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Py

Nomenclature
Vitesse limite verticale de sédimentation
Masse volumique de la particule
Masse volumique du fluide
Accélération due a la gravité
Rayon de la particule
Viscosité dynamique du fluide
Sommation
Vitesse ionique
Intensité du champ électrique
Mobilité ionique
Flux électro-osmotique
Permittivité relative
Permittivité d’un milieu de référence (du vide)
Potentiel Zéta
Viscosité des solutions
Porosité efficace
Tortuosité
Section de la matrice
Coefficient de perméabilité électro-osmotique

Porosité de la matrice

X1

Liste des principaux symboles et abréviations
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Introduction générale

Les travaux de recherche menés dans cette these rentrent dans les principaux objectifs du projet
de recherche pluridisciplinaire SEDEVAR (SEdiments, DEcontamination, V Alorisation,
Restauration écologique), financé dans le cadre du réseau régional et de la Fédération de
Recherche SCALE (SCiences Appliquées a L’Environnement) par la région Haute-Normandie.
Cette étude pluridisciplinaire, effectuée principalement au sein de 1’équipe Géoenvironnement
et Milieux Poreux du laboratoire LOMC de I’Université Le Havre-Normandie, en collaboration
avec les laboratoires COBRA de I’Université de Rouen-Normandie et SEBIO de 1’Université
du Havre, contribue a étudier le procédé de traitement électrocinétique des sédiments de
dragage multi-contaminés et son optimisation, en passant par I’amélioration des méthodes
d’analyse des contaminants organiques (HAP et PCB), mais aussi par I’étude de la toxicité des

sédiments avant et apres leur remédiation électrocinétique.

Afin de maintenir les activités portuaires et en particulier assurer la navigabilité des ports ou
des chenaux, les opérations de dragage sont nécessaires pour enlever les sédiments accumulés
dans les zones portuaires ou estuariennes. En France, ’entretien annuel des voies de navigation
génere environ 50 millions m? de sédiments dragués dans les ports maritimes et 5 millions m?
de sédiments provenant des cours d’eau, fleuves et canaux (Benard, 2009). Dans 1’estuaire de
la Seine, le volume de sédiments dragués annuellement au niveau du port du Havre et de Rouen
peut atteindre 7 millions m* (Moussard, 2009). La majorité des sédiments dragués est immergée

en mer dans des zones relativement éloignées du littoral.

A cause des activités anthropiques industrielles, agricoles et urbaines, certains contaminants
organiques persistants (HAP, PCB, pesticides, etc.) et inorganiques (Cd, Cr, Pb, As, Hg, etc)
s’accumulent avec le temps dans les sédiments. Ces contaminants présents dans les sédiments
peuvent nuire a la santé des organismes aquatiques et peuvent avoir ainsi des impacts
potentiellement néfastes sur 1’écosystéme. L’immersion des sédiments dragués et contaminés
est donc désormais strictement réglementée par des législations nationales et des conventions

internationales (Achour, 2013). Seuls les sédiments non ou trés peu contaminés pourraient étre



immergés selon ces reglementations de plus en plus rigoureuses. Les sédiments dragués
fortement contaminés doivent désormais étre stockés dans des sites de dépdt, voire de
confinement. Mais il devient nécessaire de trouver des solutions afin de réduire le volume des
sédiments a stocker a 1’avenir, car la plupart des sites de dépot sont saturés en Europe (Ammami,
2013). D’autre part, il devient urgent de trouver des solutions viables de décontamination de
ces sédiments, avant leur immersion ou pour leur trouver d’autres utilisations (valorisation)

dans I’optique de développer une économie circulaire.

La quantité importante des sédiments dragués et la présence de contaminations multiples et
persistantes présentent un défi important dans le cadre du développement durable. De
nombreuses technologies de remédiation des sédiments contaminés ont été mises en ceuvre,
telles que la lixiviation/lessivage des sédiments, le traitement thermique, la bioremédiation, la
remédiation par oxydation (procédé Fenton). Malheureusement, les techniques classiques de
décontamination appliquées a des sols pollués sont généralement peu efficaces sur les sédiments,
constitués de particules fines et donc peu perméables, contenant une quantité importante de
maticre organique d’origine anthropique tres rétensive pour les contaminants organiques. De
plus, ils contiennent peu ou pas de microorganismes aérobies susceptibles de dégrader
naturellement les contaminants organiques. Parmi les procédés de décontamination, la
remédiation électrocinétique apparait comme une méthode prometteuse et plutot facile a
implanter in situ, adaptée pour décontaminer les s€édiments ou sols peu perméables. Par ailleurs,
cette méthode peut permettre de combiner plusieurs objectifs, a savoir la déshydratation du
matériau afin de diminuer son volume, et la décontamination simultanée de plusieurs familles
de polluants, a la fois organiques et inorganiques. Le procédé de remédiation électrocinétique
(électroremédiation ou procédé EK) repose sur I’application d’un courant électrique de faible
densité sur une matrice de sédiment a traiter, grace a I’implantation d’électrodes au sein de la
matrice, suivant des géométries adaptées. Ce procédé est donc beaucoup moins énergivore
qu’un traitement thermique et ne nécessite pas des installations de traitement au cofit prohibitif.
Sous I’effet du champ électrique imposé dans le milieu, les contaminants chargés
électriquement sont transportés vers 1’'une ou 1’autre des électrodes, ainsi que les molécules
d’eau qui peuvent elles-mémes transporter des molécules neutres solubles. Cette méthode de
remédiation, relativement simple, peut étre améliorée en ajoutant des additifs, qu’il est aisé
d’introduire dans les compartiments des électrodes, et elle peut étre combinée avec d’autres
techniques de décontamination telles que la remédiation par oxydation Fenton ou la

bioremédiation (y compris la phytoremédiation).



Méme si le procédé EK est ¢tudié depuis une vingtaine d’années, il faut réaliser que de
nombreuses recherches sont encore a réaliser afin non seulement d’améliorer les rendements
d’abattement des contaminants par le procédé électrocinétique, mais également pour
comprendre les effets d’échelle quand on passe des essais en laboratoire a des essais a 1’échelle
du terrain. Il n’est en effet pas simple de trouver les bonnes combinaisons d’additifs susceptibles
d’améliorer simultanément la décontamination de composés organiques et inorganiques, aux
propriétés physico-chimiques tres différentes. Par ailleurs, il s’agit d’adapter le procéd¢ EK a
des sédiments naturellement contaminés, particuliecrement réfractaires aux techniques
classiques de décontamination, et non plus a des matrices dopées peu représentatives, comme
dans beaucoup d’études dans la littérature. Enfin, les recherches sur des gros pilotes de
traitement sont encore trop peu nombreuses pour s’affranchir de cette étape intermédiaire, avant

d’implanter ultérieurement le procédé EK sur le terrain.

Par ailleurs, concernant I’analyse des contaminants eux-mémes, indispensable pour évaluer le
procédé EK, des méthodes simplifiées, plus rapides et plus efficaces sont fortement demandées.
Les méthodes classiques d’extraction des contaminants organiques dans les sédiments utilisées
(Soxhlet) présentent plusieurs inconvénients, tels qu’une durée d’extraction trop longue et
’utilisation d’un volume trop important de solvants organiques. D’autres techniques, plus
récentes, nécessitent des équipements relativement onéreux et une étape de purification
supplémentaire (extraction assistée par micro-ondes MAE) qui abaissent la vitesse de
préparation des échantillons et ainsi le rendement d’analyse. De nouvelles méthodes
d’extraction des contaminants, alliant en méme temps la purification de 1’échantillon et
améliorant le rendement d’extraction, pour un cout tres abordable, peuvent étre développées.
De méme, des méthodes d’analyse et de quantification multi-résidus peuvent permettre de

gagner un temps considérable sur les étapes d’analyse.

Les recherches concernant I’impact potentiel des sédiments décontaminés sur I’écosystéme sont
aussli tres importantes, particulierement si le sédiment traité doit étre recyclé dans des filieres
de valorisation en aménagement paysager, réaménagement de berges, comblement de carrieres,
ou si le site de stockage doit étre restauré et réaménagé ultérieurement. Malheureusement, tres
peu d’études ont été menées jusqu’a maintenant sur 1’évolution de la toxicité du sédiment apres
un traitement EK. La mesure de la toxicité des sédiments in vitro ou in vivo (a I’aide d’animaux
modeles) permet de visualiser les impacts des contaminants sur les cellules ou les organismes
et peut ainsi nous aider a évaluer I’augmentation ou la diminution des risques écotoxicologiques

provenant de la mise en ceuvre du traitement de remédiation. Eurytemora affinis, animal modele



choisi dans cette étude, représente 90% des zooplanctons au niveau de 1’estuaire de la Seine et
semble étre une espece appropriée pour étudier la toxicité des sédiments dragués avant et apres

décontamination EK.
Cette these comporte quatre chapitres :

Chapitre I. «Les sédiments de dragage: contaminants, toxicité et procédés de

décontamination »

Dans ce chapitre, le contexte de 1’étude est rappelé, ainsi que les définitions, réglementations et
connaissances nécessaires a la compréhension de 1’é¢tude ; sont aussi abordés les particularités
des sédiments portuaires dragués, les contaminants associés et leur toxicité, les méthodes
d’analyse des contaminants, ainsi que les technologies de remédiation applicables aux
sédiments, avec un focus sur 1’électroremédiation. Les bases de 1’évaluation de 1’écotoxicité
d’un sédiment, ainsi que 1’animal modele (copépode) utilisé pour les tests de mortalité sont

présentés.
Chapitre II. « Caractérisation des sédiments et analyse des contaminants cibles »

Cette partie se concentre sur la caractérisation des sédiments (parametres physico-chimiques),
le choix et les teneurs mesurées des différentes familles de contaminants cibles et 1’évolution
de la contamination organique dans le temps (atténuation naturelle), qui servira de base pour
comprendre 1’intérét de développer une méthode de remédiation des sédiments dragués. Le
développement d’une nouvelle méthode alternative d’extraction pour [’analyse des
contaminants organiques ciblés (MSPD) sera également présenté, pour un futur usage dans le
cadre d’analyses nombreuses (particulierement dans le cadre des études en gros pilote de

décontamination EK ou sur le terrain), plus rapides et a moindre cout.
Chapitre III. « Traitement électrocinétique des sédiments de dragage »

Ce troisieme chapitre présente plus précisément le processus de décontamination
électrocinétique et les recherches réalisées depuis deux décennies, les différents mécanismes de
transport des contaminants chargés ou neutres, les méthodes d’amélioration utilisées pour
optimiser le procédé EK. Ensuite, les résultats des différentes expériences menées a I’échelle
du pilote de laboratoire sont détaillés et discutés : tout d’abord avec des essais préliminaires sur
un sédiment reconstitué et dopé, ensuite avec des essais menés sur un sédiment naturellement

contaminé prélevé dans une chambre de dépot portuaire. Par la suite, un essai en semi-pilote au



laboratoire est décrit, phase expérimentale permettant de prendre en compte les effets d’échelle

dans le processus de décontamination EK avant de projeter des essais sur site.
Chapitre IV. « Analyse toxicologique des sédiments avant et apres traitement EK »

Les résultats sur la toxicité des sédiments avant et apres les différents traitements EK, évaluée
a partir de la mortalité des copépodes Eurytemora affinis, sont présentés dans cette quatrieme
partie. Par la suite, seront réalisées et discutées les études de corrélations (ACP) entre la nature
et la teneur des contaminants, les parametres physico-chimiques du sédiment traité, la nature et
la concentration des additifs d’amélioration introduits et leurs impacts sur la mortalité des

copépodes.

