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couplée spectrometre de masse)

Heure

Atome d’hydrogene

Eau
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United States Environmental Protection Agency (agence de protection
de I'environnement des Etats-Unis)

Ultraviolet
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Introduction générale

Dans les pays a forte tradition industrielle, on recense de nombreux sites pollués par des
Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP). Les HAP sont d’un grand intérét lors
d’études de risque puisque certains ont des effets toxiques sur ’'Homme et I'Environnement
(par exemple, des effets systémiques ou cancérigenes). 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 'Environnement (ICPE) et a ce titre, ils font I'objet
d’un suivi dans I'environnement pour la protection des écosystémes (Barron et Holder, 2003).
L’US EPA (US Environmental Protection Agency) a, quant-a-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 a 'impact et donc au risque pour ’lHomme et I'Environnement,
comme les CAP alkylés et les CAP contenant des hétéroatomes tels que I'azote (CAP-N) et
'oxygene (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 'une des familles de
contaminants pour laquelle lintérét est grandissant, ne bénéficiant de connaissances
scientifiques suffisamment établies a ce jour. Leur étude apparait pertinente car :

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

% lIs font également partie des produits de transformation intermédiaires voire finaux
issus des processus chimiques et biologigues de dégradation des HAP
traditionnellement suivis. lls 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,

s Les CAP oxygénés sont plus polaires que les 16 HAP de 'US EPA. lIs sont ainsi plus
solubles dans I'eau, donc potentiellement plus mobiles dans les sols et pourraient de
ce fait présenter un risque actuellement non identifié pour 'Homme et '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 (ldowu 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
considéres (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 étre considérés comme seuls traceurs de I'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 COmposes ne
sont pas trés bien connus d’un point de vue scientifique (comportement dans les sols et les
eaux souterraines, toxicité pour ’Homme et '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 étre
mésestimé, c'est pourquoi il semble indispensable d’acquérir des connaissances
scientifiques solides sur I’émission et le transfert des CAP oxygénés dans les sols et
leur possible transfert vers les eaux souterraines, ainsi que leur toxicité vis-a-vis de
'Homme et de I'environnement. L’'objectif est de savoir si ces composés doivent étre inclus
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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 a la présence des CAP-O dans
'environnement, deux précédents projets financés en partie par TADEME (PACMAN et
MEMOTRACES) ont été réalisés, le premier (PACMAN), au cours de la période d’octobre
2011 a mars 2014 et le second (MEMOTRACES), entre décembre 2013 et mai 2017. Ces
deux projets ont concerné I'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 a gaz dont la
pollution était supposée étre confinée dans la zone non saturée et une ancienne cokerie dont
la pollution était supposée atteindre I'eau souterraine. Le projet MEMOTRACES, quant-a-lui,
visait & produire des premiers éléments scientifiques sur le comportement des CAP-O dans
les sols contaminés par des HAP. Il a porté sur I'évaluation de I'émission et du transfert des
CAP-O dans les sols contaminés et ce, a 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.

7

Ainsi, le projet PACMAN a permis de vérifier certaines hypothéses précédemment citées
concernant le risque potentiel associé aux CAP-O, a 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 a I'enrichissement des sites en certains
CAP-O.

s Les CAP-O sont préférentiellement relargués dans I'eau par rapport aux HAP. lIs sont
plus polaires et donc plus solubles dans I'eau.

R/
0.0
R/
0.0

Les hypothéses 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 colloidale 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 'étendue de ce type de
pollution au sein du milieu souterrain et de prendre en compte tous les risques associés. Par
conséquent, cette thése, financée par ’TADEME et I'Ineris et qui s’inscrit dans la continuité des
deux projets précédents, vise & mieux comprendre les mécanismes contrblant le transfert des
CAP-O dans les sols non contaminés et les eaux souterraines, notamment a travers une
comparaison de comportement entre les CAP-O d’'une part et les HAP d’autre part, en fonction
des paramétres physico-chimiques influencant le transfert de ces derniers. En effet, dans le
cas de sites et sols pollués, la diffusion d’'une pollution dans I'environnement a lieu en deux
étapes : tout d’'abord un relargage (ou une émission) a 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
thése). La persistance des CAP-O dans l'environnement sera également étudiée, par
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'évaluation de techniques prometteuses de décontamination d’eaux polluées par ces
composés, afin de mettre en valeur pour la premiére fois, le potentiel de méthodes émergentes
plus respectueuses de I'environnement, étudiées au cours des derniéres années.

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

Premierement, une étude bibliographique composée de deux parties, situe le contexte, les
enjeux et la problématique de la these. La premiere partie présente les molécules HAP et
CAP-O étudiées dans le cadre de cette thése ainsi que I'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 deuxiéme partie détaille les technologies utilisées
dans la remédiation et le traitement des sites et des sols pollués par des HAP a I'échelle du
terrain, ainsi que les nouvelles méthodes en cours d’étude a I'échelle du laboratoire, a potentiel
intéressant.

