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Dans les pays à forte tradition industrielle, on recense de nombreux sites pollués par des 
Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP). Les HAP sont d’un grand intérêt lors 
d’études de risque puisque certains ont des effets toxiques sur l’Homme et l’Environnement 
(par exemple, des effets systémiques ou cancérigènes). En Europe, les HAP sont définis 
comme des Polluants Organiques Persistants (POP) au titre de la réglementation sur les 
Installations Classées pour la Protection de l’Environnement (ICPE) et à ce titre, ils font l’objet 
d’un suivi dans l’environnement pour la protection des écosystèmes (Barron et Holder, 2003). 
L’US EPA (US Environmental Protection Agency) a, quant-à-elle, listé un ensemble de 16 HAP 
comme polluants prioritaires. Mais ces 16 HAP prioritaires ne sont pas les seuls contaminants 
présents sur les sites pollués et d’autres familles de Composés Aromatiques Polycycliques 
(CAP) peuvent aussi contribuer à l’impact et donc au risque pour l’Homme et l’Environnement, 
comme les CAP alkylés et les CAP contenant des hétéroatomes tels que l’azote (CAP-N) et 
l’oxygène (CAP-O) (Bandowe et al., 2014, 2018 ; Boulangé, 2017 ; Du et al., 2018 ; 
Krzyszczak et Czech, 2021 ; Lundstedt et al., 2014 ; Saber et al., 2021 ; Yadav et Devi, 2021). 
Parmi tous ces composés, les CAP oxygénés (CAP-O) constituent l’une des familles de 
contaminants pour laquelle l’intérêt est grandissant, ne bénéficiant de connaissances 
scientifiques suffisamment établies à ce jour. Leur étude apparaît pertinente car : 

 Les CAP-O sont initialement présents au même titre que les HAP dans les sources 
de pollution (goudron de houille, créosote, etc.). 

 Ils font également partie des produits de transformation intermédiaires voire finaux 
issus des processus chimiques et biologiques de dégradation des HAP 
traditionnellement suivis. Ils peuvent donc se former et s’accumuler lorsque les HAP 
sont dégradés, aussi bien en contexte d’atténuation naturelle, que lors de traitements 
de remédiation, 

 Les CAP oxygénés sont plus polaires que les 16 HAP de l’US EPA. Ils sont ainsi plus 
solubles dans l’eau, donc potentiellement plus mobiles dans les sols et pourraient de 
ce fait présenter un risque actuellement non identifié pour l’Homme et l’Environnement 
(ressources en eau en particulier) (Biache et al., 2011 ; Cochran et al., 2012 ; 
Krzyszczak et Czech, 2021 ; Saber et al., 2021 ; Witter et Nguyen, 2016), 

 Les rares données de la littérature concernant leur toxicité et leur écotoxicité 
fournissent un faisceau d’indices montrant que certains d’entre eux seraient sinon plus 
toxiques, au moins aussi toxiques que les 16 HAP US EPA (Idowu et al., 2019 ; 
Krzyszczak et Czech, 2021 ; McCarrick et al., 2019) . 

Actuellement, lors de la caractérisation d’un site potentiellement pollué ou lors de suivis 
réglementaires de la qualité des eaux souterraines, seuls les 16 HAP US EPA sont 
considérés (Keith, 2015). Cette liste de 16 HAP est en effet utilisée dans le cadre des études 
environnementales pour représenter les molécules HAP apolaires et hydrophobes. Cependant, 
ces 16 HAP ne sont pas les seuls composés aromatiques présents sur ces sites et ne peuvent 
pas être considérés comme seuls traceurs de l’ensemble des composés présents. Les études 
antérieures ont en effet montré que le potentiel toxique d’un site est sous-estimé en ne prenant 
en compte que ces 16 HAP (Achten et Andersson, 2015 ; Durant et al., 1996 ; Idowu et al., 
2019 ; Lemieux et al., 2008 ; Lundstedt et al., 2007 ; Xue et Warshawsky, 2005). Les risques 
associés aux CAP-O ne sont notamment pas pris en compte, parce que ces composés ne 
sont pas très bien connus d’un point de vue scientifique (comportement dans les sols et les 
eaux souterraines, toxicité pour l’Homme et l’environnement) et technique (analyses en routine 
non disponibles commercialement sur ce type de composés) (Krzyszczak et Czech, 2021 ; 
Saber et al., 2021). En ne suivant que les HAP, le potentiel de risque d’un site peut donc être 
mésestimé, c’est pourquoi il semble indispensable d’acquérir des connaissances 
scientifiques solides sur l’émission et le transfert des CAP oxygénés dans les sols et 
leur possible transfert vers les eaux souterraines, ainsi que leur toxicité vis-à-vis de 
l’Homme et de l’environnement. L’objectif est de savoir si ces composés doivent être inclus 



Introduction générale 

 

21 

 

dans les diagnostics et programmes de surveillance des sites contaminés par des HAP (Du et 
al., 2018 ; Idowu et al., 2019 ; McCarrick et al., 2019 ; Saber et al., 2021). 

Afin de mettre en évidence cette problématique liée à la présence des CAP-O dans 
l’environnement, deux précédents projets financés en partie par l’ADEME (PACMAN et 
MEMOTRACES) ont été réalisés, le premier (PACMAN), au cours de la période d’octobre 
2011 à mars 2014 et le second (MEMOTRACES), entre décembre 2013 et mai 2017. Ces 
deux projets ont concerné l’étude du devenir des composés aromatiques polycycliques (CAP) 
et en particulier les composés aromatiques polycycliques oxygénés (CAP-O), sur des sites et 
sols potentiellement pollués par des Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP). Le 
projet PACMAN a été effectué sur deux sites sélectionnés, une ancienne usine à gaz dont la 
pollution était supposée être confinée dans la zone non saturée et une ancienne cokerie dont 
la pollution était supposée atteindre l’eau souterraine. Le projet MEMOTRACES, quant-à-lui, 
visait à produire des premiers éléments scientifiques sur le comportement des CAP-O dans 
les sols contaminés par des HAP. Il a porté sur l’évaluation de l’émission et du transfert des 
CAP-O dans les sols contaminés et ce, à deux échelles : 

 En laboratoire : en batch et en colonne en conditions saturées. 

 En conditions réelles, en colonne lysimétrique (conditions non saturées) et sur site 

atelier.  

Ainsi, le projet PACMAN a permis de vérifier certaines hypothèses précédemment citées 
concernant le risque potentiel associé aux CAP-O, à savoir que :  

 Les CAP-O se retrouvent toujours dans les sols de sites pollués par des HAP. 

 Certaines méthodes de traitements chimiques et biologiques utilisées dans le cadre de 

procédés de remédiation des HAP, conduisent à l’enrichissement des sites en certains 

CAP-O. 

 Les CAP-O sont préférentiellement relargués dans l’eau par rapport aux HAP. Ils sont 

plus polaires et donc plus solubles dans l’eau. 

Les hypothèses émises lors du projet PACMAN ont été validées au cours du second projet 
MEMOTRACES. En effet, les différentes expériences menées en laboratoire, en conditions 
saturées (batch et colonne), ainsi que celles réalisées en conditions non saturées (colonne 
lysimétrique), sur une terre contaminée par des HAP, confirment le relargage préférentiel des 
11 CAP-O étudiés par rapport aux 16 HAP US EPA, dans les eaux. De plus, les expériences 
menées sur le site atelier ont permis d’apporter des premiers éléments concernant les voies 
de transfert des CAP-O dans les eaux. Les composés ont été mesurés en majorité dans la 
fraction dissoute vraie, tandis que les HAP étaient présents dans les fractions colloïdale et 
particulaire des eaux souterraines.  

Si les précédentes études sur les CAP-O se sont focalisées sur des sites pollués, il est 
également nécessaire d’étudier et de comparer les comportements des HAP et des CAP-O 
dans les sols non contaminés et les eaux souterraines, afin de limiter l’étendue de ce type de 
pollution au sein du milieu souterrain et de prendre en compte tous les risques associés. Par 
conséquent, cette thèse, financée par l’ADEME et l’Ineris et qui s’inscrit dans la continuité des 
deux projets précédents, vise à mieux comprendre les mécanismes contrôlant le transfert des 
CAP-O dans les sols non contaminés et les eaux souterraines, notamment à travers une 
comparaison de comportement entre les CAP-O d’une part et les HAP d’autre part, en fonction 
des paramètres physico-chimiques influençant le transfert de ces derniers. En effet, dans le 
cas de sites et sols pollués, la diffusion d’une pollution dans l’environnement a lieu en deux 
étapes : tout d’abord un relargage (ou une émission) à partir d’une source de pollution (ce qui 
a été étudié principalement dans le cadre du projet MEMOTRACES) et le transfert de cette 
pollution, en zone non saturée puis en zone saturée (ce qui est étudié dans le cadre de cette 
thèse). La persistance des CAP-O dans l’environnement sera également étudiée, par 
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l’évaluation de techniques prometteuses de décontamination d’eaux polluées par ces 
composés, afin de mettre en valeur pour la première fois, le potentiel de méthodes émergentes 
plus respectueuses de l’environnement, étudiées au cours des dernières années.  

L’ensemble de ce travail a été réalisé au sein de deux laboratoires mulhousiens, le LGRE et 
le LIMA, ainsi qu’à l’Ineris sur le site d’Aix en Provence et est décrit dans un manuscrit 
composé de quatre parties.  

Premièrement, une étude bibliographique composée de deux parties, situe le contexte, les 
enjeux et la problématique de la thèse. La première partie présente les molécules HAP et 
CAP-O étudiées dans le cadre de cette thèse ainsi que l’état des connaissances dans le 
domaine de leurs comportements dans le sol, pour les HAP notamment. En effet, les données 
relatives aux CAP-O sont rares. Les techniques d’étude utilisées dans le cadre de telles 
expériences sont également présentées. La deuxième partie détaille les technologies utilisées 
dans la remédiation et le traitement des sites et des sols pollués par des HAP à l’échelle du 
terrain, ainsi que les nouvelles méthodes en cours d’étude à l’échelle du laboratoire, à potentiel 
intéressant. 

Le deuxième chapitre est dédié aux matériels utilisés et aux méthodes développées dans le 
cadre de cette thèse. Ainsi, les propriétés physico-chimiques des sols et des adsorbants 
utilisés sont présentées en détail. Les méthodes analytiques pour la mesure des 
concentrations des HAP et des CAP-O en solution et pour le tracé des cinétiques et des 
isothermes de sorption dans les différentes conditions expérimentales, sont décrites. 

Dans un troisième chapitre, une étude complète est réalisée sur la sorption des composés 
seuls en solution, sur des terres non contaminées. Elle est axée principalement sur l’étude des 
cinétiques et des isothermes de sorption des CAP dans les différentes conditions 
expérimentales, en conditions statiques. Une étape de modélisation afin de simuler les 
données obtenues est également réalisée en utilisant les modèles de premier et second-ordre 
pour les données cinétiques et les modèles de sorption linéaire, de Freundlich et de Langmuir 
pour les isothermes de sorption. Une étude de la sorption en conditions dynamiques à 
écoulement interrompu a également été menée. La méthodologie a été de comparer le 
comportement des CAP-O avec celui des HAP, en fonction des paramètres expérimentaux. 

Dans un dernier chapitre, des études exploratoires portant sur le piégeage des CAP-O dans 
des matrices poreuses sont présentées. La sorption de composés seuls en solution sur deux 
charbons actifs et une zéolithe est étudiée. Puis une étude de sorption compétitive est réalisée 
entre un HAP et un CAP-O sur un des charbons actifs. Elle est comparée aux résultats de 
sorption du composé seul dans le but de déterminer l’influence d’un mélange sur la quantité 
piégée dans le charbon actif. Ce chapitre sert à mettre en valeur le potentiel de ces matrices 
pour le piégeage des CAP-O présents en solution, l’objectif final étant de développer à long 
terme, une méthode efficace de décontamination d’eaux naturelles polluées. 

Le manuscrit se termine par les conclusions et des perspectives sont proposées. 
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1. Les sols 

Le sol est un système complexe et hétérogène contenant des particules minérales, de la 
matière organique, de l’eau, de l’air ainsi que des micro-organismes (Liu et al., 2019 ; Semple 
et al., 2003) schématisé sur la Figure I-1. Cependant, d’un point de vue physique, le sol est un 
milieu poreux multiphasique, composé des trois phases suivantes (Bandowe et al., 2018 ; 
Huang et al., 2003 ; Semple et al., 2003 ; Vessigaud, 2007) : 

 La phase solide : elle est représentée par les particules du sol telles que les argiles, 

limons, sables et graviers, définissant la texture du sol. Cette phase est composée 

d’une phase minérale et de matière organique. Le pourcentage en matière organique 

est maximal dans l’horizon organique (Figure I-1) proche de la surface et diminue avec 

la profondeur, alors que le pourcentage de phase minérale augmente avec la 

profondeur. 

 

Figure I-1. Profil et horizons du sol (Alletto, 2021) 

 La phase liquide : elle est majoritairement constituée d’eau et circule dans la partie 

poreuse de la matrice du sol. Géneralement la teneur en eau augmente avec la 

profondeur. En effet, dans les premiers horizons du sol, se situe une zone non saturée 

en eau (les pores sont remplis par un mélange d’air et d’eau) tandis que dans les 

horizons plus profonds se situe une zone saturée en eau. La zone saturée peut fluctuer 

entre 30-50 cm dépendant du niveau de profondeur de la nappe et ayant donc des 

conséquences sur la migration des polluants.   
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Cette phase liquide joue un rôle important dans le relargage et le transfert des polluants 

dans le sol. Les polluants hydrophobes auront plus d’affinité pour la matrice solide du 

sol alors que les polluants polaires, plus solubles dans l’eau pourront être plus mobiles 

et donc transportés par les eaux souterraines. Un changement de l’une des propriétés 

de la phase liquide du sol (pH, composition, température…) peut affecter le devenir 

des polluants.  

 La phase gazeuse : elle est constituée de l’air piégé dans l’espace poral du sol. Dans 

la zone non saturée, l’espace poral est rempli d’air et d’eau, alors que dans la zone 

saturée, les pores sont remplis d’eau. La composition de la phase gazeuse du sol 

diffère de la composition de l’air atmosphérique avec lequel elle est en contact en 

raison des divers processus consommateurs et producteurs de gaz ayant lieu dans le 

sol. En effet, les microorganismes sont des producteurs de dioxyde de carbone et des 

consommateurs d’oxygène. La composition de la phase gazeuse du sol est donc en 

constante modification. 

2. La pollution des sols  

La pollution de l’environnement est généralement définie comme l’introduction de 
contaminants (quel que soit leur type) ayant le potentiel d’altérer son état naturel et qui 
présentent des effets toxiques pour l’être humain ou l’écosystème (Salomon, 2019).  

Parmi les causes d’une pollution, les activités humaines sont généralement à l’origine d’une 
contamination impactant le sol, l’eau et l’air. La concentration des substances toxiques dans 
l’environnement est liée à l’utilisation de pesticides et d’engrais par l’agriculture, la 
construction, les rejets accidentels des industries, la production d’énergie, etc. Avec la 
croissance annuelle d’individus, la contribution des sources anthropiques à la pollution, est 
toujours en augmentation.  

Néanmoins, dans le domaine des sites et sols pollués, la dissémination d’une pollution dans 
le sol se fait à partir d’une zone source. Ces zones peuvent avoir un impact sur l’utilisation du 
sol à plus ou moins grande échelle, dépendant du devenir (relargage, mobilité, dégradation) 
et de la toxicité des contaminants dans le milieu. Selon les propriétés physico-chimiques des 
contaminants qui la composent, une pollution peut avoir la capacité de créer des zones 
diffuses autour de la zone source (Calvet et al., 2005). Ces zones servent à la définition du 
volume de la pollution dans un sol et constituent un paramètre clé dans la gestion du site.    

2.1. Méthodologie nationale de gestion des sites et sols pollués en France 

La politique de gestion des sites et sols pollués s’est d’abord fondée sur un important 
travail de recensement qui a abouti au début des années 1990, à la création de la première 
base de données des sites potentiellement pollués : BASIAS (Base de données des Anciens 
Sites Industriels et Activités de Services) (BASIAS, 2020). 

Suivant les avancées des autres pays dans ce domaine, la politique de réhabilitation et de 
traitement des sites s’est orientée à la fin des années 1990 vers une politique de gestion des 
risques sanitaires et environnementaux en fonction de l’usage des milieux. Elle s’est traduite 
en 2007 par l’élaboration de la méthodologie nationale de gestion des sites et sols pollués, qui 
a été actualisée en 2017. S’appuyant sur l’examen et la gestion du risque sanitaire envers les 
populations plus que sur des niveaux prédéfinis de pollution des sols, cette politique a conduit 
les pouvoirs publics à communiquer sur les actions de réhabilitations entreprises (BASOL, 
base de données sur les sites et sols pollués ou potentiellement pollués appelant une action 
des pouvoirs publics, à titre préventif ou curatif) (BASOL, 2019), mais aussi à fixer des usages 
des sols compatibles avec les pollutions résiduelles après traitement du site ou, si nécessaire, 
à établir des interdictions ou des restrictions d'usage en cas d'incompatibilité. 
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Les sites concernés peuvent relever ou non de la réglementation des Installations Classées 
pour la Protection de l’Environnement (ICPE). S’agissant des activités existantes, la politique 
de gestion des risques en fonction de l’usage ne signifie toutefois pas un droit de polluer. Le 
principe de prévention des pollutions et de surveillance de l’environnement autour des 
installations classées fait bien entendu partie intégrante de la politique de gestion des sites et 
sols pollués. En cas d’apparition de pollution des sols en cours d’exploitation, le principe de 
réparation est également retenu dans un objectif de rétablissement de l’état des sols suivant 
la situation antérieure. Par ailleurs, les installations relevant de la directive 2010/75/UE relative 
aux émissions industrielles, dite directive IED, ont l’obligation d’élaborer un rapport de base 
qui décrit un état initial des sols. Pour chaque installation concernée il définit les conditions de 
remise en état lors de la cessation d’activité. 

La méthodologie repose sur plusieurs outils de gestion (schéma conceptuel, interprétation de 
l’état des milieux, plan de gestion, etc.). Elle préconise de les développer selon un processus 
évolutif d’acquisition de données et d’élaboration des résultats. L’identification de l’origine et 
de l’étendue des pollutions doit être fondée sur des diagnostics et des analyses fiables. La 
mesure directe dans les milieux d’exposition est ainsi à privilégier aux études de modélisation. 

Par ailleurs, la gestion des sites et sols pollués impose de conserver la mémoire des pollutions. 
Outre les bases de données BASIAS et BASOL citées précédemment, en 2014, la loi ALUR 
(LOI n° 2014-366 du 24 mars 2014 pour l’accès au logement et un urbanisme rénové (1)) a 
permis de franchir une nouvelle étape dans la connaissance des pollutions des sols par la 
création des SIS (Secteurs d’Information sur les Sols) permettant un meilleur accès à 
l’information des terrains sur lesquels l’État a une connaissance de la pollution. 

2.2. Polluants organiques persistants  

Les polluants Organiques Persistants (POP), qui résultent de rejets dans l’environnement par 
des activités humaines depuis plusieurs dizaines, font partie des contaminants responsables 
de la pollution des sols. Les POP recouvrent un ensemble de substances chimiques qui 
possèdent quatre propriétés explicitées par la convention de Stockholm : ils sont persistants, 
toxiques, mobiles et bioaccumulables. Cette pollution des écosystèmes et des organismes 
vivants entraîne une exposition à long terme de nombreux systèmes et des êtres vivants 
(Convention de Stockholm, 2001).  

De nombreux POP sont souvent détectés sur un même site. Leur présence peut engendrer 
un risque réel ou potentiel pour l’environnement et la santé humaine en fonction des propriétés 
associées à chaque famille de composés. La Figure I-2 présente le poids global de sept 
familles de polluants identifiées dans les sols et dans les eaux souterraines de sites pollués à 
la mi-2018 en France. Comme indiqué sur cette figure, la majorité des pollutions dans ces 
milieux correspond, aux hydrocarbures chlorés et aux Hydrocarbures Aromatiques 
Polycycliques (HAP), puisqu’ils représentent respectivement 59 et 56% des pollutions dans 
les sols et les eaux souterraines. Les autres composés tels que les cyanures et les BTEX 
(benzène, toluène, éthylbenzène et xylène) correspondent chacun à moins de 10% des 
pollutions des sites. 
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Figure I-2. Poids global de sept familles de polluants identifiées dans les sols ou les nappes à la mi-2018 en 

France. Source: MTES/DGPR, BASOL juillet 2018 

3. Les composés aromatiques polycycliques (CAP) dans l’environnement  

3.1. Définition    

Parmi les POP, les composés aromatiques polycycliques (CAP) sont très fréquemment 
présents sur les sites pollués. Ils regroupent une large gamme de composés aromatiques et 
comprennent notamment les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP), les CAP 
contenant un ou plusieurs hétéroatomes (CAP polaires) et les CAP alkylés. D’une manière 
générale, les termes CAP-N, CAP-S et CAP-O sont utilisés pour des CAP qui contiennent 
quelque part au sein de leur structure moléculaire respectivement un ou plusieurs atomes 
d’azote, de soufre ou d’oxygène (Andersson et Achten, 2015).  

Les CAP hétérocycliques sont des composés comportant un ou plusieurs atomes d’azote, 
de soufre ou d’oxygène dans le noyau aromatique, substituant donc un atome de carbone. 
Il existe ainsi plusieurs groupes de composés, dépendant de l’hétéroatome (Andersson et 
Achten 2015) : 

 Les HAP-N sont des hétérocycles aromatiques polycycliques nitrés, comme par 

exemple l’indole ou l’acridine (notons que le H de HAP signifie hétérocycle et non 

hydrocarbure ici) 

 Les HAP-S sont des hétérocycles aromatiques polycycliques soufrés, comme par 

exemple le dibenzothiophene 

 Les HAP-O sont des hétérocycles aromatiques polycycliques oxygénés, comme par 

exemple le benzonaphthofurane 

Les HAP dans lesquels un atome d’hydrogène est substitué par un groupe fonctionnel 
hydroxyle sont les hydroxy-HAP, ceux pour lesquels un atome d’hydrogène est substitué par 
un groupe fonctionnel carbonyle sont les oxy-HAP, ceux pour lesquels un atome d’hydrogène 
est substitué par un groupe fonctionnel nitro sont les nitro-HAP, ceux pour lesquels un atome 
d’hydrogène est substitué par un groupe fonctionnel amine sont les amino-HAP, etc. 

Parmi les CAP polaires, nous pouvons noter les oxy-HAP, les hydroxy-HAP, les nitro-HAP et 
les CAP hétérocycliques contenant de l’azote (HAP-N) (Lundstedt et al., 2014). 
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Dans cette famille de CAP, les HAP qui sont constitués d’atomes de carbone et d’hydrogène, 
représentent la fraction la plus connue. 16 HAP ont été classés comme polluants prioritaires 
par l’agence environnementale américaine (US-EPA) dès 1976 en lien avec les techniques 
d’analyses, leur occurrence et leurs dangers (Keith et Telliard, 1979). Leurs structures 
moléculaires sont présentées dans la Figure I-3.  

 

Figure I-3.Les 16 HAP (US-EPA) classés prioritaires (INERIS, 2018) 

D’autre part, dans le cadre de cette thèse, 11 molécules de type CAP-O ont été sélectionnées. 
Ces CAP-O ont été choisis en raison de : i) leur occurrence dans les sols de sites contaminés 
par des HAP (Arp et al., 2014 ; Lundstedt et al., 2007) et ii) pour couvrir une large gamme de 
noyaux aromatiques à l’instar des 16 HAP US EPA; ces composés sont présentés dans la 
Figure I-4. Les expériences réalisées dans le cadre de cette étude ont été concentrées sur 
quelques HAP et CAP-O (voir chapitre II). 
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Figure I-4. Les 11 CAP-O étudiés dans le cadre de cette thèse (INERIS, 2018) 

3.2. Sources et origines des CAP dans l’environnement  

3.2.1. CAP atmosphériques  

Les HAP et les CAP-O sont principalement formés lors de la combustion incomplète de 
combustibles fossiles et de la biomasse (Alves et al., 2017 ; Bandowe et al., 2014 ; Lundstedt 
et al., 2007 ; Vicente et al., 2016 ; Wei et al., 2015 ; Wilcke, 2000).  

Certains CAP sont également des constituants du pétrole brut, des produits pétroliers raffinés 
et des produits chimiques industriels. Les transports, l’industrie, les centrales électriques, 
l’incinération des déchets et les activités ménagères (par exemple, la cuisine) sont donc une 
source majeure de CAP en milieu urbain (Vicente et al., 2016) comme présenté dans la Figure 
I-5. Depuis 1990, la principale source anthropique des CAP dans l’air est le secteur résidentiel 
constitué par les activités de chauffage par les combustibles bois et fioul, suivi par le secteur 
des transports, dont la principale source correspond aux moteurs Diesel. En outre, les 
déversements accidentels de produits combustibles fossiles (pétrole raffiné, charbon, pétrole) 
au cours de leur exploration, transport et traitement, constituent aussi une source 
supplémentaire de CAP dans l’environnement (Idowu et al., 2019). 
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Figure I-5. Origines des émissions atmosphériques en France métropolitaine des 16 HAP réglementés (CITEPA, 

2019) 

3.2.2. Introduction des CAP atmosphériques dans le sol  

La Figure I-6 présente la dispersion et le devenir des CAP atmosphériques dans le sol après 
leur émission dans l’air. Les CAP émis dans l’air sont déposés à la surface du sol lors de 
précipitations (Wang et al., 2015), ce qui fait du sol un des principaux réservoirs de stockage 
des CAP dans l’environnement (Liu et al., 2019 ; Madrid et al., 2019). La sorption irréversible, 
l’adsorption surfacique, l’accumulation par les plantes, le transfert vers l’eau souterraine et la 
biodégradation sont les mécanismes de dispersion des CAP atmosphériques dans le sol 
(Mackay et Mackay, 2006 ; Ren et al., 2018a). Les études réalisées dans ce contexte ont 
d’ailleurs  mis en évidence une relation significative entre les concentrations des CAP dans le 
sol et dans l’air (Bandowe et al., 2018 ; Besse-Deleaval, 2013 ; Du et al., 2018 ; Kotzias et 
Brussol, 1999). 
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Figure I-6. Introduction des CAP atmosphériques dans le sol (Idowu et al., 2019). 

3.2.3. Sources industrielles des CAP dans le sol  

Dans le contexte des sites et sols pollués, la voie principale d’introduction des CAP dans le 
sol résulte majoritairement des actions anthropiques sur les sites de production et d’utilisation 
de coke et de créosote, tels que les cokeries, les usines à gaz et les usines de traitement de 
bois (Hansen et al., 2004 ; Madrid et al., 2019 ; Pereira et al., 1987). Ces activités comprennent 
notamment des processus tels que la pyrolyse des matières organiques à haute température 
et la combustion des charbons et pétroles (Bandowe et al., 2018 ; Boulangé, 2017 ; Lewis et 
Richard, 1998 ; Wilcke et al., 2002). Le coke, utilisé comme combustible dans les hauts 
fourneaux et les fonderies, est produit dans les cokeries, par traitement à haute température 
de la houille (charbon fossile). Lors de ce processus, plusieurs sous-produits sont formés, tels 
que des gaz, des goudrons, des phénols, etc. Le goudron de houille notamment, est composé 
de centaines de substances chimiques, dont plusieurs sont considérées comme toxiques, y 
compris des CAP. Souvent, le déversement et les fuites de goudron lors de son stockage et/ou 
lors du démantèlement des installations et outils utilisés, provoque l’introduction des HAP par 
voie directe dans le sol (Collin, 2000), pouvant conduire à des sources étendues de pollution 
dans les sols (Oosterbaan-Eritzpokhoff, 2000).  

Les CAP sont également présents dans les produits lourds issus de l’industrie pétrolière. Des 
accidents lors du transport de ces produits peuvent être à l’origine de l’émission des CAP dans 
l’environnement (Madrid et al., 2019). 
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3.2.4. Production des CAP-O à partir des HAP  

En plus de leurs émissions directes provenant des mêmes sources anthropiques que les HAP, 
les CAP-O sont également formés à partir de la transformation des HAP par réactions 
photochimiques (en présence de lumière), thermochimiques et par oxydation biologique en 
présence de composés oxydants comme l’ozone ou le peroxyde d’hydrogène (Bandowe et al., 
2018 ; Idowu et al., 2019 ; Krzyszczak et Czech, 2021 ; Liu et al., 2021 ; Lundstedt et al., 2007 ; 
Xu et al., 2018 ; Yadav et Devi, 2021) comme le montre la Figure I-7, qui décrit un mécanisme 
à deux voies conduisant à la transformation de l’anthracène (HAP) en anthraquinone(CAP-O). 
De même, Keyte et al. ont travaillé sur l’influence de la concentration de l’ozone sur la 
transformation des HAP en CAP-O. Ils ont démontré que cette concentration est un paramètre 
important lors de la formation des CAP-O par les mécanismes suggérés dans la Figure I-7 à 
partir des HAP à 3 et à 4 cycles aromatiques (Clergé et al., 2019 ; Keyte et al., 2013). Cet 
exemple représente la prédominance de la formation des quinones comme produit final de la 
réaction d’oxydation des HAP. De plus, certaines études ont mis en évidence, après plusieurs 
processus de transformation, la formation des CAP-O dans le sol lors de l’application de 
techniques de remédiation sur des sites pollués par des HAP (Chibwe et al., 2017 ; Idowu et 
al., 2019 ; Layshock et al., 2010 ; Lemieux et al., 2008), telles que la bio-remédiation (Bamforth 
et Singleton, 2005 ; Chibwe et al., 2017 ; Hu et al., 2012 ; Wilcke et al., 2014 ; Wilson et Jones, 
1993), la dégradation microbienne (Ghosal et al., 2016), la dégradation chimique par oxydation 
(Cazaunau, 2009) et la dégradation thermique (Mechati et al., 2004). 
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Figure I-7. Mécanisme de la réaction de l'anthracène avec l'ozone pour créer l'anthraquinone (Keyte et al., 2013). 

3.3. Nomenclature et propriétés des HAP et des CAP-O 

Le Tableau I-1 présente les 16 HAP classés par l’US EPA et les 11 CAP-O étudiés, leurs 
acronymes et quelques propriétés physico-chimiques.



Chapitre I 

35 

 

Tableau I-1. Les 16 HAP et 11 CAP-O étudiés (Boulangé, 2017 ; INERIS, 2018 ; Lundstedt et al., 2007) 

Composé  

 

Acronyme 

(nombre de cycles 

aromatiques) 

Formule 

brute 

Masse 

molaire 

(g.mol-1) 

𝑺𝒘 (mg.L-1) 

à 25°C 

𝐥𝐨𝐠 𝑲𝒐𝒘  log 𝑲𝒐𝒄 Pv (Pa) à 

25°C  

HAP 

Naphtalène NAPH (2) C10H8 128,2 31 337.10-2 125.10-2 105.10-1 

Acénaphtylène ACY (3) C12H8 152,2 161.10-1 400.10-2 51.10-1 - 

Acénaphtène ACE (3) C12H10 154,2 39.10-1 392.10-2 46.10-1 36.10-2 

Fluorène FLU (3) C13H10 166,2 169.10-2 418.10-2 77.10-1 9.10-2 

Phénanthrène PHE (3) C14H10 178,2 115.10-2 457.10-2 46.10-1 12.10-1 

Anthracène ANT (3) C14H10 178,2 45.10-3 454.10-2 51.10-1 - 

Fluoranthène FLA (4) C16H10 202,3 26.10-2 522.10-2 53.10-1 13.10-4 

Pyrène PYR (4) C16H10 202,3 135.10-3 518.10-2 68.10-1 12.10-3 

Benzo[a]anthracène BaA (4) C18H12 228,3 11.10-3 591.10-2 63.10-1 6.10-7 

Chrysène CHR (4) C18H12 228,3 6.10-3 591.10-2 66.10-1 84.10-6 

Benzo[a]pyrène BaP (5) C20H12 252,3 38.10-4 591.10-2 67.10-1 - 

Benzo[b]fluoranthène BbF (5) C20H12 252,3 15.10-4 580.10-2 68.10-1 - 

Benzo[k]fluoranthène BkF (5) C20H12 252,3 8.10-4 600.10-2 65.10-1 13.10-8 

Indéno[1,2,3-cd]pyrène IcP (6) C22H12 276,3 19.10-5 650.10-2 67.10-1 13.10-9 

Benzo[g,h,i]pérylène BgP (6) C22H12 276,3 26.10-5 650.10-2 66.10-1 - 

Dibenzo[a,h]anthracène DhA (6) C22H14 278,3 6.10-4 675.10-2 66.10-1 13.10-9 
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CAP-O 

Dibenzofurane DBFUR (3) C12H8O 168,2 31.10-1 412.10-2 81.10-1 - 

9H-fluorénone FLUone (3) C13H8O 180,2 253.10-1 358.10-2 - - 

Perinaphténone PERIone (3) C13H8O 180,2 - - - - 

4H-cyclopenta[def] 

phenanthren-4-one 

CdefPHE (4) C15H8O 204,2 94.10-2 414.10-2 - - 

Anthraquinone ANTone (3) C14H8O2 208,2 135.10-2 339.10-2 32.10-1 Négligeable 

2-méthylanthracène-9,10-dione MetANTone (3) C15H8O2 222,2 12.10-1 389.10-2 - - 

Benzo[a]fluorénone BaFLUone(4) C17H10O 230,2 22.10-2 473.10-2 - - 

Benzanthrone BANTone (4) C17H10O 230,2 24.10-2 481.10-2 - - 

Benzo[cd]pyrenone BcdPYRone (5) C19H12O 256.3 5.10-2 531.10-2 - - 

Benz[a]anthracène-7,12-dione BaANTone (4) C18H10O2 258,2 289.10-3 44.10-1 - - 

Naphtacene-5,12-dione NAPone (4) C18H10O2 258,2 23.10-2 452.10-2 - - 
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 La solubilité (𝑆𝑤) est la quantité de substance capable de se dissoudre complètement 

dans l’eau, sans l’apparition d’une seconde phase. Cette propriété est fonction de la 

température de l’eau, de son pH et de la teneur en autres solutés (Lemière et al., 2001). 

 Le coefficient de partage octanol / eau (𝐾𝑜𝑤) est un paramètre utilisé pour décrire la 

polarité et l’hydrophobicité d’un polluant organique. C’est le rapport à l’équilibre de la 

concentration du polluant dans la phase n-octanol sur la concentration du polluant dans 

l’eau. Le polluant est considéré non polaire ou apolaire si son 𝑙𝑜𝑔(𝐾𝑜𝑤) est supérieur 

à 4, polaire si son 𝑙𝑜𝑔(𝐾𝑜𝑤) est inférieur à 1,5 et moyennement polaire si son 𝑙𝑜𝑔(𝐾𝑜𝑤) 

est compris entre ces deux valeurs (BRGM, 2008).  

 Le coefficient de partage carbone organique / eau (𝐾𝑂𝐶) est le rapport entre la quantité 

du polluant adsorbé par unité de poids de carbone organique et la concentration du 

composé restant en solution. Ce paramètre est utilisé pour représenter l’affinité du 

polluant vers la matière organique et sa capacité à être adsorbé sur une matrice solide 

(BRGM, 2008). Une substance est considérée comme mobile si son 𝑙𝑜𝑔(𝐾𝑂𝐶) est 

inférieur à 4 et très mobile si son 𝑙𝑜𝑔(𝐾𝑂𝐶) est inférieur à 3 (UBA, 2019). 

 La pression de vapeur (𝑃𝑣) est la pression partielle de la vapeur d’un polluant présent 

sous forme liquide ou solide. C’est un paramètre utilisé pour représenter la volatilité 

d’un polluant. Le polluant est dit non volatil si sa 𝑃𝑣 est inférieure à 10 𝑃𝑎 et volatil dans 

le cas contraire (Lemière et al., 2001).  

Les propriétés physico-chimiques des CAP déterminent leur devenir (émission et transfert), 
dans et entre les différentes phases d’un sol. La différence de propriétés physico-chimiques 
entre CAP est due au nombre de cycles et aux groupes fonctionnels au sein de leur structure 
moléculaire (Idowu et al., 2020). La solubilité des HAP dans le milieu aqueux est notable pour 
le NAPH (31 mg.L-1) mais décroit très rapidement avec le nombre de cycles aromatiques (0,19 
µg.L-1 pour IcP). La même évolution est observée pour leur volatilité. La sorption des HAP peut, 
quant-à-elle, se faire sur divers supports solides et c’est sous cette forme sorbée, que ces 
composés existent fréquemment dans l’environnement. La solubilité des 11 CAP-O est 
moyennement supérieure à celle des HAP, variant entre 0,05 et 25,3 mg.L-1 respectivement 
pour BcdPYRone et FLUone. Leur affinité pour le carbone organique et leur volatilité restent 
inconnues. Néanmoins, les CAP-O sont généralement caractérisés par un poids moléculaire 
plus élevé que celui de leurs HAP parents (Walgraeve et al., 2010). De plus, la présence de 
groupes fonctionnels polaires implique une plus grande solubilité et un log 𝐾𝑜𝑤 inférieur à celui 
des HAP ayant un nombre de cycles aromatiques comparable. Par conséquent, ils ont 
potentiellement une capacité de mobilité supérieure dans les sols (zones saturée et non 
saturée) comparée à celle des HAP (Idowu et al., 2020 ; Yadav et Devi, 2021). 

3.4. Valeurs toxicologiques de référence des HAP 

Suite aux modalités de sélection des substances chimiques et de choix de Valeurs 
Toxicologiques de Référence (VTR) pour mener les évaluations des risques sanitaires dans 
le cadre des études d’impact et de la gestion des sites et sols pollués définies par la Ministère 
de l’Ecologie, du Développement Durable et de l’Energie (MEDDE), la VTR utilisée doit être 
publiée dans l’une des 8 bases de données suivantes : ANSES (Agence Nationale de SEcurité 
Sanitaire de l’alimentation), US-EPA (United States – Environmental Protection Agency), 
ATSDR (Agency for Toxic Substances and Disease Registry), OMS (Organisation Mondiale 
de la Santé)/IPCS (International Program on Chemical Safety), Santé Canada, RIVM 
(Rijksinstituut voor Volksgezondheid en Milieu. Institut national de la santé publique et de 
l’environnement), OEHHA (Office of Environmental Health Hazard Assessment) ou EFSA 
(European Food Safety Authority). 

Le Tableau I-2 montre la classification des 16 HAP US-EPA relative à leurs potentiels 
cancérogènes, ainsi que leurs valeurs toxicologiques de référence. Les données du Tableau 
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I-2 correspondent aux valeurs toxicologiques de référence retenues par l’Ineris suivant la 
modalité de choix VTR de la MEDDE.  
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Tableau I-2. Classification des 16 HAP US-EPA et leurs valeurs toxicologiques  

HAP Classification 

IARC  

Valeur toxicologique de référence pour la voie 

inhalation 

Valeur toxicologique de référence pour la voie orale 

Valeur à seuil 

(µ𝑔. 𝑚−3) 

Valeur sans seuil 

(µ𝑔. 𝑚−3)−1 

Valeur à seuil 

(𝑚𝑔. 𝑘𝑔−1. 𝑗−1) 

Valeur sans seuil 

(𝑚𝑔. 𝑘𝑔−1. 𝑗−1)−1 

NAPH 2B 37  (ANSES, 2013) 56.10-7 (ANSES, 2013) 2.10-2 (US EPA, 1998) 12.10-2 (OEHHA, 2011) 

ACY  3 -  6E.10-7 (INERIS, 2019) -  1.10-3 (INERIS, 2019) 

ACE  - -   (INERIS, 2019) 6.10-2 (US EPA, 1990a) 1.10-3 (INERIS, 2019) 

FLU 3 -  6.10-7 (INERIS, 2019) 4.10-2 (US EPA, 1990d) 1.10-3 (INERIS, 2019) 

PHE 3 -  6.10-7 (INERIS, 2019) 4.10-2 (RIVM, 2001) 1.10-3 (INERIS, 2019) 

ANT  3 -  6.10-6 (INERIS, 2019) 3.10-1 (US EPA, 1990b) 1.10-2 (INERIS, 2019) 

FLA 3 -  6.10-7 (INERIS, 2019) 4.10-2 (US EPA, 1990c) 1.10-3 (INERIS, 2019) 

PYR 3 -  6.10-7 (INERIS, 2019) 3.10-2 (Santé Canada, 

2010) 

1.10-3 (INERIS, 2019) 

BaA 2B -  6.10-5 (INERIS, 2019) -  1.10-1 (INERIS, 2019) 

CHR  2B -  6.10-6 (INERIS, 2019) -  1.10-2 (INERIS, 2019) 

BaP 1 2.10-3 (US EPA, 2017) 6.10-4 (US EPA, 2017) 3.10-4 (US EPA, 2017) 1 (US EPA, 2017) 

BbF  2B -  6.10-5 (INERIS, 2019) -  1.10-1 (INERIS, 2019) 

BkF 2B -  6.10-5 (INERIS, 2019) -  1.10-1 (INERIS, 2019) 

IcP 2B -  6.10-5 (INERIS, 2019) -  1.10-1 (INERIS, 2019) 

BgP 3 -  6.10-6 (INERIS, 2019) 3.10-2 (RIVM, 2001) 1.10-2 (INERIS, 2019) 

DhA 2A -  6.10-4 (INERIS, 2019) -  2.10-2 (RIVM, 2001) 
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Légende des groupes IARC :  
-Groupe 1 : substance cancérogène  
-Groupe 2A : substance probablement cancérogène  
-Groupe 2B : substance possiblement cancérogène  
-Groupe 3 : substance inclassable quant à sa cancérogénicité 

Les substances chimiques à seuil sont les substances pour lesquelles on n’observe pas d’effet nocif en dessous d’une certaine dose administrée. 
Cette catégorie recouvre les substances non cancérogènes et non génotoxiques. Tandis que les substances chimiques sans seuil sont celles 
pour lesquelles un effet peut apparaitre quelle que soit la dose d’administration. Cette catégorie concerne les cancérogènes génotoxiques.  

Ce tableau montre le caractère toxique des 16 HAP US-EPA quand ils sont introduits dans l’organisme humain par inhalation ou par voie orale. 
Ces composés ont ainsi des effets génotoxiques détectés à la fois in vitro et in vivo, y compris des dommages à l’ADN, des dommages 
chromosomiques, des mutations géniques et la formation de tumeurs (IARC, 2010 ; Lemieux et al., 2008 ; Misaki et al., 2016 ; Pedersen et al., 
2005).
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Lors de l’exposition aux HAP, l’effet toxique se manifestera après activation enzymatique. Par 
exemple, le BaP, absorbé par un être vivant va subir une hydrolyse (par une enzyme) suivie 
d’une déshydratation, pour former un anhydride (Figure I-8) : 

 

 

Figure I-8. Activation enzymatique du BaP 

Ce sont ces anhydrides qui sont toxiques, puisqu’ils vont être capables de fixer définitivement 
les acides aminés et de ce fait perturber les duplications d’ARN et d’ADN, ce qui entraîne des 
mutations ou cancers (Figure I-9).  

 

Figure I-9. Interaction ADN/ARN-HAP activé 

Cette étape d’activation fait partie d’un processus de détoxification des cellules (Mahadevan 
et al., 2005 ; Martins et al., 2013). Après l’exposition aux HAP, l’organisme subit un processus 
de détoxification en essayant d’éliminer ces composés et faciliter leur évacuation. Ce 
processus a lieu à l’aide de groupes enzymatiques électrophiles, nommés récepteurs des 
hydrocarbures arylés (AhR), servant à augmenter la solubilité de ces composés (Alves et al., 
2017 ; Martins et al., 2013). A cet égard, les HAP et précisément les atomes centraux, 
réagissent avec ces groupes électrophiles en se transformant en de nouvelles molécules 
génotoxiques. Ces derniers peuvent interagir avec l’ADN (Bleeker et al., 2002 ; Moorthy et al., 
2015).  

Les HAP peuvent être aussi activés par réaction avec des groupes d’enzymes dans le système 
humain, nommés aldéhydes déshydrogénases, à travers l’oxydation des noyaux centraux des 
HAP,  les transformant ainsi en quinones (Burczynski et al., 1999), comme montré dans la 
Figure I-10.  
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Figure I-10. Mécanisme d'activation des HAP à l'aide des aldéhydes déshydrogénases (Burczynski et al., 1999) 

D’autre part, l’analyse par l’Ineris des premiers éléments bibliographiques concernant les 11 
CAP-O d’intérêt, montre que les données disponibles concernant les effets locaux ou 
systémiques restent très limitées en nombre d’études, de substances concernées et de qualité 
des données (Bisson et al., 2019). La substance la mieux décrite est l’anthraquinone qui est 
classée cancérogène possible (ECHA ; IARC, 2013 ; US EPA, 2011). De manière plus 
générale, les données relatives aux effets sur la santé des CAP-O sont essentiellement issues 
de modèles in vitro (lignées cellulaires humaines) et les résultats sont variables d’un composé 
à l’autre ce qui semble en faveur de mécanismes probablement différents.  

Si les données relatives aux CAP-O disponibles actuellement sont limitées, les analogies de 
structures avec leurs HAP parents laissent à penser qu’un mécanisme d’action similaire est 
une hypothèse qui doit être vérifiée. 

A ce jour il n’existe pas de valeurs toxicologiques de référence pour les CAP-O. Néanmoins, 
quand ces composés sont introduits dans le système humain, cette étape d’activation n’est 
pas nécessaire pour avoir un effet toxique. En effet, les CAP-O peuvent directement générer 
des radicaux hydroxyles sans subir cette étape d’activation, dû à la présence d’atomes 
d’oxygène dans leur structure (Clergé et al., 2019 ; Lui et al., 2017). 

Par conséquent, les CAP-O peuvent avoir des effets toxiques directs sur l’ADN et les protéines, 
même à faibles concentrations (inférieures à 2 µg.m-3 ou 5 µg.L-1) (Bolton et al., 2000 ; 
Dasgupta et al., 2014 ; Dreij et al., 2005 ; McCarrick et al., 2019 ; Wang et al., 2011, 2012). 
Plusieurs études ont mis en évidence que les CAP à caractère polaire, y compris les CAP-O, 
ont un effet génotoxique et peuvent provoquer une toxicité cardiovasculaire du même ordre 
de grandeur et parfois plus sévère que celle des HAP à caractère non polaire (Bolton et al., 
2000 ; Dasgupta et al., 2014 ; Dreij et al., 2005 ; Durant et al., 1996 ; McCarrick et al., 2019). 
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Par ailleurs, en plus de leur caractère génotoxique, les CAP-O sont aussi plus mutagènes que 
les HAP (Clergé et al., 2019 ; Krzyszczak et Czech, 2021 ; Liu et al., 2021). Wang et al. ont 
étudié l’action mutagène directe et indirecte et le potentiel de dommages de l’ADN aux cellules 
pulmonaires humaines, des CAP présents dans les particules atmosphériques (de diamètre 
inférieur à 2,5 µm) en Chine. Les résultats montrent que la capacité mutagène des CAP 
polaires était deux fois plus élevée que celle des HAP, sachant que la concentration des CAP 
polaires relative à celle des HAP était seulement de 8% (Wang et al., 2011). Mais, ces études 
restent relativement rares et se concentrent surtout sur certains composés dont les tests 
réalisés ne sont pas représentatifs du comportement et du potentiel toxique sur l’homme (West 
et al., 2017). 

D’autre part, des études, ont mis en évidence que le pouvoir génotoxique des HAP présents 
dans un sol contaminé a augmenté pendant et après un bio-traitement de ce sol. Cela a été 
attribué à la formation de composés polaires plus réactifs que les HAP lors du traitement tels 
que les CAP-O (Chibwe et al., 2015, 2017 ; Cunha et al., 2020 ; Hu et al., 2012 ; McCarrick et 
al., 2019 ; Saber et al., 2021).  

Malgré la confirmation de leur potentiel toxique sur les êtres vivants à l’aide de certaines 
études, les mécanismes mutagènes et cancérogènes associés sont toujours inconnus et 
nécessitent donc des études complémentaires (Cunha et al., 2020 ; Krzyszczak et Czech, 
2021 ; Walgraeve et al., 2010). 

4. Comportement et devenir des CAP dans le sol  

4.1. Processus auxquels sont soumis les CAP dans le sol  

La Figure I-11 représente le devenir et les mécanismes de mobilisation des CAP après leur 
introduction dans le sol à partir d’une zone source.  

