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Liste des principaux symboles et abréviations 

Nomenclature � Vitesse limite verticale de sédimentation m s-1 �௣ Masse volumique de la particule kg m-3 �௙ Masse volumique du fluide kg m-3 � Accélération due à la gravité m s-2 ݎ Rayon de la particule m µ Viscosité dynamique du fluide Pa s ∑ Sommation   ݑ௠ Vitesse ionique m s-1 

E Intensité du champ électrique V cm-1 � Mobilité ionique m2 s-1 V-1 ݍ௘௢ Flux électro-osmotique m3 s-1 ߝ Permittivité relative F m-1 0ߝ Permittivité d’un milieu de référence (du vide) F m-1 ߞ Potentiel Zêta mV ߟ Viscosité des solutions Pa s ݊௘ Porosité efficace  � Tortuosité  

A Section de la matrice m2 

ke Coefficient de perméabilité électro-osmotique m2 V-1 s-1 

n Porosité de la matrice  
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Abréviations 

A Anode 

AC Acide citrique 

Ace Acénaphtène 

ACP Analyse en composantes principales 

Acy Acénaphtylène 

Ant Anthracène 

B(a)ant Benz[a]anthracène 

B(a)pyr Benzo[a]pyrène 

B(b)flt Benzo[b]fluoranthène 

B(ghi)per Benzo[g,h,i]pérylène 

B(k)flt Benzo[k]fluoranthène 

CE Conductivité électrique 

CE50 Concentration efficace 50% 

Chry Chrysène 

CL50 Concentration létale 50% 

CMC Concentration micellaire critique 

COBRA Laboratoire de Chimie Organique et Bioorganique - Réactivité et Analyse  

COV Composés organiques volatils 

COT Carbone organique total  

Db(ah)ant Dibenz[a,h]anthracène 

DCE (WFD) Directive Cadre sur l'Eau (Water Framework Directive) 

DTPA Acide diéthylène triamine pentaacétique 

EDDS Acide éthylène diamine disuccinique 
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EDTA Acide éthylène diamine tétraacétique 

EK Essai électrocinétique 

EKp Essai électrocinétique préliminaire 

ET Eléments Traces  

FEO Flux électro-osmotique 

Flt(D10) Fluoranthène perdeutéré  

Fluo Fluorène 

GC-MS Chromatographie en phase gazeuse couplée à la spectrométrie de masse 

GEODE Groupe d’Étude et d’Observation sur le Dragage et l’Environnement 

GPMH Grand Port Maritime du Havre 

GPMR Grand Port Maritime de Rouen 

HAP Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques 

ICP-AES Spectroscopie d'émission atomique à plasma et à couplage inductif 

Inf Couche inférieure des sédiments 

ISO Organisation internationale de normalisation 

I(123cd)pyr Indeno[1,2,3,cd]pyrène 

K Cathode 

LOMC Laboratoire Ondes et Milieux Complexes  

LOD Limite de détection 

LOQ Limite de quantification 

M Métal 

MAE Extraction assistée par micro-ondes 

MEEDDM Ministère de l'écologie de l'énergie du développement durable et de la mer 

MNA Atténuation naturelle contrôlée 
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MO Matière organique 

MSPD Extraction par dispersion de la matrice sur phase solide 

Naph Naphtalène 

nZVI Nanoparticule de fer de valence zéro (Nano zero valent iron) 

OSPAR Convention pour la protection du milieu marin de l'atlantique du nord-est 

PCB Polychlorobiphényles 

PerD12 Perylène perdeutéré  

PHE Phénantrène 

Pyr Pyrène 

SCALE Fédération des SCiences Appliquées à L’Environnement de Haute-Normandie 

SEDEVAR SEdiments, DEcontamination, VAlorisation, Restauration écologique 

SPE Extraction sur phase solide 

Sup Couche supérieure des sédiments 
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Introduction générale 

Les travaux de recherche menés dans cette thèse rentrent dans les principaux objectifs du projet 

de recherche pluridisciplinaire SEDEVAR (SEdiments, DEcontamination, VAlorisation, 

Restauration écologique), financé dans le cadre du réseau régional et de la Fédération de 

Recherche SCALE (SCiences Appliquées à L’Environnement) par la région Haute-Normandie. 

Cette étude pluridisciplinaire, effectuée principalement au sein de l’équipe Géoenvironnement 

et Milieux Poreux du laboratoire LOMC de l’Université Le Havre-Normandie, en collaboration 

avec les laboratoires COBRA de l’Université de Rouen-Normandie et SEBIO de l’Université 

du Havre, contribue à étudier le procédé de traitement électrocinétique des sédiments de 

dragage multi-contaminés et son optimisation, en passant par l’amélioration des méthodes 

d’analyse des contaminants organiques (HAP et PCB), mais aussi par l’étude de la toxicité des 

sédiments avant et après 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, l’entretien annuel des voies de navigation 

génère environ 50 millions m3 de sédiments dragués dans les ports maritimes et 5 millions m3 

de sédiments provenant des cours d’eau, fleuves et canaux (Benard, 2009). Dans l’estuaire de 

la Seine, le volume de sédiments dragués annuellement au niveau du port du Havre et de Rouen 

peut atteindre 7 millions m3 (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 à la santé des organismes aquatiques et peuvent avoir ainsi des impacts 

potentiellement néfastes sur l’écosystème. 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 très peu contaminés pourraient être 
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immergés selon ces règlementations de plus en plus rigoureuses. Les sédiments dragués 

fortement contaminés doivent désormais être stockés dans des sites de dépôt, voire de 

confinement. Mais il devient nécessaire de trouver des solutions afin de réduire le volume des 

sédiments à stocker à l’avenir, car la plupart des sites de dépôt 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 l’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 œuvre, 

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 à des sols pollués sont généralement peu efficaces sur les sédiments, 

constitués de particules fines et donc peu perméables, contenant une quantité importante de 

matière organique d’origine anthropique très 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 plutôt facile à 

implanter in situ, adaptée pour décontaminer les sédiments ou sols peu perméables. Par ailleurs, 

cette méthode peut permettre de combiner plusieurs objectifs, à savoir la déshydratation du 

matériau afin de diminuer son volume, et la décontamination simultanée de plusieurs familles 

de polluants, à la fois organiques et inorganiques. Le procédé de remédiation électrocinétique 

(électroremédiation ou procédé EK) repose sur l’application d’un courant électrique de faible 

densité sur une matrice de sédiment à traiter, grâce à l’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 coût prohibitif. 

Sous l’effet du champ électrique imposé dans le milieu, les contaminants chargés 

électriquement sont transportés vers l’une ou l’autre des électrodes, ainsi que les molécules 

d’eau qui peuvent elles-mêmes transporter des molécules neutres solubles. Cette méthode de 

remédiation, relativement simple, peut être améliorée en ajoutant des additifs, qu’il est aisé 

d’introduire dans les compartiments des électrodes, et elle peut être combinée avec d’autres 

techniques de décontamination telles que la remédiation par oxydation Fenton ou la 

bioremédiation (y compris la phytoremédiation).  
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Même si le procédé EK est étudié depuis une vingtaine d’années, il faut réaliser que de 

nombreuses recherches sont encore à 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 à des essais à l’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 très différentes. Par ailleurs, il s’agit d’adapter le procédé EK à 

des sédiments naturellement contaminés, particulièrement réfractaires aux techniques 

classiques de décontamination, et non plus à 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 l’analyse des contaminants eux-mêmes, 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 

l’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 même temps la purification de l’échantillon et 

améliorant le rendement d’extraction, pour un cout très abordable, peuvent être développées. 

De même, des méthodes d’analyse et de quantification multi-résidus peuvent permettre de 

gagner un temps considérable sur les étapes d’analyse. 

Les recherches concernant l’impact potentiel des sédiments décontaminés sur l’écosystème sont 

aussi très importantes, particulièrement si le sédiment traité doit être recyclé dans des filières 

de valorisation en aménagement paysager, réaménagement de berges, comblement de carrières, 

ou si le site de stockage doit être restauré et réaménagé ultérieurement. Malheureusement, très 

peu d’études ont été menées jusqu’à maintenant sur l’évolution de la toxicité du sédiment après 

un traitement EK. La mesure de la toxicité des sédiments in vitro ou in vivo (à l’aide d’animaux 

modèles) permet de visualiser les impacts des contaminants sur les cellules ou les organismes 

et peut ainsi nous aider à évaluer l’augmentation ou la diminution des risques écotoxicologiques 

provenant de la mise en œuvre du traitement de remédiation. Eurytemora affinis, animal modèle 
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choisi dans cette étude, représente 90% des zooplanctons au niveau de l’estuaire de la Seine et 

semble être une espèce appropriée pour étudier la toxicité des sédiments dragués avant et après 

décontamination EK.  

Cette thèse comporte quatre chapitres : 

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

décontamination »  

Dans ce chapitre, le contexte de l’étude est rappelé, ainsi que les définitions, réglementations et 

connaissances nécessaires à la compréhension de l’étude ; 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 l’électroremédiation. Les bases de l’évaluation de l’écotoxicité 

d’un sédiment, ainsi que l’animal modèle (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 (paramètres physico-chimiques), 

le choix et les teneurs mesurées des différentes familles de contaminants cibles et l’évolution 

de la contamination organique dans le temps (atténuation naturelle), qui servira de base pour 

comprendre l’intérêt de développer une méthode de remédiation des sédiments dragués. Le 

développement d’une nouvelle méthode alternative d’extraction pour l’analyse des 

contaminants organiques ciblés (MSPD) sera également présenté, pour un futur usage dans le 

cadre d’analyses nombreuses (particulièrement dans le cadre des études en gros pilote de 

décontamination EK ou sur le terrain), plus rapides et à moindre cout.  

Chapitre III. « Traitement électrocinétique des sédiments de dragage »  

Ce troisième 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 à l’échelle 

du pilote de laboratoire sont détaillés et discutés μ 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 dépôt portuaire. Par la suite, un essai en semi-pilote au 
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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 après traitement EK » 

Les résultats sur la toxicité des sédiments avant et après les différents traitements EK, évaluée 

à partir de la mortalité des copépodes Eurytemora affinis, sont présentés dans cette quatrième 

partie. Par la suite, seront réalisées et discutées les études de corrélations (ACP) entre la nature 

et la teneur des contaminants, les paramètres 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 thèse et les 

perspectives envisagées sont présentées en dernière partie. Des annexes sont ajoutées à la fin 

de ce manuscrit après la liste des références bibliographiques.  
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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 être immergés dans l’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 l’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 l’US-

EPA, les 7 PCB indicateurs et certains ET cibles (GEODE, 2013) 

Contaminants  Niveau 1 Niveau 2 

HAP (µg kg-1 de sédiment sec)   

Naphtalène 

Acénaphtène 

Acénaphtylène 

Fluorène 

Anthracène 

Phénanthrène 

Fluoranthène 

Pyrène 

Benz[a]anthracène 

Chrysène 

Benzo[b]fluoranthène 

Benzo[k]fluoranthène 

Benzo[a]pyrène 

Dibenz[a,h]anthracène 

Benzo[g,h,i]pérylène 

Indéno[1,2,3-cd]pyrène 
 

160 

15 

40 

20 

85 

240 

600 

500 

260 

380 

400 

200 

430 

60 

1700 

1700 
 

1130 

260 

340 

280 

590 

870 

2850 

1500 

930 

1590 

900 

400 

1015 

160 

5650 

5650 
 

PCB (µg kg-1 de sédiment sec)   

PCB 28 

PCB 52 

PCB 101 
PCB 118 
PCB 138 

PCB 153 

PCB 180 
∑PCB 

 

5 

5 

10 

10 

20 

20 

10 
100 

10 

10 

20 

20 

40 

40 

20 
400 

ET (mg kg-1 de sédiment sec)   

As 

Cd 

Cr 

Cu 

25 

1,2 

90 

45 

50 

2,4 

180 

90 
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Hg 

Ni 

Pb 

Zn 
 

0,4 

37 

100 

276 
 

0,8 

74 

200 

552 
 

Dépôt des sédiments à terre – Exemple de la Chambre de dépôt de Tancarville 

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

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

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

sédiments dragués, considérés comme des déchets. Dans ces critères, 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 être effectués auparavant afin de comparer les 

valeurs obtenues dans les lixiviats à ces valeurs seuils.  

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

(tests de lixiviation sur la base d’un ratio liquide-solide de 10 L kg-1)  

Composés  
Valeurs CSD pour 

déchet inerte (mg kg-1) 
Valeurs CSD pour déchet non-

dangereux (mg kg-1) 
Valeurs CSD pour déchet 

dangereux (mg kg-1) 

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 l’amendement de sols (décret n°97-1133 

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

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

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

ET (en mg kg-1 de matière 

sèche) 

Boues de STEP 

Norme NF U 44-041 

Amendement de Sols 

Ecolabel Européen 94-98*** 

As - 10 

Cd* 10 1 

Cr 1000 150 

Cu 1000 100 

Hg  10 1 

Mo  - 2 

Ni  200 50 

Pb  800 100 

Se 200 1,5 

Zn 3000 300 

Cr + Cu + Ni + Zn 4000  

Contaminants Organiques 

(en µg kg-1 de matière sèche) 

  

Somme de 7 PCB ** 800 - 

Fluoranthène 5000 - 

Benzo[b]fluoranthène 2500 - 

Benzo[a]pyrène 2000 - 

 

Dans le cas où les sédiments dragués ne peuvent pas être 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 à terre dans des chambres de dépôt 

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

hydraulique. Le matériau se dépose par gravité dans la chambre de dépôt. L’eau additionnelle 
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s’écoule de la chambre de dépôt vers un bassin de décantation disposant d’un trop plein 

(déversoir) contrôlé en turbidité, puis de ce bassin de décantation, l’eau est évacuée vers une 

rivière par des canaux ou canalisations spécialement aménagés à cet effet. 

En 2007, la chambre de dépôt du Grand Port Maritime du Havre (GPMH), avec son bassin de 

décantation, ont été construits à Tancarville (76) (près du Havre, dans l’estuaire de la Seine) 

pour stocker les sédiments dragués au niveau des écluses du canal de Tancarville (Figure I-1), 

après autorisation par la préfecture de région (Haute-Normandie). L’eau du bassin de 

décantation est évacuée vers la Seine. 

 

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

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

I.2. Contaminants présents dans les sédiments 

Les sédiments peuvent être contaminés par plusieurs éléments organiques et inorganiques et 

dans la majorité des cas, cela se fait à l’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 l'huile et des métaux ou métalloïdes. 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 contrôles imposés par les réglementations européennes, peuvent apporter dans l'eau 

des contaminants synthétisés par l’Homme (comme les PCB) ou des métaux. Le dépôt 

atmosphérique de substances comme le mercure ou les HAP est une autre source de 
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Tableau I-5. Toxicité des HAP prioritaires selon l’US-EPA (Leoz-Garziandia, 2000) 

HAP Toxicité  Cancéro-

génèse  

Mutagenèse  Rapporté dans 

Naphtalène  Modérée Non 

confirmée 

 
EPA-TSCA 

Acénaphtène  Modérée 
 

Constatée EPA-TSCA 

Acénaphtylène  Modérée 
 

Constatée EPA-TSCA 

Fluorène Faible 
 

Constatée EPA-TSCA, IARC 

Phénanthrène Modérée 
 

Constatée EPA-TSCA, IARC 

Anthracène  Modérée 
 

Constatée EPA-TSCA, IARC 

Fluoranthène  Modérée Non 

confirmée 

Constatée * EPA-TSCA, IARC 

Pyrène  Modérée Non 

confirmée 

Constatée * EPA-TSCA, IARC 

Benz[a]anthracène  Élevée Confirmée Constatée * EPA-TSCA, IARC 

Chrysène  

 
Confirmée Constatée * EPA-TSCA, IARC 

Benzo[b]fluoranthène  

 
Confirmée Constatée IARC 

Benzo[k]fluoranthène  

 
Confirmée Constatée IARC 

Benzo[a]pyrène  Élevée Confirmée Constatée * EPA-TSCA, IARC 

Indéno[1,2,3-cd]pyrène 
 

Confirmée Constatée EPA-TSCA, IARC 

Benzo[g,h,i]pérylène  

 
Non 

confirmée 

Constatée IARC 

Dibenz[a,h]anthracène Élevée Confirmée Constatée * EPA-TSCA, IARC 

(*) Mutagène pour l’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 l’eau ou les sols (Wild et Jones, 1995). Leur persistance 

augmente avec l'augmentation du poids moléculaire. Ils sont préoccupants par leur 

omniprésence dans l’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 dépôt 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 l’air. Ils sont déposés ensuite 

sur les sols lors des précipitations ou par voie sèche. Ils peuvent ensuite subir des phénomènes 

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
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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 matières 

organiques (MO) affecte également l’adsorption des ET sur les particules des sédiments. Et 

cette influence peut être 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 l’Al, Fe, Cr et Cu, sur les argiles est très fortement 

influencée par les matières 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 cœur de la MO sont aussi 

difficiles à mobiliser. 

Les différents oxydes et hydroxydes métalliques présents dans les sédiments (majoritairement 

de Fe, Al, Mn) jouent également un rôle important de sorbants pour les ET. Les carbonates 

peuvent incorporer des cations métalliques dans leur maille cristalline : dans ce cas, les ET sont 

très 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, S2-) (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 phénomène rend les métaux très difficiles à solubiliser dans l’eau et 

ainsi réduit considérablement leur mobilité. D’après Maini et al, même si une acidification 

inférieure à 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 matières organiques (Portet-Koltalo et al, 2013). Cette 

adsorption est d’autant plus forte que la matière organique est mature et qu’elle contient plus 
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de MO kérogènes, 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 manière réversible, 

à un état vitreux ou les contaminants peuvent être également incorporés à l’intérieur des 

structures cristallines, de manière quasi-irréversible (Crampon et al.,  2016). Ce phénomène 

rend les contaminants organiques beaucoup moins biodisponibles et difficiles à 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, l’adsorption des substances 

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

Contrairement aux ET, les HAP sont susceptibles d’être 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 

systèmes 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 à la 

minéralisation complète des HAP, particulièrement les HAP de faible poids moléculaire. Les 

HAP de haut poids moléculaire sont difficilement biodégradés par les bactéries, mais plutôt par 

les moisissures. 

Concernant les PCB, certaines bactéries anaérobies peuvent progressivement les déchlorer, 

remplaçant 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 à certaines bactéries aérobies qui peuvent poursuivre la biodégradation 

(Abramowicz, 1990). Seuls les PCB peu chlorés peuvent être minéralisés entièrement. 
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I-3). Le chauffage est dû à la vibration des molécules de solvant et est donc quasi-instantané. 

Des sondes de température et de pression permettent au système de contrôler automatiquement 

les conditions d’extraction dans les tubes. Le temps d’extraction est aussi facile à fixer en 

utilisant une programmation. Grâce aux tubes étanches et résistants à la chaleur, la température 

d’extraction peut être élevée, par rapport à la méthode de Soxhlet, ce qui rend la méthode MAE 

très efficace et rapide. De plus, la quantité de solvant utilisée est 10 fois moins importante 

qu’avec un système Soxhlet. En revanche, un inconvénient de cette méthode est que le solvant 

utilisé doit posséder un moment dipolaire. Il est très 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, à l’aide de 

solvants de type apolaire ou peu polaire tels l’hexane ou le dichlorométhane (en mélangeant 

toutefois avec des solvants polaires tels que l’acétone pour bien chauffer à l’aide des micro-

ondes) et à des températures de l’ordre de 130-140°C (Oukebdane et al, 2010). Cependant, 

l’extraction MAE ne permet pas d’éliminer les interférents relativement polaires extraits en 

même temps que les HAP et PCB. Ces interférents sont un handicap pour l’étape ultérieure 

d’identification et de dosage des contaminants ciblés. Bien que longue et fastidieuse, une étape 

de purification de l’échantillon doit souvent être ajoutée avant l’étape d’analyse et de dosage 

des polluants, qui consiste généralement à extraire la ou les familles de contaminants ciblés par 

gamme de polarité, à l’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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I.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 à la chaleur. En 

broyant à sec les échantillons solides à 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 I-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 μ en effet, il permet d’adsorber les composés plutôt polaires, 

indésirables pour l’analyse ultérieure des HAP et PCB (interférents polaires) (Concha-Graña et 

al, 2015). Un autre type d’additif non polaire (poudres de silice greffées par des hydrocarbures 

non polaires en C18 ou C8) peut être ajouté pour adsorber préférentiellement les HAP et PCB 

non ou peu polaires et augmenter leur désorption de la phase solide à extraire (Barker, 2007). 

L’extraction et l’élimination des impuretés (la purification) peuvent être réalisées 

simultanément pendant l’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 très modeste, elle ne nécessite pas 

d’investissement dans des appareils couteux.    

 

Figure I-4. Schéma du procédé MSPD. 
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Ensuite, les composés bien séparés sont successivement ionisés, fragmentés et détectés par un 

spectromètre de masse (MS) à impact électronique. Le MS a énormément d’avantages : il 

permet tout d’abord d’identifier les composés (ou d’obtenir des pistes d’identification) grâce à 

leur spectre de masse, caractéristique du composé. Cela est réalisé en mode « SCAN », c’est-à-

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 à la concentration des 

composés. Cela est réalisé en mode « SIM », c’est-à-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 à plasma et à couplage inductif (ICP-AES) est une 

technique analytique utilisée pour la détection de métaux à l'état de traces. C'est un type de 

spectroscopie d'émission qui utilise le plasma d’argon (Ar) à couplage inductif à une 

température allant de 6000 à 10000 K. Ces températures extrêmes permettent de produire des 

atomes et des ions excités qui émettent un rayonnement électromagnétique à des longueurs 

d'onde caractéristiques d'un élément particulier. L'intensité de cette émission est proportionnelle 

à la concentration de l'élément dans l'échantillon, ce qui permet de les quantifier. L’ICP-AES a 

une sensibilité élevée qui peut détecter les éléments à des concentrations de l’ordre de 0,1 µg 

L-1.  

 

I.4. Technologies de remédiation  

Afin de traiter les sédiments ou les sols contaminés, plusieurs technologies ont été développées 

qui peuvent être 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 

être combinées pour améliorer la performance de la remédiation (Ramírez et al, 2015). De plus, 

la faible perméabilité, la multi-contamination rendent les sédiments difficiles à 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 à différentes échelles, de l’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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microorganismes présents naturellement dans les sols ou sédiments utilisent les contaminants 

organiques comme source de carbone et peuvent aller jusqu’à leur minéralisation complète. 

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 très longs, applicables in-situ. Dans le cas des contaminants organiques les plus 

récalcitrants (HAP lourds, PCB très 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 très peu sur des sédiments. Pour 

les contaminants inorganiques tels que les métaux lourds, non dégradables, ils peuvent subir 

des transformations par l’action de certains microoganismes (changement de spéciation 

chimique et minéralogique) et peuvent être 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 être 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 être appliquée in situ sur de grandes 

surfaces, le coût 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 à démontrer pour des sédiments de dragage contenant peu 

de matière organique mature, peu perméables (ce qui n’est guère favorable au développement 

racinaire) et contenant peu de nutriments pour les plantes. 
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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 électrocinétique, la remédiation EK améliorée par 

une oxydation Fenton et la remédiation EK couplée avec une barrière perméable réactive à la 

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

Par contre, il reste encore plusieurs difficultés à franchir pour améliorer le procédé EK : les 

métaux tendent à précipiter lorsque le sédiment devient alcalin à proximité de la cathode et il 

faut alors contrôler le pH, ce qui reste difficile dans le cas des sédiments très carbonatés ; les 

sédiments sont multi-contaminés et il faut trouver les bons mélanges d’additifs pour à 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 être 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 Cl2, 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 être 

améliorée pour les sédiments vieillis, pour lesquels les polluants métalliques ont subi des 

transformations (formes sulfurées) et deviennent très peu mobilisables, et pour lesquels les HAP 

et PCB ont peu à peu diffusé vers des sites de sorption de la matière organique peu accessibles 

et de manière quasiment irréversible.  

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

En appliquant un potentiel électrique à un sol ou un sédiment humide, les contaminants 

inorganiques (et accessoirement organiques) peuvent migrer dans l’eau interstitielle grâce à 

plusieurs mécanismes tels que l’électromigration et l’électro-osmose qui sont les deux 

principaux processus de transport pour les ions métalliques et les contaminants organiques 

neutres, respectivement. Cependant ces effets peuvent être freinés notamment par le phénomène 

de l’électrolyse de l’eau et des réactions chimiques d’oxydo-réduction au niveau des électrodes.  
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moins mobiles que ceux présents dans la couche diffuse de Gouy-Chapman à 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 à la couche de Stern), les cations majoritaires migrent vers la cathode lors de 

l’application d’un champ électrique. Les molécules d’eau (polaires) sont alors entraînées par le 

mouvement des charges nettes (frottement visqueux) vers la cathode aussi, ce qui provoque un 

flux d’eau appelé flux électroosmotique. Les contaminants neutres dissous dans l’eau sont donc 

aussi transportés dans le même sens que le flux électroosmotique (Acar et Alshawabkeh, 1993). 

 

Figure I-6. Modèle de la double couche électrique : la particule au centre possède une 

surface négativement chargée (Nassar, 2012). 

D’après Page et Page (2002), le flux électroosmotique (FEO) (qeo) est déterminé par le potentiel 

zêta (ζ), la viscosité (η) des solutions dans les pores et le champ électrique (E), selon l’équation 

suivante :  

௘௢ݍ  = ߟߞ0ߝߝ ݊௘��� (I.7) 

où ߝ est la permittivité relative ; 0ߝ est la permittivité d’un milieu de référence (le vide) ; ne est 

la porosité efficace ; τ 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 zêta (ζ) (Kaya et Yukselen, 2005a).  

I.5.2.2.2. Potentiel zêta 

Le potentiel zêta est la différence de potentiel entre le milieu de dispersion (couche de Gouy-

Chapman) et la couche stationnaire de fluide attachée à la particule dispersée (couche de Stern) 

(Figure I.6). Le potentiel zêta joue un rôle important au sein de la grandeur et la direction de 

l’écoulement électroosmotique et va donc influencer l’efficacité du traitement électrocinétique 

des sédiments.  

Le potentiel ζ des sédiments maritimes de dragage a une valeur négative en raison des charges 

négatives de la surface des particules. Ce paramètre physico-chimique du sédiment provenant 

du gisement de Tancarville a été mesuré au laboratoire (Zêta CAD) et la valeur trouvée est de 

-54 ± 2 mV (à pH 6,9). Dans ce cas, le flux électroosmotique va de l’anode vers la cathode. En 

général, le potentiel zêta augmente (en valeur absolue) avec l’augmentation de pH et conduit à 

une augmentation de la vitesse du FEO. Plus grande est la valeur absolue du potentiel zêta, plus 

intense est le flux électroosmotique. Si le potentiel zêta devient positif (dans le cas où la surface 

des particules de sédiment serait chargée positivement, à pH très acide), le flux 

électroosmotique change de direction (de la cathode à l’anode) (Song et al, 2016). Pendant le 

traitement électrocinétique, le pH des sédiments diminue à l’anode et augmente à la cathode, 

ce qui provoque une diminution du potentiel ζ (en valeur absolue) à proximité de l’anode (qui 

peut même devenir nul), et qui augmente (en valeur absolue) à côté 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 I.7).  
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Figure I-7. Variation du potentiel zêta d’un capillaire de silice en fonction du pH.  

D’autre part, le potentiel ζ est un bon indicateur de l’épaisseur de la double couche électrique : 

quand la valeur absolue du potentiel ζ augmente, l’épaisseur augmente (Asadi et al, 2013). 

Outre le pH, les autres paramètres 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 ζ (Kaya et Yukselen, 2005b; Asadi et al, 2013).  

I.5.2.2.3. Perméabilité électroosmotique 

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

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

݋݁ݍ  =  −�݁ � �  (I-8) 
 

Où ke (m2 V-1 s-1) 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 : 

                                                            �௘ =  (I-9)                                       ߟ/݊ߞߝ 

Où n est la porosité de la matrice.  
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Au-dessus d’une certaine concentration du surfactant, les monomères de surfactant peuvent 

former des micelles (Figure I.11 b)). Cette concentration est appelée ‘concentration micellaire 

critique’ (CMC) et peut être influencée par plusieurs facteurs tels que la valeur du pH, la 

température et la force ionique du milieu (Mulligan, 2005). En présence de particules solides, 

la concentration pour laquelle se forment les micelles en milieu liquide peut être très 

sensiblement augmentée, car une partie des surfactants est susceptible d’être adsorbée à la 

surface des particules, selon leur affinité avec le solide. 

