors deux scé-
narios distincts :
- une zone présentant des résidus d’huiles minérales, ou la biodégradation est significative,

- une autre zone localisée plus au sud, ou la biodégradation est bien significative.
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14.1 Objectifs du modele Phreeqc

La déchloration réductrice anaérobie directe est le mécanisme prépondérant lors de 1’ Atténuation Natu-
relle des solvants chlorés (Aulenta et al. (2006)). De plus, il a été démontré que la déchloration réductrice
est possible dans des environnements redox variés tels que des conditions :

- nitrato-réductrices (Kao et al. (2003)),

- ferro-réductrices (Kao et al. (2003)),

- sulfato-réductrices (US-EPA (1998)) ,

- méthanogenes (Bradley et Chapelle (1997)).

D’apres les résultats issus des microcosmes, avec des échantillons de sous-sols et d’eaux souterraines
provenant du site réel, les sulfates semblent avoir une influence sur la biodégradation des chloroéthenes.
Les objectifs de la modélisation avec Phreeqc sont les suivants :

- utiliser un modele thermodynamique afin d’estimer, a partir des résultats acquis, les teneurs en hy-
drogene nécessaires a la biodégradation de tous les chloroéthenes, et ce dans les conditions physico-
chimiques que nous avons appliquées,

- élaborer un modele de transport réactif permettant d’évaluer les constantes de biodégradation du PCE
et du TCE a partir des résultats obtenus a I’échelle colonne, selon plusieurs scénarios d’alimentation

différents.

14.2 Le modéele thermodynamique

14.2.1 Description générale

La déchloration réductrice directe anaérobie est un mécanisme microbien complexe. L’ intérét de ce mo-
dele thermodynamique est de déterminer les valeurs des enthalpies libres AG et les concentrations en
hydrogene pour lesquelles les biodégradations du PCE, du TCE et du cis-1,2-DCE sont effectives. En
effet, nous n’avons pas été en mesure d’acquérir des données de concentrations hydrogeéne dissous.

Le principal facteur influencant la génération d’hydrogene est régi, comme nous I’avons spécifié dans le
chapitre 11, par le type et la quantité de donneurs d’électrons.

Nous avons choisi de modéliser les réactions mentionnées dans le tableau 14.1 ci-apres.
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Réactions modélisées AG? (kcal/mol d’e™)
T+ 2HT + 2e- = TH» -9,9
TH3 + 2H1 + 2e- = THy -9,6
TH4 +2HT + 2e- = THg 7.2
THg + 2H™ + 2e- = THg 8,8
SO; % +9H* +8e- = HS™ +4H20 -192

TABLE 14.1 — Réactions et constantes d’équilibre standard a 25°C (Source : Wiedemeier et al. (1999))

En raison de problemes d’écriture de la base de données, contenant la déclaration des réactions chimiques
ainsi que les constantes thermodynamiques, nous avons choisi de définir les especes suivantes :

- T est le PCE,

- TH5 est le TCE,

- THy4 est le DCE,

- THg est le CV,

- THg est I’éthylene.

Finalement, les quatre premicres réactions mentionnées dans le tableau 14.1 ci-dessus sont les réactions

séquentielles de biodégradation, du PCE jusqu’a I’ éthyleéne.

14.2.2 Calage du modele thermodynamique

Afin de pouvoir estimer les concentrations minimales en hydrogéne nécessaires pour la déchloration
réductrice des chloroéthenes, nous avons calé les constantes d’équilibre a partir des données qui sont
présentées sur le tableau 14.1 ci-apres.

Les résultats du modele thermodynamique sont présentés dans la figure 14.2 ci-apres.

Les évolutions des concentrations en PCE, TCE, DCE et sulfates confirment que les dégradations de ces
quatres especes peuvent se produire simultanément si les constantes sont relativement proches. Avec ce
modele, nous avons aisément estimé la concentration minimale en hydrogéne nécessaire pour que tous
ces mécanismes se produisent. La concentration en Hg estimée est ensuite employée dans le modele
cinétique. Le tableau 14.2 ci-apres évoque les différentes grandeurs thermodynamiques imposées lors du
calage du modele, en particulier des données sur les constantes d’équilibre.

D’apres la figure 14.2, 1a teneur en Hs estimée est de 0,6 nM. En comparant cette valeur avec la littérature,
selon le tableau 3.2 (cf chapitre 3), nous remarquons que la concentration minimale en Hs est relativement

similaire.

220



Chapitre 14. La modélisation de la biodégradation des chloroéthénes a différentes échelles

B Pceexp 4 Tceexp ¥ Dceexp
4 Cvexp [ Sulfates

exp

0,06 -0,6
g E B
£ 0,04 LA RRERR{ V¥
@ v - E
.E b [= "
£002{ %, 0,2 £
2 ® S
9 B o0 ,004¢4 O
5 0004wt e meadasdoo

0 10 20 30 40 50 60 70 80

Tem ps d'incubation (Jours)

FIGURE 14.1 — Données utilisées pour le calage du modele

Réaction modélisée | log k | Energie libre de Gibbs (kJ.mol ')

T+ 2H' + 2e- = TH» -9,9 -18,9
THo + 2HT + 2e- = THy 9,6 -18,8
THy4 + 2H™T +2e- = THg 7.2 -14

TABLE 14.2 — Données thermodynamiques calées pour les réactions séquentielles de biodégradation du

PCE

Les expériences effectuées par Aulenta et al. (2008), en présence de butyrate et de sulfate, ont montré que
la déchloration réductrice était effective lorsque les sulfates étaient consommés. De plus, cette équipe a
pu déterminer qu’en absence de sulfate, la teneur en hydrogene dissous était de 22 nM et atteignait un
niveau proche du nM lorsque la déchloration réductrice était effective. En revanche, ils n’ont pas observé
de dégradation avec 2,85 mM de sulfates, la concentration mesurée en hydrogéne étant de 0,7 nM. Ces
résultats sont contraires a ceux que nous avons mis en évidence lors d’une expérience en microcosme ol
les sulfates et les chloroéthenes étaient transformés simultanément ; la figure 14.3 illustre ce propos.

En comparant les figures 14.2 et 14.3 ci-apres, cela confirme que le modele thermodynamique considéré
semble étre approprié. En effet, la figure 14.2 démontre que la biodégradation séquentielle des solvants
chlorés est effective en présence de sulfates. Cette hypothese est en contradiction avec I’étude réalisée

par Aulenta et al. (2008), ou la dégradation du PCE n’a pas été observée.
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FIGURE 14.2 — Modele thermodynamique développé avec Phreeqc

Constante de dégradation estimée (j—1)
Processus
Pz90-Propio Pz65-Propio
Cis-1,2-DCE — CV 0,045 0,096
CV — Ethyléne 0,160 0,043

TABLE 14.3 — Valeurs des constantes de dégradation ajustées a partir des résultats des microcosmes

Pz90-Propio et Pz65-Propio

14.3 Modélisation de la biodégradation dans les microcosmes Pz90-Propio

et Pz65-Propio

Afin de pouvoir estimer les constantes de dégradation du cis-1,2-DCE et du CV dans les microcosmes
Pz90-Propio et Pz65-Propio, nous avons employé le modele cinétique qui est décrit plus précisément

dans le paragraphe suivant.

En sachant que I’environnement redox du microcosme est plutdt sulfato-réducteur, nous avons également
ajusté la constante de dégradation des sulfates.

Les résultats du calage sont reportés dans le tableau 14.3 ci-avant.

Les différentes constantes de dégradation que nous avons estimées semblent étre du méme ordre de

grandeur que celles du tableau 4.1 du chapitre 4. En revanche, ces valeurs nous fournissent des données
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FIGURE 14.3 — Biodégradation séquentielle du PCE jusqu’au cis-1,2-DCE en présence de sulfates

intéressantes sur le comportement de la population bactérienne indigeéne du site. En effet, nous observons
des constantes de dégradation différentes sur Pz90 et Pz65. Les données laissent suggérer qu’une activité
bactérienne de dégradation du CV est environ 2 fois plus significative sur Pz90 que sur Pz65. A I’inverse,
la constante de dégradation du cis-1,2-DCE est 2 fois plus élevée sur Pz65 que sur Pz90.