Une conclusion générale sur les résultats des travaux effectués durant ce travail de these et les
perspectives envisagées sont présentées en derniere partie. Des annexes sont ajoutées a la fin

de ce manuscrit apres la liste des références bibliographiques.






Chapitre I. Les sédiments de dragage :
contaminants, toxicité et procédés de

décontamination



I.1. Sédiments et opérations de dragage

[.1.1. Formation des sédiments

Le sédiment est un sol naturel formé par des processus d'altération atmosphérique et d'érosion,
qui est ensuite transporté par 1'action du vent, de 1'eau (le plus souvent) ou de la glace, et/ou par
la force de gravité agissant sur les particules. Les dunes de sable désertique et le loess sont des
exemples de transport et de dépot éoliens. Les dépots de moraine glaciaire sont des sédiments
transportés par la glace. Les sédiments sont dans la plupart des cas transportés par de I’eau a
I’état liquide. Les sables de plage et les boues de cours d'eau sont des exemples de transport
marin ou fluvial et de dépot des particules de sédiment. Les sédiments des estuaires sont
constitués des particules les plus fines tout au long de la riviere car ils se sont déposés plus
difficilement, grace a un écoulement lent et a I’effet des marées, selon la loi de Stokes :

_ 2
w = epmprar
4,51

11)

ou w est la vitesse limite verticale de sédimentation, p est la masse volumique (les indices p et
f indiquent respectivement particule et fluide), g est I'accélération due a la gravité, r est le rayon

de la particule et 1 est la viscosité dynamique du fluide.

L'eau érode physiquement et chimiquement les roches et les sols lorsqu’elle est drainée. En

suivant le processus naturel de sédimentation, les particules minérales ou organiques en
. , . o A

suspension s'accumulent au fond des cours d'eau et des ports fluviaux ou maritimes, grace a la

floculation ou la gravité (Bénard et al, 2013).

[.1.2. Opérations de dragage en France et dans le monde

En France, environ 50 millions de m? de sédiments sont extraits chaque année, selon une
enquéte du Cerema réalisée en 2011 (Centre d’études et d’expertise sur les risques,
I’environnement, la mobilité et ’'aménagement), soit 33,23 millions de tonnes de matiéres
seches. Environ 81% de ces sédiments sont dragués par les 7 grands ports maritimes (LL.e Havre,
Bordeaux, Rouen, Nantes, Marseille, Dunkerque et La Rochelle) (El Fadili et Messager, 2015),

afin d’améliorer la navigabilité dans les chenaux et maintenir ainsi I’activité économique.

Aux Etats-Unis, environ 14 a 28 millions de m? de sédiments contaminés sont dragués chaque

année, ce qui représente environ 5 a 10% des volumes totaux de sédiments dragués (Ruggaber,
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2000). En Californie, les rivieres sont la principale source de sédiments a grains fins qui sont
chariés vers l'océan, avec une décharge annuelle moyenne d'environ 34 millions de tonnes.
L'érosion des falaises cotieres contribue a hauteur d'environ 3 millions de tonnes de sédiments

fins par an (Warrick et Storlazzi, 2013).

En Chine, 4,01 millions de tonnes de s€diments au fond du Lac Dian (province de Yunnan) ont
été dragués en 2014. La méme année, 2,9 millions m? des sédiments du fleuve Yangzi ont été
dragués a Nanjing (province de Jiangsu) pour améliorer la navigabilité. Selon une enquéte sur
les grandes rivieres et les fleuves chinois, environ 1,4 milliard de tonnes de sédiments se
déposent annuellement au niveau des cours d’eau, des lacs, des canaux et des réservoirs et une
quantité énorme de sédiment (environ 1,8 milliard de tonnes) se dépose dans les estuaires (He
et Li, 2006). Le dragage de sédiment est donc nécessaire afin de maintenir la navigabilité et

prévenir les risques d'inondation.
[.1.3. Réglementation francaise sur la gestion des sédiments de dragage

Deux types de gestion sont distinguées en fonction de la qualité physico-chimique des
sédiments de dragage : I''mmersion en mer (ou clapage) ou la gestion a terre de ces sédiments.
Les opérations de dragage sont soumises a une réglementation a la fois au niveau international,
mais également au niveau communautaire et national. Ces opérations sont soumises en France
aux procédures d'autorisation ou de déclaration au titre de la loi sur 1'eau (articles L. 214-1 a L.
214-6 du code de l'environnement). Par défaut, une fois sortis de 1'eau, les sédiments sont

considérés comme des déchets (Bénard et al, 2013).

Immersion des sédiments

Les sédiments contaminés ne peuvent pas étre immergés directement en mer si I’on respecte les
conventions internationales ou frangaises (convention d’Oslo (1972), de Londres (1973) et de
Paris (1974), etc.) pour éviter les risques potentiels sur I’environnement aquatique. En France,
le Groupe d’Etude et d’Observation sur le Dragage et I’Environnement (GEODE) a proposé
des valeurs seuils N1 et N2 pour certains contaminants préoccupants potentiellement présents
dans les sédiments dragués, tels les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP), les

polychlorobiphényles (PCB) et certains éléments traces (ET) (Tableau I-1).

- Leniveau N1 : I'immersion des sédiments peut tre autorisée lorsque les concentrations
des contaminants ciblés par la convention GEODE sont inférieures au niveau N1 et

proches des valeurs de bruits de fond environnementaux. Dans ce cas, I’impact potentiel
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des sédiments sur le milieu aquatique est considéré comme neutre ou négligeable. Une
fois dépassé le seuil N1, une étude complémentaire est imposée sur les impacts des
sédiments sur le milieu aquatique, et les quantités immergées sont limitées.

- Le niveau N2 : les sédiments ne peuvent pas étre immergés dans I’eau ou dans la mer
lorsque certains des contaminants ciblés par la convention GEODE sont au-dessus de
ce niveau, sauf s’il existe des preuves pour assurer qu’il n’existe pas le moindre
dommage sur I’environnement aquatique et terrestre. Une étude écotoxicologique est

alors requise.

Tableau I-1. Valeurs seuils des niveaux 1 et 2 pour les 16 HAP prioritaires définis par I’US-
EPA, les 7 PCB indicateurs et certains ET cibles (GEODE, 2013)

Contaminants Niveau 1 Niveau 2

HAP (ug kg! de sédiment sec)

160 1130
15 260
40 340
20 280
85 590

240 870

600 2850

500 1500

260 930

380 1590

400 900

200 400

430 1015
60 160

1700 5650
1700 5650
PCB (ugkg! de sédiment sec)
5 10
5 10
10 20
10 20
20 40
20 40
10 20
100 400
ET (ng kg de sédiment sec)
25 50
1,2 2,4
90 180
45 90




Hg
Ni
Pb
Zn

0,4
37
100
276

0,8
74
200
552

Dépot des sédiments a terre — Exemple de la Chambre de dépot de Tancarville

A la différence de I'immersion des sédiments dragués, il n’existe pas de réglementation

spécifique sur la qualité physico-chimique des sédiments pour les déposer a terre. En France,

trois types de Centres de Stockage de Déchets (CSD) ont proposé leurs critéres d’admission des

sédiments dragués, considérés comme des déchets. Dans ces criteres, différentes valeurs seuils

s’appliquent dans la mise en décharge des sédiments dragués et sont utilisées pour évaluer la

dangerosité des sédiments et les précautions de stockage (Tableau I-2) (Le Guern et al, 2004).

Des tests de lixiviation des sédiments doivent €tre effectués auparavant afin de comparer les

valeurs obtenues dans les lixiviats a ces valeurs seuils.

Tableau I-2. Extrait des valeurs limites pour I’admission des sédiments de dragage en CSD

(tests de lixiviation sur la base d’un ratio liquide-solide de 10 L kg™!)

Composés Valeurs CSD pour Valeurs CSD pour déchet non- | Valeurs CSD pour déchet
déchet inerte (mg kg™!) dangereux (mg kg™!) dangereux (mg kg™!)
As 0,5 2 25
Ba 20 100 300
Cd 0,04 1 5
Cr 0,5 10 70
Cu 2 50 100
Hg 0,01 0,2 2
Mo 0,5 10 30
Ni 0,4 10 40
Pb 0,5 10 50
Sb 0,06 0,7 5
Se 0,1 0,5 7
Zn 4 50 200
Chlorures 800 15000 25000
Fluorures 10 150 500
Sulfates 20000 50000
Indices Phénols 1 - -
COT 500 800 1000
Fraction Soluble 4000 60000 100000
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De plus, on peut aussi déterminer la dangerosité des sédiments selon la norme utilisée pour la
valorisation des boues de station d’épuration et pour I’amendement de sols (décret n°97-1133

du 8 décembre 1997 et arrété du 8 janvier 1998) (Tableau I-3) (Le Guern et al, 2004).

Tableau I-3. Teneurs maximales admissibles de certains contaminants pour 1’épandage de

boues de stations d’épuration (STEP) sur sol cultivé ou non cultivé

ET (en mg kg'! de matiere Boues de STEP Amendement de Sols
seche) Norme NF U 44-041 Ecolabel Européen 94-98™

Cr 1000 150
Cu 1000 100
Hg 10 1

Mo - 3

Ni 200 50
Pb 800 100
Se 200 15
Zn 3000 300

Cr+Cu+Ni+Zn 4000

Contaminants Organiques

(en pg kg! de matiere séche)

Somme de 7 PCB ™ 800 -
Fluoranthéne 5000 -
Benzo[b]fluoranthéne 2500 -
Benzo[a]pyréne 2000 -

* valeur fortement réduite depuis le 01/01/2004 *PCB 28, 52, 101, 118, 138, 153, 180

™ ADEME, 2000 : « La REGLEMENTATION frangaise sur la valorisation agronomique des DECHETS
ORGANIQUES ». A noter: 1/ L'écolabel ne se substitue pas a la réglementation mais donne une
reference. 2/ L'incorporation de boues d'epuration est interdite depuis 1998 dans ces produits
d'amendements.
Dans le cas ou les sédiments dragués ne peuvent pas &étre immergés, ni mis en CSD
(essentiellement pour des raisons de couts prohibitifs au vu des tonnages), ni utilisés en
matériaux d’épandage, les ports sont obligés de les déposer a terre dans des chambres de dépot

spécialement concues, limitées par une digue et composées de remblais refoulés par voie

hydraulique. Le matériau se dépose par gravité dans la chambre de dép6t. L’eau additionnelle
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s’écoule de la chambre de dépot vers un bassin de décantation disposant d’un trop plein
(déversoir) contrdlé en turbidité, puis de ce bassin de décantation, I’eau est évacuée vers une

riviere par des canaux ou canalisations spécialement aménagés a cet effet.