Les surfactants peuvent améliorer l’abattement par électroremédiation des contaminants 

organiques neutres en augmentant leur désorption, leur solubilisation dans l’eau interstitielle et 

donc leur mobilité, mais aussi l’abattement des métaux lourds dans les sédiments ou sols 

contaminés (Mulligan et al, 2001b ; Yuan et Weng, 2006 ; Cao et al, 2013 ; Ammami et al, 

2015). Dans le cas des micelles anioniques, le contre-ion peut en effet être un cation métallique 

qui pourra être transporté par l’électromigration de la micelle. Certains auteurs ont découvert 

que certains biosurfactants (tels que la saponine) pouvaient également se complexer avec des 

éléments traces métalliques par les groupes carboxyles externes de la micelle (Tandy et al, 2004 ; 

Song et al, 2008), ce qui favorise la désorption des éléments Cu et Pb à partir des particules de 

sol, en présence de l’agent chélatant (EDDS) et grâce à un effet de synergie (Cao et al, 2013). 

Les surfactants peuvent également favoriser la solubilisation d’une partie de la matière 

organique et donc sa déstructuration, libérant ainsi des cations métalliques piégés. 

Certains solvants organiques (tels que la n-butylamine, le tétrahydrofurane ou l’acétone) sont 

aussi utilisés comme des agents d’amélioration en électroremédiation afin d’augmenter la 

solubilité des contaminants organiques. D’après Li et al (2000), la présence de n-butylamine 

augmente significativement la désorption et le transport électrocinétique du phénanthrène par 

rapport à l’utilisation du tétrahydrofurane, de l’acétone ou simplement de l’eau.  

I.5.3.2.3. Les agents réducteurs et oxydants 

Des agents réducteurs ou oxydants ajoutés dans le sédiment pendant la remédiation 

électrocinétique peuvent modifier l’état d’oxydation des contaminants, ce qui peut augmenter 

leur solubilité, ou les décomposer en des sous-produits plus solubles. Cette technique peut être 

utilisée pour éliminer les contaminants inorganiques, organiques et mixtes.  

Les agents oxydants peuvent inclure de l'air ou de l'oxygène pur, ou bien des oxydants 

chimiques tels que le peroxyde d'hydrogène H2O2, le permanganate de potassium KMnO4, 
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plus difficiles à remédier et avant de les traiter, une étape de prétraitement est parfois 

recommandée pour améliorer les abattements des contaminants (Ryu et al, 2011). Par contre, 

le prétraitement n’est pas pratique pour la remédiation sur le terrain (grande échelle).  

Le Tableau I.6 montre quelques résultats significatifs tirés de la littérature sur des traitements 

électrocinétiques améliorés mis en œuvre en vue d’abattre la contamination en éléments traces 

métalliques et/ou en HAP, ou bien en PCB. Ce tableau n’est pas exhaustif mais montre la grande 

diversité des additifs employés dans l’électrolyte, de la tension (ou de la densité de courant) 

imposée, en mode continu ou intermittent (pour des économies d’énergie), de la durée du 

traitement, etc… Les facteurs pouvant influer sur les rendements d’abattement sont donc très 

nombreux, et de nombreuses recherches doivent encore être effectuées pour trouver les 

meilleures conditions de traitement et comprendre les effets de synergie, surtout si l’on veut 

éliminer simultanément plusieurs familles de contaminants (organiques et inorganiques). 

Cependant, il faut être conscient que si l’on parvient à de relativement bons résultats à l’échelle 

d’un pilote de laboratoire, même sur des sédiments naturels, il n’est pas assuré que cela soit le 

cas à plus grande échelle (semi-pilote), et encore moins pour des essais sur le terrain. 

Enfin, comme on le voit dans ce Tableau I.6, peu d’auteurs considèrent l’éventuelle toxicité des 

additifs d’amélioration introduits dans les électrolytes pour décontaminer le sol ou le sédiment. 

En effet, très peu de biosurfactants sont employés en regard des surfactants synthétiques et on 

retrouve beaucoup d’essais en présence de chélatants toxiques tels l’EDTA, ou d’acides ou 

d’oxydants forts, qui auront très probablement des effets non négligeables sur le sédiment traité, 

peut-être plus que les contaminants éliminés eux-mêmes.  
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Tableau I-6. Récapitulatif d’études marquantes d’électroremédiation, effectuées à différentes échelles, pour éliminer les métaux traces, les 

HAP ou les PCB. 

Auteurs  Echelle  Méthode Contaminant

s 

Dopage Matrices Additifs  Tension électrique 

(V cm-1) ou densité 

de courant, et mode 

(continu vs 

périodique) 

Durée   Résultats d’abattements 

(Colacicco et 

al, 2010) 

Pilote de 

laboratoire 

EK ET et HAP Non Sédiments 

dragués 

EDTA, Tween 

80 

1~2 V cm-1 23-30 

jours 

HAP ~18% ; As : 84% ; Cr : 62% ; Cu et 

Ni : ~40% ; Zn, Pb et Cd : ~30%  

(Song et al, 

2015) 

Pilote de 

laboratoire 

EK ET Non Sédiments 

dragués 

EDTA, EDDS, 

CA 

1 V cm-1 21 

jours 

Ni : 52,8% ; Pb : 60,1% ; Zn : 34,9% ; 

Cu : 52% ; As : 31% ; Cd et Cr : 40% 

(Pazos et al, 

2013) 

Pilote de 

laboratoire 

EK-Fenton ET et HPT 

(hydrocarbur

es pétroliers 

totaux) 

Non Sédiments 

dragués 

EDTA, Tween 

80 

3 V cm-1 30 

jours 

TPH : 90% ; Zn : 57,3% ; Pb : 59,8% ; 

Cu : 59,4% ; Hg : 54,5% 

(Ammami et 

al, 2015) 

Pilote de 

laboratoire 

EK ET et HAP Oui Sédiments 

modèles dopés  

CA + Tween 

20 

1 V cm-1 10 

jours 

Cu : 49% ; Cd : 88% ; Cr : 10,3% ; Pb : 

28,5% ; Zn : 90,8% ; HAP : ~55%   

(Xu et al, 

2010) 

Pilote de 

laboratoire 

Biostimulation-EK 

avec inversion de 

polarité 

Phénanthrèn

e (PHE) 

Oui  Sol argileux 

dopé 

Nutriments (N, 

P, K)  

1 V cm-1 20 

jours 

PHE : 80% 

(Maturi et 

Reddy, 2008) 

Pilote de 

laboratoire 

EK  PHE, Ni Oui Kaolin dopé Butylamine, 

NaOH 

2 V cm-1 périodique 

(5 j on, 2 j off) 

37 

jours 

Ni précipités ; PHE : 7% 

(Iglesias et al. 

2014) 

Pilote de 

laboratoire 

EK-Fenton PHE Non Sédiments 

dragués 

Saponine + 

Tween 80 

0,83 V cm-1 1 jour PHE : 92% 
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(Ammami et 

al. 2015) 

Pilote de 

laboratoire 

EK ET et HAP Non Sédiments 

dragués 

CA+Tween 

20/rhamnolipi

de 

1 V cm-1 continu ou 

périodique 

24 

jours 

CA+Tween 20 : 54,9% pour HAP, 53% 
pour Zn ; 
CA+Rham: 24,7% pour HAP, 33% pour 

Cd 

(Gomes et al, 

2014) 

Pilote de 

laboratoire 

Electrodialyse PCB Non Sol  Saponine / 

nanoparticules 

Fe0 (nZVI)  

1 V cm-1 5 jours PCB : 38% avec saponine ; 76% avec 

saponine + nZVI 

(Fan et al, 

2014) 

Pilote de 

laboratoire 

EK PCB Non Sol Igepal CA-720 

et persulfate 

1 V cm-1 15 

jours 

PCB : 38% 

(Iannelli et al, 

2015) 

Semi-pilote EK ET Non Sédiments 

dragués 

HNO3 et 

H2SO4 

40 A m-2 43-63 

jours 

Cr : 20,7% ; Ni : 28% ; Pb : 22,3 ; Cu : 

17,5% ; Zn : 10%  

(Zhou et al, 

2006) 

Semi-pilote  EK Cu  Oui  Sol rouge dopé Acide lactique 0,67 V cm-1 140 

jours 

Cu : 70% 

(Q. Y. Wang, 

Zhou, Cang, 

Li, & Wang, 

2009) 

Terrain EK Cu Oui Sol rouge dopé - 0,67 V cm-1 140 

jours 

Cu : 62% ; fraction échangeable réduite et 

fraction immobile augmente (surtout la 

fraction résiduelle) à la cathode  

(T. Li et al., 

2009) 

Terrain EK Hexachlorob

enzene 

(HCB) et Zn 

Non  Sédiments 

dragués 

Hydroxy- 

propyl- β -

cyclodextrin 

(HPCD) 

0,4 V cm-1 ; puis 0,2  

V cm-1 

100 

jours  

HCB : 12% 
Zn : négligeable 
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composent l'écosystème. Les méthodes d’évaluation écotoxicologique peuvent être de deux 

ordres : in vitro et in vivo. L’évaluation in vivo présente l’avantage d’évaluer les effets d’un 

stress à l’échelle de l’organisme entier (e.g. poissons, crustacés) et non uniquement d’une partie 

(organe, tissu, cellule ou macromolécule du vivant) (Boudet, 2016). 

Toxicité aiguë 

La toxicité aiguë est définie comme l’effet toxique induit par l’administration d’une dose unique 

et massive (ou pendant une période courte, généralement 24 h) d’un produit toxique. Les deux 

paramètres très souvent utilisés pour évaluer la toxicité aiguë sont la concentration létale 50 

(CL50) qui représente la concentration induisant la mort de 50% des organismes testés et la 

concentration efficace 50 (CE50) qui représente la concentration qui provoque des effets 

toxiques chez 50 % des organismes testés.  

Les copépodes sont très largement utilisés dans les essais de toxicité in vivo car ils sont sensibles 

aux xénobiotiques (Bengtsson et Tarkpea, 1995 ; Raisuddin et al, 2007). Ils sont utilisés pour 

tester la toxicité de différentes matrices et notamment des sédiments (Perez-Landa et Simpson, 

2011 ; Lesueur et al, 2013; 2015).  

Toxicité chronique 

La toxicité chronique désigne un effet nocif sur un organisme résultant généralement de doses 

plus faibles mais répétées d’une substance au cours d’une période relativement longue de 

quelques jours à quelques années. Différente de la toxicité aiguë, la toxicité chronique ne se 

propose pas de déterminer seulement un seuil de mortalité mais plutôt des effets divers sur les 

grandes fonctions biologiques e.g. reproduction, développement, énergie, systèmes de défense. 

Avec un cycle de vie court (< 1 mois, de la reproduction jusqu’au stade adulte) et la possibilité 

de les élever en laboratoire, les copépodes sont considérés comme de bons modèles pour évaluer 

la toxicité chronique (Lesueur et al, 2013; 2015 ; Kwok et al, 2015).  
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Figure I-13. Répartition géographique d’E. affinis présente à travers l’hémisphère Nord 

(Devreker et Souissi, 2012). 

I.6.4.1.2. Ecologie d’E. affinis en estuaire de Seine 

Les études menées par Mouny et al. (1998) concernant la répartition d’E. affinis en estuaire de 

la Seine ont démontré l’importance de cette espèce au sein de l’écosystème estuarien. La 

répartition de la population d’E. affinis dépend majoritairement de l’hydrodynamisme car la 

salinité de l’eau varie en fonction de la marée (Schmitt et al, 2011). Généralement, les 

copépodes E. affinis vivent majoritairement dans le milieu oligo-mésohalin (salinité de 0,5 à 

18). Les stades larvaires se trouvent plutôt dans la zone oligohaline (salinité < 5) alors que les 

adultes sont répartis plus largement dans la zone de salinité inférieure à 20 (Devreker et al, 

2008). La température joue également un rôle important dans la répartition de la population d’E. 

affinis. L’augmentation de la population a lieu entre la fin de l’hiver et le début du printemps et 

la densité maximale d’E. affinis se trouve pendant le printemps lorsque la température est entre 

10 et 15 °C (Mouny et al, 1998). De plus, une température élevée (> 20°C) perturbe le 

développement de l’embryon au stade nauplius qui provoque alors une baisse du taux de survie 

(Mouny et al, 1998 ; Devreker et al, 2009).  

E. affinis est un consommateur primaire qui participe au contrôle de la population de 

phytoplancton (algues) et de bactéries (Devreker et Souissi, 2012). Il constitue également une 

proie pour des espèces de niveaux trophiques supérieurs, particulièrement des larves et 
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juvéniles de poisson tel que le bar. Des modifications temporaires de la distribution ou de la 

structure de la population des copépodes liées au régime de marée, à des modifications de la 

température ou de la salinité (crues, inondations, précipitations) peuvent entrainer une 

perturbation de l’ensemble du réseau trophique. 

I.6.4.1.3. Cycle de vie 

E. affinis a un cycle de vie de 18 à 20 jours selon les conditions environnementales (température, 

salinité, luminosité, oxygénation) et possède une reproduction sexuée tout au long de l’année 

(Devreker et al, 2009). Après la fécondation, les femelles développent deux sacs ovigères qui 

contiennent les œufs. L’éclosion a lieu à l’issue de la phase de développement embryonnaire. 

La phase larvaire compte 6 stades naupliens (N1 à N6) et 5 stades copépodites (C1 à C6) (Figure 

I-14).  Le dimorphisme sexuel apparaît dès le stade C5. Il est caractérisé par la présence, chez 

le mâle, d’une antenne géniculée (Katona, 1973).  

 

Figure I-14. Développement larvaire d’E. affinis. Adapté de Katona et al, (1971) par 

Souissi. 
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Utilisation des copépodes comme espèce modèle en écotoxicologie  

I.6.4.1.4. Les normes des tests copépodes 

En 1999, l'Organisation internationale de normalisation (ISO) a publié un protocole pour 

l’évaluation de la toxicité aigüe chez les copépodes marins adultes (ISO 14669 : 1999)3. Ce 

protocole décrit la méthode d'essai pour trois espèces : Tisbe battagliai, Nitokra spinipes et 

Acartia tonsa  (Amiard-Triquet et al, 2015). Récemment, une seconde norme, ISO 16778:20154, 

a été publiée définissant les modalités d’évaluation de la toxicité aigüe chez les stades larvaires 

du copépode estuarien Acartia  tonsa .   

I.6.4.1.5. Effets toxiques des HAP, PCB et métaux chez les copépodes 

De nombreuses études ont montré que les HAP et les sédiments contaminés par les HAP ont 

des effets nocifs sur la physiologie des invertébrés, y compris sur l'absorption de l’oxygène, la 

reproduction et les taux d'alimentation chez les copépodes (Lotufo, 1997; 1998). Les HAP sont 

considérés comme les composants les plus fortement toxiques du pétrole brut, exerçant leur 

toxicité en interférant avec la fluidité membranaire des arthropodes (Almeda et al, 2013). Il a 

été rapporté que les HAP pouvaient interagir avec le système hormonal des arthropodes et 

notamment avec la voie des ecdystéroïdes et peuvent ainsi être considérés comme des 

perturbateurs endocriniens (Oberdörster et Cheek, 2001). Des études ont démontré que 

l'exposition aux HAP avait des effets délétères sur la croissance des crustacés en affectant le 

processus de mue (Oberdörster et al, 2000). Par contre, plusieurs études ont rapporté que le 

benzo[a]pyrène (B(a)P) n'était pas le HAP le plus létal pour les crustacés (Wirth et al, 1998 ; 

Forget-Leray et al, 2005 ; Bang et al,  2009). En accord, Lesueur et al. (2013) ont montré que 

du sédiment dopé au B(a)P n'avait pas d’effet significatif sur la survie des nauplii d’E. affinis 

après six jours d'exposition, mais était responsable d’une diminution de leur croissance de 60%, 

tout comme l’ensemble des sédiments dopés aux HAP testés. Un effet létal avait tout de même 

été observé pour le phénanthrène. L’ensemble des contaminants testés avait induit une 

augmentation dose-dépendante des effets toxiques (Lesueur et al, 2013). De plus, il a été montré 

qu’après l'exposition à des élutriats de sédiments naturels contaminés, la survie des nauplii d’E. 

affinis était systématiquement altérée, démontrant que les HAP et les PCB pouvaient fortement 

influer sur la santé des organismes, notamment en réduisant leur survie et leur croissance 

                                                 
3  ISO14669:1999, Water quality - Determination of Acute Lethal Toxicity to Marine Copepods (Copepod, 
Crustacea) Reviewed in 2010. Geneva, Switzerland. 
4 ISO 16778:2015 Water quality - Calanoid copepod early-life stage test with Acartia tonsa 

https://www.iso.org/contents/data/standard/05/76/57698.html?browse=tc
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(Lesueur et al, 2015). Le Tableau I-7 récapitule les principales valeurs de CL50 de HAP sur les 

invertébrés.  

La toxicité des PCB sur les copépodes a également fait l’objet de différentes études. Dipinto et 

al. (1993) ont notamment montré chez Microarthridion littorale que l’Aroclor 1254 adsorbé au 

sédiment, diminuait le nombre de nauplii même à une très faible concentration (4000 µg kg-1). 

Guo et al. (2012) ont rapporté que la CL5096h du PCB 126 était de 2,83 mg L-1 pour Tigriopus 

japonicus, alors que la croissance pouvait être affectée dès 0,1 µg L-1 de PCB 126. Comme les 

HAP, les PCB possèdent aussi un effet toxique dépendant de la dose (Lesueur et al, 2013).  

Par ailleurs, les effets toxiques de plusieurs métaux ont été bien étudiés. Les métaux comme 

Ag, Cd, Hg, Mn affectent la production des œufs des copépodes calanoïdes en se liant aux 

enzymes impliquées dans la vitellogénèse (Hook et Fisher, 2002). En général, les métaux tels 

que Pb et Hg ayant le plus d'affinité pour le soufre présentent la plus grande toxicité pour les 

animaux aquatiques et le phytoplancton marin (Hook et Fisher, 2002). D’après les études de 

Forget et al. (1998) portant sur un copépode marin (Tigriopus brevicornis), les valeurs de 

CL5096h pour les femelles ovigères étaient de 47,9 µg L-1 pour Cd et 27,5 µg L-1 pour As. Hack 

et al. (2008) ont déterminé la valeur de CL50 du Zn pour les nauplii de Robertsonia propinqua, 

qui était de 690 µg L-1, et 1100 µg L-1 pour les adultes. Plusieurs espèces telles que Acartia 

tonsa , Acartia clause et Tisbe holothuriae étaient sensibles au Cu, avec des valeurs de CL5096h 

pour les adultes allant de 10 à 105 ȝg L-1 (  Moraitou-Apostolopoulou, 1978; Sosnowski et 

Gentile, 1978). Les valeurs CL5048h et CL5096h de Cu pour E. affinis sont de 83,0 et 69,4 µg L-

1 respectivement (Hall et al, 1997). Moraïtou-Apostolopoulou et Verriopoulos (1982) ont aussi 

montré que la valeur CL5048h du Cr pour Acartia clausi variait en fonction de la température : 

une augmentation de la température a entrainé une sensibilité accrue des copépodes au Cr; de 

plus, le Cr(VI) s’est avéré plus toxique que le Cr(III). La toxicité du Pb a également été étudiée 

par Hagopian-Schlekat et al. (2001) qui ont déterminé une valeur de CL5096h pour Amphiascus 

tenuiremis de de 2465,7 µg L-1. Dans le sédiment, la toxicité des métaux a généralement été 

étudiée en mélange. Hagopian-Schlekat et al. (2001) ont ainsi rapporté que des métaux en 

mélange tels que Cu, Pb, Ni et Zn dans le sédiment avaient des effets synergiques sur la survie 

d’Amphiascus tenuiremis.  
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Tableau I-7. CL50 relevées dans la littérature chez différents organismes aquatiques lors 

d’exposition aux HAP (a : 24 h, b : 48 h, c : 72 h, d : 96 h) (Lesueur, 2016). 

 

 

I.6.4.1.6. Bioaccumulation des contaminants organiques et des métaux chez E. affinis 

Les HAP et PCB peuvent s’accumuler dans les copépodes via l’ingestion de gouttes d’huile 

dispersées, de particules ou d’algues contaminées (Tapie, 2006) et affecter leur développement, 

leur survie et leur reproduction (Bellas et Thor, 2007). Les concentrations en PCB et HAP 

mesurées chez le copépode E. affinis en estuaire de Seine sont bien supérieures aux teneurs 

habituellement mentionnées pour ces contaminants chez les espèces du microzooplancton. 

D’après les études de Cailleaud et al. (2007), les copépodes pourraient atteindre un facteur 

d'accumulation très élevé : 91000 pour les PCB et 17000 pour les HAP. Concernant E. affinis, 

les PCB et les HAP bioaccumulés varient entre 383 et 1785 µg kg-1 et 165 - 3866 µg kg-1, 

respectivement. Les PCB 101, 153, 138 et les benzo[b,j,k]fluoranthène étaient, respectivement, 

les principaux composés détectés dans E. affinis (Cailleaud et al, 2007). 
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Les métaux tels que Ag, Hg, Zn, Cd, Cu, Co sont aussi accumulés chez les copépodes (Wang 

et Fisher, 1998 ; Fisher et al, 2000 ; Kahle et Zauke, 2002). Dans les conditions typiquement 

rencontrées par les copépodes dans leur environnement, plus de 50% du Zn et plus de 98% du 

Se sont accumulés après ingestion de nourriture contaminée. Pour Ag, Cd et Co, plus de 50% 

s'accumule à partir de la phase dissoute (Wang et Fisher, 1998). La constante de vitesse 

d'absorption des métaux de la phase dissoute était la plus élevée pour l'Ag, suivie de Zn> Cd> 

Co> Se (Wang et Fisher, 1998). Après 4 h d’alimentation avec du phytoplancton contaminé par 

les métaux Ag, Cd, Hg, Mn, les concentrations de métaux dans les copépodes étaient de 2 à 9 

fois plus élevées que les concentrations de base. Par contre, la concentration de Zn n’a augmenté 

que de 5%, ce qui suggère que les copépodes étaient capables de s'adapter à l'augmentation du 

Zn par séquestration de ce métal (Hook et Fisher, 2002).  

 

I.7.  Conclusions partielles  

Afin de maintenir la navigation dans les ports et les canaux et d’éviter les inondations, les 

sédiments accumulés au fond des cours d’eau (sédiments portuaires ou fluviaux) doivent être 

dragués régulièrement. A cause des activités anthropiques (industrielles, agricoles et urbaines), 

ces sédiments sont souvent contaminés par des polluants organiques persistants (tels que les 

HAP et PCB) et des éléments-traces inorganiques (tels que Cu, Cr, Cd, Pb et Zn) qui enlèvent 

aux sédiments leur qualité de sol inerte. Parmi les nombreuses méthodes de remédiation des 

sédiments contaminés, l’électro-remédiation EK suscite un intérêt grandissant grâce à sa 

capacité de décontaminer et déshydrater simultanément des matériaux sédimentaires peu 

perméables, grâce à sa facilité d’installation in situ, sa consommation d’énergie faible, la 

relative rapidité de traitement et la faible altération du matériau traité. Cependant, le choix des 

additifs dans les solutions d’électrolytes est un élément essentiel de l’efficacité du processus 

électrocinétiqueμ ces additifs doivent être capables d’améliorer la décontamination à la fois de 

polluants inorganiques comme les ET mais également de diverses familles de polluants 

organiques, tels les HAP et PCB, tout en respectant les exigences environnementales ; parmi 

ces exigences, un faible impact écotoxicologique du traitement EK peut être recherché dans le 

cadre d’une valorisation ultérieure des matériaux traités dans des filières de réaménagement 

paysager ou de restauration des sites de dépôt de sédiments dragués.   
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Des méthodes d’analyse des contaminants plus pratiques et efficaces sont également 

recherchées pour évaluer rapidement et de manière fréquente l’évolution du processus de 

décontamination, surtout dans le cas d’applications à l’échelle du terrain. La méthode 

d’extraction simultanée des contaminants organiques (HAP et PCB) par dispersion de la matrice 

sur phase solide (MSPD), alliée à l’analyse en GC-MS, peut correspondre aux demandes d’une 

analyse plus rapide, plus efficace et beaucoup moins couteuse que l’extraction MAE suivie de 

l’analyse GC-MS.  

Enfin, une évaluation de la toxicité des sédiments après la remédiation pourrait aider à prévoir 

les impacts du traitement sur l’écosystème et à estimer les risques aigus ou chroniques des 

sédiments vis-à-vis des espèces aquatiques. Un modèle animal – le copépode calanoide 

Eurytemora affinis qui représente plus de 90 % du zooplancton de l’estuaire de la Seine –  a 

ainsi été envisagé comme outil de bio-évaluation pour les analyses toxicologiques de sédiments 

dragués avant et après traitement EK.  
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Chapitre II. Caractérisation des sédiments et 

analyse des contaminants cibles 
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de 76% de limons, 20% de sable et 4% d’argile, ce qui permet de les classer comme des limons 

silteux et quasiment identiques à ceux utilisés par Song (2016) et qui proviennent d’un point de 

stockage.  

Tableau II-1. Classification des sols selon la norme  NF EN ISO 14688-2 (Liang, 2012) 

 

 

 

Figure II-2. Distribution granulométrique du sédiment de Tancarville.  
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Composition minéralogique des sédiments 

II.1.2.1.2. Fraction minérale 

Les sédiments de la zone de Tancarville contiennent une forte proportion de silice SiO2 (41%) 

et de carbonates CaCO3 (37%) selon le Tableau II-2. Le troisième grand composant est l’argile 

(18%).    

Tableau II-2. Principaux composants des sédiments de l’estuaire de la Seine en juin 1λλ7 

(Lesourd, 2000) 

 

Les silices ou les silicates (SiO4
2-) sont des cristaux très stables et insolubles. En présence d’eau, 

les silicates libèrent des cations superficiels, ce qui provoque une surface de particules de 

sédiment chargée négativement.  

Les minéraux carbonatés présents dans les sédiments sont pour la plupart des calcites (CaCO3), 

mais éventuellement de la magnésite (MgCO3), de la dolomite (CaCO3.MgCO3), du carbonate 

de sodium (Na2CO3) et de la sidérite (FeCO3) (Hlavackova, 2005). Dans les sédiments de 

l’estuaire de la Seine, la forte proportion de carbonates joue un rôle primordial sur le pH du 

sédiment. Une teneur élevée en carbonate rend le sédiment alcalin et lui confère une propriété 

de tampon (Ammami, 2013 ; Song, 2016). De plus, les carbonates favorisent l’ensemble des 

modes de fixation des cations métalliques. En présence d’une forte proportion de carbonates, le 

principal mécanisme de fixation des métaux dans le sédiment n’est pas une adsorption de 

surface, mais l’incorporation des cations métalliques dans la maille cristalline des carbonates, 

dit mécanisme de co-précipitation (Bourg, 1988 ; Sposito, 1989). 

Dans la fraction minérale, il existe aussi des oxydes métalliques (MxOy), des hydroxydes 

(M(OH)x) et oxyhydroxydes (MxOy(OH)z), les métaux (M) étant principalement le fer, 
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l’aluminium, le manganèse (typiquement oxydes de Fe-Mn) (Souhila, 2005), mais on trouve 

aussi d’autres éléments métalliques.  

Enfin, différentes sortes d’argiles, résultant de l'érosion des bassins hydrographiques de la Seine 

et ses affluents, forment la fraction fine des sédiments, dont les proportions sont indiquées sur 

la Figure II-3. Dans la zone de Tancarville, les argiles les plus représentées sont des illites et 

des smectites. 

 

 

Figure II-3. Distribution relative de la minéralogie des argiles dans les sédiments de Rouen 

au Parfond (Lesourd, 2000).  