Cela semble confirmer qu’une population bactérienne déchloratrice est capable de dégrader totalement
le PCE en Ethylene. Cependant, cette hypothese ne se vérifie pas sur le site, ce qui indique que les

conditions de biodégradation ne sont pas suffisamment optimales.

14.4 Modélisation des phénomenes ayant lieu dans la colonne

L’objet de cette partie est de quantifier les différents phénomenes de transport et de biodégradation ayant
lieu a I’échelle colonne. Les expériences que nous avons décrites dans le chapitre 12 vont étre modélisées
a I’aide du code Phreeqc.

En effet, cet outil est capable de simuler le transport 1D dans une colonne et également de définir les
expressions cinétiques des réactions ayant lieu a cette échelle. Dans un premier temps, le modele que

nous avons construit est décrit ; les différentes expériences modélisées sont ensuite présentées.
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14.4.1 Le modéele 1D
14.4.1.1 Le transport

Ce modele comprend 2 parties bien distinctes : le transport et les réactions limitées par la cinétique
chimique.

Dans le modele, la colonne 1D est définie comme une série de cellules, dont chacune contient le méme
volume de pores. Les longueurs sont définies pour chaque cellule et I’intervalle de temps sélectionné
correspond au volume de pores traversant chaque cellule.

Le tableau 14.4 décrit les différents parametres de transport que nous avons utilisés.

Grandeur simulée Valeur
Longeur de la colonne 0,29 m
Porosité 0,26
Vitesse de pores 225107° m.s~!
Dispersivité longitudinale 9.107*m

TABLE 14.4 — Parametres de transport utilisés dans Phreeqc

Nous avons choisi de simuler nos expériences en fonction du volume de pores, ce qui correspond a la
durée de nos expériences réalisées dans la colonne. La colonne est composée de 10 cellules, chacunes

d’elles ayant une longueur égale a 0,029 m.

14.4.1.2 Les cinétiques de réaction

Les différentes conditions expérimentales, lors des essais sur colonne, sont mentionnées dans la partie II.
La solution qui va alimenter la colonne, notée solution 1, est composée de propionate, de sulfates et de
PCE. Dans notre étude en colonne, I’objectif était de simuler la déchloration réductrice du PCE, et ce,
dans plusieurs conditions chimiques différentes.

Les réactions qui ont été simulées sont :

- la fermentation de propionate de sodium,

- la dégradation des sulfates,

- les déchlorations réductrices du PCE, du TCE, du DCE et du CV en Ethylene.

Les réactions chimiques que nous avons modélisées sont irréversibles. Afin de pouvoir utiliser le mo-

dule "RATES" nécessaire, une expression mathématique des cinétiques de réactions doit étre définie.
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Nous avons choisi d’utiliser le modele cinétique du premier ordre pour modéliser les phénomenes de
dégradation du propionate, des sulfates et du PCE. La constante de dégradation du PCE est estimée selon
I’Equation 14.1.

dC
%CE =rpce = —kpce-CrcE (14.1)

En revanche, comme les réactions de déchloration réductrice sont séquentielles, la constante de dégrada-

tion du TCE est évaluée a partir de ’Equation 14.2 :

dCrcE
dt

Les résultats des différentes expériences en colonne, mentionnées dans le chapitre 12, ont démontré que

=rrckE = kpce.Cpce — krce.CrcE (14.2)

le cis-1,2-DCE était le produit final. Nous ne prendrons donc pas en compte la constante de dégradation
du cis-1,2-DCE, qui est considérée comme nulle a 1’échelle colonne ; en effet, ce dernier n’est pas dé-

gradé dans la colonne, quelles que soient les conditions physico-chimiques appliquées.

Nous avons également pris en compte dans le module "RATES" de Phreeqc, I’effet limitant de 1’hy-
drogene, qui a été démontré dans plusieurs études (Ballapragada et al. (1997a), Fennell et al. (1997)). A
partir des valeurs de concentrations minimales en hydrogene nécessaires pour 1’occurence de la déchlo-
ration réductrice du PCE et du TCE, nous avons imposé que si les teneurs en hydrogéne mentionnées

dans le tableau 14.5 ne sont pas atteintes, la déchloration réductrice est inactive.

Processus redox Concentration minimale en Hy (nM)
Sulfato-réduction 0,6

Biodégradation du PCE 0,6

Biodégradation du TCE 0,6

TABLE 14.5 — Concentrations minimales en Hy prises en comptes dans le modele cinétique pour les

différents processus redox

14.4.2 Les expériences modélisées

Les différentes expérimentations qui ont été effectuées a I’échelle colonne sont focalisées sur deux fac-
teurs :
- 'influence de la quantité de propionate injectée,

- les teneurs en sulfates présentes dans le milieu.
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Deux modeles, couplant le transport advectif-dispersif et les réactions limitées par la cinétique chimique,

ont été proposés ; I'un d’eux prenant en compte 1’influence des sulfates et 1’autre non.

14.4.2.1 Modélisation de la déchloration réductrice en absence de sulfate

D’apres le chapitre 12, nous avons pu mettre en évidence les transformations completes du PCE et du
TCE en cis-1,2-DCE. Afin de pouvoir quantifier ces processus, nous allons utiliser le code géochimique
Phreeqc pour estimer les constantes de dégradation du PCE et du TCE a partir de nos données expéri-
mentales.

La simulation de cette expérience a été réalisée a partir des données reportées sur la figure 12.4 du cha-
pitre 12. Cette manipulation est caractérisée par I’injection de plusieurs volumes de pores dans la colonne.
Ainsi, une premiere phase de latence est observée, ou les teneurs en PCE sont constantes ; la deuxieme
phase est caractérisée par la biodégradation du PCE jusqu’en cis-1,2-DCE. La figure 14.4 évoque le ca-
lage de ces résultats, en particulier I’évolution des teneurs en chloroéthénes ainsi que celles de la matiere

organique et de I’hydrogene dissous.
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FIGURE 14.4 — Résultats de la modélisation de I’expérience effectuée sans ajout de sulfates

Pour le calage de cette expérience, les constantes de biodégradation reportées sur le tableau 14.6 ont été
utilisées.

En comparant les constantes de biodégradation mesurées dans les microcosmes (chapitre III) avec les
résultats précédents, nous constatons des écarts significatifs : la biodégradation des chloroéthénes dans

la colonne est environ 150 fois plus élevée que dans les expériences en microcosmes. Ces hypothéses
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Constante de biodégradation Temps de demi-vie
Processus
imposée (h—1) correspondant (heures)
Fermentation de propionate 49 0,14
Dégradation du PCE 0,59 1,17
Dégradation du TCE 0,99 0,70

TABLE 14.6 — Parametres de calage des constantes de dégradation lors de I’expérience réalisée sans

sulfates

étaient prévisibles puisque Schaefer ef al. (2009) ont démontré que les taux de déchloration étaient 200
fois plus importants dans la colonne que dans les réacteurs fermés.

Ces différences peuvent s’expliquer par les interactions et échanges a I’interface solide-liquide, qui sont
plus significatives dans des colonnes que dans des microcosmes. Ces derniers sont par ailleurs dépourvus

de phase solide, ce qui surestime probablement les constantes de biodégradation a cette échelle.

14.4.2.2 Modélisation de la déchloration réductrice en présence de sulfates

Afin de pouvoir estimer les constantes de biodégradation du premier ordre du PCE et de ses éventuels
sous-produits, en présence de sulfates, nous avons incorporé au modele précédent la réaction de dégra-
dation des sulfates.

D’apres le modele thermodynamique développé au paragraphe 14.2, nous avons imposé une concentra-
tion minimale en hydrogéne dissous dans le modele de 0,6 nM, cette valeur doit tre atteinte pour que les
dégradations du PCE, du TCE et des sulfates puissent se produire. En dessous de ce seuil, les mécanismes
évoqués précédemment n’auront pas lieu.