En 2007, la chambre de dépdt du Grand Port Maritime du Havre (GPMH), avec son bassin de
décantation, ont été construits a Tancarville (76) (prés du Havre, dans I’estuaire de la Seine)
pour stocker les sédiments dragués au niveau des écluses du canal de Tancarville (Figure I-1),
apres autorisation par la préfecture de région (Haute-Normandie). L’eau du bassin de

décantation est évacuée vers la Seine.

S —
e M

B

Canal de TANC ARVILLE: r—— -

Nouvelle écluse

Figure I-1. Chambre de dépdt de Tancarville, écluses, zone de décantation et lieu de

prélevement des sédiments pour les études (entouré en rouge).

I.2. Contaminants présents dans les sédiments

Les sédiments peuvent €tre contaminés par plusieurs éléments organiques et inorganiques et
dans la majorité des cas, cela se fait a I’interface avec le milieu aqueux. Les eaux de
ruissellement urbaines qui se déversent dans les eaux de surface contiennent souvent des
hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP), de I'huile et des métaux ou métalloides. Le
ruissellement agricole peut contenir des nutriments (nitrates, phosphates...) et des pesticides.
Les déversements et les rejets industriels, en particulier ceux qui étaient effectués avant la mise
en place des controles imposés par les réglementations européennes, peuvent apporter dans I'eau
des contaminants synthétisés par ’Homme (comme les PCB) ou des métaux. Le dépot

atmosphérique de substances comme le mercure ou les HAP est une autre source de
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contamination des sédiments, de méme que le déversement d'eaux souterraines contaminées a

travers les sédiments vers les eaux superficielles sus-jacentes.
[.2.1. Eléments traces (ET)

Le terme « éléments-traces métalliques » (ETM) a eu tendance a remplacer celui de « métaux
lourds » empirique et sans définition scientifique précise ou technique unanimement reconnue.
ETM englobe les métaux toxiques réellement lourds (densité normalement supérieure a 5000
kg m?), d’autres moins lourds (certains éléments radioactifs) et les métalloides (comme
I’arsenic As ou I’antimoine Sb). Actuellement, la communauté scientifique préfere parler
d’éléments traces (ET), comprenant les métaux, les métalloides mais aussi d’autres éléments

comme le Sélénium Se.

Certains ET sont dits essentiels, car ils entrent dans le métabolisme d’étres vivants, tandis que
d’autres sont non essentiels. D’une maniere générale, les ET sont toxiques au-dela d’un certain
seuil de faible concentration, c’est-a-dire méme a I’état de traces. D’apres la décision de la
commission européenne du 3 mai 2000, parmi les ET, tout composé d'antimoine (Sb), d'arsenic
(As), de cadmium (Cd), de chrome hexavalent (Cr (VI)), de cuivre (Cu), de plomb (Pb), de
mercure (Hg), de nickel (Ni), de sélénium (Se), de tellure (Te), de thallium (TI) et d'étain (Sn)

ainsi que ces matériaux sous forme métallique, est classé comme substance dangereuse.

Les métaux se trouvent naturellement dans la terre et se concentrent a la suite d'activités
anthropiques. Les sources communes des contaminants métalliques proviennent de la
décomposition des roches naturelles et des déchets miniers et industriels (sidérurgie,
automobile, pétrochimie, etc); les émissions des véhicules, les batteries au plomb-acide, les
engrais, les peintures contiennent aussi des métaux susceptibles d’étre libérés dans
I’environnement ; les infrastructures vieillissantes d'approvisionnement de I’eau sont aussi
responsables du relargage de certains métaux (Harvey et al, 2015). Apres leur entrée dans
I’écosysteme, les ET sont ensuite transportés par I’eau ou les particules présentes dans I’air. Ils
sont ensuite peu a peu déposés puis adsorbés par la surface des particules de sédiment ou de sol,
notamment sur la fraction argileuse (telles que la kaolinite et la montmorillonite) qui possede
une grande surface spécifique, une stabilité chimique et mécanique et une capacité d'échange

cationique élevée (CEC) (Bhattacharyya et Gupta, 2008).

Les ET peuvent étre intégrés dans les €tres-vivants (organismes et micro-organismes) et par
leur bioaccumulation provoquer beaucoup de problemes aussi bien pour la santé des humains,

des animaux et des végétaux. Par exemple, I'aluminium a des effets neurotoxiques (Miiller et
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Bruinink, 1994 ; Fulgenzi et al, 2014) et pour les plantes, [’absorption de cadmium pourrait
provoquer une carence de potassium (Cheng, 2003). Plusieurs études in vitro ont indiqué qu’une
concentration élevée de Cr (III) dans la cellule peut entrainer des dommages sur 'ADN
(Eastmond et al, 2008). La toxicité aigué du Cr (VI) est due a ses fortes propriétés oxydantes.
Apres avoir atteint la circulation sanguine, il endommage les cellules sanguines par des
réactions d'oxydation. L'hémolyse, et par suite l'insuffisance rénale et hépatique, sont les
résultats de ce dégit (Dayan et Paine, 2001). Le cuivre libre en exces altere 'homéostasie du
zinc et vice versa, qui a son tour altere la fonction enzymatique anti-oxydante, en augmentant
le stress oxydatif des organismes. L’ingestion chronique d’un niveau élevé de cuivre produit
une carence en zinc (Sandstead, 1995). Méme a un faible niveau, 1'exposition au Pb produit
divers effets néfastes sur le systeme hématopoiétique, rénal, reproducteur et nerveux central,
principalement par l'augmentation du stress oxydatif via une inactivation du glutathion (GSH :
antioxydant) en se liant aux groupes thiols présents dans celui-ci (Flora et al, 2012). La
neurotoxicité du Pb est due a sa capacité a substituer d'autres cations bivalents comme Ca?*,
Mg?*, Fe?* et des cations monovalents comme Na*, ce qui affecte divers processus cellulaires
fondamentaux tels que la signalisation intra et intercellulaire, 1'adhésion cellulaire, le pliage et
la maturation des protéines, l'apoptose, le transport ionique, la régulation enzymatique, la

libération de neurotransmetteurs, etc (Lidsky et Schneider, 2003 ; Garza et al, 2006).
[.2.2. Contaminants organiques

Parmi la grande variété de contaminants organiques susceptibles de se retrouver dans les
sédiments (hydrocarbures, pesticides, composés bromés ou chlorés, résidus de médicaments,
etc.), le groupe de travail GEODE a particulierement ciblé le suivi des HAP et des PCB, car ils

sont majoritairement issus de 1’activité humaine, sont particulierement toxiques et persistants.

Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP)

Les HAP sont une classe de composés organiques complexes, qui comprennent du carbone et
de l'hydrogene (comme tous les hydrocarbures), avec une structure cyclique condensée
contenant au moins 2 cycles aromatiques (Tobiszewski et Namiesnik, 2012). Il existe plusieurs
centaines de HAP différents. Les HAP dits « hétérocycliques » peuvent €tre substitués par des
fonctions oxygénées (quinones, HAP hydroxylés...), azotées (HAP nitrés...) ou soufrées

(benzothiophenes...).
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Les HAP se retrouvent principalement dans les huiles de créosote, le goudron de houille et le
pétrole brut, mais également dans les fumées provenant des feux de forét ou des volcans, comme
sources naturelles. Leur source principale de formation provient de processus de combustion
incomplete, comme dans les moteurs thermiques ou les procédés de production de chaleur et
d’énergie. La combustion a basse température, comme celle du tabac ou la combustion du bois,
tend a générer des HAP de faible poids moléculaire, tandis que les procédés industriels a haute
température tels que la production chimique (aciéries, alumineries...) et la production d’énergie
(centrales électriques fonctionnant au pétrole ou au charbon...) produisent typiquement des

HAP a poids moléculaire plus élevé (Tobiszewski et Namiesnik, 2012).

L’ Agence de Protection de I’Environnement des Etats-Unis (US-EPA, 1985) a identifié 16 HAP
non substitués comme polluants prioritaires (Tableau 1-4), car parmi les plus mesurés dans
I’environnement. Les HAP sont des molécules bioactives. Une fois absorbés par les organismes,
ils tendent a former des époxydes et/ou des dérivés hydroxylés sous I’action d’enzymes
(cytochrome P450, par exemple). Les métabolites oxygénés formés peuvent se lier a des
molécules biologiques fondamentales telles que les protéines, I’ADN ou/et I’ARN et provoquer

des dysfonctionnements cellulaires importants.

Tableau I-4. 16 HAP prioritaires selon I’'US-EPA (Pazos et al, 2010)

Nom Structure Masse molaire (g mol!) | T vaporisation (°C)
(a1 atm)

Naphthalene | ) 128,17 218

Acénaphthéne O‘O 154,21 279

Acénaphthylene ) 152,19 280

Fluorene (- 166,22 295

Phenanthréne N/~ 178,23 332
’ NO{ O)?

Anthracene 2 20 178,23 340
[‘ /I\ /] Z

Fluoranthéne O ’O 202,25 383.,5
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Pyréne A 202,25 404
~ ,
Benz[a]anthraceéne B 228,29 437,6
il
Chrysene ~ ﬁ 228,29 448,05
NN 7
‘ /‘ Z
Benzo[b]fluoranthéne 252,31 ~ 442 8 a 467,5
Benzo[k]fluoranthéne O 252,31 480
Benzo[a]pyreéne 252,31 495
Dibenz[a,h]anthracéne POy < 278,35 524
ATy
Indeno[1,2,3-cd]pyréne “ 276,33 536
Benzo[g,h,i]perylene 276,33 ~ 486 a 501

[’I]

P

¢

Leur toxicité a été étudiée par plusieurs institutions telles que le centre international de

recherche sur le cancer (CIRC ou IARC), I’Environmental Protection Agency-Toxic

Substances Control Act (EPA-TSCA) (Tableau I-5). Parmi les effets les plus préoccupants,

certains d’entre eux s’averent cancérogenes et mutagenes. D’ailleurs, les HAP ont été parmi les

premiers cancérogenes environnementaux reconnus.