Le deuxiéme chapitre est dédié aux matériels utilisés et aux méthodes développées dans le
cadre de cette thése. 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 troisiéme chapitre, une étude compléte est réalisée sur la sorption des composés
seuls en solution, sur des terres non contaminées. Elle est axée principalement sur I'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 modéles de premier et second-ordre
pour les données cinétiques et les modéles de sorption linéaire, de Freundlich et de Langmuir
pour les isothermes de sorption. Une étude de la sorption en conditions dynamiques a
écoulement interrompu a également été menée. La méthodologie a été de comparer le
comportement des CAP-O avec celui des HAP, en fonction des parameétres 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 a mettre en valeur le potentiel de ces matrices
pour le piégeage des CAP-O présents en solution, I'objectif final étant de développer a 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 systeme complexe et hétérogéne contenant des particules minérales, de la
matiére organique, de I'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 matiere organique. Le pourcentage en matiere organique
est maximal dans I'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.

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

.0

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 réle 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 I'eau pourront étre plus mobiles
et donc transportés par les eaux souterraines. Un changement de I'une des propriétés
de la phase liquide du sol (pH, composition, température...) peut affecter le devenir
des polluants.

s La phase gazeuse : elle est constituée de l'air piégé dans I'espace poral du sol. Dans
la zone non saturée, I'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
difféere 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’oxygéne. La composition de la phase gazeuse du sol est donc en
constante modification.

2. La pollution des sols

La pollution de [I'environnement est généralement définie comme [lintroduction de
contaminants (quel que soit leur type) ayant le potentiel d’altérer son état naturel et qui
présentent des effets toxiques pour I'étre humain ou I'écosystéme (Salomon, 2019).

Parmi les causes d’une pollution, les activités humaines sont généralement a 'origine d’'une
contamination impactant le sol, I'eau et 'air. La concentration des substances toxiques dans
'environnement est liée a [Iutilisation 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 a 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 a partir d’'une zone source. Ces zones peuvent avoir un impact sur l'utilisation du
sol a 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 a la définition du
volume de la pollution dans un sol et constituent un paramétre clé dans la gestion du site.

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

La politigue 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, a la création de la premiére
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 a la fin des années 1990 vers une politique de gestion des
risques sanitaires et environnementaux en fonction de 'usage des milieux. Elle s’est traduite
en 2007 par I'élaboration de la méthodologie nationale de gestion des sites et sols pollués, qui
a été actualisée en 2017. S’appuyant sur '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 a 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, a titre préventif ou curatif) (BASOL, 2019), mais aussi a fixer des usages
des sols compatibles avec les pollutions résiduelles apres traitement du site ou, si nécessaire,
a 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 '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 I'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 '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 I'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’activite.

La méthodologie repose sur plusieurs outils de gestion (schéma conceptuel, interprétation de
I'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 I'origine et
de I'étendue des pollutions doit étre fondée sur des diagnostics et des analyses fiables. La
mesure directe dans les milieux d’exposition est ainsi a 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 'accés 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 acces a
linformation des terrains sur lesquels I'Etat a une connaissance de la pollution.

2.2. Polluants organiques persistants

Les polluants Organiques Persistants (POP), qui résultent de rejets dans I'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
possedent quatre propriétés explicitées par la convention de Stockholm : ils sont persistants,
toxiques, mobiles et bioaccumulables. Cette pollution des écosystéemes et des organismes
vivants entraine une exposition a long terme de nombreux systémes et des étres vivants
(Convention de Stockholm, 2001).

De nombreux POP sont souvent détectés sur un méme site. Leur présence peut engendrer
un risque réel ou potentiel pour 'environnement et la santé humaine en fonction des propriétés
associées a 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 a
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
(benzene, toluéne, éthylbenzéne et xyléne) correspondent chacun a 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 a la mi-2018 en
France. Source: MTES/DGPR, BASOL juillet 2018

3. Les composés aromatiques polycycliques (CAP) dans I’environnement
3.1. Définition

Parmi les POP, les composés aromatiques polycycliques (CAP) sont trés fréquemment
présents sur les sites pollués. lls 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 maniéere
générale, les termes CAP-N, CAP-S et CAP-O sont utilisés pour des CAP qui contiennent
guelque part au sein de leur structure moléculaire respectivement un ou plusieurs atomes
d’azote, de soufre ou d’oxygéne (Andersson et Achten, 2015).