Nous allons distinguer dans cette partie deux aspects :

- ’influence des ions sulfate sur la biodégradation du PCE avec une teneur en propionate imposée,

- 'influence de la quantité de propionate injectée sur la dégradation du PCE avec une concentration fixe

en sulfate.

14.4.3 Influence des sulfates a I’échelle colonne

D’apres le paragraphe 3.2.2.10 (chapitre 3), les sulfates peuvent avoir une influence significative sur
la dégradation des solvants chlorés en milieu anaérobie. Les différentes investigations que nous avons
réalisées sur le site montrent que les teneurs en sulfates sont disparates dans le temps et sur le site entier.

Nous avons alors choisi d’imposer deux concentrations en sulfates différentes : 0,312 et 0,52 mM, soit
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respectivement 30 et 50 mg.L~!.

Afin de considérer notre systétme comme relativement constant, nous avons imposé une constante de
dégradation du propionate identique aux expériences précédentes, soit 4,9 h~!. Les autres constantes de
dégradation, respectivement le PCE, le TCE et les sulfates, ont été ajustées afin de caler le modele avec
nos résultats.

La figure 14.5 illustre le calage de ce modele.

Il est a noter que lors de ces expérimentations, il est difficile de d’estimer une constante de dégradation
du TCE, du fait que celui-ci est produit en faibles quantités. De facon assez générale, tous les constantes

de dégradation que nous avons estimées sont relativement similaires, le tableau 14.7 illustre ce propos.

Teneur en Constante de biodégradation Temps de demi-vie
Processus
sulfates imposée (h—1) correspondant (heures)
Fermentation de propionate 4,9 0,14
30 mg.L_1 Dégradation du PCE 0,57 1,22
Dégradation du TCE - -
Fermentation de propionate 4,9 0,14
50 mg.L’1 Dégradation du PCE 0,74 0,94
Dégradation du TCE - -

TABLE 14.7 — Parametres de calage des constantes de dégradation lors de 1’expérience réalisée avec 30

et 50 mg.L~! sulfates

Ces expériences en colonne confirment que la matiere organique est limitante, comme cela a été observé

dans les microcosmes.

14.5 La modélisation de I’Atténuation Naturelle sur le site d’étude

Cette partie présente, dans un premier temps, une représentation relativement simple des écoulements des
eaux souterraines sur le site. Une deuxieéme partie comprend la démarche employée pour la simulation
du transport et en particulier le calage de la dispersivité transversale ar et des perméabilités. Enfin,
la derniere partie comporte la mise en oeuvre du calage progressif des différents panaches de PCE, de
TCE, de cis-1,2-DCE et de CV. L’outil de calcul que nous avons employé a été largement décrit dans le

paragraphe 6.4.11 du chapitre 6.
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FIGURE 14.5 — Calage du modele pour les expériences réalisées avec 30 mg.L~! de sulfates (A et C) et

50 mg.L~! de sulfates (B et D)
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14.5.1 Modélisation de I’écoulement

L’aquifere du site d’étude est constitué de dépdts alluvionnaires grossiers qui sont, dans de nombreuses
situations, fortement hétérogenes. L’interprétation des coupes des piézometres n’a pas permis d’estimer
une distribution des types de dépdts dans 1’espace. En dépit de la quantité significative des ouvrages, la
variabilité semble trop importante.

La carte piézométrique, établie dans le chapitre 13 a mis en évidence une originalité. En effet, les lignes
piézométriques sont trés espacées sous 1’usine et tres rapprochées pres du lac.

Différentes causes peuvent expliquer ce comportement. En présence de dépdts plus fins, la perméabilité
peut étre plus faible aux alentours du lac. En revanche, les données sur les piézoméetres de cette région ne
révelent pas toutes une faible perméabilité. Une possible recharge de la nappe, tres variable dans 1’espace,
est également possible. De plus, sous le batiment principal du site, I’eau ne peut pas s’infiltrer, ce qui
n’est pas le cas en dehors de celui-ci.

L’épaisseur des dépdts semble augmenter vers le lac, le flux d’eau remonterait également vers ce lac, dont
la profondeur est bien moins élevée que celle de I’aquifére. Aucune mesure ne confirme cette hypothese ;
cependant, ce comportement caractérisant I’écoulement d’une nappe vers un lac ou un riviere a déja
été mis en évidence par Domenico (1987). Seule une modélisation 3D du flux d’eau peut simuler cette
spécificité. Nous pouvons cependant réaliser une approximation, en diminuant 1’épaisseur de 1’aquifere

vers I’Est, ce qui constituerait I’épaisseur active de 1’aquifere.

14.5.2 Les conditions aux limites

Le modele hydrogéologique a été élaboré a partir du logiciel VisualRFlow, comprenant un module issu de
ModFlow2000 pour la simulation de 1I’hydrodynamique souterraine. Les données piézométriques choi-
sies sont celles de la campagne de suivi de juillet 2008. L’annexe D illustre les différentes valeurs de

hauteur piézométrique.

Les potentiels sont imposés a I’Ouest et a I’Est du site ; a ’entrée, la charge est de 2,4 m et a la sortie,
celle-ci est de 1 m. Il est a noter qu’aucune charge n’est imposée au Nord et au Sud.

La profondeur du toit de la nappe souterraine a également été modélisée a partir d’interpolations de
données forages sous VisualRFlow. La figure 14.6 illustre les différentes profondeurs du toit de la nappe.
Les investigations réalisées ont permis de mettre en évidence que 1’épaisseur de la zone saturée diminue

lorsque nous nous rapprochons du lac.
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FIGURE 14.6 — Carte du site a I’échelle métrique représentant 1’épaisseur de la zone saturée

Afin de pouvoir modéliser les écoulements des eaux souterraines, deux éléments ont été pris en considé-
ration :

- une carte piézométrique tracée a la main a partir de la campagne de suivi de juillet 2008,

- la forme du panache de composés organochlorés extrapolé.

La suite de cette manipulation a consisté a construire des zones de perméabilités de valeur définie afin de
simuler les écoulements ayant lieu en zone saturée. Les différentes zones de perméabilités sont comprises
entre 1,16.10~% et 8,1.10~* m.s~!. La figure 14.7 expose les différentes zones de perméabilités qui ont

été imposées.

14.5.3 Modélisation du transport

Afin de pouvoir modéliser le transport des chloroéthénes sur le site d’étude, nous avons utilisé les données
physico-chimiques que nous avions a disposition. Nous avons choisi les piézometres ou les chroniques
de concentrations en chloroéthenes étaient les plus fournies.

Généralement, la modélisation du transport est effectuée a I’aide d’un traceur. Néanmoins, le sous-sol
du site n’est pas constitué de substances chimiques que nous pouvons assimiler a un traceur. Nous avons
alors décidé d’employer la somme molaire des solvants chlorés comme traceur. Cette hypothese ne peut

étre utilisée que lorsque la biodégradation du CV est négligeable.
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FIGURE 14.7 — Carte a I’échelle métrique représentant les différentes zones de perméabilités insérées

pour la seconde simulation de 1’écoulement (K en m.an™!)

Cependant, d’apres la figure 13.22 du chapitre 13, nous avons pu mettre en évidence que sur le pié-
zometre Pz69, la somme molaire des solvants chlorés était relativement élevée, malgré son éloignement
significatif par rapport a la zone source. Cela suppose que la biodégradation du CV est faible a I’échelle
du site réel. De plus, les concentrations importantes en cis-1,2-DCE sur un grand nombre d’ouvrages
confirment que ce polluant est difficilement transformé en conditions oxiques. Cette supposition a été
démontrée dans plusieurs études (Freedman et Gossett (1989), Tandoi et al. (1994)).

L’ étude du panache, menée au chapitre 13, a indiqué que la ligne centrale du panache avait tendance a se
déplacer au cours du temps. La simulation du transport en régime transitoire est trop complexe quand on
cherche a modéliser la biodégradation. La simulation du transport sur le site d’étude a donc été focalisée
sur une campagne spécifique.

Les parametres de calage du modele de transport 2D évoqués dans le chapitre 13 ont servi de base de

travail pour les futures simulations. L’ajustement de la forme du panache a été réalisée essentiellement
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avec I’incorporation de zones de perméabilité afin d’obtenir un panache curviligne. Nous avons pu ainsi
reproduire le panache en insérant des zones de perméabilités élevées et faibles, comme le montre la figure

14.8.