II.1.2.1.3. Fraction organique 

La matière organique (MO) déposée dans un environnement aquatique est souvent constituée 

d’un mélange complexe de biomacromolécules naturelles (tels que les lipides, les 

polysaccharides, les protéines, les particules de lignine, les polynucléotides) et de substances 

organiques dégradées chimiquement ou biochimiquement provenant des macromolécules, 

telles que les substances humiques : les acides humiques, les humines et les acides fulviques 

(Ouertani et al, 2006). Les biomacromolécules constituent un état amorphe peu mature de la 
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MO, qui contient encore un rapport important O/C. Les substances humiques constituent un 

état plus mature de la MO, jusqu’à l’obtention de kérogènes semi-cristallins dont le rapport O/C 

est faible. Ces substances organiques proviennent en majorité de débris (décomposition) des 

êtres vivants (animaux et végétaux) ou des composés synthétisés par les microorganismes et les 

algues (Meyers et Ishiwatari, 1993). Cependant, une part faible mais non négligeable peut 

provenir du dépôt de matières carbonées très cristallines, issues d’activités anthropiques liées à 

la combustion, telles des suies, du noir de carbone… Une grande proportion (10% à 60%) des 

MO sont associées à la surface minérale des sédiments (complexe argilo-humique) où elles 

continuent leur transformation par des processus chimiques et biologiques (biodégradation). 

D’après Schneider (2001), la proportion et la composition chimique des matières organiques 

varient beaucoup entre les sédiments.  

Les MO présentes dans les sédiments possèdent une forte affinité avec les molécules organiques 

(Song, 2016). Plus précisément, dans le cas des acides humiques, constitués de nombreux cycles 

aromatiques reliés par des chaînes aliphatiques combinées avec des groupes fonctionnels (tels 

que carboxyles, carbonyles, hydroxyles, etc.), ils donnent aux particules de sédiment une grande 

surface spécifique et de nombreux sites spécifiques qui facilitent la fixation réversible ou peu 

réversible des molécules organiques, des colloïdes ou des particules inorganiques, mais aussi 

des ions organiques ou inorganiques (Lofts et al, 2002 ; Ghabbour et al, 2006). Les particules 

de type suies provoquent, quant à elles, une fixation forte et quasi-irréversible des contaminants 

organiques lipophiles. 

Tableau II-3. Classification des sols selon la teneur en matière organique (exprimée en ‰). 

 

La teneur en MO du sédiment de Tancarville a été mesurée selon la norme de détermination par 

perte au feu de la matière sèche (BS EN 12879-2000)7. Après un essai en triplicats, la teneur en 

                                                 
7  BS EN 12879-2000 : Caracterisation des boues. Determination de la perte au feu de la matiere seche - 
Characterization of sludges. Determination of the loss of ignition of dry mass, 2000. 
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pression de 300 psi (≈ 2,07 MPa) avec une montée en température et en pression durant 4 

minutes, à l’aide d’un minéralisateur à micro-ondes sous pression (Discover SP-D, CEM, USA). 

Ces conditions sont conservées durant 4 minutes pour assurer une digestion complète, avant le 

refroidissement de l’échantillon. Le substrat est ensuite dilué avec 42 mL d’eau pure et puis 

filtré à 0,45 µm avec un filtre HVLP en PVDF (polyfluorure de vinylidène) hydrophile 

(Millipore). Le filtrat est récupéré et stocké à 4°C si nécessaire. A l’aide de l’ICP-AES 

(Inductively coupled plasma atomic emission spectroscopy), la concentration des éléments 

métalliques dans le filtrat est déterminée.  

Cinq métaux Cr, Cd, Cu, Pb et Zn ont été ciblés dans cette étude pour évaluer le degré de 

pollution des sédiments. Un élément métallique peut émettre plusieurs longueurs d’ondes 

différentes en ICP-AES. Il faut donc choisir la longueur d’onde qui est la plus sensible à 

l’élément considéré, afin de pouvoir le quantifier à un seuil le plus bas possible. Les longueurs 

d’ondes des cinq métaux étudiés ont été ainsi fixées et sont listées dans le Tableau II-5.  

Tableau II-5. Choix des longueurs d’ondes optimales pour les 5 métaux analysés en ICP-

AES. 

Métal Longueur d’ondes (Ȝ : nm) 

Cd 226,5 

Cr 267,7 

Cu 327,4 

Pb 220,4 

Zn 202,5 

 

Les courbes des gammes étalon des 5 métaux sont tracées automatiquement par le logiciel de 

traitement, en passant une série de solutions de différentes concentrations (0 ; 0,001 ; 0,005 ; 

0,01 ; 0,05 ; 0,1 ; 1 mg L-1) en ICP-AES. Un exemple est illustré ci-dessous (Figure II-4) : 
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Figure II-4. Gamme étalon pour le Cd à 226,5 nm avec les paramètres d’ajustement 

(régression linéaire).  

La linéarité des courbes d’étalonnage est assurée de 0 à 1 mg L-1 pour les 5 métaux étudiés (les 

coefficients de régression linéaire étant > à 0,99). Les limites de détection (le signal est 

supérieur à 3 fois le bruit de fond du blanc) et de quantification (le signal est supérieur à 10 fois 

le bruit de fond du blanc) ont été évaluées, respectivement, à : 0,05/0,15 ȝg L−1 pour le Cd ; 

0,62/2,07 ȝg L−1 pour le Pb ; 0,04/0,14 ȝg L−1 pour le Zn ; 0,44/1,46. ȝg L−1 pour le Cu et 

0,22/0,74. ȝg L−1 pour le Cr. 

Ce protocole de minéralisation pseudo-totale a été validé par une série (n=6) de minéralisations 

d’un sédiment standard (BCR-277R). Cela a montré que la méthode de minéralisation utilisée 

extrayait bien les éléments métalliques dans l’ensemble, et les écart-types sont acceptables 

(Tableau II-6). Pour une raison non élucidée, la valeur du Cd est toutefois surévaluée par rapport 

à celle annoncée par le certificat du sédiment standard. Cela pourrait être dû à l’interférence du 

Fe, en particulier s’il est très concentré, car les longueurs d’onde caractéristiques du Fe sont 

très proches de celles du Cd. En plus, les échantillons pourraient aussi être contaminés par les 

acides employés, ainsi que par les flacons en verre borosilicaté. Les flacons en téflon sont 

recommandés pendant la minéralisation des sédiments.   

Tableau II-6. Comparaison des valeurs de concentration mesurées pour 5 métaux avec 

celles certifiées d’un sédiment d’estuaire standard (BCR-227R).  
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précisément, puis dopés en introduisant 15 µL d’une solution d’étalons de suivi, contenant 100 

mg L-1 de fluoranthène perdeutéré (FluoD10) et de 7-méthylbenzo[a]pyrène (MetB(a)per) et 15 

µL de l’étalon de suivi PCB156 à 100 mg L-1. Le sédiment est ensuite mélangé avec 20 mL 

d'acétone (qualité pour HPLC) et 20 mL de toluène (qualité pour HPLC) dans un tube spécial 

en Téflon, hermétiquement clos. La température de chauffage s'élève à 130°C en 5 minutes 

avec une puissance de 1200 W délivrée pour 6 extractions simultanées. Ensuite, cette 

température est maintenue pendant encore 25 minutes avant le refroidissement des échantillons. 

La phase liquide est ensuite filtrée avec des filtres-seringues d’ouverture 0,2 ȝm en téflon PTFE. 

Une étape de concentration par évaporation est nécessaire avant l'analyse par GC-MS (gas 

chromatography-mass spectrometry). Ayant introduit un solvant de garde (60 ȝL d'octanol), les 

filtrats récupérés sont évaporés à sec en utilisant un multi-concentrateur par évaporation sous 

vide, système MiVac de Genevac (Royaume-Uni). Le programme consiste à évaporer 

simultanément les 6 échantillons à 42°C, avec une rampe de pression descendant à 30 mBar en 

1 h et restant encore pendant 1 h à 30 mBar. Ensuite, les résidus sont dilués avec 1440 ȝL de 

toluène pour obtenir un volume d'échantillon final de 1,5 mL. Un volume de λλ0 ȝL de 

l'échantillon est ensuite prélevé et mélangé avec 10 ȝL d’une solution d’étalons internes qui 

contient 100 mg L-1 de Phénanthrène perdeutéré (PhenD10) et de Pérylène perdeutéré (PerD12). 

En utilisant la chromatographie en phase gazeuse couplée à la spectrométrie de masse (GC-

MS), les échantillons sont analysés pour déterminer la concentration de HAP et PCB dans le 

sédiment. 

Plus précisément, 1 µL de l’échantillon est injecté en GC (modèle 6850, Agilent)-MS (modèle 

5975C, Agilent) avec une colonne de séparation Zebron ZB-SemiVolatiles (60 m x 0,25 mm x 

0,25 µm) de Phenomenex. Après vaporisation dans la chambre d’évaporation du GC (en mode 

‘splitless’ à 285°C), l’échantillon est transporté par un flux constant de gaz (He) à un débit de 

1,4 mL min-1. Le programme du four du GC commence à 60°C pendant 1,2 min et monte à 

190°C à la vitesse de 40°C min-1. Ensuite, la température est montée à 240°C (à 4°C min-1) et 

atteint ensuite 305°C (à 6°C min-1), température qui est maintenue pendant 12 min. La 

température au niveau de la ligne de transfert entre GC et MS est fixée à 300°C. La détection 

des contaminants est effectuée en mode ‘SIM’ (selected ion monitoring) en MS. Les masses 

sélectionnées sont listées dans le Tableau II-8. 

Tableau II-8. Masses molaires sélectionnées en mode SIM pour détecter les HAP et PCB. 
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Groupes (min) Masse/charge 

(M/e) 

Composés Temps de rétention 

(min) 

6,05 → 7,8 128 Naphtalène 6,49 

7,8 → 11,8 152 ; 154 Acénaphtène 8,32 

 152 ; 153 Acénaphtylène 8,59 

 166,1 Fluorène 9,56 

11,8 → 15,8 188 Phénanthrène D10 12,01 

 178,1 Phénanthrène 12,08 

 178,1 Anthracène 12,25 

 256 ; 257,9 ; 259,9 PCB 28 13,18 

 289,9 ; 291,9 ; 

293,9 

PCB 52 14,22 

15,8 → 21,8 212 Fluoranthène D10 16,47 

 202 Fluoranthène 16,64 

  323,9 ; 325,9 ; 

327,9 ; 329,9 

PCB 101 17,25 

 202 Pyrène 17,65 

 359,9 ; 361,9 ; 

363,9 

PCB 153 20,31 

 359,9 ; 361,9 ; 

363,9 

PCB 138 21,27 

21,8 → 26,8 359,9 ; 361,9 ; PCB 156 22,90 

 228,1 Benz[a]anthracène 23,04 

 228,1 Chrysène 23,19 
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 393,9 ; 395,8 ; 

397,9 

PCB 180 23,56 

26,8 → 33,4 252,1 Benzo[b]fluoranthène 27,51 

 252,1 Benzo[k]fluoranthène 27,62 

 495,8 ; 497,7 ; 

499,7 

PCB 209 28,55 

 252,1 Benzo[a]pyrène 28,72 

 264,1 Perylène D12 28,94 

33,4 → 39 266 7-méthylbenzo[a]pyrène 31,54 

 276,1 Indeno[1,2,3,cd]pyrène 33,65 

 278,1 Dibenzo[a,h]anthracène 33,81 

 278 Benzo[g,h,i]pérylène 35,02 

 

Une série de solutions constituant une gamme étalon a été passée en GC-MS, contenant les 16 

HAP prioritaires, les 2 HAP étalons de suivi, les 7 PCB indicateurs, ainsi que le PCB étalon de 

suivi, aux concentrations de 0,1 ; 0,2 ; 0,5 ; 0,75 ; 1 ; 2 ; 3 ; 4 mg L-1. Les étalons de suivi servent 

à suivre et à corriger les pertes au cours du processus de préparation d’échantillon : extraction, 

évaporation, dilutions. Le fluoD10 permet de corriger la quantification des HAP légers, du 

naphtalène au chrysène. Le MetB(a)per permet de corriger la quantification des HAP lourds, 

du B(b)flt au B(ghi)per. Le PCB156 sert à corriger la quantification des PCB. 

Pour la quantification, un étalonnage interne a été réalisé. Les étalons internes ont été ajoutés, 

à la concentration constante de 1 mg L-1, afin de corriger les fluctuations dues au processus 

d’injection manuelle en GC. Le PheD10 permet la quantification des HAP légers, du naphtalène 

au chrysène, et des PCB. Le PerD12 permet la quantification des HAP lourds, du B(b)flt au 

B(ghi)per. La concentration des HAP et PCB est proportionnelle à l’aire des pics 

chromatographiques correspondants divisée par l’aire de leur étalon interne. Le coefficient 

directeur des droites d’étalonnage interne est seul pris en compte dans le calcul des 

concentrations, l’ordonnée à l’origine est négligée. Le coefficient de régression linéaire r2 



 

78 
 

permet d’établir la gamme linéaire du détecteur μ il s’est avéré supérieur à 0,λλ5 pour chaque 

HAP et PCB sur la gamme allant de 0,1 à 4 mg L-1 (une déviation étant observée à partir de 5 

mg L-1). Le taux de recouvrement des étalons de suivi s’est avéré très satisfaisant, de 98,8 ± 

5,0% pour le fltD10, 94,7 ± 5,2% pour le metB(a)Pyr et 79,5 ± 6,8% pour le PCB156. 

Enfin, les limites de détection (LOD) des HAP et PCB, déterminées pour un signal 3 fois 

supérieur au bruit de fond, et les limites de quantification (LOQ), déterminées pour un signal 

10 fois supérieur au bruit de fond, sont toutes inférieures à 0,002 mg L-1 et 0,008 mg L-1
, 

respectivement (Tableau II-9).  

Le protocole complet d’extraction et d’analyse a été validé à plusieurs reprises au sein du 

laboratoire, en utilisant des sols ou des sédiments certifiés (Ammami, 2013). Généralement, les 

rendements d’extraction pour les HAP se situaient entre 66 et 129%, avec une valeur moyenne 

de 86,7 %. Le rendement d’extraction du naphtalène était en général peu satisfaisant, du fait de 

la perte de ce composé volatil au cours de l’étape d’évaporation. On pouvait également 

remarquer qu’au cours du vieillissement des matériaux de référence testés, les rendements 

d’extraction de certains HAP baissaient significativement (en particulier celui du 

benzo[a]pyrène), probablement à cause d’une sensibilité de certains HAP aux processus de 

dégradation, même conservés à 4°C (photo-dégradation, biodégradation). 

Tableau II-9. Valeurs de LOD et LOQ pour les HAP et PCB ciblés (en µg L-1). 

Composé Hauteur pic 

à 0,1 mg L-1 

Hauteur bruit LOD (µg L-1) LOQ (µg L-1) 

Naphthalène 134725 33,3 0,07 0,25 

Acénaphthène 94425 125 0,4 1,32 

Acénaphthylène 69570 125 0.54 1,80 

Fluorène 39575 66,7 0,51 1,69 

Phenanthrène 56900 160 0,84 2,81 

Anthracène 37400 160 1,28 4,28 

PCB28 44200 160 1,09 3,62 

PCB52 24200 90 1,12 3,72 

Fluoranthène  50700 54,5 0,32 1,07 

PCB101 29200 54,5 0,56 1,87 

Pyrène 49200 54,5 0,33 1,11 
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PCB153 34100 75 0,66 2,20 

PCB138 34100 75 0,66 2,20 

Benz[a]anthracène 48900 41,7 0,26 0,85 

Chrysène 58400 41,7 0,21 0,71 

PCB180 25900 58,3 0,68 2,25 

Benzo[b]fluoranthène 65600 90 0,41 1,37 

Benzo[k]fluoranthène 59900 90 0,45 1,50 

PCB209 16750 120 2,15 7,16 

Benzo[a]pyrène 48100 120 0,75 2,49 

Dibenz[a,h]anthracène 38300 55,6 0,44 1,45 

Indeno[1,2,3-cd]pyrène 29800 55,6 0,56 1,87 

Benzo[g,h,i]perylène 29600 55,6 0,56 1,88 

 

La méthode d’extraction a été testée dans le cadre de ces travaux en utilisant en premier lieu un 

sédiment standard d'eau douce (CNS391) fourni par Merck-Fluka. Il s’est avéré que les 

rendements d’extraction des HAP variaient beaucoup en fonction de la nature des HAP 

(Tableau II-10) et n’étaient pas tous aussi satisfaisants que prévu, une partie d’entre eux étant 

inférieurs à 60%. Par contre, les extractions des PCB avec la méthode MAE ont obtenu des 

rendements d’extraction satisfaisants, compris entre 68,0 et λ0,8% (Tableau II-10). Malgré des 

conditions de conservation du sédiment certifié CNS391 à 4°C, on peut remarquer que le 

certificat fourni date de 2013 et n’a pas été modifié depuis et on peut soupçonner une 

dégradation (et donc une perte) de certains HAP depuis 2013. Par conséquent, un autre sédiment 

certifié a été testé, celui-ci présentant un certificat régulièrement remis à jour par lot vendu. Il 

s’agit du sédiment CRM104 certifié pour les HAP, fourni par Sigma-Aldrich, dont le certificat 

d’analyse a été remis à jour en 2017 précisément pour le lot acheté. Le Tableau II-10 montre 

dans ce cas des rendements d’extraction pour la plupart proches de 100% par rapport au 

certificat fourni, à l’exception du naphtalène et de l’acénaphtylène, les plus volatils, qui 

subissent des pertes au cours de l’étape d’évaporation. 

On ne peut toutefois écarter l’hypothèse que l’extraction MAE dépend fortement de la 

granulométrie du sédiment et de sa teneur en MO et que des sédiments extrêmement fins et 

riches en MO sont plus difficiles à extraire, ce qui est peut-être le cas du sédiment CNS391. 

Ces résultats exigent de développer une autre méthode d’extraction des contaminants 
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organiques afin de tenter d’améliorer les rendements d’extraction des HAP provenant de 

sédiments récalcitrants.  

Tableau II-10. Comparaison des concentrations mesurées des HAP et PCB avec celles 

certifiées de deux sédiments standards  

Sédiment standard 

CNS391 

Valeurs certifiées 

(2013) (µg Kg-1)  

Extractions réalisées 

(n= 6) (µg Kg-1) 

�[೐�೟ೝ��೟೐]�[�೐ೝ೟�೑�é೐] (%) 

Naph 

Acy 

Ace 

Fluo 

Phen 

Ant 

Flt 

Pyr 

B(a)ant 

Chry 

B(b)flt 

B(k)flt 

B(a)pyr 

I(123cd)pyr 

Db(ah)ant 

B(ghi)per 

464 ± 40 

53 ± 11 

30 ± 6 

409 ± 42 

660 ± 35 

15 ± 3 

557 ± 30 

331 ± 32 

338 ± 27 

376 ± 13 

210 ± 8 

300 ± 12 

38 ± 5 

235 ± 12 

294 ± 12 

139 ± 10 

6 ± 2 

54 ± 29 

36 ± 13 

80 ± 1 

458 ± 31 

29 ± 3 

349 ± 29 

64 ± 10 

92 ± 11 

261 ± 25 

132 ± 12 

162 ± 17 

7 ± 2 

111 ± 13 

160 ± 19 

21 ± 6 

1,3 

101,9 

120 

19,6 

69,4 

193,3 

62,7 

19,3 

27,2 

69,4 

62,9 

54 

18,4 

47,2 

54,4 

15,1 

PCB28 

PCB52 

PCB101 

PCB153 

PCB138 

PCB180 

 

45 ± 3 

65 ± 4 

46 ± 3 

50 ± 3 

35 ± 3 

55 ± 3 

 

36 ± 3 

59 ± 5 

34 ± 3 

34 ± 4 

24 ± 2 

50 ± 5 

 

80 

90.8 

73.9 

68 

68.6 

90.9 

 

Sédiment standard 

CRM104 

Valeurs certifiées 

(2017) (µg Kg-1)  

Extractions réalisées 

(n= 4) (µg Kg-1) 

�[೐�೟ೝ��೟೐]�[�೐ೝ೟�೑�é೐] (%) 

Naph 

Acy 

Ace 

Fluo 

Phen 

Ant 

Flt 

Pyr 

282±14 

522±26 

355±18 

226±11 

348±17 

480±24 

325±16 

191±9 

167±31 

405±45 

469±48 

230±25 

340±40 

466±54 

301±34 

196±22 

59,2 

77,6 

132,0 

101,8 

97,6 

97,0 

92,7 

102,5 
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sédiments est d’environ 3 cm. Tous les microcosmes ont été fermés (pour éviter l’évaporation) 

et mis dans l’obscurité (pour éviter la photo-dégradation) à une température régulée de 19±1°C. 

L’oxygénation des microcosmes a eu lieu une fois par semaine en ouvrant les couvercles 15 

min. Les 5 groupes de sédiments ont été analysés après 0, 3, 6, 10 et 14 mois d’incubation. Ils 

ont été séchés successivement en étuve à 35°C pendant 2 jours et puis broyés. La quantité des 

contaminants organiques a ensuite été déterminée par la méthode MAE et GC-MS.  

 

Figure II-5. Evolution de la quantité de HAP totaux et PCB totaux dans le sédiment de 

Tancarville pendant 14 mois.  

Les HAP ne sont globalement pas dégradés dans les conditions du test en microcosmes même 

après 14 mois d’incubation (Figure II-5). Les fluctuations mesurées sont probablement dues à 

l’inhomogénéité des différentes fractions de sédiment mises en mésocosmes. Même les HAP 

plus légers, tel le phénanthrène, n’ont pas montré une dégradation significative, alors que c’est 

un HAP généralement dégradé rapidement (moins de trois mois) dans les sols (Leroy et al., 

2015). En premier lieu, cela peut être dû à une faible bioaccessibilité des contaminants 

organiques parce qu’ils sont adsorbés fortement sur les particules fines et la MO abondante du 

sédiment, et donc non accessibles aux microorganismes dégradeurs. Deuxièmement, dans ce 

sédiment, il n’existe peut-être pas de souches de microorganismes spécifiques permettant de 

biodégrader les HAP, le processus étant principalement une oxydation des HAP alors que le 

sédiment est réducteur (Haritash et Kaushik, 2009a). Dans le cas des PCB, on n’observe pas de 
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dissipation mais à l’inverse, une tendance à une augmentation de leur concentration pendant 10 

mois d’incubation, puis à une stagnation (Figure II-5). Le milieu étant réducteur, on peut 

supposer qu’un processus de déchloration de certains PCB lourds non mesurés dans cette étude 

a eu lieu, conduisant à la formation d’espèces moins chlorées, dont certaines parmi celles qui 

ont été mesurées. 

Il est clair que le sédiment de dragage de Tancarville est peu propice à une décontamination 

naturelle des contaminants organiques persistants et qu’il nécessite la mise en œuvre d’un 

procédé de décontamination permettant d’accélérer le processus de dissipation. 

 

II.3. Développement d’une méthode alternative d’analyse des 

contaminants organiques 

Bien que la méthode d’extraction MAE soit beaucoup plus rapide que l’extraction classique par 

Soxhlet, elle ne satisfait pas tout à fait à certains besoins analytiques, car l’étape de purification 

des échantillons, que l’on met généralement en œuvre après l’extraction, est longue et peut 

conduire à une perte supplémentaire des échantillons. Par conséquent, quand on a beaucoup 

d’échantillons, on s’affranchit de l’étape de purification, ce qui conduit à la présence 

d’interférents non désirés dans les échantillons extraits. Ces impuretés résiduelles conduisent à 

terme à la formation de particules dans la chambre de vaporisation dans l’appareil GC-MS, 

mais également en tête de colonne chromatographique, ce qui provoque après quelques 

semaines d’utilisation une rétention de plus en plus forte des HAP lourds et conduit à une baisse 

progressive du signal détecté. Par ailleurs, la présence d’interférents peut également conduire à 

une diminution de l’efficacité du processus d’ionisation dans la source du spectromètre de 

masse et à une baisse de l’intensité détectée. Ces phénomènes conduisent à une détérioration 

de la reproductibilité de la méthode d’analyse. 

Pour éviter ces problèmes, une nouvelle méthode d’extraction, combinée à la purification par 

MSPD (matrix solid phase dispersive extraction) a été développée, qui doit permettre d’extraire 

simultanément les deux familles de polluants organiques (HAP et PCB) et de les purifier en 

même temps. De plus, on espère que la nouvelle méthode pourra améliorer le rendement 

d’extraction de certains HAP qui ne sont pas convenablement extraits par MAE. Enfin, la 

MSPD ne nécessite aucun appareillage couteux et est très rapide à mettre en œuvre, ce qui est 

un avantage certain quand un grand nombre d’échantillons doit être analysé. 
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trouve un meilleur rendement d’extraction des PCB par MSPD (90,4%), le rendement moyen 

obtenu par MAE étant 84,5 ± 5,4%. 

 

Figure II-7. Rendements d'extraction des polluants en utilisant différents solvants d’élution 

(V=10 mL). H : Hexane ; A : Acétone ; CH2Cl2 : Dichlorométhane. (Adsorbant : 1g 

Florisil, temps de broyage : 5 min) 

Par la suite, quatre volumes différents du mélange de solvants éluant acétone/hexane (50/50 v/v) 

ont été testés pour l’élution des HAP et des PCB : V = 5 mL, 8 mL, 10 mL, 15 mL. D’après les 

résultats obtenus (Figure II-8), le volume de solvant n’est pas un facteur déterminant dans la 

gamme étudiée (5-15 mL). La quantité des HAP et PCB extraits ne varie pas significativement 

en fonction du volume de solvant d’élution. On remarque toutefois que le volume d’élution V 

= 5 mL s’avère légèrement meilleur que les autres volumes testés. Cependant, à cause de la 

faible quantité de solvant, la variabilité de chaque essai parait plus importante, ce qui est montré 

par la valeur plus élevée de l’écart-type. Nous considérerons que 5 mL de solvant 

acétone/hexane 50/50 est suffisant pour éluer les HAP et PCB des cartouches, sans gaspiller de 

solvant. 
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Si on compare les rendements d’extraction obtenus à partir des deux méthodes d’extraction, par 

rapport aux valeurs du certificat d’analyse du sédiment certifié CNS391, on voit que les HAP 

extraits sont en moyenne inférieurs à la valeur moyenne certifiée. La raison en a été discutée 

précédemment : les valeurs indiquées par le certificat sont probablement surestimées compte 

tenu du vieillissement du sédiment par rapport à la date du certificat (chapitre II.2.2.1). 

Cependant, on constate que l’extraction par MSPD est légèrement meilleure que la MAE. Si on 

analyse en détail chaque HAP (Tableau II-12), la méthode MSPD possède une meilleure 

performance sur l’extraction des HAP légers et le benzo[a]pyrène (valeurs en gras). Par contre, 

la MAE est légèrement plus efficace sur les HAP lourds (valeurs en gras).  

Tableau II-12. Valeurs moyennes et écarts types des 16 HAP extraits par MAE et MSPD. 