Les CAP hétérocycliques sont des composés comportant un ou plusieurs atomes d’azote,
de soufre ou d’'oxygéne dans le noyau aromatique, substituant donc un atome de carbone.
Il existe ainsi plusieurs groupes de composés, dépendant de I'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

7
0.0

7
0.0

Les HAP dans lesquels un atome d’hydrogéne est substitué par un groupe fonctionnel
hydroxyle sont les hydroxy-HAP, ceux pour lesquels un atome d’hydrogéne est substitué par
un groupe fonctionnel carbonyle sont les oxy-HAP, ceux pour lesquels un atome d’hydrogéne
est substitué par un groupe fonctionnel nitro sont les nitro-HAP, ceux pour lesquels un atome
d’hydrogéne 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 I'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’hydrogéene,
représentent la fraction la plus connue. 16 HAP ont été classés comme polluants prioritaires
par I'agence environnementale américaine (US-EPA) dés 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.
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Figure I-3.Les 16 HAP (US-EPA) classés prioritaires (INERIS, 2018)

D’autre part, dans le cadre de cette thése, 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 a 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 these (INERIS, 2018)
3.2. Sources et origines des CAP dans I’environnement
3.2.1. CAP atmosphériques

Les HAP et les CAP-O sont principalement formés lors de la combustion incompléete 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, I'industrie, les centrales électriques,
l'incinération des déchets et les activités ménagéres (par exemple, la cuisine) sont donc une
source majeure de CAP en milieu urbain (Vicente et al., 2016) comme présenté dans la Figure
[-5. Depuis 1990, la principale source anthropique des CAP dans I'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 I'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 1-6 présente la dispersion et le devenir des CAP atmosphériques dans le sol aprés
leur émission dans l'air. Les CAP émis dans l'air sont déposés a 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 I'environnement (Liu et al., 2019 ; Madrid et al., 2019). La sorption irréversible,
I'adsorption surfacique, 'accumulation par les plantes, le transfert vers I'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 I'air (Bandowe et al., 2018 ; Besse-Deleaval, 2013 ; Du et al., 2018 ; Kotzias et
Brussol, 1999).
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Figure 1-6. 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 a 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 matieres organiques a 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 a haute température
de la houille (charbon fossile). Lors de ce processus, plusieurs sous-produits sont formés, tels
gue 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 démantélement des installations et outils utilisés, provoque I'introduction des HAP par
voie directe dans le sol (Collin, 2000), pouvant conduire a des sources étendues de pollution
dans les sols (Oosterbaan-Eritzpokhoff, 2000).

Les CAP sont également présents dans les produits lourds issus de I'industrie pétroliere. Des
accidents lors du transport de ces produits peuvent étre a 'origine de I'émission des CAP dans
'environnement (Madrid et al., 2019).
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3.2.4. Production des CAP-O a partir des HAP

En plus de leurs émissions directes provenant des mémes sources anthropiques que les HAP,
les CAP-O sont également formés a partir de la transformation des HAP par réactions
photochimiques (en présence de lumiére), thermochimiques et par oxydation biologique en
présence de composés oxydants comme I'ozone ou le peroxyde d’hydrogéne (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
a deux voies conduisant a la transformation de I'anthracéne (HAP) en anthraquinone(CAP-O).
De méme, Keyte et al. ont travaillé sur l'influence de la concentration de I'ozone sur la
transformation des HAP en CAP-O. lls ont démontré que cette concentration est un paramétre
important lors de la formation des CAP-O par les mécanismes suggérés dans la Figure I-7 a
partir des HAP a 3 et & 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, aprés plusieurs
processus de transformation, la formation des CAP-O dans le sol lors de I'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 I'anthracéne avec I'ozone pour créer I'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 I'US EPA et les 11 CAP-O étudiés, leurs

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

Composé Acronyme Formule Masse Sy (mg.L?) logK,, logK,, P, (Pa) a
(nombre de cycles brute molaire a 25°C 25°C
aromatiques) (g.mol?)
HAP

Naphtaléne NAPH (2) CioHs 128,2 31 337.10% 125.10°2 105.101
Acénaphtylene ACY (3) CioHs 152,2 161.10? 400.102 51.10% -
Acénaphténe ACE (3) Ci2H10 154,2 39.101 392.102  46.10! 36.102
Fluorene FLU (3) Ci3Hio 166,2 169.102 418.102%  77.1071 9.107?
Phénanthréne PHE (3) C1aH10 178,2 115.1072 457.102  46.101 12.10%
Anthracéne ANT (3) C1aH10 178,2 45.103 454,102 51.10% -
Fluoranthéne FLA (4) CieH10 202,3 26.10 522.102 53.10! 13.10%
Pyréne PYR (4) CisH1o 202,3 135.10°3 518.102 68.10% 12.103
Benzo[a]anthracéne BaA (4) CisH12 228,3 11.10°3 591.102  63.10% 6.107
Chryséne CHR (4) CigH12 228,3 6.10°3 591.102 66.10% 84.10°
Benzo[a]pyrene BaP (5) CaoH12 252,3 38.10% 591.102 67.10% -
Benzo[b]fluoranthéne BbF (5) CaoH12 252,3 15.10* 580.102 68.101 =
Benzo[k]fluoranthéne BkF (5) CaoH12 252,3 8.10* 600.102  65.101 13.10°%
Indéno[1,2,3-cd]pyrene IcP (6) CaoH12 276,3 19.10° 650.102  67.101 13.10°
Benzo[g,h,i]péryléne BgP (6) CaoH12 276,3 26.10° 650.102  66.101 -