 

Figure I-11. Devenir des CAP dans le sol (adapté de (Gujisaite, 2008)) 

 Introduction et répartition :  

Lors de l’introduction de la pollution dans le sol (gestion non adaptée, dépôts 

intentionnels ou accidentels), un déplacement multiphasique est tout d’abord observé 

(triphasique dans la zone non saturée et diphasique dans la zone saturée). La 
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répartition de chaque CAP dépend de ses propriétés physico-chimiques et de celles 

du milieu dans lequel il se trouve (Barriuso et al., 1996), qui contrôlent son état 

d’équilibre entre ces trois phases.  

 Ecoulement et percolation :   

La phase polluante organique fluide impacte en premier lieu la zone non saturée du 

sol, à partir de laquelle elle va pouvoir percoler par gravité à travers la porosité du sol, 

laissant derrière elle une zone à saturation résiduelle (absence de mobilité de la phase 

organique). L’écoulement s’arrête lorsque la quantité de polluant est insuffisante pour 

maintenir une saturation supérieure à la saturation résiduelle. Si le volume de produit 

organique est suffisant, cette phase pure peut également s’écouler gravitairement sous 

le niveau de la nappe, jusqu’à rencontrer une formation imperméable/semi-perméable, 

par exemple le mur de l’aquifère. Ainsi, la phase organique fluide est susceptible de 

s’accumuler à la base de l’aquifère. Ces produits organiques présents dans la matrice 

du sol forment la zone source, qui peut être située en zone non saturée et en zone 

saturée. Ces zones sources vont subir différents mécanismes induisant l’émission 

(relargage à partir de la source dans la matrice environnante) et le transfert (migration 

au sein de la matrice environnante) des composés au cours du temps.  

 Procédés de transformation : 

C’est un paramètre important influant son interaction avec les matrices du sol. Elle peut 

être définie comme la fraction d’un composé qui peut subir les processus d’interaction 

et de transformation de type chimique, biologique et physique (Maletić et al., 2019 ; 

Spasojević et al., 2018), tels que : le transport (colloïdal, particulaire, diffusif, convectif, 

etc.), la sorption/désorption, la dissolution, la dégradation biologique par les micro-

organismes, etc. 

 Dissolution et volatilisation : 

Après l’étape de déplacement multiphasique de la contamination, un panache de 

composés dissous se développe dans la nappe par solubilisation du ou des composés 

présents dans la zone source. De même, un panache de composés gazeux se forme 

en zone non saturée. Les transferts par dissolution et volatilisation sont très longs 

(jusqu’à plusieurs dizaines d’années) en comparaison du déplacement multiphasique 

(quelques jours voire quelques semaines en milieu sableux). La dissolution du polluant 

dépend principalement de sa solubilité dans la phase aqueuse qui va varier en fonction 

de la structure moléculaire et du caractère polaire/apolaire du CAP. Comme présenté 

dans le Tableau I-1, la solubilité faible, le coefficient de partage sol/eau et 

l’hydrophobicité forte des HAP entrainent généralement un transport limité de ces 

composés sous forme dissoute (Mackay et Mackay, 2006 ; MEMOTRACES, 2017).  

 Sorption, désorption et transfert : 

Les CAP peuvent être retenus par sorption sur les particules de sol et leur passage 

vers la phase liquide se fait principalement par le phénomène de désorption (Idowu et 

al., 2019 ; Olu-Owolabi et al., 2015). La désorption correspond au passage des CAP 

adsorbés sur la surface des particules du sol, à la phase aqueuse. Ces phénomènes 

sont présentés en détails dans la partie 4.2. 

Dans le cas des HAP, le polluant se retrouve donc à la fois piégé dans la partie 

organique solide et sous forme dissoute (Durjava et al., 2007 ; Gao et al., 2007 ; Raber 

et al., 1998). Dans ce cas, il est possible de définir le coefficient de partage sol/eau 𝐾D, 

qui est propre à chaque HAP et qui correspond au rapport de la concentration du 

polluant adsorbé sur la phase solide et de la concentration du polluant à l’état dissous. 

Ce coefficient dépend des conditions physico-chimiques du milieu (pH, température, 

taux de matière organique…). Les HAP ont une forte affinité pour la phase solide du 

sol et notamment pour la matière organique du sol (Mackay et Mackay, 2006 ; Wilcke, 

2000). Le transfert de ces composés vers la phase aqueuse est ainsi favorisé par la 
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présence de matière organique dissoute dans cette phase. (Durjava et al., 2007 ; Gao 

et al., 2007 ; Raber et al., 1998).  

Par rapport aux HAP, les CAP-O sont plus susceptibles d’être lixiviés (MEMOTRACES, 

2017). Des essais de percolation en colonne de laboratoire sur un sol contaminé par 

des HAP et des CAP-O, ont montré que 2% des CAP-O présents dans le sol étaient 

lixiviés vers l’eau tandis que 0,5% seulement des HAP originellement présents l’étaient 

(Lundstedt et al., 2007).  

La mobilité des CAP polaires reste plus importante que celle des HAP dans le cadre 

des expériences dans une colonne de sol (Vessigaud, 2007) ainsi que dans le cadre 

des expériences en laboratoire sur des échantillons de terrain (Musa Bandowe et al., 

2011 ; Wilcke et al., 2014).  Le transport des HAP en phase dissoute vraie reste limité 

(Liu et al., 2019), ceux-ci sont majoritairement transférés par voie colloïdale et 

particulaire (Benhabib et al., 2006 ; MEMOTRACES, 2017). Du fait de leur solubilité 

plus élevée, les CAP polaires migrent plutôt sous forme dissoute (Boulangé, 2017 ; 

Lundstedt et al., 2007). 

4.2. Phénomènes de sorption/désorption  

La sorption est l’un des phénomènes de rétention des polluants organiques dans le sol qui 
détermine leur répartition dans les trois phases du système (phase solide, liquide et gazeuse). 
C’est un phénomène important influant le devenir et la persistance des polluants organiques, 
(incluant les CAP), dans l’environnement (Lamichhane et al., 2016 ; Ren et al., 2018a). 
Comme le montre la Figure I-12, ce phénomène englobe plusieurs processus de fixation d’une 
substance sur une matrice solide (Karickhoff et al., 1979 ; Lemière et al., 2001) : 

 La précipitation de surface : ce phénomène apparait notamment lorsque le polluant est 

présent en forte concentration dans la phase aqueuse. Il s’agit d’un processus de 

précipitation en surface d’un adsorbant solide qui conduit à l’apparition d’une nouvelle 

phase minérale de surface contenant le polluant. 

 L’adsorption : c’est un phénomène de surface par lequel le polluant (adsorbat) qui est 

présent dans une phase aqueuse ou gazeuse se fixe sur la surface d’une phase solide 

(adsorbant). Dans ce cas, les molécules du polluant sont faiblement et réversiblement 

liées à la phase solide via des liaisons de type Van der Waals (interaction physique-

physisorption) et/ou via des liaisons covalentes (interaction chimique–chimisorption). 

 L’absorption : c’est le processus au cours duquel le polluant pénètre à l’intérieur d’un 

solide ou liquide dans lequel il est retenu. 

 

Figure I-12. Interaction d'un CAP entre la phase liquide et la phase solide 

Les phénomènes de sorption et de désorption déterminent alors la fraction mobile qui n’est 
pas retenue par la phase solide. Cette fraction est alors disponible au phénomène de transfert 
et est donc susceptible de provoquer la pollution des eaux souterraines. 
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5. Etude du transfert des CAP dans les sols – dispositifs  

Comme évoqué précédemment, de nombreux facteurs complexes peuvent agir séparément 
ou simultanément pour influencer la sorption des CAP dans les sols.  

Il existe plusieurs systèmes expérimentaux au laboratoire visant à étudier et à comprendre le 
comportement des HAP dans l’environnement, comme par exemple les tests en batch, les 
expériences en colonne, les tests d’extraction, etc. (van der Sloot et al., 1996). L’approche en 
batch consiste à réaliser des mélanges phase solide-phase liquide en proportions variables 
dans des systèmes agités en milieu dispersé. Tandis que l’approche en colonne consiste à 
mettre en œuvre des écoulements de phase liquide dans un système fixe (colonne) contenant 
la phase solide (Gourdon, 1997).    

Cependant, les résultats obtenus à partir de ces différentes expériences sont basés sur des 
conditions d’équilibre variables et donc difficilement comparables (Hesbach et al., 2005). Ces 
équilibres sont parfois loin de refléter les conditions naturelles en raison des rapports liquide/ 
solide (L/S) utilisés, d’un ordre de grandeur différent de celui des conditions naturelles. La 
lixiviation et donc le transfert vers la phase aqueuse dépend aussi de plusieurs paramètres 
physiques, tels que l’homogénéité, la porosité, la taille des particules, le temps de contact, la 
température ainsi que le pH, le potentiel redox, etc. C’est pourquoi, il est relativement difficile 
de représenter les conditions naturelles réelles par un test en laboratoire (Kalbe et al., 2008). 

Mais, les techniques les plus adoptées dans la littérature pour étudier le comportement des 
HAP dans le sol, reposent principalement sur l’évaluation de la sorption/désorption de ces 
molécules sur des fractions de sols de natures différentes (Ahangar, 2010 ; He et al., 1995). 
L’évaluation de la sorption et de la désorption peut se fait par la technique dite en batch, qui 
consiste à mettre en contact une certaine quantité de sol avec un volume donné d’une solution 
contenant un composé organique solubilisé dans un solvant (généralement l’eau) à une 
concentration initiale connue, pour avoir un rapport L/S entre les deux phases. Ces essais 
requièrent un système d’agitation pour maintenir le contact entre les phases (Kim, 2003). Le 
mélange est agité pour une durée déterminée, à une température et une vitesse déterminées 
et sans renouvellement de la solution. La durée de contact fait l’objet d’une étude de cinétique 
de sorption. Cependant, cette technique reste néanmoins loin de représenter les conditions 
réelles dans l’environnement, pour n’importe quel rapport L/S choisi, mais elle permet de 
fournir un premier aperçu du comportement des polluants dans un système sol-eau (Kalbe et 
al., 2008 ; Totsche et al., 2006).  

Pour s’approcher davantage des conditions réelles, des études en colonne peuvent être 
réalisées sur les HAP. Cette technique consiste à mettre en colonne une certaine quantité de 
terre et à faire passer dans la colonne une solution contenant le ou les polluants à une 
concentration donnée. La solution est périodiquement ou continuellement renouvelée 
(Cappuyns et Rudy, 2008). Les essais en colonne sont conçus pour simuler l’écoulement des 
eaux par percolation à travers la porosité du sol (Benhabib et al., 2006 ; Kim, 2003). Même si 
les colonnes ne sont pas capables de refléter la complexité des paramètres réels présents 
dans le sol, cette technique présente une approche plus réaliste des conditions de terrain 
(Kalbe et al., 2008). Cela entraine une limitation du temps de contact sol/solution et de la 
diffusion dans le sol par le débit. De plus, les produits de réaction sont constamment enlevés 
du système contrairement au batch. Par ailleurs, en batch, l’agitation peut briser les agrégats 
de terre et exposer des particules/surfaces du sol à la solution, qui ne l’auraient pas été dans 
les conditions naturelles (Kalbe et al., 2008). Néanmoins, la colonne reste un modèle simplifié, 
qui ne permet pas la prise en compte de certains mécanismes (diffusion horizontale, anomalie 
géologique locale, etc.), mais qui permet un suivi des concentrations et donne accès aux 
données relatives à la sorption/désorption dynamique en temps réel. Les tests en colonne 
servent également à la confirmation des résultats obtenus par les études en batch (Cappuyns 
et Rudy, 2008 ; Kalbe et al., 2008).  
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Ces deux techniques (batch et colonne) ont été choisies dans le cadre de cette thèse afin 
d’étudier le transfert des CAP-O dans un sol non contaminé.  

5.1. Modèles cinétique de sorption  

Comme précisé précédemment, la sorption est un phénomène dynamique de transfert d’un 
composé de la phase liquide (généralement aqueuse) vers la phase solide constituée de 
l’ensemble des particules du sol. Le phénomène de désorption correspond, quant-à-lui, au 
phénomène inverse. De ce fait et compte tenu de la nature et de la complexité du sol, il est 
donc essentiel de considérer le temps nécessaire pour que le composé en phase aqueuse 
atteigne un état d’équilibre avec la phase solide, d’où la nécessité de réaliser une étude des 
cinétiques de sorption. Cette étude constitue la première étape de la détermination de 
l’interaction du composé avec le sol. Cette étape permet l’étude de la vitesse de la sorption et 
la détermination de la durée de contact nécessaire pour atteindre un équilibre de sorption. Les 
résultats sont souvent représentés sous forme d’une courbe décrivant l’évolution du 
pourcentage de sorption ou la concentration du composé dans l’une des deux phases en 
fonction de la durée de contact.  

Différents types de modèles mathématiques sont utilisés pour simuler les cinétiques de 
sorption d’un polluant dans une matrice. Concernant la sorption des HAP, les modèles les plus 
courants sont les modèles réactionnels de pseudo premier ordre (Équation I-1) et les modèles 
de pseudo second ordre (Équation I-2) (Ho et McKay, 1999 ; Limousin et al., 2007).       

Pseudo premier ordre : 𝑞𝑡 = 𝑞𝑒 (1 − 𝑒−𝑘1𝑡) Équation I-1 

Pseudo second ordre : 𝑞𝑡 =
𝑞𝑒

2𝑘2𝑡

1 + 𝑘2𝑞𝑒𝑡
 Équation I-2 

Avec : 𝑞𝑡  et 𝑞𝑒  respectivement la concentration du polluant dans le sol au temps t et à 
l’équilibre (µg.kg-1) 

𝑘1 et 𝑘2 les constantes de vitesse respectivement pour les modèles de pseudo premier 
et second ordre (h-1) 

𝑞𝑒 , 𝑘1 𝑒𝑡 𝑘2  sont déterminés à partir de la pente et de l’ordonnée à l’origine des droites ln( 𝑞𝑒 −

𝑞𝑡) et d 𝑡 𝑞𝑡
⁄  respectivement en fonction de 𝑡 (Kowanga et al., 2016 ; Lagergren, 1898). 

5.2. Isotherme de sorption à l’équilibre  

Lorsque la sorption d’un composé dans une matrice solide est étudiée, la concentration du 
composé en solution peut être comparée à celle du composé retenu dans la matrice solide. 
La relation résultante est appelée une « isotherme de sorption ». Généralement, c’est une 
courbe décrivant le phénomène d’interaction entre le composé (adsorbat ou soluté) et le solide 
(adsorbant) (Lamichhane et al., 2016). Cette courbe est spécifique aux conditions dans 
lesquelles l’équilibre entre la sorption et la désorption du composé a été établi (Limousin et al., 
2007). Dans le cas d’un HAP, le polluant se retrouve à la fois piégé dans la partie organique 
solide et sous forme dissoute (Durjava et al., 2007 ; Gao et al., 2007 ; Olu-Owolabi et al., 2014, 
2015 ; Raber et al., 1998). 

Les quatre principaux types d’isothermes sont présentés dans la Figure I-13. 
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Figure I-13. Formes d'isothermes de sorption (Giles et al., 1974) 

 Courbe de type L : le rapport de la concentration en solution à l’équilibre et de celle 

dans le sol (ordonnée) décroit quand la concentration en solution augmente (abscisse), 

ce qui donne une courbe de forme concave. Plus la concentration en solution 

augmente, plus la phase solde devient saturée et donc plus la sorption devient difficile 

(Limousin et al., 2007). Les molécules se disposent en une monocouche sur la surface 

solide (Gourdon, 1997).  

 Courbe de type S : c’est le résultat de mécanismes opposés ayant lieu lors de la 

sorption. Une compétition de sorption dans la phase solide ayant lieu entre le soluté et 

le solvant. Les composés de la phase liquide peuvent contribuer à cette forme 

d’isotherme (Gourdon, 1997). 

 Courbe de type H : c’est un cas particulier de l’isotherme de type L où le soluté a une 

grande affinité envers la phase solide et les molécules du soluté sont fortement sorbées 

à basses concentrations en solution (Gourdon, 1997). 

 Courbe de type C : c’est une droite passant par l’origine. Le rapport entre la 

concentration du soluté en solution et sa concentration dans la phase solide est 

constant quelle que soit la concentration en solution (Limousin et al., 2007).     

Étant donné qu’il existe plusieurs formes d’isothermes de sorption qui peuvent être 
rencontrées et interprétées sur la base de conditions expérimentales spécifiques et 
d’hypothèses diverses, les données de cette courbe sont couramment ajustées à des modèles 
mathématiques spécifiques. Ces modèles sont fondés sur des hypothèses proches de cas 
réels afin d’identifier celui qui est le mieux adapté dans le but de comprendre l’interaction entre 
le composé et le solide (Awad et al., 2020). 

5.2.1. Modèles d’isotherme de sorption des HAP  

La sorption des HAP dans le sol est principalement régie par la matière organique. En effet, la 
rétention des HAP dans le sol repose sur un partage, à l’équilibre, entre la matière organique 
du sol et la matière organique dissoute. Plusieurs modèles mathématiques ont été proposés 
pour décrire, quantifier et expliquer la distribution des HAP entre le sol et l’eau. Les trois 
modèles qui décrivent le mieux la sorption à l'équilibre des HAP dans la littérature sont 
présentés dans cette partie (Huang et al., 2003 ; Karickhoff et al., 1979 ; Limousin et al., 2007). 
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5.2.1.1.  Modèle linéaire 

C’est le modèle le plus simple qui décrit un partage linéaire des HAP entre l’eau et le sol. Il fait 

intervenir le paramètre 𝐾𝐷 appelé coefficient de distribution ou de partage comme le montre 
l’Équation I-3 (Limousin et al., 2007) :   

Modèle linéaire 𝑞𝑒 = 𝐾𝐷 𝐶𝑒 Équation I-3 

Avec : 𝑞𝑒 (µg.kg-1) et 𝐶𝑒 (µg.L-1) respectivement les concentrations du polluant dans le sol et 
dans la phase aqueuse, à l’équilibre. 

𝐾𝐷 représente le coefficient de distribution (L.kg-1) calculé à partir de la pente de la 
droite correspondant au modèle linéaire.   

L’approximation linéaire convient souvent à de faibles concentrations en polluants 
hydrophobes comme les HAP qui s’adsorbent principalement par des interactions de type Van 
der Waals sur la partie hydrophobe de la matière organique du sol. Par conséquent, leur 
affinité pour le sol s’explique souvent par leur affinité pour la matière organique solide 
uniquement (Groisman, 2004). Cette interaction est décrite par le coefficient de partage relatif 
à la fraction du carbone organique du sol 𝐾𝑂𝐶 qui peut être calculé en normalisant le 𝐾𝐷 par la 
fraction massique du carbone organique 𝑓𝑂𝐶 comme exprimé dans l’Équation I-4 (Chiou et al., 
1998 ; Karickhoff et al., 1979) : 

 
𝐾𝑂𝐶 =  

𝐾𝐷

𝑓𝑂𝐶
 Équation I-4 

Ce modèle est fondé sur l’hypothèse suivante : la matière organique du sol responsable de la 
sorption des HAP est une phase amorphe semblable à un gel ou à un liquide ayant un nombre 
infini de pores ou de sites d’adsorption (Karickhoff et al., 1979). 

Un exemple de la sorption du PYR dans un sol (𝑓𝑂𝐶  = 1,212%, concentration en acides 
humiques : 0,304%, teneur en argiles : 5,75%) est montré dans la Figure I-14. 

 

Figure I-14. Exemple d'une isotherme de sorption représentée par le modèle linéaire (Hiller et al., 2008) 

Plusieurs études ont mis en œuvre la capacité de ce modèle à décrire la sorption des HAP sur 
le sol, surtout à basses concentrations. Une étude en batch réalisée par He et al. a montré 
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que la sorption du FLA dans quatre sols dont la fraction en matière organique variait entre 0,64 
et 2,24% suivait une répartition linéaire dans la gamme de concentrations du FLA en solution 
allant jusqu’à 30 µg.L-1.(He et al., 1995). Le même comportement a également été observé 
par Bayard et al. qui ont étudié la sorption et la désorption du NAPH (concentrations initiales 
en solution comprises entre 1 et 25 mg.L-1) en batch et en colonne dans cinq sols dont la 
fraction en carbone organique totale variait entre 1,4 et 3,4%. 

De plus, les expériences réalisées par Yang et al., qui visaient l’évaluation de l’effet de la 
matière organique dissoute (concentration variant de 0 à 1 728 mg.L-1) sur la sorption du PHE 
et du FLA pour des concentrations en solution allant respectivement jusqu’à 40 et 11,3 µg.L-1, 
ont montré que la sorption sur un sol (21% en matière organique totale) suivait également un 
modèle linéaire (Yang et al., 2014). 

5.2.1.2.  Modèles de Langmuir 

 Modèle de Langmuir-simple  

Contrairement au modèle linéaire, le modèle de Langmuir est basé sur les hypothèses 
suivantes (Kundu et Gupta, 2006) : 

 La matière organique du sol est une matrice tridimensionnelle interconnectée de 

substances humiques, de carbone végétal et de particules de kérogène (fraction 

organique insoluble constituée des composés intermédiaires issus de la transformation 

de dépôts de sédiments en carburants fossiles). 

 Tous les sites d’adsorption ont une affinité égale pour le soluté. 

 L’adsorption monocouche est le mécanisme principal. 

 L’adsorption sur un site n’affecte pas l’adsorption sur un site adjacent. 

 La surface d’adsorption est une surface homogène, ce qui signifie que chaque 

molécule possède une énergie d’activation constante. 

 La matière organique du sol est supposée avoir une flexibilité réduite pour s’adapter 

aux HAP à mesure que leurs concentrations en solution augmentent, impliquant une 

capacité de sorption limitée (Lamichhane et al., 2016 ; Weber et Huang, 1996). 

Le modèle mathématique est décrit dans l’ Équation I-5 (Langmuir, 1918) : 

Modèle de Langmuir 𝑞𝑒 =
𝑞𝑚 𝐾𝐿 𝐶𝑒

1 + 𝐾𝐿 𝐶𝑒
 Équation I-5 

Avec : 𝑞𝑒 (µg.kg-1) et 𝐶𝑒 (µg.L-1) respectivement les concentrations du polluant dans le sol et 
dans la phase aqueuse, à l’équilibre 

𝑞𝑚  la capacité maximale de sorption du HAP dans le sol (µg.kg-1). 

𝐾𝐿  la constante de Langmuir correspondant à l’interaction surfacique entre le HAP et 
le sol (L.µg-1).  

Ces valeurs peuvent être déterminées en traçant la droite  
𝐶𝑒

𝑞𝑒
⁄ en fonction de 𝐶𝑒 .  

L’équation montre que dans le cas où 𝐶𝑒 est largement inférieure à 𝐾𝐿 , le modèle sera linéaire. 
Tandis que dans le cas contraire, 𝑞𝑒 s’approche de la limite maximale de sorption 𝑞𝑚 . 

Yang et al. ont étudié la sorption et la désorption dynamique du FLU, PYR, FLA et PHE dans 
un sol argilo-limoneux constitué en majorité de particules de diamètre compris entre 10 et 50 
µm et ayant une faible teneur en matière organique du sol (0,378%). Les résultats ont montré 
que le mécanisme de sorption et de désorption du PYR, FLA et PHE pouvait être représenté 
par le modèle de Langmuir avec des coefficients de détermination R2 compris entre 0,838 et 
0,878. La valeur de R2 pour FLU était supérieure à 0,997. Ceci implique que la sorption et la 
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désorption dynamiques dans le sol des HAP étudiés peuvent être décrites par une adsorption 
monocouche sur le sol (Yang et al., 2013). La représentation de l’isotherme de sorption du 
FLU par le modèle de Langmuir de l’étude citée est représenté dans la Figure I-15. 

 

Figure I-15. Exemple d’une représentation d'une isotherme de sorption par le modèle de Langmuir (Yang et al., 
2013) 

Néanmoins, les études ont montré que ce modèle est incapable de décrire d’une manière 
efficace et appropriée, la sorption des HAP dans le sol comparativement aux autres modèles. 
Pourtant, ce modèle est parfois utilisé pour mettre l’accent sur la non homogénéité d’interaction 
surfacique entre les HAP et le sol (Huang et al., 2003 ; Olu-Owolabi et al., 2015 ; Yakout et al., 
2013). 

 Modèle de Langmuir-modifié pour la sorption multi-sites ou compétitive 

Un modèle modifié de Langmuir peut être aussi utilisé dans la modélisation des isothermes de 
sorption afin d’avoir la capacité de représenter une sorption multi-sites ou compétitive. En effet, 
la linéarisation de la version simple peut produire des courbes convexes. Plusieurs 
explications de ce phénomène ont été suggérées.  

1-L’existence de plusieurs types de sites de sorption : 

Dans ce cas, chaque site de sorption 𝑖 est représenté par sa propre équation du modèle simple 
de Langmuir pour donner l’Équation I-6 (Limousin et al., 2007). 

 𝑞𝑒 = ∑
𝑞𝑚,𝑖 𝐾𝐿,𝑖 𝐶𝑒

1 + 𝐾𝐿 ,𝑖𝐶𝑒

𝑝

𝑖=1
 Équation I-6 

Avec : 𝑞𝑒 (µg.kg-1) et 𝐶𝑒 (µg.L-1) respectivement les concentrations du polluant dans le sol et 
dans la phase aqueuse, à l’équilibre 

𝑞𝑚,𝑖  la capacité maximale de sorption du HAP dans le sol pour le site 𝑖 (µg.kg-1) 

𝐾𝐿,𝑖  la constante de Langmuir correspondant à l’interaction surfacique entre le HAP et 

le site de sorption 𝑖 (L.µg-1) 

𝑝 le nombre total de sites de sorption.  

2-L’existence d’une compétition de sorption entre deux espèces : 
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Une compétition de sorption dans le sol entre les espèces présentes dans le système d’étude 
peut avoir lieu. Ce phénomène est notamment observé dans le cas d’un système fermé où les 
différentes espèces restent dans le système dès qu’elles sont relarguées de la phase solide 
ou ajoutées au système et qui peuvent avoir une influence sur la sorption des polluants. 
L’équation du modèle est donc modifiée pour prendre en compte ce phénomène ayant lieu 
entre les espèces étudiées 𝑖  et celles relarguées/ajoutées 𝑗  pour obtenir l’Équation I-7 
(Limousin et al., 2007). 

 𝑞𝑒,𝑖 =
𝑞𝑚,𝑖 𝐾𝐿,𝑖 𝐶𝑒,𝑖

1 + ∑ 𝐾𝐿,𝑗 𝐶𝑒,𝑗
𝑝
𝑗=1

 Équation I-7 

Avec : 𝑞𝑒,𝑖  la concentration du HAP dans le sol, à l’équilibre (µg.kg-1) 

𝑞𝑚,𝑖  la capacité maximale de sorption du HAP dans le sol (µg.kg-1) 

𝐾𝐿,𝑖 et 𝐾𝐿,𝑖  les constantes de Langmuir correspondant à l’interaction surfacique 

respectivement entre le sol et le HAP et le sol et l’espèce 𝑗  (L.µg-1) 

𝑝 le nombre total des espèces relarguées/ajoutées  

𝐶𝑒,𝑖 et 𝐶𝑒,𝑗 les concentrations en solutions respectivement de l’espèce 𝑖 (HAP) et de 

l’espèce 𝑗 (µg.L-1). 

5.2.1.3.  Modèle de Freundlich 

C’est le modèle le plus adapté et utilisé pour décrire l’équilibre de sorption des HAP (ainsi que 
des composés organiques hydrophobes) sur les sols. Il est fondé sur les hypothèses 
suivantes : 

 La surface d’adsorption est une surface hétérogène, caractérisée par une distribution 

non uniforme des sites d’adsorption ayant différentes affinités avec le soluté (Hameed 

et al., 2007). 

 L’adsorption sur les sites ayant l’affinité la plus élevée a lieu dans un premier temps 

(Hameed et al., 2007). 

 La quantité totale adsorbée est la somme des adsorptions sur tous les sites 

(Lamichhane et al., 2016). 

Le modèle mathématique est décrit par l’Équation I-8 (Freundlich, 1907) : 

Modèle de Freundlich 𝑞𝑒 = 𝐾𝐹 𝐶𝑒
1/𝑛

 Équation I-8 

Avec : 𝐾𝐹 le coefficient de distribution de Freundlich 

𝑛 une constante empirique utilisée comme indicateur de l’hétérogénéité énergétique 
des sites de sorption 

𝑞𝑒 (µg.kg-1) et 𝐶𝑒 (µg.L-1) respectivement les concentrations du polluant dans le sol et 
dans la phase aqueuse, à l’équilibre. 

Contrairement au modèle de Langmuir, l’équation du modèle de Freundlich montre que 
l’isotherme n’atteint pas un plateau lorsque 𝐶𝑒  augmente. Le paramètre 𝐾𝐹  permet de 

déterminer l’affinité entre la molécule sorbée et le sol. Le paramètre 1 𝑛⁄  détermine l’allure 
mathématique de l’isotherme et permet de fournir une indication sur l’hétérogénéité de 

l’énergie des sites d’adsorption. Plus 1 𝑛⁄   se rapproche de 0, plus l’énergie d’adsorption de la 

surface est hétérogène. La fonction log 𝑞𝑒 = 𝑓 (log 𝐶𝑒) est une droite ayant une pente égale à 
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1
𝑛⁄  et une ordonnée à l’origine égale à log 𝐾𝐹 (Freundlich, 1909 ; Huang et al., 2003). Dans le 

cas où  1 𝑛⁄  est égal à 1, le modèle de Freundlich est équivalent au modèle linéaire.  

Par exemple, la sorption du PHE, du FLA et du PYR sur des particules de diamètre allant 
jusqu’à 200 µm issues d’un sol (contenant 0,131% de matière organique), a été modélisée par 
le modèle de Freundlich, qui a décrit la répartition observée avec un coefficient de 
détermination 𝑅2 supérieur à 0,96 (Wang et al., 2015). Un exemple d’une isotherme suivant ce 
modèle est montré dans la Figure I-16 pour le FLA.  

 

Figure I-16. Exemple d'une isotherme de sorption représentée par le modèle de Langmuir (Wang et al., 2015) 

La sorption du PHE sur deux sols étudiés, un argileux et l’autre limono-sableux avec 
respectivement 1,9 et 0,8 % de carbone organique, est décrite également par ce modèle avec 

un 𝑅2 supérieur à 0,99 (Amellal et al., 2006).  

5.3. Influence des conditions expérimentales  

Une isotherme de sorption n’a pas de définition thermodynamique intrinsèque, mais dépend 
des conditions dans lesquelles elle est obtenue (Schweich et Sardin, 1981). De ce fait, sa 
forme peut varier en fonction des conditions d’étude choisies et du rapport L/S (Karickhoff et 
al., 1979). 

5.3.1. Rapport liquide sur solide (L/S)  

Puisque la sorption des HAP dans le sol est contrôlée par un partage entre la matière 
organique du sol (MOS) et la matière organique dissoute (MOD), le rapport L/S ne devrait 
pas influencer la proportion de composé sorbé. La forme de l’isotherme de sorption est souvent 
inchangée à condition que ce rapport reste dans le même ordre de grandeur (Limousin et al., 
2007).  

Le meilleur choix expérimental est un rapport L/S le plus proche possible des conditions 
naturelles. Le rapport L/S peut varier en fonction de la zone et du type du sol entre 1/10 jusqu’à 
4/1. Ces valeurs sont souvent trop basses pour qu’elles soient adaptées pour une étude en 
batch. Elles peuvent toutefois être mises en œuvre avec des tests en colonne (Porro et al., 
2000). Cependant, dans le cas où les composés sont hydrophobes et fortement sorbés dans 
le sol (comme les HAP), de tels rapports L/S sont souvent trop bas, rendant le dosage des 
composés en solution très difficile (concentration en dessous de la limite de détection des 
appareils d’analyse). En conclusion, le choix approprié d’un rapport L/S pour une étude 
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expérimentale, consiste à trouver un intermédiaire entre les conditions représentatives de 
terrain et les contraintes expérimentales. 

En ce qui concerne les CAP-O, les mécanismes responsables de leur sorption dans le sol sont 
inconnus. En effet, l’influence du paramètre L/S sur leur sorption n’a jamais été étudié 
auparavant. C’est donc un des paramètres étudiés au cours de ce travail. Les valeurs du 
rapport L/S choisies dans cette étude sont comprises entre 30 et 100. En effet, différents 
rapports L/S ont été testés au préalable et des valeurs inférieures à 30 provoquent des 
problèmes liés à la capacité de dosage des CAP-O étudiés. 

5.3.2. Etude en batch ou en colonne  

Les résultats des courbes de percée obtenus en colonne peuvent être proches de ceux 
obtenus en batch (Gabriel et al., 1998 ; Maclntyre et al., 1991). Cependant, ils peuvent être 
différents également. Le renouvellement de la solution peut influencer la quantité de composé 
sorbé. En condition statique (batch), les substances compétitivement sorbées se désorbent et 
restent en solution donc elles peuvent interagir avec le sol. En revanche, en condition 
dynamique (colonne), la solution est continuellement renouvelée et les substances déplacées 
sont éliminées et n’entrent pas en compétition pour la sorption sur le sol. Par conséquent, la 
sorption peut être supérieure à celle mise en évidence en batch (Akratanakul et al., 1983 ; 
Maclntyre et al., 1991 ; Miller et al., 1989). Le cas contraire est aussi observé (Grolimund et 
al., 1995). Ce comportement contradictoire est dû principalement aux raisons suivantes :  

 La différence de rapport L/S entre le batch et la colonne (Maclntyre et al., 1991 ; 

O’Connor et Connolly, 1980 ; Voice et al., 1983). 

 La présence d’eau immobile dans la colonne qui peut agir comme une barrière 

cinétique d’adsorption (Maraqa et al., 1997). 

 L’équilibre non atteint en colonne, surtout dans le cas où le temps de passage moyen 

en colonne est très inférieur au temps d’interaction efficace entre le sol et les solutés 

(Maraqa et al., 1997). 

Ainsi, la différence entre les paramètres de sorption calculés en batch et en colonne peut être 
due non seulement au rapport L/S, mais aussi à l’effet du renouvellement de la solution (BRGM, 
2008).  

5.4. Influence des paramètres physico-chimiques sur les mécanismes de 
transfert des CAP dans le sol  

Le comportement des CAP qui entrent dans le système sol-eau est influencé par leurs 
propriétés physico-chimiques et également par celles des sols (Maletić et al., 2019 ; Musa 
Bandowe et al., 2019). Par conséquent, le transfert des CAP dans le sol peut varier dans le 
temps en fonction de l’évolution de ses propriétés physico-chimiques.  

Concernant le comportement des CAP-O dans le sol, les données disponibles dans la 
littérature sont rares mais permettent de mettre en évidence les résultats suivants : 

 Un relargage préférentiel des CAP-O par rapport aux HAP est observé, à partir d’un 

sol contaminé (Arp et al., 2014 ; Boulangé, 2017 ; Enell et al., 2016 ; Larsson et al., 

2018). De plus, Arp et al. ont montré que la sorption des CAP-O dans les sols 

artificiellement contaminés au laboratoire peut être 10 à 100 fois plus importante en 

comparaison à celle observée avec des sols prélevés des sites pollués (Arp et al., 

2014 ; Enell et al., 2016). D’autre part, les CAP-O représentant seulement jusqu’à 9% 

des CAP dans le sol contaminé ont été détectés dans la phase liquide à des 

concentrations similaires ou supérieures à celles des HAP représentant entre 71 et 

90% des CAP dans le sol (Larsson et al., 2018). 
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 La présence des CAP à caractère polaire (CAP-O) a été plus étendue dans les eaux 

souterraines en aval d’un site contaminé que les HAP qui n’ont été détectés qu’à 

proximité de la source de contamination (Johansen et al., 1997 ; Pereira et al., 1987 ; 

Schlanges et al., 2008 ; Zamfirescu et Grathwohl, 2001). 

 La dégradation naturelle des HAP dans un sol contaminé contribue à la production des 

CAP-O à mobilité plus importante. En effet, 66% d’ANT disparu d’un sol contaminé a 

été attribué à sa dégradation en ANTone plus mobile que le HAP, dans une étude 

employant une colonne contenant un sol pollué (partie supérieure de la colonne) et un 

autre non pollué (partie inférieure de la colonne). La mobilisation verticale de l’ANT et 

de l’ANTone a été étudiée du sol contaminé vers le sol non contaminé sous l’effet de 

l’irrigation (Weigand et al., 2002). 

 La concentration des CAP-O dans les couches organiques du sol a été plus importante 

que celle dans les couches minérales. L’accumulation d’un CAP-O dans le sol est liée 

à sa solubilité dans l’eau. En effet, une corrélation positive a été observée entre la 

solubilité d’un CAP-O dans l’eau et sa mobilisation dans le sol en fonction de la 

profondeur. D’autre part, une accumulation plus importante des CAP-O par rapport aux 

HAP a été observée dans les sols ayant des valeurs de rapport C/N élevé (i.e, un degré 

plus élevé de décomposition de la matière organique) (Obrist et al., 2015) 

 Le relargage des CAP-O dans les horizons minéraux d’un sol contaminé a été attribué 

au transport par la voie dissoute (Bandowe et al., 2018). 

En revanche, les données relatives à leur transfert vers un sol non contaminé (sujet de 
cette thèse) ainsi que les paramètres qui peuvent l’influer ne sont pas évalués dans la 
littérature. 

De ce fait, une étude bibliographique a été réalisée sur les paramètres affectant et contrôlant 
le transfert des HAP dans l’environnement. Parmi eux, les plus pertinents seront sélectionnés 
à la fin de cette étude et les expériences seront conduites avec pour objectif de vérifier si ces 
paramètres ont la même étendue et le même effet sur le comportement des CAP-O.  

5.4.1. Taux de matière organique 

Dans les sols, la matière organique est l’un des sujets d’étude principal, du fait de son 
interaction avec les polluants organiques. Il s’agit d’un des facteurs les plus importants 
contrôlant le devenir des polluants organiques dans l’environnement (Gao et al., 2007 ; 
Hansson et al., 2010 ; Kotzias et Brussol, 1999 ; Weigand et al., 2002). Les composés 
organiques hydrophobes, comme les HAP, sont connus pour avoir une forte affinité pour la 
matière organique du sol ainsi que pour la matière organique dissoute. La partie minérale du 
sol est responsable de la sorption de la matière organique dissoute (Belles et al., 2016 ; Cao 
et al., 2008 ; Kaiser et Kalbitz, 2012 ; Roychand et Marschner, 2014 ; Ukalska-Jaruga et al., 
2019). Par voie de conséquence, le facteur influant énormément sur le processus de 
sorption/désorption des HAP est le partage des molécules des HAP entre la MOD et la MOS 
(Chen et al., 2017 ; Gao et al., 2007 ; Kaiser et Kalbitz, 2012). 

Notons que la matière organique est considérée comme étant composée de deux domaines 
(Weber et al., 1992, 1999) : 

 Domaine amorphe : dans lequel la sorption des HAP est linéaire, réversible, rapide et 

contrôlée par la répartition entre les deux phases. Les molécules HAP sorbées sont 

bio-disponibles. 

 Domaine condensé : dans lequel la sorption des HAP est non-linéaire, irréversible, 

lente et contrôlée par les mécanismes de diffusion et d’adsorption au sein du sol. Les 

molécules HAP sorbées sont partiellement bio-disponibles. 
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La composition et les caractéristiques de ces domaines sont différentes. D’une manière 
générale, on peut tirer les caractéristiques suivantes (Cuypers et al., 2002) :  

 La matière organique condensée est moins polaire que celle amorphe. La polarité 

d’une matière organique est exprimée par les rapports des atomes (O+N)/C, O/H ou 

O/C. 

 La matière organique condensée est plus riche en composés aromatiques que celle 

amorphe.  

 La matière organique condensée est généralement le produit des altérations 

diagénétiques (altérations physico-chimiques à faible température dans les couches 

du sous-sol, décomposition) de la matière organique originale amorphe ayant lieu au 

cours de milliers d’années. Ce qui renvoie à la notion de maturité de la matière 

organique. 

 Le degré de condensation est dans l’ordre : acides fulviques<acides 

humiques<humines. 

Néanmoins, les informations liées aux domaines de la matière organique du sol (structures 

détaillées, composition, etc.) sont parfois inaccessibles. De ce fait, les valeurs de 𝐾𝑂𝐶 pour les 
HAP peuvent varier énormément en fonction des propriétés et des caractéristiques de la 
matière organique du sol (Karapanagioti et al., 2000).  

De plus, plusieurs études ont mis ont évidence l’impact du taux de la matière organique sur la 
sorption et la désorption des HAP. L’ajout de matière organique dissoute dans l’eau de 0,17 
jusqu’à 1,7 g.L-1, générée à partir d’aiguilles de pin récupérées sur un sol de forêt, favorise 
ainsi le processus de désorption des composés organiques hydrophobes. En effet, les 
fractions dissoutes augmentent respectivement de 39 à 69% et de 26 à 72% pour le PHE et 
le FLA avec une diminution de 33 à 20% de la fraction des composés organiques sorbés dans 
le sol (sol rouge latéritique, riche en hydroxyde de fer et d’aluminium) prélevé de 10 à 20 cm 
de profondeur (Yang et al., 2014). 

L’affinité des HAP pour la matière organique dissoute dépend à la fois des propriétés de la 
matière organique dissoute et de celles des HAP (Mahjoub, 2000 ; Moeckel et al., 2008 ; Yang 
et al., 2014 ; Yu et al., 2011). L’affinité pour le carbone organique dissout est positivement 
corrélée avec l’hydrophobicité des HAP. La présence de matière organique dissoute dans la 
solution, contrôlée par l’ajout d’acide humique à 38% de carbone organique, favorise la 
solubilité des HAP et leur désorption de la matrice solide initialement chargée par les HAP, 
donc leur transfert vers les eaux souterraines. Les valeurs des coefficients de partage pour le 
carbone organique dissous (𝐾𝐷𝑂𝐶) varient respectivement de 104,78 ; 105,5 ;105,55 ; 106,28 ; 

106,96 et 107,43 pour le PHE (𝐾𝑂𝑊 = 104,57), FLA (𝐾𝑂𝑊 = 105,16), PYR (𝐾𝑂𝑊 = 105,18), BaA  
(𝐾𝑂𝑊 = 105,91), BbF (𝐾𝑂𝑊 = 106,2) et BgP (𝐾𝑂𝑊 = 106,8) (Durjava et al., 2007). 

A titre d’exemple, les processus de sorption et de désorption du PHE et du PYR ont été étudiés 
et les résultats obtenus révèlent l’influence du taux de matière organique dans un sol prélevé 
de 90 à 150 cm de profondeur. Une fraction du sol prélevé a été traitée afin d’en retirer et 
d’extraire la fraction organique naturelle qui y était présente. Les deux échantillons de sol (sol 
brut et sol traité) ont été utilisés pour évaluer l’effet de la matière organique du sol sur la 
sorption des HAP. Pour les mêmes solutions aqueuses à des concentrations en HAP allant de 
25 à 200 µg.L-1, l’effet de la matière organique du sol sur la sorption des HAP a été mis en 
évidence. Les coefficients de sorption pour le PHE et le PYR variaient respectivement de 0,72 
à 0,54 et de 3,51 à 1,87 L.g-1 pour un même sol avec et sans matière organique (Yu et al., 
2011) ce qui montre que la matière organique du sol contrôle la rétention des HAP dans ce 
milieu. 

Comme le montrent ces études, le taux de matière organique est un paramètre important 
contrôlant l’affinité et le devenir des HAP dans les sols. Néanmoins, l’effet du taux de matière 
organique sur la sorption/désorption des CAP-O n’est pas connu à ce jour. Afin de mettre en 
évidence d’éventuelles similarités de comportement entre les HAP et les CAP-O dans les sols, 
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l’influence de ce paramètre sur la sorption des CAP-O dans les sols cela sera examiné dans 
le cadre de cette thèse.  

5.4.2. Taille et surface spécifique des particules 

L’adsorption des polluants organiques sur le sol est un phénomène physique de surface qui 
dépend de l’interaction entre les polluants, tels que les HAP et les CAP-O et les différents 
composants du sol, tels que la matière organique et les minéraux argileux (El-Sheikh et al., 
2004 ; Lamichhane et al., 2016 ; Risoul et al., 2002). Le degré d’adsorption est proportionnel 
à la surface spécifique disponible (El-Sheikh et al., 2004 ; Naeem et al., 2007). De plus, la 
géométrie des particules du sol peut également être un facteur influençant l’adsorption des 
HAP sur le sol (Wang et al., 2012, 2015). En accord avec cette théorie, des études menées 
avec différentes tailles de particules de sol démontrent que les particules de plus petite taille 
possèdent la plus grande surface spécifique et génèrent une  capacité d’adsorption plus 
élevée (Ahangar, 2010 ; Luo et al., 2012). Une étude sur des échantillons de sol sableux, a 
montré que les coefficients d’adsorption du PYR, du FLA et du PHE ont augmenté 
respectivement d’un facteur de 1,2, 1,29 et 1,98 en passant d’une taille de particules de 200 
à 38 µm, caractérisées par une surface spécifique de respectivement 5,59 et 9,14 m2.g-1 
(Wang et al., 2015). 

5.4.3. Température 

La température est un paramètre qui peut influer sur l’équilibre et la vitesse des processus 
environnementaux subis par les polluants organiques comme la sorption, la désorption et la 
dégradation (Hiller et al., 2008 ; Lüers et ten Hulscher, 1996) et par voie de conséquence, sur 
leur devenir dans l’environnement (Lamichhane et al., 2016). 

D’un point de vue thermodynamique, la sorption des CAP est un processus qui peut être décrit 
par l’équation de Van’t Hoff (Équation I-9) : 

ln 𝐾𝐷 =  − 
∆𝐻

𝑅

1

𝑇
+ 

∆𝑆

𝑅
 Équation I-9 

Avec : ∆𝐻 l’enthalpie de changement d’état (kJ.mol-1)  

𝑇 la température absolue (°K) 

∆𝑆 l’entropie de changement d’état (kJ.mol-1.°K-1) 

𝑅 la constante des gaz parfaits (8,314. 10−3 kJ.mol-1.°K-1)  

𝐾𝐷 le coefficient d’équilibre de partage à la température 𝑇 (cm3.g-1) 

Une représentation graphique de cette équation illustrant  ln 𝐾𝐷 en fonction de  
1

𝑇
  donne lieu à 

une droite dont la pente est égale à −
∆𝐻

𝑅
 . Si le processus décrit est exothermique alors ∆𝐻 

est une valeur négative et la droite est croissante.  

Hiller et al. ont obtenu des valeurs négatives de ∆𝐻, respectivement de -8,3, -7,05 et -11,8 
kJ.mol-1 lors de la sorption du NAPH, du PHE et du PYR sur un sol de surface prélevé dans 
un champ, ce qui montre que la sorption est un processus exothermique. De plus, pour une 
augmentation de température de 4 à 27 °C, les coefficients de partage sol/solution pour ces 
molécules ont diminué respectivement de 6,95 à 5,28 cm3.g-1 pour le NAPH, de 147,1 à 116,4 
L.kg-1 pour le PHE et de 1 284 à 868 L.kg-1 pour le PYR. Les taux de sorption ont diminué de 
24, 21 et 32% respectivement (Hiller et al., 2008). 

D’autres exemples dans la littérature confirment ce phénomène. He et al. ont observé une 
diminution de 25% de la sorption du FLA dans un sol végétal prélevé entre 0 et 20 cm de 
profondeur, pour une augmentation de la température de 5 à 25 °C (He et al., 1995). Lüers et 
Hulscher ont étudié l’effet de la diminution de la température de 10°C sur la sorption du FLA 
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sur un sol de forêt prélevé à proximité d’un lac. Les coefficients de partage sol/solution pour le 
FLA ont augmenté de 60% (Lüers et ten Hulscher, 1996). 

Le même comportement a également été retrouvé lors de la réalisation des expériences de 
sorption du NAPH, du PHE et du PYR sur des sols à faible teneur en carbone organique. Les 
coefficients de partage augmentent d’un facteur allant de 1,1 à 1,6 pour une diminution de la 
température de 22 °C à partir d’une température initiale de 26 °C. En effet, une augmentation 
de température implique une augmentation de la solubilité des HAP dans la solution aqueuse 
(Piatt et al., 1996). 

En résumé, le processus de sorption des HAP est un processus exothermique et par voie de 
conséquence, la sorption est généralement favorisée lors de la diminution de la température 
(Bekci et al., 2006 ; Hiller et al., 2008). Cela est logiquement lié à la diminution de la solubilité 
des HAP dans la phase aqueuse (Mahjoub, 2000). Les valeurs négatives d’enthalpies 
obtenues lors de la sorption des HAP sur les sols, valident cette hypothèse. Cependant, les 
ordres de grandeur, relativement faibles de ces valeurs d’enthalpies (inférieures à 15 kJ.mol-
1), impliquent que les liaisons responsables de ce phénomène sont de type Van der Waals. 
Ce point est compatible avec une rétention des HAP par la matière organique selon des 
interactions hydrophobes (Bekci et al., 2006 ; Chiou et al., 1998 ; Hiller et al., 2008 ; 
Lamichhane et al., 2016). 