 MAE (µg kg-1) 

(n=5) 

Rendement 

MAE* (%) 

MSPD (µg kg-1) 

(n=5) 

Rendement 

MSPD* (%) 

naphtalène - - - - 

acénaphtène 56,41±4,6 188,7±15,2 57,6±5,5 192,7±18,5 

acénaphtylène 27,2±4,4 51,0±8,2 69,8±18,9 130,6±35,4 

fluorène 116,4±6,8 28,5±1,7 229,7±20,3 56,2±5,0 

phénanthrène 616,3±26,7 93,4±4,0 842,5±85,1 127,7±12,9 

anthracène 31,9±2,2 212,4±14,8 33,3±2,4 222,1±15,9 

fluoranthène 524,2±20,5 94,1±3,7 546,2±11,9 98,1±2,1 

pyrène 96,7±7,3 29,2±2,2 117,0±3,2 35,3±1,0 

benz[a]anthracène 167,4±7,5 49,5±2,2 169,0±5,0 50,0±1,5 

chrysène 358,8±14,7 95,4±3,9 355,1±11,2 94,4±3,0 

benzo[b]fluoranthène 192,2±8,2 91,5±3,9 182,7±8,0 87,0±3,8 

benzo[k]fluoranthène 238,8±10,0 79,6±3,3 213,0±9,8 71,0±3,3 

benzo[a]pyrène 8,7±0,5 23,0±1,3 22,7±3,1 59,8±8,1 

indeno[1,2,3,cd]pyrène 179,9±5,6 76,6±2,4 154,6±9,6 65,8±4,1 

dibenzo[a,h]anthracène 256,9±12,4 87,4±4,2 207,5±12,9 70,6±4,4 

benzo[g,h,i]pérylène 42,3±3,3 30,4±2,4 40,9±3,2 29,4±2,3 

Σ 16 HAP 2914,2±134,6 65,5±3,0 3241,5±210,1 72,9±4,7 

* Rendements obtenus par rapport aux valeurs moyennes données dans le certificat d’analyse 
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Il est à noter que les valeurs obtenues pour le naphtalène ne permettent pas de le quantifier par 

MAE et par MSPD. Ceci est probablement dû à l’étape d’évaporation avec le MiVac, qui malgré 

l’ajout d’un solvant de garde, est une étape longue qui favorise la perte des HAP les plus volatils 

(c’est le cas du naphtalène). Si on exclut le naphtalène de nos calculs, le rendement moyen 

d’extraction des 15 HAP par MAE est de 73,1 ± 3,0% tandis qu’il atteint 81,3 ± 4,7% par MSPD. 

En revanche, le Tableau II-13 montre que les valeurs moyennes des PCB extraits par MAE et 

MSPD sont toutes deux supérieures à la valeur moyenne certifiée. La méthode MSPD est même 

très nettement meilleure que la MAE. Si on examine en détail chaque PCB (Tableau II-13), la 

méthode MSPD extrait plus de PCB que la MAE sur tous les PCB, qu’ils soient peu chlorés 

(contenant 3 Cl) ou très chlorés (contenant 7 Cl). Toutes les valeurs de PCB ne rentrent pas 

dans l’intervalle de prédiction donné par le certificat d’analyse du sédiment certifié (valeurs en 

gras), mais elles sont toutes supérieures à la prédiction, ce qui montre une forte capacité 

d’extraction des PCB par MSPD.  

Tableau II-13. Valeurs moyennes et écarts types des 7 PCB extraits par MAE et MSPD 

* Rendements obtenus par rapport aux valeurs moyennes données dans le certificat d’analyse  

 

La méthode MSPD extrait du sédiment certifié CNS391 81,3% des HAP (si l’on excepte le 

naphtalène) et 188,6% des PCB ciblés, alors que la MAE n’extrait que 73,1% des HAP (si l’on 

excepte le naphtalène) et 117,6% des PCB ciblés. Ainsi, la méthode MSPD est plus efficace 

 
MAE  MSPD  

 
Moyenne 

(µg kg-1) 

(n=5) 

Ecart-

type (µg 

kg-1) 

Rendement MAE* 

(%) 

Moyenne 

(µg kg-1) 

(n=5) 

Ecart-type 

(µg kg-1) 

Rendement MSPD* 

(%) 

PCB 28 47,8  1,9 106,4  ±4,2  52,1  1,1  116,0  ±2,4  

PCB 52 89,8  4,1 139,1  ±6,3  98,4  7,8  152,4  ±12,1  

PCB 101 54,0  4,0  118,1  ±8,8  69,8  4,1  152,7  ±9,1  

PCB 153 54,6  2,3  109,0  ±4,6  99,4  13,9  198,4  ±27,7  

PCB 138 53,0 3,3  150,2  ±9,4  157,1  23,1  454,0  ±66,7  

PCB 180 48,2 1,6 88,1  ±2,9  78,8  8,5  144,0  ±15,5  

PCB 209 0,0 0,0 0,0 0,0 0,00  0,0  0,0 0,0 

Somme 346,3 17,1  117,6  ±5,8  555,6  58,5  188,6  ±19,9  
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que la méthode MAE, surtout pour l’extraction des PCB. Les résultats concernant les PCB 

extraits par MSPD peuvent sembler surprenants, mais il s’agit de résultats comparatifs entre 

une méthode nouvellement développée (MSPD) et des méthodes classiques d’extraction des 

PCB par ultrasons (méthode 3550A de l’US-EPA) ou par Soxhlet (méthode 3541 de l’US-EPA), 

développées au début des années λ0. Il est d’ailleurs montré que la méthode 3550A parvient à 

extraire moins de 50% de certains composés organochlorés et que la méthode 3541 n’est 

appropriée que pour les concentrations assez élevées en PCB. Il n’est donc pas si étonnant que 

la méthode MSPD nous permette d’obtenir des valeurs de concentrations deux fois plus élevées 

que celles données par le certificat d’analyse. 

 

II.4. Conclusions partielles 

Les caractéristiques physiques (telle que la granulométrie) et chimiques (pH, teneur en matières 

organiques et concentration des contaminants organiques et inorganiques) du sédiment de 

Tancarville ont été déterminées. Il s’avère que les sédiments de Tancarville sont principalement 

constitués de particules de limon (81,3%) de 2 à 63 µm, ce sont donc des sédiments fins. A 

cause de cette composition, les sédiments possèdent une conductivité hydraulique faible (10-7 

m s-1), ce qui n’est pas favorable à la circulation de l’eau interstitielle. Ce sédiment possède 

également une fraction relativement importante d’argiles (4,2%). Les contaminants métalliques 

sont ainsi fortement adsorbés sur les particules fines et deviennent difficiles à extraire après une 

longue période de sorption. Par ailleurs, le sédiment de Tancarville est réducteur, ce qui laisse 

penser qu’une proportion non négligeable d’ET doit se trouver combinée avec des éléments 

soufrés, sous des formes particulièrement peu mobilisables. Une teneur en matière organique 

plutôt élevée (9,9%) dans ce sédiment est aussi susceptible de provoquer une forte sorption des 

contaminants organiques mais également des ET dans le complexe argilo-humique. Avec une 

forte teneur en carbonates (30%), le pH des sédiments de Tancarville est alcalin et voisin de 

8,3 ; les carbonates confèrent une propriété tampon au sédiment de Tancvarville, dont le pH 

peut s’avérer difficile à abaisser afin de mobiliser les métaux. Ces caractéristiques du sédiment 

étudié laissent penser que c’est un sédiment particulièrement réfractaire aux procédés classiques 

de décontamination, y compris la bioremédiation naturelle, qui s’est avérée peu concluante sur 

14 mois d’observation en microcosmes.   
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Le sédiment de Tancarville a été caractérisé en termes de contamination en HAP et PCB, par 

une méthode validée d’extraction simultanée des deux familles de contaminants organiques par 

MAE et d’analyse en GC-MS. Il a été également caractérisé pour ses teneurs en 5 métaux cibles 

(Cd, Cr, Cu, Pb, Zn), par une méthode de minéralisation acide par micro-ondes et d’analyse en 

ICP-AES. Le sédiment de dragage n’est pas fortement contaminé, de manière globale, bien que 

certaines valeurs individuelles de contaminants dépassent les seuils N1 (pour certains HAP, 

PCB et le Cr), et même N2 pour le Cd et une majorité de PCBs. 

La méthodologie d’extraction des contaminants organiques par MAE, bien que validée, peut ne 

pas être assez rapide d’exécution dans certains cas, notamment si on désire suivre l’évolution 

de la contamination à grande échelle et donc sur une grande quantité d’échantillons. Une 

nouvelle méthode d’extraction par MSPD a donc été développée pour les HAP et PCB 

(simultanément) qui parvient à extraire plus de 66% des HAP et plus de 110% des PCB à partir 

d’un sédiment reconstitué et dopé, et 73% des HAP et 18λ% des PCB à partir d’un sédiment 

naturellement contaminé (CNS3λ1). Cette méthode a l’avantage, par rapport à la MAE, 

d’extraire et purifier les extraits en même temps, ce qui donne un gain de temps important et 

évite des problèmes analytiques en GC/MS liés aux interférents organiques polaires (ou 

métalliques) de la matrice sédimentaire. La méthode MSPD pourrait être encore améliorée, en 

utilisant d’autres solvants d’élution, ou en augmentant le temps de broyage (nécessité d’un 

broyeur automatique). Cependant, malgré des avantages certains, cette nouvelle méthode 

d’extraction par MSPD n’a pas été utilisée dans la suite de ces travaux, car encore non validée 

par la communauté scientifique sous forme d’une publication de rang international. C’est 

pourquoi l’extraction MAE sera utilisée par la suite, tout en introduisant des étalons de suivi 

(ou de fortification) adaptés pour les HAP légers, lourds et les PCB, afin de corriger les 

rendements d’extraction non quantitatifs. 
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Chapitre III. Traitement électrocinétique des 

sédiments de dragage 
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L'ajustement de la solution à pH ~ 3 entraîne une augmentation considérable du diamètre moyen 

des agrégats à ~ 2500 nm, ainsi qu'une augmentation de la polydispersité des rhamnolipides 

(Lebron-Paler, 2008). On peut alors supposer qu’un très gros agrégat de rhamnolipides formé 

à pH acide ne pourra pas traverser le filtre d’ouverture 0,45 µm utilisé entre le compartiment 

de l’électrode et le compartiment du sédiment au sein du pilote d’électroremédiation. Enfin, 

l’augmentation de la force ionique diminue la CMC des tensioactifs anioniques et augmente la 

taille micellaire. À haute concentration ionique, les micelles peuvent devenir non sphériques 

car l'électrolyte réduit les forces de répulsion entre les groupes de têtes chargés à la surface 

extérieure de la micelle, ce qui permet à la micelle de se développer (Attwood et Florence, 

2008).  

Les surfactants non ioniques semblent être un meilleur choix. Neutres, ils migrent dans le sens 

du flux électroosmotique. Ils possèdent généralement une taille de micelles plus petite que les 

surfactants ioniques (Attwood et Florence, 2008). Par exemple, la saponine FQ70, qui est un 

biosurfactant, peut former des micelles d’un diamètre d’environ 150 nm (Verza et al, 2012). Et 

le diamètre des micelles de Tween 20 (un surfactant synthétique non ionique) est de 7-9 nm 

(Basheva et al, 2007). De plus, la taille des micelles formées par les surfactants non ioniques 

est peu soumise à l’influence du pH et de la force ionique, ce qui est un atout pour la remédiation 

électrocinétique lorsque les valeurs du pH sont très différentes entre l’anode et la cathode et 

lorsqu’on emploie des additifs modifiant la force ionique.  

Dans cette étude, deux biosurfactants et un surfactant synthétique ont été choisis comme additifs 

afin d’améliorer la remédiation électrocinétique μ 1) le rhamnolipide qui est un biosurfactant 

anionique du groupe des glycolipides (Figure III.2), secrété par la bactérie Pseudomonas 

aeruginosa  ; sa CMC a été mesurée à 75 mg L-1, le pKa de la fonction acide carboxylique est 

de l’ordre de 4,3-5, c’est donc un biosurfactant anionique à pH>5 (Lebrón-Paler et al, 2006); 2) 

la saponine, qui est un biosurfactant non ionique présent chez de nombreux végétaux 

(salsepareille, quinoa…) ; sa CMC a été mesurée à 55 mg L-1 et le pKa est de l’ordre de 6,5-

7,2, ce qui lui confère un caractère non ionique sur une plus large gamme de pH que le 

rhamnolipide (Pedebos et al, 2014) (Figure III-2). Par rapport aux surfactants synthétiques, les 

biosurfactants sont biodégradables et possèdent à priori moins d’effets toxiques sur 

l’écosystème ; 3) Enfin, le surfactant synthétique non ionique testé est le Tween 20 (Figure III-

3), qui a donné de bons résultats dans de précédentes études (Ammami, 2013; Song, 2016). Sa 

CMC est de 8.10-5 mol L-1 (100 mg L-1), soit du même ordre de grandeur que celle des 















 

109 
 

d'environ 4,3 à 5, ces valeurs se situent entre les valeurs de pH des sections 2 et 3. Dans les 

sections 1 et 2 acides, le rhamnolipide est majoritairement non ionique et se déplace donc dans 

le sens du FEO, mais ce FEO est faible ou probablement inversé à pH acide, c’est-à-dire vers 

l’anode. Dans les sections 3 et 4 à pH>5, le rhamnolipide est majoritairement anionique et se 

déplace aussi vers l’anode, mais par électromigration, c’est à dire en opposition au FEO qui est 

dirigé dans ces sections vers la cathode.  Dans le cas de la saponine, elle est toujours 

majoritairement sous sa forme non ionique dans les quatre sections de sédiment et migre donc 

dans le sens du FEO. 

 

Figure III-5. Variation du pH dans les différentes sections des sédiments à la fin des 3 

essais préliminaires EKp.  

III.2.1.1.2. Conductivité électrique  

Pour tous les essais préliminaires EKp, la conductivité électrique à la fin du traitement EK 

diminue de l’anode à la cathode (Figure III-6). Cette tendance signifie que les métaux sont 

mieux dissous à côté de l’anode à cause du milieu acide. Avec l’augmentation de la valeur du 

pH à la cathode, les métaux sont précipités sous forme d’hydroxydes, non mobiles (pH>5). Pour 

les essais EKp 1 et EKp 2, la conductivité électrique de la seconde section est supérieure à 

toutes les autres sections. Cela est dû à l’accumulation des espèces ioniques dans la section 2 à 

la fin des essais.  

0.00

1.00

2.00

3.00

4.00

5.00

6.00

7.00

8.00

9.00

0.13 0.38 0.63 0.88

p
H

Distance normalisée de l'anode

EKp 1

EKp 2

EKp 3

initial



 

110 
 

 

Figure III-6. Valeurs de la conductivité électrique (CE) des sédiments dans les différentes 

sections pour les 3 essais préliminaires EKp. 

III.2.1.1.3. Remédiation des polluants organiques (HAP et PCB) 

Les résultats de l’abattement moyen des 16 HAP prioritaires et des 7 PCB indicateurs, à l’issue 

des trois essais préliminaires, sont présentés dans le Tableau III-2.  

Tableau III-2. Taux d’abattement moyen des contaminants organiques neutres (HAP et 

PCB) après remédiation EK (essais EKp).  

% abattement HAP Ecart-type PCB Ecart-type 

EKp 1 3,1 2,6 9,2 2,2 

EKp 2 -0,6 3,8 4,8 2,5 

EKp 3 6,8 1,6 8,7 2,1 

 

Ces résultats montrent que les conditions adoptées lors de ces expériences ne sont pas efficaces 

pour l’abattement des HAP et PCB avec les combinaisons 0,2 mol L-1 d’acide citrique + 0.85 g 

L-1 de saponine ou 1,1 g L-1 de rhamnolipide. Dans des conditions expérimentales très proches, 

les tensioactifs synthétiques non ioniques (tels que le Tween 20) ont montré de meilleurs 

résultats pour la remédiation des HAP (abattement > 50%) (Ammami et al, 2015) parce qu'ils 

ne s’opposent pas au flux électro-osmotique (FEO), contrairement aux surfactants anioniques 

qui provoquent une électro-migration opposée au sens du FEO. L’élimination des HAP de 

l’essai EKp 3 s’est ainsi avérée deux fois plus importante que celle de l’essai EKp 1, ce qui 

montre que la saponine, en partie non ionique à pH<6,5, est plus efficace pour éliminer les HAP 

que les rhamnolipides, non seulement car les saponines possèdent une taille de micelles plus 
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petite mais également car elles ne migrent pas dans le sens contraire au FEO, dans les sections 

proches de la cathode.    

Après chaque traitement électrocinétique, les HAP et les PCB ont une tendance à se déplacer 

et à s’accumuler légèrement à partir du milieu de l’échantillon vers l'anode lorsque les 

rhamnolipides et les saponines ont été utilisés comme additifs (Figure A-1 en Annexe I). Ceci 

laisse penser que le pH très acide du côté de l’anode conduit à une inversion du FEO et à une 

migration vers l’anode, non seulement des micelles anioniques (par électromigration) mais 

également des micelles non ioniques (par électroosmose). Le temps de traitement semble trop 

court pour que cette migration soit suivie d’une élimination dans le compartiment de l’électrode. 

L'abaissement de la concentration des PCB n'a pas été significatif, bien que légèrement plus 

élevé que celui des HAP, probablement en raison de la trop faible concentration de bio-

tensioactifs. A la différence des HAP, les deux biosurfactants ont montré une capacité similaire 

à désorber les PCB.  

Enfin, cette étude préliminaire montre que les biosurfactants doivent être ajoutés dans les deux 

compartiments d’électrodes afin d’avoir un meilleur abattement des HAP et PCB. En effet, 

l’essai EKp 2 a montré un abattement nul des HAP et très faible des PCB quand le rhamnolipide 

n’était pas introduit dans le catholyte.  

III.2.1.1.4. Remédiation des métaux lourds 

Les résultats de l’abattement moyen des 5 ET ciblés sont présentés dans le Tableau III-3. 

Exceptés le Zn et le Cr, les taux d’abattement moyens sont relativement faibles.  

Pour les métaux lourds, globalement, un meilleur abattement a été obtenu lorsque le 

rhamnolipide a été utilisé uniquement dans le compartiment anodique (essai EKp 2), que quand 

il est utilisé dans les deux compartiments d'électrodes (EKp 1). Cela signifie que le biosurfactant 

anionique ne favorise pas l'abattement des métaux. Les résultats de remédiation utilisant la 

saponine avec l'acide citrique (EKp 3) présentent un meilleur abattement que ceux obtenus avec 

le rhamnolipide pour Cd, Cr et Pb, mais pour Cu et Zn ces deux tests produisent des résultats 

similaires. Le caractère non ionique de la saponine, aux conditions de pH du sédiment traité, 

semble plus favorable à l’abattement des métaux.  
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Figure III-7. Évolution de l’intensité du courant électrique pendant l’essai EK 0.  

L’intensité du courant électrique augmente rapidement jusqu’à une valeur maximale de λ3 mA 

au début de l’essai à cause de l’électromigration des ions présents dans le sédiment humide de 

Tancarville. Ensuite, elle diminue fortement jusqu’à 6 mA puis atteint la première phase stable 

à partir de 40 heures de traitement en raison de la déshydratation du sédiment et de la sortie des 

ions du sédiment. Après deux jours d’arrêt (tension nulle), lors du redémarrage du traitement, 

l’intensité du courant électrique augmente de nouveau jusqu’à la valeur de 65 mA (effet 

« flush »), valeur 10 fois plus importante que celle de la phase stable. Cela signifie que pendant 

les deux jours d’arrêt, le sédiment est réhydraté et cela favorise la dissolution des espèces 

solubles du sédiment dans l’eau. Comme lors de la première phase de chargement, la diminution 

de l’intensité du courant électrique apparait avant d’atteindre la deuxième phase stable. Pour le 

troisième et le quatrième cycle de traitement, l’augmentation du courant électrique au début du 

redémarrage est beaucoup plus faible que lors du deuxième cycle. Cela indique que le sédiment 

devient de moins en moins ionisable car la fraction soluble des ions dans le sédiment est épuisée.  

La consommation d’énergie (calculée selon l’expression: ∫ 0�ݐ݀ �� ) a été estimée à 72,0 Wh 

après 600 h de traitement. Le coût estimé de ce traitement (sur la base du tarif de l’électricité à 

0,16 euro par KWh) est de 1,15 centime d’euro pour le volume traité, soit environ 32 €/tonne.  

III.2.1.2.2. Flux électro-osmotique cumulé 

Le flux électroosmotique cumulé est mesuré dans chaque compartiment d’électrode à partir des 

volumes d’effluent récupérés (trop pleins) et d’électrolyte injecté. La Figure III-8 montre les 
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courbes de FEO cumulés dans l’anode et dans la cathode. Une tendance croissante du flux 

cumulé représente une variation globale du FEO de l'anode vers la cathode, alors qu'une baisse 

de la pente de la courbe signifie un changement de direction du FEO (de la cathode vers l'anode). 

La tendance globalement croissante signifie que le FEO inversé est inférieur au FEO 

conventionnel (de l'anode vers la cathode). Pour  cet essai EK 0, le FEO cumulé à la cathode 

est de 335,4 mL après 628 h de traitement, contre 207,5 mL à l’anode. Cette différence 

provoque une déshydratation globale du sédiment en appliquant un champ électrique, car 

environ 128 mL (335,4-207,5) d’eau en plus sont sortis vers la cathode, par rapport à l’eau 

entrée par le compartiment de l’anode.  
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Figure III-8. Flux électroosmotique cumulé mesuré dans les compartiments d’électrodes 

pendant l’essai EK 0.  

III.2.1.2.3. Variation du pH et de la conductivité électrique  

La Figure III-9 montre la variation du pH le long de l’échantillon après l’essai EK 0. Sans aucun 

additif, l'électrolyse de l'eau génère des ions H+ dans le compartiment anodique, ce qui rend le 

sédiment à proximité de l'anode acide (pH = 5,6) ; en même temps, les ions OH- générés dans 

le compartiment de la cathode augmentent de manière significative le pH du sédiment dans la 

section 4 jusqu'à la valeur de 10,7 à la fin de l’essai. Cependant, le pH du sédiment dans la 

partie centrale de l’échantillon n’est pas modifié par rapport à la valeur initiale du pH du 

sédiment (8,4 ± 0,2). Cela montre que le sédiment de Tancarville possède une grande capacité 

de tampon contre la variation du pH.  
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La conductivité électrique augmente de l’anode vers la cathode (Figure III-9 b) et les valeurs 

obtenues sont largement en-deçà de la valeur initiale de 3170 ± 40 µS cm-1. Après le traitement 

électrocinétique avec de l’eau, la CE a donc très fortement diminué, jusqu’à 53 µS cm-1 du côté 

de l’anode (minimum) et 170,8 µS cm-1 du côté de la cathode (maximum). Cela indique qu’il y 

a un appauvrissement plus important des espèces ioniques du côté de l’anode que du côté de la 

cathode après l’essai EK 0. En présence d’eau uniquement dans les électrolytes, le pH du 

sédiment est acidifié du côté de l’anode, rendant les espèces ioniques plus mobiles et 

susceptibles de migrer vers les électrodes : la fraction du sédiment est donc appauvrie en ions.  

 

Figure III-9. Variation du pH (a) et de la conductivité électrique (CE) (b) après l’essai EK 

0. 

Par ailleurs, les carbonates sont dissous à pH acide à l’anode et les cations métalliques libérés 

migrent vers la cathode, où ils s’y accumulent, stoppés par les phénomènes de précipitation à 

pH basique, ce qui explique une plus haute conductivité électrique des sédiments proches de la 

cathode que ceux proches de l’anode. 

III.2.1.2.4. Abattement des ET  

La fraction de sédiment de la section 1 (proche de l’anode) subit une dissolution partielle des 

carbonates par les protons H+ générés par l’électrolyse de l’eau. Cela se traduit par une 

diminution importante de la masse de sédiment dans cette section à la fin du traitement (Tableau 

A1 en Annexe II). En même temps, le FEO transporte des particules (colloïdes) de sédiment 

petit à petit de la section 1 (et la section 2) vers la cathode, ce qui donne une accumulation en 

masse de sédiment dans la section 3 (Tableau A-1 en Annexe II). A cause de ces phénomènes, 

la répartition en concentration des métaux lourds (en mg par kg de matière sèche) entre les 
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quatre sections après traitement peut être très différente de la répartition massique de métaux 

(en mg) dans chacune des sections. 

La Figure III-10 représente la répartition en concentration dans le sédiment des 5 métaux étudiés 

après le traitement électrocinétique EK 0. Pb, Cu et Zn sont légèrement plus concentrés dans la 

section 2 et il n’y a presque pas d’abattement dans les sections 3 et 4. Cette accumulation est 

due à une faible dissolution de ces trois ET dans la section 1, quelque peu acidifiée (pH=5,6), 

et à leur précipitation dans la section 2 où le pH est resté alcalin, à la valeur 8 (Zhou et al, 2005). 

Les métaux Pb, Cu et Zn dans la section 3 et 4 restent sous leurs formes précipitées et sont donc 

immobiles (leur concentration reste identique à la valeur initiale) car le pH du sédiment après 

traitement est encore plus alcalin que le pH initial. La migration de Cd durant l’essai EK 0 est 

négligeable, ce qui peut être dû à la très faible concentration de Cd qui est presque entièrement 

adsorbé par les particules de sédiment ou les matières organiques, et présente donc une mobilité 

imperceptible. Il a été en effet suggéré que le Cd préfère former des complexes forts 

thermodynamiquement (probablement avec la matière organique) à faible concentration en Cd 

(Chakraborty et al, 2012). A plus forte concentration, Cd semble plutôt migrer vers la cathode 

sans additif d’amélioration (Reddy et Parupudi, 1997).  

Le cas de Cr est très particulier dans le contexte de l’essai EK 0. C’est le seul élément à présenter 

une concentration plus faible que la concentration initiale dans les sections 2, 3 et 4. Il existe 

deux états d’oxydation pour cet élément. μ Cr (III) et Cr (VI). Cr (III) existe essentiellement 

sous forme de Cr(H2O)6
3+ dans les sols acides (pH < 4); tandis que lorsque  4 İ pH < 5,5, Cr 

(III) existe essentiellement sous forme de Cr(OH)(H2O)5
2+ et Cr(OH)2(H2O)4

+; alors que pour 

pH ı 5,5, les hydroxydes cationiques commencent à précipiter sous forme de Cr(OH)3. Cr(VI) 

existe principalement sous forme d’espèces anioniques solubles sur une très large gamme de 

pH, tels que le chromate CrO4
2-, l’hydrochromate (HCrO4

-) et le dichromate (Cr2O7
2-) (Li et al, 

2012). Dans l’essai EK 0, la valeur du pH des sédiments est supérieure à 5,5 pour toutes les 

sections, ce qui signifie qu’une grande partie de Cr (III) précipite sous forme de Cr(OH)3, même 

dans la section 1, et ainsi seule une petite partie de Cr (III) dans le sédiment très proche de 

l'anode pourrait migrer un peu vers la cathode puis précipiter. Par contre, le Cr (VI) (sous forme 

anionique) peut se déplacer librement de la cathode vers l'anode, même à pH alcalin. Lorsque 

Cr (VI) atteint la section acide (section 1), une proportion de Cr (VI) est sous forme d’oxydant 

très fort tel que Cr2O7
2-, qui oxyde les matières organiques du sédiment et est ensuite réduit en 

Cr (III), qui suit alors les étapes de précipitation décrites auparavant. Ceci est la raison pour 

laquelle les éléments Cr s’accumulent à la section 1.  
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Figure III-10. Concentration des 5 métaux dans chaque section après l’essai EK 0.  

Le pourcentage de la masse des ET (par rapport au pourcentage initial) dans chaque section 

après l’essai EK 0 est représenté dans la Figure III-11 ; cette distribution présente le même 

profil que la masse de sédiment restant dans les 4 sections découpées après traitement. La 

dissolution des sédiments, et donc la perte de matière solide dans la section 1, entraîne une 

faible quantité en masse d’ET après traitement dans cette section ; et le transport des sédiments 

vers la cathode provoque l’accumulation en masse des ET à la section 3, en plus du phénomène 

de précipitation en environnement basique des ET transportés de la section 1 et /ou de la section 
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Figure III-11. Distribution en masse relative des ET dans chaque section après traitement 

EK0.  

 

Selon le Tableau III-4, l’abattement des ET n’est pas significative (entre 0 et 6,6%), sauf pour 

le Cr (34,5%), pour cet essai EK de référence sans additif d’amélioration dans les électrolytes. 

Tableau III-4. Abattement global des ET après traitement EK 0.  