Les HAP et les métaux peuvent avoir des synergies toxiques. Par exemple, en présence de HAP

et de cuivre, la croissance et la photosynthese des plantes sont inhibées (Babu et al, 2001).
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Tableau I-5. Toxicité des HAP prioritaires selon I’'US-EPA (Leoz-Garziandia, 2000)

HAP Toxicité Cancéro- Mutagenese Rapporté dans
génese
Naphtalene Modérée Non EPA-TSCA
confirmée
Acénaphtene Modérée Constatée EPA-TSCA
Acénaphtylene Modérée Constatée EPA-TSCA
Fluoréne Faible Constatée EPA-TSCA, IARC
Phénanthréne Modérée Constatée EPA-TSCA, IARC
Anthracéne Modérée Constatée EPA-TSCA, IARC
Fluoranthéne Modérée Non Constatée * EPA-TSCA, IARC
confirmée
Pyrene Modérée Non Constatée * EPA-TSCA, IARC
confirmée
Benz[a]anthracéne Elevée Confirmée Constatée * EPA-TSCA, TARC
Chrysene Confirmée Constatée * EPA-TSCA, IARC
Benzo[b]fluoranthéne Confirmée Constatée TARC
Benzo[k]fluoranthéne Confirmée Constatée TARC
Benzo[a]pyrene Elevée Confirmée  Constatée * EPA-TSCA, IARC
Indéno[1,2,3-cd]pyrene Confirmée Constatée EPA-TSCA, IARC
Benzo[g,h,i]pérylene Non Constatée IARC
confirmée
Dibenz[a,h]anthracéne Elevée Confirmée Constatée * EPA-TSCA, IARC

(*) Mutagéne pour ’homme

Les HAP ne se dégradent pas facilement dans des conditions naturelles, essentiellement par
photo-dégradation, par oxydation chimique ou par dégradation microbienne, qui est le principal
processus de dégradation des HAP dans I’eau ou les sols (Wild et Jones, 1995). Leur persistance
augmente avec l'augmentation du poids moléculaire. Ils sont préoccupants par leur
omniprésence dans I’environnement (polluants ubiquitaires). Bien qu'ils soient les principaux
polluants de l'air (Haritash et Kaushik, 2009), le sol et les sédiments agissent comme les
compartiments de dépdt ultime de ces produits chimiques. En effet, si certains HAP sont volatils,
les plus lourds d’entre eux s’adsorbent sur les particules fines de 1’air. Ils sont déposés ensuite

sur les sols lors des précipitations ou par voie seche. Ils peuvent ensuite subir des phénomenes

18


https://fr.wikipedia.org/wiki/Toxicit%C3%A9
https://fr.wikipedia.org/wiki/Canc%C3%A9rog%C3%A9n%C3%A8se
https://fr.wikipedia.org/wiki/Canc%C3%A9rog%C3%A9n%C3%A8se
https://fr.wikipedia.org/wiki/Mutagen%C3%A8se
https://fr.wikipedia.org/wiki/Naphtal%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Ac%C3%A9napht%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Ac%C3%A9naphtyl%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Fluor%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Ph%C3%A9nanthr%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Anthrac%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Fluoranth%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Pyr%C3%A8ne_(chimie)
https://fr.wikipedia.org/wiki/Benzanthrac%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Chrys%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Benzo(b)fluoranth%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Benzo(k)fluoranth%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Benzopyr%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Benzo(ghi)p%C3%A9ryl%C3%A8ne

de lixiviation dans les sols. Cependant, comme les HAP sont lipophiles, ils sont peu solubles
dans les phases aqueuses et s’accumulent dans la matiere organique des sols ou des sédiments

(géoaccumulation), ou dans celle des organismes vivants s’ils ont été ingérés (bioaccumulation).

Polychlorobiphényles (PCB)

Les polychlorobiphényles, aussi appelés biphényles polychlorés, sont un sous-ensemble de
produits chimiques organiques synthétiques connus sous le nom d’« hydrocarbures chlorés ».
La formule chimique des PCB est Ci2H(10-n)Cly, ol n est le nombre d’atomes de chlore, allant
de 1 a 10. Les PCB comprennent tous les composés a structure biphényle (deux anneaux
benzéniques liés entre eux par une liaison covalente) qui ont été chlorés a des degrés divers

(Figure 1-2).

4 4'

Cl Cl
=% o5
Figure I-2. Structure moléculaire des PCB. Les chlores peuvent substituer les hydrogenes

dans les positions2a6et2’a6’.

En théorie, il existe au total 209 congéneres de PCB, mais seulement cent trente d'entre eux
sont le plus souvent présents dans les produits commerciaux (« Pyraléne » ou « Aroclor » par
exemple) (Neumeier, 1998). [ls peuvent entrer dans la formulation d’encres, adhésifs, additifs dans
certaines huiles, mais également dans certaines installations telles les transformateurs et condensateurs
électriques. Les PCB ont été fabriqués a 1'échelle industrielle pendant plus de cinquante ans et
ont été exportés et importés dans tous les pays du monde (UNEP, 1999). Ils sont désormais

interdits en France, depuis 1987.

Dans I’environnement, les PCB ont été le plus souvent déversés dans les sols lorsque les
installations électriques n’étaient plus entretenues (fuites), ou lors de déversements sauvages
dans les cours d’eau d’industriels peu scrupuleux. Ils sont transportés par 1'eau (cours d’eau,
phénomenes de lixiviation...) mais comme ils sont lipophiles et trés peu solubles dans I’eau, ils
sont rapidement associés et stockés dans les sédiments ou dans les boues de curage. De

nombreuses études montrent que les PCB s’accumulent aussi dans la matiere grasse des
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animaux (notamment les especes aquatiques) ou le lait maternel, s’ils ont été ingérés (Korrick

et Altshul, 1998).

Selon le CIRC, les PCB sont classés comme « cancérogenes probables » (groupe 2A) pour les
cancers du foie, des voies biliaires et du pancréas. D’apres la derniére actualisation en 2016 du
CIRC et de I’OMS (Organisation mondiale de la santé), tous les PCB de type « dioxin-like »,
dont la structure ressemble a celle des dioxines (PCB 77, 81, 105, 114, 118, 123, 126, 156, 157,
167, 169, 189) ont été classés dans le « groupe 1 » des « cancérogenes certains » (IARC et
WHO, 2016). Les effets toxiques varient donc en fonction de la conformation des PCB, selon
deux catégories distinctes, appelées « coplanaires ou non ortho-substitués » et «non
coplanaires ou ortho-substitués ». Les PCB coplanaires agissent comme des PCDDs
(polychlorinated dibenzodioxins), particulierement toxiques, qui sont des agonistes du
récepteur d'hydrocarbure aryle (AhR) dans les organismes (Safe et Hutzinger, 1984 ; Safe et al,
1985). Alors que les PCB non coplanaires, avec des atomes de chlore en positions ortho,
peuvent avoir des effets neurotoxiques et immunotoxiques, mais seulement a des concentrations
beaucoup plus élevées que les PCB coplanaires. Ils n'activent pas I'AhR. Les di-ortho-PCB non
coplanaires interferent avec la transduction du signal intracellulaire dépendant du calcium, ce
qui peut conduire a une neurotoxicité (Simon et al, 2007). Les ortho-PCB peuvent perturber le

transport de 'hormone thyroidienne en se liant a la transthyrétine (Chauhan et al, 2000).

Bien qu’il existe des voies de biodégradation aérobie et anaérobie des PCB, la biodégradabilité
des PCB reste tres restreinte. Par conséquent, ils sont des contaminants encore fréquemment
trouvés dans I’environnement, méme apres I’ interdiction de leur production et de leur utilisation

en France depuis 1987 (Hugla et al, 1998 ; Lyubartseva et al, 2012).
[.2.3. Devenir des contaminants dans les sédiments

Le comportement et le devenir des ET dans les sédiments sont régis par différents processus
physico-chimiques  (sorption/désorption, précipitation/dissolution, oxydation/réduction,
complexation...), qui déterminent leur mobilité. En phase aqueuse, la forme chimique d'un
métal détermine sa disponibilité biologique (biodisponibilité) et sa réactivité chimique vers
d'autres composants du systeme (tels que la phase solide). Le métal, qu’il soit sous forme
cationique libre (M™) ou complexée, est d’autant plus mobilisable et biodisponible qu’il est
facile a désorber de la phase solide et facile a solubiliser en phase aqueuse, dans des conditions
de pH données (Bryan et Langston, 1992 ; Tack et Verloo, 1995). La plupart des métaux

forment des hydroxydes (M™(OH"),) a pH alcalin, qui précipitent et sont donc difficilement

20



mobilisables. A pH plus acide, les cations métalliques libres sont souvent simplement adsorbés
en surface par les argiles (dont la surface est négative) par la force électrostatique

(physisorption), et sont assez mobiles.

Les substances humiques peuvent fixer les ions métalliques par complexation (chimisorption).
Il peut alors se former de fortes liaisons ioniques ou covalentes (coordination). La force et la
réversibilité de la liaison dépendent alors du ligand organique mis en jeu. La teneur en matieres
organiques (MO) affecte également I’adsorption des ET sur les particules des sédiments. Et
cette influence peut €tre soit positive ou négative selon la granulométrie et la composition
chimique des particules de sédiment et le pH du milieu (Lin et Chen, 1998 ; Schmitt et al, 2002).
L’adsorption de certains ET, tels que I’Al, Fe, Cr et Cu, sur les argiles est tres fortement
influencée par les matieres organiques, alors que le Zn et Pb sont moins touchés (Lin et Chen,
1998; Schmitt et al, 2002). Les ET adsorbés et immergés dans le cceur de la MO sont aussi

difficiles a mobiliser.

Les différents oxydes et hydroxydes métalliques présents dans les s€édiments (majoritairement
de Fe, Al, Mn) jouent également un role important de sorbants pour les ET. Les carbonates
peuvent incorporer des cations métalliques dans leur maille cristalline : dans ce cas, les ET sont
trés peu mobilisables, sauf en cas d’acidification importante du matériau, permettant une

solubilisation des carbonates.

Enfin, en présence d’activités microbiennes dans les sédiments (telle que la respiration
anaérobie), les sulfates sont réduits en sulfures (H2S, S*) (Muyzer et Stams, 2008). Dans ces
sédiments réducteurs, plusieurs ET présents dans la phase solide (tels que Fe, As, Cu, Zn et Pb)
changent de spéciation minéralogique, passant de la forme dominante d’oxydes ou
d’oxyhydroxydes ou des formes adsorbées dans la phase organique vers des formes de sulfures
métalliques. Ce processus est accentué en profondeur et lors du vieillissement des sédiments
(Tack et Verloo, 1995). Ce phénomene rend les métaux tres difficiles a solubiliser dans I’eau et
ainsi réduit considérablement leur mobilité. D’apres Maini et al, méme si une acidification
inférieure a pH 3 est atteinte, il est possible que de nombreux contaminants métalliques restent

immobiles en raison de leur spéciation sous forme de sulfures ou de cyanures (Maini et al,

2000).