5.4.4. Potentiel hydrogène (pH)  

Le pH de la solution a un effet sur la sorption et la désorption des HAP dans les sols car il va 
influencer la capacité d’adsorption des solides, en modifiant la nature chimique des 
groupements fonctionnels de surface de l’adsorbant tels que les groupes carboxyle, phénol, 
alcool et quinone (Schwarzenbach et al., 2002). 

A faible pH, en raison de la présence de nombreux ions hydronium en solution (𝐻3𝑂+), la 
polarité des sites de surface des adsorbants solides diminue, le sol devient alors plus 
hydrophobe avec une affinité accrue vis-à-vis des composés hydrophobes tels que les HAP 
(Lemière et al., 2001 ; Olu-Owolabi et al., 2014 ; Putra et al., 2009 ; Ren et al., 2018a). 

A pH élevé, les fonctions de surface des solides adsorbants se chargent négativement, ce qui 
a pour conséquence d’augmenter la polarité de surface du sol et son hydrophobicité décroît. 
Son affinité vis à vis des molécules hydrophobes, telles que les HAP, diminue (Olu-Owolabi et 
al., 2014). Ce comportement a été observé dans des études avec différents types d’adsorbants. 
L’adsorption du PHE sur une matrice de charbon actif est maximale (93%) à pH 2 et diminue 
graduellement pour atteindre un minimum d’adsorption (35%) à pH 12. L’adsorption maximale 
à faible pH est due à l’interaction électrostatique importante entre la surface d’adsorption 
positivement chargée et les électrons-π de la molécule de PHE ; tandis qu’à pH élevé, une 
sorption minimale est observée du fait de la compétition entre les ions 𝐻𝑂− et le PHE (Gupta, 
2015). 

Ce phénomène a également été observé pour la sorption du NAPH dans une matrice 
inorganique à base de gel de silice par Balati et al. Elle est maximale à pH 2 et diminue lorsque 
le pH augmente (Balati et al., 2015). 

Par contre, d’autres études ont montré l’effet inverse : l’adsorption du PHE sur un sol 
artificiellement enrichi par des substances humiques, est défavorisée à pH 3 comparativement 
à pH 6 (Ping et al., 2006). Ce comportement différent s’explique par la désorption des 
substances humiques à faible pH qui favorise l’augmentation de la solubilité du PHE dans la 
phase aqueuse (Lamichhane et al., 2016). 

D’autres études ont montré que l’augmentation du pH dans une gamme de 1 à 9 n’a pas 
d’influence sur l’adsorption des HAP et ceci quelles que soient les matrices étudiées. Ce sont 
le cas respectivement des études de Mader et al. sur des surfaces minérales, de Raber et al. 
sur des sols agricoles et forestiers, de Zeledón-Toruño et al. sur du charbon, de Hu et al. sur 
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une matrice de fibres de verre dopée de poly(diméthylsiloxane) et de Mahjoub sur une matrice 
polluée de goudron de houille (Hu et al., 2008 ; Mader et al., 1997 ; Mahjoub, 2000 ; Raber et 
al., 1998 ; Zeledón-Toruño et al., 2007). 

Cela pourrait être dû au fait que, comme les HAP ne peuvent être ionisés dans la phase 
aqueuse, leur solubilité n’est donc pas affectée par le pH, dans ces études (Mahjoub, 2000). 

Ces résultats sont très contradictoires avec les études qui ont montré le rôle du pH sur la 
nature des charges de surface des adsorbants, charges qui influent sur les phénomènes de 
sorption et de désorption des polluants (Ren et al., 2018a ; Wang et al., 2013 ; Zeng et al., 
2014). 

L’effet éventuel du pH va donc dépendre de la nature du sol et des espèces en solution dans 
les eaux. 

5.4.5. Salinité et force ionique  

La salinité est définie comme étant la quantité de sels présents en solution sous forme ionique 
dissoute (anions et cations). Elle est exprimée en concentration d’ions par unité de volume de 
solution (Millero et al., 2008). 

La force ionique est une notion chimique qui représente l’activité des ions en solution aqueuse 
et qui prend en compte, à la fois la concentration et les charges des ions présents (Lemière et 
al., 2001). 

Plusieurs études ont mis en évidence l’effet favorable de la salinité et de la force ionique sur 
la sorption des polluants organiques sur le sol (Amatya et al., 2006 ; Giblin et al., 2010 ; 
Hegeman et al., 1995 ; Sun et al., 2017). 

Wang et al. ont montré que l’adsorption des HAP sur un sol sableux est directement 
proportionnelle à la salinité de la solution aqueuse. En effet, les coefficients de Freundlich, 
décrivant le partage des HAP entre le sol et la phase aqueuse, augmentent de 89 (n=0,95) à 
123 (n=0,95) L.g-1 pour le PHE, de 118 (n=0,73) à 177 (n=0,63) L.g-1 pour le FLA et de 91 
(n=0,79) à 127 (n=0,79) L.g-1 pour le PYR, quand la salinité augmente de 0% jusqu’à 33% 
(Wang et al., 2015). Une augmentation de 15% du coefficient de partage du PHE a été mis en 
évidence par Karickhoff en passant de l’eau pure (salinité 0%) vers une solution à 0,34 mol.L-

1 de KCl (Karickhoff et al., 1979). Dans une autre étude, l’adsorption de ce même composé 
augmente de 25% en ajoutant du chlorure de sodium jusqu’à 150 g.L-1 à l’eau pure (El-Nahhal 
et Safi, 2004). 

La force ionique de la solution peut avoir un effet sur les différents mécanismes subis par les 
CAP dans le sol, tels que la dégradation des molécules et la dispersion de la matière organique 
naturelle (acides humiques et fulviques) (Crampon, 2015). La force ionique peut également 
avoir une incidence sur la stabilité des particules du sol en évitant leur relargage et la formation 
de colloïdes. En effet, les particules mobilisées ayant un diamètre inférieur à 10 µm et qui sont 
associées à des colloïdes peuvent être stabilisées même à des faibles concentrations (ordre 
de 20 mmol.L-1 de force ionique) (Jouannin, 2004). De plus, du fait que les colloïdes possèdent 
une charge de surface (majoritairement négative dans le cas des eaux naturelles), des 
répulsions électrostatiques peuvent exister entre eux. Par conséquent, la présence des ions 

positifs tels que 𝐶𝑎2+, peut avoir un effet stabilisant en empêchant la formation des colloïdes 
(Pallier, 2008). La force ionique affecte également la solubilité des HAP dans la phase aqueuse. 
Mahjoub a observé que les solubilités du NAPH et du PHE diminuent respectivement de 11 à 
7 mg.L-1 et de 0,2 à 0,14 mg.L-1 après l’ajout de 1 g.L-1 de chlorure de potassium à une eau à 
pH 6,2 et à la température de 25 °C, en présence d’une matrice de goudron de houille polluée 
par ces HAP (Mahjoub, 2000). 

Contrairement au pH affectant la charge surfacique des adsorbants, la force ionique affecte 
les forces électrostatiques et l’interaction hydrophobe et/ou entraine une compétition pour les 
sites d’adsorption avec les HAP (Lamichhane et al., 2016 ; Ren et al., 2018a ; Wang et al., 
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2013). La présence de certains ions inorganiques tels que, 𝑁𝑎+, 𝐶𝑙−, 𝐾+, 𝑆𝑂4
2− dans la solution 

aqueuse, peut affecter l’interaction des molécules d’eau avec celles de composés organiques 
de différentes polarités. Ce phénomène est observable quel que soit le caractère hydrophobe 
des polluants. Des liaisons étroites se forment entre les molécules d’eau et les ions présents 
en solution (Giblin et al., 2010 ; Weston et al., 2010) qui occupent alors les espaces entre les 
molécules d’eau et celles des polluants (Jouannin, 2004 ; Lamichhane et al., 2016 ; Vilar et al., 
2005 ; Weston et al., 2010), empêchant les HAP de se dissoudre dans l’eau (Sun et al., 2017). 
De ce fait, avec l’augmentation de la force ionique, le volume de la cavité disponible pour 
accueillir le soluté (polluant organique) est réduit, ce qui favorisera la sorption des HAP sur la 
matrice solide (Amatya et al., 2006 ; El-Nahhal et Safi, 2004 ; Hegeman et al., 1995). De plus, 
à force ionique élevée, le relargage de la partie soluble de la matière organique (acide fulvique, 
acide humique) initialement présente dans les sols, est réduit par l’effet de la présence 
d’électrolytes dans l’eau (Amatya et al., 2006 ; Wang et al., 2015 ; You et al., 2010). Par voie 
de conséquence, la capacité d’adsorption des sols augmente, puisque les CAP sont associés 
à la matière organique dissoute en solution. 

D’ailleurs, à mesure que la force ionique augmente, la répulsion électrostatique entre les HAP 
et les sols diminue ; cela favorise la sorption des HAP dans les sols. Ainsi, la solubilité du PHE 
diminue de 1,12 mg.L-1 en eau douce à 0,97 mg.L-1 en eau saline en contact avec un sol non 
contaminé dont la texture est constituée d’argile avec une teneur en carbone organique de 
2,42% (Sun et al., 2009). Par conséquent, les valeurs des constantes de partage sol/eau des 
HAP augmentent lors d’une augmentation de la force ionique de la solution aqueuse (Tsai et 
al., 2003 ; Wang et al., 2015). 

5.4.6. Solubilité (𝑺𝒘), coefficient de partage octanol/eau (𝑲𝑶𝑾) et coefficient de 

partage carbone organique/eau (𝑲𝑶𝑪) 

Comme le montre le Tableau I-1, les 16 HAP de l’US EPA ont des solubilités limitées dans 
l’eau à 25 °C, comprises entre 0,0006 et 3,9 mg.L-1 à l’exception du NAPH et de l’ACE ayant 
des solubilités respectives de 31 et 16,1 mg.L-1 dans l’eau à 25 °C (Lundstedt, 2003). En 
revanche, les CAP-O ont un caractère plus polaire que les HAP et sont donc plus solubles 
dans l’eau, avec des solubilités comprises entre 0,05 et 25,3 mg.L-1 à 25 °C, pour les CAP-O 
de 3 à 5 cycles aromatiques faisant l’objet de cette thèse. 

La solubilité d’un adsorbat influence sa capacité à être adsorbé sur une matrice. Une 
corrélation négative est observée entre la capacité d’adsorption et la solubilité d’un adsorbat 
dans l’eau (Lamichhane et al., 2016). En effet, Chiou et al. ont étudié la sorption du NAPH, du 
PHE et du PYR sur cinq échantillons de sols agricoles prélevés à 1 mètre de profondeur, ayant 
des propriétés différentes (en particulier taux de matière organique variant de 1,08 à 2,9%). 

Les valeurs moyennes de 𝐾𝑂𝐶, correspondant à la sorption sur les cinq sols étudiés, du NAPH 
( 𝑆𝑤  = 31 mg.L-1) du PHE ( 𝑆𝑤  = 1,15 mg.L-1) et du PYR ( 𝑆𝑤  = 0,135 mg.L-1) ont été 
respectivement égales à 2,69 ; 4,21 et 4,98 (Chiou et al., 1998 ; Kile et al., 1995). 

En outre, une relation inverse existe entre la solubilité et la masse moléculaire des HAP (Balati 

et al., 2015 ; Lamichhane et al., 2016). Le coefficient de partage octanol-eau 𝐾𝑜𝑤, augmente 
ainsi avec l’augmentation de la masse moléculaire des HAP (Lamichhane et al., 2016). Ceci 
met en évidence l’effet de la structure moléculaire des HAP sur leur solubilité et leur 
hydrophobicité. 

Ainsi, les plus lourds sont les moins solubles dans l’eau, donc ceux ayant le plus d’affinité pour 
la matrice solide, ce qui les rend moins accessibles et par conséquent, plus persistants dans 
l’environnement (Spasojević et al., 2018). Cela se vérifie par des valeurs croissantes de 𝐾𝑂𝑤  

et de 𝐾𝑂𝐶 ainsi que des valeurs décroissantes de 𝑃𝑉, avec l’augmentation du poids moléculaire 
des HAP. Ceci indique leur fort potentiel d’adsorption sur la phase organique du sol ainsi que 
sur les matières particulaires (Bandowe et al., 2018 ; Weigand et al., 2002). 
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Au regard de leurs solubilités et volatilités relativement faibles, leur hydrophobicité et leur forte 
affinité pour la phase solide du sol, les HAP sont considérés comme des contaminants dont la 
mobilité est réduite dans les sols. 

5.4.7. Temps de contact et vieillissement  

La sorption d’un polluant organique, comme un HAP, implique plusieurs phénomènes 
d’adsorption et d’absorption (Figure I-17). Ce processus correspond à un phénomène 
dynamique de partage du HAP entre la phase aqueuse et la phase solide constituée par 
l’ensemble des particules solides du sol (matière organique et minéraux argileux). 

Ce phénomène se compose de deux étapes. La première est un phénomène rapide 
d’adsorption sur les sites surfaciques par le biais d’une physisorption (sans formation de 
liaisons chimiques), suivi d’un processus d’absorption au sein des particules de la matrice 
(Semple et al., 2003, 2007). La deuxième étape est un phénomène plus lent, résultant de 
l’interaction des polluants organiques présents dans la solution avec les sites actifs dans la 
structure poreuse de la matrice par la matière organique et minérale (Jouannin, 2004 ; Lemière 
et al., 2001 ; McDonough et al., 2019). 

 

Figure I-17. Mécanismes d'adsorption et d'absorption d'un polluant organique au sein d'une phase aqueuse (Lew, 

2019) 

Compte tenu de la complexité et de la structure de la phase solide des sols, il est important de 
tenir compte du temps nécessaire pour que le HAP en solution s’équilibre éventuellement avec 
la phase solide du sol. La variabilité des résultats obtenus lors des études de cinétique de 
sorption des HAP dans le sol, montre que la sorption est un phénomène rapide où souvent 
plus de 50% des HAP présents dans la solution, sont adsorbés en quelques minutes (Gourdon, 
1997). Quelques heures de contact suffisent généralement pour atteindre l’état d’équilibre de 
sorption des HAP dans le sol (Calvet, 1989 ; Elie et al., 2015 ; Haftka et al., 2008 ; Yu et al., 
2011). 

L’impact du temps du contact sur l’adsorption peut être vérifié lors d’une étude de cinétique de 
sorption. Des essais sur le FLU, le PYR, le BaP, le BgP et le BkF ont mis en évidence que 
jusqu’à 70% des HAP ont été adsorbés après 2 heures de contact avec l’adsorbant, puis le 
taux d’adsorption a augmenté graduellement jusqu’à 10% en plus, pour atteindre un équilibre 
de sorption au bout de 24 heures (Zeledón-Toruño et al., 2007). Des comportements similaires 
ont été observés pour le PHE (Gupta, 2015 ; Ping et al., 2006), l’ANT (Weigand et al., 2002) 
et d’autres polluants organiques hydrophobes pour lesquels les études ont été réalisées à 
température ambiante et sur différents types de matrices adsorbantes, tels qu’un sol agricole 
(Amellal et al., 2006 ; McDonough et al., 2019), un sol pollué (Arp et al., 2014) et un charbon 
actif (El-Sheikh et al., 2004). 
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Par conséquent, le comportement des polluants à caractère hydrophobe déjà sorbés sur le sol 
peut évoluer dans le temps. Le prolongement de la durée de contact entre un HAP et le sol 
entraîne une plus forte sorption ainsi que le développement d’une résistance à la désorption 
(Hatzinger et Alexander, 1995). De ce fait, un phénomène d’hystérèse entre les deux phases 
de sorption et de désorption peut avoir lieu. Dans certains cas, ce phénomène peut être dû 
tout simplement à un artefact comme observé dans certaines études où les conditions 
expérimentales ne permettent pas d’atteindre les états d’équilibre de sorption et de désorption 
(Beck et al., 1995 ; Huang et al., 1998 ; Huang et Weber, 1997). Dans d’autre cas, ce 
phénomène peut être attribué à l’établissement d’interactions plus ou moins irréversibles entre 
le sol et le polluant. Par conséquent, une fraction des HAP ne sera plus extractible de la phase 
solide (Connaughton et al., 1993 ; Hatzinger et Alexander, 1995 ; Jouannin, 2004 ; Wang et 
al., 2012 ; Zhang et al., 2018). Certaines études réalisées sur des sols anciennement pollués 
par des HAP, ont montré qu’une durée de contact prolongée entre les polluants organiques et 
le sol entraine une forte sorption de ces derniers, rendant leur désorption beaucoup plus 
difficile (Haleyur et al., 2018 ; Zhang et al., 2018). C’est le cas des HAP dont la solubilité est 
très limitée dans l’eau et dont le coefficient de partage avec la matière organique est élevé, ce 
qui les rend plus persistants dans le sol (Mahjoub, 2000).  

Par ailleurs, le contact prolongé de la phase organique solide avec l’eau dans la zone saturée, 
entraine la formation d’une interface entre les deux phases. Ce contact peut modifier la 
viscosité de la phase organique. En effet, le processus de dissolution des CAP les plus 
solubles dans l’eau est plus rapide que le processus de leur diffusion de la phase organique 
vers l’interface. Pendant le premier temps de contact, la dissolution de ces composés est 
limitée par leur diffusion au sein de la phase solide. Par voie de conséquence, la fraction locale 
de la phase organique en contact à l’interface est progressivement appauvrie de ses 
constituant les plus solubles, ce qui augmente sa viscosité. De plus, la dissolution des CAP 
les plus solubles (les plus légers) vers l’interface peut réduire la solubilité dans la phase 
organique des CAP les moins solubles (lourds). Par conséquent, les CAP lourds ne peuvent 
plus être solubles dans la phase organique. Ceci contribue à augmenter davantage la viscosité 
de l’interface et la formation d’une interface organique solide locale à la surface de la phase 
organique initiale. Ce phénomène peut contribuer au piégeage des CAP les plus persistants 
dans la phase solide (Lemière et al., 2001 ; Mahjoub, 2000).  

5.4.8. Présence des colloïdes et transport particulaire 

Les colloïdes sont définis comme des particules de petite taille qui possèdent une grande 
surface spécifique et pour lesquelles l’influence des forces de gravitation est négligeable 
devant celle du mouvement brownien. La limite de taille supérieure varie selon les auteurs, 
mais elle est généralement comprise entre 1 et 10 μm. Les colloïdes présents dans les sols 
sont attribués aux macromolécules (substances humiques), aux fractions fines des solvants 
organiques insolubles, aux microorganismes et aux matières minérales (McCarthy et Zachara, 
1989).  

Les colloïdes, ayant généralement des charges négatives à leur surface, se repoussent entre 
eux. Néanmoins, ils peuvent interagir avec les cations en solution, réduisant ainsi cette 
répulsion. Ils sont alors susceptibles de se rapprocher pour former des particules de grande 
taille limitant alors leur mobilité dans les sols. De ce fait, la présence de sels dissous dans la 
phase aqueuse contribue à la stabilisation des colloïdes dans le sol (Jouannin, 2004 ; Pallier, 
2008).   

Le polluant peut interagir avec ces particules colloïdales en créant une nouvelle phase mobile. 
En effet, les colloïdes peuvent contribuer au transport des polluants lorsqu’ils sont présents 
dans l’eau. Cependant, les colloïdes peuvent interagir avec la phase solide du sol et par effet 
de filtration, ne pas être mobiles sur de longues distances (Benhabib et al., 2017 ; Roy et 
Dzombak, 1998). La plupart des études réalisées en laboratoire utilisent de sels tels que le 
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chlorure de calcium, afin de stabiliser les colloïdes qui peuvent se former pendant les 
expériences et par conséquent contrôler les voies de transfert des polluants. 

Les choix des paramètres utilisés dans cette étude ont été faites sur la base de l’étude 
bibliographique. Ensuite, une phase d’essai-erreur a été réalisée pour chacun des paramètres 
afin de déterminer les valeurs appropriées qui peuvent être éventuellement appliquées dans 
la limite de la capacité d’application au laboratoire. 

Les paramètres choisis sont les suivants :  

 Taux de la matière organique : un paramètre principal contrôlant le comportement et 

le devenir des HAP parents dans les sols. 

 Rapport L/S : sert à identifier et comparer les mécanismes responsables de la sorption 

des CAP-O dans le sol avec ceux des HAP. 

 Force ionique : set à évaluer l’effet de la présence des ions en solution et leur 

interactions possibles avec les CAP-O à caractère polaire.  

 Caractéristiques du sol : sert à déterminer les paramètres d’un sol qui peuvent influer 

la sorption des CAP-O (caractéristiques de la matière organique, granulométrie, etc.)  

 Batch et colonne : sert à déterminer les mécanismes responsables de la sorption des 

CAP-O dans les sols et à mettre en évidence les résultats obtenus en batch.
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6. Dépollution des sites contaminés par des HAP  

Étant donné que les HAP sont bien connus pour leur haute résistance à la dégradation en 
milieu naturel (surtout les HAP lourds), ils sont largement présents sur les sites industriels et 
en particulier ceux associés aux industries de la production de pétrole et de gaz (Jonker et al., 
2007 ; Kuppusamy et al., 2017 ; Saponaro et al., 2002 ; Wehrer et al., 2011). 

Antérieurement, les sols contaminés étaient généralement excavés, transportés vers de 
nouveaux sites et accumulés en centre de stockage (Landfilling). Cette pratique, ne mettant 
pas en œuvre un traitement efficace, n'est pas une approche privilégiée car la menace est 
transférée aux générations futures (Wise, 2000). C’est pourquoi, notamment en France, la 
méthodologie de gestion des sites et sols pollués privilégie les traitements sur site ou in situ, 
dans une optique de développement durable. En France, les objectifs des opérations de 
dépollution sont basée sur une approche des risques sanitaires (MEEM, 2017). Les procédés 
mis au point et disponibles pour le traitement des sites contaminés par les HAP sont : 
l’incinération, la conduction thermique, l’oxydation chimique, l’extraction par solvant/lavage 
des sols, la bioaugmentation, le compostage, la phytoremédiation et les bioréacteurs 
(Kuppusamy et al., 2016a ; Lundstedt, 2003 ; SelecDEPOL, 2020 ; Wilson et Jones, 1993). 
L’intégration des technologies physico-chimiques et biologiques est également largement 
pratiquée pour un meilleur traitement des sols contaminés par les HAP (Mojiri et al., 2019).  

D’autres technologies de traitement sont également étudiées : l’adsorption des HAP sur des 
adsorbants carbonés (Björklund et Li, 2017 ; Dowaidar et al., 2007 ; El Khames Saad et al., 
2014 ; Lin et Xing, 2008 ; Liu et al., 2014), le traitement électrocinétique, la vermi-remédiation 
(technique utilisant des vers de terre) et le traitement assisté par des biocatalyseurs sont 
encore des options au stade du développement (Kreit, 2019 ; Kuppusamy et al., 2017). 

6.1. Disponibilité et devenir des HAP : paramètres clés dans la dépollution des 
sols  

Indépendamment des stratégies existantes, le traitement des sites contaminés par des HAP 
reste un grand défi en raison de l'hétérogénéité des sols. Par exemple, le taux de remédiation 
pourrait être rapide ou lent selon les types de sol et les facteurs associés (biodisponibilité, 
concentration, persistance, etc.) et finit parfois par produire des composés transformés (CAP-
O) pouvant être plus toxiques que les HAP d'origine et dont le comportement n’est pas 
complètement connu (Bandowe et al., 2014 ; Bandowe et Nkansah, 2016 ; Biache et al., 2017 ; 
Chibwe et al., 2015, 2017 ; Lemaire et al., 2013 ; Lundstedt, 2003 ; Mojiri et al., 2019 ; Qiao et 
al., 2013 ; Usman et al., 2016 ; Wang et al., 2011 ; Xu et al., 2018). 

Le choix d’une technique de traitement se fait de manière spécifique à chaque site (propriétés 
physico-chimiques des sols, contaminants en présence, etc.) et est basée sur un bilan 
coûts/avantages. Les HAP introduits dans le sol peuvent être transformés ou dégradés suite 
à un certain nombre de processus physico-chimiques et biologiques tels que la volatilisation 
et la photo-oxydation dans l’atmosphère, la lixiviation vers les eaux souterraines, la sorption 
(réversible et irréversible) sur la matière organique du sol, la perte abiotique, la dégradation 
microbienne et l’absorption par les plantes (uptake) (Kotzias et Brussol, 1999 ; Merhaby et al., 
2019 ; Meyer et Steinhart, 2001 ; Okere et al., 2012 ; Pereira et al., 1987 ; Weigand et al., 
2002). La vitesse à laquelle ces processus se produisent et le degré de dégradation ou de 
rétention des HAP dans le sol sont contrôlés par un certain nombre de facteurs, notamment le 
type et les propriétés du sol (matière organique, teneur en argile ou en minéraux, structure et 
composition humique, température, humidité, potentiel redox), la disponibilité des nutriments, 
la présence et l’activité de micro-organismes dégradants, ainsi que les propriétés 
physicochimiques des HAP individuels (masse moléculaire, biodisponibilité, toxicité et demi-
vies de biodégradation). Par exemple, les HAP légers (2-3 cycles aromatiques) ayant une 
faible valeur de 𝐾𝑂𝑊 et une volatilité ainsi qu’une solubilité 𝑆𝑤 dans l'eau élevées, une fois 
introduits dans le sol, deviennent plus mobiles et dégradables. Par contre, les HAP lourds (4-
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7 cycles aromatiques) sont plus persistants, résistent à la dégradation et ont tendance à 
s’accumuler sur la phase solide (Duan et al., 2015 ; Kuppusamy et al., 2017 ; Wilson et Jones, 
1993). 

La plupart des HAP présentent un comportement de vieillissement qui influe sur leur interaction 
avec le sol. Quand ils sont introduits dans le sol, les HAP subissent des processus avec le 
système du sol. Le taux et l'étendue de ces processus diminuent au fil du temps en raison de 
la diminution des fractions de HAP disponibles. Par exemple, cela s'applique aux sols à des 
teneurs élevées en matière organique et/ou en argile, au sein desquels les HAP sont fixés par 
leurs liaisons avec la matière organique et leur diffusion dans les micropores, limitant ainsi leur 
dégradation (Okere et al., 2012 ; Okere et Semple, 2011). 

Néanmoins, la principale voie de disparition des HAP dans les sols est biotique, c’est-à-dire 
par le biais de processus de dégradation et/ou de co-dégradation initiés par des bactéries, des 
champignons (fungus) ou des algues. La biodisponibilité des contaminants absorbés par les 
micro-organismes est un facteur très important influençant la biodégradation des HAP dans le 
sol (Cébron et al., 2013 ; Okere et Semple, 2011). Notamment, la séquestration et l'adsorption 
sont les deux principaux processus contrôlant la désorption et la libération des HAP dans la 
solution du sol, limitant ainsi leur disponibilité (Barnier et al., 2014 ; Haritash et Kaushik, 2009). 
Également, la biodisponibilité des HAP dans le sol est fortement réduite par le vieillissement 
de la pollution. De ce fait, les niveaux élevés de HAP mesurés dans les sols d’un ancien site 
industriel peuvent ne pas présenter de risque pour l’Homme ou l’environnement s’ils ne sont 
pas mobiles. Cependant, ils sont toujours présents dans le sol (Ouvrard et al., 2013). 

6.2. Techniques de dépollution  

Cette partie présente les méthodes actuellement utilisées ou en cours de développement pour 
le traitement des sites pollués par des HAP. Cependant, peu d’études se sont concentrées sur 
le traitement des sols contenant des CAP-O et les données disponibles ne sont pas suffisantes 
pour établir une hypothèse valable concernant l’option stratégique qui peut être appliquée pour 
traiter efficacement les sites contenant à la fois des HAP et des CAP-O (Elie et al., 2014, 2015). 

Le Tableau I-3 présente les techniques de dépollution mises en œuvre sur des sites et des 
milieux contaminés par des HAP à différentes échelles, techniques qui seront ensuite 
détaillées dans le sous-paragraphe suivant. 
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Tableau I-3. Technologies utilisées à l’échelle industrielle et émergentes pour le traitement des sols contaminés par les HAP (Kuppusamy et al., 2016a, 2017)  

Site Technologie utilisée Quantité 

de terre 

ou d’eau  

Concentration 

initiale en HAP 

(mg.kg-1) ou en 

solution  

Durée de 

traitement 

(jours) 

%HAP 

traités 

Type 

d’étude 

Référence 

Traitement thermique - Incinération et désorption thermique c 

Ancien site de 
traitement du bois, 
États-Unis a 

Désorption thermique 29,8 kt 30,6 130 99,9 F 
(Baker et al., 

2006) 

États-Unis b Incinération 142 kt 1 000 480 90 F 
(Acharya et 
Ives, 1994) 

Site contenant 

des  résidus de 

noir de carbone, 

États-Unis a 

Désorption thermique avec 
ventilation 

70 kg 1 000 35 90 B 

(Barbay et al., 
2004) 

Traitement physique – Lavage du sol et extraction chimique c 

Bedford, 
Royaume-Uni b 

Extraction à l’eau et aux solvants 
organiques 

1 g 11 600 1 96,3 B 
(Khodadoust 
et al., 2000) 

UFG de 30 ans, 
France 
b 

Extraction à la cyclodextrine 50 g 655 7 99 B 
(Viglianti et 
al., 2006) 

Ancien site 

d’industrie 

chimique, Italie b 

Extraction à l’acide humique 10 g 4 560 1 90 B 
(Conte et al., 

2005) 

Usine à gaz, Chine 
b 

Extraction à l’ester méthylique 

d’acide gras 

5 g 997 2 50-60 B (Gong et al., 
2010) 

UFG, Chine b Extraction à l'huile de tournesol 150 g 5 453 7 81-100 B (Gong et al., 
2005) 

UFG, Allemagne b Extraction à l'huile de tournesol 1 kg 724 et 4 271 180 >90 B 

(Gong et al., 
2006) 
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Traitement chimique – Oxydation chimique c 

UFG, États-Unis b Oxydation avec le réactif de 
Fenton (𝐻2𝑂2 et ions ferreux) 

9 kg 1 164 40 87-95 P 
(Holtzapple et 

al., 1997) 

Cokerie, États-Unis 
b 

Oxydation avec du persulfate 
activé 

par la magnétite 

1 g 1 300 et 1 400 7 50-60 P 
(Usman et al., 

2013) 

Ancienne usine de 

Fabrication 

d’acier, France b 

Oxydation avec du permanganate 
de potassium 

10 g 1 550 4 70 B 
(Lemaire et 
al., 2013) 

UFG, États-Unis b Oxydation avec du persulfate 
activé 

par le fer 

30 g 4 510 7 85-90 B 
(Killian et al., 

2007) 

Cokerie, France b Prétraitement thermique et 

oxydation chimique 

50 g 1 089 et 1 121 7 31-47 B (Usman et al., 
2016) 

Traitement biologique - Traitement en phase solide / suspension, compostage, pile à bactéries, bioréacteur et phytoremédiation c 

POPILE, 

États-Unis b 

Landfarming 0,46 x 1,22 
x 6,1 m 

13 000 730 91-95 P (Hansen et 
al., 2004) 

Industrie des 
fours à coke, 
Portugal a 

Landfarming 100 m2 1 140 150 60 F 
(Picado et al., 

2001) 

Zone d'irrigation de 

Shenfu, Chine b 

Bioaugmentation fongique en 
phase 

solide et en suspension 

5 g 15,7 30 45-56 B 
(Li et al., 

2008) 

Usines de 
traitement de gaz 
et de bois, 
République 
Tchèque b 

Bioaugmentation avec des 
champignons 

5 g 2 320 et 612 42 58-73 B 

(Leonardi et 
al., 2007) 

Industrie (activité   
non précisée), 
Italie b 

Bioréacteurs aérobies en 

suspension et en phase semi-
solide 

26 kg 3 700 35 60-70 B 
(Pinelli et al., 

1997) 
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Centre de 

stockage 

(Landfill), Italie b 

Bioréacteur aérobie en suspension 
en présence de souches 

bactériennes autochtones et de 
surfactant 

150 g 70,4 30 60 B 

(Di Gennaro 
et al., 2008) 

UFG, Australie b Bioaugmentation de consortium 

bactérien dégradant les HAP 
tolérants aux métaux lourds 

5 g 889 60 40-50 B 
(Thavamani 
et al., 2012) 

UFG, Australie b Bioaugmentation des bactéries 
fixant et dégradant les HAP 

0,5 kg 3 967 105 40-90 B 
(Kuppusamy 
et al., 2016b) 

Station d'épuration 
de créosote, États-
Unis b 

Système de compostage statique 350 kg 1 087 570 98 B 
(Atagana, 

2004) 

Usine à gaz, 

République 
Tchèque b 

Compostage à isolation thermique 

avec compost de champignons 

170 kg 610 100 37-80 B 
(Sasek et al., 

2003) 

Usine à gaz, 
Australie a 

Compostage 1 - 1,5 kg 6 915 210 50-90 F (Guerin, 
2000) 

Canal industriel, 
Italie a 

Compostage dans un réacteur 146 kg 200 130 68 P (Moretto et 
al., 2005) 

Raffinerie de   
pétrole, Serbie a 

Pile à bactéries 2,7 m3 3,6 500 77 F (Maletić et al., 
2009) 

Terrain agricole 

adjacent à une 

fonderie de fer et 

d'acier, Chine a 

Culture intercalaire avec fétuque 
élevée (Festuca arundinacea) et 

luzerne (Medicago sativa) 

12 parcelles 
de 1,6 x 2,2 

m 

747et 810 210 31 F 

(Sun et al., 
2011) 

Cokerie, Chine b Phytoremédiation 1 kg 23,1 75 52 G (Meng et al., 
2011) 

Site de 
contamination par 
la créosote, 
Canada b 

Phytoremédiation assistée par les 

rhizobactéries favorisant la 
croissance des plantes 

1,2 kg 500-3 000 120 90 B 
(Huang et al., 

2004b, 
2004a) 

Terrain agricole, 
Chine b 

Phytoremédiation assistée par des 

microbes 

1,5 kg 10,1 90 51 G (Teng et al., 
2011) 

Site de 
Contamination 
hystorique par des 
HAP, Allemagne b 

Phytoremédiation améliorée à 
l'aide de ray-grass 

5 kg 355,9 540 50 G 
(Rezek et al., 

2008) 
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Approches intégrées - Stratégies physico-chimiques, biologiques-physiques, biologiques-chimiques, physiques-chimiques-
biologiques et  biologiques couplées c,d 

Ancienne UFG, 

États- Unis b 

Prétraitement aux huiles végétales 

(maïs ou palmiste) avant traitement 

à l'oxydation de Fenton 

10 g 3 100 et 7 700 14 20-49 B 
(Bogan et al., 

2003) 

UFG, Suède b Désorption d'éthanol avant 
l'oxydation de Fenton 

20 g 1 567 1 16-40 B 
(Lundstedt et 

al., 2006) 

Site  contaminé  à 

la créosote, 

Finlande b 

Oxydation électrocinétique 
améliorée avec du persulfate de 

sodium 

2,3 kg 420 56 35 B 
(Isosaari et 
al., 2007) 

Site contaminé au 

goudron de 

houille, 

États-Unis b 

Prétraitement au solvant (éthanol 
ou acétone) suivi d'une 

biorestauration 
en phase suspension 

200 g 1 500 35 90 B 

(Lee et al., 
2001) 

UFG, États-Unis a,b Traitement aérobie initial avec 
oxydation de Fenton en post- 
traitement suivi d'un deuxième 

cycle de traitement biologique (B) 
Oxydation chimique en utilisant le 

réactif de Fenton comme 
prétraitement suivi d'un traitement 

biologique en utilisant un 
biosystème aérobie (F) 

1-2 kg (B) et 
16 parcelles 
de 0,1 x 0,3 

m (F) 

35 000 70 98 (B) et 
50 (F) 

B et F 

(Srivastava et 
al., 1994) 

Industrie (activité   
non précisée), 
Italie b 

Bioréacteur combiné à l'oxydation 
à 

l'ozone 

0,75-1,5 kg 10,2 280 80 B 
(Derudi et al., 

2007) 

Usine 

d'imprégnation du  

bois, Belgique b 

Combinaison de l’oxydation de 
Fenton avec la biodégradation 

1,25 kg 3 318 112 40-60 B 
(Palmroth et 

al., 2006) 

Usine 

d'imprégnation du  

bois, Finlande b 

Lavage initial avec de l'eau suivi de 

l'ozonation et du traitement 
biologique final 

1 kg (B) et 
25 kg (P) 

1 200 12 90 B et P (Haapea et 
Tuhkanen, 

2006) 
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Usine de 

traitement d'huile, 

Mexique b 

Système amélioré de 

bioaugmentation et de bio- 
stimulation 

10 g 7 560 35 50-70 B (Mancera-
López et al., 

2008) 

UFG, États-Unis b Phytoremédiation comme 
traitement secondaire d'un sol 

soumis à un 
compostage / bio-pile ex situ 

2,1 kg - 365 10-24 G 
(Parrish et al., 

2004) 

Ancienne 

installation de 

traitement de 

bois, 

États-Unis b 

Landfarming en combinaison avec 
bioaugmentation et bio-stimulation 

3 m3 13 000 480 87 B et P 

(Straube et 
al., 2003) 

Station 

d’essence, Chine b 

Biodégradation induite par les 
enzymes laccases en présence 

d'un 
médiateur redox 

3 g 0,5 14 20-80 B 
(Wu et al., 

2008) 

Ferme, Canada b Système de phytoremédiation 
multiphasiques incluant 

l’agriculture, la bioaugmentation et 
la 

phytoremédiation 

1 kg 500-3 000 120 55-80 B 

(Huang et al., 
2004b, 
2004a) 

Autres d 

UFG, États-Unis b Remédiation électrocinétique 1,2 kg 720 23 94 B (Maini et al., 
2000) 

Industrie à gaz, 

Australie b 

Vermi-remédiation (à l’aide des 
vers 

de terre) 

5 kg 11 820 84 70-90 B 
(Sinha et al., 

2008) 

a In situ ; b Ex situ ; c Technologie établie ; d Technologie émergente 
B – Petite échelle 
P – Echelle pilote  
G – Etude de serre  
F – Echelle du terrain  
UFG – Usine de Fabrication de Gaz  
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6.2.1. Techniques de dépollution actuellement utilisées industriellement 

Cette partie décrit les procédés utilisés à ce jour pour le traitement des sites contaminés par 
des HAP. Ils comprennent des technologies physiques, chimiques, biologiques et parfois 
l’intégration de plusieurs technologies dans le but de pouvoir dépolluer les sols des HAP ayant 
des propriétés différentes (masse moléculaire, hydrophobicité, volatilité, etc.) qui sont présents 
sur le site. Le potentiel de ces méthodes de traitement a été mis en évidence à plusieurs 
échelles.   

6.2.1.1.  Incinération 

C’est l’une des techniques de traitement les plus anciennes. Elle appartient à la catégorie des 
traitements thermiques et peut être appliquée sur site ou hors site. Le principe repose sur 
une combustion à haute température (870-1 200°C) du sol tamisé dans des fours en présence 
d’air. Dans ces conditions, les HAP sont détruits et/ou volatilisés (SelecDEPOL, 2020). Après 
combustion, les effluents gazeux sont neutralisés par une solution alcaline avant leur rejet 
dans l’atmosphère (Chen et al., 2013 ; SelecDEPOL, 2020). 

Le projet d’Acharya et Ives a été capable de détruire jusqu’à 90% des HAP initialement 
présents sur un site de déchets dangereux à l’aide de fours sur site. L’utilisation de ce procédé 
a duré 40 mois pour permettre de traiter l’ensemble du site (142 kt) (Acharya et Ives, 1994). 

Cette méthode présente plusieurs avantages tels que la rapidité, l’efficacité de traiter les HAP 
(surtout les plus lourds) y compris sur les sites fortement pollués, la flexibilité et la capacité de 
traiter des sols de nature différente. Cependant, cette méthode est énergivore. Elle nécessite 
une étape préalable d’excavation du sol contaminé. L’exploitation sur site est très lourde 
(contrôle, risques et sécurité, maintenance, refroidissement des unités, etc.). Avec des rejets 
atmosphériques importants de dioxyde de carbone à la suite de l’incinération, cette technique 
contribue à l’effet de serre. Ces installations sont des Installations Classées pour la Protection 
de l’Environnement (ICPE) soumises à des contrôles drastiques des rejets atmosphériques 
gazeux et particulaires. L’incinération génère elle-même des déchets dont il faut trouver des 
exutoires. Il faut malheureusement noter que ce traitement ne permet également pas le retour 
au sol de la terre traitée. L’efficacité de ce procédé peut notamment être affectée par la matière 
organique naturelle et par l’humidité du sol, ce qui nécessite alors des prétraitements et des 
séchages préalables à l’introduction aux fours (ADEME, 2009 ; BRGM, 2010 ; Islam et al., 
2012). 

6.2.1.2.  Désorption thermique in situ 

Cette méthode utilise la chaleur pour séparer physiquement les HAP du sol. Aucune 
excavation n'est nécessaire et la méthode est considérée comme relativement sûre et n'émet 
que peu ou pas de HAP dans l'atmosphère (Kuppusamy et al., 2016a). Le procédé implique 
l’installation d’une source de chaleur dans le sol contaminé capable d’atteindre des 
températures suffisantes pour volatiliser les HAP légers, volatils et semi-volatils. Ensuite, à 
l’aide d'un système de gaz vecteur (venting) ou de vide (vaccum), la portion vaporisée des 
HAP est extraite dans le système de traitement des gaz pour une élimination secondaire ou 
hors site. Un prétraitement consistant à faire extraire les HAP volatils sans augmenter la 
température du sol est parfois appliqué à l’aide du même système d’extraction (Barbay et al., 
2004 ; SelecDEPOL, 2020). 

Un réacteur de laboratoire (réacteur d'extraction de vapeur de sol à amélioration thermique 
avec une dimension de 48 cm2 et 30 cm de profondeur) a été capable de mobiliser et d’extraire 
jusqu’à 90% des HAP initialement présents pendant 35 jours de traitement dans une plage de 
température modérée de 250 à 300 °C (Barbay et al., 2004). Bien que cette expérience ait 
démontré son efficacité à l’échelle du laboratoire, le passage à l’échelle pilote ou terrain était 
difficile en raison des complications posées par l’hétérogénéité et l’humidité du sol. 
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Cette technologie est actuellement en cours de développement mais elle est déjà couramment 
utilisée aux États-Unis et dans d’autres pays européens puisqu’elle présente des avantages 
tels que, la capacité de traiter des profondeurs importantes (jusqu’à 20 m), la possibilité de 
l’application y compris sur des sites extrêmement pollués ainsi que sous les bâtiments. 
Cependant des problèmes et des limites sont mis en évidence, tels que, la nécessité de 
protéger les unités du procédé contre la température élevée de la phase gazeuse, le taux 
élevé d’humidité du sol qui peut entrainer une quantité d’énergie supplémentaire, la 
perturbation de la structure et l’altération des propriétés physico-chimiques du sol, le coût élevé 
d’exploitation ainsi que les risques qui peuvent se produire au cours de l’application (fuites de 
gaz, explosion, incendie, etc.) (Li et al., 2020b ; SelecDEPOL, 2020). 

6.2.1.3.  Lavage du sol et extraction au solvant in situ 

Le principe repose sur la solubilisation des HAP initialement sorbés dans la phase solide du 
sol, dans une phase liquide composée d’eau ou de solvants organiques, de surfactants, 
d’agents complexants, d’agents de lavage non toxiques et biodégradables (huiles végétales, 
acides humiques…), ayant la capacité de solubiliser les HAP (Gan et al., 2009). Ensuite, la 
phase liquide contenant les HAP solubilisés est extraite et subit une étape de détoxification 
complète suivant des méthodes de traitement chimiques ou biochimiques. Cette étape permet 
de séparer les HAP extraits de la phase liquide donc la régénération du solvant (BRGM, 2010). 

Cette technique de nettoyage est connue par sa stabilité et sa capacité à traiter les sols 
contaminés par des HAP lourds qui ne sont pas éliminés facilement avec d’autres méthodes 
en raison de leur faible disponibilité, leur désorption lente et leur caractère hydrophobe 
important (Gong et al., 2010). Cette technique est aussi efficace pour traiter des sols à 
perméabilité élevée à une profondeur allant jusqu’à 30 m. Elle permet d’adapter la composition 
de la phase liquide afin de traiter des HAP spécifiques tout en altérant le moins possible les 
propriétés du sol (Conte et al., 2005 ; Gong et al., 2006, 2010 ; SelecDEPOL, 2020).  

Gong et al. ont obtenu une meilleure efficacité de traitement des HAP présents dans un sol 
issu d’un site d’ancienne usine de production de gaz, en utilisant l’ester méthylique d’acide 
gras (efficacité de traitement de 59%) au lieu de méthanol, l’huile de soja, la cyclodextrine et 
le triton X100 (efficacité moyenne jusqu’à 31%) (Gong et al., 2010). D’autres auteurs comme 
Gan et al. utilisent des huiles végétales (huile de tournesol, huile d’arachide) comme solvant. 
Elles ont une affinité envers les HAP et sont capables d’extraire ces molécules avec la même 
efficacité que les surfactants synthétiques. Il faut également noter que leur utilisation est plus 
écologique (Gan et al., 2009). 

Cependant, l’application de cette technique ne convient pas à un sol ayant un pourcentage 
massique en argile supérieur à 20%, l’argile pouvant entrainer des problèmes techniques liés 
à la percolation de la phase liquide en raison de son caractère imperméable En effet, un facteur 
important qui influence la capacité de traitement, est la perméabilité du sol qui diminue en 
présence d’argile. Elle influe directement sur le contact entre les agents chimiques de la phase 
aqueuse et la matrice du sol provoquant une limitation d’extraction des HAP dans le cas où le 
sol a une faible perméabilité. De même, une compréhension de la géologie du sol à traiter doit 
être suffisante pour éviter la fuite de la solution aqueuse (contenant les HAP solubilisés) vers 
les eaux souterraines et donc le déplacement de la pollution. De plus, cette méthode génère 
un volume important d’eaux usées qui est parfois difficile à traiter (complication des processus 
de séparation des surfactants, eau et HAP). Cette méthode peut parfois introduire des 
composés toxiques dans le sol ayant la capacité d’altérer ses propriétés (Elie et al., 2014 ; 
SelecDEPOL, 2020). 

6.2.1.4.  Extraction au solvant ex situ 

Le principe est similaire à celui du lavage au solvant in situ. C’est un processus de séparation 
et de concentration ex situ dans lequel une phase liquide non aqueuse (solvant organique tel 
que le méthanol, l’éthanol, le pentanol, le lactate d’éthyle, etc. mélangé à des additifs tensio-
actifs) est utilisée pour solubiliser et extraire les HAP. L’efficacité de l’extraction dépend du 
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contact entre les deux phases (sol et solution) et de la granulométrie du sol traité. Cette étape 
d’extraction peut être suivie d’une étape de séparation de la solution et des HAP (notamment 
par distillation). Le solvant peut être régénéré et réintroduit dans le procédé (BRGM, 2010 ; 
Silva et al., 2005). 

Cette technologie est utilisée pour le traitement des sites pollués par des HAP, à une 
profondeur allant jusqu’à 6 m. Le sol est excavé et traité sur site ou hors site. La capacité du 
procédé de traitement est flexible et peut être adaptée et configurée en fonction de la pollution 
ainsi que des propriétés du sol (granulométrie, composition, hétérogénéité, etc.). De plus, en 
comparaison avec la même technique in situ, les conditions de travail sont mieux maîtrisées, 
le choix des réactifs constituant la phase liquide est plus large et peut inclure des composés 
potentiellement polluants et les rendements de traitement sont plus élevés (SelecDEPOL, 
2020). 

Néanmoins, des traces de HAP peuvent être trouvées dans le solvant même après 
régénération. Ainsi, les HAP séparés ne sont pas transformés et nécessitent un plan de 
traitement et d’évacuation. D’ailleurs, une étape de déshydratation du sol traité est nécessaire 
pour réduire le taux d’humidité ainsi qu’une étape d’élimination des traces de solvant pour une 
bonne revalorisation du sol avant sa mise en centre de stockage de déchets non dangereux. 
Le traitement d’un sol très argileux peut également poser des problèmes en termes de 
solubilisation et de séparation complexe des particules fines de la phase liquide (SelecDEPOL, 
2020). 