500 |
400
K3 30.0 pze7 4pz60
o
P
300 |- K 100 pz62 oPZ0 o\ oF765
® pz91 510
o 0 pzio
PZ63 ! ¢
200
100 b
0 | | |
0 100 200 300 400 500 600 700

FIGURE 14.8 — Carte a I’échelle métrique représentant les différentes zones de perméabilités insérées

pour la premiére simulation de 1’écoulement

Les différentes zones obtenues mettent en évidence de nouvelles régions dont les valeurs de perméabilité
sont 1égerement différentes de celles qui ont été déterminées auparavant : les formes obtenues sont plus
proches de celles de dépots sédimentaires. Les arrangements ont été réalisés avec le logiciel VisualR-
Flow. Ces résultats ont pu &tre validés en utilisant le code RT3D, ceux-ci ne pouvant étre différenciés de
VisualRFlow dans de telles conditions.

Dans un modele en différences finies tel que RT3D, les cellules doivent étre petites en raison de la
dispersitivé transversale utilisée précédemment (0,7 m). En utilisant la méthode TVD (Total Variation
Diminishing), nous avons effectué des simulations avec un espacement en y de 2 m.

Le panache construit semble étre en adéquation avec les valeurs des concentrations mesurées en PCE.
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Au niveau de la zone source, nous avons utilisé les données de concentration moyenne de la source, soit
17 mg.L~!. La largeur de la zone source a été choisie selon la largeur du panache a I’aval hydraulique.
Une incertitude demeure quant a la position du panache vers le Nord. En effet, si le centre du panache
était situé plus au Nord, la dispersivité transversale pourrait étre plus importante. L’ ajustement du pa-
nache reste difficile en raison de ses fluctuations latérales, qui ont été mises en évidence dans le chapitre
13.

Les différents tests de sensibilité réalisés (non évoqués ici) ont démontré qu’il était tres difficile de caler
les dispersivités supérieures 2 1 m ou inférieures a 0,3 m ainsi que des largeurs de sources inférieures a
8 m et supérieures a 15-18 m. Cette gamme de variations des parametres sera donc retenue par la suite
malgré ces incertitudes.

En outre, le calage du panache a montré que la dispersivité longitudinale et le facteur de retard n’avaient
aucune influence, car celui-ci est stable. Globalement, la modélisation du transport des solvants chlorés
sur le site a conduit a utiliser une dispersivité transversale relativement faible. Cela confirme les difficul-

tés dans la localisation précise du panache qui ont été rencontrées sur le site.

14.5.4 Modélisation des réactions de biodégradation
14.5.4.1 Sous VisualRFlow

Les différents suivis physico-chimiques ainsi que les investigations menées dans des microcosmes ont
mis en évidence qu’une zone réactive, englobant la zone source, Pz89 voire Pz90, pouvait accueillir un
environnement fortement réducteur et approprié a la biodégradation des solvants chlorés. De plus, la pré-
dominance du cis-1,2-DCE sur un grand nombre de points du site prouve que la déchloration réductrice
est peu significative, a I’aval hydraulique de Pz90. Par ailleurs, la présence de tous les intermédiaires de
dégradation des la source suggere que les constantes sont élevées dans cette zone.

Les simulations de la biodégradation des solvants chlorés, ayant lieu sur le site, ont été menées en prenant
en compte la matiere organique comme espece limitante, comme dans le modele Phreeqc mentionné en
début de chapitre.

Les deux grandeurs a caler dans ce modele sont :

- la quantité de matiere organique,

- les constantes de dégradation du premier ordre de chaque solvant chloré.

Tous ces parametres seront ajustés progressivement pour chaque espece, du PCE jusqu’au CV. L’annexe

C illustre les différents panaches des différents chlorotheénes simulés avec VisualRFlow.
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Les différents panaches modélisés démontrent que la déchloration réductrice des chloroéthénes est faible
et que cette biodégradation est plutdt localisée au niveau de la zone source. D’apres la modélisation du
transport, la dispersivité transversale est faible, ce qui limite les interactions entre les eaux souterraines
contaminées et I’eau non contaminée de la nappe. Cela suggere que la matiere organique, présente a la
source, est biodégradée rapidement ; il est ainsi probable qu’une quantité limitée de donneurs d’électrons
est disponible a 1’aval de la source. La figure E.5 de 1’annexe C illustre cette hypothése avec les teneurs

simulées en hydrogéne dissous.

Les teneurs en sulfates sont relativement variables a 1’échelle globale du site. Si les concentrations en
sulfates doivent étre ajustées, cela revient a dire que les conditions fortement réductrices impliquent leur
consommation et que les teneurs en matiere organique, dans la zone source, doivent étre calées selon des
valeurs suffisamment faibles. Une telle situation entraine une zone réactive tres restreinte. La figure E.6

de I’annexe C représente la carte simulée sur laquelle figure le panache de sulfates.

La modélisation de la biodégradation est une opération délicate du fait de la grande variabilité spatiale
et temporelle des teneurs en solvants chlorés. D’autres incertitudes demeurent, en particulier, sur la zone
située entre Pz90 et Pz65, montrant des variations temporelles et spatiales marquées.

Globalement, les constantes de biodégradation que nous avons estimées a partir du modele VisualRFlow
sont a prendre avec précaution car elles sont soumises a des incertitudes assez fortes et particulierement
dans une zone réactive relativement restreinte.

Le tableau 14.8 illustre les constantes de biodégradation qui ont été ajustées a I’échelle réelle.

Processus Constante de dégradation (j 1)

PCE — TCE 0,12
TCE — DCE 2,00
DCE — CV 0,05

TABLE 14.8 — Valeurs des constantes de dégradation du premier ordre estimées a I’échelle réelle avec

VisualRFlow

Nous constatons que les constantes de dégradation estimées par modélisation sont bien plus faibles que
celles mesurées en laboratoire. L’écart est particulierement significatif entre la colonne et le site réel.

Ces différences peuvent s’expliquer par les incertitudes qui dominent, a propos de la modélisation de la
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biodégradation. En effet, Les variabilités spatiales et temporelles des concentrations en solvants chlorés

justifient la difficulté de la modélisation de la biodégradation.

14.5.4.2 Sous Pht3d

Tous les panaches modélisés sous Pht3d sont reportés dans I’ Annexe A.

Le modele Pht3d nécessite une premiere étape de calage simultané de toutes les constantes de dégra-
dation avec le modele géochimique Phreeqc-2.0 (cf paragraphe 6.4.10 du chapitre 6). Des difficultés
apparaissent particulierement pour I’ajustement de la constante de dégradation de la matiere organique
pour la génération d’hydrogene. Nous avons alors choisi I'injection directe d’hydrogene dans le mo-
dele. 11 est a noter que la cinétique de fermentation de mati¢re organique ne limite pas les cinétiques de
transformation des solvants chlorés ; ainsi, 1’injection d’hydrogeéne n’est pas trop contraignante, au lieu
d’introduire de la matiere organique, car nous tenons bien compte du nombre d’électrons impliqués dans
les réactions.

Des différences importantes entre VisualRFlow et Pht3d sont a considérer. En effet, les biodégradations
des sulfates et des solvants chlorés sont simultanées selon les lois cinétiques utilisées. Or, dans VisualR-

Flow, la réduction des sulfates est instantanée, avant d’observer la biodégradation des solvants chlorés.

Il s’avere que les panaches modélisés sous Pht3d sont un peu plus larges que ceux réalisés avec Vi-
sualRFlow, et ce, pour la méme dispersivité transversale. Cela peut éventuellement s’expliquer par une

sous-estimation de la dispersivité avec une solution semi-analytique, comme celle de VisualRFlow.

Les panaches d’oxygene dissous sont a peu pres comparables avec les deux modeles. La zone anoxique
serait plus petite sur Pht3d.