Concernant les contaminants organiques (HAP et PCB), ils sont principalement adsorbés sur
les particules hydrophobes des matieres organiques (Portet-Koltalo et al, 2013). Cette

adsorption est d’autant plus forte que la matiére organique est mature et qu’elle contient plus
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de MO kérogenes, de composition abondante en carbone et de structure plus cristalline. Avec
le vieillissement des sédiments, les substances humiques et fulviques de la MO passent d’un
état amorphe, ou les contaminants organiques sont adsorbés en surface de maniere réversible,
a un état vitreux ou les contaminants peuvent étre également incorporés a I’intérieur des
structures cristallines, de maniere quasi-irréversible (Crampon et al., 2016). Ce phénomene
rend les contaminants organiques beaucoup moins biodisponibles et difficiles a mobiliser
(Committee on Sediment Dredging at Superfund Megasites, 2007). La présence de particules
de suies ou de noir de carbone dans les sédiments, provenant d’activités anthropiques, augmente
également drastiquement la rétention des contaminants organiques. La présence d’argiles fines

(telles les smectites) favorise aussi, dans une moindre mesure, 1’adsorption des substances

organiques (complexes argilo-humiques) dans lesquelles les contaminants peuvent étre piégés.

Contrairement aux ET, les HAP sont susceptibles d’étre dégradés s’ils sont biodisponibles
(Crampon et al, 2014; 2017). Plusieurs voies de biodégradation ont été proposées (Tiedje et al,
1994 ; Hofvander, 2006 ; Haritash et Kaushik, 2009). Plus précisément, il existe de nombreux
systemes enzymatiques qui peuvent oxyder et ouvrir les cycles aromatiques (telles que des
laccases, des lignine peroxydases, le cytochrome P450) (Cerniglia, 1992). Une fois oxydés,
certaines liaisons covalentes des HAP deviennent plus fragiles, ce qui peut conduire a la
minéralisation complete des HAP, particulierement les HAP de faible poids moléculaire. Les
HAP de haut poids moléculaire sont difficilement biodégradés par les bactéries, mais plutot par

les moisissures.

Concernant les PCB, certaines bactéries anaérobies peuvent progressivement les déchlorer,
remplacant certains chlores par des fonctions oxygénées (Quensen et al., 1988). Une fois les
cycles biphényles déchlorés et oxydés, s'ils sont transférés en condition aérobie, ils sont alors
accessibles a certaines bactéries aérobies qui peuvent poursuivre la biodégradation

(Abramowicz, 1990). Seuls les PCB peu chlorés peuvent étre minéralisés entierement.
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1.3. Méthodes analytiques

[.3.1. Méthodes de préparation des échantillons

Extraction des contaminants organiques

Avant ’analyse des contaminants organiques (séparation des mélanges, identification et
dosage), une extraction des substances ciblées de la matrice solide est nécessaire. Cette étape
comporte aussi des opérations de concentration des contaminants (pour pouvoir les détecter,
méme a I’état de traces) et éventuellement une purification, pour éliminer les interférents qui

peuvent altérer la détection et la quantification ultérieures.

1.3.1.1.1. Extraction conventionnelle par Soxhlet

L’extraction par Soxhlet permet de faire 1’extraction continue des especes chimiques présentes
dans une matrice solide par un solvant (ou un mélange de solvants) adapté. Le solvant, introduit
dans un ballon, est chauffé et vaporisé. A I’aide d’un condenseur, la vapeur du solvant se
condense et retombe dans le corps de I’extracteur, situé au-dessus du ballon. Le solide a extraire,
mis dans un filtre positionné dans le corps de I’extracteur, est macéré dans le solvant liquide,
dont le volume augmente au fur et a mesure de sa condensation. Un systeme de siphon permet
de transférer (par débordement) le solvant avec les substances extraites dans le ballon. Le cycle
va recommencer ainsi plusieurs dizaines de fois, jusqu’a ce que le solvant présent dans le ballon
ait extrait la quasi-totalité des contaminants de la matrice solide. Cette méthode d’extraction
conventionnelle est efficace, les rendements d’extraction sont généralement supérieurs a 80%,
mais elle est tres longue et consomme beaucoup de solvant organique. Par exemple, pour
extraire les HAP et PCB a partir de 2,5 g de sol naturel, 100 mL d’un mélange d’acétone et
hexane (1 : 1) ont di étre utilisés en faisant 5 cycles par heure pendant 24 heures (USEPA,

1986 ; de Boer, 1988 ; Alcantara et al, 2008).

1.3.1.1.2. Extraction assistée par micro-ondes (MAE)

L’extraction « classique » par Sohxlet étant trop longue, d’autres systémes d’extraction ont été
développés afin de remédier a ce désavantage. Ainsi, [’extraction assistée par micro-ondes
(MAE) a fait son apparition dans les années 80. A 1’aide de micro-ondes générées par un

magnétron, le solvant est chauffé in-situ avec le solide a extraire dans un tube étanche (Figure
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I-3). Le chauffage est dii a la vibration des molécules de solvant et est donc quasi-instantané.
Des sondes de température et de pression permettent au systeme de controler automatiquement
les conditions d’extraction dans les tubes. Le temps d’extraction est aussi facile a fixer en
utilisant une programmation. Grace aux tubes étanches et résistants a la chaleur, la température
d’extraction peut étre €¢levée, par rapport a la méthode de Soxhlet, ce qui rend la méthode MAE
tres efficace et rapide. De plus, la quantité de solvant utilisée est 10 fois moins importante
qu’avec un systéme Soxhlet. En revanche, un inconvénient de cette méthode est que le solvant
utilisé doit posséder un moment dipolaire. I1 est trés difficile de chauffer les solvants apolaires

ou peu polaires par les micro-ondes.

Figure I-3. Vue du dispositif de la méthode MAE.

En général, les HAP et les PCB sont extraits par MAE en une trentaine de minutes, a I’aide de
solvants de type apolaire ou peu polaire tels I’hexane ou le dichlorométhane (en mélangeant
toutefois avec des solvants polaires tels que 1’acétone pour bien chauffer a 1’aide des micro-
ondes) et a des températures de ’ordre de 130-140°C (Oukebdane et al, 2010). Cependant,
I’extraction MAE ne permet pas d’éliminer les interférents relativement polaires extraits en
méme temps que les HAP et PCB. Ces interférents sont un handicap pour I’étape ultérieure
d’identification et de dosage des contaminants ciblés. Bien que longue et fastidieuse, une étape
de purification de I’échantillon doit souvent étre ajoutée avant I’étape d’analyse et de dosage
des polluants, qui consiste généralement a extraire la ou les familles de contaminants ciblés par
gamme de polarité, a I’aide d’une adsorption sur colonne de silice ou d’alumine et d’une élution

par des solvants organiques de polarité croissante (Motelay-Massei et al, 2004).
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1.3.1.1.3. Extraction par dispersion de la matrice sur phase solide (MSPD)

L’extraction par dispersion de la matrice sur phase solide (MSPD) est une méthode développée
récemment et utilisée en premier lieu pour extraire les substances sensibles a la chaleur. En
broyant a sec les échantillons solides a extraire avec des agents dispersants et des adsorbants,
les composés adsorbés ciblés sont dispersés sur la surface des adsorbants et leur structure
physique est perturbée. Le mélange solide est ensuite tassé dans un tube (tubes de SPE (solid-
phase extraction)) et un faible volume de solvant adéquat €élue ensuite les composés ciblés
(Figure 1-4). Lors d’une extraction de composés apolaires ou peu polaires comme les HAP ou
les PCB, le Florisil (silicate de magnésium) en poudre est utilisé comme dispersant de base et
comme phase de purification : en effet, il permet d’adsorber les composés plutdt polaires,
indésirables pour I’analyse ultérieure des HAP et PCB (interférents polaires) (Concha-Grafia et
al, 2015). Un autre type d’additif non polaire (poudres de silice greffées par des hydrocarbures
non polaires en C18 ou C8) peut etre ajouté pour adsorber préférentiellement les HAP et PCB
non ou peu polaires et augmenter leur désorption de la phase solide a extraire (Barker, 2007).
L’extraction et 1’élimination des impuretés (la purification) peuvent étre réalisées
simultanément pendant 1’élution, ce qui permet d’économiser énormément de temps de
manipulation et de protéger les appareils d’analyses, affectés négativement par le comportement
des interférents. D’autre part, la MSPD est d’un cout trées modeste, elle ne nécessite pas

d’investissement dans des appareils couteux.
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Figure I-4. Schéma du procédé MSPD.
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Minéralisation des éléments traces

Les éléments traces ne sont pas dégradables. Par conséquent, les milieux utilisés pour les
extraire des phases solides peuvent étre tres agressifs, et détruire la phase a extraire : ¢’est alors
une minéralisation (ou digestion). En chauffant les échantillons avec des mélanges d’acides
forts et oxydants (tels que I’eau régale, mélange 1/3 (v/v) d’acide nitrique et d’acide
chlorhydrique) a haute température (200°C) et sous pression (300 Psi), quasiment toutes les
fractions des sédiments (fractions réductrices, organiques, oxydes métalliques, etc.) sont
digérées et dissoutes dans les acides sous formes ioniques, sauf certains résidus (tels que la
silice Si0O2) (Monica et al, 2015). Par conséquent, tous les métaux associés aux matieres
organiques et ceux sous formes organométalliques sont libérés dans la phase aqueuse acide. Les
minéralisations peuvent se faire dans des systemes simples en verre, par chauffage a 110°C et
reflux durant plusieurs heures (Chen et Ma, 2001), mais les digestions se font de maniere plus
rapide dans des systemes de minéralisations assistées par micro-ondes. Dans ce cas, I’utilisation
du mélange 3/1 (v/v) d’acide nitrique et d’acide chlorhydrique est préconisée car I’inverse de
I’eau régale peut dissoudre certains métaux qui ne se dissolvent pas dans I’eau régale, tels que

I’Ag (formation de I’ AgCl insoluble sur la surface de I’Ag qui inhibe la réaction).

[.3.2. Méthodes de dosage des contaminants

Analyse des contaminants organiques par GC-MS

La chromatographie en phase gazeuse couplée a la spectrométrie de masse (GC-MS) sert
d’abord a séparer les différents composés extraits, afin de pouvoir les identifier et les doser
individuellement. Cette technique chromatographique n’est utilisable que si les composés ont
des températures de vaporisation inférieures a 350-400°C et s’ils sont stables thermiquement,
ce qui est le cas de la plupart des HAP et PCB. Les composés, apres leur vaporisation dans une
chambre d’injection, sont transférés vers la colonne chromatographique grace a un gaz vecteur
(He, N2...) qui va ensuite les transporter a un débit fixé vers un détecteur. Les composés seront
séparés les uns des autres selon leur affinité avec la phase stationnaire de la colonne. Dans le
cas des HAP et des PCB, les phases stationnaires utilisées sont souvent des phases silarylénes
apolaires qui sont riches en groupements phényles et méthyles, avec des colonnes de

longueur de 30 m a 60 m (Haifaa et al, 2015).
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Ensuite, les composés bien séparés sont successivement ionisés, fragmentés et détectés par un
spectrometre de masse (MS) a impact ¢€lectronique. Le MS a énormément d’avantages : il
permet tout d’abord d’identifier les composés (ou d’obtenir des pistes d’identification) grace a
leur spectre de masse, caractéristique du composé. Cela est réalisé en mode « SCAN », c’est-a-
dire en balayant les masses molaires des composés et de leurs fragments sur une large gamme.
Ensuite, le MS permet de quantifier, car sa réponse est proportionnelle a la concentration des
composés. Cela est réalisé en mode « SIM », c’est-a-dire en sélectionnant uniquement les
masses molaires spécifiques des composés ciblés, ce qui permet d’éliminer la réponse d’un

grand nombre de composés interférents et d’avoir une meilleure sensibilité.