Eléments Abattement (%) * 

Cd 4,5 ± 0,8 

Cr 34,5 ± 1,4 

Cu 6,6 ± 0,8 

Pb 2,1 ± 1,9 

Zn 0 ± 1,4 

* Abattement (%) = 
∑ [C]୫é୲a୪ ೞ೐�೟�೚೙ � × ୫aୱୱୣ ୢୣ ୱୣୡ୲i୭୬ �4�=భ  [�]௠é��௟�೙�೟���೐ ×୫aୱୱୣ ୲୭୲a୪ୣ  
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III.2.1.2.5. Décontamination des HAP et PCB 

En tenant compte des résultats d’abattement, aucune dépollution des HAP et des PCB n’a eu 

lieu pour l’essai EK 0, leur taux d’abattement moyen étant de 0,6 ± 3,78% et -6,0 ± 7,0%, 

respectivement. Les concentrations des HAP et PCB proches de l'anode étaient supérieures aux 

valeurs initiales (Figure III-12 a). Cela pourrait être dû au fait que, à proximité de l'anode, la 

fraction carbonatée des sédiments a été dissoute par des ions H+ générés par l’électrolyse de 

l’eau. Les sédiments seraient alors devenus plus extractibles lorsque l'on utilise l'acétone et le 

toluène en MAE pour extraire les HAP et les PCB à analyser. La concentration des HAP et des 

PCB a donc pu être légèrement surestimée dans la section 1. D’autres études ont également 

rapporté que la concentration des HAP au niveau de l'anode était plus élevée que dans la partie 

centrale et près de la cathode avec un traitement EK de 11 jours sans additif (Maini et al, 2000).  

 

Figure III-12. Concentration des HAP et 

PCB dans les 4 sections des 

sédiments après l’essai EK 0 (a) et distribution en masse relative par rapport aux 

valeurs initiales (b).  

Cependant, les quantités de HAP et PCB en % massique dans la section 1, reportées à la Figure 

III-12 b, sont inférieures aux valeurs initiales. Cela signifie que les HAP et les PCB n'ont pas 

vraiment été désorbés et n’ont pas migré vers les sections 1 et 2. La diminution en masse dans 

la section 1 et l’accumulation en masse des HAP et PCB dans les sections 2 et 3 est un résultat 

de la dissolution de la fraction carbonatée près de l’anode et du transport de particules de 

sédiments vers la cathode pendant le traitement EK, comme décrit précédemment. Cependant, 

la quantité des PCB dans la section 2 est la plus grande, alors que pour les HAP, c’est dans la 
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Figure III-13. Evolution de l’intensité du courant électrique pendant les essais EK 1, EK 2 

et EK 3. 

 

L’énergie consommée lors des essais EK 1, EK 2 et EK 3 a été de 107,6 Wh, 119,2 Wh et 83,8 

Wh (coût énergétique de : 47,8 ; 53,0 et 37,2 euros par tonne de sédiment), respectivement. 

Cependant, si l’on tient compte du cout des additifs introduits dans les électrolytes, cela rajoute 

au prix des traitements EK des couts compris entre 1008 € et 1241 € par tonne de sédiment 

traité (Tableau A6 en Annexe II). 

III.2.1.3.2. Flux électro-osmotique cumulé 

Les résultats permettent de constater que les tests EK 1 et EK 2 (effectués avec 0,2 mol L-1 

d’acide citrique) produisent des courbes de FEO cumulé similaires, ce qui signifie que la nature 

des biosurfactants, aux concentrations utilisées, n’influe pas sur le FEO (Figure III-14 a et b). 

0 100 200 300 400 500 600 700

0

20

40

60

80

100

C
o
u
ra

n
t 
e
le

ct
ri
q
u
e
 (

m
A

)

Temps (h)

 EK1: Rha + 0.2 CA

 EK2: Sap + 0.2 CA

 EK3: Sap + 0.1 CA



 

122 
 

 

0 100 200 300 400 500 600 700

0

200

400

600

800

0 100 200 300 400 500 600 700

0

200

400

600

800

0 100 200 300 400 500 600 700

0

200

400

600

800

0 100 200 300 400 500 600 700

0

200

400

600

800

F
E

O
 c

u
m

u
le

 a
 l
a

 c
a

th
o

d
e

 (
m

L
)

F
E

O
 c

u
m

u
le

 d
e

 l
'E

K
 2

 (
m

L
)

 Anode

 Cathode
F

E
O

 c
u

m
u

le
 d

e
 l
'E

K
 1

 (
m

L
)

Time

 Anode

 Cathode
F

E
O

 c
u

m
u

le
 d

e
 l
'E

K
 3

 (
m

L
)

Temps (h)

 Anode

 Cathode

 EK1: Rha + 0.2 CA

 EK2: Sap + 0.2 CA

 EK3: Sap + 0.1 CA

Temps (h)

 

Figure III-14. Flux électroosmotiques cumulés des essais EK 1 (a), EK 2 (b) et EK 3 (c) ; 

Récapitulatif des résultats obtenus à la cathode pour ces trois essais (d).  

Aux premières 100 heures de test, le FEO cumulé des essais EK 1 et EK 2 est proche de celui 

obtenu avec l'eau pure comme électrolyte (EK0) ou légèrement plus élevé (Figures III-14 a et 

b). Le sédiment initial étant saturé d’eau, lorsqu’un champ électrique est appliqué, l'excès d'eau 

peut facilement se déplacer, produisant un FEO important enregistré à la cathode pendant les 

100 premières heures. Cependant, le FEO cumulé des essais EK 1 et EK 2 stagne ensuite ou 

diminue même très faiblement du côté de la cathode, ce qui indique que la direction du flux 

s’est inversée à la fin des tests. En fin de compte, les flux cumulés aux deux électrodes (273,7 

mL et 303,5 mL d’anolyte entrés à l’anode et 150,7 mL et 193,5 mL de catholyte sortis à la 

cathode pour les essais EK 1 et EK 2, respectivement) sont inférieurs à celui de l’essai EK 0. 

Dans les sections 3 et 4 proches de la cathode, en raison du pH alcalin (effet tampon des 

sédiments), le FEO est plus important (potentiel zêta élevé en valeur absolue) que du côté de 

l’anode et provoque ainsi la déshydratation de ces deux sections (Eykholt et Daniel, 1994 ; 

Hamed et Bhadra, 1997). Rapidement, les sections 3 et 4 deviennent peu humides 

(déshydratation), ce qui ralentit aussi le FEO pour les 500 heures suivantes. 

Il est intéressant de souligner que le test EK 3 (en utilisant 0,1 mol L-1 d’acide citrique) a donné 

le FEO cumulé à la cathode le plus élevé (Figures III-14 c et d), par rapport aux autres tests 
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(EK0, EK1 et EK2). Cela indique que l’addition de 0,1 mol L-1 d’acide citrique dans les 

électrolytes est favorable au FEO, qui va de l’anode vers la cathode, mais qu’une concentration 

trop élevée (0,2 mol L-1) devient défavorable. Ceci est probablement dû à une forte réduction 

des doubles couches électriques autour des particules des sédiments en présence d’une trop 

forte force ionique (Cavailles, 2014), provenant d’un potentiel zêta affaibli en valeur absolue. 

Une autre raison de la faible valeur du FEO cumulé pour les essais avec 0,2 mol L-1 d'acide 

citrique (EK1 et EK2) est que l'électrolyte est plus visqueux et les particules de sédiment 

deviennent beaucoup plus proches les unes des autres, parce que la force ionique importante 

atténue la force électrique répulsive entre les particules en comprimant la double couche 

électrique. Cette structure plus compacte ne peut donner qu'un FEO limité (Pazos et al, 2011). 

Ce n’est apparemment pas le cas pour l’essai EK3, où à force ionique moindre, la structure du 

sédiment est moins compactée et par conséquent, l'eau pourrait passer plus librement dans 

l'ensemble du spécimen.  

Nous observons que la pente du FEO cumulé à l'anode devient supérieure à celle de la cathode 

(Figures III-21 a et b) après environ 250 h et 350 h de traitement, respectivement pour les essais 

EK1 et EK2. Le croisement des courbes de FEO de l’anode et de la cathode correspond au début 

de la réhydratation des sédiments à partir de l'anode. Après une déshydratation globale de 

l'échantillon de sédiments, surtout des sections 3 et 4, et un quasi-arrêt du FEO dans ces sections 

proches de la cathode, le FEO de l'anode vers la cathode dans la section 1 devient prédominant. 

Ainsi, la réhydratation des spécimens de sédiments commence à partir de la section 1. Ce 

résultat a été vérifié lorsque nous avons découpé l'échantillon de sédiments après les traitements 

EK1 et EK2 : la section 1 était beaucoup plus humide que les autres sections. Une probable 

diffusion de l'eau (par osmose) du compartiment cathodique vers la section 4 déshydratée, a 

permis d'observer que la section 4 était un peu plus humide que la section 3. De manière 

différente, pour l’essai EK3, le FEO du côté cathodique était toujours beaucoup plus important 

que du côté anodique (Figure III-14 c). Aucune réhydratation depuis le compartiment anodique 

n'a eu lieu dans ce test. En conséquence, la section 1 de l’essai EK 3 est restée relativement 

sèche par rapport aux essais EK1 et EK2. 

III.2.1.3.3. Variation du pH et de la conductivité électrique 

Lors de l'ajout d'acide citrique dans les essais EK1 à EK3, une diminution du pH a affecté 

l'échantillon de sédiment en entier, notamment pour les deux sections proches des électrodes 
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(section 1 et section 4) par rapport aux résultats de l’essai EK0 (Figure III-15). 

 

Figure III-15. Variation du pH des sédiments de l’anode à la cathode après les essais de 

remédiation EK 1, EK 2 et EK 3.  

Cependant, l'effet d'acidification n'a pas été aussi efficace dans les sections 2 et 3 au milieu de 

l'échantillon, où le pH est resté supérieur à 6. Ceci est attribué à la capacité tampon élevée des 

sédiments naturels qui contiennent une teneur élevée en carbonates (environ 30%). Un des buts 

de l'acidification des sédiments par l'utilisation d'additifs de traitement est d'améliorer la 

dissolution des métaux lourds. Mais même avec 0,2 mol L-1 d'acide citrique, l'acidification de 

l'échantillon entier n'est pas atteinte et la valeur du pH, qui est d'environ 6-7 dans les ¾ de 

l’échantillon, est encore trop élevée pour solubiliser les métaux lourds. On remarque toutefois 

que l’électrolyse de l’eau, alliée à une forte concentration en acide citrique pour les essais EK1 

et EK2, ont contribué à une acidification efficace de la section 1, ce qui n’est pas le cas pour 

l’essai EK3. 

En ce qui concerne la conductivité électrique des sédiments, elle a été fortement diminuée pour 

les sections 1, 3 et 4 après les essais EK 1 et EK 2, alors que la CE des sédiments à la section 2 

est restée à un niveau proche de la valeur initiale (Figure III-16). Cela signifie qu’une grande 

partie des espèces ioniques est restée concentrée dans cette section 2. 
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Figure III-16. Variation de la conductivité électrique des sédiments de l’anode à la 

cathode après les traitements EK1, EK 2 et EK 3.  

L’abaissement de la CE dans la section 1 est un résultat de la migration vers la cathode des 

cations dissous à pH acide (pH  2,8-3,5) et la sortie des anions par le compartiment de l’anode. 

La diminution de la CE aux sections 3 et 4 est due à la précipitation des espèces ioniques (telles 

que Ca, Mg et autres cations métalliques) à des pH élevés (pH > 7). Les ions non précipités 

présents dans la section 2 se sont trouvés « immobilisés », probablement à cause de la 

déshydratation et de la compaction importantes de la section 3, discutées plus haut. 

EK 3 a donné un profil de CE différent, avec une diminution générale de la CE par rapport à la 

valeur initiale dans toutes les sections, accentuée en allant de l’anode vers la cathode. 

L’acidification de la section 1 dans l’essai EK3 étant moindre, il est resté plus d’espèces 

ioniques dans cette section que pour les essais EK 1 et EK 2. De plus, il n’y a pas eu 

d’accumulation des espèces ioniques au niveau de la section 2 pour l’essai EK 3, car il n’y a 

pas eu ce phénomène de compaction de la matière empêchant la circulation d’eau. Enfin, la CE 

est du même ordre de grandeur que pour les essais EK1 et EK2 dans les sections 3 et 4, 

l’acidification du sédiment n’étant pas suffisante et conduisant à une précipitation des espèces 

ioniques à pH > 7.  

0.00

500.00

1000.00

1500.00

2000.00

2500.00

0.13 0.38 0.63 0.88

C
o

n
d

u
ct

iv
it

é
 é

le
ct

ri
q

u
e

 (
µ

S
 c

m
-1

)

Distance normalisée de l'anode

EK 1 EK 2 EK 3

initial EK 1 initial EK 2 initial EK 3



 

126 
 

III.2.1.3.4. Abattement des ET  

Par rapport à l’essai EK 0, l’utilisation de l’acide citrique combiné à des biosurfactants dans les 

essais EK1, EK2 et EK3 a augmenté l’abattement de Cd, Pb et Zn, mais cet effet d’amélioration 

est resté très limité (entre 1,λ et 14,4% d’abattement, contre 0-4,5% pour l’essai EK0) (Tableau 

III-5) et sensiblement différent des résultats obtenus par Ammami et al. (2015) en utilisant 

l’acide citrique combiné avec du Tween 20 ou des rhamnolipides, notamment pour le Zn. Dans 

ce dernier cas, les taux d’abattement de Cd, Pb et Zn pouvaient atteindre 5,6-50,2% en présence 

de Tween 20 et d’acide citrique à 0,1 mol L-1, et 13,1-33,5% en présence de rhamnolipides et 

d’acide citrique à 0,1 mol L-1. Il faut toutefois noter que si les conditions de traitement EK sont 

très proches de celles employées par Ammami et al. (2015), la composition du sédiment diffère 

quelque peu et peut influer fortement sur les résultats du traitement : en particulier, le taux de 

matière organique n’était que de 2,8% dans le sédiment traité par Ammami et al. (2015), alors 

que le sédiment utilisé lors de ces essais en contient presque 10%. Egalement, le potentiel redox 

du sédiment traité par Ammami et al. (2015) était de 1λ0,6 mV (milieu oxydé), alors qu’il n’est 

que de -76 mV ici. Ceci signifie que le sédiment de Tancarville de cette étude possède des 

phases minéralogiques réduites en grande quantité, telles les sulfures. 

Concernant les deux autres métaux Cu et Cr, l’acide citrique semble être inefficace pour 

éliminer le Cu (comparé à l’eau pure) et possède un effet négatif pour le Cr (Tableau III-5) qui 

est mieux éliminé à l’issue de l’essai EK0 (34,5%) (Tableau III-4).  

Tableau III-5. Pourcentage d’abattement des 5 métaux lourds après les traitements 

électrocinétiques EK 1, EK 2 et EK 3.  

Eléments Abattement (%) 

EK 1 EK 2 EK 3 

Cd 9,1 ± 1,0 14,4 ± 1,1 12,7 ± 0,6 

Cr 17,9 ± 0,9 15,75 ± 1,8 27,8 ± 4,6 

Cu 5,9 ± 2,6 5,7 ± 1,2 1,6 ± 0,7 

Pb 2,9 ± 1,0 4,4 ± 1,2 5,3 ± 0,7 

Zn 3,1 ± 2,2 5,77 ± 1,1 1,9 ± 0,7 

 

L’abattement des ET dépend beaucoup de leur spéciation chimique et minéralogique. Par 

exemple, le Pb sous forme PbS est très difficile à chélater avec le chélatant EDTA (Kim, 1996). 
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Et si les ions Pb sont occlus dans des oxydes de Fe-Mn, ils sont encore plus difficiles à extraire 

avec un chélatant et leur mobilisation nécessite un milieu très acide (Kim, 1996). Même si une 

acidification (pH < 3) est atteinte dans la section 1 de l’essai EK 2, il est possible que de 

nombreux métaux restent quand même immobiles en raison de leur spéciation, comme les 

formes sulfurées (ou cyanurées) rencontrée en milieu réducteur (Maini et al, 2000).  

Plus précisément, lorsqu’on regarde la répartition de la concentration des ET après les 

traitements dans les essais EK1 à EK3, les comportements des 5 ET étudiés sont différents et 

sont détaillés ci-dessous (Figure III-17) : 

- Cd, Zn et Pb 

Les trois éléments Cd, Pb et Zn ont des comportements de migration et une répartition au sein 

du sédiment traité assez similaires pour les trois essais EK1 à EK3. En utilisant dans 

l’électrolyte 0,2 mol L-1 d’acide citrique (essais EK 1 et EK 2), les éléments Cd peuvent être en 

partie chélatés en formant des complexes mononucléaires tridentates anioniques (Francis et 

Dodge, 1993) qui migrent vers l’anode. Cependant, ces complexes ne sont pas très stables à pH 

trop acide, c’est-à-dire dans la section 1, et libèrent les cations métalliques solubles, qui migrent 

alors vers la cathode (Giannis et al, 2010 ; Rozas et Castellote, 2012). Cela conduit à une 

accumulation de Cd dans la section 2. Par contre, en utilisant dans l’électrolyte 0,1 mol L-1 

d’acide citrique (essai EK3), les Cd migrent essentiellement vers l’anode sous leur forme 

chélatée (avec une accumulation en section 1). La section 1 étant peu acidifiée, les Cd libérés 

sous forme libre ne migrent pas vers la cathode, il n’y a donc pas d’accumulation dans la section 

2. La concentration de Cd diminue ainsi progressivement de l’anode à la cathode (Francis et 

Dodge, 1993 ; Amer, 2012). Cependant, l’abattement de Cd est similaire pour les trois essais et 

est relativement faible (9,1-12,7%) μ le pH du sédiment n’est pas suffisamment acidifié dans les 

sections 2, 3, 4 pour qu’il y ait formation d’ions libres migrant en quantité vers la cathode, et la 

chélation avec l’acide citrique n’est pas suffisamment forte pour extraire et solubiliser le Cd 

depuis les phases réduites ou depuis la matière organique, abondantes dans le sédiment de 

Tancarville étudié. A titre de comparaison, dans le cas du sédiment plus oxydé utilisé par 

Ammami et al. (2015), le taux d’abattement du Cd atteignait 34,λ%, dans des conditions de 

traitement EK assez similaires (0,1 mol L-1 d’acide citrique). 

Il a été rapporté par Zhou et al. (2005) que la fraction échangeable de Zn peut être efficacement 

transportée sous le gradient de tension, mais les fractions de Zn liées aux carbonates, aux oxydes 

de Fe/Mn et à la matière organique sont difficiles à déplacer (Zhou et al, 2005). Pour les essais 
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EK1 et EK2, les éléments Zn s’accumulent dans la section 2, tout comme pour le Cd (Figures 

III-17 a et b). Ce phénomène d’accumulation a été démontré par plusieurs études précédentes 

(Reddy et Cameselle, 2009 ; Li et al, 2015). L’acide citrique a permis de former des complexes 

négativement chargés avec Zn, qui migrent vers l’anode et atteignent la section 1 ; cependant, 

les ions Zn2+ libérés dans le milieu acide (pH=3) de la section 1, ou libérés à cause de la faible 

constante d’équilibre de chélation de l’acide citrique avec Zn en milieu très acide, migrent quant 

à eux vers la cathode (Farbun et al, 2007 ; Rozas et Castellote, 2012). Les Zn sont donc 

accumulés à la section 2 car le sens de migration des complexes et des cations métalliques sont 

inverses. Pour l’essai EK3, les éléments Zn sont accumulés dans la section 1, comme c’était le 

cas pour Cd, à cause du sens de migration des chélates anioniques et de la formation négligeable 

d’ions libres dans la section 1, peu acidifiée. L’abattement du Zn est globalement extrêmement 

faible (1,9-5,8%), en particulier pour l’essai EK3. Dans le cas du sédiment traité par Ammami 

et al. (2015), l’abattement était beaucoup plus important (allant de 17,2 à 50,2% selon le 

surfactant utilisé), sachant que ce sédiment était beaucoup plus pauvre en matière organique et 

non réducteur. L’acide citrique, même à très forte concentration, ne parvient donc pas à acidifier 

suffisamment le sédiment pour former des ions Zn2+ libres et mobiles en quantité, mais 

également pour former des chélates forts susceptibles de désorber le Zn de la matière organique, 

des phases carbonatées et sulfurées. 

Tout comme le Cd et le Zn, les éléments Pb s’accumulent aussi dans la section 2 pour les essais 

EK1 et EK2, probablement pour les mêmes raisons que celles précédemment expliquées. Pour 

l’essai EK3, l’accumulation se fait dans la section 1, comme pour Cd et Zn. L’abattement global 

du Pb est donc très faible (2,9-5,3%), légèrement meilleur avec une concentration plus faible 

d’acide citrique (0,1 mol L-1), ce qui n’était pas le cas du Cd et du Zn. Certains chercheurs ont 

en effet découvert qu’à pH compris entre 4 et 8, les ions Pb2+ forment des dépôts blanchâtres 

en présence d’acide citrique, insolubles dans l'eau et d'autres solvants aprotiques (Kourgiantakis 

et al, 2000). L’acide citrique ne semble donc pas un excellent chélatant pour le Pb. Cependant, 

comme pour les autres métaux, il faut souligner que les résultats d’abattement du Pb étaient très 

nettement meilleurs dans le sédiment traité par Ammami et al. (2015) en présence d’acide 

citrique, pouvant atteindre 13,1 à 28,8% selon les tensioactifs utilisés (dont le rhamnolipide et 

le Tween 20). Cependant, comme déjà mentionné, le Pb peut former des sulfures de plomb 

insolubles, même en milieu très acide ou en présence de chélatants forts, dans des sédiments 

réducteurs, comme c’est probablement le cas du sédiment traité dans cette étude.  
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- Cu 

Lorsqu’on analyse la répartition en concentration du Cu dans chaque section (Figure III-17), 

les éléments Cu ne migrent qu’en très faible proportion, et systématiquement vers l’anode où 

ils s’accumulent dans la section 1 pour les essais EK1 à EK3, au lieu de s’accumuler dans la 

section 2 comme après l’essai EK0. Ce qui signifie que l’acide citrique peut former des 

complexes chargés négativement avec le Cu, qui sont plus stables à pH très acide que les autres 

complexes d'acide citrique-métal  (Francis et Dodge, 1993 ; Amer, 2012 ; Wan et al, 2015). Ces 

complexes avec le Cu pourraient en effet garder leur forme chargée négativement à un pH 

inférieur à 4 et ainsi libérer peu d’ions libres pouvant migrer vars la cathode. Par contre, il n’y 

a que peu d’éléments Cu qui ont été chélatés, même à forte concentration en acide citrique, car 

le taux d’abattement du Cu reste très faible (1,6-5,9%). Cela est dû à la forte association des 

éléments Cu avec les fractions non-échangeables des sédiments telles que la fraction organique 

et les oxydes de Fe-Mn (Tack et Verloo, 1995). Le cuivre forme en effet des liaisons plus fortes 

avec les composants du sol ou des sédiments que les autres cations divalents (Kabata-Pendias 

et Pendias, 1992). C’est pourquoi les résultats d’abattement dans un sédiment moins riche en 

matière organique, comme celui utilisé par Ammami et al. (2015), ne sont que légèrement 

meilleurs (5,6-λ,2% d’abattement) dans des conditions de traitement proches de celles de cette 

étude. 
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Mais les formes anioniques du Cr(VI) sont réduites en Cr(III) en milieu acide ( Reddy, 2013). 

Ces formes de Cr(III) peuvent alors former des complexes avec l'acide citrique [Cr(CA)n]m- qui 

migrent aussi vers l'anode, mais ces complexes ont une faible stabilité en milieu très acide, 

comme c’est le cas dans la section 1 (pH = 2 ~ 3), et tendent à favoriser une réadsorption en 

phase solide du Cr (d’où l’accumulation de Cr dans la section 1). En utilisant dans l’électrolyte 

0,2 mol L-1 d’acide citrique, plus d’ions Cr(VI) sous forme anionique sont donc réduits en Cr(III) 

par rapport à l’essai EK0, et donc plus d’éléments Cr(III) sont réadsorbés et retenus dans le 

sédiment, surtout dans les sections proches de l’anode. Ce qui explique l’effet négatif de l’acide 

citrique sur l’abattement de Cr. L’effet négatif de l’acide citrique est sensible aussi pour l’essai 

EK3, mais moins défavorable à l’abattement du Cr. Pour la section 4 proche de la cathode, le 

cas des tests EK avec l’acide citrique n’est pas identique à celui du test de contrôle (EK0). Pour 

l’essai EK0, le pH est très alcalin (pH>10) et beaucoup de Cr(III) (en plus des Cr(VI) réduits 

en Cr(III) par les réducteurs forts formés au côté de la cathode tels que les S2- sont précipités 

sous forme Cr(OH)3 (Li et al, 2012). Pour les essais EK1 à EK3, le pH est proche de la neutralité, 

d’où la formation de formes anioniques du Cr(VI) qui migrent vers l’anode. Cela explique un 

meilleur abattement de Cr à la section 4 que celui de la section 3 pour les essais EK1 à EK3 par 

rapport à l’essai EK0. 

III.2.1.3.5. Abattement des HAP et PCB 

L’abattement des HAP et PCB a été fortement amélioré en ajoutant les combinaisons d’acide 

citrique et des biosurfactants (essais EK1 à EK3) par rapport à celui de l’essai EK0, où l’eau 

pure était sans aucun effet sur la migration des HAP et PCB (Tableau III-6). 

Tableau III-6. Taux d’abattement des HAP et PCB après les traitements EK 1, EK 2 et EK 3 

TAUX D’ABATTEMENT (%) 

 ∑16HAP ∑7PCB 

EK 1 17,4 ± 2,1 25,1 ± 3,8 

EK 2 2λ,2 ± 3,5 38,2 ± 3,λ 

EK 3 13,1 ± 1,6 50,2 ± 7,8 

 

En rajoutant du rhamnolipide et de l’acide citrique à 0,2 mol L-1 (essai EK1), l'élimination 

globale des HAP et des PCB dans l'échantillon de sédiment est d'environ 17,4% et 25,1%, 

respectivement. Alors qu’en rajoutant de la saponine et de l’acide citrique à 0,2 mol L-1 (essai 
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EK2), cette élimination atteint 29,3% et 38,2% pour les HAP et les PCB respectivement, valeurs 

supérieures à celle de l’essai EK1. La saponine a donc un effet plus bénéfique que le 

rhamnolipide pour l’élimination des HAP et PCB. Avec 0,1 mol L-1 d’acide citrique et avec la 

saponine, 13,1 % des HAP ont été éliminés et jusqu’à 50,2 % d’élimination est atteint pour les 

PCB (Tableau III-6). La diminution de la concentration en acide citrique n’est donc pas 

favorable à l’élimination des HAP, mais a un effet positif sur celle des PCB. 

En examinant la répartition en concentration ou en masse des HAP et PCB dans les sections du 

sédiment après traitement, il s’avère que les différentes combinaisons de biosurfactants et 

d'acide citrique des essais EK1 et EK2 ont été efficaces pour éliminer les contaminants neutres 

dans les deux premières sections, même avec un faible FEO (Figures III-18 a et b). Cela est dû 

à une désorption et une solubilisation plus importante des HAP et des PCB en présence des 

agents tensioactifs, par rapport à l’essai EK0, et probablement à une augmentation de leur bio-

accessibilité en présence des additifs (Gonzini et al, 2010 ; Niqui-Arroyo et Ortega-Calvo, 

2010 ; Gill et al, 2014). En outre, dans l’essai EK1, les deux premières sections ont de meilleurs 

abattements que les autres sections, car le rhamnolipide est sous forme non ionique dans la 

section 1 (pH<<pKa) et en partie sous forme non ionique dans la section 2 (pHpKa) (Figure 

III-18 a) : il peut donc désorber plus facilement les contaminants organiques des particules 

solides chargées négativement et migrer dans le sens du FEO. Les HAP et les PCB ont 

cependant tendance à s'accumuler dans la section 3, en raison du fait que les HAP et les PCB 

sont transportés vers l'anode (en opposition au FEO) par les rhamnolipides chargés 

négativement dans les sections du côté de la cathode où le pH est proche de 7 (Pazos et al, 

2010 ; Fan et al, 2014). En conséquence, les rhamnolipides vont en sens opposé selon qu’ils 

sont dans un milieu à pH plutôt acide ou plutôt neutre, ce qui n’est pas favorable à la 

décontamination.   