Dibenzo[a,h]anthracene DhA (6) CaoHia 278,3 6.104 675.102  66.101 13.10°
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CAP-O

Dibenzofurane DBFUR (3) C12HsO 168,2 31.101 412.10% 81.10% -
9H-fluorénone FLUone (3) Ci13HsO 180,2 253.101 358.10 - -
Perinaphténone PERIone (3) C13HgO 180,2 - - - -
4H-cyclopenta[def] CdefPHE (4) CisHsO 204,2 94.102 414.102 - -
phenanthren-4-one

Anthraquinone ANTone (3) C14HsO: 208,2 135.102 339.10% 32.10' Négligeable
2-méthylanthracene-9,10-dione MetANTone (3) Ci15HgO> 222,2 12.10% 389.102 - -
Benzo[a]fluorénone BaFLUone(4) C17H100 230,2 22.102 473.102 - -
Benzanthrone BANTone (4) C17H100 230,2 24.10 481.102 - -
Benzo[cd]pyrenone BcdPYRone (5) C19H120 256.3 5.10% 531.10% - -
Benz[a]anthracene-7,12-dione BaANTone (4) C1sH1002 258,2 289.10°3 44,101 - -
Naphtacene-5,12-dione NAPone (4) Ci18H1002 258,2 23.10 452.102 - -
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% La solubilité (S,,) est la quantité de substance capable de se dissoudre complétement
dans l'eau, sans l'apparition d’une seconde phase. Cette propriété est fonction de la
température de I'eau, de son pH et de la teneur en autres solutés (Lemiére et al., 2001).
Le coefficient de partage octanol / eau (K,,,) est un paramétre utilisé pour décrire la
polarité et 'hydrophobicité d’un polluant organique. C’est le rapport a I'équilibre de la
concentration du polluant dans la phase n-octanol sur la concentration du polluant dans

I'eau. Le polluant est considéré non polaire ou apolaire si son log(K,,,) est supérieur

a 4, polaire si son log(K,,,) estinférieur a 1,5 et moyennement polaire si son log(K,,,)

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

% Le coefficient de partage carbone organique / eau (K,.) 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 parameétre est utilisé pour représenter I'affinité du
polluant vers la matiére organique et sa capacité a étre adsorbé sur une matrice solide
(BRGM, 2008). Une substance est considérée comme mobile si son log(Kyc) est
inférieur & 4 et trés mobile si son log(Ky) est inférieur & 3 (UBA, 2019).

% La pression de vapeur (P,) est la pression partielle de la vapeur d’un polluant présent
sous forme liquide ou solide. C’est un paramétre utilisé pour représenter la volatilité
d’un polluant. Le polluant est dit non volatil si sa P, est inférieure a 10 2z et volatil dans
le cas contraire (Lemiére et al., 2001).

7
0.0

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 agqueux est notable pour
le NAPH (31 mg.L?) mais décroit trés rapidement avec le nombre de cycles aromatiques (0,19
ug.L ™ pour IcP). La méme évolution est observée pour leur volatilité. La sorption des HAP peut,
quant-a-elle, se faire sur divers supports solides et c’est sous cette forme sorbée, que ces
composeés existent frequemment dans I'environnement. La solubilité des 11 CAP-O est
moyennement supérieure a celle des HAP, variant entre 0,05 et 25,3 mg.L? 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 K,,,, inférieur a 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 a celle des HAP (ldowu 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 Ministére
de I'Ecologie, du Développement Durable et de 'Energie (MEDDE), la VTR utilisée doit étre
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
I'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 a leurs potentiels
canceérogenes, 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 I'lneris 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 Valeur toxicologique de référence pour la voie Valeur toxicologique de référence pour la voie orale
IARC inhalation
Valeur a seuil Valeur sans seuil Valeur a seuil Valeur sans seuil
(ng.m™3) (kg.m=3)7* (mg.kg™'.j™") (mg.kg=.j~H7"
NAPH 2B 37 (ANSES, 2013)  56.107 (ANSES, 2013) 2.10%2 (USEPA,1998) 12.10% (OEHHA, 2011)
ACY 3 - 6E.10”7 (INERIS, 2019) - 1.103 (INERIS, 2019)
ACE - - (INERIS, 2019) 6.102  (US EPA, 1990a) 1.10°3 (INERIS, 2019)
FLU 3 2 6.107 (INERIS, 2019)  4.102 (US EPA, 1990d) 1.10%  (INERIS, 2019)
PHE 3 - 6.107 (INERIS, 2019)  4.102 (RIVM, 2001) 1.10%  (INERIS, 2019)
ANT 3 2 6.10° (INERIS, 2019)  3.101 (US EPA, 1990b) 1.102  (INERIS, 2019)
FLA 3 - 6.10” (INERIS, 2019) 4.102 (US EPA, 1990c) 1.10°3 (INERIS, 2019)
PYR 3 - 6.10 (INERIS, 2019) 3.107? (Santé Canada, 1.10°3 (INERIS, 2019)
2010)