Le potentiel de cette méthode a été mis en évidence par une étude en batch réalisée par Elie 
et al. sur une terre initialement non polluée (composition : 52% de sable, 32% de limon, 10% 
d’argile et 19,5% de matière organique) dopée au laboratoire par un mélange de HAP (BaA, 
BaP, FLA, FLU et Dibenzo[a,l]pyrène) et de CAP-O (FLUone, 7H-benz(de)anthracène-7-one, 
7,12-Benz[a]anthracène quinone et 9- Flurénol). L’application d’une méthode personnalisée 
d’extraction avec un mélange organique d’éthanol et de lactate d’éthyle, suivie par une étape 
de dégradation avec du magnésium, à température ambiante et pression atmosphérique, a 
réussi à traiter 66 à 87% des HAP et 79 à 88% des CAP-O suivis au cours de l’étude (Elie et 
al., 2014). 

6.2.1.5.  Oxydation chimique in situ 

Le principe repose sur l’introduction directe d’un oxydant dans le sol à traiter. Le procédé vise 
à dégrader et détruire partiellement ou totalement les HAP dans le sol par réaction avec 
l’oxydant. Les produits de cette réaction sont des composés tels que l’eau et le gaz carbonique 
et des produits de dégradation (comme les HAP substitués) (Lemaire et al., 2013 ; 
SelecDEPOL, 2020). 

L’oxydation chimique est l’une des technologies de traitement in situ capable de dégrader 
rapidement les HAP légers et lourds à la fois, même sur des sites fortement pollués par des 
HAP. L’oxydation complète des HAP est parfois possible à réaliser sans former de sous-
produits. Dans le cas contraire, les sous-produits de dégradation formés peuvent être parfois 
plus biodégradables que les HAP originellement présents et peuvent donc être traités à l’aide 
d’autres techniques de remédiation. De plus, les oxydants couramment utilisés ont une durée 
de vie faible (ozone et peroxyde d’hydrogène) et les catalyseurs employés (comme le fer et le 
manganèse) peuvent être naturellement trouvés dans les sols (BRGM, 2010 ; Lemaire, 2011 ; 
Lemaire et al., 2013 ; SelecDEPOL, 2020). 

Cependant et comme toute méthode de traitement in situ, une compréhension de la géologie 
du sol à traiter est obligatoire pour éviter le déplacement de la pollution et le relargage des 
HAP vers les eaux souterraines à la suite de l’injection des oxydants (SelecDEPOL, 2020). Un 
facteur influençant l’efficacité du traitement, est la disponibilité des HAP, ce qui nécessite 
parfois l’application d’une étape de prétraitement (lavage du sol, extraction au solvant, etc.) 
avant l’injection des oxydants (Lemaire et al., 2013 ; Usman et al., 2012). Une compétition de 
réaction d’oxydation peut avoir lieu entre les HAP et les composés du sol tels que, la matière 
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organique, les sulfures minéraux, les formes réduites du fer et du manganèse. Cette 
compétition peut provoquer une surconsommation excessive d’oxydants ainsi qu’une 
altération des propriétés physico-chimiques du sol. En conséquence, l’application de cette 
méthode est recommandée pour les sols pauvres en matière organique (taux inférieur à 20%). 
Notons également que dans le cas où l’oxydation n’est pas complète, des sous-produits 
toxiques ou plus toxiques que les HAP initiaux (HAP substitués, quinones, etc.) peuvent 
également se former (Lemaire, 2011 ; Lundstedt, 2003 ; Lundstedt et al., 2006, 2007 ; 
SelecDEPOL, 2020). 

Plusieurs oxydants sont employés pour l’oxydation chimique des HAP. Les plus couramment 

employés sont l’ozone et le réactif de Fenton (𝐻2𝑂2 et ions ferreux) en plus d’autres oxydants 
tels que le permanganate de potassium, le peroxyde d’hydrogène, le persulfate activé par le 
fer et le peracide (acide peroxycarboxylique) (Cheng et al., 2016). Usman et al. ont réalisé une 
étude de comparaison de l’efficacité d’oxydation entre le persulfate non activé, le persulfate 
activé par la magnétite et le persulfate activé par l’ion ferreux. Un sol prélevé d’une ancienne 
cokerie à forte pollution en HAP (1 400 mg.kg-1) a été choisi pour l’étude. Parmi les oxydants 
étudiés, les meilleurs rendements de traitement (50 à 60%) ont été obtenus en employant le 
persulfate activé par la magnétite. La réaction a réussi à oxyder les HAP sans produire de 
sous-produits toxiques (comme le dibenzothiophene, le 1-methylanthracenedione et le 
benzo[a]anthracene-7,12-dione) contrairement à la réaction hétérogène catalysée par les ions 
ferreux (Lundstedt et al., 2006 ; Usman et al., 2012). 

6.2.1.6.  Oxydation chimique ex situ 

Le principe est similaire à l’oxydation chimique in situ. Dans ce cas et contrairement à 
l’application in situ où les oxydants sont injectés dans le sol, la réaction d’oxydation a lieu dans 
des cuves. Le sol excavé et homogénéisé ainsi que les oxydants sont agités dans des cuves 
avec pour objectif le contact intime entre les réactifs. Le sol traité subit ensuite une étape de 
lavage et de déshydratation suivie d’une étape d’élimination des traces de solvant (circulation 
d’eau chaude, vapeur, etc.). Cette méthode en comparaison avec le procédé in situ, permet 
d’atteindre des valeurs plus élevées des rendements d’extraction allant jusqu’à 98% (rapport 
entre les HAP éliminés et les HAP initialement présents) en s’affranchissant des problèmes 
liés à l’hétérogénéité du sol (SelecDEPOL, 2020). 

6.2.1.7.  Landfarming 

C’est un processus de traitement ex situ des sols pollués par des HAP effectué dans l’horizon 
supérieur du sol. Après excavation, le sol est étalé sur une faible épaisseur (30 cm) sur un 
support imperméable ou un sol (généralement argileux pour prévenir la pollution du site de 
traitement) et il est retourné périodiquement pour aérer le mélange et favoriser la 
biodégradation naturelle des HAP (SelecDEPOL, 2020). Des pratiques agricoles sont aussi 
utilisées telles que l’irrigation qui fournit de l’humidité. L’ajout de nutriments permet également 
d’augmenter les flores microbiennes et fongiques qui participent à la dégradation des HAP 
(bactéries, souches fongiques, enzymes ligninolytiques, etc.) (Wang et al., 2016). 

C’est une technique simple, efficace et économique (pas de produits chimiques et d’unités 
lourdes de traitement), capable de détruire naturellement les HAP dans les sols pollués avec 
des rendements allant jusqu’à 90%. Ainsi, le sol traité est généralement plus riche en matière 
organique et la qualité du sol est alors améliorée (BRGM, 2010 ; EPA, 2014). 

Cependant, le processus est limité car il permet de traiter uniquement les couches 
superficielles du sol (couche de 10 à 30 cm de profondeur). Cette technique dépend aussi de 
la biodisponibilité des HAP vis-à-vis des flores bactériennes et fongiques (Mohan et al., 2006). 
On notera aussi que la vitesse de dégradation est lente, ce qui peut limiter son utilisation 
lorsqu’il y a des impératifs de temps très courts à respecter. En effet, un traitement peut durer 
plus de 30 mois (Hansen et al., 2004). 
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6.2.1.8.  Compostage 

C’est un processus de dégradation biologique aérobie (en présence d’air). Il consiste à 
mélanger le sol pollué et excavé avec des amendements organiques (compost) et à les 
disposer en tas trapézoïdaux espacés pour favoriser la biodégradation naturelle des HAP (Ren 
et al., 2018b ; SelecDEPOL, 2020). Le procédé utilise la flore bactérienne présente dans le 
compost pour dégrader les polluants présents dans le sol.  

Les facteurs importants qui influent sur l’efficacité de cette méthode sont : la qualité des 
amendements organiques, l’humidité et l’homogénéisation du mélange compost-sol (Guerin, 
2000 ; Mizwar et al., 2016). Guerin a été capable d’atteindre 50% de dégradation en 210 jours 
pour un sol issu d’une ancienne usine de fabrication de créosote et contenant 209 mg.kg-1 de 
HAP (Guerin, 2000). Une autre étude à l’échelle pilote réalisée sur un sol alcalin (pH = 12,8) 
pollué par des HAP (200 mg.kg-1), a été capable de dégrader 68% des HAP après 130 jours 
de traitement (Moretto et al., 2005). 

Ce procédé est fiable et capable de dégrader les HAP à des coûts de maintenance et 
d’application relativement bas. La surface du sol à traiter est moins importante que celle 
nécessaire au ‘Landfarming’ et n’utilise pas de produits chimiques synthétiques, ce qui 
implique que la qualité du sol n’est pas impactée et parfois peut être améliorée. 

Cependant, il est nécessaire de réaliser une excavation et un prétraitement (tri 
granulométrique) du sol préalablement au compostage. L’ajout des composts augmentant le 
volume du mélange à traiter, il est nécessaire de prendre en compte ce facteur pendant le 
stockage du post-traitement. Pour une meilleure efficacité de dégradation, les conditions du 
procédé (humidité, composition en matière organique, température, aération, etc.) doivent être 
optimisées tout au long du procédé. D’ailleurs, cette méthode ne convient pas pour un sol 
fortement pollué (concentration en hydrocarbures totaux supérieure à 50 000 mg.kg-1) car cela 
provoque des effets toxiques pour les microorganismes du compost (Chibwe et al., 2015 ; 
Sasek et al., 2003 ; SelecDEPOL, 2020). 

6.2.1.9.  Phytoremédiation  

La biodégradation assistée par les plantes appelée phytoremédiation, est une approche de 
décontamination in situ qui peut potentiellement lutter contre la contamination par les HAP à 
l’échelle du terrain (Abdullah et al., 2020 ; Petruzzelli et al., 2016). Elle consiste à utiliser des 
plantes pour transformer la proportion disponible des HAP toxiques présents dans le sol, en 
d’autres composés plus simples et moins toxiques en présence ou en absence 
d’amendements (ADEME, 2009 ; BRGM, 2010). 

Les végétaux sont connus pour leur capacité à accumuler et à transformer chimiquement 
(métabolisation naturelle) les HAP dans le sol. En effet, la présence de plantes capables 
d’interagir avec le microenvironnement du sol (HAP et microorganismes) peut améliorer la 
dégradation des HAP surtout pour des plantes ayant des racines profondes et grandes (le 
murier sauvage, la luzerne, le trèfle blanc, etc.). L’interaction se fait donc dans une zone 
nommée « la rhizosphère » désignant la fraction de sol soumise à l’influence de l’activité 
racinaire. Les racines libèrent naturellement des substances dans cette zone. Ces substances 
favorisent et entretiennent le développement des colonnes microbiennes en fournissant des 
sucres produits par l’activité photosynthétique de la plante et par la suite l’accumulation des 
polluants (Alagić et al., 2016). 

Les HAP sont donc utilisés comme source d’énergie par les plantes et les microorganismes. 
Ce type de plantes comme la luzerne, l’ivraie vivace et le trèfle blanc, a montré son efficacité 
à dégrader 31% des HAP initialement présents à une concentration égale à 817 mg.kg-1 dans 
un sol après sept mois de traitement (Meng et al., 2011 ; Sun et al., 2011). 

Un des avantages de cette méthode est la limitation des transferts des HAP dans le sol, d’une 
manière naturelle, écologique et économique. De plus, elle peut être appliquée sur une large 
variété de sols pollués dans des régions urbaines ou rurales sans perturber la fertilité ni la 
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structure du milieu contaminé. Néanmoins, l’efficacité de traitement est fortement impactée 
par l’hétérogénéité du sol ainsi que par la répartition et la disponibilité des HAP dans le milieu. 
La dégradation peut être lente et parfois non efficace surtout en traitant des pollutions 
anciennes à faible disponibilité. D’ailleurs, l’activité biologique et la fertilité du sol impactent 
également l’efficacité de cette méthode. L’application de cette méthode est limitée aux faibles 
pollutions afin d’éviter son effet toxique sur l’espèce végétale qui peut ralentir leur processus 
de croissance en limitant l’accumulation de la biomasse (Huang et al., 2004b ; SelecDEPOL, 
2020 ; Teng et al., 2011). 

6.2.1.10.  Biodégradation dynamisée et bioaugmentation 

La biodégradation dynamisée et la bioaugmentation sont deux techniques de dégradation in 
situ qui reposent sur l’activité des microorganismes afin de dégrader biologiquement les HAP 
dans le sol (Maletić et al., 2019). 

Dans le cas de la biodégradation dynamisée, des nutriments spécifiques sont ajoutés au sol 
pour créer les conditions favorables à cette activité (SelecDEPOL, 2020). Ces nutriments 
(azote, phosphore, calcium, etc.) sont capables de favoriser et d’accélérer la dégradation 
biologique des HAP (Kuppusamy et al., 2016b ; Mohan et al., 2006). 

Dans le cas de la bioaugmentation, des dégradants (microbes et bactéries) cultivés en 
laboratoire et adaptés à l’attaque spécifique des HAP, sont ajoutés au sol. Les rendements 
obtenus étaient dans la gamme 11-18% après deux mois d’incubation. Le sol utilisé était 
composé de 35% de limons, 50% de sables et 15% d’argiles avec un pourcentage total en 
azote de 1,3%. L’incubation a eu lieu en deux phases : une première pendant un mois en 
mélangeant 10 g du sol contaminé avec des HAP (à environ 5 000 mg.kg-1) avec 100 mL de 
matrice contenant les dégradants ; une deuxième phase en mélangeant 1 mL de la suspension 
de la première phase avec 100 mL d’une matrice propre de dégradants, qui a duré un mois. 
C’est une meilleure option lorsque le sol est constitué d’une très faible flore bactérienne et 
fongique (Ruffini Castiglione et al., 2016). Le processus peut être facilité par des organismes 
aérobie ou anaérobie. 

Des conditions optimales d’application (température, pH, oxygène…) sont requises pour 
atteindre les meilleurs rendements de traitement ainsi que le choix des nutriments ajoutés. 
L’ajout de biodiesel (nutriment écologique) à un sol contaminé par du goudron de houille, a 
favorisé la dégradation des HAP à l’échelle du laboratoire (85%) ainsi qu’à l’échelle du site 
(52%). En effet, le biodiesel a favorisé la solubilisation et la dispersion des HAP, par 
conséquent la disponibilité des HAP a augmenté (Taylor et Jones, 2001). 

Une étude comparant ces deux méthodes ainsi que leur combinaison ont été réalisées sur un 
sol de raffinerie contaminé par des HAP. Les rendements obtenus ont été respectivement de 
42% et 59%, pour la bioaugmentation et la biodégradation dynamisée. Une efficacité de 
dégradation maximale des HAP (87%) a été obtenue dans le cas de la combinaison 
bioaugmentation-biodégradation dynamisée. (Zeneli et al., 2019). 

6.2.2. Technologies émergentes    

Afin d’atteindre une efficacité maximale d’élimination des HAP avec des effets moindres, en 
particulier sur l’environnement, des techniques émergentes sont actuellement étudiées et 
peuvent être utilisées en plus des traitements physiques, chimiques et biologiques déjà établis. 
Certaines restent encore à ce jour étudiées à l’échelle du laboratoire. D’autres sont testées in 
situ mais restent peu développées à l’échelle nationale.  

6.2.2.1.  Remédiation électrocinétique 

La remédiation électrocinétique est une technologie de traitement in situ qui consiste en 
l’application contrôlée d’un courant électrique continu à faible intensité à travers le sol à l’aide 
d’électrodes distribuées dans le sol. L’avantage de l’utilisation de cette technique est son 
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efficacité à traiter les sols à faible perméabilité où les autres techniques de remédiation in situ 
sont inadéquates (Acar et Alshawabkeh, 1993). 

Une fois l’électrolyse lancée, les molécules d’eau subissent deux réactions différentes : une 
réaction d’oxydation à l’anode pour former des ions 𝐻+et une autre réaction de réduction à la 

cathode pour former des ions 𝐻𝑂−. Deux mécanismes principaux ont lieu : 

 Électromigration : migration des ions en solution vers l’électrode à charge opposée. 

 Électro-osmose : mouvement du liquide à travers la matrice du sol, relatif aux particules 

chargées au sein d’un champ électrique. 

Les composés organiques non chargés comme les HAP sont transportés via le mouvement 
d’électro-osmose du liquide. À la fin du traitement, les contaminants sont donc éliminés du sol 
et récupérés dans les chambres d’électrodes pour subir des traitements complémentaires 
(adsorption des HAP sur des membranes carbonées, extraction avec solvant organique, etc.) 
(Martin et al., 2019 ; Pazos et al., 2010). 

Généralement, cette technique de traitement est utilisée pour l’élimination des polluants à forte 
solubilité dans l’eau (Acar et al., 1992 ; Pazos et al., 2008 ; Saichek et Reddy, 2003). En effet, 
l’efficacité du traitement est sévèrement limitée quand les polluants à traiter sont faiblement 
solubles dans l’eau, comme les HAP. Leur forte hydrophobicité et leur lente désorption du sol 
rendent leur élimination du sol difficile avec cette technique (Pazos et al., 2008). 

C’est pourquoi, afin de rendre le processus plus efficace, il est nécessaire d’améliorer la 
désorption des HAP et de se placer dans les conditions favorisant leur transport vers les 
électrodes en optimisant les paramètres tels que le pH, les ions en solutions, l’intensité du 
courant, etc. (Alcántara et al., 2008 ; Pazos et al., 2010). 

De plus, des solvants jouant le rôle d’agents de solubilisation et favorisant la désorption des 
HAP, peuvent être ajoutés aux chambres d’électrodes (Saichek et Reddy, 2004). Une étude 
par Li An et al. a montré que 43% du PHE, initialement présent dans un sol très peu pollué (26 
mg.kg-1), a été extrait après 127 jours de traitement à la suite de l’ajout de n-butylamine aux 
chambres d’électrodes (ajout de 20% en volume) (Li An et al., 2000). De plus, l’ajout de 
méthanol (40% en volume) et de sulfate de sodium (à 0,2 mol. L-1) aux chambres d’électrodes, 
a réussi à extraire 95% du PHE initialement présent dans une kaolinite (Alcantara et al., 2008). 
Par ailleurs, l’utilisation d’une solution contenant du surfactant (Brij-35 à 1%) à pH 7, a permis 
d’augmenter de 17 à 76% l’extraction du BaP d’une argile de kaolinite initialement présent à 
une concentration égale à 300-400 mg.kg-1 pendant 30 jours de traitement (Gómez et al., 
2009). 

6.2.2.2.  Oxydation Electro-Fenton (in-situ)  

C’est une technique écologique de laboratoire développée par Yang et Long combinant 
l’électro remédiation avec l’oxydation au réactif de Fenton pour traiter les composés 
organiques dans le sol (Kim et al., 2005 ; Yang et Long, 1999). Le rôle de l’électro remédiation 
est de faciliter le transfert du réactif de Fenton dans le sol (Isosaari et al., 2007). L’oxydation 

des composés organiques a lieu dans le sol à l’aide des radicaux actifs d’oxydation (∙ 𝑂𝐻 et 
∙ 𝑂𝑂𝐻) produits de la réaction du réactif de Fenton qui est composé de peroxyde d’hydrogène 

avec un catalyseur ferreux 𝐹𝑒2+ou 𝐹𝑒. Ces radicaux sont très réactifs et capables de réagir 
avec presque n’importe quel composé organique dans l’eau, y compris les HAP (Walling, 
1975). Ils oxydent les molécules organiques en faisant substituer des atomes d’hydrogène ou 
par interaction avec les doubles liaisons des cycles aromatiques, dans des conditions acides 
avec un pH proche de 3, pour produire des nouveaux composés ayant des groupes 
fonctionnels oxygénés au sein de leur structure moléculaire, comme l’ANTone, la FLUone, le 
1-hydroxy-9,10-anthracenedione, le 2-hydroxy-9,10-anthracénedione, le 1-hydroxy-
9fluorenones, le 1,4-napthoquinone, etc. (Sabljic et Peijnenburg, 2001 ; Zhao et al., 2019). 

Cependant, deux facteurs influencent les résultats. Il s’agit du pH et du pourcentage de réactif 
de Fenton qui doivent être optimisés pour un traitement efficace (Isosaari et al., 2007). En 
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travaillant à un pH de 3,5 et à 10% de peroxyde d’hydrogène, le système développé a été 
capable de détruire au bout de 14 jours, 99% du PHE présent dans une kaolinite dopée à 500 
mg.kg-1 (Alcantara et al., 2008). Néanmoins, on récupère des sous-produits comme des CAP-
O. Le sol traité contient donc toujours des composés organiques.   

6.2.2.3.  Vermi-remédiation 

La vermi-remédiation est une technologie in situ émergente en expansion qui utilise des vers 
de terre et leurs interactions avec d’autres facteurs biotiques et abiotiques pour accumuler, 
extraire, transformer ou dégrader les contaminants organiques dans les sols. Elle peut être 
caractérisée comme une méthode écologique, efficace et durable (Shi et al., 2020). 

Généralement, les sols contiennent en majorité des pores de diamètres inférieurs à 20 nm. 
Les HAP qui se trouvent dans ces pores constituent la fraction non disponible de la pollution. 
En effet, ces pores sont très petits pour permettre aux organismes bactériens (1 mm), et aux 
protozoaires (10 mm) de pénétrer et d’attaquer cette fraction des HAP présente. Ainsi, les vers 
de terre jouent un rôle important en élargissant ces pores par leurs actions de fouissage en 
continu dans le sol qui permettent ainsi à la flore d’entrer dans les pores et d’agir sur les HAP 
(Ma et al., 1995). De plus, les vers de terre absorbent les HAP du sol et biodégradent les 
hydrocarbures ingérés à l’aide des enzymes (comme le CYP450) et/ou des microbes 
intestinaux (appelés vermine-endophyte, se référant aux micro-organismes, bactéries, 
champignons, qui vivent dans les tissus des vers de terre sans causer de maladies) (Shi et al., 
2020). La description des mécanismes ayant lieu au cours de la vermi-remédiation 
(bioaccumulation, biotransformation/biodégradation) semble être incomplète, vague et 
nécessite des études supplémentaires (Shi et al., 2020 ; Sinha et al., 2008). Une étude réalisée 
par Schmidt et al. portant sur le métabolisme du PYR et du PHE dans des vers de terre 
(Eisenia fetida) et dont les résultats ont montré que les produits de transformation identifiables 
étaient des conjugués de sulfate (sulfate de phénanthrène et pyrène-1-sulfate), des conjugués 
et métabolites de glucuronide et de glucoside avec plusieurs hydroxylations et conjugaisons 
multiples (sulfate d'hydroxy phénanthrène, pyrène-1-glucoside, sulfate de pyrène-1-glucoside, 
pyrène-1-sulfate). Il faut noter que les HAP non dégradés restent accumulés dans les intestins 
des vers  (ayant des valeurs élevées de 𝐾𝑂𝑊) tandis que leurs produits de transformation sont 
évacués. En effet, ces produits sont plus solubles dans l’eau que les HAP parents.  Par 
conséquent ils peuvent poser un risque d’atteindre les eaux souterraines (Schmidt et al., 2017). 
Néanmoins, au cours du traitement, les vers se dispersent complètement, ingèrent de grands 
volumes de sol et excrètent des matières nutritives sous forme de vermicasts (fumier de verre 
de terre). Par voie de conséquence, la qualité du sol est considérablement améliorée en 
termes de propriétés physiques, chimiques et biologiques (Chaoui et al., 2003). 

Il faut noter également que les vers de terre se reproduisent rapidement et naturellement, 
rendant le processus de traitement plus intensif. Ainsi, l’application est simple, économique et 
peut être rapide pour traiter in situ les HAP (Sinha et al., 2008). 

Une étude réalisée par Parrish et al. évalue la bioaccumulation des HAP par des vers de terre 
sur un sol d’un site d’usine à gaz faiblement contaminé par des HAP (36,3 mg.kg-1). Ils ont 
montré que les vers de terre ont la capacité d’accumuler 0,08 à 0,2 mg.kg-1 de HAP légers (3-
4 cycles aromatiques). Néanmoins, aucun des vers étudiés était capable d’accumuler une 
quantité mesurable de HAP lourds (5-6 cycles aromatiques) (Parrish et al., 2006). 

Une autre étude sur un sol prélevé d’un site d’usine à gaz fortement pollué par des HAP (11 
820 mg.kg-1) a montré que les vers de terre ont été capables d’éliminer 70 à 90% des HAP 
lourds étudiés au bout de 12 semaines de traitement avec une alimentation riche et continue 
du sol en vers et en nutriments afin de compenser les pertes de vers dans un tel environnement 
fortement toxique pour les vers (Sinha et al., 2008). 

Néanmoins, plusieurs études indiquent que les vers de terre sont sensibles aux niveaux élevés 
de contaminants, de co-contaminants (cadmium et cuivre) et aux conditions 
environnementales fluctuantes qui peuvent causer leur mortalité. Par conséquent, l’application 
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de la vermi-remédiation peut être limitée aux faibles pollutions (Jonker et al., 2007 ; Spurgeon 
et al., 2005). De plus, cette méthode n’est applicable qu’aux profondeurs correspondants aux 
activités des vers de terre, qui dépendent des groupes écologiques d’espèces de vers utilisées 
(Rodriguez-Campos et al., 2014).   

6.2.2.4.  Adsorption sur des matrices carbonées 

 Fabrication et propriétés 

Les matrices carbonées sont produites à partir de matériaux organiques riches en carbone 
tels que le lignite, le bois, le brai et le coke de pétrole, les boues d’épuration, etc., par la 
pyrolyse à forte température (600-900°C) sous atmosphère inerte (argon ou azote). Une 
porosité au sein du matériau est créée au cours de cette étape. En effet, les éléments calcinés 
(autres que le carbone) laissent des pores (micropores < 2 nm) dans la matrice carbonée 
lorsqu’ils se volatilisent, ce qui contribue également à l’enrichissement de la matrice en 
carbone (McDougall, 1991).    

On distingue les charbons actifs qui sont activés après le processus de pyrolyse afin 
d’augmenter leur surface spécifique et les biochars qui ne sont généralement pas activés ou 
traités après le processus de pyrolyse et dont la source est limitée aux résidus biologiques tels 
que le bois, les résidus de récolte, biomasses, etc. (Anderson et al., 2013 ; Beesley et al., 
2011 ; Pignatello, 2013).  

Pour les charbons actifs, l’étape d’activation consistent à augmenter le pouvoir adsorbant, 
notamment en éliminant les éléments restants, dont les goudrons, qui obstruent les pores en 
les rendant accessibles (Arriagada et al., 1997 ; Bradley et al., 1996 ; Saha et al., 2001). De 
plus, cette étape contribue à un enrichissement supplémentaire en carbone et la réduction du 
taux en oxygène (Nowicki et al., 2013). Cette étape se fait selon un procédé physique ou 
chimique (Heidarinejad et al., 2020 ; Huang et al., 2014 ; McDougall, 1991) : 

 Activation physique : après la première étape de pyrolyse, le matériau carbonisé 

(biochar) subit une oxydation contrôlée sous atmosphère oxydante (air, vapeur d’eau, 

dioxyde de carbone ou oxygène) à une forte température (600-1 200°C).  

 Activation chimique : cette méthode est utilisée pour convertir un matériau cellulosique 

non carbonisé (principalement du bois), en charbon actif. Contrairement à l’activation 

physique, les phénomènes de carbonisation et d’activation se produisent 

simultanément dans l’activation chimique. Le matériau organique est directement 

mis en contact avec un produit chimique en bain qui est généralement un acide, une 

base forte ou un sel (acide phosphorique, hydroxyde de potassium, hydroxyde de 

sodium, chlorure de calcium et chlorure de zinc) sans passer par une étape préalable 

de pyrolyse. Le carbone est ensuite soumis à des températures plus basses (250-

600°C) où le matériau est forcé de s’ouvrir et d’avoir plus de pores microscopiques 

(inférieurs à 2 nm). 

Divers paramètres sont utilisés pour décrire un charbon actif ou un biochar et caractériser ses 
performances. Ces paramètres sont définis notamment par la source de carbone et les 
processus de fabrication utilisés pendant la production (Jinyan, 2005). Ils sont les suivants : 

 Distribution de la taille des pores : c’est l’abondance relative de chaque taille de pore 

dans un volume représentatif de la matrice poreuse. Il indique la complexité de la 

structure poreuse (Nimmo et Park, 2004). L'Union Internationale de Chimie Pure et 

Appliquée (UICPA) définit la distribution de la taille des pores comme suit (Malvault, 

2013) : 

-Macropore : diamètre > 50 nm  

-Mésopore : 2 nm < diamètre < 50 nm 

-Micropore : diamètre < 2 nm 
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 Surface spécifique : la surface spécifique désigne le rapport de la superficie de la 

surface réelle du sol (surface externe et interne de la particule de sol par opposition à 

sa surface apparente) et de la quantité de matière de l'objet (en général sa masse, 

parfois son volume apparent). On l’exprime donc généralement comme une aire 

massique, en unités de surface par unité de masse : en mètres carrés par kilogramme 

(m2.g-1). La surface est principalement créée par les micropores et les mésopores. La 

capacité d’adsorption est proportionnelle à la surface spécifique (Li et al., 2020a). 

Néanmoins, une surface spécifique plus élevée ne suffit pas seule pour atteindre une 

meilleure capacité d’adsorption. En effet, la géométrie de particules et les fonctions de 

surface sont également des facteurs d’influence (Pan et Xing, 2008). 

 La taille des particules : elle conditionne la vitesse d’adsorption. Les particules les plus 

petites facilitent l’adsorption et servent à atteindre des vitesses d’adsorption plus 

importantes (Zheng et al., 2010). 

 Indice d’iode : la performance de la matrice solide est évaluée par sa capacité 

d'adsorption de l'iode, prise comme substance de référence. L'indice est proportionnel 

au nombre de micropores. Plus il est grand, meilleur est le niveau d’activation et donc 

meilleure sera la capacité d’adsorption (Jinyan, 2005). 

 Utilisation en technique de remédiation (échelle laboratoire)  

Plusieurs études ont mis en œuvre l’adsorption des HAP sur des matrices carbonées comme 
indiqué dans le Tableau I-4. Ces études concernent à la fois la dépollution de sols et des eaux 
polluées par des HAP, à l’échelle du laboratoire. 

En raison de leur structure poreuse, de leur grande surface spécifique et de leur capacité 
d’adsorption élevée, les adsorbants carbonés ont été largement utilisés dans la sorption des 
polluants organiques en laboratoire (Zhang et al., 2017). Leurs structures moléculaires 
contiennent les principaux groupes fonctionnels tels que, carboxyle, carbonyle, phénol et 
quinone qui sont responsables de l’adsorption des contaminants (Heidarinejad et al., 2020). 

Une large variété d’adsorbants carbonés tels que, les charbons actifs, le biochar, les 
nanotubes de carbone et leurs dérivés ont montré de très bonnes capacités d’adsorption des 
polluants organiques (Awad et al., 2020 ; Björklund et Li, 2017 ; Dowaidar et al., 2007 ; El 
Khames Saad et al., 2014 ; Lin et Xing, 2008 ; Liu et al., 2014 ; Walters et Luthy, 1984 ; Yuan 
et al., 2010). Parmi eux, les charbons actifs et les biochars sont les plus couramment utilisés 
dans les technologies étudiées de dépollution des sols et des eaux, en raison de leurs valeurs 
environnementale et économique attirantes (Beesley et al., 2011 ; Bianco et al., 2021 ; 
Gomez-Eyles et al., 2013 ; Oleszczuk et al., 2012). De plus, l’introduction des charbons actifs 
dans un sol peut avoir le potentiel de favoriser la séquestration de carbone et augmenter la 
fertilité du sol (Beesley et al., 2010 ; Gomez-Eyles et al., 2011).  

Le charbon actif est préparé sous forme de poudre, de granulés ou de briquettes selon son 
application spécifique (Lamichhane et al., 2016). Cependant, le charbon actif granulaire et le 
charbon actif en poudre sont les plus couramment utilisés dans la pratique pour la sorption 
des HAP (Ania et al., 2007 ; Valderrama et al., 2008). 

.   
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Tableau I-4. Détails des matériaux d'adsorption, type d'expérience et efficacité d'élimination 

Matériau Type 

d’étude 

HAP étudiés Description de 

l’étude 
HAP adsorbés (%) Référence 

Charbon actif en poudre à base 

d’anthracite et de noix de coco 

(répartition de la taille des pores 

3,5-10 Å) 

Batch PHE, ANT, FLA, 

PYR, BaA, CHR, 

BbF, BkF, BaP, 

IcP, BgP 

5 g de sol à une 

concentration totale  

en HAP égale à 30±6 

mg.kg-1   (sauf pour le PYR 

: 3,8 mg.kg-1) en mélange 

avec  une solution de 40 

mL contenant 50 mg de 

charbon actif, agité pour 

30 jours 

PHE 95% 
ANT 97,5% 

FLA 96,5% 

PYR 98% 

BaA 94,5% 

CHR 94,5% 

BbF 86% 

BkF 88% 

BaP 88% 

IcP 73% 

BgP 69% 

(Amstaetter 
et al., 2012) 

Charbon actif en poudre à base de 

coke de pétrole et activé par du 

dioxyde de carbone : surface 

spécifique 1 058 m2.g-1 

Batch NAPH, FLU 100 mL de solution 

contenant du NAPH (12 

mg.L-1) et du FLU (1 

mg.L-1)     en contact avec 

50 mg du charbon actif 

agitée pendant 15 

minutes à 75 tours.min-1 

et à 25°C 

NAPH 97% 

FLU 98% 

(Awoyemi, 

2011) 
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Charbon actif en poudre : 

surface spécifique de 1 050-1 200 

m2.g-1, et indice d’iode de 1 150 

mg.g-1  et diamètre des particules 

0,43-1,7 mm  ( <15 µm pour 50% 

de particules et >150 µm pour 3% 

de particules) 

 
Charbon actif granulaire : 

surface  spécifique de 1 300 m2.g-

1, indice d’iode de 1 000-1 150 

mg.g-1 et diamètre des particules 

0,43-1,7  mm 

Batch 16 HAP US-EPA  

sauf le NAPH 

Ajout de 2% de charbon 

actif à un sol urbain 

ayant une concentration 

dissoute en HAP de 38 

mg.kg-1 

99 et 64% des HAP 

aqueux 

respectivement avec 

le charbon actif en 

poudre et en 

granules 
(Brändli et 

al., 2008) 

Biochar de bois dur, pyrolyse 

réalisée  à 450°C. Propriétés non 

présentées 

Batch HAP à 2-5 cycles 

aromatiques  

5 g de sol contaminé 
(concentration totale e 
HAP de 50 mg.kg-1) 
mélange avec le biochar  
(30% en volume) pendant 
60 jours à sec (pas de 
solution ajoutée). 

>50% pour les HAP 

lourds 

 

>40% pour les 

HAP  légers 

(Beesley et 

al., 2010) 

Biochar 
Trois types étudiés : 
- Biochar400, pyrolyse à 400°C avec 
une surface spécifique de 427 m2.g-1 
- Biochar600, pyrolyse à 600°C avec 
une surface spécifique de 537 m2.g-1 
- Biochar800, pyrolyse à 800°C avec 
une surface spécifique de 652 m2.g-1 

Batch PHE, FLU, PYR Solution contenant de 
surfactants (augmenter la 
solubilité des HAP) 
contaminée avec 9,07 
mg.L-1 PHE, 10,05 mg.L-1 
FLU et 10,57 mg.L-1 PYR, 
mélangée avec un des 
trois biochars étudiés à 
une concentration allant de 
1 à 8 g.L-1.  
Le mélange est agité 
pendant 48 h à une 
température de 25°C. 

71,8-88,1% pour le 
biochar400  
 
95,8-98,6% pour le 
biochar600 
 
95,8-98,6% pour le 
Biochar800 

(Li et al., 
2014) 
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Biochar à base d'aiguilles de pin. 
Huit types étudiés dont chacun est 
produit à une température différente 
comprise entre 100 et 700°C. 
Surface spécifique dans l’intervalle 
0,65-490,8 m2.g-1 

Batch NAPH 40 mL de solution 
contaminée à une 
concentration dans 
l’intervalle 0,95-29,71 
mg.L-1 NAPH, agitée avec 
une masse de biochar : 
15 mg Biochar100,  
9 mg Biochar200,  
7,5 mg Biochar250,  
7,5 mg Biochar300,  
2,5 mg Biochar400,  
3 mg Biochar500,  
4 mg Biochar600 et  
4 mg Biochar700. 
Agitation pendant 3 jours 
à 20 tours.min-1 

Adsorption maximale 
de 47% atteinte avec 
le Biochar700 

(Chen et al., 
2008) 
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Néanmoins, dans les études présentées dans ce tableau, les concentrations en HAP dans les 
sols restent modérées et ne sont pas caractéristiques d’une zone source. L’efficacité de ces 
matériaux serait donc à évaluer à des concentrations plus élevées.  

 Potentiel et application à l’échelle du site (in situ) 

Parmi les différentes méthodes de traitement des HAP, le traitement par sorption sur des 
matrices carbonées est considéré comme une technique économique, écologique, efficace 
pour traiter les HAP présents dans les eaux, réduire leur disponibilité et leurs effets toxiques 
sur l’environnement (Funada et al., 2018 ; Yin et al., 2019).  

L’utilisation de ces adsorbants carbonés pour dépolluer des sols est soumise à de fortes 
contraintes. Malgré le potentiel de cette méthode, à ce jour, la remédiation des sols contaminés 
par des HAP sur des adsorbants carbonés reste limitée à l’échelle pilote en raison des facteurs 
limitants rencontrés lors des études réalisées. Parmi eux, la complexité du sol contenant des 
autres composés qui peuvent entrer en compétition lors de l’adsorption ou bloquer les pores 
de la matrice adsorbante, ce qui affecte la sélectivité d’adsorption des HAP. De plus, le 
passage à une plus grande échelle nécessite la définition des paramètres contrôlant le 
processus d’adsorption ainsi que les conditions optimales telles que le pH, la température, le 
rapport charbon actif ou biochar/sol, la granulométrie, les processus de fabrications, etc. Des 
études ont montré l’influence importante de la matrice dans laquelle les HAP sont initialement 
présents (en solution ou dans le sol) ainsi que celle de la matière organique naturelle du sol, 
sur l’adsorption des HAP sur les matériaux carbonés (Awad et al., 2020 ; Lamichhane et al., 
2016). La mobilité très faible de la matière organique dans le sol très pollué (site d’un centre 
de stockage au Texas, États-Unis), contribue ainsi au piégeage des HAP adsorbés sur les 
particules du sol (Louchouarn et al., 2018). En outre, pour la plupart des études réalisées 
visant l’adsorption des HAP sur les matrices carbonées, une étape intermédiaire d’extraction 
des HAP du sol et leur mise en solution est effectuée afin d’assurer un contact efficace entre 
les HAP et les sites d’adsorption (Li et al., 2020a). 

De plus, l’adsorption des HAP présents dans le sol sur des matrices carbonées est plus 
compliquée qu’en solution. Les adsorbants carbonés mis en contact avec un sol peuvent être 
soumis à des encrassements provoqués par les matières organiques et des matières 
colloïdales (carbone organique amorphe, particules minérales, etc.) présentes dans le sol. De 
ce fait, l’adsorption des HAP sur l’adsorbant est fortement impactée par l’obstruction des pores 
de l’adsorbant (Cornelissen et Gustafsson, 2006). Les coefficients d’adsorption du PYR sur le 
biochar ont respectivement diminué de 831 556 jusqu’à 313 864 L.kg-1 (60%) et 583 218 L.kg-

1 (30%) en introduisant du compost et des argiles au système d’étude (Kah et al., 2018).  

On note également que la vitesse d’adsorption des HAP est affectée par la présence du sol 
comme indiqué par une étude réalisée à l’échelle pilote où le charbon actif a été injecté dans 
le sol (in situ). En effet, l’introduction du charbon actif directement dans le sol nécessite une 
étape d’incorporation uniforme du charbon actif au système du sol. Cette étape est nécessaire 
afin de garantir le contact entre les sites d’adsorption et les molécules de polluants (surtout les 
plus lourdes à mobilité limitée). Elle n’est pas efficacement assurée par les processus naturels. 
Ceci peut contribuer à une durée de traitement plus longue (quelques mois contre quelques 
jours à l’échelle laboratoire), ainsi qu’à l’utilisation de concentrations plus élevées en charbon 
actif (supérieures à 5%, valeur estimée suffisante à l’échelle laboratoire). Par conséquent, le 
coût de traitement peut également être affecté (Patmont et al., 2015). 

Une étude en batch (laboratoire, ex situ) concernant l’adsorption des HAP à partir d’un sol 
(concentrations en HAP de 1,1 mg.kg-1 et 7,5% en matière organique) a été réalisée. Le 
pourcentage des HAP éliminés du sol a lentement augmenté de 54% (7 jours de contact) 
jusqu’à 62% (14 jours de contact) même en présence d’une phase aqueuse intermédiaire 
entre le sol et le charbon actif (Funada et al., 2018). Cette lente cinétique d’adsorption sur le 
charbon actif a été attribuée majoritairement à l’étape de désorption des HAP initialement 
sorbés sur la matrice du sol. Cette étape nécessite plus de temps pour libérer les HAP liés aux 
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particules du sol, en raison de l’énergie de désorption inhomogène due à l’hétérogénéité du 
sol (Choi et al., 2013 ; Hale et al., 2011).  

Cette méthode n’est pas encore arrivée à maturité et ne permet pas son application directe au 
sol (Gong et al., 2006 ; Li et al., 2014 ; Saha et al., 2001). Par ailleurs, la capacité de 
régénération de ces types de matrices reste problématique après adsorption des polluants 
(Sabah et Ouki, 2017). Il est donc nécessaire de compléter ces études. 

6.2.2.5.  Adsorption sur des matrices minérales 

Des matrices adsorbantes de type minéral (zéolithe, silice, argile, bentonite, etc.) ont été 
également utilisées pour éliminer les HAP des matrices environnementales lors d’études 
réalisées à l’échelle du laboratoire (Lamichhane et al., 2016). En raison de leurs propriétés 
physico-chimiques (surface spécifique, capacité d’échange d’ions), leur disponibilité et 
l’absence de sous-produits après adsorption, les argiles naturelles ont reçu beaucoup 
d’attention en tant qu’adsorbants (Mukherjee, 2013). Comme indiqué dans le Tableau I-5, les 
matériaux argileux (sépiolite et bentonite) et des zéolithes montrent un grand potentiel pour 
éliminer les HAP par adsorption (González-Santamaría et al., 2017 ; Lemić et al., 2007 ; Ma 
et Zhu, 2006 ; Mukherjee, 2013 ; Zhang et al., 2011). Par exemple, González-Santamaria et 
al. ont utilisé deux minéraux argileux (stevensite et sepiolite) ayant des caractères 
hydrophobes pour adsorber le PHE dans une solution. Les résultats ont montré que la matrice 
à caractère hydrophobe le plus fort était capable d’interagir avec le PHE (94% d’adsorption 
contre 82% pour la matrice la moins hydrophobe). 

Les argiles minérales peuvent être modifiées spécifiquement afin d’interagir avec un 
contaminant en particulier. Pendant ce processus, des cations inorganiques présents dans les 
argiles sont remplacés par des cations organiques (Park et al., 2011). Par exemple, la 
fonctionnalisation organique de leur surface permet la sorption des contaminants hydrophobes 
tels que les HAP (Bergaya et al., 2006 ; Sarkar et al., 2012 ; Yuan et al., 2013). Une adsorption 
de 98% du FLU, FLA, PYR PHe et BaA a été atteinte sur une matrice organo-zéolithe (Lemić 
et al., 2007). Une étude montre qu’en utilisant de la montmorillonite (argile), l’adsorption des 
molécules d’ACE, de PHE et de FLU à partir d’une solution aqueuse est possible avec une 
efficacité proche de 84%. Le processus d’adsorption a été représenté par le modèle de 

Freundlich, 𝑅2 > 0,942 (adsorption multicouches non uniforme-surface énergétiquement 
hétérogène). De plus, l’hydrophobicité des HAP influence leur adsorption sur la matrice. En 
effet, la capacité d’adsorption était de l’ordre PHE > ACE> FLU, en accord avec le degré 
d’hydrophobicité 𝐾𝑂𝑊  (valeurs de log 𝐾𝑜𝑤 respectivement égales à 4,57 ; 4,33 et 4,18) (Dai et 
al., 2020). 

La capacité d’adsorption et de sélectivité des matrices minérales est globalement affectée par 
les propriétés de leur structure (tailles de pores, surface spécifique, fonctionnalisation de la 
surface, etc.) , la présence ou non de cations échangeables et les conditions du système à 
traiter (pH, température, force ionique, concentrations des polluants) (Yuan et al., 2013). 
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Tableau I-5. Détails des matériaux minéraux d’adsorption, type d'expérience et efficacité d'élimination  

Matériau Type 

d’étude 

HAP étudiés Description de 

l’étude 
HAP adsorbés (%) Référence 

Organo-zéolites 

Trois échantillons à différentes 

tailles de particules : 

<0,4 mm ; entre 0,4 et 0,8 mm ; 

entre 0,8 et 3 mm 

Batch, 
colonne 

FLU, FLA, PYR, 

PHE, BaA 

Batch : 5 g de matrice 

adsorbante en présence 

de 31,81 mg.L-1 de 

surfactant (chlorure de 

stéaryl diméthyl-benzyl 

ammonium) agité avec 

500 mL de solution à 50 

µg.L-1 en HAP. 

 

Colonne : 2 g de matrice 

adsorbante, débit 

d’injection 6 mL.min-1, 

concentration en HAP 50 

µg.L-1   

98% pour tous les 
HAP avec les 
particules de taille 
inférieure à 0,4 mm. 

Jusqu’à 83% pour les 
autres 

(Lemić et 
al., 2007) 

Bromure de cétyltriméthylammonium 

(CTMAB)-bentonite :  

-Taux de carbone organique : 0,04% 

-Surface spécifique (BET) : 60,9 

m2.g-1 

-CEC : 105 cmol.kg-1 

Batch PHE, PYR, FLU, 
ACE 

1 à 4 g.L-1 de CTMAB 

agité pendant 6 h à 20 ± 

1 °C 

ACE 50%  

FLU 55%  

PHE 63% 

PYR 65%  

(Zhou et al., 

2013) 

Bentonite modifiée (HB) :  

-surface spécifique (BET) : 19,28 

m2.g-1 

Batch NAPH Concentration du 

NAPH : 7,5-20 mg.L-1 

Température : 10 ; 15 et 

20 °C 

50 mL de solution en 

contact avec 0,05 de HB  

 

NAPH 30% 

(Kaya et al., 

2013) 
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Organo-bentonite (OB)  Batch PHE Adsorbant : 20 mg 

Solution : 20 mL 

Concentration du PHE : 

0-350 mg.L-1 

Température : 25 ± 1 °C 

Agitation : 180 

tours.min-1 pendant 4 h 

99% après 30 min  

 

99,63% après 6 h  
(Ma et Zhu, 

2006) 

Quartz recouvert de goethite, 

mélange quartz montmorillonite : 

-surface spécifique (BET) : 12,54 

m2.g-1 

-CEC : 204 cmol.kg-1  

Batch  PHE, PYR, BaP L/S : 5  

Concentrations des 

HAP en solution : entre 

1 et 50% de la solubilité 

de chaque HAP 

Température : 20 ± 1 °C 

PHE  4-33% 

PYR 7-41% 

BaP 91-97% (Müller et 

al., 2007) 

Minéraux argileux modifies par 

des cations sodium (Na), 

potassium (K) et calcium (Ca) : 

 

Smectite : 

-surface spécifique (BET) : 7,6-

18,4 m2.g-1 

-Taille de pores (moyenne) : 11-

23 nm 

-CEC : 89-121 cmol.kg-1  

 

Kaolinite : 

-surface spécifique (BET) : 1,6-

1,9 m2.g-1 

-Taille de pores (moyenne) : 

20,8-22,4 nm 

-CEC : 29-32 cmol.kg-1  

 

Vermiculite : 

-surface spécifique (BET) : 33,6-

37,3 m2.g-1 

-Taille de pores (moyenne) : 

Batch  PHE Concentration du PHE : 

0,025-1 mg.L-1 

Adsorbants : 0,6 g  

Solution : 20 mL 

Agitation : 105 

tours.min-1 pendant 48 h  

Température : 25 ± 1 °C 

Jusqu’à 60 ;77 et 

84% respectivement 

pour les minéraux 

modifiés par les 

cations de Na, K et 

Ca. 