En revanche, la répartition spatiale des sulfates semble tres différente. Avec Pht3d, nous observons un
abaissement de la teneur en sulfates dans la zone proche de Pz90 mais globalement, ces concentrations
sont plus élevées que sur VisualRFlow. Dans ce cas, il est difficile d’opter pour I’un des deux modeles.
D’apres les suivis physico-chimiques du site, le panache le plus adapté serait celui construit avec VisualR-
flow, notamment dans la zone source ou les sulfates ne sont pas détectés. Les données physico-chimiques
sont a prendre avec précaution, en raison du faible réseau de puits dans cette zone. Une quantité plus

importante de données serait intéressante, cela pourrait €tre un facteur discriminant des deux modeles.
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Réaction Constantes du premier ordre (an—')
PCE — TCE 3,03
TCE — DCE 2,6
DCE — CV 1,73

TABLE 14.9 — Constantes de dégradation des solvants chlorés ajustées avec Pht3d

Les panaches des composés organochlorés dissous sont similaires car les constantes de dégradation ont
été ajustées afin que ceux-ci soient les plus proches possibles des données de la campagnes de mars 2008.
Le tableau 14.9 évoque les constantes de dégradation calées avec le modele Pht3d.

Des différences notables sont constatées a propos des constantes de dégradation. Avec Pht3d, la zone
réactive, c’est-a-dire la région ou la biodégradation des solvants chlorés est considérée comme significa-
tive, est 5 a 10 fois plus importante que celle obtenue avec VisualRFlow. Par conséquent, I’ajustement des
constantes est bien plus fiable. Encore une fois, il est difficile de privilégier les résultats de VisualRFlow
ou de Pht3d, en raison du nombre limité de mesures.

Globalement, nous nous devons de prendre ces simulations avec précaution. Au laboratoire, la biodégra-
dation complete du PCE a été mise en évidence, uniquement avec un ajout de propionate, en absence de
phase solide. Les expérimentations a 1’échelle colonne ont montré que la biodégradation du PCE s’ar-
rétait au cis-1,2-DCE, probablement causée par des ajouts trop faibles de propionate. Sur le terrain, la
zone source doit probablement étre le siege d’une activité bactérienne anaérobie intense, la présence de
sous-produits de dégradation, comme le cis-1,2-DCE ou le CV, le confirme. Le modele a toutefois été
simplifié car nous supposons une dégradation complete de la matieére organique en hydrogeéne. Dans la
réalité, d’autres sous-produits sont générés (cf chapitre 3).

Finalement, I’environnement étudié est hétérogene, les différentes mesures collectées doivent proba-
blement résulter d’interactions entre des zones fortement réductrices ol la biodégradation est rapide et
d’autres régions ou celle-ci est bien plus faible. Les difficultés de calage ont également été avérées en
raison du caractere permanent de la longueur du panache. Les constantes de dégradation auraient pu étre
ajustées plus précisément si la taille du panache évoluait dans le temps. Il est a noter que les procédures
de calage avec Pht3d sont moins précises en raison du temps de calcul, bien plus important que sur

VisualRFlow, et donc il n’est pas possible de tester toutes les solutions envisageables.
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Quatrieme partie

Discussion
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Originalités et limites des approches proposées

Les microcosmes

L’étude de la biodégradation a I’échelle d’un réacteur fermé est intéressante en terme de facilité de mise
en oeuvre pour son colit tres réduit. De plus, cela permet de quantifier, trés localement, les processus de
biodégradation.

La culture KB-1 posséde des caractéristiques intéressantes, notamment sur sa capacité a accélérer la bio-
dégradation des solvants chlorés. Cependant, les différentes expérimentations que nous avons menées,
avec plusieurs donneurs d’électrons différents, ont révélé des comportements contradictoires. En effet,
I’étude de Duhamel ef al. (2002) a montré que le méthanol et 1’éthanol pouvaient étre utilisés pour fa-
voriser la déchloration réductrice des chloroéthénes. Ces résultats sont contraires a ceux que nous avons
observé. Néanmoins, les conditions physico-chimiques appliquées dans nos réacteurs étaient différentes
de celles de Duhamel et al. (2002). Cela confirme que des consortiums bactériens comme KB-1 sont dif-
ficiles a cultiver aussi bien en laboratoire que sur un site réel. De plus, une caractérisation de ces consortia
par biologie moléculaire serait souhaitable et nous permettrait d’obtenir des informations sur la viabilité
de ces especes.

L’ autre approche, menée a 1’échelle microcosme, s’est focalisée sur quatre points situés dans des zones ol
I’on soupgonnait fortement une activité déchloratrice significative. Les suivis des concentrations en sol-
vants chlorés et en parametres physico-chimiques ont révélé des comportements hétérogenes a I’échelle
globale du site. Sur Pz62, la biodégradation des solvants chlorés n’a pas été observée alors que dans deux
autres réacteurs (Pz90 et Pz65), la conversion complete de ces substances a été confirmée uniquement
lors de I’ajout de matiere organique biodégradable. Cela implique probablement que la croissance de la
population bactérienne indigeéne du site soit principalement limitée par la quantité de matiere organique.
En outre, il convient de rappeler que les expériences en microcosme, conduites avec des eaux souterraines
provenant de la source (Pz62), sont également a prendre avec précaution puisque cette zone est consti-
tuée d’un mélange aqueux et huileux. Des contraintes de représentativité des manipulations peuvent alors
apparaitre. Ainsi, dans ce cas de figure, le microcosme peut atteindre ses limites d’utilisation.

En revanche, la mise en évidence de la biodégradation des solvants chlorés sur cette échelle est intéres-
sante. Cela peut nous fournir des informations importantes :

- sur les facteurs limitant la déchloration réductrice,
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- sur les ordres de grandeur des constantes de biodégradation, qui nous apportent des éclaircissements

plus importants que les valeurs des constantes.

La colonne

Les expériences de biodégradation menées a 1’échelle colonne ont confirmé que la déchloration réduc-
trice était plus rapide a cette échelle que dans les réacteurs fermés. Différents facteurs peuvent justifier
cette hypothese.

En effet, dans les microcosmes avec du matériel issu du site d’étude, aucune phase solide n’a été ajoutée,
pour des raisons d’ordre technique. Or, la matrice solide de I’aquifeére doit probablement jouer un role
significatif sur la biodégradation des solvants chlorés, en particulier de par sa composition chimique et
la présence éventuelle de biofilms a sa surface. Le dispositif en colonne permet de reproduire ces phéno-
menes.

Une colonne de laboratoire est un systeme dynamique qui est régi par un écoulement. Les échanges entre
les diverses especes impliquées dans la biodégradation en sont alors facilités : c’est le cas des substrats,
des polluants et des micro-organismes constituant la population bactérienne. A 1’inverse, un microcosme
est une représentation statique ol une agitation n’a pas été appliquée.

Le ratio entre la quantité de micro-organismes et le volume d’eau est également un point important ;
notamment, sa valeur est différente suivant que nous étudions la biodégradation dans un microcosme ou
dans une colonne.

La colonne est un dispositif alimenté en permanence par de I’eau, ce qui engage un volume conséquent
en prenant en compte les durées des expériences. A I’inverse, le volume d’eau dans un microcosme est
fixe initialement ; celui-ci diminue légérement avec le temps en raison des prélevements d’eaux réalisés.
Ainsi, le ratio Bactéries/Volume d’eau est finalement tres faible pour la colonne et bien plus élevé pour
un microcosme. Ce dernier est une échelle d’observation relativement simple alors qu’une colonne est un
systeme biologique sol-eau soumis a des hétérogénéités. De plus, la biodégradation des solvants chlorés
comme le PCE est effective dans des environnements anaérobies spécifiques. Ces conditions sont tres
difficiles a reproduire en laboratoire.

D’apres la littérature, il est fréquent d’observer des conditions de biodégradation différentes sur toute
la longueur d’une colonne de laboratoire. En effet, Azizian et al. (2008) ont démontré que le taux de
biodégradation du PCE était plus élevé dans les 5 premiers centimetres de leur colonne ; en sortie de
colonne, ce taux était 10 fois moins élevé que celle de I’entrée. Ces caractéristiques peuvent, dans cer-

tains cas, accélérer les cinétiques de biodégradation : la transformation du PCE se produit, par exemple,
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dans les premiers centimetres de la colonne, puis dans le reste du dispositif, les autres sous-produits se
biodégradent. Les expériences que nous avons menées dans la colonne de laboratoire confirment que cela
n’est pas si facile.