BaA 2B - 6.10° (INERIS, 2019) - 1.10% (INERIS, 2019)
CHR 2B - 6.10° (INERIS, 2019) - 1.102 (INERIS, 2019)
BaP 1 2.10° (USEPA, 2017) 6.10* (USEPA, 2017) 3.10% (USEPA, 2017) 1 (US EPA, 2017)
BbF 2B - 6.10° (INERIS, 2019) - 1.10% (INERIS, 2019)
BkF 2B - 6.10° (INERIS, 2019) - 1.10% (INERIS, 2019)
IcP 2B - 6.10° (INERIS, 2019) - 1.10*  (INERIS, 2019)
BgP 3 - 6.10® (INERIS, 2019)  3.102 (RIVM, 2001) 1.102  (INERIS, 2019)
DhA 2A 2 6.10* (INERIS, 2019) = 2.102 (RIVM, 2001)
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Légende des groupes IARC :

-Groupe 1 : substance cancérogene

-Groupe 2A : substance probablement cancérogene

-Groupe 2B : substance possiblement cancérogene

-Groupe 3 : substance inclassable quant a sa cancérogénicité

Les substances chimiques a 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 cancérogénes 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 cancérogenes génotoxiques.

Ce tableau montre le caractére toxique des 16 HAP US-EPA quand ils sont introduits dans I'organisme humain par inhalation ou par voie orale.
Ces composés ont ainsi des effets génotoxiques détectés a la fois in vitro et in vivo, y compris des dommages a '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 I'exposition aux HAP, I'effet toxique se manifestera aprés activation enzymatique. Par
exemple, le BaP, absorbé par un étre vivant va subir une hydrolyse (par une enzyme) suivie
d’'une déshydratation, pour former un anhydride (Figure I-8) :

(1 -

“ hydrolyse - TS déshydratation ‘ o

oy R U o
HO b

Figure I-8. Activation enzymatique du BaP

Ce sont ces anhydrides qui sont toxiques, puisqu’ils vont étre capables de fixer définitivement
les acides aminés et de ce fait perturber les duplications d’ARN et d’ADN, ce qui entraine des
mutations ou cancers (Figure 1-9).

2 T

C
o QTN

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). Aprés I'exposition aux HAP, 'organisme subit un processus
de détoxification en essayant d’éliminer ces composés et faciliter leur évacuation. Ce
processus a lieu a l'aide de groupes enzymatiques électrophiles, nommés récepteurs des
hydrocarbures arylés (AhR), servant a 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 'ADN (Bleeker et al., 2002 ; Moorthy et al.,
2015).

Les HAP peuvent étre aussi activés par réaction avec des groupes d’enzymes dans le systéme
humain, nommés aldéhydes déshydrogénases, a travers I'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 a l'aide des aldéhydes déshydrogénases (Burczynski et al., 1999)

D’autre part, I'analyse par I'lneris des premiers éléments bibliographiques concernant les 11
CAP-O d'intérét, montre que les données disponibles concernant les effets locaux ou
systémiques restent trés limitées en nombre d’études, de substances concernées et de qualité
des données (Bisson et al., 2019). La substance la mieux décrite est I'anthraquinone qui est
classée cancérogéne possible (ECHA ; IARC, 2013 ; US EPA, 2011). De maniére plus
générale, les données relatives aux effets sur la santé des CAP-O sont essentiellement issues
de modeéles in vitro (lignées cellulaires humaines) et les résultats sont variables d’'un composé
a 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 a penser qu’'un mécanisme d’action similaire est
une hypothése qui doit étre vérifiée.

A ce jour il n’existe pas de valeurs toxicologiques de référence pour les CAP-O. Néanmoins,
guand ces composés sont introduits dans le systeme 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, d0 a la présence d’atomes
d’'oxygéne dans leur structure (Clergé et al., 2019 ; Lui et al., 2017).

Par conséquent, les CAP-O peuvent avoir des effets toxiques directs sur ’ADN et les protéines,
méme a faibles concentrations (inférieures a 2 ug.m= ou 5 pg.L?) (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 a caractere polaire, y compris les CAP-O,
ont un effet génotoxique et peuvent provoquer une toxicité cardiovasculaire du méme ordre
de grandeur et parfois plus sévere que celle des HAP a caractére 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 caractére génotoxique, les CAP-O sont aussi plus mutagénes que
les HAP (Clergé et al., 2019 ; Krzyszczak et Czech, 2021 ; Liu et al., 2021). Wang et al. ont
étudié I'action mutageéne directe et indirecte et le potentiel de dommages de 'ADN aux cellules
pulmonaires humaines, des CAP présents dans les particules atmosphériques (de diameétre
inférieur & 2,5 um) en Chine. Les résultats montrent que la capacité mutagene des CAP
polaires était deux fois plus élevée que celle des HAP, sachant que la concentration des CAP
polaires relative a 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 'lhomme (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 aprés un bio-traitement de ce sol. Cela a été
attribué a 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 étres vivants a l'aide de certaines
études, les mécanismes mutagénes et cancérogénes 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 aprés leur
introduction dans le sol a partir d’'une zone source.
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Figure I-11. Devenir des CAP dans le sol (adapté de (Gujisaite, 2008))