(Zhang et 

al., 2011) 
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13,1-14,2 nm 

-CEC : 100-107 cmol.kg-1  

Bentonite modifiée au chlorure 

de dodécylpyridinium (DPC) 

(argiles organiques) :  

-surface spécifique (BET) : 5,9-

24,7 m2.g-1 

Batch  NAPH, PHE  Adsorbant : 50 et 25 mg 

respectivement pour 

NAPH et PHE  

Solution : 25 mL 

Concentrations des 

HAP : 1,5-7,5 mg.L-1 

(NAPH) et 50-250 mg.L-

1  

Agitation : 150 tr.min-1 

Température : 

ambiante 

NAPH : 23-77% 

PHE : 30-97% 

(Changchai

vong et 

Khaodhiar, 

2009) 

Nanocomposites d'alginate de 

sodium de montmorillonite 

organique 

-surface spécifique BET : 22-55 

m2.g-1 

-volume total de pores : 0.101-

0.113 cm3.g-1 

-taille de pores : 1,529-3,426 nm 

Batch  ACE, FLU, PHE L/S : 100 

Agitation : 200 tr.min-1 

Température : 25 ± 1 °C 

Concentrations des 

HAP : 1-9 mg.L-1 

 

 

ACE : jusqu’à 83% 

FLU : jusqu’à 80% 

PHE : jusqu’à 84% 

(Dai et al., 

2020) 

Minéraux argileux : 

Stevensite  

-taille des pores : 2 nm 

-surface spécifique : 221 m2.g-1 

Sepiolite  

-taille des pores : 1-10 µm 

-surface spécifique : 293 m2.g-1 

 

Batch  PHE L/S : 125 

pH : 6 

Concertations du PHE : 

0,3-3,6 mg.L-1 

Température : 25 ± 3 °C 

Agitation : 120 tr.min-1 

pendant 2 h 

Stevensite : 94%  

Sepiolite : 82% 

(González-

Santamaría 

et al., 2017) 
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Cinq minéraux argileux modifiés 

par des surfactants à la base de 

Clinoptilolite (0,420-0,595 mm) :  

CPC-MC 

DDAB-MC 

HDTMA-MC 

NC 

TMA-MC  

Batch ANT, FLA, FLU, 
PHE, PYR 

L/S : 100 

pH : 6,5 

Concertations des 

HAP : ANT 50 µg.L-1 ; 

FLA, FLU, PHE et PYR 

100 µg.L-1  

Température : 24 ± 2 °C 

Agitation : 30 tr.min-1 

pendant 24 h 

CPC-MC : >95% 

DDAB-MC : >98% 

HDTMA-MC : 82-98%  

NC : 5-30% 

TMA-MC : 20-70% 
(Hedayati et 

Li, 2020) 

DAY-Zéolite :  

-diamètre moyenne de 

particules : 0,72 mm  

-surface spécifique BET : 601 

m2.g-1  

-diamètre moyenne de pores : 

15,8 Å 

Batch  NAPH L/S : 1 235 

Concertations du 

NAPH : 5-33 mg.L-1  

Température : 25 °C 

Agitation : 800 tr.min-1 

pendant 500 min 

68-79% 

(Chang et 

al., 2004) 
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6.2.3. Situation actuelle  

Le choix des méthodes appliquées pour dépolluer les sites contaminés va dépendre de 
nombreux paramètres : propriétés du sol, type et concentration des polluants, hydrogéologie 
du sol et réhabilitation du site. 

 Evidemment, l’application d’une seule méthode de traitement est incapable de traiter 
efficacement la totalité des sites pollués par des HAP, surtout ceux fortement et/ou 
anciennement pollués. Des approches intégrant plusieurs méthodes de traitement sont 
appliquées afin de s’affranchir de ce problème. Par exemple, le traitement d’un sol fortement 
pollué par des HAP (concentration supérieure à 10 000 mg.kg-1) par une bio-remédiation 
(méthode la plus utilisée avec une fréquence d’utilisation de 55% pour traiter les sols pollués 
par des HAP) n’est possible qu’en appliquant une première étape de prétraitement pour 
réduire la concentration des HAP dans le sol. Dans ce cas, le sol doit être prétraité par l’une 
des méthodes adaptées à ces conditions telles que, l’incinération, la désorption thermique, le 
lavage et l’extraction au solvant ou l’oxydation chimique (Khodadoust et al., 2000 ; Kuppusamy 
et al., 2017).
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Dans la première partie de ce chapitre sont présentés les différents polluants et matériaux 
étudiés au cours de la thèse, à savoir les sols et les adsorbants pour la dépollution des eaux. 
La seconde partie de ce chapitre s’attachera à présenter les différentes techniques d’analyse 
employées pour déterminer la concentration en CAP dans les solutions analysées. Ensuite 
dans un second temps seront décrits l’ensemble des dispositifs expérimentaux utilisés au 
cours de la thèse pour d’une part, étudier le transfert des CAP dans les sols et d’autre part, 
pour déterminer les capacités de piégeage des matériaux adsorbants utilisés, vis-à-vis des 
CAP, en vue de développer une nouvelle technique de dépollution des eaux naturelles 
contaminées, par sorption de ces polluants sur des matériaux poreux régénérables.  

1. Présentation des matériaux et solvants utilisés 

1.1. Solvants utilisés 

Quatre solvants ont été utilisés dans ce travail, à la fois pour préparer les solutions 

synthétiques contaminées mais aussi pour le dosage des CAP dans lesdites solutions et 

pour le nettoyage de la verrerie. Ce sont : 

 L’eau ultrapure pour la préparation des solutions et pour l’analyse par HPLC. 

 L’acétone (fournisseur ROTH) avec une pureté de 99,5% pour le nettoyage de la 

verrerie. 

 L’acétonitrile de “qualité HPLC” (fournisseur ROTH) pour les analyses des CAP par 

HPLC. 

 Le méthanol de “qualité HPLC” (fournisseur CARLO ERBA) pour la préparation des 

solutions et pour le nettoyage de l’appareillage d’HPLC. 

1.2. CAP étudiés 

1.2.1. Choix des CAP étudiés  

Parmi les 27 molécules de CAP présentées dans le chapitre I (les 16 HAP US EPA et 11 CAP-
O), deux couples HAP/CAP-O ont été sélectionnés pour ce travail de thèse : les couples 
FLU/FLUone et ACE/DBFUR. Les raisons principales de ce choix sont d’une part, la faisabilité 
des manipulations à l’échelle laboratoire, en termes de solubilité de ces composés, de leur 
analyse en solutions et d’autre part, l’existence de données bibliographiques sur ces 
composés, qui seront utilisées à des fins comparatives.  

Le premier couple choisi est composé du CAP-O FLUone et de son HAP parent FLU. Ces 
composés ont été choisis en raison de leur solubilité qui permet de préparer des solutions 
étalons de concentrations suffisamment élevées pour la mise en œuvre des expériences en 
laboratoire et également en raison de la différence importante de solubilité entre ces deux 
composés. Le deuxième couple choisi est le couple ACE/DBFUR. Le DBFUR a été choisi, 
quant-à-lui, car d’une part, c’est le seul CAP-O possédant une valeur toxicologique de 
référence et d’autre part, c’est le CAP-O le plus abondamment détecté dans les eaux 
souterraines de sites contaminés par des HAP. Il sera comparé à l’ACE, HAP dont la structure 
est la plus proche.  

1.2.2. Préparation des solutions synthétiques contaminées  

Les CAP étudiés sont achetés sous forme solide : FLU (Acros Organics, pureté de 98%), 
FLUone (Acros Organics, pureté de 99+%), ACE (Alfa Aesar, pureté de 97%) et DBFUR (Alfa 
Aesar, pureté de 98%). Leur dissolution est effectuée dans le méthanol pour préparer des 
solutions mères contenant chaque composé individuellement à une concentration égale à 1 
g.L-1 (en FLU, FLUone, ACE et DBFUR). Les solutions de travail ont ensuite été préparées à 
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partir de ces solutions mères par dilution dans la matrice de travail correspondant à chaque 
étude (voir parties 3.1.1.2. et 3.1.2.4. ). 

1.3. Sols étudiés 

1.3.1. Propriétés physico-chimiques des sols 

L’étude du transfert des CAP sélectionnés dans un sol non contaminé a été réalisée sur deux 
terres, A et B. La terre A a été prélevée dans le périmètre rapproché d’un captage 
d’alimentation en eau potable, dans l’horizon supérieur (0-30 cm) en France. La terre B a été 
prélevée dans l’horizon supérieur d’une zone non-contaminée à proximité d’un ancien site 
d’usine à gaz en Suisse. Après prélèvement, les terres ont été homogénéisées et séchées à 
l’air ambiant, puis tamisées avec des tamis en acier inoxydable de taille 2 mm. Deux lieux de 
prélèvement ont été choisis afin d’étudier des sols de propriétés physico-chimiques différentes, 
notamment la teneur en matière organique et le rapport carbone/azote. L’analyse de ces 
propriétés a été réalisée par le laboratoire INRA, à Arras selon les normes françaises AFNOR 
NF. Les résultats de ces analyses sont présentés dans le Tableau II-1. 

Tableau II-1. Propriétés physico-chimiques des sols étudiés 

Constituant Teneur  Méthodes d’analyse 

Sol 
A 

Sol 
B 

Argile (particules < 2 µm) 277 136 g.kg-1 (AFNOR NF X31-107) 

Limons fins (particules de 2-
20 µm) 

291 133 g.kg-1 (AFNOR NF X31-107) 

Limons grossiers (particules 
de 20-50 µm) 

331 100 g.kg-1 (AFNOR NF X31-107) 

Sables fins (particules de 
50-200 µm) 

67 266 g.kg-1 (AFNOR NF X31-107) 

Sables grossiers (particules 
de 200-2 000 µm) 

34 365 g.kg-1 (AFNOR NF X31-107) 

Argile (< 2 µm) 27,7 13,6 % (AFNOR NF X31-107) 

Limons (2-50 µm) 62,2 23,3 % (AFNOR NF X31-107) 

Sables (50-2 000) 10,1 63,1 % (AFNOR NF X31-107) 

Carbone organique total 64,2 23,4 g.kg-1 (AFNOR NF EN ISO 10693) 

Azote total 4,4 3,3 g.kg-1 (AFNOR NF ISO 13878) 

Calcaire total 9 99 g.kg-1 (AFNOR NF EN ISO 10693) 

Matière organique 111 40,4 g.kg-1 (AFNOR NF ISO 14235) 

Rapport carbone/azote (C/N) 14,7 7,04  (AFNOR NF ISO 
10694)/(AFNOR NF ISO 

13878) 
Fer 2,6 1,6 g pour 

100g 
(AFNOR NF ISO 22036) 

Aluminium 4,6 4,0 g pour 
100g 

(AFNOR NF ISO 22036) 

Plomb 42,0 40,5 mg.kg-1 (AFNOR NF EN ISO 17294-
2) 



Chapitre II 

95 

 

Cadmium 0,4 0,2 mg.kg-1 (AFNOR NF EN ISO 17294-
2) 

Antimoine 3,6 1,0 mg.kg-1 (AFNOR NF EN ISO 17294-
2) 

pH 7,6 7,8  (AFNOR NF ISO 10390) 

Capacité d’Echange 
Cationique (CEC) 

25 16,5 cmol+.kg-1 (AFNOR NF EN ISO 23470) 

Les deux sols ont un pH relativement neutre et une faible teneur en argile. Le sol A est 
principalement composé de limons (62% massique) avec une faible teneur en calcaire (9 g.kg-

1) alors que le sol B, constitué majoritairement de sables (63% massique), présente une teneur 
en calcaire dix fois plus élevée que celle du sol A (99 g.kg-1). La teneur en carbone organique 
est relativement faible pour les deux sols, représentant respectivement 6,42 et 2,34% 
massique pour les sols A et B. Il est toutefois important de souligner un rapport carbone sur 
azote (C/N) très différent pour les deux sols (14,7 et 7,04 respectivement pour les sols A et B) 
qui indique que le degré de décomposition et de dégradation de la matière organique n’est 
pas le même. Ce qui met en évidence une différence de la composition de la matière organique 
des deux sols (Tan, 2014).  

1.3.2. Analyse de la teneur en HAP/CAP-O dans les sols étudiés 

L’analyse de la teneur en HAP et en CAP-O dans les deux sols (les 16 HAP et les 11 CAP-O) 
après extraction en ASE (Accelerated Solvent Extraction) a été réalisée par GC-MS suivant la 
méthode précédemment développée au laboratoire (Trouvé et al., 2021). Le protocole 
expérimental est présenté en Annexe 1. Les quantités totales en CAP mesurées sont 
respectivement égales à 1 et 6 mg.kg-1 pour les sols A et B. Ce résultat montre l’absence de 
contamination des deux terres par ces composés en comparaison avec des sites pollués par 
des HAP où la concentration peut atteindre plus de 10 000 mg.kg-1 (Lundstedt, 2003). Ces 
deux terres peuvent donc être utilisées dans le cadre de ces recherches afin de répondre à 
l’objectif qui est la compréhension du transfert des CAP-O dans un sol non contaminé, après 
relargage à partir d’une source de pollution.  

1.4. Matériaux adsorbants étudiés 

Ce paragraphe est consacré à la présentation des différents matériaux adsorbants poreux 
utilisés dans cette étude pour la mise au point d’une technique de dépollution performante 
pour l’élimination des HAP et des CAP-O présents dans les eaux souterraines issues de sites 
pollués. Deux types de matériaux poreux ont été testés, des charbons actifs commerciaux et 
un matériau minéral de type zéolithe. 

1.4.1. Charbons actifs 

Deux charbons actifs commerciaux fournis par la société DACARB-France (nommés BC et C) 
ont été utilisés pour cette étude. Le premier BC est issu de l’activation chimique à haute 
température de matière première naturelle (origine non précisée). Le charbon actif C a été 
obtenu par carbonisation de coques de noix de coco suivie d’une activation physique en 
présence de vapeur d’eau à très haute température. Les propriétés physico-chimiques et 
texturales de ces deux charbons actifs sont présentées dans le Tableau II-2.
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Tableau II-2. Propriétés physico-chimiques et texturales des charbons actifs 

 BC C Unité Norme 
utilisée 

Densité apparente 0,25-0,35 0,49-0,53 g.cm-3 (ASTM, 
D2854-09) 

Taux de cendres  ≤ 5 ≤ 5 % 
massique 

(ASTM, 
D2866-11) 

Granulométrie  

≤ 5 (taille 
supérieure  
à 2,36 mm) 

≤ 5 (taille 
supérieure  
à 2,00 mm) 

% 

(ASTM, 
D2862-16) ≤ 5 (taille 

inférieure  
à 0,43 mm) 

≤ 5 (taille 
inférieure  

à 0,85 mm) 

% 

Surface spécifique 
(méthode BET)  

1 770 1 170 m2.g-1  

Vmicro  
(méthode t-Plot) 

0,65 0,47 cm3.g-1  

Vméso  0,51 0,03 cm3.g-1  

Diamètre moyen des 
pores  

6,4 5,5 Å  

Les deux charbons actifs commerciaux présentent des taux de cendres similaires et 
relativement élevés de 5% en masse, ce qui peut éventuellement réduire leurs performances. 
En effet, certaines impuretés minérales peuvent s’avérer néfastes vis-à-vis de l’adsorption des 
polluants organiques. En ce qui concerne la surface BET de ces deux charbons actifs, elle est 
supérieure à 1 000 m2.g-1, ce qui leur confère une grande capacité d’adsorption. Celle-ci est 
potentiellement plus élevée pour le charbon actif BC activé chimiquement, qui possède une 
surface BET de plus de 1 700 m2.g-1, par rapport à celle du charbon actif C de 1 170 m2.g-1. 
L’activation chimique donne lieu également à une mésoporosité plus développée qui pourrait 
constituer un avantage non négligeable dans le piégeage des molécules organiques de grande 
taille comme les CAP étudiés. En effet, le volume mésoporeux du charbon actif BC est dix fois 
supérieur à celui du charbon actif C (0,51 pour 0,03 cm3.g-1), avec des pores de 6,4 nm de 
diamètre moyen, plus grands que ceux du charbon actif C (diamètre de pores de 5,5 nm). 

1.4.2. Matériau minéral poreux de type zéolithe 

Une zéolithe bêta purement silicique de type structural BETA, synthétisée à l’Institut de 
Science des Matériaux de Mulhouse (IS2M) a été utilisée pour cette étude. La synthèse de 
cette zéolithe a été effectuée en milieu fluoré à partir d’un gel composé d’une source de 
silicium : l’aérosil 200 (Degussa), d’un agent structurant : l’hydroxyde de tétraéthylammonium, 
d’un agent minéralisant : l’acide fluorhydrique et d’un solvant : l’eau. La composition molaire 
du gel de synthèse est la suivante : 0,6 TEAOH ; 1 SiO2 ; 0,6 HF ; 5 H2O. Après 24 h dans une 
étuve à 150 °C, la zéolithe obtenue a été filtrée puis lavée à l’eau jusqu’à l’obtention d’un pH 
neutre. La calcination a duré 5 h à l’air avec une montée en température de 7 h dans un four 
à moufle à 550°C. 

La Figure II-1 présente le diffractogramme de rayons X de la zéolithe obtenue avant 
calcination.  
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Figure II-1. Diffractogramme de rayons X et cliché MEB (Microscopie Electronique à Balayage) de la zéolithe 
BETA purement silicique. 

Ce diffractogramme présente des raies larges et des raies fines, qui traduisent la présence de 
deux polymorphes (A et B) de structures ordonnées. Ces deux polymorphes sont présents en 
proportion équivalente dans cet échantillon. L’échantillon présente une bonne cristallinité. Ceci 
est confirmé par la partie droite de la Figure II-1 qui présente un cliché MEB de l’échantillon. 
Les cristaux de zéolithe bêta se présentent sous forme de bipyramide à base carrée dont les 
sommets sont tronqués. La longueur moyenne des cristaux est de 3 µm avec un écart type de 
0,25 µm. 

La surface spécifique de cette zéolithe, déterminée par le modèle BET, est estimé à 493 m2.g-

1. Le volume microporeux est évalué à 0,19 cm3.g-1. Ces valeurs sont inférieures à celles 
caractérisant les deux charbons actifs BC et C. 

2. Méthodes analytiques utilisées pour le dosage des CAP en solution 

Deux techniques ont été utilisées pour déterminer les concentrations en CAP dans les 
solutions étudiées : la fluorimétrie et la chromatographie en phase liquide à haute performance 
(CLHP ou HPLC pour le terme anglais High Performance Liquid Chromatography). L’avantage 
de la fluorimétrie est la rapidité des mesures, directement en solution aqueuse, sans 
préparation préalable de la solution à analyser. Les avantages de l’HPLC sont des limites de 
détection et de quantification très basses, mais surtout une sélectivité élevée, ce qui n’est pas 
le cas de la fluorimétrie. La fluorimétrie a ainsi été utilisée pour doser les CAP lors des tests 
réalisés sur les sols à l’Ineris sur le site d’Aix-en-Provence mais aussi lors de certains essais 
de piégeage des CAP sur les charbons actifs, lorsque les CAP étaient présents 
individuellement dans les solutions. L’HPLC a été utilisée, quant-à-elle, lors des expériences 
en dépollution des eaux contaminées par adsorption sur charbons actifs et zéolithes. En effet, 
ces essais de dépollution nécessitent une technique d’analyse ayant une limite de détection 
très basse afin de pouvoir quantifier les traces potentielles de CAP résiduels encore présents 
dans les solutions dépolluées, afin de mesurer précisément l’efficacité de ces adsorbants.  

2.1. La fluorimétrie 

2.1.1. Théorie  

La spectroscopie de fluorescence ou fluorimétrie, en raison de sa rapidité et facilité de mesure, 
est une technique très utilisée pour doser de manière directe divers types de composés 
organiques en solution. C’est une méthode spectroscopique qui consiste en l’interaction 
matière-lumière. L’absorption d’un photon par la molécule cible permet le passage d’un de ses 

 

10 20 30 40 50

0

4000

8000

12000

16000

20000

24000

28000

32000
In

te
n
s
it
é

 (
c
o

u
p

s
)

2 Théta / CuK
1
 (°)

 

2.2 2.4 2.6 2.8 3.0 3.2 3.4 3.6

0

5

10

15

20

25

30

35

N
o

m
b

re
 d

e
 c

ri
s
ta

u
x

Taille (µm)

https://fr.wikipedia.org/wiki/Chromatographie


Chapitre II 

98 

 

électrons d’un état d’énergie fondamental vers un état d’énergie supérieure dit « excité ». 
Avant le retour à l’état fondamental, la molécule perd une partie de son énergie par conversion 
interne. Le retour à l’état fondamental se fait par l’émission d’une lumière, appelée 
fluorescence (désexcitation radiative). La longueur d’onde du photon émis par fluorescence 
est toujours supérieure à celle du photon absorbé (excitation) lié au fait que l’énergie 
lumineuse retransmisse est plus faible. La plupart des molécules ne fluorescent pas car leur 
structure est telle que la relaxation non rayonnante peut se produire plus rapidement que 
l’émission fluorescente. La partie de la molécule responsable de la fluorescence est appelée 
fluorophore (Lakowicz, 2006). Les composés qui contiennent des noyaux aromatiques 
produisent l’émission fluorescente moléculaire la plus intense et donc la plus utilisée. La 
plupart des hydrocarbures aromatiques non substitués sont fluorescents en solution et le 
rendement quantique de fluorescence augmente avec le nombre de cycles et leur degré 
d’oxydation. 

La mesure de l’intensité de fluorescence des solutions analysées qui est proportionnelle à la 
quantité de matière qui fluoresce en solution (dans une certaine gamme de concentration) va 
permettre le dosage des molécules étudiées en solution par étalonnage externe (tracé de 
courbes d’étalonnage à l’aide de solutions étalons de concentrations en CAP connues). 

2.1.2. Mise au point des conditions opératoires pour l’analyse des HAP et des 
CAP-O par fluorimétrie 

Les HAP et les CAP-O étudiés ayant des fluorophores au sein de leurs structures moléculaires 
(noyaux aromatiques), peuvent fluorescer en solution aqueuse. Par voie de conséquence, ces 
CAP suivis lors des expériences sur l’étude de leur transfert dans le sol, seront directement 
détectés et analysés en solution aqueuse par fluorimétrie, sans une étape préalable 
d’extraction. L’appareil utilisé lors de ces essais à l’Ineris est un spectrofluorimètre F-2700 de 
la marque HITACHI, ayant une lampe xénon de 150 W comme source de lumière et permettant 
d’exciter et de mesurer la fluorescence à une seule longueur d’onde à la fois. Des cellules en 
quartz sont utilisées pour l’analyse, cellules préalablement rincées avec de l’acétone puis de 
l’eau déminéralisée entre chaque mesure. Cette procédure de nettoyage a été vérifiée afin de 
garantir l’élimination de toutes traces de CAP entre les mesures.   

Pour chaque composé, il a été nécessaire d’optimiser les paramètres opératoires pour 
l’analyse, telles que la largeur des fentes des monochromateurs, les longueurs d’onde 
maximales d’excitation et d’émission (de fluorescence) et la durée de l’analyse (Mauchien, 
1990) :  

 Longueur d’onde maximale d’excitation 𝜆𝑒𝑥𝑐𝑖𝑡𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 : longueur d’onde pour exciter la 

molécule, pour laquelle l’absorption de l’énergie par ladite molécule est maximale. 

Cette valeur est déterminée à l’aide du spectre d’excitation de la molécule. Ce spectre 

est obtenu en faisant varier la longueur d’onde d’excitation et en mesurant l’émission 

de fluorescence à la longueur d’onde maximale d’émission de la molécule qui est 

préalablement déterminée par un spectre d’émission de fluorescence comme obtenu 

ci-après (Vessigaud, 2007).  

 Longueur d’onde maximale d’émission 𝜆é𝑚𝑖𝑠𝑠𝑖𝑜𝑛  : longueur d’onde pour laquelle la 

molécule, quand elle est excitée, réémet le maximum de lumière. Un spectre 

d’émission est utilisé pour déterminer cette valeur. Ce spectre de fluorescence 

représente les intensités d’émission de la molécule, mesurées à différentes longueurs 

d’onde pour une longueur d’onde d’excitation constante (Vessigaud, 2007). 

Quand elle est excitée, la molécule absorbe une quantité d’énergie et réémet une partie 

seulement de cette énergie reçue sous forme de lumière. Par voie de conséquence, le 

spectre de fluorescence est donc décalé vers les longueurs d’onde élevées par rapport 

au spectre d’excitation (déplacement de Stokes). Ainsi, la longueur d’onde maximale 

d’émission est supérieure à la longueur d’onde maximale d’excitation.  
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L’optimisation de ces deux longueurs d’onde va permettre d’analyser les solutions avec 

une sensibilité maximale. 

  Fente d’excitation : elle permet de sélectionner une gamme de longueur d’onde 

d’excitation la plus étroite possible. 

 Fente d’émission : elle permet de sélectionner une gamme de longueur d’onde 

d’émission la plus étroite possible. 

Pour les deux paramètres de fentes, quatre valeurs sont éligibles au choix : 2,5 ; 5 ; 10 

et 20 nm. 

 Durée d’intégration : elle est déterminée en secondes et représente la durée pendant 

laquelle l’appareil intègre les intensités détectées. La moyenne des intensités 

mesurées pendant cette durée représente la mesure fournie par l’appareil. Ce 

paramètre est compris entre 1 et 10 secondes et est augmenté dans le but d’obtenir 

des résultats d’intensité homogènes. 

La mise au point de la méthode de dosage a débuté par le choix des longueurs d’onde 
maximales d’émission et d’excitation déterminées à partir des spectres d’émission et 
d’excitation de chaque molécule étudiée. Ces spectres ont été obtenus avec des largeurs de 
fente usuelles de 2,5 nm dans un premier temps, pour l’excitation et l’émission, pour tous les 
CAP. Ces largeurs ont par la suite été optimisées pour chaque composé, afin de garantir une 
sensibilité de mesure maximale. Le spectre d’émission est obtenu pour une longueur d’onde 
d’excitation égale à 250 nm (valeur usuelle pour l’excitation des molécules fluorescentes). Les 
quatre solutions utilisées pour obtenir les spectres ont été préparées dans la matrice de 
référence correspondant à celle utilisée pour l’étude du transfert des CAP dans le sol (voir 
partie 3.1) et dont les concentrations sont comme suit :  

 FLU : 100 µg.L-1 

 FLUone : 1 000 µg.L-1 

 ACE : 100 µg.L-1 

 DBFUR : 1 000 µg.L-1 

Les Figures II-2-11 représentent les spectres d’émission et d’excitation pour chacune des 
solutions contenant le CAP étudié et pour le blanc. Le blanc d’analyse correspond à la matrice 
d’étude de référence sans CAP (voir Tableau II-8). Cette matrice est composée de chlorure 
de calcium (2 mmol.L-1) et d’azoture de sodium (0,2 g.L-1) dans l’eau ultra pure. Le tracé noir 
correspond à l’évolution de l’intensité de fluorescence en fonction de la longueur d’onde, tandis 
que la courbe bleue correspond à sa fonction dérivée par rapport à la même variable. 

Le cas de la FLUone sera traité séparément, étant donné que cette molécule ne fluoresce pas 
dans les conditions utilisées lors de ce travail. Néanmoins, il est possible de détecter la 
fluorescence des agrégats formés par les molécules de la FLUone et dont la fluorescence est 
directement proportionnelle à la concentration de la FLUone en solution, comme détaillé par 
la suite (Dontot, 2014).  
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FLU 

 

 

Figure II-2. Spectre d’émission du FLU (𝜆𝑒𝑥 =
250 𝑛𝑚) 

 

 

Figure II-3. Spectre d'excitation du FLU (𝜆𝑒𝑚 =
302 𝑛𝑚) 

 

FLUone 

 

 

Figure II-4. Spectre d’émission de la solution 

contenant la FLUone (𝜆𝑒𝑥 = 250 𝑛𝑚) 

 

 

Figure II-5. Spectre d’excitation de la solution 

contenant la FLUone (𝜆𝑒𝑚 = 306 𝑛𝑚) 
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Blanc 

 

 

Figure II-6. Spectre d’émission du blanc (𝜆𝑒𝑥 =
262 𝑛𝑚) 

 

 

Figure II-7. Spectre d’excitation du blanc (𝜆𝑒𝑚 =
306 𝑛𝑚) 

 

ACE 

 

 

Figure II-8. Spectre d’émission de l’ACE (𝜆𝑒𝑥 =
250 𝑛𝑚) 

 

 

Figure II-9. Spectre d’excitation de l’ACE (𝜆𝑒𝑚 =
320 𝑛𝑚) 
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DBFUR 

 

 

Figure II-10. Spectre d’émission du DBFUR (𝜆𝑒𝑥 =
250 𝑛𝑚) 

 

 

Figure II-11. Spectre d’excitation du DBFUR 

(𝜆𝑒𝑚 = 314 𝑛𝑚) 

Les spectres d’émission des trois solutions contenant les CAP FLU, ACE et DBFUR 
(respectivement les Figure II-2, Figure II-8 et Figure II-10), indiquent que les trois composés 
fluorescent en solution dans les conditions d’analyse utilisées, à savoir à température 
ambiante, avec des fentes de 2,5 nm, de façon relativement similaire. En effet, ils fluorescent 
dans le même domaine de longueurs d’onde, à savoir entre 290 nm et 350 nm en moyenne, 
avec des longueurs d’onde maximales d’émission de 302, 314 et 320 nm pour respectivement 
FLU, DBFUR et ACE. Leurs spectres d’excitation (Figure II-3, Figure II-9 et Figure II-11 pour 
respectivement FLU, ACE et DBFUR) sont également très semblables et indiquent qu’ils 
absorbent la lumière entre 240 et 310 nm environ, avec des longueurs d’onde maximales 
d’excitation de 262, 278 et 280 nm pour respectivement FLU, DBFUR et ACE. Au vu de ces 
résultats, la fluorimétrie ne permettra donc pas de doser des solutions contenant plusieurs de 
ces CAP, il sera nécessaire dans ce cas, de recourir à l’HPLC, technique permettant leur 
séparation avant analyse. 

Pour la FLUone, l’intensité de fluorescence de la solution contenant cette molécule était très 
faible avec des fentes de 2,5 nm. Afin d’amplifier le signal de fluorescence, la largeur des 
fentes a été fortement augmentée (fentes d’excitation et d’émission fixées respectivement à 5 
et 10 nm). Dans ces conditions (à une longueur d’onde d’excitation de 250 nm), un spectre de 
fluorescence a été obtenu et est présenté sur la Figure II-4. Ce spectre présente deux pics 
très proches, un à 290 nm et le deuxième à 306 nm. Le pic centré à 290 nm est dû à la matrice 
de référence (diffusion inélastique probable des photons de la source par la matrice de 
référence). Le deuxième pic centré à 306 nm a une intensité qui augmente linéairement avec 
la concentration en FLUone dans la solution, comme nous le verrons par la suite sur la courbe 
d’étalonnage de la FLUone obtenue (Figure II-13). Une hypothèse sur ce phénomène de 
fluorescence observé lié à la FLUone en solution, est la formation d’agrégats de ces molécules 
en solution dont la fluorescence serait possible et détectable dans les conditions d’analyse 
utilisées (Dontot, 2014). Le spectre d’excitation de la solution de FLUone (obtenu à la longueur 
d’onde d’émission de 306 nm) de la Figure II-5, indique que ces agrégats absorbent 
principalement à 262 nm et que le pic à 277 nm est dû à l’absorption de la matrice de référence 
(nommée « blanc »), résultat confirmé par le spectre d’excitation du « blanc » seul de la Figure 
II-7 avec un seul pic centré à 277 nm. Donc en excitant les solutions contenant de la FLUone 
à 262 nm, le signal de fluorescence mesuré à 306 nm sera uniquement celui provenant des 
agrégats de FLUone, comme le montre le spectre d’’émission du « blanc » seul sans FLUone 
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de la Figure II-6, où le signal de fluorescence est négligeable (30 u.a.) à 306 nm, avec une 
longueur d’onde d’excitation de 262 nm.  

Après avoir déterminé les longueurs d’onde maximales d’excitation et d’émission 
correspondant à chaque composé, une étape d’optimisation des largeurs de fentes pour 
chaque méthode est réalisée. Elle consiste à choisir la combinaison des largeurs de fentes 
d’entrée et de sortie sur le monochromateur permettant d’avoir le rapport de l’intensité de la 
solution contenant le CAP sur celle du « blanc » le plus grand. La dernière étape consiste à 
optimiser la durée d’intégration en assurant la meilleure répétabilité des mesures par 
échantillon. 

Les paramètres optimisés de réglage du fluorimètre correspondant à chacune des méthodes 
d’analyse, ainsi que les gammes d’étalonnage, sont donnés dans le Tableau II-3 pour chaque 
CAP étudié.  

Tableau II-3. Paramètres de réglage du fluorimètre et gammes d’étalonnage utilisées pour le dosage des quatre 
CAP FLU, FLUone, ACE et DBFUR 

 

 

𝝀𝒆𝒙𝒄𝒊𝒕𝒂𝒕𝒊𝒐𝒏  

(nm)  

𝝀é𝒎𝒊𝒔𝒔𝒊𝒐𝒏  

(nm)  

Largeur des fentes 

[excitation/émission] 

Durée 

d’intégration 

(s) 

Sw 

(mg.L-1) 

à 25°C 

Gamme 

d’étalonnage 

(µg.L-1) 

FLU 262 302 2,5/2,5 2 1,69 1-500 

FLUone  262 306 5/10 2 25,3 100-1500 

ACE 280 320 2,5/2,5 2 3,9 1-1000 

DBFUR 278 314 2,5/2,5 2 3,1 1-600 

Ces paramètres ont été vérifiés et également utilisés lors des essais de sorption des CAP sur 
charbons actifs en solution aqueuse avec le deuxième appareil de fluorimétrie de marque 
PerkinElmer (voir partie 3.2). 

Une fois les réglages de l’appareil optimisés pour chaque CAP, les courbes d’étalonnage 
représentant l’évolution de l’intensité de fluorescence (à la longueur d’onde maximale 
d’émission) en fonction de la concentration en CAP en solution, ont été tracées (Figure II-12, 
Figure II-13, Figure II-14 et Figure II-15 pour respectivement FLU, FLUone, ACE et DBFUR). 
Pour les quatre CAP, l’intensité de fluorescence varie linéairement avec la concentration, dans 
la gamme de concentrations choisies, avec des coefficients de détermination supérieurs à 
0,992 pour la régression linéaire.
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Figure II-12.Courbe d’étalonnage pour le FLU 

 

Figure II-13. Courbe d'étalonnage pour la FLUone 

 

Figure II-14. Courbe d'étalonnage pour l’ACE 

 

Figure II-15. Courbe d'étalonnage du DBFUR 
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2.1.3. Reproductibilité des mesures  

La reproductibilité des mesures correspondant à chacune des méthodes développées pour le 
dosage des CAP a été évaluée. Le protocole utilisé consiste à réaliser cinq mesures d’une 
même solution, contenant le CAP à une concentration comprise dans la gamme d’étalonnage. 
Pour chaque mesure, la valeur de l’intensité de fluorescence donnée par l’appareil correspond 
à la moyenne de trois mesures réalisées sur le même échantillon. Entre chaque mesure, la 
cellule est rincée deux fois à l’acétone et plusieurs fois (au moins trois fois) à l’eau pure. Les 
résultats sont présentés dans le Tableau II-4. Les mesures sont très reproductibles jusqu’à 
99% pour le FLU, ACE, DBFUR et jusqu’à 96% pour la FLUone. 

Tableau II-4. Reproductibilité des mesures des analyses avec le fluorimètre HITACHI 

 

 

Concentration 

(µg.L-1)  

Moyenne 

d’intensité 

Ecart-type 

d’intensité  

Coefficient de 

variation (%) 

FLU 300 5 400 10 0,2 

FLUone  800 350 20 4,0 

ACE 500 4 000 10 0,2 

DBFUR 300 5 000 30 0,6 

2.1.4. Limites de détection et de quantification de l’appareil 

Une estimation des limites de détection et de quantification a également été réalisée pour 
chaque composé individuellement pour l’analyse par fluorimétrie. 

Les limites de détection ont été estimées à l’aide de la méthode MDL (Method Detection Limit) 
définie par l’US-EPA : ‘’La MDL est la concentration minimale d’un analyte qui peut être 
identifiée, mesurée et pouvant être rapportée avec une confiance égale à 99%. Elle est donc 
exprimée en unité de mesurande’’ (Rivier et Crozet, 2014). 

Cette méthode consiste à préparer sept solutions dopées d’un seul CAP dans la matrice de 
référence, à une concentration égale à une limite de détection présupposée qui est définie en 
se basant sur la réponse des étalons analysés. L’intensité correspondant à la limite de 
détection est estimée en utilisant l’Équation II-1 :  

𝐼𝑛𝑡𝑒𝑛𝑠𝑖𝑡é 𝑀𝐷𝐿 = 𝑡99%,6𝐸(7) Équation II-1 

Avec : 𝑡99%,6 le coefficient de Student pour un niveau de confiance de 99% et un degré 

de liberté de 6 (nombre de mesures moins 1). Il est égal à 3,143 

𝐸(7) l’écart-type des intensités de fluorescence des 7 échantillons dopés par le 
CAP 

La valeur obtenue est ensuite rapportée sur la droite d’étalonnage correspondante pour 
estimer la limite de détection en unité de concentration (notamment en µg.L-1). La limite de 
quantification est estimée égale au moins à trois fois la limite de détection. 

Le Tableau II-5 montre les limites de détection (LD) et de quantification (LQ) correspondant à 
chaque CAP obtenues dans la matrice avec laquelle les expériences sont réalisées. 

Les limites obtenues sont très basses pour FLU, inférieures à 1 µg.L-1. Pour ACE et DBFUR, 
les limites sont relativement peu élevées, inférieures à 2 µg.L-1 pour la limite de détection et 
proche de 3 µg.L-1 pour la limite de quantification. Pour la FLUone, ces limites sont beaucoup 
plus élevées, de 75 et 230 µg.L-1 pour respectivement LD et LQ. Cela vient du fait que la 
FLUone ne fluoresce pas à température ambiante, température des mesures de fluorimétrie. 
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Et que seul le phénomène de fluorescence des agrégats de molécules de FLUone formée, de 
faible intensité, est observé. 

Tableau II-5. Limites de détection et de quantification des quatre CAP en fluorimétrie  

 Limite de détection (µg.L-1) Limite de quantification (µg.L-1) 

FLU 0,20 0,62 

FLUone 75 230 

ACE 1,5 4 

DBFUR 0,8 3 

2.2. Chromatographie en phase liquide à haute performance (HPLC) couplée aux 
spectroscopies UV et de fluorescence  

Cette méthode analytique a été utilisée pour l’analyse du FLU, de la FLUone, de l’ACE et du 
DBFUR lors des essais de dépollution d’eaux synthétiques par sorption sur adsorbants de 
types charbon actif et zéolithes, afin de pouvoir quantifier ces CAP en solution à de très faibles 
concentrations.   

2.2.1. Théorie  

La chromatographie en phase liquide à haute performance est une méthode analytique qui 
permet l’analyse de solutions contenant un mélange de molécules dans une phase liquide. La 
séparation des composés présents dans une phase mobile a lieu dans une colonne contenant 
une phase stationnaire en fonction de leur affinité entre les phases stationnaire et mobile. 
Cette méthode permet notamment de séparer des composés en fonction de leur polarité. Les 
composés sont separés et sortent de la colonne à un temps spécifique (temps de rétention). 
Ils sont ensuite détectés à la sortie de la colonne par des détecteurs appropriés pour leur 
quantification.   

2.2.2. Développement de la méthode de dosage des HAP et des CAP-O par 
HPLC 

L’appareil utilisé est de la marque ThermoFisher scientific UHPLC 3000 et est composé de 
cinq unités : l’injecteur, le système de pompage, le four contenant la colonne, un détecteur UV 
visible et un détecteur par fluorescence.  

L’injecteur utilisé est une vanne manuelle à boucle externe qui permet d’injecter un volume de 
20 µL d’échantillon. Une seringue Hamilton en verre d’un volume de 100 µL est utilisée pour 
la manipulation et l’injection des échantillons. Un rinçage de la vanne à l’acétone suivi par un 
rinçage final à l’eau ultra pure est réalisé entre chaque analyse.  

La colonne utilisée est de type ZORBAX Eclipse PAH, de la marque Agilent dont les 
caractéristitiques sont les suivantes :  

 Diamètre interne : 3 mm  

 Longueur : 100 mm 

 Phase stationnaire : polymère C18 à base de silice Eclipse  

 Taille de particules : 1,8 µm  

 Taille de pores : 95 Å 

 Surface spécifique 180 m2.g-1 

La phase mobile est injectée en mode isocratique et est composée d’un mélange d’eau ultra 
pure (47% volumique) et d’acétonitrile (53% volumique). Le débit est fixé à 0,33 mL.min-1.  
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Le détecteur UV visible mesure l’absorbance de la phase mobile au cours du temps à la sortie 
de la colonne à la longueur d’onde de 250 nm (longueur d’onde d’absorption des 4 composés 
CAPs étudiés). Le détecteur de fluorescence est configuré avec les longueurs d’onde 
d’excitation et d’émission présentées dans le Tableau II-3. Dans ces conditions, les signaux 
de fluorescence sont élevés pour FLU, ACE et DBFUR et non détectable pour la FLUone qui 
ne fluoresce pas dans les conditions expérimentales utilisées. Par conséquent, la molécule de 
FLUone sera uniquement détectée par UV visible dont l’absorbance maximale est obtenue à 
250 nm.  

Comme montré dans la Figure II-16, l’ordre d’élution des quatre CAP avec la méthode 
developpée est le suivant : FLUone (temps de rétention tR de 4,9 min), DBFUR (tR = 9,2 min), 
ACE (tR = 10 min) et FLU (tR = 10,7 min). 

 

Figure II-16. Chromatogramme d'une solution contenant les quatre CAP étudiés à 100 µg.L-1 

2.2.3. Répétabilité des mesures  

La répétabilité des mesures par HPLC a été évaluée. Quatre mesures d’une solution contenant 
les quatre composés à une concentration égale à 50 µg.L-1 ont été effectuées dans les mêmes 
conditions. Les résultats sont présentés dans le Tableau II-6. Le coefficient de variation est 
inférieur à 4% pour tous les composés, ce qui traduit une répétabilité élevée de l’analyse par 
HPLC.  

Tableau II-6. Répétabilité des mesures de l'appareil HPLC 

 

 

Concentration 

(µg.L-1)  

Moyenne d’aire 

des pics 

Ecart-type d’aire  Coefficient de 

variation (%) 

FLU 50 4 200 000 113 000 2,7 

FLUone  50 1,2 0,01 0,8 

ACE 50 6 650 000 15 000 2,3 

DBFUR 50 2 000 000 62 000 3,1 

2.2.4. Etalonnage de l’appareil 

Une gamme d’étalonnage comprise entre 2 et 100 µg.L-1 en CAP a été réalisée pour les 
différents composés. Les courbes d’étalonnage sont présentées dans les Figures II-17-20. Les 
résultats indiquent une relation linéaire entre l’aire des pics et la concentration en CAP avec 
des coefficients de détermination supérieurs à 0,998.
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Figure II-17. Courbe d'étalonnage pour le FLU-en HPLC 

 

Figure II-18. Courbe d'étalonnage pour la FLUone-en HPLC 

 

Figure II-19. Courbe d'étalonnage pour l'ACE-en HPLC 

 

Figure II-20. Courbe d'étalonnage pour le DBFUR-en HPLC 
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2.2.5. Limites de détection et de quantification de l’appareil 

La plupart des instruments analytiques produisent un signal, même lorsqu’un blanc (matrice 
sans composé) est analysé. Ce signal est désigné par le terme de bruit de fond de l’instrument. 
La limite de détection d’un instrument (LD) est la concentration d’un composé nécessaire pour 
produire un signal (ici la hauteur du pic sur le chromatogramme) que l’on peut distinguer du 
bruit avec une limite de confiance statistique donnée. Ainsi, une estimation approximative de 
la LD peut être obtenue à partir du rapport signal/bruit (S/B). La Figure II-21 montre la méthode 
utilisée pour déterminer le rapport S/B.  

 

Figure II-21. Schéma explicatif de l'approche signal sur bruit 

En pratique, les limites de détection et de quantification sont obtenues avec des rapports S/B 
respectivement de 3 et de 10. Pour l’estimation du bruit, une norme acceptée est de mesurer 
la valeur crête à crête (du minimum au maximum) du bruit de la ligne de base (voir Figure 
II-21). Une série d’injection des solutions à basse concentration (0,025 jusqu’à 2 µg.L-1) des 
quatre CAP est réalisée. Les solutions capables d’avoir des valeurs du S/B proches de trois 
et dix pour chacun des composés sont ensuite utilisées pour l’estimation de LD et LQ. Les 
résultats sont présentés dans le Tableau II-7. Les limites sont beaucoup plus basses que celles 
obtenues avec le fluorimètre. Les LD sont inférieures à 0,03 µg.L-1 pour FLU, ACE et DBFUR 
analysés par le détecteur de fluorescence beaucoup plus sensible que le détecteur UV visible 
de l’HPLC. C’est pourquoi les limites pour la FLUone sont plus élevées : 0,5 et 2 µg.L-1 pour 
respectivement LD et LQ. Les limites de quantification pour FLU, ACE et DBFUR sont 
inférieures à 0,01 µg.L-1 ce qui va permettre l’analyse de solutions très peu concentrées. 

Tableau II-7. Limites de détection et de quantification des HAP et des CAP-O en HPLC  

 Limite de détection (µg.L-1) Limite de quantification (µg.L-1) 

FLU 0,025 0,05 

FLUone 0,5 2 

ACE 0,025 0,1 

DBFUR 0,025 0,1 
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3. Protocoles expérimentaux des tests   

Ce paragraphe décrit l’ensemble des protocoles expérimentaux utilisés, que ce soit pour 
l’étude du transfert des CAP dans les sols non contaminés mais aussi pour le développement 
d’une technique de dépollution des eaux contaminées par des HAP et CAP-O, technique 
basée sur le piégeage des polluants à l’aide de différents types d’adsorbants.  

A noter que dans le cadre de cette étude et pour les différentes expériences réalisées, les 
verreries utilisées ont été nettoyées en suivant la procédure ci-après : 

 Rinçage avec de l’eau du robinet  

 Rinçage avec de l’acétone  

 Rinçage à l’aide de détergent  

 Rinçage à l’eau du robinet  

 Rinçage finale à l’eau ultra pure  

3.1. Tests de sorption des CAP dans les sols non contaminés 

L’étude du transfert des CAP dans les sols non contaminés nécessite en premier lieu, de 
déterminer les mécanismes de sorption de ces polluants dans les sols. Pour ce faire, deux 
types d’expérimentations de sorption ont été effectués : i. des tests en conditions statiques qui 
permettent de contrôler les différents paramètres opératoires tels que notamment le rapport 
liquide/solide, et ii. des tests en conditions dynamiques, effectués afin de conforter les résultats 
obtenus en conditions statiques ainsi que de déterminer les mécanismes responsables de la 
sorption/désorption des CAP dans le sol. 

3.1.1. Etude en conditions statiques   

L’étude de la sorption des HAP et des CAP-O dans les sols non contaminés en conditions 
statiques (batch) a consisté à mettre en contact une solution (matrice liquide) contenant le 
CAP avec la matrice solide du sol afin de déterminer les isothermes de sorption de ces 
composés sur ces sols, en fonction de différents paramètres opératoires, à savoir le rapport 
liquide/solide (L/S), le taux de matière organique du sol et la force ionique du milieu. Ces 
isothermes relient à une température donnée et à l’équilibre, la concentration en polluant sorbé 
dans la terre, à sa concentration en solution. 

3.1.1.1.  Matrice liquide 

La matrice utilisée est une solution d’eau ultra pure contenant du chlorure de calcium (CaCl2) 
pour générer une force ionique non nulle et éviter ainsi la formation de colloïdes et de l’azoture 
de sodium (NaN3) afin d’empêcher toute activité microbienne au cours des expériences qui 
pourrait entraîner une dégradation éventuelle des polluants étudiés au cours des tests (Javier 
Rivas et al., 2008).  

A cette matrice est ajouté le CAP étudié (HAP ou CAP-O) à partir des solutions mères 
préparées dans le méthanol, pour préparer des solutions contaminées artificiellement à 
différentes concentrations en CAP. 

3.1.1.2.  Conditions opératoires  

Les tests ont été réalisés sur les deux sols non contaminés A et B dans différentes conditions 
en faisant varier le rapport liquide/solide (L/S), le taux de matière organique du sol et la force 
ionique de la matrice liquide. Les conditions expérimentales de l’ensemble des tests réalisés 
et les polluants testés sont présentés dans le Tableau II-8 : 

 Rapport L/S exprimé en L.kg-1 : différents rapports ont été utilisés compris entre 30 et 

100 en faisant varier la quantité de sol introduit dans la solution. 
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 Force ionique : la force ionique a varié en ajoutant différentes quantités de CaCl2 dans 

la phase aqueuse avec une concentration en CaCl2 (Ccal) comprise entre 2 et 100 

mmol.L-1.   

 Matière organique : différents taux de matière organique ont été testés en faisant varier 

la concentration en acide humique dans la phase aqueuse entre 0 et 300 mg.L-1.  