A la différence de l’essai EK1, l'efficacité d'élimination des contaminants organiques neutres 

lors de l’essai EK 2 a diminué successivement en allant de l'anode vers la cathode et la section 

1 montre l’abattement le plus important de toutes les sections (Figure III-18 b). Ceci peut être 

expliqué par le caractère non-ionique des molécules de saponine dans des conditions de pH<7 

pour toutes les sections. Par conséquent, la migration se fait dans le sens du FEO, vers la cathode. 

De plus, la saponine peut désorber plus efficacement les HAP et PCB des sédiments que les 

rhamnolipides, car il n’y a pas de répulsion électrique des charges entre les saponines et les 

particules des sédiments. Enfin, les micelles de saponine sont plus petites que celles de 

rhamnolipide, ce qui leur permet de passer plus facilement la barrière du filtre entre les 
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compartiments des électrodes et le sédiment (Iglesias et al, 2014). Les rhamnolipides forment 

en effet de gros agrégats dans la solution en présence d’acide citrique, ce qui explique aussi la 

plus faible élimination des HAP et PCB lors de l’essai EK1 par rapport à l’essai EK2.   

En comparant les deux tests utilisant de la saponine et de l’acide citrique à différentes 

concentrations (EK2 et EK3), il s’avère que la répartition des HAP et PCB dans les différentes 

sections après traitement n’est pas du tout similaire (Figures III-18 b et c). Dans le test EK3 

utilisant moins d’acide citrique dans les électrolytes, on retrouve une répartition des HAP 

ressemblant à celle de l’essai EK1, réalisé en présence de Rhamnolipides. En effet, le sédiment 

étant moins bien acidifié dans l’essai EK3, la saponine est sous forme non ionique dans les 

sections 1 et 2 (pH < 6,5) et migre dans le sens du FEO, tandis qu’elle est plutôt anionique dans 

les sections 3 et 4 (pH > 7,2) où elle migre vers l’anode, dans le sens opposé au FEO. Cela 

induit une accumulation des HAP dans la section 3, défavorable à leur élimination. Par ailleurs, 

un pH plus élevé de l’électrolyte durant l’essai EK3 augmente la valeur de CMC de la saponine 

et provoque ainsi une diminution du nombre de micelles, ce qui n’est pas favorable à la 

désorption et la migration des HAP (Mitra et Dungan, 1997). Les PCB, en revanche, n’ont pas 

subi de la même manière que les HAP l’effet défavorable d’une faible acidification des 

sédiments sur la migration de la saponine. La meilleure élimination des PCB (50%) est obtenue 

dans le test EK3 où le FEO était bien plus élevé que dans le test EK2. Il est suggéré qu'après 

avoir été désorbés par le tensioactif, les PCB, en tant que molécules polarisables (grâce à la 

présence de nombreux chlores), peuvent être entourés et transportés par les molécules d'eau à 

travers le FEO (Fan et al, 2014). Cela signifie que, comparée aux HAP, la migration des PCB 

dépend relativement plus de la migration de l'eau, tandis que les HAP dépendent 

essentiellement de la migration des tensioactifs. Cependant, la concentration plus importante 

des PCB retrouvée dans la section 3 est due à leur incorporation en grande partie dans les 

micelles de saponine et donc au même phénomène de migration de ce biosurfactant en sens 

opposé dans les sections 1 et 2 comparées aux sections 3 et 4. 
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Cette valeur élevée du courant électrique est due à l'environnement basique (voir paragraphe 

III.2.1.4.3) de toutes les sections du sédiment dans la cellule d’expérience, où aucune 

déshydratation (voir III.2.1.4.2) n'a été observée pendant plus de 600 heures de traitement. 

L'effet ‘flushing’ sur le courant électrique est important à chaque redémarrage de la tension (~ 

60 mA). Ceci est attribué au rééquilibre des ions, notamment ceux de l’EDDS-Na3, qui se re-

solubilisent en phase aqueuse interstitielle pendant les deux jours de repos. Cependant, pour le 

troisième et le quatrième cycle, l'effet de ‘flush’ a une plus courte durée. 

La consommation d’énergie est importante à cause d’une intensité de courant électrique 

importante, et elle est évaluée à environ 216,4 Wh (coût estimé à 96 euros par tonne de sédiment) 

pendant 600 h de traitement. Le cout des additifs s’est avéré quant à lui prohibitif, en raison du 

prix élevé de l’EDDS (400 euros/L), dû à une production industrielle faible (Tableau A6 en 

Annexe II). En l’état actuel des choses, l’EDDS ne pourrait pas être appliqué pour traiter des 

sédiments sur terrain (3620 L nécessaires pour 1 tonne de sédiments) 

 

III.2.1.4.2. Flux électroosmotique cumulé 

Le FEO cumulé de l'essai EK 4 est plus élevé que celui des tests EK0, EK1 et EK2, soit 674 

mL à l’anode et 45λ mL à la cathode (Figure III-20). 
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Figure III-20. Flux électroosmotique cumulé à l’anode et à la cathode pendant l’essai EK 

4.  

Pour l’essai EK4, il n’existe pas de déshydratation importante à la cathode et de réhydratation 

depuis l’anode, comme décrit précédemment pour les essais EK1 et EK2, car la solution 

d’EDDS-Na3 est basique (pH > 9), le FEO de toutes les sections est donc élevé (à cause d’un 

potentiel zêta élevé en valeur absolue) et assez homogène, du côté de l’anode comme du côté 

de la cathode. Au contraire, le sédiment a tendance à se réhydrater puisque le flux anodique est 

supérieur au flux cathodique, avec un volume d’eau supplémentaire de 215 mL. 

Par contre, pour la même concentration en agents chélatants (0,1 mol L-1), si on compare les 

essais EK3 et EK4, l’acide faible (acide citrique) produit un FEO cumulé plus élevé à la cathode 

que la base faible (Na3EDDS), soit 800 mL en présence de CA contre 450 mL en présence 

d’EDDS (Figure III-14 c et Figure III-20). Au début du traitement EK4, le sédiment étant saturé 

en eau, le FEO cumulé augmente plus rapidement que celui de l'essai EK3 en raison d'un 

environnement de pH plus élevé et d'un courant électrique plus fort. Ensuite, l'augmentation du 

FEO cumulé à la cathode ralentit, contrairement au cas de l’essai EK3. En effet, pour l’essai 

EK4, la concentration de la saponine utilisée est 6 fois plus importante que celle de l’essai EK3. 

Il a été rapporté dans la littérature que le FEO diminuait lorsque la concentration d'agent 

tensioactif augmentait (Pazos et al, 2010). Par ailleurs, l’additif Na3EDDS fournit en grandes 

quantités des ions Na+, ce qui contribue à augmenter la force ionique et à rendre le potentiel 

zêta des sédiments moins important (en valeur absolue) et à comprimer la double couche 

électrique, ce qui explique la diminution progressive du FEO (Kaya et Yukselen, 2005a).  

III.2.1.4.3. Variation du pH et de la conductivité électrique  

En utilisant 0,1 mol L-1 d’EDDS-Na3 comme additif de l’électrolyte, le pH de toutes les sections 

du sédiment a été augmenté par rapport à la valeur initiale (Figure III-21). 
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Figure III-21. Variation du pH du sédiment de l’anode à la cathode après l’essai EK 4. 

Le pH le plus faible (pH=λ) s’est trouvé à la section 1, ce qui signifie qu’aucune dissolution des 

carbonates contenus dans les sédiments n’a eu lieu pendant le traitement EK4, c’est-à-dire 

qu’aucune perte notable de matière solide ne s’est produite. Donc la répartition en concentration 

des ET dans les 4 sections est sensiblement la même que leur répartition en masse. 

 

Figure III-22. Variation de la conductivité électrique des sédiments de l’anode à la 

cathode après l’essai EK4.  

Après l’essai EK4, la conductivité électrique a été fortement diminuée par rapport à la valeur 

initiale (Figure III-22). Elle augmente légèrement et graduellement de 1307 µS cm-1 à la section 
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1 jusqu’à 1542 µS cm-1
 à la section 4. Mais la CE est restée supérieure à celle de toutes les 

sections de sédiment issues de l’essai EK3, en particulier du côté de la cathode. Cette 

relativement forte conductivité électrique globale est premièrement due à l’humidité élevée et 

homogène des 4 sections après l’essai EK4. Deuxièmement, l’abondance des ions Na+ dans la 

solution de l’EDDS-Na3 a provoqué aussi une CE élevée. Dans les sections 3 et 4, la 

dissociation des ions Na+ est encore plus importante que dans les sections 1 et 2, grâce à un pH 

plus élevé, ce qui explique l’augmentation légère de la CE de l’anode vers la cathode.  

III.2.1.4.4. Décontamination des ET  

Représentés dans le Tableau III-7, les taux d’abattement de Cu et Zn sont de 2,0% et 3,0% 

respectivement, résultats qui n’ont pas été améliorés, comparés aux résultats de l’essai EK0 et 

de l’essai EK3, avec l’acide citrique à 0,1 mol L-1. L’abattement de Cd (12%) est meilleur que 

celui obtenu avec l’essai EK0 mais est similaire à celui obtenu avec l’essai EK3. Par contre, 

l’EDDS favorise l’abattement du Pb (14,4%) par rapport aux essais EK0 et EK3. L’abattement 

le plus important est obtenu pour l’élément Cr, atteignant 75,8 % après 28 jours de traitement, 

ce qui est très nettement meilleur que les résultats obtenus dans les essais EK0 et EK3. 

Tableau III-7. Taux d’abattement en la masse des 5 ET après l’essai EK 4. 

Eléments Abattement (%) 

Cd 12,0 ± 0,7 

Cr 75,8 ± 3,5 

Cu 2,0 ± 1,1 

Pb 14,4 ± 0,5 

Zn 3,0 ± 0,7 

 

On a vu précédemment (section III 2.1.3.4) qu’un milieu basique favorise la désorption du 

Cr(VI) et sa migration sous forme anionique (CrO4
2-) vers l’anode (K. Reddy, 2013). La Figure 

III-23 montre d’ailleurs une baisse drastique de la concentration en Cr en allant de l’anode vers 

la cathode. A pH basique, le comportement du Cr est donc particulier car il précipite peu sous 

forme d’hydroxydes métalliques (seulement les Cr(III)) et reste donc en grande partie mobile 

(sous sa forme oxydée Cr(VI)), ce qui n’est pas le cas de la plupart des autres métaux. Un milieu 

basique homogène dans tout le sédiment est donc favorable à l’abattement du Cr par 

électroremédiation.  
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L'efficacité de l'abattement des éléments Pb a été également sensiblement améliorée en ajoutant 

l’EDDS dans les électrolytes, ce qui indique que la formation des complexes Pb-EDDS a 

augmenté la solubilité apparente du plomb dans l’eau (Suzuki et al, 2014). Des auteurs ont aussi 

rapporté qu’il existe un effet de synergie positif vis-à-vis de la désorption des Pb en utilisant 

une solution d’EDDS combinée avec la saponine (Cao et al, 2013). Des auteurs ont également 

montré que pour un chélatant de la même famille que l’EDDS, à savoir l’EDTA, sous des 

conditions de pH élevé, lorsque le sol contient des composés du plomb, le [Pb-EDTA] est la 

principale espèce de complexe formée, même dans les sols calcaires où il existe une compétition 

forte des Ca2+ qui forment le complexe [Ca-EDTA] (Kim, 1996). L’EDDS semble donc un 

chélatant relativement fort du Pb, plus que l’acide citrique. Bien que l’abattement de Pb ait été 

amélioré à l’issue de l’essai EK4, plus de 85% de Pb est resté toutefois dans le sédiment, ce qui 

pourrait être expliqué par le blocage des éléments Pb dans la structure des oxydes de Fe-Mn et 

la formation des PbS immobiles dans le sédiment réducteur (Kim, 1996). La répartition des 

concentrations similaire des éléments Pb pour les 4 sections, de l’anode à la cathode, montre 

que seuls les Pb présents dans la fraction échangeable ou mobile des sédiments ont été extraits 

par chélation avec l’EDDS (Figure III-23).  

La Figure III-23 montre que les éléments Cu s’accumulent dans la section 1 lorsque l’EDDS 

est utilisé comme chélatant. Ils ont été transportés en faible proportion par l’EDDS vers l’anode 

en formant des complexes chargés négativement, tout comme dans l’essai avec l’acide citrique 

(EK3). Dans les deux cas, la chélation est très peu efficace, quel que soit le pH du sédiment. 

Quant au Zn, il est resté sous forme immobile dans le sédiment : sa chélation a été tout aussi 

inefficace que celle avec l’acide citrique. D’après les études de Kim (1996), les éléments Cu et 

Zn complexés peuvent être facilement substitués par les ions Fe(III) et Ca(II) présents dans le 

sédiment (compétition forte) et ensuite précipités sous formes immobiles. Ceci explique donc 

le faible abattement des éléments Cu et Zn dans un sédiment très carbonaté.  

Le sens de migration des éléments Cd pour l’essai EK 4 est inverse par rapport à l’essai EK3 

(Figure III-23). La concentration la plus importante se trouve à la cathode et la plus faible se 

situe à l’anode. Ceci montre qu’une faible partie des éléments Cd semble migrer sous forme de 

cations libres Cd2+ vers la cathode ou sous formes chimiques neutres avec le FEO pendant le 

test, et non sous forme de chélates anioniques. Comme pour les éléments Zn et Cu, l’EDDS est 

inefficace pour chélater les éléments Cd toujours en raison du pH élevé et de la compétition 

avec les ions calcium des carbonates. 
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Figure III-23.   Concentration des ET dans les 4 sections du sédiment après l’essai EK4.  

III.2.1.4.5. Décontamination des HAP et PCB 

Le Tableau III-8 montre le résultat d’abattement des HAP et des PCB à l’issue de l’essai EK4. 

Les Figures III-24 a et b montrent la répartition des concentrations relatives ou des masses 

relatives des HAP et PCB mesurées dans les différentes sections de l’échantillon après l’essai 

EK4. 

Tableau III-8. Taux d’abattement des HAP et PCB après le traitement EK4.  

TAUX D’ABATTEMENT (%) 

 ∑16HAP ∑7PCB 

EK 4 5,2 ± 3,5 38,7 ± 3,8 
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Tween 20 a été introduit dans les électrolytes à une concentration de 5 g L-1, c’est-à-dire une 

concentration aussi élevée en surfactant que dans le test EK4, afin de favoriser la formation de 

micelles dans le fluide interstitiel. L’acide citrique a été employé à 0,1 mol L-1, comme pour 

l’essai EK3, concentration plus favorable au flux électroosmotique. 

III.2.1.5.1. Évolution de l’intensité du courant électrique et consommation d’énergie 

La Figure III-25 montre l’évolution de l’intensité du courant électrique pendant l’essai EK5. 

Contrairement aux combinaisons avec des biosurfactants et de l’acide citrique, l’électrolyte 

contenant 5 g L-1 de Tween 20 et 0,1 mol L-1 d’acide citrique ne favorise pas l’augmentation de 

l’intensité du courant électrique. Celle-ci diminue très rapidement aux premières 100 h et la 

valeur à la phase de stabilisation (3 mA) à la fin de l’essai est inférieure à celle de l’essai EK3 

(8 mA), voire celle de l’essai EK0 (6 mA), ce qui signifie que l’ionisation des espèces dans la 

phase aqueuse pourrait être inhibée par la présence de Tween 20 à cette concentration. La 

permittivité diélectrique de l’électrolyte est diminuée par la présence en forte concentration du 

Tween 20 non ionique. L’effet de ‘flushing’ de la tension intermittente est aussi très limité. 
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Figure III-25. Evolution de l’intensité du courant électrique pendant l’essai EK 5.  

L’énergie consommée est de 56,5 Wh pour 600 h de traitement avec un coût de 25 euros pour 

traiter une tonne de sédiments avec la méthode employée pour l’essai EK 5. Le cout en additifs 

est moindre que celui des essais EK1 à EK3, avec un cout d’environ 757 € par tonne de sédiment 

traité (Tableau A6 en Annexe II). 
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III.2.1.5.2. Flux électroosmotique cumulé 

Les sédiments subissent une forte déshydratation aux premières 120 h de traitement 

électrocinétique avec un FEO important à la cathode et très faible à l’anode (Figure III-26). De 

façon similaire au cas de l’essai EK3 avec 0,1 mol L-1 d’acide citrique, la réhydratation des 

échantillons durant l’essai EK5 n’apparait qu’après 630 h de traitement, c’est-à-dire que la 

réhydratation des échantillons a été retardée par rapport aux essais EK1 et EK2. Par contre, en 

présence de Tween 20, le FEO cumulé à la cathode (120 mL) est fortement inférieur à celui de 

l’essai EK3, ce qui signifie que le Tween 20 modifie probablement les propriétés de la surface 

des particules des sédiments, telle que la densité de charges, par la sorption du surfactant non 

ionique, qui diminue donc la constante diélectrique de surface. Cette diminution du FEO a aussi 

été rapportée par un article de Reddy et Saichek (2003) lorsque le Tween 80 et l’Igepal CA-720 

ont été utilisés en tant que surfactants non ioniques. 
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Figure III-26. Evolution du FEO cumulé à l’anode et à la cathode pendant l’essai EK5. 

III.2.1.5.3. Variation du pH et de la conductivité électrique  

La variation du pH des sédiments après l’essai EK 5 est présentée dans la Figure III-27. Elle 

ressemble aux résultats de l’essai EK3 avec une acidification globale du sédiment faible, due à 

l’emploi de l’acide citrique à la même concentration dans les électrolytes dans ces deux essais.   
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Figure III-27. Variation du pH des sédiments de l’anode à la cathode après l’essai EK5. 

Une valeur plus importante de la CE à l’anode et des valeurs plus basses à la cathode par rapport 

à la valeur initiale (Figure III.28) montrent que les espèces ioniques dissoutes sont surtout 

concentrées vers l’anode, et que certaines espèces ont donc certainement migré dans le sens 

contraire du FEO, y compris les complexes métalliques formés avec l’acide citrique. Une 

précipitation des espèces ioniques provoque une faible valeur de CE dans le sédiment alcalin 

au voisinage de la cathode. 
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Figure III-28. Variation de la conductivité électrique des sédiments de l’anode à la 

cathode après l’essai EK5. 

III.2.1.5.4. Décontamination des ET  

Les taux d’abattement des 5 ET sont représentés dans le Tableau III-9. Parmi eux, l’abattement 

du Pb et du Zn ne sont pas améliorés ni inhibés par rapport aux essais EK1, EK2 et EK3. Cette 

combinaison de Tween 20 et d’AC diminue l’abattement de Cd avec une valeur de 4,5% qui 

est similaire à celle obtenue lors de l’essai EK0 et équivaut à un tiers de celle obtenue lors de 

l’essai EK3. Les éléments Cu ne sont pas du tout remédiés avec cette combinaison d’agents 

d’amélioration. La concentration initiale de Cr dans les sédiments pendant cet essai (prélevés 

dans un second bidon ouvert en 2017) n’était que de 58,5 mg kg-1 de sédiment sec, valeur qui 

est environ la moitié de celle des sédiments utilisés pour les essais EK1 à EK4 (> 100 mg kg-1) 

(issus de prélèvements d’un premier bidon ouvert en 2015). Par conséquent, l’abattement du Cr 

n’est pas comparable avec les résultats précédemment obtenus, la fraction de Cr mobilisable 

étant probablement moindre dans le sédiment initial utilisé pour cet essai.  

Tableau III-9. Taux d’abattement en masse des 5 ET après l’essai EK5. 

Eléments Abattement (%) 

Cd 4,5 ± 0,8 

Cr 3,1 ± 1,8 

Cu -1,6 ± 1,2 

Pb 3,5 ± 0,7 

Zn 2,3 ± 0,9 
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La distribution de la concentration des 5 ET dans les 4 sections du sédiment après l’essai EK5 

est présentée sur la Figure III-29 a. Tous les métaux ont tendance à migrer vers l’anode. Si l’on 

prend en compte la distribution en masse des ET (Figure III-29 b) dans les différentes sections, 

les 5 ET sont tous légèrement accumulés au niveau des sections 3 puis 4, ce qui signifie que la 

capacité d’acidification et de chélation de l’AC sont insuffisantes pour traiter des sédiments qui 

possèdent une capacité tampon élevée.  

Figure III-29. Concentration a) et masse b) des ET dans les 4 sections du sédiment après 

l’essai EK5. 

III.2.1.5.5. Décontamination des HAP et PCB 

D’après le Tableau III-10, l’abattement des HAP est nul après l’essai EK5, à la différence de 

tous les autres essais réalisés précédemment. Par contre, 22,8% d’abattement des PCB ont été 

obtenus. L’abattement des PCB s’est effectué majoritairement dans les sections proches de la 

cathode (Figure III-30). Le taux d’abattement des PCB dans l’essai EK5 est lié à l’intensité du 

FEO. Dans ce cas-là, un faible FEO cumulé donne un taux d’abattement des PCB relativement 

faible comparé à l’essai EK3. Cependant, on ne peut écarter le phénomène de déchloration 

(réduction) des PCB à proximité de la cathode, qui contribue à leur abattement. 
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Tableau III-10. Taux d’abattement des HAP et PCB après le traitement EK5.  

TAUX D’ABATTEMENT (%) 

 ∑16HAP ∑7PCB 

EK 5 -5,9 ± 2,2 22,8 ± 3,7 

 

La distribution de la concentration relative et de la masse relative par rapport aux valeurs 

initiales des HAP et PCB sont présentées dans la Figure III-30. La concentration des HAP se 

trouve légèrement plus importante que la valeur initiale dans toutes les sections des sédiments 

après traitement EK5, ce qui signifie que la combinaison de Tween 20 et d’AC facilite l’accès 

des solvants pendant la phase d’extraction chimique préalablement à l’analyse des échantillons. 

Malheureusement, si les HAP sont plus extractibles, cette combinaison d’additifs ne permet pas 

d’améliorer la migration des HAP à cause d’un faible FEO. 

 

Figure III-30. Concentration relative (a) et masse relative (b) par rapport aux données 

initiales des HAP et PCB dans les sédiments, dans les différentes sections de l’anode à 

la cathode après l’essai EK5.  

Il est à noter que les résultats d’abattement de la contamination en HAP et ET à l’issue de l’essai 

EK5 sont décevants et montrent encore une fois la grande variabilité des résultats de 

remédiation en fonction du sédiment à traiter. En effet, les mêmes conditions de traitement 

apportées à un sédiment de dragage très proche en composition de celui traité dans cette étude 

ont amené à des résultats d’abattement des ET compris entre 5,6 et 50,2%, et d’abattement des 

HAP de 48,1% (Ammami et al, 2015). Comme discuté auparavant, la différence entre les deux 

sédiments de dragage provient d’un taux de MO beaucoup plus élevé et d’un caractère réducteur 
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acidifier (plus de couleur bleue sur la Figure III-33 b par rapport à la Figure III-33 a. La Figure 

III-34 met en évidence une déshydratation relativement homogène des sections de sédiment en 

allant vers la cathode (sections 2 à 6), mais une hydratation plus importante de la section 1, 

proche de l’anode. On a en effet relevé précédemment une réhydratation du sédiment après 

1000 h de traitement, avec un FEO anodique plus important que le FEO cathodique.  

 

Figure III-34. Variation de la teneur en eau des sédiments dans les sections des couches 

inférieures et supérieures, de l’anode vers la cathode après l’essai EKS. 

La CE des sédiments après l’essai EKS a fortement diminué (entre 138 et 617 µS cm-1) par 

rapport à la valeur initiale, qui était de 1167 µS cm-1 (Figure III-35). La CE des sédiments 

proches de l’anode est relativement forte à cause de la légère acidification du compartiment 

anodique (du côté de la section 1) et de l’accumulation de certains ET sous forme ionique, tels 

que les Zn (voir la section III.2.2.4 suivante), mais aussi des ions provenant des éléments Ca et  

Mg non mesurés dans notre étude. Grâce au contact direct avec le catholyte (contenant entre 

autres l’acide citrique), la CE de la section 6 est légèrement supérieure à celle des sédiments 

présents au centre (sections 3, 4 et 5) où les pH sont les plus élevés (> 8), ce qui provoque une 

forte précipitation des ions métalliques. La légère acidification de la section 6 est donc favorable 
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du Pb est supérieur à celui obtenu lors des essais EK1 à EK3 et EK5, mais qu’il se rapproche 

du résultat obtenu après l’essai EK4. 

Outre le fait que l’essai EK5 a montré que la combinaison Tween 20 et acide citrique (0,1 mol 

L-1) n’était pas des plus favorables à l’abattement des ET dans le sédiment prélevé dans l’écluse 

de Tancarville, le faible abattement global des ETs ciblés peut aussi être dû au plus faible 

gradient de voltage appliqué (0,5 V cm-1) et peut être également dû à un débit d’alimentation 

des électrolytes trop faible, de 50 mL h-1, conduisant à une acidification insuffisante du 

sédiment. Par ailleurs, en combinant les résultats de la conductivité électrique, il semble que les 

ions métalliques non ciblés (tels que Ca2+, Mg2+) contribuant en grande partie à la valeur élevée 

de la CE initiale, ont été en partie éliminés à l’issue de l’essai EKS (d’où une diminution 

importante de la CE), même si les sédiments restent toujours en environnement alcalin ; alors 

que les ET ciblés ne sont pas remédiés efficacement et sont majoritairement sous leurs formes 

immobiles.  

Tableau III-11. Taux d’abattement total en la masse des 5 ET ciblés après l’essai EKS. 

Eléments Abattement (%) 

Cd -3,3 ± 1,4 

Cr 22,7 ± 1,2 

Cu 5,3 ± 2,4 

Pb 9,5 ± 1,4 

Zn -6,5 ± 1,1 

 

La Figure III-36 montre la distribution en concentration des 5 ET dans les sédiments après 

l’essai EKS. Globalement, les 5 ET ciblés se sont plutôt accumulés du côté de l’anode en 

présence de la combinaison de Tween 20 et d’acide citrique à 0,1 mol L-1 comme agent chélatant 

et acidifiant, ce qui correspond aux résultats de l’essai EK5. Par ailleurs, les sédiments de la 

couche inférieure ont été mieux remédiés que ceux de la couche supérieure.  

La distribution de la concentration initiale en Cd dans les sédiments de la couche inférieure ne 

semble pas homogène, ce qui est révélé par deux points aberrants dans la Figure III-36 b. Ceci 

peut aussi expliquer la valeur négative du taux d’abattement total du Cd. Pour une grande partie 

des sédiments présents au centre du semi-pilote (de la section 2 jusqu’à la section 5), quelle que 

soit la couche supérieure ou inférieure, la concentration de l’élément Cd n’a presque pas été 
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abaissée par rapport à la valeur initiale, ce qui est probablement dû à la faible concentration 

initiale de cet élément. En effet, comme évoqué précédemment, les éléments les plus faiblement 

concentrés sont aussi les plus difficiles à remédier, à cause entre autres de la compétition vis-à-

vis de l’agent chélatant qui est en faveur des métaux ultra-majoritaires, tels les ions Fe2+, Ca2+ 

ou Mg2+. Cependant, on remarque qu’une faible partie du Cd a migré vers l’anode, grâce à 

l’électromigration des complexes anioniques avec l’acide citrique, et qu’une faible proportion 

a été éliminée du côté de la cathode (essentiellement dans la partie supérieure). 

La migration vers l’anode et l’abattement du Cr sont évidentes en regardant les Figures III-36 

c et d. Pour la plupart des sections de sédiments traités, leur teneur en Cr a beaucoup diminué 

par rapport à la concentration initiale de Cr, et de manière accentuée dans la couche inférieure. 

Comme décrit précédemment, un environnement plutôt neutre ou alcalin favorise la formation 

d’espèces anioniques du Cr(VI), solubles et donc mobiles, ce qui est le cas dans ce sédiment 

peu acidifié, notamment dans la couche inférieure. 

Selon la Figure III-36 e, le Cu a un comportement un peu différent des autres métaux, avec une 

tendance à s’accumuler légèrement au centre de la matrice (section 3 supérieure 2). Cela 

pourrait cependant être dû à une inhomogénéité du sédiment, qui a été introduit en grande 

quantité (48 kg) et qui s’est donc avéré très difficile à homogénéiser.  