% Introduction et répartition :
Lors de lintroduction de la pollution dans le sol (gestion non adaptée, dépbts
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 contrblent 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, & partir de laquelle elle va pouvoir percoler par gravité a travers la porosité du sol,
laissant derriére elle une zone a saturation résiduelle (absence de mobilité de la phase
organique). L’écoulement s’arréte lorsque la quantité de polluant est insuffisante pour
maintenir une saturation supérieure a 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’a rencontrer une formation imperméable/semi-perméable,
par exemple le mur de l'aquifére. Ainsi, la phase organique fluide est susceptible de
s’accumuler a la base de I'aquifére. Ces produits organiques présents dans la matrice
du sol forment la zone source, qui peut étre située en zone non saturée et en zone
saturée. Ces zones sources vont subir différents mécanismes induisant I'émission
(relargage a 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 paramétre important influant son interaction avec les matrices du sol. Elle peut
étre définie comme la fraction d’'un composé qui peut subir les processus d’interaction
et de transformation de type chimique, biologique et physique (Maleti¢ et al., 2019 ;
Spasojevi¢ et al., 2018), tels que : le transport (colloidal, particulaire, diffusif, convectif,
etc.), la sorption/désorption, la dissolution, la dégradation biologique par les micro-
organismes, etc.
% Dissolution et volatilisation :
Aprés l'étape de déplacement multiphasique de la contamination, un panache de
composeés dissous se développe dans la nappe par solubilisation du ou des composés
présents dans la zone source. De méme, un panache de composés gazeux se forme
en zone non saturée. Les transferts par dissolution et volatilisation sont tres longs
(jusqu’a 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 caractere polaire/apolaire du CAP. Comme présenté
dans le Tableau I-1, la solubilité faible, le coefficient de partage sol/eau et
I’hydrophobicité forte des HAP entrainent généralement un transport limité de ces
composeés sous forme dissoute (Mackay et Mackay, 2006 ; MEMOTRACES, 2017).
Sorption, désorption et transfert :
Les CAP peuvent étre retenus par sorption sur les particules de sol et leur passage
vers la phase liquide se fait principalement par le phénoméne 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, a la phase aqueuse. Ces phénoménes
sont présentés en détails dans la partie 4.2.
Dans le cas des HAP, le polluant se retrouve donc a 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 Kb,
qui est propre a chaque HAP et qui correspond au rapport de la concentration du
polluant adsorbé sur la phase solide et de la concentration du polluant a I'état dissous.
Ce coefficient dépend des conditions physico-chimiques du milieu (pH, température,
taux de matiére organique...). Les HAP ont une forte affinité pour la phase solide du
sol et notamment pour la matiere 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 matiére 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’étre 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 I'eau tandis que 0,5% seulement des HAP originellement présents I'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 colloidale et
particulaire (Benhabib et al., 2006 ; MEMOTRACES, 2017). Du fait de leur solubilité
plus élevée, les CAP polaires migrent plutét sous forme dissoute (Boulangé, 2017 ;
Lundstedt et al., 2007).

4.2. Phénoménes de sorption/désorption

La sorption est I'un des phénoménes de rétention des polluants organiques dans le sol qui
détermine leur répartition dans les trois phases du systéme (phase solide, liquide et gazeuse).
C’est un phénomene important influant le devenir et la persistance des polluants organiques,
(incluant les CAP), dans I'environnement (Lamichhane et al.,, 2016 ; Ren et al., 2018a).
Comme le montre la Figure 1-12, ce phénomeéne englobe plusieurs processus de fixation d’une
substance sur une matrice solide (Karickhoff et al., 1979 ; Lemiére et al., 2001) :

R/
0.0

X3

%

La précipitation de surface : ce phénoméne 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 a I'apparition d’une nouvelle
phase minérale de surface contenant le polluant.

L’adsorption : c’est un phénoméne 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 a la phase solide via des liaisons de type Van der Waals (interaction physique-
physisorption) et/ou via des liaisons covalentes (interaction chimigque—chimisorption).
L’absorption : c’est le processus au cours duquel le polluant pénétre a l'intérieur d’'un
solide ou liquide dans lequel il est retenu.