En effet, d’une part, un temps suffisamment important est nécessaire afin que les micro-organismes
s’adaptent a leur nouvel environnement. Cette étape est nécessaire afin que les micro-organismes se
multiplient. D’autre part, des facteurs physico-chimiques interviennent, dont la nature et la quantité de
matiere organique. Nous avons pu ainsi montrer que le propionate était capable de soutenir la déchlora-
tion réductrice des chloroéthenes dans des réacteurs fermés. Cependant, nous n’avons pas été en mesure

d’observer les mémes résultats dans la colonne.

Le terrain

Ce travail a montré I’exemplarité d’une pollution a I’échelle réelle. En effet, le site que nous avons étudié
est tres spécifique et particulierement défini par ses écoulements tres rapides. Cette caractéristique peut
étre mise en relation avec la biodégradation qui s’avere rapide. En effet, les différentes chroniques de
suivi des piézometres proches de la zone source de pollution mettent en évidence des teneurs impor-
tantes en CV.

L originalité de notre démarche a consisté a justifier I’origine des fluctuations de concentrations en sol-
vants chlorés sur le site en utilisant les variations temporelles de 1’orientation du panache. Globalement,
plus nous nous éloignons de la zone source, plus les teneurs molaires en solvants chlorés ont tendance
a diminuer. La réduction des concentrations en solvants chlorés est en fait le résultat de processus phy-
siques et notamment des mécanismes de dispersion et de dilution, suite aux écoulements préférentiels
des eaux souterraines et aux précipitations. De plus, des quantités importantes de sous-produits de bio-
dégradation ont été mises en évidence, ce qui confirme que la déchloration réductrice est effective sur
le site. Cependant, cette biodégradation reste relativement locale. Cette hypothese est confirmée par les
suivis physico-chimiques. Ainsi, nous avons pu justifier I’orientation du panache par le fait que plus le
point étudié est éloigné de la source de pollution, plus la diminution du flux de pollution est significative.
Ces deux facteurs nous ont permis, par la suite, d’estimer les lignes centrales du panache a différentes
dates et de déterminer si celles-ci variaient ou non. Ces lignes centrales sont finalement une approxi-
mation des centres du panache pour une position longitudinale donnée par rapport a la zone source. La
détermination de ces lignes nous a fourni d’autres éléments de réponse quant au comportement des sol-
vants chlorés sur le site. En effet, certains points du site ont été exclus des lignes centrales, en raison de

leurs éloignements trés importants. Les suivis de ces différents points avaient pourtant démontré la pré-
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sence de teneurs non négligeables en solvants chlorés. Cette indication laisserait alors supposer qu’une
autre source de pollution en solvants chlorés serait présente sur le site. Des investigations complémen-
taires sur d’autres piézometres permettraient de valider cette hypothese.

Les différentes suppositions que nous avons formulées dans ce paragraphe restent cependant uniques et
propres au site, dont les particularités, comme les écoulements rapides des eaux souterraines, sont Spéci-
fiques. La démarche proposée démontre que des difficultés résident dans I’interprétation des variations de
concentration. La réalisation d’un modele précis n’est donc pas possible. En revanche, certaines valeurs

limites peuvent étre ajustées.

La modélisation des résultats acquis sur différentes échelles d’observation

Le modele élaboré pour 1’étude de 1’échelle réelle permet de développer une approche de changement
d’échelle. Lors d’une étude a diverses échelles d’observation, il convient d’accorder une attention parti-
culiere aux conditions redox. En effet, nous avons pu nous rendre compte que les conditions redox étaient
trés variables suivant I’échelle considérée.

Un microcosme est un dispositif relativement simplifié et statique, c’est-a-dire que 1’environnement re-
dox est relativement constant dans le procédé entier. En revanche, avec une échelle plus complexe comme
la colonne de laboratoire, les conditions redox peuvent étre hétérogenes. Une telle installation implique
généralement des écoulements préférentiels dans le milieu poreux et donc un mélange perturbé entre les
organismes vivants et les substrats. Cela peut entrainer des conditions redox trés locales, méme sur une
échelle relativement réduite comme une colonne de laboratoire. Enfin, le site réel constitue un environ-
nement tres hétérogene, ot fréquemment plusieurs environnements redox peuvent étre mis en évidence,
comme des zones anaérobies ou aérobies sur notre site d’étude.

Les éléments du modele pour simuler les conditions biogéochimiques dans la zone saturée ont donc dii
étre choisis judicieusement. Plusieurs codes de calcul sont inadaptés au contexte de ce travail car ceux-ci
établissent des conditions redox permanentes sur chaque zone. Le modele RT3D fait partie de ces codes ;
il est difficile a utiliser dans ce contexte, ne connaissant pas la position de la zone réactive.

Les différentes simulations que nous avons réalisées révelent que les constantes de dégradation du pre-
mier ordre a I’échelle réelle semblent étre du méme ordre de grandeur que celles des microcosmes. Ces
constantes sont cependant plus élevées a 1’échelle colonne. Plusieurs explications peuvent justifier ces
suppositions. Malgré les écoulements préférentiels que 1’on peut rencontrer dans une colonne de labo-
ratoire, les interactions entre les différentes especes, notamment les substrats, les polluants et les micro-

organismes, sont bien plus élevées qu’a 1’échelle réelle, ol la répartition spatiale des especes chimiques
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en fonction du temps est tres variable.

Les comparaisons entre les constantes de dégradation mesurées dans ce travail et celles de la littérature
sont difficiles, du fait de la diversité des sites étudiés et des conditions biogéochimiques dans lesquelles
ces valeurs sont déterminées. De plus, les valeurs de constantes de dégradation estimées a 1’échelle réelle
sont, pour la plupart, issues d’expériences de biostimulation. Néanmoins, les valeurs de la littérature (de
0,3 a 2 nM) semblent comparables a celles que nous avons calculées, soit 0,6 nM (cf tableaux 4.1 et 4.2
du chapitre 4).

L’étude du site a également révélé le caractere local de la biodégradation des solvants chlorés. Les dif-
férentes chroniques de concentrations en solvants chlorés démontrent que plusieurs points paraissent
susceptibles d’accueillir une activité déchloratrice lors de 1’ajout de propionate; c’est le cas de Pz62,
Pz89, Pz90 et Pz65. Les microcosmes ont également mis en évidence qu’au niveau des points Pz90 et
Pz65, 1a population bactérienne présente dans les eaux souterraines prélevées était capable d’assurer la
déchloration réductrice complete du PCE jusqu’a I’Ethyléne. La modélisation semi-analytique avec Vi-
sualRFlow, complétée par une modélisation détaillée avec le logiciel PHT3D, a permis de délimiter une
zone réactive, particulierement centrée sur la zone source, Pz89 et Pz90. La comparaison de la superficie
de cette zone réactive avec la taille totale de la surface polluée suggere que :

- une zone tres locale accueille un environnement anaérobie et une population bactérienne, capable de
biodégrader les composés organochlorés dissous,

- a ’aval hydraulique de la zone réactive, la région restante soit essentiellement caractérisée par des mé-
canismes de transport qui ne sont vraisemblablement pas accompagnés par de la biodégradation.