Dosage des ET par ICP-AES

La spectroscopie d'émission atomique a plasma et a couplage inductif (ICP-AES) est une
technique analytique utilisée pour la détection de métaux a 1'état de traces. C'est un type de
spectroscopie d'émission qui utilise le plasma d’argon (Ar) a couplage inductif a une
température allant de 6000 a 10000 K. Ces températures extrémes permettent de produire des
atomes et des ions excités qui émettent un rayonnement électromagnétique a des longueurs
d'onde caractéristiques d'un élément particulier. L'intensité de cette €mission est proportionnelle
a la concentration de I'élément dans 1'échantillon, ce qui permet de les quantifier. L’ ICP-AES a
une sensibilité élevée qui peut détecter les éléments a des concentrations de 1’ordre de 0,1 pg

L.

I.4. Technologies de remédiation

Afin de traiter les sédiments ou les sols contaminés, plusieurs technologies ont été développées
qui peuvent étre classées en 3 groupes : physiques, chimiques et biologiques. A cause des
difficultés de traitement des matériaux de type sol/sédiments, ces 3 types de méthodes peuvent
étre combinées pour améliorer la performance de la remédiation (Ramirez et al, 2015). De plus,
la faible perméabilité, la multi-contamination rendent les sédiments difficiles a remédier avec

une seule technologie de traitement.

Un grand nombre d’essais de remédiation ont été réalisés pour éliminer les contaminants de
type ET et/ou les contaminants organiques a différentes échelles, de I’échelle du laboratoire, en

passant par le semi-pilote puis sur le terrain (Saichek et Reddy, 2005 ; Zhou et al, 2005 ; Gomes
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et al, 2013 ; Fan et al, 2016 ; Kuppusamy et al, 2017). Bien qu’il y ait beaucoup d’études en
pilotes de laboratoire, une décontamination plus large in situ demande encore des études
poussées. Par ailleurs, il y a peu d’études sur I'éventuelle toxicité de certains métabolites des

contaminants organiques générés pendant la remédiation (Murray, 1994 ; Boopathy, 2000).

[.4.1. Traitements physico-chimiques conventionnels

Traitements chimiques par lessivage ou oxydation

Le lessivage consiste a injecter une solution aqueuse, généralement sous pression, a travers les
sédiments contaminés afin de transférer les contaminants des sédiments vers la solution de
lessivage. C’est la méthode la plus appropriée pour les métaux faiblement associés sous forme
d'hydroxydes, d'oxydes et de carbonates. Le mercure, le plomb, le cadmium, le cuivre, le nickel,
le zinc et le chrome peuvent €tre éliminés par le lessivage si la fraction organique du sédiment
n’est pas significative. Divers additifs peuvent étre utilisés, tels que des bases, des acides, ou
des agents chélatants pour les métaux (Pazos et al, 2010). Une variante du lessivage est la
flottation. On ajoute des agents tensioactifs a ’eau : la couche de mousse formée par I’aération
de la solution aqueuse contient les contaminants et peut étre éliminée. Les contaminants
organiques comme les HAP et les PCB peuvent étre également éliminés par lavage du sol a
I’aide de I’injection de solvants organiques ou de solutions aqueuses contenant des agents
tensioactifs ou des agents oxydants (Peng et al, 2011 ; Ma et al, 2016). Le lessivage (ou la
flottation) sont plus applicables pour les sols ou sédiments grossiers, plus généralement sur des
sols excavés (traitements ex-situ). Par conséquent, les sédiments a grains fins sont difficilement
décontaminés par ces méthodes a cause de leur tres faible perméabilité hydraulique (Mulligan

et al, 2001).

Le procédé Fenton est une méthode de traitement chimique treés connue concernant
I’élimination (par dégradation chimique) des contaminants organiques. En présence de Fe?*
comme catalyseur, H2O2 se décompose en générant le radical hydroxyle (OH e ) qui peut oxyder
non spécifiquement la plupart des contaminants organiques dans les sédiments, y compris les

cycles aromatiques par un mécanisme de réaction radicalaire (Yeung et Gu, 2011).
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Traitements physiques : venting et thermique

On peut traiter les sédiments contaminés physiquement, par aspiration d’air ou par injection
d’air ou de vapeur sous pression (venting) : mais ces traitements sont réservés aux sédiments
sableux perméables et aux contaminants volatils (COV : composés organiques volatils, solvants

chlorés...), ce qui n’est pas le cas de la plupart des HAP, PCB et métaux.

Les traitements thermiques sont généralement plus agressifs, car ils consistent a chauffer le sol
ou le sédiment a des températures tres élevées, ce qui altere irréversiblement le matériau. Le
mercure, l'arsenic et le cadmium peuvent étre vaporisés a 800°C (incinération) avec un systeme
de controle et de traitement de la pollution de I’air approprié pour éviter la re-pollution (Chen
et al, 2016). Les contaminants organiques sont soit vaporisés, eux-aussi, soit détruits a cette
température. Les PCB peuvent se transformer en dioxines, contaminants encore plus toxiques
retrouvés dans les cendres, qu’il faudra rediriger vers des décharges de classe 1 pour déchets
dangereux. Certains métaux restent dans les résidus solides et devront également €tre éliminés
par ailleurs (stockage par enfouissement). Certains procédés thermiques peuvent monter a
2000°C : les contaminants organiques sont détruits et les métaux immobilisés par vitrification.
Des températures plus basses (autour de 500°C) ne sont pas suffisantes pour éliminer la plupart
des composés organiques et des métaux (Mulligan et al, 2001). Dans le cas des HAP et PCB,
la désorption thermique est plus appropriée. La désorption thermique ex-situ consiste a mettre
les sols contaminés dans un four qui atteint des températures comprises entre 150 et 540°C
(Gan et al, 2009 ; Lim et al, 2016). Ceci favorise la volatilisation des composés qui seront par
la suite récupérés sous forme gazeuse. Le principe de désorption thermique in-situ consiste a
injecter de la vapeur dans la zone contaminée, en chauffant par résistance électrique ou par

micro-ondes.

Les méthodes thermiques consomment beaucoup d’énergie et provoquent une perte des
nutriments organiques des sols ou des sédiments, si la température de traitement n’est pas trop
¢levée, ou une vitrification si les températures sont tres €élevées. D’autre part, elles sont plus

généralement réalisées sur des sols excavés.

1.4.2. Traitements biologiques : bioremédiation et phytoremédiation

Les traitements biologiques consistent a utiliser des organismes vivants pour dégrader ou rendre

moins toxiques des contaminants présents dans les sols ou sédiments. Certains
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microorganismes présents naturellement dans les sols ou sédiments utilisent les contaminants
organiques comme source de carbone et peuvent aller jusqu’a leur minéralisation compléte.
C’est surtout le cas pour les HAP de faible poids moléculaire et les PCB faiblement chlorés
(Niepceron et al, 2010). Les procédés MNA (monitored natural attenuation) sont peu couteux
mais trés longs, applicables in-situ. Dans le cas des contaminants organiques les plus
récalcitrants (HAP lourds, PCB trés chlorés), il est souvent nécessaire d’ajouter des
microorganismes dégradeurs sélectionnés (bioaugmentation) ou des additifs (biostimulation),
en tant que nutriments ou pour améliorer la bioaccessibilité des contaminants aux
microorganismes (Crampon et al, 2017). L ajout de bactéries produisant des biosurfactants peut
également augmenter la bioaccessibilité des HAP et le potentiel métabolique de la communauté
bactérienne (Haritash et Kaushik, 2009). Ces procédés améliorés de bioremédiation se font
surtout ex-situ sur des sols excavés (comme les bio-piles) mais tres peu sur des s€diments. Pour
les contaminants inorganiques tels que les métaux lourds, non dégradables, ils peuvent subir
des transformations par 1’action de certains microoganismes (changement de spéciation
chimique et minéralogique) et peuvent étre rendus moins toxiques en modifiant leur degré

d’oxydation, ou plus mobilisables pour un futur lessivage (Tabak et al, 2005).

La phytoremédiation est un processus durable dans lequel les plantes interviennent pour
éliminer ou stabiliser les contaminants dans les sols. Les contaminants organiques et
inorganiques peuvent €tre dégradés ou immobilisés par plusieurs mécanismes durant la
croissance des plantes, tels que la phytoaccumulation (accumulation des métaux dans la partie
aérienne de la plante, qui est ensuite éliminée), la phytostabilisation (immobilisation des métaux
par les racines de la plante, pour éviter une lixiviation vers les couches profondes du sol), la
phytodégradation (dégradation augmentée des composés organiques tels les HAP par les
microorganismes associés aux racines des plantes) (Leroy et al, 2015; 2017). La
phytoremédiation présente plusieurs avantages : elle peut €tre appliquée in situ sur de grandes
surfaces, le colt est faible et le sol ne subit pas de dommages significatifs. Cependant, la
restauration d'un site contaminé par phytoremédiation nécessite un long temps de traitement qui
dépend de la croissance et des cycles biologiques de la plante. Elle ne s'applique qu'aux sols
superficiels peu profonds et proches des racines. L'efficacité de la phytoremédiation dépend
largement des propriétés physico-chimiques du sol et de la biodisponibilité des contaminants
(Cameselle et al, 2013) ; elle reste a démontrer pour des sédiments de dragage contenant peu
de matiére organique mature, peu perméables (ce qui n’est guere favorable au développement

racinaire) et contenant peu de nutriments pour les plantes.
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[.4.3. Remédiation électrocinétique

La remédiation électrocinétique (EK) est une méthode de décontamination des sols et sédiments
prometteuse, relativement récente (Kaya et Yukselen, 2005), qu’on peut appliquer aussi bien
in-situ que ex-situ. Parmi les procédés de traitement disponibles, la remédiation EK mérite une
attention particuliere en raison de ses avantages particuliers : capacité de traiter des matériaux
fins et a faible perméabilité hydraulique, obtention d’une consolidation, une déshydratation et

une élimination des sels et des contaminants en une seule étape (Colacicco et al, 2010).