 Des conditions de référence ont été préalablement définies et correspondent aux 

essais avec un rapport L/S de 100, une concentration en CaCl2 (Ccal) de 2 mmol.L-1 et 

un taux de matière organique correspondant à celui initialement présent dans la terre, 

sans ajout d’acides humiques. 

Tableau II-8. Conditions expérimentales pour l’étude de la sorption des CAP dans les sols en conditions statiques  

 Sol 
étudié 

L/S 
 

CCal Concentration en 
acide humique 

Concentration en 
azoture de sodium 

   (mmol.L-1) (mg.L-1) (g.L-1) 

Conditions de 
référence 

A1 et B2 100 2 0 0,2 

Influence du 
rapport L/S 

A2 50 2 0 0,2 

30 2 0 0,2 

Influence de la 
force ionique 
(CCal) 

A2 100 20 0 0,2 

100 100 0 0,2 

Influence de la 
matière organique 

A2 100 2 100 0,2 

100 2 300 0,2 

1 Etudes réalisées sur FLU, FLUone, ACE et DBFUR 
2 Etudes réalisées seulement sur FLU et FLUone 

Les conditions de référence ont été choisies en accord avec les données expérimentales de 
la littérature en ce qui concerne les concentrations de chlorure de calcium et d’azoture de 
sodium. Pour le rapport L/S, initialement il avait été choisi égal à 10 conformément à la norme 
de lixiviation des sols (AFNOR-XP CEN ISO/TS 21268-2, 2009). Dans ces conditions, la 
dissolution des matières organiques provenant du sol a eu pour conséquence leur interaction 
avec la FLUone lors de la mesure par fluorimétrie. Il a donc été décidé d’augmenter le rapport 
L/S. 

3.1.1.3.  Protocole opératoire des tests  

Pour effectuer les isothermes de sorption, une étude sur la cinétique de sorption de chaque 
CAP est réalisée au préalable afin de déterminer la durée nécessaire pour atteindre l’équilibre 
de sorption dans chacune des conditions présentées dans le Tableau II-8.  

Le mode opératoire des tests de cinétique de sorption et pour l’obtention des isothermes de 
sorption est décrit dans la Figure II-22.  



Chapitre II 

112 

 

 

Figure II-22. Mode opératoire pour les tests en batch (étude cinétique et réalisation des isothermes) 

Toutes les expériences en batch ont été effectuées en trois réplicas dans des flacons en verre 
de 125 mL de volume, munis de bouchons à vis en plastique revêtus de téflon pour éviter la 
sorption des CAP sur le plastique du bouchon.  

Le volume total de solution contaminée pour chaque test est fixé à 90 mL et la quantité de sol 
ajoutée est adaptée afin d’avoir des rapports L/S de 100, 50 et 30, soit des masses de 
respectivement 0,9, 1,8 et 3 g de terre pour chaque essai. Avant chaque essai de sorption, la 
terre est préalablement conditionnée en la plaçant dans le flacon en contact avec 10 mL de la 
matrice d’étude appropriée sans CAP. Le mélange est agité pendant une heure à une vitesse 
de 10 tours.min-1, afin d’humidifier la terre. Cette durée est estimée suffisante pour éviter la 
pénétration d’eau entraînée par capillarité au sein du sol sec et de ce fait la pénétration de 
molécules du composé étudié (Amellal et al., 2006 ; Vessigaud, 2007). Ensuite, un volume de 
80 mL de solution contenant le composé à étudier est mis en contact avec le mélange 
précédent, l’ensemble est agité à une vitesse de 10 tours.min-1 sur toute la durée du test, à 
l’aide d’un agitateur à retournement (HeidolphTM).  

Après agitation, le surnageant est filtré sous vide sur un filtre en fibre de verre de 0,7 µm de 
porosité (Fisherbrand). La solution filtrée est ensuite analysée à l’aide des méthodes d’analyse 
développées en fluorimétrie correspondant à chaque composé (Tableau II-3) afin de 
déterminer la concentration en CAP restant en solution. L’étape de filtration a été 
préalablement contrôlée pour vérifier que les CAP ne sont pas ou très peu retenus sur le filtre 
et évaluer les pertes en CAP. Le pH, le potentiel d’oxydo-réduction et la conductivité des 
solutions une fois l’équilibre atteint, sont également mesurés. Toutes les expériences sont 
effectuées à 20 ± 2 °C.  

Afin de quantifier précisément les pertes éventuelles en CAP générées par les différentes 
étapes, des flacons témoins ont été préparés et sont soumis au même protocole opératoire 
que les flacons contenant les CAP. Deux types de flacons témoins sont employés :  

 Le témoin sans CAP : pour évaluer le relargage éventuel de matière organique dans 

la solution pouvant interférer sur le signal de fluorescence du CAP étudié. Ce flacon 

témoin contient la matrice liquide sans le CAP à laquelle est ajoutée la terre, dans les 

mêmes proportion L/S que les flacons avec le CAP destinés à l’étude. L’intensité de 

fluorescence de cette solution est mesurée  avec la méthode correspondant au 

composé étudié et est identifiée par 𝐼𝑇𝑀𝑡𝑒𝑟𝑟𝑒.  

La concentration en CAP étudié dans la solution (𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡) au temps 𝑡 est alors calculée 

à partir de son intensité de fluorescence 𝐼𝐶𝐴𝑃𝑡 en utilisant l’Équation II-2 : 
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𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡(µ𝑔. 𝐿−1) =
(𝐼𝐶𝐴𝑃𝑡 − 𝐼𝑇𝑀𝑡𝑒𝑟𝑟𝑒 − 𝑏)

𝑎
 Équation II-2 

Avec :  𝐼𝑇𝑀𝑡𝑒𝑟𝑟𝑒 l’intensité de fluorescence de la solution témoin sans CAP  

𝑎  et 𝑏  les coefficients de la droite d’étalonnage en fluorimétrie 
correspondant au CAP étudié  

 Le témoin sans terre : pour évaluer les pertes en CAP sur les surfaces internes des 

flacons au cours des tests. Ce flacon témoin contient la matrice liquide (90 mL) sans 

la terre. 

Les concentrations en CAP pour ces solutions (𝐶𝑇𝑀𝐶𝐴𝑃) ont été calculées en utilisant 

l’Équation II-3 : 

𝐶𝑇𝑀𝐶𝐴𝑃(µ𝑔. 𝐿−1) =
(𝐼𝑇𝑀𝐶𝐴𝑃 − 𝐼𝑀𝑎𝑡𝑟𝑖𝑐𝑒 − 𝑏)

𝑎
 Équation II-3 

Avec :  𝐼𝑇𝑀𝐶𝐴𝑃 et 𝐼𝑀𝑎𝑡𝑟𝑖𝑐𝑒  les intensités de fluorescence respectivement de la 
solution témoin et de la matrice seule (ne contenant pas le CAP)  

𝑎  et 𝑏  les coefficients de la droite d’étalonnage en fluorimétrie 
correspondant au CAP étudié  

Les pertes (𝐶𝑝𝑒𝑟𝑡𝑒𝑠) au cours de l’agitation ont été calculées en utilisant l’Équation II-4 : 

𝐶𝑝𝑒𝑟𝑡𝑒𝑠(µ𝑔. 𝐿−1) = 𝐶𝑇𝑀𝐶𝐴𝑃𝑡0 − 𝐶𝑇𝑀𝐶𝐴𝑃𝑡 Équation II-4 

Avec :  𝐶𝑇𝑀𝐶𝐴𝑃𝑡0  et 𝐶𝑇𝑀𝐶𝐴𝑃𝑡  respectivement les concentrations des témoins avec 
CAP sans terre à 𝑡0  (début de l’expérience) et au temps 𝑡  (arrêt de 
l’agitation). 

 

Le mode opératoire est le même pour l’étude cinétique et pour la réalisation des isothermes 
de sorption. La seule différence est que dans le premier cas, la durée d’agitation varie et dans 
le second cas, ce sont les concentrations initiales en CAP en solution qui varient. :   

 Etude des cinétiques de sorption : la durée d’agitation varie avec les valeurs suivantes 

fixées : 1 ; 2 ; 4 ; 8 ; 16 ; 20 ; 24 ; 48 et 72 heures. Les concentrations en CAP initiales 

des solutions mises en contact avec les sols sont : pour FLU 500 µg.L-1, FLUone 10 

000 µg.L-1, ACE 1 000 µg.L-1 et pour DBFUR 500 µg.L-1. L’équilibre est supposé atteint 

lorsque la concentration en solution reste constante, impliquant un pourcentage de 

sorption dans la terre qui reste constant en fonction du temps. 

Le pourcentage de sorption est ensuite calculé en utilisant l’Équation II-5 :   

%𝑠𝑜𝑟𝑝𝑡𝑖𝑜𝑛 =
(𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡0 − 𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡 −  𝐶𝑝𝑒𝑟𝑡𝑒𝑠)

𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡0
∗ 100 Équation II-5 

Avec :  𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡0 la concentration en CAP au temps 𝑡0 calculée en utilisant l’Équation 
II-3 

 Les isothermes de sorption : le paramètre variant est la concentration initiale en CAP 

de la solution dont les valeurs ont été choisies afin de couvrir la totalité de la gamme 

de solubilité dans l’eau de chaque composé. Les flacons ont été préparés pour 



Chapitre II 

114 

 

chacune des concentrations initiales du composé et sont agités pendant une durée 

suffisante pour atteindre l’équilibre (déterminée à l’aide de l’étude de la cinétique de 

sorption).  

A l’équilibre, la quantité de CAP sorbé par unité de masse dans le sol (𝑞𝑒) est ensuite 

déterminée à l’aide de l’Équation II-6 : 

𝑞𝑒(µ𝑔. 𝑘𝑔−1) = (𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡0 − 𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡 − 𝐶𝑝𝑒𝑟𝑡𝑒𝑠) ∗
𝐿

𝑆
 Équation II-6 

 Les concentrations sont exprimées en µg.L-1 

Le rapport L/S est exprimé en L.kg-1  

3.1.2. Etude en conditions dynamiques  

L’étude du transfert des HAP et des CAP-O en conditions dynamiques (en colonne) repose 
sur le principe de la chromatographie éluto-frontale et consiste à déterminer et interpréter 
les courbes de percée du composé à étudier. Cette courbe décrit la concentration du composé 
étudié en sortie de la colonne en fonction du volume moyen de la solution injectée au cours 
de l’étude. D’une manière générale, une solution contenant le composé à étudier est injectée 
dans une colonne remplie de terre et la concentration du composé est mesurée en sortie de 
colonne au cours du temps, ainsi que le pH, la conductivité et le potentiel redox. Le débit 
d’alimentation est également suivi pendant toute la durée de l’expérience. 

3.1.2.1.  Dimensions de la colonne 

Les dimensions ne doivent pas engager des quantités trop importantes de matrice solide pour 
travailler avec des temps d’expérience raisonnables, les HAP étant connus pour leur forte 
affinité pour la matrice solide. Le dosage par fluorimétrie des solutions en sortie de colonne 
permet le travail sur des petits volumes de solution (le volume d’une cellule de fluorimétrie 
étant compris entre 2 et 3 mL). 

Il faut également limiter les effets de bord en ajustant le rapport hauteur/diamètre qui doit être 
supérieur à 2 (Martel et Gélinas, 1996). La colonne que nous utilisons a un rapport de 3 
(hauteur = 5 cm, diamètre = 1,6 cm). La matrice dans la colonne doit permettre d’obtenir une 
uniformité du débit au sein de la colonne. Pour cela le rapport entre le diamètre de la colonne 
et celui des grains doit être supérieur à 10 (Boulangé, 2017). Dans notre cas le diamètre 
pondéré moyen est de 0,1 mm, ce qui correspond à un rapport entre le diamètre de la colonne 
et celui des grains de 16. Par voie de conséquence, les effets de paroi peuvent être négligés. 
Le rapport L/S est compris entre 0,45 et 0,66 selon les masses de terre engagées et les 
volumes poreux associés. 

3.1.2.2.  Matériau de la colonne 

Les matériaux utilisés sont également un paramètre à considérer durant les expériences. Les 
CAP peuvent, au contact de certains matériaux, s’adsorber sur ceux-ci et donc fausser les 
quantités de polluants étudiées. Ainsi pour les flacons de stockage, les colonnes et les tuyaux 
de raccord, il est important de prendre des matériaux neutres vis-à-vis des CAP ; les matériaux 
type inox, verre ou PolyTétraFluoroEthylène (PTFE) sont donc à préférer au polyéthylène ou 
polypropylène (Krüger et al., 2014). Plusieurs études sur les transferts de HAP témoignent de 
l’usage de ces matériaux pour les colonnes : l’inox est souvent utilisé (Boulangé, 2017 ; 
Lemaire et al., 2013 ; Michel et al., 2014) mais également le verre (Vessigaud, 2007). 

Bien qu’il n’y ait pas (à notre connaissance) de littérature traitant des affinités entre les CAP-
O et ces différents matériaux, le montage utilisé pour les études des HAP et CAP-O est 
strictement identique et ceci à des fins de comparaison. 
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3.1.2.3.  Montage expérimental 

Le montage expérimental pour les tests en colonne est composé d’une pompe péristaltique 
de marque Ismatec alimentant une colonne en verre (XK 16, GE Healthcare Life Sciences, D.I. 
1,6 cm) contenant une hauteur de 5 cm de terre, surmontée d’environ 1 g de sable, afin d’éviter 
le colmatage de la colonne (voir Figure II-23). Les tubes employés sont des tubes en PTFE de 
0,75 mm de diamètre. Le tube utilisé dans la pompe péristaltique est de marque Tygon LMT-
55 de 1,02 mm de diamètre et de 40 cm de longueur.  

 

Figure II-23. Montage expérimental pour l'étude du transfert des HAP et des CAP-O en conditions dynamiques 

Dans le cadre de cette thèse, le but est d’identifier les mécanismes responsables de la sorption 
des CAP-O dans le sol en comparaison avec ceux des HAP. Par conséquent, des expériences 
d’écoulement à débit interrompu (stop & flow) ont été réalisées avec le sol A et les composés 
FLU et FLUone, sans traçage des courbes de percée. Enfin, un traçage de la colonne est 
réalisé afin d’en déterminer son volume poreux ainsi que la qualité de son remplissage. 

3.1.2.4.  Expériences d’écoulement à débit interrompu (Stop & flow) 

Dans la nature, une terre peut subir plusieurs cycles d’écoulement différents, c’est pourquoi 
des expériences d’écoulement à débit interrompu ont été mises en œuvre. L’objectif de ces 
expériences est d’évaluer le comportement de la FLUone (CAP-O) au cours de plusieurs 
cycles d’écoulement et de le comparer à celui bien connu du FLU (HAP) dans les mêmes 
conditions, afin d’émettre des premières hypothèses sur les mécanismes responsables de la 
rétention et du relargage des CAP-O dans les sols.  

Le mode opératoire a consisté dans un premier temps à préparer la colonne et à la saturer, 
puis une étape de conditionnement a été réalisée et a consisté à laver la colonne avec la 
matrice d’étude. Enfin, les expériences de stop & flow ont été réalisées en faisant des 
écoulements et des arrêts successifs sans atteindre la percée complète du CAP en sortie de 
colonne. 

 Saturation sans CAP 

Cette étape consiste à saturer la colonne pré remplie avec 13 g de terre A (5 cm d’hauteur) en 
injectant la même matrice que celle utilisée dans les conditions de référence des essais 
en batch (Tableau II-8), de bas en haut à un débit de 0,15 mL.min-1 jusqu’à saturation 
complète de la colonne. Un faible débit permet d’éviter la formation de chemins préférentiels 
et donc une saturation totale de la colonne. Cette saturation est permanente au cours de 
l’expérience grâce à l’écoulement ascendant.  
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 Conditionnement  

L’humidification des terres qui avaient été séchées au préalable conduit à une remobilisation 
d’une grande quantité de carbone organique dissous. En effet, le séchage d’un sol produit de 
la matière organique soluble dans l’eau due à la lyse des cellules microbiennes (Christ et David, 
1994 ; Kaiser et Zech, 1998). Cette matière organique se dissout ensuite rapidement lors de 
l’humidification de la terre et est lixiviée lors du démarrage de l’écoulement. Comme cette 
matière organique fluoresce aux mêmes longueurs d’onde que celles utilisées pour le dosage 
des CAP dans le cadre de cette étude (Coelho, 2009), cette étape indispensable, permet de 
s’affranchir de cet artefact.  

Par conséquent, la colonne est balayée avec la même solution que celle utilisée dans l’étape 
de saturation sans CAP durant 72 heures à un débit de 1 mL.min-1.  

 Stop & flow  

Une colonne pour chaque composé (FLU et FLUone) a été mise en place. Les programmes 
d’écoulement et d’arrêt pour chaque colonne sont montrés dans Tableau II-9.  

Tableau II-9. Programmes d’écoulements et d’arrêts pour les colonnes FLU et FLUone   

 Ecoulement 
1  

Arrêt  
1  

Ecoulement 
2  

Arrêt  
2 

Ecoulement 
3 

Arrêt  
3 

Ecoulement 
4  

 

 (jours) (jours) (jours) (jours) (jours) (jours) (jours)  

Débit 
(mL.min-1) 

1 0 1 0 1 0 1  

FLU 21 101 11      

FLUone 8 106 8 13 3 19 13  

Colonne FLU : la solution injectée a une concentration en FLU égale à 500 µg.L-1 dans la 
matrice de référence. Le premier écoulement de cette solution à un débit de 1 mL.min-1 a duré 
21 jours (écoulement 1). L’alimentation de la colonne est ensuite arrêtée et la colonne laissée 
remplie de solution pendant 101 jours (arrêt 1). Enfin, l’écoulement est repris pendant 11 jours 
(écoulement 2) avec la même solution et le même débit que ceux de l’écoulement 1. Les cases 
en gris indiquent que les cycles d’arrêt et d’écoulement n’ont pas été effectués. 

Colonne FLUone : la solution injectée a une concentration en FLUone égale à 1 500 µg.L-1 
dans la matrice de référence. Le premier écoulement de cette solution à un débit de 1 mL.min-

1 a duré 8 jours (écoulement 1). L’alimentation de la colonne est ensuite arrêtée et la colonne 
laissée remplie de solution pendant 106 jours (arrêt 1). Ensuite, l’écoulement est repris 
pendant 8 jours (écoulement 2) avec la même solution et le même débit que ceux de 
l’écoulement 1. Deux autres cycles d’arrêt/écoulement ont ensuite été réalisés (Tableau II-9). 

3.1.2.5.  Traçage 

Le traçage de la colonne utilisée dans l’étude de sorption en conditions dynamiques du FLU 
ou de la FLUone est indispensable afin de vérifier la qualité de remplissage de la colonne et 
de calculer son volume poreux, la colonne étant considéré comme un réacteur de type piston. 

Cette étape est menée à la fin de chaque étude de stop & flow sur chaque colonne. La 
conductivité de la solution en sortie de la colonne est mesurée toutes les minutes (durée totale 
du traçage égale à 25 minutes) en ramenant le volume récupéré dans 25 mL d’eau ultra pure 
(afin d’avoir un volume d’analyse suffisant pour la cellule de mesure de la conductivité). Cette 
méthode est composée de trois étapes principales dans l’ordre :  

 Injection d’une solution de nettoyage à travers la colonne : injection d’une solution de 

CaCl2 à 2 mmol.L-1 de concentration à un débit de 1 mL.min-1 dans la colonne, afin 
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d’éliminer NaN3 de la solution présente dans la colonne (préalablement utilisée dans 

l’étude de stop & flow), pour qu’il n’interfère pas dans le traçage de la colonne (au 

regard de la conductivité). L’injection est arrêtée quand la conductivité en sortie est 

égale à celle en entrée de la colonne. 

 Injection échelon positif à travers la colonne : en utilisant une solution de CaCl2 à 10 

mmol.L-1 de concentration à un débit de 1 mL.min-1 jusqu’à atteindre une conductivité 

en sortie de colonne égale à celle en entrée. 

 Injection échelon négatif à travers la colonne : en utilisant une solution de CaCl2 à 2 

mmol.L-1 de concentration à un débit de 1 mL.min-1 jusqu’à atteindre une conductivité 

en sortie de colonne égale à celle en entrée. 

Cette méthode s’appuie sur la théorie de la distribution des temps de séjour qui permet l’étude 
des fluides dans des réacteurs et suppose une hétérogénéité des temps de séjour de portions 
de fluide dans le réacteur (Danckwerts, 1953). Dans notre cas, la fonction de distribution des 
temps de séjour représente entre deux fractions de temps une réponse à l’injection d’un 
échelon à travers la colonne et elle est donc décrite par une courbe représentant l’évolution 
du rapport conductivité en sortie sur celle en entrée de colonne 
( 𝑐𝑜𝑛𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑣𝑖𝑡é𝑠𝑜𝑟𝑡𝑖𝑒 𝑐𝑜𝑛𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑣𝑖𝑡é𝑒𝑛𝑡𝑟é𝑒⁄ ) en fonction du temps. Cette courbe est 
adimensionnelle avec des valeurs en ordonnée comprises entre 0 et 1. L’inverse de cette 
courbe est ensuite déterminé (1 − 𝑐𝑜𝑛𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑣𝑖𝑡é𝑠𝑜𝑟𝑡𝑖𝑒 𝑐𝑜𝑛𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑣𝑖𝑡é𝑒𝑛𝑡𝑟é𝑒⁄ ) en fonction du temps 
et le temps de séjour est obtenu en calculant l’aire sous cette courbe. Le volume poreux de la 
colonne est alors calculé en multipliant le temps de séjour par le débit d’alimentation.  

3.2. Expérimentations sur la sorption des CAP sur charbons activés et zéolithe 
pour la dépollution des eaux contaminées 

La première étape dans le développement d’une nouvelle méthode de dépollution des eaux 
naturelles contaminées, par sorption des CAP dans des adsorbants, est l’étude des 
performances des matériaux utilisés, pour piéger les polluants. Dans cette thèse, deux types 
d’adsorbants ont été testés : i. deux charbons actifs, utilisés comme matériaux de référence 
étant donné les nombreux travaux réalisés qui montrent le potentiel élevé de ces matériaux 
en dépollution et ii. un matériau minéral poreux de type zéolithes, très prometteur du fait de sa 
capacité à être régénéré par simple traitement thermique sous air. 

Aussi, pour caractériser la capacité de piégeage des adsorbants, des tests de sorption en 
batch ont été entrepris avec un HAP et deux CAP-O (respectivement le FLU, la FLUone et le 
DBFUR). Le protocole de ces tests est similaire à celui utilisé pour les expériences en batch 
avec les sols. Pour les essais avec les deux charbons, les cinétiques de sorption des deux 
CAP ont été réalisées de chaque composé pour déterminer le temps nécessaire pour atteindre 
l’état d’équilibre dans les conditions expérimentales étudiées. De plus, une étude sur la co-
sorption du FLU et de la FLUone sur un des charbons actifs (BC) a également été étudiée. 
Pour les expériences sur une zéolithe, seuls des essais préliminaires pour déterminer la 
cinétique de sorption de ces deux polluants ont été effectués. 

3.2.1. Conditions expérimentales et méthodes d’analyse utilisées  

Les conditions expérimentales ont été choisies pour pouvoir assurer l’analyse des solutions 
par fluorimétrie et HPLC, à savoir : 

 Une concentration en adsorbant égale à 0,1 g.L-1.  

 Une teneur initiale en FLU et FLUone dans les solutions contaminées artificiellement 

(matrice eau ultra pure) respectivement de 1 500 et 10 000 µg.L-1 pour l’étude 

cinétique. 

Le cas du charbon actif : dans un premier temps et pour l’étude de cinétique, les 
concentrations en FLU et en FLUone ont été déterminées par fluorimétrie. En raison du 
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relargage de matière initialement présentes dans les charbons actifs et interférant sur le signal 
de la FLUone mesuré en fluorimétrie, l’HPLC a été ensuite utilisée comme la seule méthode 
d’analyse pour la détermination des concentrations du FLU et de la FLUone en solution. 
Cependant, pour les tests réalisés sur le DBFUR (cinétiques et isotherme de sorption), la 
méthode d’analyse utilisée a été la fluorimétrie.  

Le cas de la zéolithe : l’analyse du FLU et de la FLUone a été faite par HPLC. 

Le Tableau II-10 récapitule les conditions expérimentales utilisées pour l’étude de la sorption 
des CAP dans les charbons actifs C et BC et la zéolithe BETA ainsi que la méthode d’analyse 
utilisée pour chacune des expériences.  

Tableau II-10. Conditions expérimentales pour l’étude de sorption des CAP dans les matériaux adsorbants en 
conditions statiques 

Adsorbant CAP Cinétique Isotherme (DBFUR à l’équilibre) et 
co-sorption (FLU/FLUone, 2 h 

d’agitation, équilibre non atteint) 
  Durée Concentration 

initiale   
Méthode 
d’analyse 

Concentration initiale  
(µg.L-1) 

Méthode 
d’analyse 

  (h) (µg.L-1)  Sorption 
individuelle 

Co-
sorption 

 

CA :  
BC et C 

FLU ≤48 1 500 Fluorimétrie - BC : 250 
– 1 500 
 
C : NR* 

HPLC 

FLUone ≤48 10 000 Fluorimétrie - BC : 250 
– 1 500 
 
C : NR* 

HPLC 

 DBFUR ≤48 2 800 Fluorimétrie BC : 500 –  
2 800 
 
C : NR* 

- Fluorimétrie 

Zéolithe : 
BETA 

FLU ≤24 1 000  HPLC NR* - - 

FLUone ≤24 1 000 HPLC NR* - - 

*NR : étude non réalisée 

Comme pour la sorption dans le sol, le mode opératoire est le même pour l’étude cinétique et 
l’obtention des isothermes de sorption, mis à part pour deux paramètres (durée d’agitation et 
concentration initiale en polluant dans l’eau contaminée) qui varient suivant les tests 
effectués :   

 Cinétique de sorption : la concentration initiale et la durée d’agitation varient pour les 

essais avec les charbons actifs et pour les tests avec la zéolithe.  

Pour les charbons actifs, les concentrations initiales des solutions mises en contact 

jusqu’à 48 h avec les adsorbants sont comme suit : FLU 1 500 µg.L-1, FLUone 10 000 

µg.L-1 et DBFUR 2 800 µg.L-1. Ces concentrations ont été choisies afin d’avoir des 

concentrations quantifiables en solution après contact avec la matrice adsorbant.  

Pour la zéolithe, les concentrations initiales pour le FLU et la FLUone ont été fixées à 

1 000 µg.L-1 pour les deux composés (FLU et FLUone) avec une durée d’agitation 

allant jusqu’à 24 h.  
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L’équilibre est supposé atteint lorsque la concentration en solution reste constante en 

fonction du temps. 

 Isotherme de sorption : pour le DBFUR, le paramètre variant est sa concentration 

initiale en solution. Les valeurs ont été choisies afin de couvrir la totalité de la gamme 

de sa solubilité dans l’eau, soit des valeurs comprises entre 500 et 2 800 µg.L-1. Les 

flacons sont préparés et sont agités pendant une durée suffisante pour atteindre 

l’équilibre (déterminée à l’aide de l’étude cinétique). 

 Co-sorption FLU/FLUone: le paramètre variant est également la concentration initiale 

du CAP en solution. Pour l’étude de sorption du mélange FLU/FLUone, les solutions 

ont été préparées à une concentration identique pour le FLU et la FLUone comprise 

entre 250 et 1 500 µg.L-1 et de manière à couvrir la totalité de la gamme de solubilité 

pour le composé le moins soluble, à savoir le FLU. Les mêmes valeurs de 

concentrations initiales ont été utilisées pour l’étude de sorption individuelle pour ces 

composés afin de comparer les résultats pour le même composé en absence et en 

présence de l’autre composé. 

3.2.2. Protocole expérimental pour l’étude cinétique et l’obtention des 
isothermes de sorption  

Les expériences ont été réalisées en batch dans des flacons en verre ayant un volume de 250 
mL à une température de 20 ± 2 °C. Le mode opératoire est décrit dans la Figure II-24 pour 
les études cinétiques et la réalisation des isothermes de sorption.  

 

Figure II-24. Mode opératoire pour les tests de sorption des CAP dans les charbons actifs et la zéolithe 

Pour chaque essai, 10 mg de la matrice sont introduits dans le flacon et mis en contact avec 
un volume de 100 mL de solution contenant le(s) composé(s) à étudier. L’ensemble est agité 
à une vitesse de 175 tours.min-1 pendant une durée qui varie en fonction des essais effectués, 
à l’aide d’une table d’agitation horizontale (Stuart SSL2).  

Après agitation, le surnageant est soit directement analysé par fluorimétrie si celle-là est la 
méthode utilisée, soit subit une étape de centrifugation dans des tubes en verre à 3 500 
tours.min-1 pendant une minute avant d’être analysé par HPLC. Cette étape a été introduite 
afin de garantir une séparation efficace entre les suspensions et la solution avant injection en 
HPLC. Les pertes de composé pendant cette étape étaient négligeables à conditions que les 
tubes soient rincés au préalable deux fois avec la solution à centrifuger. La solution est ensuite 
analysée à l’aide des méthodes d’analyse développées en fluorimétrie correspondant à 
chaque composé (Tableau II-3) ou en HPLC.  
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De plus, des flacons témoins ont également été préparés :  

 Témoin sans CAP : utilisé uniquement pour les mesures en fluorimétrie. Cela consiste 

à introduire le même volume de la solution sans CAP dans le flacon avec l’ajout de 

l’adsorbant, pour évaluer le relargage éventuel des matières dans la solution qui 

pourraient interférer sur le signal de fluorescence des CAP étudiés. L’intensité de 

fluorescence de cette solution obtenue en fluorimétrie avec la méthode correspondant 

au composé étudié est identifiée par 𝐼𝑇𝑀𝐶ℎ𝑎𝑟.  

La concentration en solution du CAP étudié (𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡 ) au temps 𝑡 a été calculée en 

utilisant l’Équation II-7 : 

𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡(µ𝑔. 𝐿−1) =
(𝐼𝐶𝐴𝑃𝑡 − 𝐼𝑇𝑀𝑠𝑜𝑙𝑖𝑑𝑒 − 𝑏)

𝑎
 Équation II-7 

Avec :  𝐼𝑇𝑀𝑠𝑜𝑙𝑖𝑑𝑒 l’intensité de fluorescence de la solution témoin sans CAP obtenue 
avec la méthode d’analyse en fluorimétrie correspondant au CAP étudié 

𝑎  et 𝑏  les coefficients de la droite d’étalonnage en fluorimétrie 
correspondant au CAP étudié (Figures II-12-15) 

 Dans le cas où le dosage a été fait par HPLC, (𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡) a été calculée à partir de l’aire 

de son pic 𝐴𝐶𝐴𝑃𝑡en utilisant l’Équation II-8 : 

𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡(µ𝑔. 𝐿−1) =
(𝐴𝐶𝐴𝑃𝑡 − 𝑏)

𝑎
 Équation II-8 

Avec :  𝑎 et 𝑏 les coefficients de la droite d’étalonnage en HPLC correspondant au 
CAP étudié (Figures II-17-20) 

 Témoin sans matrice adsorbant : cela consiste à introduire le même volume de la 

solution contenant le CAP dans le flacon mais sans la matrice solide, pour évaluer les 

pertes des CAP sur les surfaces internes des flacons au cours du temps de 

l’expérience. 

Les concentrations en CAP pour ces solutions (𝐶𝑇𝑀𝐶𝐴𝑃) sont calculées en utilisant 

l’Équation II-3 quand les mesures étaient faites par fluorimétrie et en utilisant l’Équation 

II-9 dans le cas de dosage par HPLC : 

𝐶𝑇𝑀𝐶𝐴𝑃(µ𝑔. 𝐿−1) =
(𝐴𝑇𝑀𝐶𝐴𝑃 − 𝑏)

𝑎
 Équation II-9 

Avec :  𝐴𝑇𝑀𝐶𝐴𝑃 l’aire du pic correspondant à la solution témoin sans charbon actif  

𝑎 et 𝑏 les coefficients de la droite d’étalonnage en HPLC correspondant au 
CAP étudié  

Les pertes (𝐶𝑝𝑒𝑟𝑡𝑒𝑠) au cours de l’agitation sont calculées en utilisant l’Équation II-4.  

A l’équilibre, la quantité sorbée par unité de masse dans le sol (𝑞𝑒) a ensuite été 

déterminée à l’aide de l’Équation II-10 : 

𝑞𝑒(µ𝑔. 𝑔−1) =
𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡0 − 𝐶𝐶𝐴𝑃𝑡 −  𝐶𝑝𝑒𝑟𝑡𝑒𝑠

𝐶𝑠𝑜𝑙𝑖𝑑𝑒
 Équation II-10 

Avec : 𝐶𝑠𝑜𝑙𝑖𝑑𝑒 la concentration en charbon actif dans le système exprimée en g.L-1 

Les concentrations sont exprimées en µg.L-1  
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Chapitre III. Étude du transfert des HAP et 
des CAP-O dans les sols 
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Afin de comprendre le comportement des CAP-O dans le sol ainsi que les mécanismes 
impliqués dans leur transfert dans un sol non contaminé, nous avons adopté une stratégie 
basée sur la comparaison entre les HAP et les CAP-O. En conséquence, nous avons choisi 
de réaliser les mêmes expériences sur les deux familles de composés et de comparer leurs 
réponses. Dans un premier temps, afin d’avoir un premier aperçu du comportement des CAP-
O dans les sols après relargage à partir d’une source de pollution , nous avons étudié les effets 
de plusieurs paramètres (rapport liquide/solide, force ionique et taux de matière organique) 
sur la sorption des HAP et des CAP-O dans les sols à partir de solutions synthétiques 
contenant un HAP ou un CAP-O, en utilisant la technique d’équilibre en conditions statiques – 
batch (Kalbe et al., 2008 ; OECD, 2000). Ces expériences présentent l’avantage de pouvoir 
contrôler les conditions expérimentales et de pouvoir mieux étudier les paramètres d’intérêt 
de manière isolée. Cependant, ces systèmes expérimentaux présentent des conditions 
relativement éloignées du terrain, notamment en termes de rapport liquide/solide. C’est 
pourquoi, dans un deuxième temps et pour aller plus loin dans l’identification des mécanismes 
responsables de la rétention des CAP-O dans les sols, nous avons réalisé des expériences 
en colonne, afin de se placer dans des conditions plus proches de celles régnant sur le terrain.  

La première partie de ce chapitre présente les expériences réalisées en conditions statiques 
(batch) sur le FLU, la FLUone, l’ACE et le DBFUR avec les sols A et B. La deuxième partie 
présente les expériences d’écoulement à débit interrompu réalisées en conditions dynamiques 
(colonne) sur le FLU et la FLUone pour le sol A. 

1. Sorption en conditions statiques  

L’étude bibliographique a permis d’identifier les paramètres principaux influant sur le transfert 
et le comportement des HAP dans le sol, notamment : le taux de matière organique, la force 
ionique, la température, la biodisponibilité, le pH, la durée de contact et la taille des particules.  

Parmi ces paramètres, il a été fait le choix d’étudier en premier lieu l’influence du taux de 
matière organique puisqu’il s’agit du composant principal du sol responsable de la rétention 
des HAP. L’objectif est donc d’évaluer si la matière organique correspond également au site 
principal de sorption des CAP-O dans les sols. Par ailleurs, les CAP-O étant plus polaires que 
les HAP, une modification de la force ionique du système pourrait avoir une influence sur leur 
comportement en solution. Ainsi, l’influence de ce paramètre sur la sorption des CAP-O a été 
étudiée. De plus, étant connu qu’une sorption est fortement dépendante des conditions 
expérimentales et des méthodes utilisées (Limousin et al., 2007), une modification de ces 
conditions peut par voie de conséquence avoir une influence sur la sorption des CAP dans un 
système sol – eau, telle qu’une variation du rapport L/S (Schweich et Sardin, 1981). 
Néanmoins, la sorption des HAP dans le sol est indépendante du rapport L/S. En effet, la 
sorption des HAP est contrôlée par le partage, à l’équilibre, entre la matière organique dissoute 
(dans la phase aqueuse) et celle du sol (phase solide). Par conséquent, afin de mettre en 
évidence les mécanismes responsables de la sorption des CAP-O et de vérifier s’ils sont les 
mêmes que ceux responsables de la sorption des HAP dans le sol, une étude de l’influence 
du rapport L/S sur la sorption des HAP et des CAP-O étudiés a été également réalisée. 

Dans le cadre de la première partie de ce chapitre, l’influence de ces paramètres est étudiée 
à l’aide d’expériences en batch qui sont composées de deux parties : une étude cinétique et 
la réalisation d’isothermes de sorption. Dans un premier temps, une étude cinétique a été 
réalisée pour la sorption de FLU et FLUone dans les deux sols A et B et d’ACE et du DBFUR 
dans le sol A uniquement dans les conditions de référence prédéterminées (Tableau II-8). Une 
étude cinétique a également été réalisée pour FLU et FLUone dans le sol A dans les autres 
conditions expérimentales (variation de la force ionique, du rapport L/S et du taux de matière 
organique dissoute). Cette étude cinétique permet de déterminer le temps de contact 
nécessaire à l’atteinte d’un équilibre entre le sol non pollué et la solution contaminée. Ensuite, 
cette durée sera appliquée pour la détermination des isothermes de sorption dans les sols afin 
de déterminer l’effet de la concentration du composé en solution sur sa quantité sorbée dans 
le sol. Cette étude permettra également de déterminer les modèles représentant cette 
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évolution. En effet, ces modèles peuvent permettre d’identifier certains mécanismes de 
sorption des composés dans le sol.  

1.1. Conditions de référence  

1.1.1. Cinétique de sorption  

Les expériences préliminaires de cinétique de sorption ont été réalisées pour déterminer le 
temps nécessaire à l’atteinte d’un équilibre pour chaque condition expérimentale. L'étude a 
consisté à mesurer la concentration en phase aqueuse du HAP ou du CAP-O étudié tout au 
long de l'expérience (jusqu'à 72 h). Pour rappel, les concentrations en solution contenant 
chaque HAP/CAP-O ont été les suivantes : 500 µg.L-1 pour le FLU et le DBFUR ; 1 000 µg.L-1 
pour l'ACE et 10 000 µg.L-1 pour la FLUone. Ces différentes concentrations initiales ont été 
choisies en fonction de la solubilité du composé et de la quantité restante attendue en solution 
après le processus de sorption et ceci de façon à être sûr de pouvoir détecter les 
concentrations restantes en solution après sorption par fluorescence. Il aurait été souhaitable 
que toutes ces expériences puissent être faites avec la même concentration initiale pour 
chaque composé mais cela n’a pas pu être le cas car leurs solubilités dans l’eau sont très 
différentes. Les résultats sont présentés sous forme de pourcentage de sorption de HAP/CAP-
O dans le sol en fonction de la durée d’agitation. Les barres d’erreurs représentent les 
incertitudes analytiques liées aux mesures pour un nombre de répétitions de trois essais au 
minimum.  

La Figure III-1 montre le résultat de la cinétique de sorption des quatre CAP étudiés dans les 
conditions de référence pour les sols A et B.  

 

Figure III-1. Cinétiques de sorption dans les conditions de référence pour le FLU (sol A et B), la FLUone (sol A et 

B), l’ACE (sol A) et le DBFUR (sol A). 𝐶𝐴𝐶𝐸(0) = 1 000 µ𝑔. 𝐿−1, 𝐶𝐷𝐵𝐹𝑈𝑅(0) = 500 µ𝑔. 𝐿−1, 𝐶𝐹𝐿𝑈(0) =

500 µ𝑔. 𝐿−1, 𝐶𝐹𝐿𝑈𝑜𝑛𝑒(0) = 10 000 µ𝑔. 𝐿−1 

Comme montre cette figure, les quatre CAP présentent un processus de sorption en deux 
étapes dans les deux sols : une première étape ayant lieu pendant la première heure de 
contact qui correspond à une sorption rapide des CAP dans les sites les plus accessibles de 
la matrice du sol, suivie d’une deuxième étape beaucoup plus lente au cours de laquelle la 
sorption augmente régulièrement avant d’atteindre l’état d’équilibre en moins de 24 h de 
contact. A partir de ce temps de contact, le pourcentage de sorption des différents composés 
reste constant, ce qui implique qu’aucune désorption ni dégradation significative n’est 
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observée. Au regard de ces résultats, le temps d’équilibre a été fixé à 24 h d’agitation dans 
ces conditions pour réaliser les isothermes de sorption. 

Afin d’identifier les mécanismes impliqués dans la sorption des CAP dans le sol, les résultats 
expérimentaux de l’étude cinétique ont été ajustés aux modèles cinétiques de pseudo premier 
et second ordre (Équation I-1 et Équation I-2). Les résultats sont présentés dans le Tableau 
III-1.  

Tableau III-1. Paramètres des modèles cinétiques de sorption de pseudo premier et second ordre dans les 

conditions de référence pour FLU, FLUone, ACE et DBFUR dans le sol A et pour FLU et FLUone dans le sol B 

 

 

Sol  Premier ordre  Second ordre  

  𝑞𝑒(𝑒𝑥𝑝. )

∗ 10−3 

𝑞𝑒(𝑐𝑎𝑙. )

∗ 10−3 

𝑘1 𝑅2 𝑞𝑒(𝑐𝑎𝑙. )

∗ 10−3 

𝑘1 

∗ 105 

𝑅2 

  (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) (ℎ−1)  (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) (µ𝑔. 𝑘𝑔−1. ℎ−1)  

FLU A 23 7 0,14 0,969 23 10 0,999 

 B 27  4 0,10 0,876 26 -11 0,999 

FLUone  A 360 130 0,08 0,328 350 0,14 0,974 

 B 560 27 0,02 0,071 540 -4,4 0,999 

ACE A 35 11 0,18 0,911 35 51 0,999 

DBFUR A 24 13 0,32 0,711 25 9 0,999 

𝒒𝒆(𝒆𝒙𝒑. ) : valeur expérimentale de 𝒒𝒆 

𝒒𝒆(𝒄𝒂𝒍. ) : valeur calculée de 𝒒𝒆 

Comme montre ce tableau, le modèle de second ordre correspond le mieux aux données 
expérimentales pour les quatre CAP et pour les deux sols A et B avec des coefficients de 

corrélation (𝑅2) compris entre 0,974 et 0,999 par rapport au premier modèle dont les valeurs 

de 𝑅2 sont comprises entre 0,071 et 0,969. De plus, les valeurs expérimentales de 𝑞𝑒 sont très 
proches de celles calculées avec ce modèle. Les faibles écarts observés dans les valeurs de 
𝑞𝑒  ont été attribués aux incertitudes impliquées dans le calcul. Ces observations peuvent 
également être interprétées comme suit : dans un premier temps, les sites de sorption sont 
abondants, ce qui favorise l’interaction avec les molécules des CAP et facilite leur sorption. 
Cette sorption est favorisée par la différence importante de concentration entre la solution 
aqueuse et l’interface solide – liquide. Cela conduit à des vitesses de sorption plus élevées 
observées pendant la première heure d’agitation. Ensuite, la sorption est ralentie du fait de 
l’occupation des sites de surface et probablement de la présence de limitations diffusionnelles 
au sein des particules de sol (Huang et al., 2003). Néanmoins, à ce stade, l’importance relative 
de ces mécanismes pour les HAP et les CAP-O reste indéterminée. 

Dans la littérature, Olu-Owolabi et al. ont réalisé des expériences en batch avec un rapport 
L/S égal à 20 et une concentration initiale du FLU égale à 100 µg.L-1 pour des sols sableux et 
dont les taux de matière organique étaient compris entre 4,68 et 5,29% et le pH neutre. La 
sorption a eu lieu en suivant un processus en deux étapes et un équilibre a été atteint après 
24 h de contact (Olu-Owolabi et al., 2015). Nos résultats sont donc très proches de ce qui est 
décrit par ces auteurs. Une autre étude, celle de Javier Rivas et al. montre également le même 
processus en deux étapes mêmes si les conditions expérimentales sont un peu différentes. 
Javier Rivas et al. ont réalisé des études de cinétique de sorption de l’ACE dans un sol (𝑓𝑂𝐶 =
3,2%) pour un rapport L/S variant entre 250 et 2 000 et une concentration initiale en solution 
variant entre 0,89 et 2,8 mg.L-1. Les résultats ont montré que le pourcentage de sorption a 
atteint 80% pour le rapport L/S de 250 pendant la première heure de contact. Cependant, 
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l’équilibre a été atteint plus rapidement et en moins de 24 h (Javier Rivas et al., 2008). Ce qui 
peut être attribué aux valeurs plus élevées du rapport L/S comparé à notre étude.  

De plus, la sorption du DBFUR a été étudiée en batch dans quatre sols (pourcentages sable : 
68,4%-68,4%-69,8%-47,2% ; limon : 10,4%-18,8%-20,5%-24,7% ; argile : 20,3%-10,4%-
6,9%-24,5% ; 𝑓𝑂𝐶  : 0,56%-1,39%-1,67%-2,09%) avec un rapport L/S de 20. L’étude cinétique 
a montré que l’équilibre de sorption a également été atteint après 24 h d’agitation pour le 
DBFUR (Celis et al., 2006b).   

1.1.2. Isotherme de sorption  

Ayant fixé une durée d’agitation de 24h qui était supposée suffisante pour atteindre l’équilibre 
de sorption dans les deux sols et pour les différents composés étudiés, l’étude des isothermes 
de sorption a été réalisée pour chaque composé individuellement et avec des valeurs de 
concentrations initiales couvrant sa gamme de solubilité dans l’eau. Les résultats sont 
présentés dans les figures suivantes.  

 

Figure III-2. Isothermes de sorption du FLU dans les sols A et B à l'équilibre et dans les conditions de référence 

 

Figure III-3. Isothermes de sorption de la FLUone dans les sols A et B à l'équilibre et dans les conditions de 
référence 
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Figure III-4. Isothermes de sorption de l’ACE et du DBFUR dans le sol A à l'équilibre et dans les conditions de 
référence 

Comme le montrent ces figures, pour les différents HAP et CAP-O et pour les deux sols, la 
sorption augmente avec l’augmentation de la concentration du CAP dans la solution.  

Notons que, les valeurs de 𝐾𝑂𝐶 pour les HAP peuvent varier énormément en fonction des 
propriétés et des caractéristiques de la matière organique de la matrice solide du sol 
(Karapanagioti et al., 2000) comme montre le Tableau III-2. Pour le FLU et l’ACE, les valeurs 

de 𝐾𝑂𝐶 varient respectivement entre 2 400 et 16 210 L.kg-1 et 3 890 et 6 160 L.kg-1 dans les 
études représentées en fonction des propriétés de la matrice solide. Cela met en évidence 
que la composition de la matière organique (domaines, composition, structures détaillées, etc.) 
du sol (responsable de la sorption des HAP dans le sol) est un paramètre important qui 
peuvent influer les valeurs de 𝐾𝑂𝐶 des HAP. 

Tableau III-2. Valeurs mesurées des 𝑲𝑶𝑪 trouvées dans la littérature à température ambiante 

HAP Matrice solide  𝐾𝑂𝐶  (𝐿. 𝑘𝑔−1) Référence 

FLU 98% sable, 1% limon, 1% argile et 

0,02% 𝑓𝑂𝐶 

2 400 (Abdul et Gibson, 

1986) 

87% sable, 12% limon, 1% argile et 

1,87% 𝑓𝑂𝐶 

3 260 (Abdul et Gibson, 

1986) 

Matériel humique  8 910 (Carter et Suffet, 

1983) 

Acides humiques à 4,7 et 1,7% 𝑓𝑂𝐶 14 120 et 16 210 

respectivement 

(Szabo et al., 

1990) 

ACE Acides humiques à 4,7 et 1,7% 𝑓𝑂𝐶 6 160 et 3890 

respectivement  

(Szabo et al., 

1990) 

Sol, 4,58% de matière organique, 

taille de particules <1,25 mm 

1 800  (Javier Rivas et 

al., 2008) 

D’autre part, Karickhoff a proposé une approche pour l’estimation du comportement de 
sorption à l’équilibre des HAP dans le sol (composés à caractère hydrophobe ayant une 



Chapitre III 

128 

 

solubilité dans l’eau inférieure à 1 mmol.L-1) à partir des valeurs de 𝐾𝑂𝑊. En effet, quand 
l’isotherme de sorption suit le modèle linéaire (hypothèses du modèle linéaire : sorption 
réversible et rapide, matière organique amorphe et homogène), l’hypothèse est de considérer 
que les valeurs de 𝐾𝑂𝐶 sont indépendantes du sol. L’équation proposée par Karickhoff est 
représentée par l’Équation III-1. Les valeurs estimées par cette équation se situent dans le 
même ordre de grandeur que les valeurs expérimentales avec des variations attribuées aux 
incertitudes liées à la mesure des valeurs de 𝐾𝑂𝐶 ainsi qu’à la différence de la méthode de sa 
détermination. En effet, cette corrélation est le produit de combinaison de plusieurs valeurs 
expérimentales de 𝐾𝑂𝐶  relatives uniquement aux HAP tirées de différentes études dont 
chacune a utilisé des méthodes de détermination et de mesure différentes (Karickhoff, 1981). 

log 𝐾𝑂𝐶 (𝐻𝐴𝑃) = 𝑎. log 𝐾𝑂𝑊 (𝐻𝐴𝑃) + 𝑏 ; (𝑅2 = 0,997) Équation III-1 

Cette équation est valable uniquement pour les HAP, avec a = 0,989 et b = -0,346. 