Phase aqueuse | Phase solide Phase aqueuse |, Phase solide
° o
. i * 4 9 "\‘*> Molécule CAP
il '/
° ° ° °
: (N
® )

Film liquide / '\ Interface liquide-solide
Précipitation de surface ‘

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

Les phénoménes 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 phénomene 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 systémes expérimentaux au laboratoire visant a étudier et & comprendre le
comportement des HAP dans I'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 a réaliser des mélanges phase solide-phase liquide en proportions variables
dans des systémes agités en milieu dispersé. Tandis que I'approche en colonne consiste a
mettre en ceuvre des écoulements de phase liquide dans un systéme fixe (colonne) contenant
la phase solide (Gourdon, 1997).

Cependant, les résultats obtenus a partir de ces différentes expériences sont basés sur des
conditions d’équilibre variables et donc difficlement 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 paramétres
physiques, tels que '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 I'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 a mettre en contact une certaine quantité de sol avec un volume donné d’une solution
contenant un composé organique solubilisé dans un solvant (généralement I'eau) a une
concentration initiale connue, pour avoir un rapport L/S entre les deux phases. Ces essais
requierent un systéme d’agitation pour maintenir le contact entre les phases (Kim, 2003). Le
mélange est agité pour une durée déterminée, a une température et une vitesse déterminées
et sans renouvellement de la solution. La durée de contact fait I'objet d’'une étude de cinétique
de sorption. Cependant, cette technique reste néanmoins loin de représenter les conditions
réelles dans I'environnement, pour n’'importe quel rapport L/S choisi, mais elle permet de
fournir un premier apercu du comportement des polluants dans un systéme sol-eau (Kalbe et
al., 2008 ; Totsche et al., 2006).

Pour s’approcher davantage des conditions réelles, des études en colonne peuvent étre
réalisées sur les HAP. Cette technique consiste a mettre en colonne une certaine quantité de
terre et a faire passer dans la colonne une solution contenant le ou les polluants a une
concentration donnée. La solution est périodiqguement ou continuellement renouvelée
(Cappuyns et Rudy, 2008). Les essais en colonne sont congus pour simuler I'écoulement des
eaux par percolation a travers la porosité du sol (Benhabib et al., 2006 ; Kim, 2003). Méme si
les colonnes ne sont pas capables de refléter la complexité des paramétres 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 systéme contrairement au batch. Par ailleurs, en batch, I'agitation peut briser les agrégats
de terre et exposer des particules/surfaces du sol a la solution, qui ne l'auraient pas été dans
les conditions naturelles (Kalbe et al., 2008). Néanmoins, la colonne reste un modéle 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 acces aux
données relatives a la sorption/désorption dynamique en temps réel. Les tests en colonne
servent également a 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 thése afin
d’étudier le transfert des CAP-O dans un sol non contaminé.

5.1. Modeles cinétique de sorption

Comme précisé précédemment, la sorption est un phénomeéne dynamique de transfert d’'un
composé de la phase liquide (généralement aqueuse) vers la phase solide constituée de
'ensemble des particules du sol. Le phénomene de désorption correspond, quant-a-lui, au
phénomene 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’ou la nécessité de réaliser une étude des
cinétiques de sorption. Cette étude constitue la premiére étape de la détermination de
l'interaction du composé avec le sol. Cette étape permet I'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 I'évolution du
pourcentage de sorption ou la concentration du composé dans I'une des deux phases en
fonction de la durée de contact.

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

Pseudo premier ordre : qr = qo (1 — e~ k1t) Equation I-1
2k, t .
Pseudo second ordre : g = _Gefat Equation 1-2
1+ k,q.t

Avec : q; et q, respectivement la concentration du polluant dans le sol au temps t et a
I'équilibre (ug.kg™?)

k, et k, les constantes de vitesse respectivement pour les modéles de pseudo premier
et second ordre (h?)

qe, k1 et k, sont déterminés a partir de la pente et de 'ordonnée a I'origine des droites In( g, —
q:) etd t/qt respectivement en fonction de t (Kowanga et al., 2016 ; Lagergren, 1898).

5.2. Isotherme de sorption a I’équilibre

Lorsque la sorption d’'un composé dans une matrice solide est étudiée, la concentration du
composé en solution peut étre comparée a celle du composé retenu dans la matrice solide.
La relation résultante est appelée une « isotherme de sorption ». Généralement, c’est une
courbe décrivant le phénomene d’interaction entre le composé (adsorbat ou soluté) et le solide
(adsorbant) (Lamichhane et al., 2016). Cette courbe est spécifique aux conditions dans
lesquelles I'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 a 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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type L type S

type H type C

Figure I-13. Formes d'isothermes de sorption (Giles et al., 1974)

7
0.0

Courbe de type L : le rapport de la concentration en solution a I'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 a cette forme
d’isotherme (Gourdon, 1997).
%+ Courbe de type H : c’est un cas particulier de I'isotherme de type L ou le soluté a une
grande affinité envers la phase solide et les molécules du soluté sont fortement sorbées
a basses concentrations en solution (Gourdon, 1997).
% Courbe de type C: cest une droite passant par lorigine. 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).