L'électro-remédiation implique le passage dans le sédiment d’un courant continu entre des
électrodes distribuées de maniere appropriée. Les ions chargés migrent vers les électrodes
opposées par un phénomene d’électromigration et les substances neutres sont susceptibles
d’étre transportées par le flux électroosmotique généré par le champ électrique, ¢’est-a-dire par
le mouvement de I’eau interstitielle. Les colloides chargés (tels que les macromolécules
biologiques et les micelles de surfactants) migrent aussi sous I’influence du champ électrique
par le phénomene d’électrophorese (Acar et al, 1990). Un des phénomenes prépondérants est
I’électrolyse de 1’eau, qui provoque la formation d’ions H* a ’anode et d’ions OH" a la cathode.
Le sédiment a proximité de ’anode a donc tendance a s’acidifier, tandis qu’a proximité de la

cathode, il a tendance a s’alcaliniser.

N

La technique est efficace méme pour des sédiments a grains fins de faible perméabilité
hydraulique, qui sont difficiles a traiter par d'autres méthodes. Ses avantages comprennent un
controle étroit de la direction du mouvement de 1'eau et des contaminants dissous, la rétention
des contaminants dans une zone confinée et une faible consommation d'énergie (Page et Page,
2002). Cette méthode est aussi efficace et rapide pour réduire de maniere importante le volume
de sédiment en drainant I’eau interstitielle par électroosmose en méme temps que la remédiation
des contaminants, ce qui stabilise le matériau et baisse le colit de traitement ultérieur (Lin et al,

2014).

En la combinant avec d’autres techniques de remédiation ou en ajoutant des additifs aux
¢lectrolytes, I’efficacité de I’électro-remédiation a pu étre améliorée. Plusieurs acides faibles
organiques tels que I’acide citrique et I’acide lactique ont été testés comme des agents chélatants
afin d’augmenter I’élimination des ET (Zhou et al, 2006 ; Song et al, 2015). Des agents
tensioactifs (surfactants), synthétisés ou naturels, ont été employés aussi pour améliorer la

désorption et la solubilisation des HAP et PCB pendant [‘électroremédiation, comme par
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exemple le Tween 20, le Tween 80, le Brj-35, ou des biosurfactants tels des rhamnolipides, des
cyclolipopeptides ou de la saponine (Gonzini et al, 2010 ; Iglesias et al, 2014, Ammami et al,
2015). Parmi les combinaisons avec d’autres méthodes de remédiation, on peut citer la
phytoremédiation améliorée par le procédé €lectrocinétique, la remédiation EK améliorée par
une oxydation Fenton et la remédiation EK couplée avec une barriere perméable réactive a la

biologie, etc (Cameselle et al, 2013 ; Mena et al, 2013 ; Yoo et al, 2015).

Par contre, il reste encore plusieurs difficultés a franchir pour améliorer le procédé EK : les
métaux tendent a précipiter lorsque le sédiment devient alcalin a proximité de la cathode et il
faut alors controler le pH, ce qui reste difficile dans le cas des sédiments trés carbonatés ; les
sédiments sont multi-contaminés et il faut trouver les bons mélanges d’additifs pour a la fois
décontaminer les métaux et les composés organiques comme les HAP ou les PCB (Ammami et
al, 2014); les additifs introduits dans les électrolytes peuvent introduire une pollution
secondaire, aussi ces additifs doivent étre sélectionnés pour avoir le moins d’impact possible
sur la qualité du sédiment traité ; enfin, dans le cas des sédiments contenant une forte proportion
de sels (cas des sédiments portuaires), des gaz toxiques sont générés, tels que le Clo, qu’il faut
traiter ou éliminer (Colacicco et al, 2010). Par ailleurs, le procédé électrocinétique semble
moins efficace pour les sédiments peu pollués (Mosavat et al, 2012). Les contaminants présents
en moins grande concentration sont en effet souvent associés aux sites de sorption les plus
énergétiques, pour lesquels la désorption est plus difficile. Enfin, la technique doit étre
améliorée pour les sédiments vieillis, pour lesquels les polluants métalliques ont subi des
transformations (formes sulfurées) et deviennent trés peu mobilisables, et pour lesquels les HAP
et PCB ont peu a peu diffusé vers des sites de sorption de la matiere organique peu accessibles

et de maniere quasiment irréversible.

I.5. Focus sur le traitement électrocinétique (EK)

N

En appliquant un potentiel électrique a un sol ou un sédiment humide, les contaminants
inorganiques (et accessoirement organiques) peuvent migrer dans I’eau interstitielle grace a
plusieurs mécanismes tels que I’électromigration et 1’électro-osmose qui sont les deux
principaux processus de transport pour les ions métalliques et les contaminants organiques
neutres, respectivement. Cependant ces effets peuvent étre freinés notamment par le phénomene

de I’¢lectrolyse de I’eau et des réactions chimiques d’oxydo-réduction au niveau des électrodes.
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[.5.1. Electrolyse de I’eau

L'électrolyse de l'eau est la décomposition de la molécule d'eau (H>O) en dioxygene (O2) et
dihydrogene gazeux (H2) en raison du courant électrique traversant l'eau. La réaction a un
potentiel standard de -1,23 V, ce qui signifie qu'elle nécessite idéalement une différence de

potentiel de 1,23 V pour diviser la molécule d’eau.

Dans I'eau pure, une réaction de réduction s'effectue a la cathode (chargée négativement) ou les
électrons (€°) libérés sont combinés avec les protons pour former du dihydrogene gazeux. La

demie-réaction, équilibrée avec l'acide s’écrit:
Réduction a la cathode : 2 H* (aq) + 2 e — H2 (g) (1.2)

A T'anode (chargée positivement), une réaction d'oxydation se produit, générant du dioxygene

gazeux et donnant des électrons a I’anode :
Oxydation a I’anode : 2 HoO (I) > O2(g) +4 H* (aq) +4 ¢ (1.3)

Les mémes demi-réactions peuvent également étre équilibrées avec la base, comme indiqué ci-

dessous.
Cathode (réduction) : 2 HoO (1) + 2 e — Hz (g) + 2 OH (aq) (L4
Anode (oxydation): 4 OH (aq) = O2(g) + 2 H.O (1) + 4 ¢ (L.5)

L’électrolyse de I’eau affecte non seulement le pH de la solution d’électrolyte, mais aussi la
conductivité électrique du sédiment (Ammami, 2013). Les ions (H+) forment un front acide du
coté de I’anode, qui peut favoriser la désorption et la dissolution d’especes métalliques, la
plupart des métaux pouvant étre solubilisés dans un environnement a pH faible (Yeung et Gu,
2011). Par contre, la progression du front basique provenant de la cathode dans les sédiments
peut causer la précipitation d’especes métalliques (en particulier sous forme d’hydroxydes
métalliques) et ainsi diminuer I’efficacité du traitement électrocinétique des métaux (Gidarakos
et Giannis, 2006). D’autre part, apres un processus d’acidification, la distribution des fractions
minéralogiques de métaux lourds peut étre tres sensiblement modifiée, pouvant étre transférée
des formes moins mobiles vers des formes plus mobiles. Ce phénomene peut constituer un

facteur avantageux pour la performance du traitement électrocinétique.

La vitesse de 1’électrolyse de I’eau dépend de beaucoup de facteurs tels que la température, la

concentration et la nature des électrolytes et la nature de 1’électrode. Par conséquent, il est
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difficile de déterminer la quantité d’eau électrolysée pendant la remédiation électrocinétique,

ce qui provoque une incertitude sur 1’évaluation du flux électroosmotique.

1.5.2. Transport électrocinétique

[.5.2.1. L’électromigration

L’électromigration décrit le déplacement de molécules ou d’ions dans un conducteur induit par
un flux d’électrons. Dans le cas d’une solution d’eau ou une matrice humide, les especes
chargées ou polarisées tels que les ions métalliques, les molécules polaires, les micelles
ioniques dissoutes dans la phase aqueuse, se déplacent vers les électrodes de charges opposées
sous I’influence du champ électrique appliqué aux sédiments (Reddy et al, 2006 ; Cameselle et
al, 2013b) (Figure L.5). Les ions H* et OH" générés respectivement au niveau de I’anode et de
la cathode subissent aussi I’électromigration et par conséquent modifient le pH de la matrice du
sédiment et provoquent la dissolution des métaux ou leur précipitation, respectivement au

voisinage de I’anode et de la cathode (Hansen et al, 1999 ; Cameselle et al, 2013a).
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Figure I-5. Schématisation des mécanismes de transport électrocinétique pendant

I’électroremédiation (Cameselle et al, 2013b).

La vitesse d’électromigration des ions peut étre exprimée par I’équation suivante :

u, = VE (I1.6)

ol u,, est la vitesse ionique; v la mobilité ionique et E champ électrique (Bard et Faulkner,
2001; Page et Page, 2002). La mobilité ionique est un coefficient qui est fonction de plusieurs
facteurs tels que la concentration, la taille, le nombre de charges des ions et la température

(Baraud et al, 1997 ; Page et Page, 2002). Parmi les especes ioniques, les ions H* possedent la
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mobilité ionique la plus importante et qui est environ 1,8 fois plus élevée que celle des ions OH

(Acar et Alshawabkeh, 1993).

[.5.2.2. L’électro-osmose

Le flux électroosmotique est le mouvement du liquide interstitiel induit par un potentiel
appliqué a travers un matériau poreux, un tube capillaire, une membrane, un micro-canal ou
toute autre conduite de fluide. Etant donné que les vitesses électroosmotiques sont
indépendantes de la taille du conduit, si la double couche électrique formée a la surface du canal
est nettement inférieure a 1'échelle de longueur caractéristique du canal, le flux

électroosmotique est tres limité. Par contre, ce flux est plus important dans les petits canaux.

Ce phénomene a été observé pour la premiere fois par Reuss en 1809. Quand il a appliqué un
champ électrique sur une matrice de poudre de quartz humide, I’eau a migré le long de la
matrice vers la cathode (Boscus, 2005 ; Mahmoud et al, 2010). I1 existe plusieurs théories pour
la description de 1’€électro-osmose, parmi lesquelles la théorie de Helmholtz-Smoluchowski, la
théorie de Schmidt, le modele de frottement de Spiegler, la théorie de Buckingham, et la théorie
de I'hydratation d'ions (Asadi et al, 2013). De toutes ces théories la théorie de Helmholtz-

Smoluchowski est maintenant la plus utilisée.

1.5.2.2.1. Théorie de Helmholtz-Smoluchowski

La théorie de Helmholtz-Smoluchowski est 1'un des modeles largement utilisés pour décrire les
processus électroosmotiques et elle est initialement attribuée a Helmholtz (1879) et ensuite
complétée par Gouy et Chapman (1910, 1913). La théorie de Helmholtz-Smoluchowski assume
que les rayons de pores sont relativement grands en comparaison avec I'épaisseur de la double
couche diffuse formée a la surface des pores, et les ions mobiles sont concentrés pres de

I'interface sol-eau (Acar et Alshawabkeh, 1993; Genc et al, 2009; Asadi et al, 2013).