Les résultats des isothermes de sorption pour les différents composés de notre étude ont été 
adaptés aux trois modèles de sorption (Linéaire, Freundlich et Langmuir) et sont présentés 
dans le Tableau III-3. Les valeurs de 𝐾𝑂𝐶 des HAP estimées avec l’Équation III-1 (Karickhoff) 
sont également présentées dans ce tableau. 

Tableau III-3. Paramètres des modèles de sorption adaptés aux isothermes de sorption des CAP dans les sols 
dans les conditions de référence 

 

 

 Sol FLU FLUone  ACE  DBFUR 

Karickhoff  𝐾𝑂𝐶  (𝐿. 𝑘𝑔−1)  2 600 - 1 500 - 

Linéaire 𝐾𝐷 (𝐿. 𝑘𝑔−1) A 130 ± 7 90 ± 7 80 ± 6 100 ± 8 

  B 150 ± 8 130 ± 12 - - 

 𝑅2 A 0,967 0,989 0,991 0,985 

  B 0,955 0,973 - - 

 𝐾𝑂𝐶  (𝐿. 𝑘𝑔−1) A 2 000 ± 100 1 400 ± 100 1 200 ± 90 1 500 ± 200 

  B 6 400 ± 300 5 500 ± 500 - - 

Freundlich  𝐾𝐹 A 300 36 130 370 

  B 480 124 - - 

 𝑛 A 1,18 0,91 1,08 1,25 

  B 1,25 0,99 - - 

 𝑅2 A 0,996 0,886 0,996 0,997 

  B 0,996 0,951 - - 

Langmuir  𝐾𝐿  (𝐿. µ𝑔−1) A 1.10-3 -4.10-5 2.10-4 9.10-4 

  B 3.10-3  -1.10-6 - - 

 𝑞𝑚 (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) A 1.10+5 -1.10+5 5.10+5 2.10+5 

  B 1.10+5 -9.10+7 - - 
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 𝑅2 A 0,588 0,113 0,535 0,828 

  B 0,880 0,576 - - 

Pour le modèle de Langmuir, les coefficients de détermination 𝑅2 variant entre 0,1 et 0,8 
impliquent que ce modèle ne représente pas la sorption des quatre CAP dans les deux sols, 
ce qui était attendu tenant compte du fait que les sols sont des systèmes hétérogènes et que 
la sorption des HAP et des CAP-O dans un tel système ne peut pas être représentée par une 
formation monocouche comme le suggère ce modèle.  

D’autre part, le modèle linéaire représente le mieux les résultats expérimentaux de la sorption 

des quatre CAP dans les deux sols avec des valeurs de 𝑅2 variant entre 0,955 et 0,989. Cette 
linéarité est également mise en évidence par les valeurs de la constante du modèle de 
Freundlich 𝑛, l’ordre de réaction, proches de l’unité (1,08 - 1,25). Les valeurs de 𝐾𝑂𝐶 obtenues 
des deux HAP étudiés sont calculées à l’aide de l’Équation I-4. 

1.1.2.1.  FLU et FLUone 

Sorption du FLU dans les sols A et B 

La sorption du FLU dans le sol B (𝑓𝑂𝐶 = 2,34% ; 𝐶 𝑁⁄ = 14,7) est légèrement plus importante 
comparée à celle dans le sol A (𝑓𝑂𝐶 = 6,42% ; 𝐶 𝑁⁄ = 7,07). Cela peut être expliqué comme 
suit :  

1-Dans le cas d’un sol à faible teneur en matière organique, d’autres composants du sol tels 
que la matière minérale argileuse peuvent contribuer à la sorption des HAP (Cao et al., 2008) 
ce qui est observé pour la sorption dans le sol B.  

2-Bien que le principe de normaliser la constante de partage sol/eau des HAP par rapport à la 
teneur en matière organique repose sur l’hypothèse que sa structure et sa composition n’ont 
pas d’influence sur sa réactivité avec les molécules sorbées (Means, 1998), les 
caractéristiques de la matière organique de chacun des sols étudiés (degré de polarité, 
maturité et composition structurale, etc.) sont différentes. En effet, plus la polarité de la matière 
organique est élevée, plus l’affinité envers des molécules hydrophobes comme les HAP est 
faible (Delle Site, 2001 ; Guo et al., 2010 ; Hwang et al., 2003 ; Ukalska-Jaruga et al., 2019). 
Par conséquent, cela affecte les interactions avec les molécules du FLU et également sa 
sorption dans le sol.   

Cette sorption linéaire du FLU dans le sol a été également observée par Abdul et Gibson qui 
ont étudié en batch la sorption du même composé à 22°C. Les deux sols étudiés avaient un 
caractère sableux et avaient des 𝑓𝑂𝐶 égales à 0,2 et 1,87%. L’étude a été réalisée avec des 

rapports L/S respectivement égaux à 3 et 30 et dont les coefficients 𝐾𝑂𝐶  obtenus étaient 
respectivement égaux à 2 400 et 3 260 L.kg-1 (Abdul et Gibson, 1986). Tenant compte des 
différences entre les modes opératoires utilisées pour la détermination des valeurs de 𝐾𝑂𝐶 et 
de la différence de la composition de la matrice solide entre les deux études, ces valeurs 
normalisées de la teneur en carbone organique du sol sont du même ordre de grandeur que 
celles obtenues dans notre étude.  

De plus, la valeur calculée du 𝐾𝑂𝐶 pour la sorption du FLU dans le sol A (2 000 L.kg-1) est du 
même ordre de grandeur que celle estimée par l’équation de Karickhoff (2 600 L.kg-1) avec 
une valeur de log 𝐾𝑂𝑊 égale à 4,18 (Lundstedt et al., 2007). Pour le sol B, la valeur de 𝐾𝑂𝐶 est 
plus élevée (6 400 L.kg-1) mais reste également du même ordre de grandeur. Ce résultat met 
en évidence que la matière organique est principalement responsable de la sorption des HAP 
dans les sols (Adeola et Forbes, 2021 ; Huang et al., 2003 ; Spasojević et al., 2018 ; Ukalska-
Jaruga et al., 2019). 

Sorption de la FLUone dans les sols A et B  

Bien que le sol A (𝑓𝑂𝐶 = 6,42%) soit plus riche en carbone organique que le sol B (𝑓𝑂𝐶 =
2,34%), la sorption de la FLUone dans le sol B (𝐾𝐷= 130 L.kg-1) est plus importante que celle 
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dans le sol A (𝐾𝐷= 90 L.kg-1). Ce résultat implique que la matière organique n’est probablement 
pas le paramètre principal contrôlant la sorption de la FLUone dans le sol. Néanmoins, les 
mécanismes impliqués dans la sorption de la FLUone (CAP-O) ainsi que les constituants du 
sol responsables de l’interaction avec ce composé sont toujours inconnus en raison du 
manque d’études dans la littérature sur la sorption des CAP-O dans des sols. Par conséquent, 
aucune valeur n’est disponible dans la littérature pour permettre de comparer les données sur 
les CAP-O obtenues dans le cadre de cette thèse.  

Comparaison de la sorption du FLU et de la FLUone dans les deux sols A et B 

La FLUone présente un comportement différent de celui du FLU dans le système étudié et 

dans les mêmes conditions expérimentales. Les valeurs du coefficient de partage 𝐾𝐷 pour la 
FLUone sont respectivement 30 et 13% plus faibles que celles calculées pour le FLU dans les 
sols A et B. Par conséquent, la FLUone présente une affinité plus faible pour la matrice du sol 
que le FLU. En comparaison avec le FLU, la quantité de FLUone présente dans la phase 
aqueuse à l’équilibre de sorption est plus élevée que celle dans la matrice solide. Autrement 
dit, la FLUone est moins fixée sur le sol que le FLU. Ce résultat est cohérent avec la grande 
différence de solubilité entre le FLU et la FLUone, respectivement de 1,69 et 25,30 mg.L-1. 

De plus, l’augmentation importante de 44% de la sorption de la FLUone comparée à 15% 
d’augmentation de la sorption du FLU entre les deux sols (130 et 150 L.kg-1 respectivement 
pour les sols A et B) implique que le CAP-O et son HAP parent présentent deux 
comportements différents dans notre système, ce qui implique que les mécanismes 
responsables de leur sorption sont différents. Ces résultats mettent également en évidence 
l’influence mineure de la matière organique du sol sur la sorption de la FLUone en 
comparaison avec celle du FLU, dont la sorption est contrôlée principalement par un partage 
entre la matière organique du sol et la matière organique dissoute (Adeola et Forbes, 2021 ; 
Huang et al., 2003 ; Spasojević et al., 2018 ; Ukalska-Jaruga et al., 2019). Par conséquent, ce 
phénomène n’est probablement pas le mécanisme principal contrôlant la sorption de la 
FLUone dans le sol. 

Ces résultats mettent en évidence le comportement différent entre le FLU et la FLUone 
vis-à-vis de l’interaction avec le sol. La FLUone est moins sorbée dans les deux sols A 
et B que le FLU. De plus, le FLU montre un comportement bien connu pour un HAP avec 
une affinité envers la matière organique du sol contrôlant principalement sa sorption. 
En revanche, la sorption de la FLUone semble être contrôlée par des mécanismes 
différents que ceux du FLU qui restent inconnus à ce stade des expériences.  

1.1.2.2.  ACE et DBFUR 

En prenant en compte les incertitudes analytiques liées aux valeurs de 𝐾𝐷 (Tableau III-3), 
l’ACE et le DBFUR présentent des sorptions similaires dans le sol A et dans les mêmes 
conditions expérimentales (voir également Figure III-4). Ce résultat est cohérent avec les 
solubilités relativement proches entre l’ACE (3,9 mg.L-1) et le DBFUR (3,1 mg.L-1). En 
comparaison avec les résultats obtenus pour le FLU et la FLUone, ce résultat montre que la 
solubilité d’un CAP-O peut avoir une influence majeure sur sa sorption dans le sol. En effet, 
plus sa solubilité dans l’eau est faible et proche de celle des HAP parents, plus le 
comportement du CAP-O considéré pourra être proche de celui des HAP.  

De plus, la valeur de 𝐾𝑂𝐶 obtenue pour l’ACE (Tableau III-3, 1 200 L.kg-1) est du même ordre 
de grandeur que celle obtenue à l’aide de la corrélation de Karickhoff (1 500 L.kg-1) avec une 
légère variation attribuée aux différences de méthodes utilisées pour la détermination de la 
relation de Karickhoff et la mesure des isothermes de sorption dans le cadre de ce travail de 
thèse. D’autre part, ces valeurs sont inférieures à celles présentées dans le Tableau III-2. Cela 
peut être attribué à la différence de composition et de caractéristiques de la matrice solide, en 
particulier la matière organique entre les différentes études. En effet, Rivas et al. ont montré 
que le modèle non-linéaire a représenté le mieux la sorption d’ACE dans les sols étudiés. Ces 
auteurs ont réalisé des expériences de sorption d’ACE dans des échantillons de sol ayant des 
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diamètres de particules inférieurs à 1,25 mm à température ambiante, avec des concentrations 
initiales en solution variant entre 0,89 et 2,8 mg.L-1 et des rapports L/S allant de 250 à 2 000. 
Les résultats ont montré que l’isotherme de l’ACE était linéaire pour les concentrations en 
solution à l’équilibre (𝐶𝑒) inférieures à 0,7 mg.L-1 avec un 𝐾𝑂𝐶 égal à 1 800 L.kg-1 (Javier Rivas 
et al., 2008). Cette valeur est de même ordre de grandeur que celle obtenue par notre étude. 

De plus, la sorption du DBFUR dans plusieurs sols de caractéristiques différentes a été étudiée 
par Celis et al.. Leurs résultats ont montré que la sorption du DBFUR dans les sols suivait le 

modèle de Freundlich (𝑛 variant entre 0,67 et 0,86) et les valeurs de 𝐾𝑂𝐶 variaient entre 1 685 
et 4 281 L.kg-1. Les auteurs ont proposé que le carbone organique avait un effet important 
dans la sorption du DBFUR dans le sol, néanmoins la sorption n’était pas exclusivement 
contrôlée par le carbone organique. En effet, les sols ayant des pourcentages importants en 
argiles avaient les valeurs les moins élevées de 𝐾𝑂𝐶. Ceci était attribué à l’hétérogénéité de la 
matière organique et le blocage de ses domaines résultant des interactions matière organique-
argile (Celis et al., 2006a). Néanmoins, la valeur de 𝐾𝑂𝐶 obtenue dans notre étude (1 500 L.kg-

1) est du même ordre de grandeur. Ainsi, même si d’autres composants du sol, comme les 
argiles, peuvent indirectement avoir un effet sur la sorption du DBFUR, ces valeurs proches 

de 𝐾𝑂𝐶 montrent bien que la matière organique est l’un des composants principaux du sol 
contrôlant sa sorption. De ce fait, ceci pourrait confirmer l’hypothèse que la solubilité d’un 
CAP-O est un facteur majeur influençant son comportement dans le sol : une solubilité 
proche de celle des HAP pourrait mener à un comportement proche de celui des HAP. 

1.2. Influence de la matière organique dissoute  

L’influence de la matière organique a été également étudiée pour la sorption du FLU et de la 
FLUone dans le sol A en ajoutant des acides humiques (AH) en solution à des concentrations 
(𝐶𝐴𝐻) égales à 100 et 300 mg.L-1 par rapport aux conditions de référence. Les concentrations 
en carbone organique total (COT) ont été analysées pour les solutions utilisées par un 
laboratoire externe (SGS Environmental Analytics, France). Les résultats ont montré que ces 
solutions préparées et utilisées pour cette étude avaient des concentrations moyennes en 
COT respectivement égales à 4 et 12 mg.L-1 pour 100 et 300 mg.L-1 d’acide humique introduit. 
Les cinétiques et les isothermes de sorption ont été réalisées dans ces nouvelles conditions 
expérimentales.  

1.2.1. Cinétique de sorption  

Les résultats des études cinétiques réalisées sont présentés pour les différentes valeurs de 
𝐶𝐴𝐻 dans la Figure III-5 pour le FLU et dans la Figure III-6 pour la FLUone.  
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Figure III-5. Cinétiques de sorption du FLU dans le sol A à différentes valeurs de 𝐶𝐴𝐻. 𝐶𝐹𝐿𝑈(0) = 500 µ𝑔. 𝐿−1 

 

Figure III-6. Cinétiques de sorption de la FLUone dans le sol A à différentes valeurs de 𝐶𝐴𝐻. 𝐶𝐹𝐿𝑈𝑜𝑛𝑒(0) =

10 000 µ𝑔. 𝐿−1 

Les résultats de ces études montrent que la sorption des deux composés a lieu également en 
deux étapes dans ces conditions expérimentales, tout comme dans les conditions de 
référence. L’influence de la présence de la matière organique sur la sorption de chacun des 
composés sera interprétée au moyen des isothermes de sorption présentées au paragraphe 
1.2.2. Les données expérimentales ont été modélisées par des cinétiques de sorption de 
pseudo-premier et pseudo-second ordre dont les paramètres sont présentés dans le Tableau 
III-4. Les valeurs soulignées correspondent à celles obtenues dans les conditions de référence 
pour chaque composé. Comme pour les conditions de référence, le modèle de pseudo-second 

ordre représente le mieux l’évolution de la sorption au cours du temps avec des valeurs de 𝑅2 
supérieures à 0,997 et des valeurs de 𝑞𝑒 proches de celles obtenues expérimentalement, ce 
qui met en évidence que les mécanismes ayant lieu pendant la sorption des deux composés 
sont les mêmes que ceux observés dans les conditions de référence. L’équilibre a été supposé 
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atteint après 24 h d’agitation et les isothermes de sorption ont été réalisées avec un temps de 
contact sol-solution de 24h. 

Tableau III-4. Paramètres des cinétiques de sorption à différentes valeurs de 𝑪𝑨𝑯 pour la sorption du FLU et de 
la FLUone dans le sol A 

 

 

𝐶𝐴𝐻  Premier ordre  Second ordre  

  𝑞𝑒(𝑒𝑥𝑝. )

∗ 10−3 

𝑞𝑒(𝑐𝑎𝑙. )

∗ 10−3 

𝑘1 𝑅2 𝑞𝑒(𝑐𝑎𝑙. )

∗ 10−3 

𝑘1 

∗ 105 

𝑅2 

 (𝑚𝑔. 𝐿−1) (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) (ℎ−1)  (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) (µ𝑔. 𝑘𝑔−1. ℎ−1)  

FLU 0 23 7 0,14 0,969 23 10 0,999 

 100 20 5 0,2 0,706 20 11 0,999 

 300 15 2 0,1 0,971 14 -36 0,999 

FLUone 0 360 130 0,08 0,328 350 0,14 0,974 

 100 477 82 0,06 0,725 386 -15 0,997 

 300 322 72 0,07 0,882 250 -17 0,978 

1.2.2. Isotherme de sorption  

Les Figures III-7 et III-8 montrent respectivement les isothermes de sorption pour le FLU et la 
FLUone pour les différentes valeurs de 𝐶𝐴𝐻. La différence d’ordre de grandeur de 𝐶𝑒 et de 𝑞𝑒 
entre le FLU et la FLUone est attribuée à la différence de solubilité entre les deux composés 
(1,69 et 25,30 mg.L-1 respectivement pour le FLU et la FLUone). En effet, les isothermes de 
sorption ont été réalisées sur une gamme de concentration initiales en solution afin de couvrir 
la totalité de la gamme de solubilité de chaque composé.  

 

Figure III-7. Isothermes de sorption du FLU à différentes valeurs de 𝐶𝐴𝐻 
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Figure III-8. Isothermes de sorption de la FLUone à différentes valeurs de 𝐶𝐴𝐻 

Les données expérimentales ont été également modélisées et les paramètres des différents 
modèles utilisés sont présentés dans le Tableau III-5. Les valeurs soulignées correspondent 
à celles obtenues dans les conditions de référence pour chaque composé. La sorption des 

deux composés suit un modèle de sorption linéaire avec des valeurs de 𝑅2 comprises entre 
0,965 et 0,994. Cela est également mis en évidence par les valeurs de 𝑛 relatives au modèle 
de Freundlich qui sont proches de l’unité (0,94 – 1,29).
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Tableau III-5. Paramètres des modèles de sorption utilisés pour représenter les isothermes de sorption de FLU et 

de la FLUone dans le sol A à différentes valeurs de 𝐶𝐴𝐻 

 

 

 𝑪𝑨𝑯 

(𝒎𝒈. 𝑳−𝟏) 
FLU FLUone  

Linéaire 𝐾𝐷 (𝐿. 𝑘𝑔−1) 0 130 ± 7 90 ± 7 

  100 80 ± 2 140 ± 15 

  300 50 ± 2 70 ± 7 

 𝑅2 100 0,983 0,965 

  300 0,935 0,993 

 𝐾𝑂𝐶  (𝐿. 𝑘𝑔−1) 0 2 000 ± 100 1 400 ± 100 

  100 1 300 ± 30 2 200 ± 250 

  300 800 ± 30 1 100 ± 100 

 Variation du 𝐾𝐷(%) 100 -39 +56 

  300 -62 -19 

Freundlich  𝐾𝐹 100 300 740 

  300 200 40 

 𝑛 100 1,28 1,25 

  300 1,29 0,94 

 𝑅2 100 0,999 0,982 

  300 0,996 0,969 

Langmuir  𝐾𝐿  (𝐿. µ𝑔−1) 100 2.10-3 7.10-5 

  300 2.10-3 -2.10-5 

 𝑞𝑚 (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) 100 9.10+4 3.10+6 

  300 5.10+4 -5.10+6 

 𝑅2 100 0,916 0,634 

  300 0,913 0,058 

 

Sorption du FLU dans le sol en fonction de la concentration d’acide humique  

Le comportement du FLU est conforme à ce qui était attendu. La sorption du FLU diminue 
à mesure que la concentration de carbone organique augmente dans la solution. En 
effet, c’est principalement la matière organique qui contrôle la rétention des HAP dans les sols 
(Adeola et Forbes, 2021 ; Raber et al., 1998 ; Spasojević et al., 2018 ; Ukalska-Jaruga et al., 
2019). La sorption des HAP correspond à un partage, à l’équilibre, entre la matière organique 
du sol et la matière organique dissoute. Ainsi, en ajoutant de la matière organique en solution 
lors de l’ajout d’acides humiques, la sorption du FLU dans le sol est diminuée respectivement 
de 39 et de 62% quand la concentration en carbone organique en solution augmente dans 
une plage allant de 0 à 300 mg.L-1. 
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Sorption de la FLUone dans le sol en fonction de la concentration d’acide humique 

Le comportement de la FLUone au regard de l’évolution de la teneur en matière organique en 
solution est totalement différent de celui du FLU. Une première augmentation à 100 mg.L-1 

contribue à favoriser la sorption dans le sol de 56% par rapport aux conditions de référence. 
Cela peut être expliqué par la présence des molécules d’acide humique en solution. En effet, 
étant donné que la FLUone est un composé très soluble dans l’eau (25,30 mg.L-1), cette 
solubilité diminue et sa sorption dans le sol est favorisée. Néanmoins, pour une 
augmentation à 300 mg.L-1 de matière organique, la sorption de la FLUone est légèrement 
diminuée de 19% par rapport aux conditions de référence. Cependant au regard des 

incertitudes analytiques liées aux valeurs de 𝐾𝐷 : 90 ± 7 et 70 ± 7 L.kg-1 respectivement pour 
0 et 300 mg.L-1 d’acides humiques, cette variation peut être supposée négligeable. Une 
augmentation de la concentration en AH de 100 à 300 mg.L-1 mène donc à une diminution de 
la sorption de la FLUone. Cela peut être attribué à une compétition de sorption dans le sol 
ayant lieu entre les molécules de FLUone et celles d’acides humiques au regard de la quantité 
importante d’acides humiques en solution. En effet, la sorption d’acides humiques a lieu à la 
surface des particules de sol (Ahangar, 2010). Cela signifie que la sorption de la FLUone dans 
le sol peut être contrôlée par des mécanismes ayant lieu à la surface des particules du sol.  

Ce résultat met de nouveau en évidence que les mécanismes principaux responsables de 
la sorption de la FLUone (CAP-O) dans le sol ne sont pas liés à un partage à l’équilibre 
entre la matière organique dissoute et la matière organique du sol contrairement à ce qui 
est connu et observé pour le FLU et les HAP en général. Par ailleurs, les sites de sorption 
de la FLUone peuvent être également différents de ceux des HAP. La sorption de la 
FLUone pourrait être contrôlée par des mécanismes ayant lieu à la surface des particules de 
sol.  

1.3. Influence du rapport L/S 

Pour rappel, le rapport L/S a été modifié en faisant varier la masse de sol introduit pour un 
même volume de solution dans chaque flacon pour obtenir des valeurs de 50 et 30. 

1.3.1. Cinétique de sorption  

Les résultats pour le FLU et la FLUone sont respectivement présentés dans les Figures III-9 
et III-10 et comparés aux résultats obtenus dans les conditions de référence (L/S = 100).   

 

Figure III-9. Cinétiques de sorption du FLU dans le sol A à différentes valeurs de L/S. 𝐶𝐹𝐿𝑈(0) = 500 µ𝑔. 𝐿−1 
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Figure III-10. Cinétiques de sorption de la FLUone dans le sol A à différentes valeurs de L/S. 𝐶𝐹𝐿𝑈𝑜𝑛𝑒(0) =

10 000 µ𝑔. 𝐿−1 

Malgré la différence des concentrations initiales pour chacun des deux composés, ils 
présentent le même comportement de sorption avec deux étapes comme observé dans les 
conditions de référence quel que soit le rapport L/S considéré. Une comparaison pour chaque 
durée d’agitation (point par point) des pourcentages de sorption obtenus dans ces conditions 
par rapport à ceux correspondant au rapport L/S de 100, montre une augmentation importante 
du pourcentage sorbé pour les deux composés. Plus la concentration du sol dans le système 
augmente (L/S diminue) plus les sites de sorption sont abondants. De plus, l’équilibre est 
atteint en moins de 24 h d’agitation pour les différentes valeurs de L/S et pour les deux 
composés. 

Les résultats expérimentaux ont été également adaptés aux modèles de pseudo premier et 
second ordre. Les résultats sont présentés dans le Tableau III-6 (les valeurs soulignées 
correspondent à celles obtenues dans les conditions de référence pour chaque composé) et 
montrent que les modèles du second ordre représentent le mieux les résultats expérimentaux. 

En effet, les valeurs modélisées du 𝑞𝑒  sont très proches de celles obtenues 

expérimentalement avec des valeurs de 𝑅2 proches de l’unité (0,999). Par conséquent, les 
mécanismes responsables de la sorption du FLU et de la FLUone dans ces conditions sont 
similaires à ceux régnant dans les conditions de référence.
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Tableau III-6. Coefficients de la cinétique de sorption à différentes valeurs du rapport L/S pour la sorption de 
FLU et de FLUone dans le sol A 

 

 

L/S  Premier ordre  Second ordre  

  𝑞𝑒(𝑒𝑥𝑝. )

∗ 10−3 

𝑞𝑒(𝑐𝑎𝑙. )

∗ 10−3 

𝑘1 𝑅2 𝑞𝑒(𝑐𝑎𝑙. )

∗ 10−3 

𝑘1 

∗ 105 

𝑅2 

  (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) (ℎ−1)  (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) (µ𝑔. 𝑘𝑔−1. ℎ−1)  

FLU 100 23 7 0,14 0,969 23 10 0,999 

 50 17 2 0,09 0,955 17 35 0,999 

 30 11 3 0,08 0,961 10 21 0,999 

FLUone 100 360 130 0,08 0,328 350 0,14 0,974 

 50 280 38 0,13 0,996 270 -1,2 0,999 

 30 220 10 0,03 0,289 200 -0,5 0,999 

Conformément à ces résultats, les isothermes de sorption ont été réalisées dans ces 
conditions avec une durée d’agitation fixée à 24 h pour les deux composés FLU et FLUone. 

1.3.2. Isotherme de sorption  

Les Figures III-11 et III-12 montrent respectivement les résultats des isothermes de sorption 
pour le FLU et la FLUone à différentes valeurs du rapport L/S. Les isothermes de sorption du 
FLU et de la FLUone suivent une régression linéaire pour les différentes valeurs de L/S. Il faut 
noter que la différence en ordre de grandeur des échelles entre les deux graphiques est dû a 
priori à la différence importante de solubilité dans l’eau entre le FLU et la FLUone. En effet, 
les isothermes de sorption sont déterminées sur la totalité de la gamme de solubilité de chaque 
composé.  

 

Figure III-11. Isothermes de sorption du FLU à différentes valeurs de L/S 
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Figure III-12. Isothermes de sorption de la FLUone à différentes valeurs de L/S 

Les données expérimentales des isothermes ont été adaptées aux trois modèles de sorption 
choisis. Les résultats sont présentés dans le Tableau III-7. Les valeurs soulignées 
correspondent à celles obtenues dans les conditions de référence pour chaque composé. 

Tableau III-7. Paramètres des modèles de sorption adaptés aux isothermes de sorption du FLU et de la FLUone 
dans le sol A à différentes valeurs de L/S 

 

 

 L/S FLU FLUone  

Linéaire 𝐾𝐷 (𝐿. 𝑘𝑔−1) 100 130 ± 7 90 ± 7 

  50 140 ± 7 140 ± 10 

  30 160 ± 7 150 ± 10 

 𝑅2 50 0,994 0,943 

  30 0,998 0,996 

 𝐾𝑂𝐶  (𝐿. 𝑘𝑔−1) 100 2 000 ± 100 1 400 ± 100 

  50 2 200 ± 100 2 200 ± 200 

  30 2 500 ± 100 2 400 ± 200 

 Variation du 𝐾𝐷(%) 50 +8 +56 

  30 +15 +67 

Freundlich  𝐾𝐹 50 390 100 

  30 240 330 

 𝑛 50 1,23 0,9 

  30 1,08 1,1 

 𝑅2 50 0,998 0,953 
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  30 0,999 0,993 

Langmuir  𝐾𝐿  (𝐿. µ𝑔−1) 50 3.10-3 -4.10-5 

  30 1.10+5  5.10-5 

 𝑞𝑚 (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) 50 8.10+4 -3.10+6 

  30 1.10+5 4.10+6 

 𝑅2 50 0,742 0,138 

  30 0,840 0,479 

Le modèle linéaire décrit également le mieux les résultats expérimentaux des isothermes de 
sorption pour le FLU et la FLUone à différentes valeurs de L/S comme observé dans les 

conditions de référence. Les variations des coefficients 𝐾𝐷  et 𝐾𝑂𝐶  du modèle linéaire sont 
calculées par rapport à leur valeur dans les conditions de référence.  

Sorption du FLU dans le sol en fonction du rapport L/S  

Comme montre le Tableau III-7, la variation du rapport L/S a un effet négligeable sur la 
sorption du FLU dans le sol comparé à celui observé pour la FLUone. En effet, une 
diminution du rapport L/S de 100 jusqu’à 50 entraîne une faible augmentation de 8% de 
sorption du FLU dans le sol. Tenant compte des incertitudes analytiques liées aux valeurs de 

𝐾𝐷 : 130 ± 7 L.kg-1 (L/S 100) et 140 ± 7 L.kg-1 (L/S 50), cette augmentation n’est pas 
significative. De plus, en passant au rapport L/S de 30 à partir des conditions de référence, 
une augmentation de 15% du 𝐾𝐷 est observée. Cette augmentation, mise en perspective avec 

les incertitudes analytiques liées aux valeurs du 𝐾𝐷(130 ± 7 L.kg-1 (L/S 100) et 160 ± 7 L.kg-1 
(L/S 30)), montre que le 𝐾𝐷 reste du même ordre de grandeur. De plus, les valeurs de 𝐾𝑂𝐶 
calculées pour le FLU correspondant aux différentes valeurs de L/S sont du même ordre de 
grandeur (2 000 – 2 500 L.kg-1). Ces valeurs restent également comparables à la valeur 
obtenue par l’équation de Karickhoff (2 000 L.kg-1). Par conséquent, on peut supposer que la 
sorption du FLU dans le sol n’est pas affectée par la variation du rapport L/S.  

Ce résultat est cohérent avec les données disponibles sur les HAP dans la littérature montrant 
que leur sorption dans les sols repose sur un partage, à l’équilibre, entre la matière organique 
dissoute et la matière organique du sol (Adeola et Forbes, 2021 ; Karapanagioti et al., 2000 ; 
Lamichhane et al., 2016 ; Olu-Owolabi et al., 2015). L’indépendance de la sorption du FLU en 
fonction de l’augmentation de concentration de phase solide est cohérente avec les lois des 
équilibres thermodynamiques. En effet, dans les conditions thermodynamiques idéales d’un 
système en état d’équilibre, le rapport de concentrations du composé entre deux phases non 
miscibles doit être constant et indépendant de la masse ou du volume de chacune des phases 
(Voice et al., 1983). 

Néanmoins, une dépendance de la sorption de composés hydrophobes dans les sols en 
fonction de la concentration du sol dans le système a été observée dans la littérature, dans 
certains cas. Les coefficients 𝐾𝑂𝐶  des HAP obtenus expérimentalement à partir des 
isothermes de sorption pouvaient dépendre du rapport L/S (Chen et al., 2007). De plus, la 
sorption des composés hydrophobes, dont le NAPH, a diminué quand la concentration de sol 
a été augmentée (Voice et al., 1983). Ceci s’explique par le relargage possible de 
microparticules de sol vers la phase aqueuse capables d’interagir avec les molécules de 
NAPH. Néanmoins, comparée à l’étude de Voice et al., un comportement opposé a été 
observé dans notre étude ce qui peut être attribué à la différence de propriétés physico-
chimiques des matériaux utilisés (caractéristiques, taux de carbone organique, taille de 
particules, etc.). En effet, ces auteurs ont utilisé deux échantillons de sol ayant des diamètres 
de particules inférieurs à 60 µm et des teneurs en carbone organique de 2,9 et de 3,8%. A ces 
faibles teneurs en carbone organique, il est possible que d’autres constituants du sol tels que 
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les minéraux argileux, affectent la sorption des HAP dans le sol et donnent accès à de 
nouveaux sites de sorption. 

Sorption de la FLUone dans le sol en fonction du rapport L/S  

La sorption de la FLUone dans le sol augmente respectivement de 56 et de 67% lorsque le 
rapport L/S diminue de 100 jusqu’à 50 puis 30. Par conséquent, l’augmentation de la 
concentration du sol dans le système a un effet marquant sur la sorption de la FLUone, 
contrairement à ce qui est observé pour le FLU. Ceci indique que la sorption de la FLUone 
dans le sol n’est pas régie par des mécanismes ayant lieu à l’équilibre. La sorption de la 
FLUone pourrait être influencée par le transfert des composés du sol (autres que la matière 
organique) vers la solution au cours de l’expérience. Ce phénomène est directement lié à la 
valeur du rapport L/S. La quantité de ces matières est régie par le phénomène de transfert de 
masse et contrôlée principalement par le gradient de concentration entre les deux phases. Par 
conséquent, elle est directement proportionnelle à la concentration du sol dans le système 
(Voice et al., 1983). L’augmentation de la sorption de la FLUone dans le sol peut être attribuée 
à une compétition en solution entre les molécules de FLUone et les matières transférées du 
sol vers la solution. En effet, la solubilité de la FLUone est limitée par la présence de ces 
matériaux en solution. Par conséquent, la sorption de la FLUone dans le sol est favorisée. 
Ce résultat met encore une fois en évidence que la solubilité de la FLUone (CAP-O) en solution 
est un facteur important contrôlant son comportement dans le sol.  

Ces résultats mettent en évidence les deux comportements différents entre le FLU 
(HAP) et la FLUone (CAP-O) lors de la variation du rapport L/S, ce qui peut être attribué 
à des mécanismes de rétention et des sites de sorption différents dans le sol entre les 
HAP et les CAP-O. Ceci montre à nouveau que les mécanismes principaux impliqués 
dans la sorption de la FLUone dans le sol ne sont pas liés à un partage, à l’équilibre, 
entre la matière organique dissoute et celle du sol contrairement aux HAP. 

1.4. Influence de la force ionique  

On rappelle que la force ionique de la phase aqueuse a été modifiée en faisant varier la 

concentration de chlorure de calcium (𝐶𝑐𝑎𝑙 ). Deux augmentations de cette valeur ont été 
apportées par rapport aux conditions de référence (2 mmol.L-1), tout d’abord d’un facteur de 
10 (20 mmol.L-1) puis d’un facteur 50 (100 mmol.L-1).  

1.4.1. Cinétique de sorption 

Les études cinétiques ont été réalisées afin de déterminer le temps nécessaire pour atteindre 
l’état d’équilibre dans les nouvelles conditions expérimentales. Les résultats sont présentés 
dans la Figure III-13 pour le FLU et dans la Figure III-14 pour la FLUone. 
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Figure III-13. Cinétiques de sorption du FLU dans le sol A à différentes valeurs de 𝐶𝑐𝑎𝑙. 𝐶𝐹𝐿𝑈(0) = 500 µ𝑔. 𝐿−1 

 

Figure III-14. Cinétiques de sorption de la FLUone dans le sol A à différentes valeurs de 𝐶𝑐𝑎𝑙. 𝐶𝐹𝐿𝑈(0) =

10 000 µ𝑔. 𝐿−1 

L’évolution de la sorption des deux composés en fonction du temps est identique à celle 
observée dans les conditions de référence avec une phase rapide au départ et une phase plus 
lente en s’approchant de l’équilibre. L’équilibre de sorption est supposé atteint après 24 h 
d’agitation. A ce stade, l’interprétation de l’effet de la force ionique sur la sorption du FLU et 
de la FLUone n’est pas réalisée. Elle sera faite après la détermination des isothermes de 
sorption. Les coefficients des modèles cinétiques de premier et de second ordre sont 
présentés dans le Tableau III-8. Les valeurs soulignées correspondent à celles obtenues dans 
les conditions de référence pour chaque composé.
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Tableau III-8. Coefficients de la cinétique de sorption à différentes valeurs de 𝑪𝒄𝒂𝒍 pour la sorption du FLU et de 
la FLUone dans le sol A 

 

 

𝐶𝑐𝑎𝑙  Premier ordre  Second ordre  

  𝑞𝑒(𝑒𝑥𝑝. )

∗ 10−3 

𝑞𝑒(𝑐𝑎𝑙. )

∗ 10−3 

𝑘1 𝑅2 𝑞𝑒(𝑐𝑎𝑙. )

∗ 10−3 

𝑘1 

∗ 105 

𝑅2 

 (𝑚𝑚𝑜𝑙. 𝐿−1) (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) (ℎ−1)  (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) (µ𝑔. 𝑘𝑔−1. ℎ−1)  

FLU 2 23 7 0,14 0,969 23 10 0,999 

 20 25 7 0,11 0,978 25 5 0,999 

 100 25 10 0,14 0,891 26 4 0,995 

 2 360 130 0,08 0,328 350 0,14 0,974 

FLUone  20 280 38 0,13 0,996 270 -1,2 0,999 

 100 220 10 0,03 0,289 200 -0,5 0,999 

La sorption du FLU et de la FLUone est mieux représentée par le modèle de second ordre 

avec des valeurs de 𝑅2 comprises entre 0,995 et 0,999. Cela implique que les phénomènes 
ayant lieu lors de la sorption des deux composés dans le sol à différentes forces ioniques sont 
les mêmes que ceux ayant lieu dans les conditions de référence. 

1.4.2. Isotherme de sorption  

Les isothermes de sorption ont été déterminées et sont présentées dans la Figure III-15 pour 
le FLU et la Figure III-16 pour la FLUone. 

 

Figure III-15. Isothermes de sorption du FLU à différentes valeurs de 𝐶𝑐𝑎𝑙 
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Figure III-16. Isothermes de sorption de la FLUone à différentes valeurs de 𝐶𝑐𝑎𝑙. 

De plus, les données expérimentales ont été modélisées et les coefficients des modèles sont 
présentés dans le Tableau III-9. 

Tableau III-9. Paramètres des modèles de sorption des isothermes de sorption du FLU et de la FLUone dans le sol 

A à différentes valeurs de force ionique 

 

 

 𝑪𝒄𝒂𝒍 

(𝒎𝒎𝒐𝒍. 𝑳−𝟏) 
FLU FLUone  

Linéaire 𝐾𝐷 (𝐿. 𝑘𝑔−1) 2 130 ± 7 90 ± 7 

  20 110 ± 9 140 ± 10 

  100 120 ± 6 90 ± 8 

 𝑅2 20 0,998 0,950 

  100 0,984 0,967 

 𝐾𝑂𝐶  (𝐿. 𝑘𝑔−1) 2 2 000 ± 100 1 400 ± 100 

  20 1 700 ± 100 2 200 ± 200 

  100 1 900 ± 100 1 400 ± 100 

 Variation du 𝐾𝐷(%) 20 -15 +33 

  100 -7 +0 

Freundlich  𝐾𝐹 20 340 1 400 

  100 820 330 

 𝑛 20 1,24 1,37 

  100 1,51 1,18 

 𝑅2 20 0,997 0,933 

  100 0,973 0,922 
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Langmuir  𝐾𝐿  (𝐿. µ𝑔−1) 20 2.10-3 7.10-5 

  100 3.10-3  3.10-5 

 𝑞𝑚 (µ𝑔. 𝑘𝑔−1) 20 1.10+5 3.10+6 

  100 9.10+4 4.10+6 

 𝑅2 20 0,692 0,316 

  100 0,733 0,098 

Comme montre ce tableau, le modèle de Langmuir est non représentatif des données 
expérimentales. C’est le modèle linéaire qui décrit le mieux la sorption du FLU et de la FLUone 

dans le sol A avec des valeurs de 𝑅2 comprises entre 0,950 et 0,998 pour les différentes 
valeurs de 𝐶𝑐𝑎𝑙 . L’influence de la force ionique sur la sorption des deux composés est 

représentée dans le Tableau III-9 par la variation du coefficient 𝐾𝐷 en pourcentage par rapport 
aux conditions de référence.  

Sorption du FLU dans le sol en fonction de la force ionique  

Pour le FLU, les valeurs de 𝐾𝐷 obtenues pour 𝐶𝑐𝑎𝑙 de 20 et de 100 mmol.L-1  (respectivement 
110 ± 9 L.kg-1 et 120 ± 6 L.kg-1) sont similaires au regard des incertitudes analytiques. Par 

rapport aux valeurs de 𝐾𝐷 obtenues dans les conditions de référence, on note une légère 
diminution respectivement de 15 et 7% pour des concentrations 𝐶𝑐𝑎𝑙 de 20 et 100 mmol.L-1. 
Néanmoins, compte tenu des incertitudes analytiques liées aux valeurs obtenues 
expérimentalement (Figure III-15) et celles estimées sur les valeurs des 𝐾𝐷 (Tableau III-9), on 
peut conclure que la sorption du FLU dans le sol A n’est pas significativement affectée par la 
variation appliquée de la force ionique. De plus, les valeurs de 𝐾𝑂𝐶 calculées restent toujours 
du même ordre de grandeur que celle estimée par la corrélation de Karickhoff. 

Cette indépendance de la force ionique lors de la sorption du FLU peut sembler contradictoire 
avec ce qui est décrit dans la littérature pour les HAP. En effet, Weston et al. ont montré que 
la sorption des HAP est favorisée par l’augmentation de la force ionique, ce qui s’explique par 
l’effet de la présence des ions du sel en solution qui ont la capacité de réduire la solubilité des 
HAP hydrophobes dans la solution et donc de favoriser leur sorption dans la matrice solide du 
sol (Weston et al., 2010). La présence de ces ions en solution contribue à l’occupation des 
espaces entre les molécules d’eau. Les espaces d’hydratation disponibles à l’interaction avec 
les molécules de HAP sont effectivement occupés (Karickhoff et al., 1979 ; Lamichhane et al., 
2016 ; Sun et al., 2009). Néanmoins, tenant compte de la valeur élevée du rapport L/S (100) 
dans les conditions de notre étude comparée à celles utilisées par les études citées (L/S : 20 
– 50), on peut supposer que la quantité de matières transférées (relargage) du sol vers la 
solution est limitée dans notre cas. La solution est donc loin d’être saturée par ces matières 
transférées du sol. Par conséquent, l’effet d’introduire des ions supplémentaires en solution 
sur la solubilité du FLU est moindre. De plus, le partage de la matière organique entre les deux 
phases (responsables de l’interaction avec le FLU) n’est pas affectée par une variation de 
force ionique (Limousin et al., 2007).  

Sorption de la FLUone dans le sol en fonction de la force ionique  

L’influence de la force ionique sur la sorption de la FLUone est différente de celle observée 
pour le FLU. Pour ce qui concerne la FLUone, sa sorption est différente en fonction de la force 

ionique. L’augmentation de 𝐶𝑐𝑎𝑙 d’un facteur de 10 favorise la sorption de la FLUone dans le 
sol de 33%. Cependant, pour une augmentation de la force ionique d’un facteur 50, la sorption 
est défavorisée et malgré la forte concentration en sel, les phénomènes de sorption restent 
identiques à ceux mis en évidence dans les conditions de référence pour une faible force 
ionique. Cela peut être expliqué comme suit :  
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 Pour une augmentation de 𝐶𝑐𝑎𝑙 d’un facteur de 10 (2 à 20 mmol.L-1), les ions ajoutés à 

la solution ont occupé les espaces entre les molécules d’eau. Cela contribue à réduire 

la solubilité de la FLUone en solution et à favoriser sa sorption dans le sol. En effet, la 

FLUone est plus soluble que le FLU. Les concentrations de la FLUone en solution 

utilisées dans cette étude afin de couvrir la totalité de la gamme de solubilité de la 

FLUone sont largement plus importantes que celles du FLU. Ceci rend possible 

l’apparition de cette influence à cette valeur de 𝐶𝑐𝑎𝑙  dans le cas de la FLUone.  

 Une augmentation supplémentaire de la quantité d’ions en solution (𝐶𝑐𝑎𝑙 = 100 mmol.L-

1) contribue à la manifestation d’un phénomène de compétition de sorption dans le sol 

ayant lieu entre les molécules de FLUone et ces ions pour cette concentration en 

chlorure de calcium. Une fraction des molécules de FLUone sorbées dans le sol peut 

être remplacée par une fraction de la quantité importante des ions électrolytes en 

solution, i.e. ions de sel. Ce comportement peut être attribué au phénomène d’échange 

d’ions pendant lequel les molécules sorbées dans la matrice solide peuvent être 

facilement remplacées par les ions en solution (Bourg et Sposito, 2011 ; Sposito, 

2008). Par conséquent, la quantité des ions en solution, i.e. force ionique, est le 

paramètre contrôlant ce phénomène de compétition. Cela signifie que la sorption de la 

FLUone dans le sol peut être contrôlée par des mécanismes de type échange d’ions, 

ayant lieu à la surface des particules du sol. 

Ce résultat supporte également l’hypothèse posée précédemment et qui met en 
évidence que les mécanismes principaux impliqués dans la sorption de la FLUone dans 
le sol seraient des mécanismes ayant lieu en surface des particules de sol, de type 
échange d’ions. 

 

Des mesures de pH, de la conductivité et du potentiel redox ont été effectuées lors de ces 
essais. Les valeurs de pH mesurées restent du même ordre de grandeur (entre 6,9 et 7,5) 
durant tous les essais et pour toutes les conditions expérimentales. En revanche, les mesures 
de potentiel redox présentent quelques fluctuations qui sont attribuées à la cellule de mesure 
pour laquelle nous avons eu un problème de calibration. La conductivité reste également du 
même ordre de grandeur durant tous les essais et pour toutes les conditions expérimentales, 
avec des valeurs comprises entre 1,1 et 1,3 mS.cm-1.  

 

Les premières expériences réalisées en conditions statiques ont montré que les mécanismes 
et les sites de sorption des CAP-O dans les sols sont différents par rapport aux HAP. Les 
résultats ont mis en évidence que le partage à l’équilibre entre la MOD et la MOS n’est pas le 
mécanisme principal contrôlant la sorption de la FLUone dans le sol et que des mécanismes 
en surface des particules, de type échange d’ions, peuvent être responsables de cette 
sorption. De plus, la solubilité d’un CAP-O peut être un paramètre important contrôlant son 
comportement dans le sol.  Néanmoins, il est nécessaire d’aller plus loin dans l’identification 
de ces mécanismes en réalisant des études de sorption en conditions dynamiques.    

2. Sorption en conditions dynamiques 

Les études de sorption en colonne ont été réalisées pour le FLU et la FLUone en utilisant le 
sol A. Au regard du temps limité pour la réalisation de ce travail, il a été fait le choix d’orienter 
en priorité les expériences en conditions dynamiques vers un objectif de 
détermination/confirmation des mécanismes responsables de la sorption des CAP-O dans les 
sols. Ainsi, des expériences d’écoulement à débit interrompu ont été réalisées, dont les détails 
sont de nouveau présentés dans le Tableau III-10. 
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Tableau III-10. Programme d’écoulements et d’arrêts pour les colonnes FLU et FLUone   

 Ecoulement 
1  

Arrêt  
1  

Ecoulement 
2  

Arrêt  
2 

Ecoulement 
3 

Arrêt  
3 

Ecoulement 
4  

 

 (jours) (jours) (jours) (jours) (jours) (jours) (jours)  

Débit 
(mL.min-1) 

1 0 1 0 1 0 1  

FLU 21 101 11      

FLUone 8 106 8 13 3 19 13  

Ces expériences permettent de représenter les cycles d’écoulement/séchage ayant lieu dans 
la nature afin de mettre en évidence les limites diffusionnelles qui peuvent avoir lieu lors de la 
sorption des HAP et des CAP-O dans les sols (Limousin et al., 2007 ; Maclntyre et al., 1991 ; 
Weigand et al., 1999). De plus, cela nous permet d’identifier les mécanismes impliqués dans 
la sorption de la FLUone (CAP-O) dans les sols et de confronter les résultats obtenus à ceux 
observés en condition statiques. 

Pour rappel, cette étude repose sur le principe de la chromatographie éluto-frontale, et 
consiste à mesurer et interpréter les courbes de percée du composé à étudier. Une solution 
du composé à étudier est injectée dans une colonne remplie de terre, et la concentration dudit 
composé est mesurée en sortie de colonne, ainsi que le pH, la conductivité et le potentiel 
redox. 