Les Figures III-36 g, h, i et j montrent que le Pb et le Zn ont en partie migré de la cathode vers 

l’anode, de manière accentuée dans la couche supérieure, où l’on constate une accumulation du 

côté anodique. L’abattement global des éléments Pb dans les sédiments de la couche inférieure 

a été significatif alors que leur abattement dans la couche supérieure est presque nul (sections 

2 à 5). Comme remarqué auparavant (avec l’essai EK4), une partie du Pb semble mieux 

éliminée en milieu plutôt neutre ou alcalin, ce qui est le cas de la couche inférieure du sédiment. 

Quant au Zn, son abattement globalement faible dans la couche inférieure ne compense pas son 

accumulation du côté anodique dans la partie supérieure, ce qui conduit à un abattement total 

dans tout le sédiment nul. 
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manière différente de l’essai EK5, le traitement en semi-pilote a un meilleur taux d’abattement 

sur les HAP, ce qui pourrait être l’avantage d’une grande échelle, avec un temps de traitement 

et un débit d’alimentation global des électrolytes plus importants. Contrairement aux autres 

essais en petit pilote en présence des biosurfactants, l’abattement des deux familles de 

contaminants (HAP et PCB) est à peu près similaire.  

Contrairement aux ET, l’abattement des contaminants organiques (HAP et PCB) de la couche 

supérieure est plus élevé que celui de la couche inférieure (Figure III-38). Cela indique que les 

sédiments de la couche supérieure, moins compressés, favorisent la désorption et la migration 

des HAP et PCB en présence du surfactant (Tween 20), probablement à cause d’un meilleur 

flux électroosmotique. D’après la Figure III-38, la distribution de la concentration des HAP et 

PCB est assez hétérogène selon le découpage en largeur du sédiment. Pour la couche supérieure, 

une migration privilégiée du Tween 20 de l’anode jusqu’à la cathode (c’est-à-dire dans le sens 

du FEO, le Tween 20 étant non ionique quel que soit le pH du sédiment) s’est probablement 

mise en place au niveau des sections de sédiments en position Supérieure 3 (sur la largeur 10 – 

15 cm), alors qu’il semblerait que moins de Tween 20 ait pu migrer dans le reste du sédiment. 

Ce « couloir » de migration privilégié est peut-être dû à une hétérogénéité de remplissage du 

sédiment. Cela provoque un abattement des HAP et PCB particulièrement important pour les 

sédiments en position supérieure 3 (largeur 10 – 15 cm). L’accumulation des HAP et PCB au 

centre du sédiment a donc eu lieu uniquement pour les positions supérieures 1, 2 et 4 (Figures 

III-38 a et c). Pour les sédiments de la couche inférieure, un passage privilégié du surfactant se 

retrouve cette fois en position inférieure 1 (sur une largeur plus restreinte de 0-5 cm), abaissant 

significativement la concentration des contaminants par rapport aux autres sections. Par 

conséquent, l’accumulation des HAP et PCB au centre du sédiment est essentiellement observée 

pour les positions inférieures 2, 3 et 4. Cette accumulation des HAP et PCB au centre du 

sédiment (sauf dans des « couloirs » privilégiés de migration du Tween 20) peut s’expliquer 

par un FEO relativement élevé et constant de l’anode vers la cathode les 1000 premières heures 

de traitement, qui a appauvri le sédiment en contaminants solubilisés en milieu aqueux (y 

compris ceux migrant dans les micelles), puis à une reprise tardive du FEO après 1000 h de 

traitement du côté de l’anode, qui, suite à l’arrêt du traitement, a conduit à un mouvement des 

contaminants vers le centre, mais à leur arrêt précoce au centre. 

Ces résultats sont prometteurs, car ce sont les premiers à montrer un abattement significatif des 

contaminants organiques lipophiles neutres à l’échelle semi-pilote. 

 





 

162 
 

III.3. Conclusions partielles  

La remédiation électrocinétique a un grand potentiel pour l'assainissement ex-situ ou in situ des 

sédiments de faible perméabilité hydraulique et/ou hétérogènes qui ont été contaminés par des 

contaminants diversifiés, à savoir des composés organiques lipophiles et/ou des métaux lourds. 

Cependant, la réussite du procédé d’électroremédiation dépend fortement des conditions 

géochimiques spécifiques du sédiment à traiter telles que la composition minéralogique du 

sédiment (teneur en particules fines, en matière organique, en carbonates, en fractions 

réduites,…) ou du vieillissement des contaminants, mais également des conditions employées 

lors du traitement EK, à savoir des électrolytes employés et des conditions électriques 

appliquées (Reddy, 2013). 

Les essais EK préliminaires sur un sédiment reconstitué, proche en constitution du sédiment de 

Tancarville (issu d’opérations de dragage du Grand Port Maritime du Havre), ont montré que 

l’emploi d’acide citrique en tant qu’agent chélatant et de biosurfactants, tels des rhamnolipides 

et de la saponine, conduisaient à des résultats relativement faibles pour l’abattement des métaux, 

mais encourageants, et des résultats très faibles pour les HAP et PCB. Cependant, un début de 

migration des éléments au sein du sédiment traité laissait penser que la durée du traitement 

devait être significativement allongée, à cause d’une résistance du sédiment à l’acidification 

due à son fort taux de carbonates.  

Les essais sur le sédiment naturellement contaminé de Tancarville ont montré que l’ajout 

d’additifs dans les électrolytes (agent chélatant + surfactants) était indispensable pour améliorer 

non seulement l’abattement des métaux lourds, mais également celui des HAP et PCB. Malgré 

l’obtention d’un flux électroosmotique extrêmement faible à très forte concentration en acide 

citrique, le mélange d’acide citrique à 0,2 mol L-1 et de saponine s’est révélé la meilleure 

combinaison pour diminuer les teneurs en  Cd, Zn et Cu, ainsi que les HAP et PCB. Cependant, 

le taux de carbonates étant très élevé dans le sédiment de Tancarville, l’acidification a été 

limitée dans les sections proches de la cathode, conduisant à un abattement en métaux limité, 

notamment dans le cas du  Zn (Reddy, 2013). La forte teneur en matières organiques, ainsi 

qu’en fractions réduites (contenant probablement des sulfures) dans le sédiment, ont également 

été responsables de ce faible taux d’abattement des métaux, l’acide citrique étant un chélatant 

trop faible pour extraire et chélater les métaux adsorbés sur ces fractions (Elliott et Brown, 

1989 ; Maini et al, 2000). En effet, ce type de chélatant peu sélectif semble peu efficace lorsque 

la concentration d'ions ciblés est faible et la concentration d'ions non ciblés (Ca2+, Fe2+, Mg2+) 
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est élevée, ce qui est le cas du sédiment de Tancarville, très salin μ la compétition n’est alors 

pas en faveur des métaux minoritaires (Kim, 1996 ; Mosavat et al, 2012). Il a été toutefois 

remarqué qu’en présence d’un chélatant plus fort (EDDS), et dans un sédiment alcalin, 

l’abattement des Pb a été sensiblement améliorée ; mais c’est surtout le Cr qui a bénéficié le 

plus de cet environnement basique, avec la formation de formes chimiques anioniques mobiles 

même à pH alcalin. 

Pour la remédiation des contaminants organiques neutres, l’utilisation des agents 

d’amélioration tels que les biosurfactants a permis de mieux désorber les HAP et PCB des 

particules de sédiment et d’augmenter leur solubilisation dans le liquide poreux (Park et al, 

2007 ; Hahladakis et al, 2013 ; Ammami et al, 2015). Le biosurfactant non-ionique (saponine), 

avec sa faible valeur de CMC, sa petite taille de micelles et l’absence de répulsion 

électrostatique avec les particules de sédiment, s’est révélé plus efficace que le rhamnolipide 

anionique pour éliminer les HAP et PCB, à condition d’être dans un environnement de pH < 

6,5. En effet, le mouvement des contaminants organiques neutres ne dépend pas seulement du 

flux électroosmotique, mais aussi de l’électrophorèse des micelles (colloïdes), qui, si elles sont 

non ioniques, vont dans le même sens que le FEO. Les PCB semblent être plus faciles à éliminer 

que les HAP du sédiment, même si la quantité initiale des PCB est beaucoup plus faible. En 

effet, l’élimination des HAP dépend essentiellement de l’électrophorèse des micelles et donc 

du pH du sédiment, tandis que la migration des PCB dépend aussi de l’intensité du FEO, les 

PCB étant polarisables et pouvant être aussi transportés par le flux d’eau une fois désorbés par 

le surfactant. L’utilisation d’un surfactant synthétique (le Tween 20), non ionique sur toute la 

gamme de pH du sédiment, a montré que le Tween 20 ne pouvait pas désorber quantitativement 

et transporter les HAP vers les électrodes à cause d’une forte inhibition du courant électrique et 

du FEO ; les PCB pourraient être mieux remédiés que les HAP par un phénomène de 

dégradation par déchloration à la cathode.  

Les essais réalisés en semi-pilote de laboratoire ont montré que les 5 ET ont plutôt migré vers 

l’anode, avec un appauvrissement à la cathode, mais leur abattement est resté très limité. Le cas 

du Cr est différent, avec un abattement beaucoup plus important que celui des autres métaux 

ciblés : une acidification des sédiments insuffisante (en utilisant 0,1 mol L-1 d’acide citrique à 

la cathode uniquement et avec un débit d’alimentation des électrolytes de 50 mL h-1) est en effet 

responsable du maintien d’un pH alcalin dans une grande partie du sédiment, favorable à la 

mobilité de formes anioniques oxydées du Cr (CrVI). Par ailleurs, l’abattement des contaminants 

organiques lipophiles neutres s’est avéré différent selon la profondeur du sédiment et dépend 
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donc fortement de l’hétérogénéité spatiale du sédiment. Contrairement à l’essai en cellule de 

laboratoire, l’abattement des HAP et des PCB, de l’ordre de 20%, a montré que le Tween 20 

pouvait être quand même un surfactant prometteur dans le cadre des essais à grande échelle.  

Cependant, il faut noter que l’abattement des contaminants dans le sédiment traité n’est pas un 

critère suffisant pour affirmer qu’un procédé de dépollution est efficace et peut être envisagé à 

l’échelle du terrain sans impact important sur l’écosystème. Il est également important d’y 

associer des études d’impact éco-toxicologique pour mettre en évidence l’intérêt d’utiliser 

certains additifs d’amélioration plutôt que d’autres, pour montrer l’influence de certains 

contaminants sur la toxicité du sédiment, qui devront donc être probablement plus ciblés par le 

procédé de décontamination. C’est l’objet du chapitre IV suivant. 
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Chapitre IV. Analyse toxicologique des sédiments 

avant et après traitement EK 
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IV.1. Introduction  

La démonstration de l'efficacité d'une méthode de remédiation repose généralement sur sa 

capacité à abaisser les niveaux des substances polluantes et toxiques ciblées. Cependant, les 

transformations chimiques qui se produisent pendant le traitement peuvent modifier la mobilité 

/ accessibilité des contaminants et les rendre plus dangereuses pour les organismes vivants 

même si leur niveau diminue. C'est pourquoi il est intéressant d'effectuer des tests de toxicité 

pour démontrer l'efficacité d'un processus d'assainissement (Wang et al, 2009). Différentes 

méthodes complémentaires telles que les approches « basées sur la substance » et 

« matricielles » permettent d’évaluer le risque écologique. L'approche « basée sur la substance 

» repose sur le respect de seuils (screening values, SV) définis pour chacune des substances. De 

mise en œuvre aisée, elle s’appuie sur les analyses physico-chimiques des composés et les 

banques de données écotoxicologiques. Elle caractérise le risque des substances considérées 

indépendamment les unes des autres. Elle ne permet toutefois pas de rendre compte de la 

biodisponibilité des contaminants et apparaît ainsi moins réaliste que l'approche « matricielle » 

qui tient compte du lien potentiel entre les propriétés physico-chimiques de la matrice et la 

toxicité, et prend en compte l’effet de mélange des substances (additivité, synergisme, 

antagonisme) (Perrodin et al, 2012 ; Pivato et al, 2017). Parmi les nombreux tests développés 

jusqu'à présent, les essais biologiques in vivo utilisant des organismes aquatiques permettent 

d’évaluer de façon pertinente la toxicité des sédiments et leurs effets biologiques potentiels sur 

l'environnement (Casado-Martínez et al, 2007; Giltrap et al, 2009; Mamindy-Pajany et al, 

2010). Parmi les animaux aquatiques, les invertébrés présentent un intérêt majeur car ils 

représentent 95% de la faune sauvage. Les copépodes ont été proposés comme des espèces de 

référence pour la bio-évaluation des milieux d'eau douce, estuarien et marin (Kulkarni et al, 

2013; Kwok et al, 2015). Le copépode calanoïde Eurytemora affinis est une espèce dominante 

des estuaires de l'hémisphère nord capable de bioaccumuler divers contaminants comme les 

PCB et les HAP (Cailleaud et al, 2007). Compte-tenu de sa pertinence écologique, cette espèce 

est devenue un modèle pour les études d'écotoxicologie (Forget-Leray et al, 2005; Lesueur et 

al, 2015; Legrand et al, 2016). Toutefois, la majorité des études porte sur l’évaluation de la 

toxicité de matrices environnementales (eau, sédiments) : peu d’études ont évalué l'écotoxicité 

des sédiments après un traitement de décontamination (Libralato et al, 2008; Piou et al, 2009). 

Dans le cas de la remédiation électrocinétique, les études biologiques sur les sédiments traités 

sont particulièrement rares (Wang et al, 2009) et aucune étude n’a à ce jour porté sur la 

caractérisation, chez des invertébrés, de la toxicité de sédiments après traitement EK.  
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et de la saponine (0,85 g L-1), l’essai EK3 à un traitement avec de l’acide citrique (0,1 mol L-1) 

et de la saponine (0,85 g L-1), l’essai EK4 à un traitement avec de l’EDDS (0,1 mol L-1) et de 

la saponine (5 g L-1) et enfin l’essai EK5 à un traitement avec de l’acide citrique (0,1 mol L-1) 

et du Tween 20 (5 g L-1) (Tableau III.1). 

Les résultats des tests d’exposition (Figure IV.3) ont montré que les sédiments initiaux (avant 

traitement) n’exercent pas d’effets létaux significatifs par rapport aux témoins (Test de Fisher, 

p > 0,05), sauf pour l’essai EK3 dont la toxicité est accrue de manière significativement 

différente après λ6 h d’exposition (Test de Fisher, p = 0,04). 

Après l’essai EK0, les sédiments ont globalement présenté la même toxicité que les sédiments 

non traités (Figure IV.3 a) (Test de Fisher, p > 0,05). Toutefois, la mortalité tend à augmenter 

légèrement pour les sections 1, 2 et 4 dès le premier jour d’exposition, alors que cette tendance 

n’est retrouvée à la section 3 qu’à partir de λ6 h d’exposition. 

Par ailleurs, l’étude de la toxicité des sédiments traités avec les combinaisons d’acide citrique 

0,2 mol L-1 et des biosurfactants (EK1, EK2) a montré que les sections 1 et 2 étaient 

significativement plus toxiques que le sédiment initial (Test de Fisher, p < 0,05) (Figures IV.3 

b, c) ; en revanche, les sections 3 et 4 n'ont eu aucune influence significative sur la mortalité 

relative des copépodes (Test de Fisher, p > 0,05). La section 4 était toutefois légèrement moins 

toxique que la section 3 dans les deux cas. Les traitements EK1 et EK2 ont donc permis de 

réduire légèrement la toxicité aigüe des sédiments aux sections 3 et 4 marquées par une légère 

augmentation de la survie des copépodes, bien que celle-ci ne soit pas significative. Concernant 

l’essai EK3, dont la teneur en acide citrique a été diminuée par rapport aux essais EK1 et EK2 

(0,1 mol L-1), les sections 1 et 2 n’étaient globalement pas significativement plus toxiques que 

le sédiment initial (Test de Fisher, p > 0,05). Seule la toxicité du sédiment à la section 3 a été 

significativement réduite par rapport au sédiment initial, particulièrement après 96 h 

d’exposition (Test de Fisher, p = 0,025). D’une façon générale, les sections proches de l’anode 

(i.e. sections 1 ou 2), sont apparues particulièrement toxiques pour les tests EK1 et EK2. Au 

contraire, les sections 3 et/ou 4 (plus proches de la cathode) ont présenté soit une toxicité 

similaire (EK 1, EK2 et EK3), soit une toxicité inférieure au sédiment initial (EK 3, section 3). 

Concernant l’essai EK4, la toxicité aigüe du sédiment s’est révélée significativement différente 

de celle du sédiment initial (Test de Fisher, p < 0,05) ; ainsi, tous les copépodes ont été tués 

pendant les 48 premières heures d’exposition, quelles que soient les sections du sédiment traité. 

Une mortalité de 100% a d’ailleurs été observée dès 24 h pour la section 1. La combinaison de 
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l’EDDS (0,1 mol L-1) et de la saponine (5 g L-1) s’est ainsi révélée létale pour les copépodes, 

quelle que soit la section considérée. 

Enfin pour l’essai EK5, bien que les sédiments des sections 1, 2 et 3 soient un peu plus toxiques 

que les témoins et le sédiment initial, les sédiments traités ont une toxicité aigüe relativement 

faible par rapport aux autres essais (EK1 à EK4), voire par rapport à l’essai EK0. Plus 

particulièrement, la toxicité du sédiment à la section 4 semble être nulle pendant 72 h 

d’exposition. Ces résultats signifient que le Tween 20 utilisé à la concentration de 5 g L-1 

pendant l’essai EK5 n’est pas néfaste à l’environnement aquatique car il ne provoque aucune 

toxicité supplémentaire, présente dans certaines sections sédimentaires des essais EK1 à EK4. 
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Figure IV-3. Mortalité des copépodes E. affinis exposés pendant 96 h à des élutriats de 

sédiments naturels avant et après traitement électrocinétique. Les étoiles représentent 

les effets toxiques significatifs par rapport au sédiment initial non traité (Test de Fisher, 

p < 0,05).  
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donc été réalisée afin de confirmer le poids de cette observation particulière (Figures IV.7 a et 

b).        

 

Figure IV-7. Analyse en composantes principales incluant (a) ou non (b) les données de la 

section 1 de l’essai EK2 (pHelutriat = 3,75). Le facteur 1 (axe horizontal) représente la 

concentration des métaux ce qui explique 40,35% de la mortalité des copépodes, alors 

que le deuxième facteur (axe vertical) représente le pH et les contaminants organiques 

ce qui explique 22,64% de la mortalité. 

Sans tenir compte de la mortalité de la section 1 (S1b) de l’essai EK2 (Figure IV.7 b), il apparaît 

clairement que la mortalité après 72 h d’exposition ne dépend pas du pH de l’élutriat (rmax = 

0.139). Une faible corrélation est seulement observée au bout de λ6 h d’exposition aux élutriats 

(r = - 0,334). Pour les autres sections des essais EK1, EK2 et EK3, les valeurs de pH des élutriats 

étaient toutes comprises entre 5,5 et 8 (Tableau A-4 en Annexe II), suggérant ainsi que les 

copépodes ne peuvent pas survivre dans un milieu très acide de pH inférieur à 4. En revanche, 

ils étaient capables de résister à la variation du pH du milieu entre 5,5 et 8 (tolérance au pH) 

comme rapporté par plusieurs études (Derry et al, 2010; Almén et al, 2016). Cette tolérance au 

pH ne signifie pas qu’un milieu faiblement acide est totalement confortable pour E. affinis, mais 

il ne provoque pas d’effet toxique aigu pendant λ6 h. En effet, un pH de 4,7 affecte l’éclosion 

des œufs de copépodes (Derry et al, 2010). De plus, un pH supérieur à 8,5 possède aussi des 

effets négatifs sur le comportement des copépodes (Li et al, 2008).  
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Annexe II). Cependant, si l’on se rapporte à l’ACP de la Figure IV.4, c’est-à-dire en considérant 

une grande partie des facteurs potentiellement influents sur la mortalité des copépodes, ce sont 

essentiellement les effets de la concentration en Cu et en Pb qui jouent sur la mortalité, avec 

des coefficients de corrélation relativement importants pour le Cu (rmax = 0,596) et le Pb, mais 

seulement après λ6 h d’exposition (r = 0,558) ; les autres métaux ne sont que très peu ou pas 

corrélés à la mortalité (Tableau A-2 en annexe II). 

La différence des effets toxiques dus aux contaminants organiques ou métalliques peut aussi 

être montrée par une ACP à partir des deux essais EK3 et EK5 (Figure IV.8) où les sédiments 

initiaux de l’essai EK3 (prélevés dans un bidon ouvert en 2015) étaient plus pollués en métaux, 

alors que ceux de l’essai EK5 (prélevés dans un bidon ouvert en 2017) l’étaient plus en HAP et 

PCB (Tableau A-5 en Annexe II). Ainsi, malgré une plus forte teneur initiale en HAP et PCB 

du sédiment utilisé pour l’essai EK5, c’est pourtant ce sédiment traité qui s’est avéré le moins 

toxique. La mortalité des copépodes semble ainsi plutôt liée à la concentration en métaux, 

particulièrement en Cu, Zn et Pb les premières 48 h d’exposition. La toxicité du Cd et du Cr ne 

se retrouve qu’après λ6 h d’exposition. 

 

Figure IV-8. Analyse en composantes principales sur les essais EK3 (noir : Saponine + 

AC) et EK5 (rouge : Tween 20 + AC). 

En regardant plus finement les valeurs de concentration des métaux dans la section 3 de l’essai 

EK3, on se rend compte que celles-ci sont supérieures à celles du sédiment initial. Toutefois, 

nous avons observé sur la Figure IV.3 d que cette section était significativement moins toxique 

que le sédiment initial. Par conséquent, il semble que ce ne soit pas directement la concentration 

totale des métaux présents dans le sédiment qui influe sur la toxicité, mais plutôt la 

concentration biodisponible. La biodisponibilité dépend des changements minéralogiques qui 
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surviennent après la mise en œuvre d'un processus d'électroremédiation. Par exemple, certains 

métaux peuvent changer de spéciation minéralogique et être sous des formes plus extractibles 

dans les sédiments après les traitements EK (Giannis et al, 2010). C’est probablement le cas 

dans les sections 1 et 2 proches de l’anode, où l’acidification du sédiment peut rendre les métaux 

plus mobiles. A l’inverse, on peut supposer que dans la section 3 de l’essai EK3, les métaux 

sont certes en concentration plus importante mais probablement moins mobiles. Les formes 

mobiles sont évidemment plus solubles dans les élutriats de sédiments et plus biodisponibles 

pour les organismes vivants, donc leur potentiel toxique est plus important.  

Enfin, il peut exister des effets de synergie entre les différents contaminants. En effet, la co-

toxicité des ET et des HAP a été mise en évidence par plusieurs chercheurs (Gauthier et al, 

2014). Ainsi, les complexes métaux-composés organiques lipophiles peuvent faciliter la 

bioaccumulation de métaux dans les organismes (Boullemant et al, 2009; Parthasarathy et al, 

2010). Par exemple, les complexes Cd-HAP peuvent provoquer une toxicité plus importante 

que le Cd et les HAP seuls (PHE et B(a)P) (Gust et Fleeger, 2005 ; Wang et al, 2011). 

Cependant, on ne peut montrer ce lien dans notre étude ou même dans d’autres études de 

remédiation sur des sédiments naturels, les HAP et les métaux étant systématiquement présents 

conjointement dans les sédiments contaminés. 

IV.3.2.3.3. Effet du temps d’exposition à l’élutriat 

Nous avons constaté aussi que l’effet des élutriats sur la mortalité des copépodes variait avec le 

temps d’exposition. Une dérive de la corrélation a été mise en évidence entre les taux de 

mortalité et le temps d'exposition (r = 0,920 après 48 h jusqu'à r = 0,540 après 96 h) (Figure 

IV.4 et Tableau A-2 en Annexe II). Plusieurs facteurs doivent être considérés pour expliquer 

cette dérive de la corrélation μ i) la toxicocinétique des contaminants varie d’un contaminant à 

l’autre ; ii) les contaminants pourraient être métabolisés en composés plus toxiques entrainant 

un délai dans la mise en place de l’action toxique (Gauthier et al, 2014) ; iii) le stress provoqué 

par les contaminants et leurs métabolites prendrait plus ou moins de temps à altérer le système 

immunitaire (immunosuppresseurs) ou d’une façon plus générale le métabolisme (Grundy et al, 

1996 ; Wootton et al, 2003 ; Gauthier et al, 2014) et iv) le stress provoqué par les modifications 

des paramètres physico-chimiques du milieu (pH, Eh) peut prendre un certain temps pour 

influer sur la santé des individus, en relation avec leur capacité d’adaptation aux changements 

du milieu. Ainsi, la mortalité des copépodes était plutôt corrélée à la concentration en Cr et en 
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Zn aux premières 24 h et au Cu et au Pb après 72 h (Tableau A-3 en annexe). En fonction du 

temps, la mortalité semble donc être de plus en plus corrélée à la concentration en ET.  

IV.4. Conclusions partielles 

La mesure de la toxicité des sédiments à l'aide d'un bio-essai in vivo chez le copépode est une 

nouvelle approche qui peut constituer un outil simple et rapide pour évaluer les effets 

toxicologiques aigus des matrices de sédiments après les traitements EK.  

Les copépodes E. affinis se sont avérés sensibles à des paramètres physico-chimiques des 

élutriats de sédiments, particulièrement aux faibles valeurs de pH (pH < 4), et aux conditions 

oxydantes (potentiel rédox élevé). Ils ont montré également une sensibilité à la présence dans 

les élutriats de certains ET (plus particulièrement le Cu et le Pb) et probablement à la formation 

de métabolites oxydés des HAP et des PCB. Certaines sections de sédiments traitées par le 

procédé électrocinétique se sont avérées statistiquement plus toxiques que les sédiments 

initiaux non traités, car les métaux ont probablement changé de spéciation minéralogique et 

sont devenus plus facilement lixiviables. Par conséquent, la biodisponibilité des contaminants 

apparaît comme un meilleur paramètre que les concentrations totales pour évaluer la toxicité 

des sédiments. 

On peut souligner que certaines sections traitées par électroremédiation se sont avérées moins 

toxiques que le sédiment initial, ce qui a été possible grâce à l’emploi d’additifs tels l’acide 

citrique, des biosurfactants ou le Tween 20, qui se sont avérés de faible empreinte 

environnementale. Toutefois, les biosurfactants ne doivent être employés qu’à des 

concentrations modérées. 

Le modèle de l’analyse statistique (ACP) développé dans cette étude n’a pas été capable 

d’expliquer entièrement la mortalité des copépodes. Il existe en effet des facteurs non mesurés 

dans notre étude qui pourraient aussi influencer significativement la mortalité des copépodes, 

tels que la concentration des métabolites oxydés des HAP et PCB, d’autres métaux très toxiques 

tels l’Hg, des métalloïdes (As) ou des organométalliques (tributylétain), sans oublier certains 

pesticides persistants, qui sont des contaminants trouvés fréquemment dans les sédiments 

dragués (Falciglia et al, 2016; Song et al, 2016).  

Les bio-essais in vivo effectués sur les copépodes dans ce chapitre sont informatifs mais ne sont 

pas suffisants pour évaluer les dangers associés à une exposition aux sédiments après traitement 

EK puisqu’une seule espèce a été considérée (E. affinis) et un seul paramètre a été mesuré 



 

183 
 

(mortalité). Les recherches ultérieures devront inclure l’évaluation de paramètres sub-létaux 

tels que la mesure d’activités enzymatiques (stress oxydant, altération du métabolisme, de la 

reproduction…) ou du comportement. Elles pourront être complétées par des approches 

expérimentales menées chez d’autres espèces telles que le poisson, ainsi que par des approches 

in vitro permettant d’évaluer d’autres effets tels que la génotoxicité (test d’Ames…) ou le 

caractère perturbateur endocrinien (Tests YES/YAS) des matrices traitées. 
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Conclusion générale et perspectives 

La gestion des sédiments de dragage contaminés pose des problèmes économiques et 

environnementaux majeurs. Même si actuellement les gestionnaires de sédiments semblent peu 

soucieux de rechercher des voies de décontamination puis de valorisation de ces matériaux, les 

réglementations se durcissent et il est très probable qu’à l’avenir, les sites de dépôt de sédiments 

devront être restaurés. Ainsi, à défaut d’être décontaminés, un projet (à l’horizon 2018) d’arrêté 

relatif aux installations de stockage de déchets de sédiments prévoit que les sédiments 

contaminés soient à terme recouverts de matériaux inertes puis de sol, afin de restaurer un 

écosystème. Il semble donc particulièrement intéressant, dans cette perspective, de trouver des 

solutions de décontamination in-situ et même de re-création de sols à partir des sédiments 

décontaminés, ou de les valoriser en matériaux de construction afin d’offrir des solutions 

alternatives aux gestionnaires des sites de dépôt.  