A partir des expérimentations effectuées a 1’échelle microcosme, nous avons pu mettre en évidence une
activité bactérienne importante uniquement lorsque ces dispositifs ont été enrichis en matiere organique.
La biodégradation des sulfates parait étre le mécanisme redox prépondérant sur les quatre points que nous
avons étudiés. Un manque de bactéries ne semble donc pas étre un facteur limitant la biodégradation des
chloroétheénes sur le site. De plus, une absence de matiere organique fermentable serait une autre cause
des accumulations de sous-produits de biodégradation du PCE sur le site. Seules des expérimentations

en microcosmes ont permis de répondre a ces interrogations.
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Méthodologie d’approche de I’Atténuation Naturelle au vu de I’étude du
site

La démarche américaine, pionniére pour la caractérisation de 1’ Atténuation Naturelle sur des sites conta-
minés, nécessite la mise en oeuvre d’un grand nombre d’expérimentations et de mesures. Le protocole
technique de I’US-EPA (US-EPA (1998)) stipule qu’une caractérisation tres approfondie du site d’étude
doit étre menée. Les points suivants synthétisent les différentes investigations a réaliser pour 1’accepta-
tion de I’ Atténuation Naturelle sur un site contaminé par des hydrocarbures pétroliers ou des solvants
chlorés aux Etats-Unis :

- I’analyse complete des eaux souterraines : polluants dissous, accepteurs d’électrons, parametres physico-
chimiques (pH, Eh, Conductivité, Température), hydrogene dissous,

- Pestimation des parametres de 1’aquifere : la perméabilité, le gradient hydraulique, les processus en-
tralnant la réduction de la masse de pollution : la dilution, la sorption et la dispersion,

- la démonstration de I’activité biologique déchloratrice au sein de 1’aquifere : préparations microcosmes
a partir de matériel géologique et d’eaux souterraines du site (application sur des sites mal connus ou
présentant peu de données).

- la modélisation de 1’écoulement, du transport et de la biodégradation des polluants.

Les différentes investigations citées dans le paragraphe précédent confirment la nécessité d’une caracté-
risation extrémement détaillée du site.

A partir des données, des interprétations et des hypotheses formulées dans ce travail, I’ Atténuation Na-
turelle ne semble pas une stratégie adaptée a notre site d’étude. En effet, le panache de composés orga-
nochlorés est stable et les accumulations de sous-produits de dégradation, tels que le cis-1,2-DCE et le
CV, sont significatives. De plus, plusieurs zones protégées sont localisées au voisinage proche du site ;
les autorités de I’Etat les considerent donc comme des cibles a préserver durablement.

De plus, nous avons pu mettre en évidence qu’une zone réactive anaérobie ou la déchloration réductrice
parait effective était présente. Cette région est cependant minime par rapport a la superficie totale du
secteur contaminé. En outre, a I’aval hydraulique de la zone anaérobie, la biodégradation des solvants
chlorés est inexistante en raison d’un environnement plutdt aérobie, qui est incompatible avec 1’ Atténua-
tion Naturelle.

Cette constatation peut s’appliquer a I’ensemble des sites présentant des teneurs significatives en PCE
et un potentiel d’oxydo-réduction positif dans la méme zone, 1’ Atténuation Naturelle n’est pas une stra-

tégie adéquate. En effet, des composés organochlorés halogénés tres substitués sont considérés comme
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tres stables dans des environnements oxiques (Abe et al. (2009)).

D’autres situations de pollution peuvent étre sujettes a discussion, en particulier lorsque des sous-produits
de biodégradation du PCE, comme le cis-1,2-DCE et le CV, s’accumulent dans un environnement aéro-
bie. Ce cas est difficile a étudier. En effet, ces deux composés peuvent étre transformés par oxydation
aérobie (Wiedemeier ef al. (1999)). Cela semble pratiquement inexistant sur le site d’étude et tres rare-
ment constaté a I’échelle du panache sur d’autres sites (Hunkeler et al. (2002))

Globalement, afin de pouvoir mettre en évidence une évolution de la longueur du panache, cela impose
de mettre en place un plan de surveillance suffisamment long pour avoir un suivi suffisamment représen-
tatif. La connaissance de I’état du panache, notamment si celui-ci s’étend ou se réduit ou s’il reste stable,
est importante pour caractériser 1’ Atténuation Naturelle. Lorsque le panache s’étire, il est évident que
I’ Atténuation Naturelle n’est pas une stratégie apppropriée alors que si la contamination déclinait, I’ A.N.
pourrait éventuellement étre employée, mais cela nécessite des investigations détaillées. Cependant, ces
situations ne sont pas les plus courantes ; fréquemment, ce sont plutot les tendances irrégulieres qui pré-
dominent, comme nous avons pu le remarquer sur notre site d’étude. En effet, quels que soient les points
étudiés et les dates de campagnes de suivi, les teneurs en polluants fluctuent significativement.
Lorsqu’aucune tendance générale n’est décelée, il est habituel de remarquer que la matiere organique
biodégradable dissoute diminue dans des zones tres proches de la zone source. A 1’aval hydraulique de
celle-ci, cela entraine une réduction du potentiel de biodégradation. Dans ce genre de situation, il est né-
cessaire de mettre en évidence les zones susceptibles d’accueillir une activité biologique de déchloration
incontestable. Les microcosmes constituent des dispositifs appropriés pour la découverte de ces régions,
comme nous 1’avons démontré précédemment.

Du fait des hétérogénéités présentes a I’échelle réelle, 1’outil de calcul est indispensable. Celui-ci doit
étre suffisamment minutieux sur trois points principaux : I’hydrodynamique, le transport et la biodégra-
dation. Nous insistons plus particuli¢rement sur les réactions biochimiques. Aussi bien a travers 1’état de
I’art et les expériences effectuées a différentes échelles d’observation, nous avons pu démontrer, dans ce
travail, que les conditions biogéochimiques nécessaires a I’occurence de la déchloration réductrice di-
recte anaérobie sont trés complexes et difficiles a reproduire en laboratoire. Notamment, il est important
de prendre en considération trois maillons centraux dans la déchloration réductrice :

- les donneurs d’électrons qui fournissent I’hydrogene nécessaire,

- les accepteurs d’électrons et spécifiquement leur dégradation séquentielle,

- les chloroéthenes.

De plus, le calage du modele doit étre effectué avec soin et les données disponibles doivent étre judicieu-
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sement choisies et interprétées. Si cette représentation mathématique semble conforme sur une durée de
3 ans et que la plupart des données ont pu étre reproduites, alors I’ Atténuation Naturelle pourrait éven-
tuellement &tre adoptée comme stratégie de gestion.

D’apres I’exemple traité dans ce travail, I’ outil de modélisation n’est pas a méme de reproduire de fagcon
correcte les données mesurées. Néanmoins, cela permet d’établir des tendances générales intéressantes
pour la compréhension des mécanismes ayant lieu sur le site. Les prédictions restent encore peu fiables.
Afin de pouvoir démontrer que 1’ Atténuation Naturelle pourrait constituer un plan de gestion approprié,
sur un site présentant des variations de concentration similaires, des mesures complémentaires seraient
nécessaires. Cela comprend une meilleure caractérisation, impliquant I’installation d’autres puits de sur-
veillance ainsi que d’autres techniques prometteuses telles que les mesures isotopiques du carbone, les

outils de la biologie moléculaire ou I’étude de profils verticaux dans plusieurs piézometres.
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Conclusion

Ce travail de recherche a porté sur une problématique actuelle importante : la contamination des eaux
souterraines et des sols par des COHV (Composés Organiques Halogénés Volatils). De nouvelles straté-
gies de remédiation de sites pollués ont émergé ces dernieres années. Parmi elles, I’ Atténuation Naturelle
est une approche prometteuse, en particulier de par son colit économiquement avantageux.

Sa caractérisation est une opération délicate a mettre en oeuvre, du fait de la grande diversité de mé-
canismes physiques, chimiques et biologiques impliqués. Parmi tous ces processus, la déchloration ré-
ductrice anaérobie directe est considérée comme le mécanisme majeur de dégradation (Aulenta et al.
(20006)).

Afin de pouvoir évaluer I’ Atténuation Naturelle sur un site contaminé, un trés grand nombre d’expéri-
mentations et de mesures semblent nécessaires (US-EPA (1998)). L’objectif de ce travail a été d’étudier
la biodégradation a différentes échelles d’observation : en laboratoire et sur site réel, afin d’estimer si
ces dispositifs expérimentaux fournissaient des informations supplémentaires destinées a une meilleure
caractérisation de I’ Atténuation Naturelle sur un site donné.