2.1. Traçage des colonnes 

Le traçage des colonnes du FLU et de la FLUone est nécessaire pour déterminer la qualité de 
remplissage de la colonne utilisée pendant l’étude et permet également de déterminer son 
volume poreux. Il faut rappeler que le procédure consiste à injecter une solution de chlorure 
de calcium à 2 mmol.L-1 à travers la colonne pour contrôler la conductivité du système et 
éliminer les traces d’azoture de sodium. Le traçage est réalisé en mesurant la conductivité en 
sortie de colonne. Un premier échelon positif en conductivité est réalisé en injectant une 
solution de chlorure de calcium à travers la colonne à 10 mmol.L-1 jusqu’à obtention, en sortie 
de la colonne, d’une conductivité égale à celle de la solution injectée en entrée de la colonne. 
A ce stade, l’injection d’une solution de chlorure de calcium à 2 mmol.L-1 est réalisée jusqu’à 
rétablir la conductivité de cette solution en sortie de la colonne. Cette étape est réalisée à la 
fin de l’étude de la sorption et d’écoulement à débit interrompu afin de ne pas affecter les 
caractéristiques de la colonne suite à la variation de la force ionique dans le système. 

Les Figures III-17 et III-18 présentent les courbes de traçage des colonnes respectivement du 
FLU et de la FLUone. Le rapport de la conductivité en sortie sur celle en entrée de la colonne 
est représenté en fonction du temps. Pour le traçage aller, ce rapport augmente avec le temps 
sous l’effet de l’injection d’une solution de conductivité plus importante (10 mmol.L-1). Le cas 
contraire est observé avec le traçage retour suite à l’injection de la solution de chlorure de 
calcium à 2 mmol.L-1.   
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Figure III-17. Traçage de la colonne FLU 

 

Figure III-18. Traçage de la colonne FLUone 

Pour les deux colonnes, on peut noter deux traçages à caractéristiques similaires. Les 
traçages d’aller et de retour sont symétriques ce qui met en évidence la bonne qualité de 
remplissage de deux colonnes et l’absence de chemins préférentiels d’écoulement. De plus, 
l’intégration des courbes donne des valeurs de volume poreux égales à 7,5 et 8,2 mL 
respectivement pour les colonnes du FLU et de la FLUone. 

2.1. Ecoulement à débit interrompu (Stop and Flow) 

Dans la nature, une terre subit plusieurs cycles d’écoulement et de séchage, c’est pourquoi 
nous avons réalisé des expériences d’écoulement à débit interrompu sur le couple 
FLU/FLUone avec le sol A. Le comportement de chaque composé dans le cadre de cette étude 
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permet de déterminer les similitudes ou les différences sur les mécanismes responsables de 
leur rétention dans les sols. 

Les figures présentées emploieront comme grandeur d’abscisse le rapport du volume moyen 
de solution injectée dans la colonne (𝑉𝑚𝑜𝑦) sur le volume poreux du sol dans la colonne (𝑉𝑝). 

Notons que le volume poreux a une valeur fixe et déterminée. Cette représentation permet de 
comparer les résultats obtenus avec plusieurs colonnes ayant des volumes poreux différents. 
De plus, étant connu que le sol est un milieu hétérogène par nature et que le remplissage de 
colonnes est difficilement répétable, cette représentation des résultats permet de s’affranchir 
de cela. 

2.1.1. FLU 

La Figure III-19 présente la courbe de percée du FLU lors de l’expérience de stop & flow.  

 

Figure III-19. Courbe de percée du FLU lors de l'expérience de stop & flow 

Au démarrage de l’expérience, on observe une percée rapide du FLU sur 800 𝑉𝑝 environ. 

Ensuite, la concentration en sortie de colonne reste constante pendant 2 200 𝑉𝑝 environ puis 

augmente à nouveau jusqu’à l’arrêt de l’écoulement.  

Ce palier (entre 800 et 2 200 𝑉𝑝) atteint par les concentrations en sortie de colonne pourrait 

être expliqué par trois hypothèses (Weigand et al., 1999) : i) une biodégradation du FLU ayant 
lieu au sein de la colonne, ii) un effet de filtration du HAP à travers les parties du sol qui ne 
sont pas encore contaminées et iii) un relargage de la matière organique du sol vers l’interface 
liquide – solide, ce qui augmenterait l’interaction du FLU avec le sol (connu pour avoir une 
forte affinité vers la matière organique), qui favoriserait sa sorption et diminuerait sa 
concentration dans la phase aqueuse. Ce relargage est également mis en évidence par la 
diminution des valeurs de pH en sortie de la colonne entre 800 et 2 200 𝑉𝑝 (Figure III-20). Cette 

matière organique serait ensuite totalement relarguée dans la phase liquide ce qui expliquerait 
la forte augmentation de concentration du FLU dans la phase aqueuse à 2 200 𝑉𝑝 et ce qui est 

mis également en évidence par la diminution supplémentaire du pH de la solution en sortie de 
la colonne.  



Chapitre III 

150 

 

 

Figure III-20. Evolution du pH de la solution en sortie de la colonne du FLU 

Lors de la reprise de l’écoulement (écoulement 2) après un arrêt de 101 jours, la concentration 
en FLU en sortie de la colonne (83 µg.L-1) est inférieure à celle mesurée à l’arrêt de 
l’écoulement 1 (150 µg.L-1). Ce comportement des HAP est bien connu puisque plusieurs 
auteurs ont montré que la sorption et la désorption des HAP dans un sol était limitée soit par 
leur diffusion au sein des particules de sol soit par le phénomène de partage à l’équilibre entre 
les deux phases. Ainsi, l’intensité de ces deux phénomènes dépend principalement du temps 
de contact entre la solution et la terre (Totsche et al., 2006 ; Wehrer et Totsche, 2005 ; 
Weigand et al., 1999) :  

 Weigand et al. ont étudié l’influence d’écoulements à débit interrompu sur la sorption 

de l’ANT en colonne. Ces auteurs ont également observé une diminution de la 

concentration en sortie de colonne après un arrêt d’environ 10 jours. Cela a été attribué 

au temps de contact prolongé entre les deux phases. En effet, l’interprétation a été 

faite avec deux hypothèses : une dégradation de HAP ayant lieu au sein de la colonne 

ou une sorption limitée par les lents phénomènes de diffusion au sein de la porosité du 

sol (Weigand et al., 1999). Cette deuxième hypothèse a également été envisagée pour 

d’autres HAP (Carmichael et al., 1997).  

 Wehrer et Totsche ont étudié la désorption des HAP (dont le FLU) en appliquant des 

écoulements à débit interrompu avec deux débits (rapide et lent). Une telle diminution 

n’a pas été observée après les arrêts appliqués. La concentration des HAP en sortie 

de colonne est restée constante après la reprise de l’écoulement. Cela était attribué au 

temps de contact insuffisant entre les deux phases (Wehrer et Totsche, 2005).  

Par conséquent, l’arrêt de l’écoulement, tout en gardant la colonne remplie de solution, a 
permis un temps de contact plus long entre la solution contenant du FLU et la terre, menant à 
une diffusion plus importante au sein des particules de terre et donc à des concentrations 
inférieures en sortie de colonne à la reprise de l’écoulement. Ce phénomène pourrait être aussi 
couplé à une dégradation du FLU.  

Ensuite, une montée rapide en concentration est observée sur environ 50 𝑉𝑝  permettant 

d’atteindre des concentrations proches de celles mesurées à l’arrêt de l’écoulement 1.  

Puis, les concentrations en sortie de colonne restent stables pendant environ 500 𝑉𝑝 . En 

poursuivant l’écoulement pendant 500 𝑉𝑝 supplémentaires, on observe une diminution de la 
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concentration en FLU en sortie de colonne, jusqu’à atteindre le palier de concentration à 
100 µg.L-1, qui était déjà visible avant l’arrêt de la colonne. Ce palier pourrait être dû à une 
biodégradation du FLU au sein de la colonne, au regard du temps important de l’expérience 
(4 mois).  

Ce résultat du FLU est compatible avec ceux décrits dans la littérature au sujet des 
mécanismes responsables de la sorption des HAP dans le sol. Leur sorption est limitée par la 
diffusion au sein des particules de sol limitant leur rétention (Huang et al., 2003 ; Olu-Owolabi 
et al., 2015 ; Weigand et al., 1999). 

2.1.2. FLUone 

La Figure III-21 présente la courbe de percée de la FLUone lors de l’expérience de stop & flow. 
Les flèches représentent les interruptions d’écoulement (arrêts) avec leurs durées en jours. La 
Figure III-22 présente un zoom sur la partie inférieure de cette courbe. 

 

Figure III-21. Courbe de percée de la FLUone lors de l'expérience de stop & flow 
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Figure III-22. Courbe de percée de la FLUone lors de l'expérience de stop & flow (zoom sur la partie inférieure de 
la courbe) 

Lors du premier écoulement, on observe une percée rapide de la FLUone sur 40 𝑉𝑝 environ, 

pour atteindre une concentration de 600 µg.L-1 environ. Ensuite, les concentrations en FLUone 
en sortie de colonne sont majoritairement comprises entre 600 et 800 µg.L-1 jusqu’à l’arrêt de 
l’écoulement.  

Le comportement de la FLUone est différent de celui du FLU. En effet, lors de la reprise des 
écoulements après une période d’arrêt, la concentration en FLUone en sortie de colonne est 
à chaque fois supérieure à celle mesurée à la fin de l’écoulement précédent quelle que soit la 
durée d’arrêt. Lors des différentes reprises d’écoulement, les concentrations en FLUone sont 
comprises entre 19 000 et 36 000 µg.L-1 tandis que les concentrations mesurées avant les 
arrêts sont comprises entre 600 et 1 400 µg.L-1. La concentration mesurée en sortie de la 
colonne à la reprise de l’écoulement 4 (est surestimée (36 000 µg.L-1) supérieure à la solubilité 
de la FLUone dans l’eau). Ce point est donc un artefact de mesure.   

Ensuite, la concentration en sortie de colonne diminue rapidement (sur 20 à 150 𝑉𝑝  de 

solutions injectés en fonction des différentes écoulements) pour atteindre un palier jusqu’à la 
fin de l’écoulement. Au cours de ces expériences, nous n’avons pas cherché à atteindre une 
valeur de la concentration en sortie égale à celle en entrée (percée complète de la FLUone) 
étant donné que l’objectif était d’évaluer le comportement de la FLUone lors de cycles 
d’écoulement/arrêt.  

Ainsi, au regard d’une solubilité dans l’eau de la FLUone (25,3 mg.L-1) supérieure à celle du 
FLU (1,69 mg.L-1), ce CAP-O a une affinité pour la matrice solide plus faible que celle des HAP. 
De plus, lors d’un contact prolongé entre une terre contaminée par la FLUone (terre présente 
dans la colonne et sur laquelle de la FLUone est fixée) et une solution contenant de la FLUone 
(solution d’alimentation de la colonne), un relargage de FLUone en solution est observé. Cela 
confirme également les résultats obtenus par d’autres auteurs (Boulangé, 2017 ; 
MEMOTRACES, 2017), à savoir un relargage préférentiel dans l’eau de CAP-O par rapport 
aux HAP, à partir d’un sol contaminé par des HAP et des CAP-O. 

Il faut également souligner que ces temps de contact prolongés entre la solution contenant de 
la FLUone et le sol auraient pu permettre une diffusion de la FLUone au sein des particules 
de terre, si un tel mécanisme entrait en jeu lors de la sorption de ce CAP-O. Les résultats 
montrent que ce mécanisme n’est pas mis en œuvre pour la FLUone. La rétention des CAP-
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O dans les sols pourrait donc se produire plutôt en surface des particules, selon des 
mécanismes d’adsorption comme l’échange d’ions par exemple. Ainsi Weigand et al. ont fait 
l’hypothèse que le transport des CAP-O dans les sols pourrait être contrôlé par des interactions 
plus complexes que celles gouvernant la rétention des HAP par la phase solide, comme des 
interactions hydrophobes, de l’échange d’ions et de ligands (impliquant des groupes 
fonctionnels carboxyliques du carbone organique dissout) ainsi que de la complexation avec 
des oxydes d’aluminium et de fer (Weigand et al., 1999). Ces hypothèses ont également été 
formulées par Obrist et al., 2015. Par ailleurs, il a également été montré lors de la mesure des 
concentrations en CAP-O dans des sols urbains qu’elles étaient corrélées non seulement aux 
concentrations en carbone organique, mais également en carbone inorganique, en azote total 
et au rapport Fe extractible à l’oxalate / Fe extractible au dithionite (Bandowe et al., 2014). De 
plus, Coelho et al. ont également mise en évidence que la rétention du DBFUR (CAP-O) n’était 
pas uniquement contrôlée par la matière organique du sol, mais aussi par la composition de 
la texture du sol notamment par la présences d’argiles. En effet, la sorption du DBFUR était 
inversement proportionnelle au pourcentage d’argiles dans le sol (Celis et al., 2006a). Ces 
auteurs concluent que la partie minérale du sol joue un rôle plus important dans la rétention 
des CAP-O que dans la rétention des HAP. Par conséquent, la matière organique du sol n’est 
pas le composant principal contrôlant la sorption des CAP-O dans le sol mais peut avoir une 
influence en fonction de la nature et des caractéristiques du sol.  

Les valeurs de pH mesurées en sortie de cette colonne diminuent légèrement avec l’injection 
de la solution à travers la colonne (de 7,2 jusqu’à 6,5). Tandis que celles de potentiel redox 
présentent quelques fluctuations qui sont attribuées à la cellule de mesure pour laquelle nous 
avons eu un problème de calibration. La conductivité reste également constante avec des 
valeurs comprises entre 4 et 5 mS.cm-1. Les résultats ne sont donc pas présentés.  

3. Conclusion 

Les expérimentations en conditions statiques et en conditions dynamiques mises en œuvre 
sur les HAP et les CAP-O ont permis d’obtenir des premières données sur le comportement 
des CAP-O dans les sols, tant en termes d’observation que de compréhension des 
mécanismes et des paramètres physico-chimiques d’influence. 

Les différents résultats obtenus dans ces deux conditions sont complémentaires et cohérents 
et permettent d’émettre des hypothèses concernant le comportement des CAP-O dans les 
sols.  

Les observations faites sur le comportement des CAP-O suggèrent des mécanismes et des 
sites de sorption gouvernant leur rétention dans les sols différents de ceux bien connus des 
HAP. Les constantes de partage sol/eau des CAP-O montrent, notamment pour la FLUone, 
une affinité pour la matrice solide inférieure à celle des HAP. Ceci implique une possible 
migration de certains CAP-O dans les eaux souterraines sur de plus longues distances que 
les HAP et donc la possibilité de former des panaches de pollution plus étendus et d’atteindre 
des cibles sensibles telles que des captages d’alimentation en eau potable par exemple. De 
plus, la comparaison de la sorption entre les deux couples étudiés montre que la solubilité d’un 
CAP-O est un facteur important contrôlant sa rétention dans le sol. Ainsi, plus un CAP-O sera 
soluble dans l’eau, plus sa capacité à former des panaches de pollution étendus sera 
importante.  

L’influence de la concentration de la matière organique dissoute sur la sorption de la FLUone 
est complètement différente de celle du FLU et des HAP en général. Cela met en évidence 
que contrairement aux HAP, la matière organique n’est pas le facteur principal contrôlant la 
sorption des CAP-O dans le sol. La forte influence de la force ionique de la solution suggère 
une compétition des CAP-O avec les ions présents en solution lors de la sorption sur la terre, 
contrairement aux HAP. Ainsi, au regard des différentes expériences réalisées (batch et 
colonne), le mécanisme principal de fixation des CAP-O sur la matrice solide pourrait être une 
adsorption en surface des particules de terre.
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Chapitre IV. Étude de la sorption des HAP et 
des CAP-O dans des matériaux adsorbants 
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Comme montré dans le chapitre I, les technologies utilisées pour le traitement des sites et des 
sols pollués par des HAP à différentes échelles sont nombreuses et le choix d’application varie 
en fonction du type du sol et de celui de la pollution (concentrations notamment). Dans ce 
processus de dépollution, il faut également prendre en compte la fraction de ces composés 
présente dans la phase aqueuse qui constitue leur vecteur de transfert. De ce fait, de 
nombreuses études se concentrent sur le traitement des eaux polluées par des HAP, afin de 
contrôler leur mobilité dans le sol. Parmi ces études, il a été montré que les méthodes, 
notamment basées sur le principe de sorption des HAP sur des matrices poreuses de type 
charbons actifs et zéolithes, représentent un potentiel important dans l’élimination de ces 
composés de l’eau, de par la forte capacité de piégeage de ces adsorbants (Awad et al., 2020 ; 
Dowaidar et al., 2007 ; Huang et al., 2014 ; Oleszczuk et al., 2012). Cependant, l’emploi de 
ces deux types de matériaux pour la dépollution des eaux souterraines contaminées par des 
HAP ne bénéficie pas de la même maturité technique. En effet, alors que les charbons actifs 
sont, à l’heure actuelle, déjà employés sur des chantiers de dépollution (Awad et al., 2020 ; 
Kuppusamy et al., 2016a, 2017), les zéolithes ne sont pas encore utilisées sur site et leur 
capacité à être employées en tant qu’adsorbant à grande échelle pour la décontamination des 
eaux reste encore étudiée uniquement à l’échelle du laboratoire (Awad et al., 2020 ; Wołowiec 
et al., 2017). 

L’emploi de ces méthodes représente un avantage écologique puisqu’elles ne font pas 
intervenir de produits chimiques lors du traitement et que les sources utilisées dans la 
fabrication de ces adsorbants, sont de type naturel. Cependant, la régénération des charbons 
actifs s’avère coûteuse, énergivore et difficile à mettre en œuvre nécessitant des conditions 
particulières (sous atmosphère inerte, haute température) (Ma et al., 2021). Cette régénération 
produit de plus, des composés organiques volatils dont il faut trouver un exutoire. Les zéolithes 
quant-à-elles, offrent l’avantage d’être régénérables par traitement thermique sous-air 
(Lamichhane et al., 2016 ; Li et al., 2017b ; Misaelides, 2011), ce qui, d’après la littérature, 
pourrait en faire un adsorbant intéressant pour la dépollution des eaux souterraines. 

Néanmoins, malgré les nombreuses études sur la sorption des polluants organiques et 
notamment des HAP sur charbon actif, la capacité de ces technologies dans l’élimination des 
CAP-O des eaux contaminées n’est pas décrite dans la littérature et nécessite des études 
afin de mettre en valeur ce potentiel. Il en est de même pour les zéolithes dont l’application 
est limitée aux expériences en laboratoire pour l’élimination des HAP (Lamichhane et al., 
2016 ; Lemić et al., 2007 ; Li et al., 2017a).  

Ainsi, au regard des avantages de ces matériaux qui ressortent de la synthèse bibliographique 
pour la dépollution des eaux contaminées par des HAP et des CAP-O, l’objectif de ce travail 
est de mener une étude exploratoire au laboratoire afin d’évaluer la capacité de sorption 
vis-à-vis des HAP et des CAP-O :  

 De deux types d’adsorbants de type charbon actif. Même si la sorption des HAP sur 

des charbons actifs est bien décrite dans la littérature (Lamichhane et al., 2016), leur 

étude dans le cadre de ce travail permettra la comparaison aux données qui seront 

obtenues pour les CAP-O.  

 D’une zéolithe afin de déterminer la faisabilité de cette technique de dépollution par 

piégeage des polluants sur matrice poreuse, pour éliminer les CAP-O.  

L’objectif à long terme est le développement à l’échelle industrielle de cette technologie avec 
des adsorbants régénérables comme les zéolithes. 

Deux couples ont été testés : FLU/FLUone et ACE/DBFUR sur deux charbons actifs et une 
zéolithe. Néanmoins, les expériences ont été limitées à la réalisation d’études préliminaires 
qui ont été effectuées principalement sur le couple FLU/FLUone et le DBFUR (le CAP-O du 
deuxième couple HAP/CAP-O préalablement choisi). La sorption des HAP sur des 
charbons actifs est très fournie dans la littérature (voir chapitre I), les expériences avec 
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le HAP parent ont été nécessaires à des fins de comparaison avec les expériences sur 
les CAP-O. 

Pour résumer, toutes les expériences ont été réalisées dans l’eau ultra pure à température 
ambiante avec une concentration de matrice solide (charbon actif ou zéolithe) égale à 0,1 g.L-

1. Comme dans le cas de la sorption dans le sol, une étude cinétique de sorption a été réalisée 
dans un premier temps pour chaque composé et chaque matrice solide, afin de déterminer le 
temps d’agitation nécessaire pour atteindre l’équilibre. Ensuite, une étude sur la réalisation 
d’isotherme de sorption a été réalisée uniquement sur le DBFUR, faute de temps.  

Une étude sur la co-sorption de deux composés FLU et FLUone avec le charbon actif BC a 
également été effectuée. La première partie de ce chapitre présente les expériences réalisées 
sur les deux charbons actifs avec le FLU, la FLUone et le DBFUR. La deuxième partie présente 
les expériences réalisées sur la zéolithe avec le FLU et la FLUone. Toutes les expériences ont 
été réalisées en batch (un point sur la figure représente un résultat issu d’un flacon batch). Les 
barres d’erreurs montrées sur les figures et présentées dans ce chapitre représentent 
l’incertitude analytique liée à chaque point. 

1. Sorption sur les charbons actifs  

Les expériences présentées dans cette partie correspondent aux études réalisées sur les deux 
charbons actifs C et BC, avec les composés FLU, FLUone et le DBFUR. Dans un premier 
temps, les études cinétiques ont été réalisées pour les différents composés avec les deux 
charbons actifs. Ensuite l’isotherme de sorption du DBFUR et la co-sorption (entre FLU et 
FLUone) ont été réalisées avec le charbon actif BC uniquement. En effet, le temps consacré 
pour cette étude étant limité, il a été décidé de travailler avec le charbon actif ayant la surface 
spécifique la plus importante. 

1.1. Cinétique de sorption 

Les expériences préliminaires de cinétique de sorption ont été réalisées pour déterminer le 
temps nécessaire pour atteindre l’équilibre de sorption. L'étude a consisté à mesurer la 
concentration en phase aqueuse du HAP ou du CAP-O étudié tout au long de l'expérience 
(jusqu'à 48 h) de mise en contact avec l’adsorbant. Pour rappel, les concentrations en solution 
initiales contenant chaque HAP/CAP-O ont été les suivantes : 1 500 µg.L-1 pour le FLU ; 10 
000 µg.L-1 pour la FLUone et 2 800 µg.L-1 pour le DBFUR. Ces différentes concentrations ont 
été choisies après une première phase de tests réalisée pour vérifier la capacité de dosage 
en solution des polluants résiduels après contact avec les charbons actifs. Les concentrations 
initiales ont ainsi été choisies afin de garantir une concentration quantifiable en solution après 
48 h d’agitation avec la méthode d’analyse de fluorimétrie utilisée pour cette phase d’étude. 
Les résultats sont présentés sous forme de concentration restante en solution du HAP/CAP-
O en fonction de la durée d’agitation de 0,5 ; 1 ; 6 ; 24 et 48 h. 

Les Figures IV-1, IV-2 et IV-3 montrent les résultats de la cinétique de sorption respectivement 
du FLU, de la FLUone et du DBFUR, pour les charbons actifs BC et C. Il s’agit ici de suivre 
l’évolution de la concentration du composé dans la solution au cours du temps.  
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Figure IV-1. Cinétiques de sorption pour le FLU sur les charbons actifs C et BC, 𝐶𝐹𝐿𝑈(0) = 1 500 µ𝑔. 𝐿−1 

 

Figure IV-2. Cinétiques de sorption pour la FLUone sur les charbons actifs C et BC, 𝐶𝐹𝐿𝑈𝑜𝑛𝑒(0) = 10 000 µ𝑔. 𝐿−1 

A noter que les points de la Figure IV-2 pour le charbon actif C de la FLUone obtenus pour 
les durées d’agitation de 24 et 48 h représentent des valeurs de concentrations en solution 
très proches de la limite de quantification de l’appareil de fluorimétrie, donc ces deux valeurs 
sont associées à des incertitudes plus élevées que celles présentées au chapitre II.    
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Figure IV-3. Cinétiques de sorption pour le DBFUR sur les charbons actifs C et BC, 𝐶𝐷𝐵𝐹𝑈𝑅(0) = 2 800 µ𝑔. 𝐿−1 

Comme montré dans les Figures IV-1-3, le FLU, la FLUone et le DBFUR présentent un 
processus de sorption sur les deux charbons actifs, en deux étapes, avec un pourcentage de 
sorption qui augmente au cours du temps. Dans la première phase de mise en contact (phase 
qui dure jusqu’à 6 h d’agitation), les trois CAP sont rapidement sorbés sur les sites facilement 
accessibles dans la matrice de charbon actif. En effet, dans un tel système bien agité, au cours 
de cette première étape, le transport des molécules de CAP de la solution vers la surface 
extérieure des particules poreuses du charbon et la diffusion intra-particulaire des CAP, sont 
supposés rapides, sans problème de limites diffusionnelles. Ces processus sont régis par les 
gradients de concentration entre les deux phases. Dans la deuxième étape, la sorption est 
probablement limitée par la lente diffusion des adsorbats vers des sites moins accessibles 
associés aux micropores au sein de la matrice du charbon. Après 6 h d’agitation, la sorption 
des CAP s’approche lentement de l’équilibre. Entre 24 et 48 h, la variation des concentrations 
en solution des CAP est non significative au regard de incertitudes analytiques, ce qui suggère 
qu’une durée d’agitation de 24 h est suffisante pour atteindre l’équilibre (Huang et al., 2014 ; 
Yuan et al., 2010). Ce phénomène de sorption en deux étapes observé pour le FLU a été 
également obtenu au cours de l’étude de Awoyemi, qui a utilisé une concentration de charbon 
actif comprise entre 0,25 et 0,5 g.L-1, charbon actif ayant une surface spécifique de 1 058 m2.g-

1 et une concentration initiale du FLU en solution de 1 mg.L-1 (Awoyemi, 2011). 

Les pertes observées dans le système d’étude après 24 h d’agitation ont été estimées à 15% 
pour le FLU, 18% pour la FLUone et 20% pour le DBFUR. En considérant ces pertes, les 
pourcentages de sorption estimés à 24 h sont respectivement pour les charbons actifs BC et 
C : FLU 90 et 96%, FLUone 84 et 100% (surestimation pour ces points qui sont au-dessous 
de la limite de quantification) et DBFUR 94 et 96%. Toutes ces valeurs sont relativement 
proches et comparables pour les trois molécules, malgré la différence de solubilité et de leur 

valeur de 𝐾𝑂𝑊. Ces résultats traduisent l’efficacité élevée des deux charbons actifs vis-à-vis 
du piégeage des polluants HAP et CAP-O en solution. Les capacités totales de sorption de 
ces charbons actifs sont supérieures à la quantité de CAP sorbés au bout de 48 h, même avec 
des concentrations initiales en solution relativement importantes utilisées dans le cadre de 
cette étude cinétique, notamment pour la FLUone (10 000 µg.L-1). Ce qui peut impliquer que 
les charbons actifs sont loin de leur état de saturation et qu’ils ont la capacité de sorber 
davantage de composés.   



Chapitre IV 

160 

 

1.2. Isotherme de sorption et compétition de sorption   

Une durée d’agitation de 24h a été estimée suffisante pour atteindre l’équilibre de sorption des 
polluants entre les charbons actifs et la solution. Pour la détermination de l’isotherme de 
sorption, nous avons décidé de travailler avec le charbon actif BC ayant la surface spécifique 
la plus importante entre les deux charbons utilisés. 

1.2.1. Isotherme de sorption du DBFUR sur le charbon actif BC 

L’isotherme de sorption du DBFUR sur le charbon actif BC a été déterminée pour une gamme 
de concentrations initiales en solution couvrant la totalité de sa gamme de solubilité dans l’eau, 
tout en tenant compte d’une concentration résiduelle en solution à l’équilibre supérieure à la 
LQ du fluorimètre utilisé dans cette étude. Ainsi, une gamme de concentrations initiales allant 
de 500 jusqu’à 2 800 µg.L-1 a été utilisée. L’isotherme de sorption du DBFUR sur le charbon 
actif BC est présentée dans la Figure IV-4. 

 

Figure IV-4. Isotherme de sorption du DBFUR sur le charbon actif BC à l'équilibre 

Comme le montre cette figure, l’isotherme obtenue n’est pas linéaire. Une représentation de 
cette isotherme par le modèle non-linéaire de Freundlich est montré dans la Figure IV-5. 
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Figure IV-5. Représentation de l'isotherme de sorption du DBFUR sur le charbon actif BC par le modèle de 

Freundlich 

Le modèle de Freundlich représente correctement les données expérimentales avec un 

coefficient 𝑅2 égal à 0,9966. Les valeurs de log 𝐾𝐹  et de 𝑛 sont respectivement égales à -
5,7845 et 0,525. Les données expérimentales peuvent également être modélisées par le 

modèle de Langmuir dont la valeur 𝑅2 obtenue est égale à 0,962 avec une capacité maximale 
de sorption estimée à 25 000 µg.g-1. Ce résultat implique qu’une sorption hétérogène sous 
forme d’une monocouche du DBFUR a lieu dans le charbon actif BC. Néanmoins, malgré les 
pourcentages de sorption importants associés à cette isotherme (entre 92 et 96%), les 
concentrations du DBFUR en solution à l’équilibre restent relativement importantes (entre 20 
et 200 µg.L-1), car les concentrations initiales de ce polluant à piéger sont très élevées. Pour 
réduire ces concentrations à l’équilibre et donc la quantité de polluant résiduel en solution, il 
faudra augmenter la quantité de charbon actif dans le système pour pouvoir piéger davantage 
de polluants. 

1.2.2. Sorption compétitive entre FLU et FLUone sur le charbon actif BC 

L’étude de la sorption compétitive entre le FLU et la FLUone avec le charbon actif BC a été 
réalisée pour une durée d’agitation de deux heures, avant d’atteindre l’équilibre. En effet, une 
telle durée d’agitation a été choisie afin de garantir une concentration en solution de ces deux 
composés après test, mesurable par HPLC, au regard de la capacité de sorption importante 
observée avec le charbon actif durant l’étude cinétique. Les résultats obtenus ne sont pas 
des isothermes de sorption vu que les concentrations n’ont pas été mesurées à 
l’équilibre de sorption. Cependant, ils sont présentés sous une forme qui est similaire à celle 
d’une isotherme de sorption, afin d’évaluer l’évolution de la quantité sorbée sur le charbon actif 
en fonction de la concentration du composé en solution après deux heures d’agitation.  

Le but est de déterminer l’influence de la présence d’un composé sur la sorption de l’autre et 
de voir la compétition de sorption éventuelle entre ces deux composés. Pour ce faire, la 
sorption d’un composé quand il est seul en solution sera comparée à celle mesurée quand il 
se trouve en présence de l’autre composé. 

Cette étude a été réalisée pour une gamme de concentrations initiales en solution comprises 
entre 250 et 1 500 µg.L-1 correspondant à la gamme de solubilité du composé le moins soluble 
dans l’eau, le FLU. Des solutions contenant le FLU ou la FLUone ou les deux composés à la 
fois avec des concentrations initiales égales à 250 ; 500 ; 1 000 et 1 500 µg.L-1 ont été 
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préparées dans l’eau ultra pure et agitées avec le charbon actif BC pendant deux heures. Les 
expériences ont été réalisées pour une durée d’agitation inférieure à celle correspondant à 
l’atteinte de l’état d’équilibre. En effet, le but était d’obtenir des concentrations restantes en 
solution quantifiables et comparables. 

Les Figures IV-6 te IV-7 montrent respectivement les résultats de cette étude pour le FLU et 
la FLUone. Les données abrégées sous le nom ‘CAP-Comp’ représentent celles obtenues 
pour le système contenant les deux composés à la fois.    

 

Figure IV-6. Sorptions individuelle et compétitive du FLU sur le charbon actif BC 

 

Figure IV-7. Sorptions individuelle et compétitive de la FLUone sur le charbon actif BC 

En comparant les données expérimentales obtenues pour chacun des composés entre les 
deux systèmes d’étude, on peut conclure que la sorption du FLU et de la FLUone dans le 
charbon actif BC n’est pas affectée par la présence de l’autre composé dans le système, dans 
la gamme de concentrations étudiée. Pour rappel, ces données ne représentent pas des 
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isothermes de sorption, par conséquent ces données ne peuvent pas être adaptées aux 
modèles de sorption à l’équilibre (linéaire, Freundlich, Langmuir, etc.).  

Ces résultats impliquent que le charbon actif BC est capable d’éliminer les deux composés de 
la solution après deux heures d’agitation. En effet, les pourcentages d’élimination estimés à 
ce stade varient entre 35 et 52% pour la FLUone et entre 45 et 57% pour le FLU pour les deux 
systèmes d’étude. A noter que ces valeurs peuvent encore augmenter si l’agitation est reprise. 
Si nous comparons les quantités sorbées pour le FLU et la FLUone, les quantités de FLU 
sorbées sont un peu plus importantes que celle de la FLUone. Ce qui implique qu’à ce stade 
de la sorption, le FLU présente une affinité vers la matrice du charbon actif supérieure à celle 
de la FLUone. Cela peut être attribué à la différence importante de solubilité dans l’eau de ces 
deux composés. Au regard d’une solubilité plus élevée de la FLUone et d’une mobilité 
supérieure à celle du FLU comme cela a été montré au chapitre III, la sorption compétitive de 
ces deux composés pourra être évaluée en explorant totalement la gamme de solubilité de la 
FLUone (donc avec des concentrations en FLUone supérieures à celles du FLU dans le 
système) afin de confirmer cette hypothèse. 

2. Sorption sur la zéolithe BETA 

Le but de cette étude est de déterminer la capacité de la zéolithe Bêta à sorber le FLU et la 
FLUone à partir d’une solution contaminée. Ce type d’adsorbant présente un potentiel élevé 
d’utilisation dans le domaine des sites et sols pollués de par sa régénérabilité par simple 
traitement thermique sous air. Les expériences ont été limitées par manque de temps, à deux 
études de cinétique de sorption (réalisées individuellement) pour le FLU et la FLUone pour 
une concentration initiale en solution égale à 1 000 µg.L-1. La quantité de zéolithe dans le 
système utilisé est la même que celle utilisée pour l’étude de la sorption de ces composés sur 
les charbons actifs, à savoir 0,1 g.L-1. L’étude cinétique a été limitée à une durée d’agitation 
de 24 h au regard de la sorption rapide observée. Les solutions ont été analysées pour des 
courtes durées d’agitation : 1 ; 5 ; 10 ; 15 ; 30 ; 60 et 1 440 min. Les résultats seront présentés 
sous la forme d’une courbe décrivant l’évolution de la concentration du FLU et de la FLUone 
en solution en fonction du temps d’agitation. Une échelle logarithmique est utilisée pour 
représenter ces résultats (concentrations en solution et temps d’agitation) afin de rendre 
compte des ordres de grandeur de leurs valeurs. Cette étude a été répétée trois fois afin de 
vérifier les résultats obtenus. Les résultats sont présentés dans la Figure IV-8. 
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Figure IV-8. Cinétiques de sorption pour le FLU et la FLUone sur la zéolithe BETA, 𝐶𝐹𝐿𝑈(0) = 1 000 µ𝑔. 𝐿−1 et 

𝐶𝐹𝐿𝑈𝑜𝑛𝑒(0) = 1 000 µ𝑔. 𝐿−1 

Comme le montre ces figures, les processus de sorption du FLU et de la FLUone sont 
similaires. La sorption de ces composés a lieu instantanément après une minute de contact 
avec la zéolithe. En effet, les concentrations en solutions diminuent rapidement de 1 000 µg.L-

1 jusqu’à 72 et 91 µg.L-1 respectivement pour le FLU et la FLUone au bout d’une minute 
seulement de contact avec l’adsorbant. Ce qui correspondent à des pourcentages de sorption 
respectivement de 93 et 91%. Ensuite, les concentrations du FLU et de la FLUone continuent 
légèrement à diminuer pour atteindre leurs valeurs les plus basses respectivement de 30 et 
39 µg.L-1 après 60 min d’agitation (correspondant à 97 et 96% de sorption). Ces valeurs restent 
constantes jusqu’à 24 h d’agitation. Au regard des incertitudes analytiques liées à ces valeurs, 
un équilibre de sorption peut être supposé atteint après moins de 10 min de contact.   

Ces résultats montrent la très bonne capacité de sorption du FLU et de la FLUone sur la 
zéolithe BETA même avec une concentration initiale de ces polluants en solution relativement 
élevée (1 000 µg.L-1). A noter que cette sorption est quasiment instantanée même en utilisant 
une faible concentration de matrice solide. Ces résultats mettent en évidence un avantage 
important de la zéolithe bêta par rapport aux charbons actifs précédemment étudiés : à savoir 
une capacité de piégeage beaucoup plus rapide, qui permettra probablement de traiter les 
eaux contaminées en mode dynamique, avec de faible temps de contact.  

3. Conclusion 

Ces études préliminaires réalisées sur les charbons actifs et la zéolithe montrent un potentiel 
très intéressant de la zéolithe bêta dans l’élimination des HAP et des CAP-O des eaux, 
même avec une faible concentration d’adsorbant dans le système, tout comme les charbons 
actifs. Ces derniers sont caractérisés effectivement par une capacité de sorption importante 
après 24 h d’agitation avec la solution contenant les composés à éliminer. De plus, les tests 
indiquent que le charbon actif BC est capable d’éliminer les CAP même à des concentrations 
importantes en solution, avec une absence de compétition de sorption entre les composés 
(FLU et FLUone) dans la gamme de concentrations étudiée (250 – 1 500 µg.L-1). D’autre part, 
la zéolithe présente un avantage par rapport aux charbons actifs. En effet, la sorption observée 
du FLU et de la FLUone dans cette matrice est quasiment complète après seulement 10 min 
de temps de contact, ce qui montre une capacité de piégeage quasiment instantanée de la 
zéolithe par rapport à ces polluants organiques. 
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Néanmoins, ces études préliminaires nécessitent des expériences supplémentaires pour 
mettre en évidence le potentiel de ce type de technique à l’échelle du laboratoire et ensuite à 
l’échelle industrielle dans une application dans le domaine des sites et sols pollués. Ces études 
serviront à déterminer les isothermes de sorption des CAP dans ces différentes matrices 
poreuses et à évaluer l’influence des paramètres opératoires, comme la concentration de la 
matrice de sorption, la concentration des CAP en solution, l’effet de la présence d’espèces 
chimiques en solution, etc.). Il sera également nécessaire d’étudier la sorption simultanée de 
polluants. 
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Les objectifs de cette thèse étaient de comprendre les mécanismes impliqués dans le transfert 
des CAP-O dans les sols non contaminés, d’évaluer l’influence des paramètres physico-
chimiques et expérimentaux sur leur sorption et également de mettre en valeur le potentiel des 
technologies de décontamination de type matrices poreuses, dans le piégeage de ces 
composés. 

L’étude du transfert en conditions statiques (batch) a été réalisée en évaluant la sorption de 
deux couples HAP/CAP-O (FLU /FLUone et ACE/DBFUR) dans deux sols non contaminés 
(sols A et B) aux propriétés différentes (teneur en carbone organique, granulométrie, rapport 
C/N). Une étude paramétrique a porté sur l’influence du taux de matière organique, de la force 
ionique et du rapport liquide sur solide L/S avec le sol A et le couple FLU/FLUone. Le transfert 
selon un écoulement à débit interrompu en conditions dynamiques (colonne) a été étudié pour 
le même couple et avec le même sol. L’étude exploratoire de la décontamination des solutions 
contenant des HAP et des CAP-O a été explorée en étudiant la sorption en batch des 
molécules FLU, FLUone et DBFUR sur deux charbons actifs (BC et C) et celle du FLU et de 
la FLUone sur une zéolithe (BETA). 

Les résultats présentés dans le chapitre III portant sur l’étude du transfert des HAP et des 
CAP-O dans les sols montrent que le temps d’agitation pour atteindre l’équilibre de sorption 
en conditions statiques est le même, soit 24 h, pour les composés étudiés avec les deux sols 
et dans toutes les conditions expérimentales étudiées. Les isothermes de sorption 
déterminées dans ces conditions permettent de mettre en évidence des comportements 
différents entre les CAP-O et les HAP. Les CAP-O, notamment la FLUone, montrent une 
affinité inférieure à celle des HAP pour la matrice solide. Ce qui traduit une possible 
migration dans les eaux souterraines des CAP-O à une distance plus importante que celle des 
HAP et par conséquent la formation de panaches de pollution plus étendus avec pour 
conséquences d’atteindre des cibles sensibles telles que des captages d’alimentation en eau 
potable. Les résultats montrent également que la solubilité d’un CAP-O dans l’eau est un 
facteur important permettant d’influencer son transfert dans le sol. Au regard des résultats 
obtenus pour les deux CAP-O étudiés (DBFUR et FLUone), la capacité de formation des 
panaches de contamination par un CAP-O dans les eaux souterraines est plus importante pour 
les molécules les plus solubles dans l’eau. Les résultats montrent également que l’influence 
des paramètres étudiés est différente entre les HAP et les CAP-O. Contrairement à ce qui a 
été montré pour les HAP, la matière organique n’est pas le composant principal du sol 
contrôlant la sorption des CAP-O. La variation de la force ionique et son influence sur la 
sorption des CAP-O dans le sol montrent que l’interaction entre les CAP-O et le sol est 
impactée par la concentration des ions en solution. Ces ions à faible concentration semblent 
réduire la solubilité des CAP-O dans l’eau. Cependant, à une concentration supérieure, ces 
ions se présentent comme des concurrents pour les CAP-O à l’égard de la sorption dans le 
sol. Enfin, les résultats montrent également que les sites et les mécanismes de sorption des 
CAP-O dans le sol sont différents que ceux régissant le comportement des HAP. La rétention 
des CAP-O dans le sol est principalement régie par des mécanismes d’adsorption en 
surface des particules de terre. 

Les études exploratoires de dépollution des eaux, réalisées sur les charbons actifs et la 
zéolithe montrent un potentiel important de ces méthodes pour le piégeage des CAP-O en 
solution. L’équilibre de sorption du FLU, de la FLUone et du DBFUR sur les charbons actifs 
étudiés (BC et C) est atteint après 24 h d’agitation. Les pourcentages de sorption obtenus à 
l’équilibre sont supérieurs à 84%. Cependant, au regard des concentrations résiduelles en 
solution relativement importantes et de la durée importante nécessaire pour atteindre 
l’équilibre, la concentration des charbons actifs dans le système peut être augmentée. Cela 
peut réduire les concentrations résiduelles en solution ainsi qu’atteindre l’équilibre de sorption 
plus rapidement. Les résultats montrent que dans les conditions expérimentales et dans la 
gamme de concentrations étudiées (250 – 1 500 µg.L-1), aucune compétition de sorption sur 
le charbon actif BC n’a lieu entre le FLU et la FLUone. D’autre part, les études réalisées sur la 
zéolithe BETA montrent que la sorption du FLU et de la FLUone est instantanée (inférieure à 
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la minute) avec des pourcentages de sorption supérieurs à 90%. Bien que ces études sont 
exploratoires, elles montrent un potentiel avantageux de ces matériaux et particulièrement des 
zéolithes dans le piégeage des CAP-O. 

Pour conclure, cette thèse a permis d’obtenir les premières données concernant le 
transfert des CAP-O dans le sol non contaminé, en termes de mécanismes et de 
paramètres physico-chimiques d’influence. Ces études peuvent être approfondies en 
employant d’autres molécules de CAP-O et d’autres terres aux propriétés diverses afin 
d’identifier particulièrement les facteurs, les sites et les constituants du sol qui sont 
responsables de la sorption des CAP-O. Ainsi, la prochaine étape sera la mise en œuvre 
d’études paramétriques (variation du taux de matière organique, force ionique, etc.) en 
conditions dynamiques afin de conforter les résultats obtenus à ce jour et d’évaluer plus en 
détail les mécanismes responsables de leur comportement dans le sol. Afin de répondre à la 
question de savoir si les CAP-O doivent être inclus dans les diagnostics et programmes de 
surveillance des sites contaminés par des HAP, les verrous scientifiques suivants doivent être 
levés : 

 Leur dégradation lors de leur transport dans les eaux souterraines, puisque seul 

le dibenzofurane a été étudié dans la littérature. 

 Les distances et voies de transfert des CAP-O dans les eaux souterraines, sur 

site. La plupart des recherches réalisées sur ces composés à l’heure actuelle à 

l’échelle d’un site concerne les sols en zone non saturée et ne sont pas très 

abondantes. À notre connaissance, les études montrant la présence de CAP-O dans 

les eaux souterraines de sites contaminés par des HAP sont rares dans la littérature. 

Ainsi, il est nécessaire de fournir des cartographies de panaches de contamination en 

CAP-O et de les comparer aux panaches de contamination en HAP. 

 Leur toxicité. En effet, des recherches sont nécessaires afin de confirmer leur toxicité 

pour l’Homme et donc un risque potentiel pour ces cibles aux concentrations 

mesurées dans les eaux souterraines d’un site contaminé par des HAP.  

Tous ces éléments permettront de mettre en évidence les risques sanitaires et 
environnementaux associés à la présence de CAP-O sur les sites contaminés par des HAP.  

Bien que la deuxième partie de ces travaux concernant le piégeage des CAP-O dans des 
matrices poreuses (charbons actifs et zéolithe) s’est limitée à des études exploratoires, elle 
permet de mettre en valeur le potentiel intéressant de ces technologies, notamment pour la 
zéolithe. Celle-ci a l’avantage d’être facilement régénérable, ce qui peut limiter les coûts et 
s’inscrit dans une démarche durable et elle permet aussi d’éliminer efficacement et 
instantanément les CAP-O de la solution. La prochaine étape sera d’optimiser les conditions 
opératoires de ces deux systèmes, par des études de sorption en fonction de la concentration 
et des propriétés des matrices poreuses (charbons actifs et zéolithe), par des études de 
sorption compétitive entre plusieurs composés et des études de sorption avec des échantillons 
réels d’eaux souterraines. 
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Étude du transfert et de la persistance 

des Composés Aromatiques 

Polycycliques Oxygénés (CAP-O) dans 

les sols et les eaux souterraines issus de 

sites et sols pollués 

Résumé 

Cette thèse porte sur l’étude du transfert et de la persistance des Composés Aromatiques 
Polycycliques Oxygénés (CAP-O) dans les eaux souterraines issues de sites et sols pollués 
par les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP). Les CAP-O ne sont pas suivis sur 
les sites contaminés, mais connaissant leur potentiel toxique, il est important de comprendre 
leur comportement dans les sols et d’évaluer la capacité des traitements des eaux 
contaminées par des CAP-O. Une évaluation du transfert des CAP-O dans le sol a été réalisée 
par des études en conditions statiques et dynamiques par des expériences de sorption de la 
fluorénone et du dibenzofurane sur deux terres non contaminées. Les CAP-O présentent un 
potentiel de migration plus important dans les eaux souterraines que les HAP. Les expériences 
montrent que les mécanismes et les sites de sorption des CAP-O sont différents de ceux des 
HAP. La persistance des CAP-O a également été étudiée à partir de tests de sorption sur 
matrices poreuses, deux charbons actifs et une zéolithe. Les résultats ont montré que ces 
matrices sont capables d’éliminer efficacement la fluorénone et le dibenzofurane en solution. 

Mots-clefs : composés aromatiques polycycliques oxygénés, sorption, sol, charbon actif, 
zéolithe, fluorénone, dibenzofurane, transfert, matière organique, force ionique. 



 

 

 

Abstract 

This thesis focuses on the study of Oxygenated Polycyclic Aromatic Compound (O-PAC) 
transfer and persistence in groundwater from sites and soils polluted by Polycyclic Aromatic 
Hydrocarbons (PAHs). Although O-PACs are not monitored on contaminated sites, it is crucial 
to understand their behavior in soils and to assess the treatment capacity of porous media as 
regard to water contaminated with O-PACs due to their potential toxicity. Fluorenone and 
dibenzofuran sorption assays onto two uncontaminated soils were carried out to assess O-
PAC transfer in soil under static and dynamic conditions. O-PACs show a higher migration 
potential in groundwater than PAHs. The tests revealed that O-PAC sorption sites and 
underlying mechanisms are different from those of PAHs. Sorption tests on porous matrices 
(two activated carbons and a zeolite) were also carried out to study the persistence of O-PACs. 
The results showed that these matrices are able to remove efficiently fluorenone and 
dibenzofuran from contaminated water. 

Keywords: oxygenated polycyclic aromatic compounds, sorption, soil, activated carbon, zeolite, 
fluorenone, dibenzofuran, transfer, organic matter, ionic strength. 

 