Depuis plusieurs années, la remédiation électrocinétique apparait comme un procédé 

prometteur pour décontaminer plusieurs familles de contaminants simultanément, appliquée à 

des matériaux peu perméables et déployable in-situ à faible cout énergétique. Mais de nombreux 

points doivent encore être éclaircis ou certaines performances améliorées. Ce travail de thèse a 

contribué à répondre à ce double objectif : meilleure compréhension des processus et 

optimisation du procédé, dans le but de l’appliquer à grande échelle, tout en présentant un faible 

impact environnemental. 

Après avoir déterminé leurs caractéristiques physiques et chimiques, les sédiments de dragage 

prélevés dans l’écluse à proximité de la chambre de dépôt du GPMH à Tancarville (76) se sont 

avérés être un milieu réducteur, avec une très faible perméabilité hydraulique et une teneur en 

matière organique et en carbonates particulièrement élevée. Ceci cause une forte sorption des 

contaminants organiques et des ET, de même qu’une forte capacité tampon qui posent des 

problèmes lors de la mise en œuvre de l’électroremédiation de ces sédiments. L’ajout d’additifs 

dans les électrolytes (agent chélatant et surfactant) et une longue durée de traitement se sont 

donc avérés indispensables pour améliorer l’abattement des contaminants par le procédé EK, à 

la fois des composés organiques lipophiles neutres (HAP et PCB) et de certains ET ciblés. 

Toutefois, une des originalités de ces travaux de thèse a été de restreindre le choix des additifs 

à des agents chélatants ou des agents tensioactifs susceptibles d’avoir un faible impact 
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toxicologique sur le sédiment traité, ceci afin de permettre une éventuelle réutilisation du 

matériau traité dans le cadre de projets de restauration de sites.  

Les caractéristiques particulières des sédiments prélevés à Tancarville (en particulier leur 

résistance à l’acidification), ainsi que l’effet de déshydratation pendant l’électroremédiation, 

ont été responsables de faibles taux d’abattement des ET, que ce soit en utilisant les agents 

chélatants de type acide citrique ou EDDS. Pourtant, l’acide citrique permet de modifier le 

potentiel zêta des particules de sédiments et a un effet favorable sur l’intensité du flux 

électroosmotique et sur l’intensité du courant électrique, qui sont des facteurs propices à 

l’abattement des ET. Cependant, l’augmentation de la concentration en acide citrique n’a pas 

permis d’abaisser suffisamment le pH du sédiment pour rendre les métaux plus mobiles. 

De même, la désorption et la migration des contaminants organiques lipophiles neutres, tels les 

HAP et les PCB, s’est avérée relativement limitée. Ces deux phénomènes dépendent non 

seulement des caractéristiques chimiques des surfactants tels que leur charge, leur CMC et la 

taille de micelles, mais aussi du pH de l’électrolyte et de la force ionique, qui jouent un rôle sur 

le flux électroosmotique. D’après nos études, 1) bien que les biosurfactants soient à priori plus 

éco-compatibles que leurs homologues synthétiques, leur dégradation rapide pendant la 

remédiation EK peut être un inconvénient important qui limite leur efficacité dans le temps ; 2) 

les surfactants non-ioniques (tels que saponine et Tween 20) permettent un meilleur abattement 

des contaminants organiques neutres par rapport aux surfactants anioniques (rhamnolipides) ; 

3) le comportement de désorption/migration des contaminants n’est pas identique, non 

seulement selon qu’ils sont organiques ou inorganiques, mais aussi entre les contaminants du 

même type : on peut noter le cas particulier du Cr par rapport aux autres ET, qui est moins 

sensible que les autres métaux à une faible acidification du sédiment durant le traitement EK, 

ainsi que la différence de mode de migration entre HAP et PCB. 

Malgré un taux de décontamination moins important qu’espéré, le procédé EK reste prometteur 

et il est important de l’adapter à une échelle plus importante que celle d’un pilote de laboratoire, 

pour de futures applications in-situ. Une autre originalité de ces travaux de thèse a donc été de 

concevoir un essai à plus grande échelle, ce qui est beaucoup moins décrit dans la littérature. 

Le passage à plus grande échelle a permis de montrer que malgré l’hétérogénéité spatiale du 

sédiment, les phénomènes décrits à petite échelle étaient globalement retrouvés et que les taux 

de décontamination globaux étaient assez proches de ceux retrouvés au sein du petit pilote de 

laboratoire. Cependant, la comparaison entre les essais EK5 et EKS (employant les mêmes 

additifs d’amélioration) a montré que les résultats n’étaient pas directement transposables. Par 
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conséquent, l’application in-situ de la méthode électrocinétique ne semble pas être encore 

envisageable à très court terme, car les effets d’échelle ne sont pas encore bien compris : des 

études supplémentaires sur le semi-pilote s’avèrent indispensables, avec des combinaisons 

d’additifs différentes et originales (tout en restant eco-compatibles et de cout non prohibitif), 

des études sur l’application du champ électrique (intensité, polarités alternées, continu ou non…) 

et sur le débit d’alimentation en additifs.  

Par ailleurs, les résultats de la littérature sur des sédiments dragués provenant d’une chambre 

de dépôt à Tancarville (Ammami 2013 ; Ammami et al., 2015) ont montré de bien meilleurs 

abattements en métaux et en HAP que ceux obtenus dans cette étude sur des sédiments frais 

dragués dans l’ancienne écluse de Tancarville. Il semble que l’état d’oxydation (oxygénation 

préalable en dépôt) du sédiment soit un paramètre extrêmement influent, à considérer 

absolument pour la décontamination électrocinétique des métaux. Les sédiments réducteurs 

(contenant probablement des phases sulfurées importantes) semblent particulièrement 

réfractaires au processus de mobilisation des métaux. Le conditionnement des sédiments en 

chambre de dépôt après dragage doit être un paramètre à prendre en compte comme une étape 

de prétraitement, susceptible de modifier la spéciation minéralogique et chimique des métaux 

et de les rendre plus mobiles. 

Enfin, une autre originalité de ces travaux a été de tenter d’évaluer l’évolution de la toxicité du 

sédiment avant et après traitement EK, ce qui reste un travail pionnier extrêmement peu 

développé dans la littérature. L’évaluation de la toxicité aiguë des sédiments avant et après 

traitement EK a été effectuée à l'aide d'un bio-essai in vivo chez le copépode E. affinis, animal 

test particulièrement adapté à l’étude de la toxicité des sédiments estuariens. Les sédiments 

traités se sont avérés parfois plus toxiques, parfois moins toxiques que les sédiments non traités. 

Un critère de toxicité important a été le pH (et donc le potentiel redox) de l’élutriat (et donc du 

sédiment traité), qui ne doit pas devenir trop acide (pH < 4) et trop oxydant. Cependant, E. 

affinis reste tolérant à des variations de pH relativement importantes (5 < pH < 8). E. affinis 

s’est montré sensible à la présence de certains métaux lourds (Cu, Pb) dans les fractions de 

sédiment acidifié, où ils devaient donc être plus mobiles et donc biodisponibles. Le copépode 

s’est montré moins sensible à la présence de HAP et PCB, qui n’étaient certes pas à un niveau 

très élevé et probablement présents dans des fractions peu biodisponibles (telle la matière 

organique mature ou d’origine anthropique). Enfin, un résultat important a été de montrer le 

faible impact toxique des additifs employés pour améliorer le procédé EK, à savoir l’acide 
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citrique, le rhamnolipide et la saponine (à faible concentration), ainsi que le Tween 20. Un doute 

subsiste sur l’impact toxicologique de l’EDDS. 

Dans de futures recherches, il va s’avérer nécessaire de trouver une solution pour permettre une 

meilleure acidification des sédiments à fort effet tampon. Si l’acide citrique reste un bon additif 

pour augmenter le flux électroosmotique et le courant électrique, il est probablement nécessaire 

de lui ajouter, dans le compartiment cathodique, un autre acide, si possible à faible impact 

environnemental (comme l’acide acétique par exemple), pour augmenter l’acidification du côté 

cathodique. On pourrait également envisager une étape de pré-traitement électrocinétique du 

sédiment, en employant par exemple l’acide acétique du côté cathodique, afin de dissoudre une 

grande partie des carbonates, diminuer l’effet tampon et ainsi préparer le sédiment au traitement 

EK permettant de mobiliser les contaminants cibles. Ce pré-traitement pourrait également 

permettre une élimination préalable des ions métalliques les plus abondants, surtout dans les 

sédiments salins, afin que l’agent chélatant introduit ensuite soit plus efficace pour mobiliser 

les métaux toxiques, présents en plus faible teneur. Concernant la décontamination des 

composés organiques lipophiles neutres, l’utilisation de biosurfactants non ioniques est 

probablement défavorisée par leur biodégradabilité μ il est alors possible d’envisager un 

traitement EK où la solution des électrolytes serait régulièrement renouvelée. Cependant, il ne 

s’agit pas de mettre de côté certains surfactants non ioniques synthétiques, dont la CMC est 

tellement faible qu’ils peuvent être employés à faible concentration et donc sans impact 

toxicologique (Tween 20, Tween 80). Toutefois, il faudrait les tester à une concentration plus 

élevée que dans cette étude, car une forte proportion est adsorbée sur les particules de sédiment, 

particulièrement si la fraction organique est élevée, et donc peu susceptible de former des 

micelles en solution. 

D’un point de vue du procédé EK en lui-même, si un voltage intermittent s’est avéré favorable 

à une plus faible consommation d’énergie et à la désorption des composés organiques lipophiles, 

il n’en va pas de même pour l’abattement des métaux. D’autres pistes, telles que l’inversion de 

polarité des électrodes, ou la géométrie des électrodes sont à explorer. Les essais à l’échelle de 

gros pilote doivent non seulement être multipliés pour comprendre les effets d’échelle et les 

problèmes liés à l’hétérogénéité spatiale du sédiment, mais il faut d’ores et déjà aussi envisager 

des essais sur terrain pour évaluer des prototypes pilotes. Enfin, la combinaison d’autres 

méthodes de traitement (lessivage, traitement thermique) avec l’EK peut produire des 

abattements plus importants.  
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Enfin, d’un point de vue de l’étude écotoxicologique, il existe des facteurs qui n’ont pas été 

mesurés dans notre étude et qui peuvent s’avérer importants pour expliquer la mortalité des 

copépodes. En particulier, il faudrait pouvoir relier la mortalité des copépodes à la mobilité des 

métaux après le traitement EK, en faisant des extractions séquentielles et pas seulement pseudo-

totales, afin de mesurer leur concentration dans les différentes fractions minéralogiques. Il en 

est de même des contaminants organiques lipophiles, dont il faudrait pouvoir estimer la 

bioaccessibilité avant et après traitement EK. Cela est possible en réalisant des tests chimiques 

mettant en œuvre des extractions non exhaustives à l’aide de cyclodextrines. Il serait également 

très intéressant de mesurer d’autres contaminants dans le sédiment, tels que Hg, Sn, ou des 

métabolites oxygénés des contaminants organiques générés par l’oxydation à l’anode, dont on 

sait qu’ils peuvent avoir un impact toxique sur les organismes vivants. Enfin, si l’on considère 

le test écotoxicologique mis en œuvre dans cette étude, un seul paramètre (la mortalité) et une 

seule espèce d’animal ne sont pas suffisants pour évaluer le danger écotoxique des sédiments. 

Les paramètres sub-létaux et les tests sur d’autres espèces, ou bien des tests cellulaires sont 

donc demandés pour les recherches ultérieures.  
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Annexe I 

Figure A-1.  Concentration des HAP et PCB dans chaque section de sédiment après les 

traitements préliminaires (EKp 1-3). 
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Figure A-2. Concentration des 5 ET dans chaque section de sédiment après les traitements 

préliminaires (EKp 1-3). 
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Figure A-3. Analyse en composantes principales pour examiner (i) les observations (sections 

S1, S2, S3, S4) après les traitements EK1 (indice (a), EK2 (indice (b) et EK3 (indice cc)) et (ii) 

les corrélations entre la mortalité relative après 24 h, 48 h, 72 h et 96 h d’exposition, certains 

paramètres des sédiments (pH des sédiments ou élutriats, Eh, EC), la quantité d'additifs 

d’amélioration (biosurfactants, CA) et le niveau de contamination (concentration des métaux 

totaux, des métaux individuels, des HAP totaux et des PCB totaux ). 

 

 



 

d 
 

Annexe II 

Tableau A-1: Masse sèche de chaque section des traitements EK0 à EK5 en cellule de 

laboratoire. 

 Section 1 Section 2 Section 3 Section 4 

EK 0 7,66 24,04 48,21 27,11 

EK 1 20,4 31,36 38,50 33,50 

EK 2 16,5 31,10 30,00 36,80 

EK 3 15,02 24,25 31,16 19,96 

EK 4 24,90 29,42 26,43 34,68 

EK 5 24,27 27,90 32,01 30,57 

 

Tableau A-2: Coefficients de corrélation de Pearson (r) entre les facteurs physico-chimiques et 

la mortalité des copépodes pendant les tests d’exposition des sédiments des essais EK1 à EK3 

(comprenant les valeurs des témoins et de la section 1 de l’essai EK 2). 

 

Tableau A-3: Coefficients de corrélation de Pearson (r) entre les contaminants et la mortalité 

des copépodes pour l’ACP des tests d’exposition des sédiments des essais EK0 à EK3 (sans les 

valeurs des témoins et de la section 1 de l’essai EK 2).  

 

Variables pH elut pH sed EC Eh PAHs PCBs Cd Cr Cu Pb Zn biosurf CA mort24 mort48 mort72 mort96

pH elut 1 0.871 0.275 -0.871 0.433 0.172 0.142 0.034 -0.385 -0.094 0.280 -0.660 -0.756 -0.494 -0.377 -0.401 -0.405

pH sed 0.871 1 0.074 -1.000 0.298 -0.009 0.027 -0.167 -0.447 -0.057 0.278 -0.543 -0.568 -0.557 -0.561 -0.598 -0.524

EC 0.275 0.074 1 -0.075 -0.287 -0.042 0.163 0.196 -0.219 -0.110 0.145 -0.093 -0.073 0.052 -0.019 0.009 -0.317

Eh -0.871 -1.000 -0.075 1 -0.294 0.012 -0.050 0.157 0.433 0.051 -0.298 0.537 0.568 0.558 0.564 0.593 0.519

PAHs 0.433 0.298 -0.287 -0.294 1 0.795 -0.088 0.311 0.079 0.300 0.042 -0.696 -0.737 -0.190 0.016 0.026 0.046

PCBs 0.172 -0.009 -0.042 0.012 0.795 1 -0.014 0.377 0.126 0.253 -0.015 -0.491 -0.466 0.066 0.244 0.300 0.062

Cd 0.142 0.027 0.163 -0.050 -0.088 -0.014 1 0.621 0.452 0.081 0.669 0.060 -0.161 0.025 0.004 0.155 0.027

Cr 0.034 -0.167 0.196 0.157 0.311 0.377 0.621 1 0.636 0.397 0.453 -0.336 -0.405 0.255 0.296 0.309 0.166

Cu -0.385 -0.447 -0.219 0.433 0.079 0.126 0.452 0.636 1 0.596 0.475 0.033 -0.067 0.587 0.563 0.553 0.596

Pb -0.094 -0.057 -0.110 0.051 0.300 0.253 0.081 0.397 0.596 1 0.644 -0.178 -0.168 0.365 0.437 0.404 0.558

Zn 0.280 0.278 0.145 -0.298 0.042 -0.015 0.669 0.453 0.475 0.644 1 -0.046 -0.210 -0.002 0.026 0.091 0.164

biosurf -0.660 -0.543 -0.093 0.537 -0.696 -0.491 0.060 -0.336 0.033 -0.178 -0.046 1 0.931 0.055 -0.013 0.069 0.156

CA -0.756 -0.568 -0.073 0.568 -0.737 -0.466 -0.161 -0.405 -0.067 -0.168 -0.210 0.931 1 0.115 0.007 0.044 0.114

mort24 -0.494 -0.557 0.052 0.558 -0.190 0.066 0.025 0.255 0.587 0.365 -0.002 0.055 0.115 1 0.920 0.773 0.540

mort48 -0.377 -0.561 -0.019 0.564 0.016 0.244 0.004 0.296 0.563 0.437 0.026 -0.013 0.007 0.920 1 0.865 0.704

mort72 -0.401 -0.598 0.009 0.593 0.026 0.300 0.155 0.309 0.553 0.404 0.091 0.069 0.044 0.773 0.865 1 0.736

mort96 -0.405 -0.524 -0.317 0.519 0.046 0.062 0.027 0.166 0.596 0.558 0.164 0.156 0.114 0.540 0.704 0.736 1

Variables pH elut PAHs PCBs Cd Cr Cu Pb Zn mort24 mort48 mort72 mort96

pH elut 1 0,467 0,349 0,243 0,207 -0,169 -0,353 -0,033 0,139 0,054 -0,071 -0,334

PAHs 0,467 1 0,657 0,149 0,220 0,076 -0,131 -0,011 0,023 -0,227 -0,185 -0,546

PCBs 0,349 0,657 1 0,083 0,245 -0,063 -0,010 0,029 0,218 0,035 0,024 -0,491

Cd 0,243 0,149 0,083 1 0,848 0,662 0,273 0,764 0,272 0,203 0,322 0,176

Cr 0,207 0,220 0,245 0,848 1 0,688 0,476 0,804 0,370 0,264 0,259 0,049

Cu -0,169 0,076 -0,063 0,662 0,688 1 0,628 0,835 0,392 0,293 0,334 0,447

Pb -0,353 -0,131 -0,010 0,273 0,476 0,628 1 0,809 0,398 0,273 0,309 0,467

Zn -0,033 -0,011 0,029 0,764 0,804 0,835 0,809 1 0,449 0,303 0,353 0,390

mort24 0,139 0,023 0,218 0,272 0,370 0,392 0,398 0,449 1 0,915 0,666 0,375

mort48 0,054 -0,227 0,035 0,203 0,264 0,293 0,273 0,303 0,915 1 0,741 0,563

mort72 -0,071 -0,185 0,024 0,322 0,259 0,334 0,309 0,353 0,666 0,741 1 0,655

mort96 -0,334 -0,546 -0,491 0,176 0,049 0,447 0,467 0,390 0,375 0,563 0,655 1
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Tableau A-4: Valeurs de pH des sédiments et des élutriats correspondants 

 

 

Tableau A-5: Données pour établir l’ACP sur les essais EK3 et EK5. 

 

Tableau A-6 : a/ Prix unitaire (en grande quantité) des additifs employés pendant les essais 

électrocinétiques et b/ Cout des traitements EK (en tenant compte du cout énergétique et des 

additifs). 

a/ Acide citrique EDDS Rhamnolipide Saponine Tween 20 

Prix unitaire 0,4 euros/kg 400 euros/L 17,5 euros/kg 35 euros/kg 4 euros/kg 

b/ 

Sédiment pH pH sed E° [C]PAHs [C]PCBs [C]Cd [C]Cr [C]Cu [C]Pb [C]Zn [C]surfactant [C]AC mortal24 mortal48 mortal72 mortal96

Initial (EK 3) 7.96 8.36 -80.9 1871.56 156.16 4.02 136.68 32.91 49.62 170.72 0.00 0.00 2.00 3.33 5.33 8.67

Section 1 (EK 3) 6 6.27 33 1818.56 92.88 4.49 150.63 49.97 75.27 288.92 0.86 0.10 2.67 3.33 6.67 8.33

Section 2 (EK 3) 7 6.83 2 1574.76 63.76 4.46 99.47 34.01 51.50 177.68 0.86 0.10 1.00 3.33 8.33 9.33

Section 3 (EK 3) 7 7.58 -37 1692.96 29.40 4.26 128.77 35.30 52.91 186.60 0.86 0.10 0.33 1.33 3.33 5.00

Section 4 (EK 3) 7.5 7.64 -41 1443.27 27.94 3.41 94.84 39.91 50.53 174.89 0.86 0.10 1.67 4.00 6.00 8.67

Initial (EK 5) 7.96 8.25 -72.5 2319.00 136.00 2.91 58.54 30.88 48.62 159.50 0.00 0.00 0.33 1.00 1.67 3.00

Section 1 (EK 5) 6.5 6.62 22.6 2987 127.00 3.05 67.73 37.86 55.03 182.89 5.00 0.10 2.00 3.33 4.33 5.00

Section 2 (EK 5) 7 7.45 -25.7 2576 129.00 3.09 58.25 31.84 48.40 162.40 5.00 0.10 0.33 3.67 4.00 5.67

Section 3 (EK 5) 7.5 7.85 -48.9 2591 111.00 3.00 60.29 32.94 49.84 166.36 5.00 0.10 0.33 3.00 5.00 5.33

Section 4 (EK 5) 7.5 7.78 -45.4 2421 87.00 2.78 57.80 32.34 48.39 157.84 5.00 0.10 0.00 0.00 0.00 3.33
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Annexe III 

Analyse en composantes principales (ACP) : 

L'analyse en composantes principales (ACP ou PCA en anglais), ou selon le domaine 

d'application la transformation de Karhunen–Loève (KLT), est une méthode de la famille de 

l'analyse des données et plus généralement de la statistique multivariée, qui consiste à 

transformer des variables liées entre elles (dites « corrélées » en statistique) en nouvelles 

variables décorrélées les unes des autres. Ces nouvelles variables sont nommées « composantes 

principales », ou axes principaux. Elle permet au praticien de réduire le nombre de variables et 

de rendre l'information moins redondante. 

Il s'agit d'une approche à la fois géométrique (les variables étant représentées dans un nouvel 

espace, selon des directions d'inertie maximale) et statistique (la recherche portant sur des axes 

indépendants expliquant au mieux la variabilité — la variance — des données). Lorsqu'on veut 

compresser un ensemble de N variables aléatoires, les n premiers axes de l'analyse en 

composantes principales sont un meilleur choix, du point de vue de l'inertie ou de la variance. 

Pour les calculs détaillés, voir : 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Analyse_en_composantes_principales 
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Résumé  

Les travaux de cette thèse sont consacrés principalement à l'optimisation d'une méthode de 
remédiation électrocinétique (EK) comme une technologie appropriée pour le traitement de 
sédiments de dragage de faible perméabilité hydraulique et multi-contaminés (en éléments 
traces (ET), hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) et polychlorobiphényles (PCB)). 
Cette étude porte également sur l’effet du traitement EK sur l’évolution de la toxicité des 
sédiments. Après une revue bibliographique, une seconde partie a été dédiée aux méthodes 
d’analyse des contaminants, avec un focus sur leur extraction de la matrice sédimentaire ; ainsi, 
une nouvelle méthode d’extraction par dispersion de la matrice solide (MSPD) a été développée, 
pour une extraction rapide et simultanée des HAP et de PCB et une purification de l’échantillon, 
qui s’est avérée plus efficace que la méthode d’extraction assistée par micro-ondes (MAE). 
Plusieurs études expérimentales (à différentes échelles) de remédiation électrocinétique ont été 
décrites dans une troisième partie ; ces études ont été menées sur un sédiment reconstitué ou 
des sédiments de dragage portuaire. De nombreuses combinaisons de tensioactifs et d’agents 
chélatants ont été testées comme agents d’amélioration pour abaisser simultanément la 
concentration en métaux (Cd, Cr, Cu, Pb, Zn) et des HAP/PCB. Le choix a été effectué en raison 
notamment de leur faible toxicité potentielle, en vue de pouvoir les appliquer ultérieurement 
pour une restauration sur site : (bio)surfactants (Rhamnolipides, Saponine et Tween 20) 
combinés avec des agents chélatants (acide citrique (CA) et EDDS). Les résultats obtenus 
montrent que les métaux (à l'exception de Cr) sont difficiles à extraire de ces sédiments de 
dragage portuaire à caractère réducteur, qui présentent une capacité tampon élevée, une 
perméabilité hydraulique très faible et une teneur en matière organique élevée. En revanche, les 
HAP et les PCB fournissent de meilleurs taux d'abattement (29,2% et 50,2%, respectivement). 
Dans une quatrième partie, l'efficacité du procédé EK a également été évaluée à travers 
l’évolution de la toxicité aiguë des sédiments traités sur les copépodes E. affinis exposés aux 
élutriats de sédiments. Les résultats ont montré que l'utilisation de CA, des biosurfactants et du 
Tween 20 n'a pas eu d'impact significatif sur la toxicité des sédiments traités. Cependant, les 
copépodes E. affinis étaient sensibles aux faibles valeurs de pH et aux conditions très oxydantes, 
ainsi qu’à la présence de Cu et, dans une moindre mesure, de Pb, à condition toutefois qu’ils 
soient rendus plus mobiles et bio disponibles. En revanche, la toxicité a été peu et même 
négativement corrélée aux concentrations des HAP et des PCB après le traitement EK, 
probablement en raison de la production de métabolites oxydés des HAP et des PCB, plus 
toxiques que les composés natifs. 

Mots clés : Remédiation électrocinétique, Sédiment, Eléments traces, HAP, PCB, 
Biosurfactants, Agents chélatants, E. affinis, Toxicité aigüe, Analyse en composantes 
principales. 

 

 

 



 
 

Abstract 

This thesis research is mainly devoted to the optimization of an electrokinetic (EK) remediation 
process as a promising technology for treating multi-contaminated (trace metals, polycyclic 
aromatic hydrocarbons (PAHs) and polychlorobiphenyles (PCBs)) dredged harbor sediments 
of low permeability. This study is also investigating the effect of the EK treatment on the 
evolution of sediment toxicity. After a bibliographic review, asecond part of this study was 
dedicated to the analytical methods carried out for the characterization of the sediment and its 
contaminants, particularly to their extraction from the sediment matrix; thus a new extraction 
method, through matrix solid phase dispersion (MSPD) was developed, for a fast and 
simultaneous extraction of both PAHs and PCBs, and a sample purification.MSPD appeared 
more efficient than the microwave assisted extraction (MAE) method. Therafter many EK 
experiments (at different scales) were described in a third part. EK remediation tests were 
performed using a spiked model sediment or natural harbor dredged sediments. Many 
combinations of surfactants and chelators were tested as EK enhancing agents for decreasing 
simultaneously metal (Cd, Cr, Cu, Pb, Zn) and PAH/PCB levels. Their choice was done because 
of their possible low toxicity with a view to use them for future site restoration: (bio)surfactants 
(rhamnolipids, saponin and Tween 20) combined with chelators (citric acid (CA) and EDDS). 
The results showed that metals (except Cr) were difficult to remove from this kind of dredged 
sediment owing to its reductive character, to its high buffering capacity, to its very low 
hydraulic permeability and to its high organic matter content. However PAHs and PCBs showed 
better removal levels (29.2% and 50.2%, respectively). In a fourth part, the efficiency of the 
EK process was also assessed by measuring the evolution of the acute toxicity of the treated 
sediment on E. affinis copepods exposed to sediment elutriates. The results showed that using 
CA, biosurfactants or Tween 20 as enhancing agents did not significantly impact the toxicity 
of the treated sediment. However, E. affinis copepods were significantly sensitive to low pH 
values and oxidative conditions, to Cu, and to a lesser extent to Pb amounts, if they were 
transformed in more mobile and biodisponible forms. In contrast, acute toxicity was only 
slightly and even negatively correlated to PAH and PCB amounts after EK treatment, probably 
due to the production of oxidized metabolites of PAHs and PCBs, more toxic than the parent 
compounds. 

Key words: Electrokinetic remediation, Sediment, Trace metals, PAHs, PCBs, Biosurfactants, 
Chelators, E. affinis, Acute toxicity, Principal component analysis. 

 

 

 