L’étude effectuée a porté sur une pollution des eaux souterraines et des sols par des solvants chlorés sur
un site industriel encore en activité. Différentes investigations ont été menées sur trois échelles d’obser-

vation différentes : le microcosme, la colonne et le site réel.
Les principaux résultats découlant de cette approche multi-échelles sont les suivants :

- Les microcosmes :

1- Les études de la population bactérienne KB-1 et du consortium bactérien indigéne du site d’étude ont
démontré que leurs conditions de croissance sont difficiles a mettre en oeuvre en laboratoire. Il est alors
probable que la biodégradation soit effective sur le terrain mais que celle-ci ne puisse étre reproduite
dans des microcosmes. L’utilisation d’une population bactérienne connue pour sa capacité a dégrader les

solvants chlorés (KB-1) permet de valider les conditions expérimentales utilisées dans les microcosmes.
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Conclusion

2- La déchloration réductrice compléte du PCE jusqu’a 1’éthylene a été confirmée sur deux points du
site d’étude. Ces processus ont uniquement été observés suite a un ajout de propionate comme donneur
d’électrons. Cela suggere que la biodégradation du PCE est probablement limitée par un donneur d’élec-
trons.

3- Les expérimentations fournissent des éléments importants sur les processus biochimiques, et en parti-
culier sur I’existence de facteurs limitants. Ainsi, le type de matiere organique joue donc un rdle fonda-
mental sur la compétition pour la biodégradation des solvants chlorés et la méthanogénese. Ces informa-

tions sont utiles pour la caractérisation des processus régissant 1’ Atténuation Naturelle.

- La colonne :

1- A I’échelle colonne, les constantes de dégradation des solvants chlorés, déterminées par ajustement
d’un modele géochimique réalisé sous Phreeqc, s’averent environ 150 fois plus élevées que celles me-
surées dans les microcosmes. Ces écarts peuvent étre dus notamment aux interactions et échanges bien
plus significatifs dans la colonne de laboratoire en raison des écoulements appliqués.

2- L’injection de sulfates, a une concentration proche des valeurs les plus élevées mesurées sur le site,
ne parait pas troubler la biodégradation du PCE jusqu’au cis-1,2-DCE. De plus, les mécanismes de bio-
transformation des sulfates et du PCE semblent étre simultanés ; la constante de dégradation des sulfates
étant bien plus faible que celles des solvants chlorés.

3- L’injection de propionate a 50 mg/L est insuffisante pour favoriser la déchloration réductrice com-
plete du PCE en éthylene. L’accumulation de cis-1,2-DCE est par ailleurs prédominante sur toutes les
expériences menées dans la colonne. L’ajout de quantités plus élevées de propionate de sodium pourrait
éventuellement favoriser la génération de quantités d’hydrogene suffisamment élevées pour favoriser la
dégradation du cis-1,2-DCE en éthylene.

4- Cette échelle est difficile a mettre en oeuvre et longue a installer, en particulier dans le contexte anaé-
robie. C’est un systeéme nécessitant une surveillance minutieuse mais restant tout de méme bien plus

proche des conditions réelles qu’un microcosme.

- Le terrain :

1 Les interprétations des campagnes de suivi physico-chimique des eaux souterraines contaminées ont
révélé la présence de sous-produits de dégradation de PCE et notamment du cis-1,2-DCE et du CV.

2- La modélisation approximative du transport des solvants chlorés, a partir de la solution analytique de

Domenico (1987) a montré que le panache de contamination présentait des fluctuations latérales impor-
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Conclusion

tantes, justifiant les variations de concentration observées sur le site.

3- Ces simulations laissent par ailleurs suggérer la présence d’une autre source de contamination en sol-
vants chlorés. Un autre panache a pu se former au sud du panache principal.

4- Les différentes mesures in sifu que nous avons développées ne se sont pas révélées fructueuses. Divers
problémes techniques, des conditions météorologiques variables ainsi qu'un environnement géochimique
incertain ont contribué a 1’échec de ces manipulations. Cela implique que la biostimulation in sifu néces-

site des précautions particulieres liées aux écoulements rapides sur ce site.

- La modélisation

1- La modélisation semi-analytique 2D de 1’hydrodynamique souterraine et du transport, avec VisualR-
Flow, a conduit a I’ajustement d’une dispersivité transversale faible. Ainsi, le panache de pollution orga-
nochlorée est peu large et s’écoule rapidement.

2- L’ajustement des concentrations en solvants chlorés a été compliqué, du fait des fortes variabilités
temporelles et spaciales mesurées sur le site.

3- La zone réactive modélisée, c’est-a-dire la région ou la biodégradation est considérée comme signifi-
cative, est relativement réduite. Des incertitudes planent quant a la validité de cette zone, notamment en
raison de la quantité limitée de forages a 1’aval de la source et de la difficulté a caractériser précisément
les conditions géochimiques en présence d’une phase flottante.

4- Les constantes de dégradation du premier ordre de chaque solvant chloré, ajustées avec le modele,
semblent bien inférieures a celles qui ont été mesurées dans la colonne et dans les microcosmes, bien
qu’elles soient élevées pour un site réel. Les constantes sont soumises aux mémes incertitudes que celles
sur la taille de la zone réactive.

L’ Atténuation Naturelle est une stratégie effectivement intéressante ; cependant, dans un grand nombre
de cas, celle-ci est difficile a appliquer. L’exemple du site d’étude a confirmé I’existence d’une zone de
dégradation relativement réduite. Ainsi, I’application de cette stratégie sur la superficie totale de la zone
contaminée n’est pas raisonnable. Des conditions redox fortement réductrices sont nécessaires a 1’aval
hydraulique de la zone source.

Nous n’écartons pas I’application de I’ Atténuation Naturelle sur ce site mais uniquement au niveau de la
zone réactive. Des concertations ainsi que des études supplémentaires sont nécessaires pour déterminer
quelle technologie peut €tre couplée a I’ Atténuation Naturelle pour atteindre les objectifs de dépollution.

En particulier, I’oxydation chimique et la biostimulation doivent &tre considérées avec intérét.
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Conclusion

Limites et perspectives de la démarche proposée

Les microcosmes ont 1’avantage d’étre des systémes relativement simples et faciles a mettre en oeuvre.
Les interprétations des résultats issus de ces réacteurs sont tout de méme a prendre avec précaution, du
fait du caractere tres local de cette échelle. Il serait intéressant d’avoir des informations supplémentaires
dans d’autres zones, et en particulier étudier le mélange diphasique huiles minérales/eaux souterraines
contaminées par des composés organochlorés.

La colonne de laboratoire est un dispositif intéressant mais nécessite une période d’étude importante.
Afin de pouvoir déterminer la distribution spatiale de la biodégradation dans la colonne, I’installation de
points de prélevement sur toute sa longueur aurait pu étre développée. De plus, la caractérisation des po-
pulations bactériennes indigénes, par les techniques avancées de biologie moléculaire, nous aurait fourni
des éléments complémentaires pour comprendre 1’absence de dégradation du DCE. Les limites de nos
expériences sont également reliées a des contraintes de prélevements, puisque nous avons dii utiliser un
sous-sol prélevé dans une région ou I’environnement redox était différent de celui de la zone ot les eaux
souterraines ont été prélevées. Ainsi, un sous-sol plus représentatif, et échantillonné dans des conditions

appropriées, aurait été souhaitable.

Une perspective intéressante, dans la compréhension des phénomenes de dégradation des solvants chlo-
rés, serait de poursuivre les investigations sur le terrain. Malgré les nombreuses contraintes du ter-
rain, cela permettrait d’acquérir des données suffisamment représentatives a 1’échelle réelle. Il serait,
par ailleurs, intéressant de caractériser plus précisément les eaux souterraines, avec en particulier des
analyses systematiques des accepteurs d’électrons. Ces informations permettraient probablement une
meilleure caractérisation de la biodégradation et des données supplémentaires pour la modélisation des

processus de biodégradation.

La modélisation des écoulements souterrains, du transport et de la biodégradation est un outil impor-
tant d’estimation des phénomenes ayant lieu a 1’échelle réelle. La prise en compte d’autres parametres

supplémentaires permettrait d’augmenter encore la qualité des simulations mises en oeuvre.
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