Pour la plupart des sols ou sédiments poreux, leur surface est négativement chargée a cause de
la dissociation des protons a partir des groupements silanols SIOH ou aluminols AIOH des
aluminosilicates (argiles), charge qui dépend toutefois des especes présentes dans la solution,
de son pH, etc. Par conséquent, deux couches de contre-ions sont adsorbées a la surface afin de
maintenir la neutralité de la surface : la couche interne dense de Helmholtz (appelée aussi
couche de Stern) et la couche diffuse de Gouy-Chapman externe (Figure 1.6). Pour la couche

dense, elle est essentiellement constituée de cations liés a la surface négative, qui sont beaucoup
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moins mobiles que ceux présents dans la couche diffuse de Gouy-Chapman a cause de la force
électrostatique, relativement élevée. Pour le liquide situé loin de la surface chargée (électrolyte),
il est électriquement neutre. Globalement, les cations présents dans la couche diffuse de Gouy-
Chapman externe sont nettement plus nombreux que les anions ; cette couche étant mobile
(contrairement a la couche de Stern), les cations majoritaires migrent vers la cathode lors de
I’application d’un champ électrique. Les molécules d’eau (polaires) sont alors entrainées par le
mouvement des charges nettes (frottement visqueux) vers la cathode aussi, ce qui provoque un
flux d’eau appelé flux ¢lectroosmotique. Les contaminants neutres dissous dans I’eau sont donc

aussi transportés dans le méme sens que le flux électroosmotique (Acar et Alshawabkeh, 1993).
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Figure I-6. Modele de la double couche électrique : la particule au centre possede une

surface négativement chargée (Nassar, 2012).

D’apres Page et Page (2002), le flux €lectroosmotique (FEO) (q,,) est déterminé par le potentiel

zéta ({), la viscosité (1) des solutions dans les pores et le champ électrique (E), selon I’équation

suivante :

£E
Geo = TOZnQTEA (1.7)

ou ¢ est la permittivité relative ; gy est la permittivité d’un milieu de référence (le vide) ; ne est

la porosité efficace ; T est la tortuosité ; A est la section de matrice. A partir de cette équation,
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si la viscosité des solutions et le potentiel électrique sont fixés, le flux électroosmotique ne

dépend que du potentiel zéta ({) (Kaya et Yukselen, 2005a).

1.5.2.2.2. Potentiel z&ta

Le potentiel zéta est la différence de potentiel entre le milieu de dispersion (couche de Gouy-
Chapman) et la couche stationnaire de fluide attachée a la particule dispersée (couche de Stern)
(Figure 1.6). Le potentiel zEta joue un role important au sein de la grandeur et la direction de
I’écoulement électroosmotique et va donc influencer 1’efficacité du traitement électrocinétique

des sédiments.

Le potentiel { des sédiments maritimes de dragage a une valeur négative en raison des charges
négatives de la surface des particules. Ce parametre physico-chimique du sédiment provenant
du gisement de Tancarville a été mesuré au laboratoire (Zéta CAD) et la valeur trouvée est de
-54 + 2 mV (a pH 6,9). Dans ce cas, le flux électroosmotique va de I’anode vers la cathode. En
général, le potentiel zé&ta augmente (en valeur absolue) avec I’augmentation de pH et conduit a
une augmentation de la vitesse du FEO. Plus grande est la valeur absolue du potentiel z€ta, plus
intense est le flux électroosmotique. Si le potentiel z&ta devient positif (dans le cas ot la surface
des particules de sédiment serait chargée positivement, a pH tres acide), le flux
électroosmotique change de direction (de la cathode a I’anode) (Song et al, 2016). Pendant le
traitement électrocinétique, le pH des sédiments diminue a I’anode et augmente a la cathode,
ce qui provoque une diminution du potentiel { (en valeur absolue) a proximité de I’anode (qui
peut méme devenir nul), et qui augmente (en valeur absolue) a c6té de la cathode (Chorom et
Rengasamy, 1995; Kaya et Yukselen, 2005a). De nombreux chercheurs ont trouvé que la vitesse
du FEO n’est pas une fonction linéaire du pH, mais une courbe qui évolue peu lorsque le pH
est < 3 ou > 8, et varie brutalement pour une valeur de pH comprise entre 5 et 6 (Lambert et

Middleton, 1990) (Figure 1.7).

37



60 =
40 = @
. @
>
£ 20+
o
€ 0
°
Q
© -
T -20
N
40 - Isoelectric
point
60 1 T
2 4

Figure I-7. Variation du potentiel z&éta d’un capillaire de silice en fonction du pH.

D’autre part, le potentiel { est un bon indicateur de I’épaisseur de la double couche électrique :
quand la valeur absolue du potentiel { augmente, 1’épaisseur augmente (Asadi et al, 2013).
Outre le pH, les autres parametres physico-chimiques d’¢électrolyte (le type, la concentration, la

valence d’ions et le rayon ionique, etc.) et le type de sol peuvent également influer sur la valeur

de { (Kaya et Yukselen, 2005b; Asadi et al, 2013).

1.5.2.2.3. Perméabilité €lectroosmotique

D’apres Yuan et Chiang (2008), le flux électroosmotique peut Etre aussi représenté selon

I’équation suivante (loi de Darcy) (Cherepy et Wildenschild, 2003) :

q,,= —k.EA (I-8)

Ou ke (m? V! s71) est le coefficient de perméabilité électroosmotique, E le champ électrique et
A la section. Selon la théorie de Helmholtz-Smoluchowski, ke est indépendant de la taille des

pores :

ke = eln/n 1-9)

Ou n est la porosité de la matrice.
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Les valeurs publiées pour ke, déterminées expérimentalement, montrent que ce coefficient est
relativement indépendant du type de sol, les valeurs étant généralement dans la gamme étroite
de 10°-10® m? V-! 5! (Yeung, 2006). Par contre, ke est une fonction du potentiel zéta et donc

varie pendant le procédé électrocinétique.

1.5.2.2.4. pHisoélectrigue

A une certaine valeur de pH, la surface des particules de sédiment n’est plus chargée et le
potentiel { devient donc nul (point isoélectrique), il n’existe donc plus de double couche
électrique et le FEO devient alors nul (Kaya et Yukselen, 2005b; Ammami, 2013). Cette valeur

de pH est appelée pH isoélectrique qui représente aussi le point ot la direction du FEO change.

[.5.2.3. L’électrophorése

Les particules et les colloides chargés, les micelles formées par les surfactants comme par
exemple le SDS (dodécylsulfate de sodium), suspendus dans un liquide ou une matrice, migrent
aussi vers les électrodes opposées lorsqu’un champ électrique est appliqué (Mosavat et al, 2012).
Ce phénomene électrochimique, appelé électrophorese, a aussi €té observé pour la premiere
fois en 1807 par Ferdinand Frederic Reuss (Université d'Etat de Moscou), qui a remarqué que
I'application d'un champ électrique constant provoquait la migration des particules d'argile
dispersées dans l'eau (Schoemaker et al, 2012). L’électrophorese est la base de plusieurs
techniques analytiques chimiques ou biochimiques pour séparer les molécules en fonction de

la taille, de la charge et de I’affinité vis-a-vis du milieu ou elles sont dissoutes.

1.5.2.4. Les réactions électrochimiques

Plusieurs réactions chimiques ont lieu pendant le traitement électrocinétique, les réactions
d’oxydoréduction notamment, la corrosion de I’anode et la réduction des ions métalliques a la
cathode. La corrosion du matériau de I’anode diminue la longévité de celle-ci et provoque une
contamination secondaire par des ions métalliques (si c¢’est une électrode métallique), ce qui
nous impose d’utiliser des matériaux inertes tels que I’acier inoxydable, le titane ou le graphite
pour fabriquer les électrodes. Le graphite semble étre un des meilleurs choix en tenant compte
des avantages du colt, de la durabilité et de la bonne conductivité (Alcédntara et al, 2008;

Méndez et al, 2012).
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En présence des ions CI, il existe aussi une compétition entre I’oxydation de CI et I’électrolyse
de I’eau, générant le gaz Cl, a I’anode (Masi et al, 2017) qui est un gaz néfaste pour

I’environnement et toxique pour les organismes.

Les réactions électrochimiques affectent non seulement les électrodes et 1’électrolyte (possible
oxydation ou réduction des additifs présents dans 1’électrolyte) mais aussi la matrice du
sédiment. Les ions H* générés a I’anode réagissent avec la fraction de carbonates du sédiment,
provoquant une dissolution d’une partie de la matrice solide. Les ions H* favorisent la
désorption des contaminants organiques ou métalliques, alors que les ions OH™ générés a la
cathode et qui migrent vers I’anode provoquent une augmentation du pH de la matrice,
entrainant la baisse de la solubilité des ions métalliques et leur précipitation, réduisant ainsi
I’efficacité de I’électroremédiation (Gidarakos et Giannis, 2006). En présence de nitrates (NO3),
les matieres organiques et les oxydes des métaux peuvent aussi étre oxydés et dissous (Song et
al, 2016). Sachant que le pH influence beaucoup I’intensité et la direction du FEO, un controle
du pH des sédiments semble étre indispensable pour I’optimisation de la remédiation

électrocinétique (Mulligan et al, 2001a).
1.5.3. Traitement électrocinétique amélioré

L’électroremédiation « simple » utilisant I’eau pure comme électrolyte est efficace pour
I’élimination des contaminants présentant une haute mobilité, comme par exemple les
contaminants dissous dans le fluide interstitiel (ions ou molécules solubilisées), sous forme
colloidale en suspension dans les pores ou dans une phase liquide mobile non miscible (phase
non aqueuse) coexistant avec le fluide des pores. Par contre, certains contaminants sont tres
difficiles a éliminer avec le procédé é€lectrocinétique seul, telles que les especes peu ou pas
solubles dans I’eau et fortement adsorbées sur les particules de sédiment ou précipitées dans les
pores de la matrice. De plus, les sédiments fins étant trés peu perméables, avec une grande
surface spécifique propice a la sorption et une forte capacité tampon peu propice a
’acidification de la matrice, ils présentent plus de difficultés a I’électroremédiation (Yeung et

Gu, 2011).

Afin d’améliorer I’abattement des contaminants, plusieurs méthodes ont été développées et
couplées avec le procédé électrocinétique pour augmenter la mobilité des contaminants dans le
fluide interstitiel de la matrice. Ces techniques d’amélioration sont généralement classées en
trois groupes : (1) les techniques qui permettent de mieux solubiliser les contaminants dans le

fluide interstitiel afin de les garder dans leurs états mobiles ; (2) les techniques qui controlent
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le pH de la matrice ; et (3) les techniques qui peuvent étre couplées a la remédiation
électrochimique pour détruire ou transformer les contaminants simultanément ou
successivement. Cependant, ces trois groupes de techniques sont liés entre eux. La classification

détaillée de ces techniques est présentée en Figure 1.8 (Yeung et Gu, 2011).
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