X3

%

Etant donné qu'il existe plusieurs formes disothermes de sorption qui peuvent étre
rencontrées et interprétées sur la base de conditions expérimentales spécifiques et
d’hypotheses diverses, les données de cette courbe sont couramment ajustées a des modéles
mathématiques spécifiques. Ces modeles sont fondés sur des hypothéses 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. Modéles d’isotherme de sorption des HAP

La sorption des HAP dans le sol est principalement régie par la matiére organique. En effet, la
rétention des HAP dans le sol repose sur un partage, a I'équilibre, entre la matiére organique
du sol et la matiére organique dissoute. Plusieurs modéeles mathématiques ont été proposés
pour décrire, quantifier et expliquer la distribution des HAP entre le sol et I'eau. Les trois
modeles qui décrivent le mieux la sorption a I'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. Modéle linéaire

C’est le modéle le plus simple qui décrit un partage linéaire des HAP entre I'eau et le sol. |l fait
intervenir le parametre K, appelé coefficient de distribution ou de partage comme le montre
'Equation I-3 (Limousin et al., 2007) :

Modele linéaire q. = Kp C, Equation I-3

Avec : q. (Mg.kg?) et C, (ug.L™t) respectivement les concentrations du polluant dans le sol et
dans la phase aqueuse, a I'équilibre.

K, représente le coefficient de distribution (L.kg?) calculé a partir de la pente de la
droite correspondant au modele linéaire.

L’approximation linéaire convient souvent a 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 matiére organique du sol. Par conséquent, leur
affinité pour le sol s’explique souvent par leur affinité pour la matiére organique solide
uniqguement (Groisman, 2004). Cette interaction est décrite par le coefficient de partage relatif
a la fraction du carbone organique du sol K, qui peut étre calculé en normalisant le K, par la
fraction massique du carbone organique f,. comme exprimé dans I'Equation I-4 (Chiou et al.,
1998 ; Karickhoff et al., 1979) :

Koc = — Equation 1-4

Ce modele est fondé sur I'hypothése suivante : la matiére organique du sol responsable de la
sorption des HAP est une phase amorphe semblable a un gel ou a 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 (fyc = 1,212%, concentration en acides
humiques : 0,304%, teneur en argiles : 5,75%) est montré dans la Figure I-14.
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Figure 1-14. Exemple d'une isotherme de sorption représentée par le modele linéaire (Hiller et al., 2008)

Plusieurs études ont mis en ceuvre la capacité de ce modéle a décrire la sorption des HAP sur
le sol, surtout & 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 matiere organique variait entre 0,64
et 2,24% suivait une répartition linéaire dans la gamme de concentrations du FLA en solution
allant jusqu’a 30 ug.L1.(He et al., 1995). Le méme 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!) en batch et en colonne dans cing 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 I'évaluation de I'effet de la
matiére organique dissoute (concentration variant de 0 a 1 728 mg.L™?) sur la sorption du PHE
et du FLA pour des concentrations en solution allant respectivement jusqu’a 40 et 11,3 ug.L?,
ont montré que la sorption sur un sol (21% en matiére organique totale) suivait également un
modéle linéaire (Yang et al., 2014).

5.2.1.2. Modeles de Langmuir

Modeéle de Langmuir-simple

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

R/

% La matiere organique du sol est une matrice tridimensionnelle interconnectée de
substances humiques, de carbone végétal et de particules de kérogéne (fraction
organique insoluble constituée des composés intermédiaires issus de la transformation
de dépbts 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 I'adsorption sur un site adjacent.

La surface d’adsorption est une surface homogéne, ce qui signifie que chaque
molécule posséde une énergie d’activation constante.

La matiere organique du sol est supposée avoir une flexibilité réduite pour s’adapter
aux HAP a mesure que leurs concentrations en solution augmentent, impliquant une
capacité de sorption limitée (Lamichhane et al., 2016 ; Weber et Huang, 1996).

7 7 7 7
0.0 0.0 0.0 0.0

R/
0.0

Le modéle mathématique est décrit dans I’ Equation 1-5 (Langmuir, 1918) :

_ Am KL Ce

= Equation 1-5
=11k,

Modéle de Langmuir

Avec : q, (Mg.kg?) et C, (ug.L™?) respectivement les concentrations du polluant dans le sol et
dans la phase aqueuse, a I'équilibre

gm la capacité maximale de sorption du HAP dans le sol (ug.kg?).

K, la constante de Langmuir correspondant a l'interaction surfacique entre le HAP et
le sol (L.ug™).

Ces valeurs peuvent étre déterminées en tracant la droite C‘—’/qeen fonction de C..

L’équation montre que dans le cas ou C, estlargement inférieure a K;, , le modele sera linéaire.
Tandis que dans le cas contraire, g, s’approche de la limite maximale de sorption q,, .

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 diametre compris entre 10 et 50
um et ayant une faible teneur en matiére organique du sol (0,378%). Les résultats ont montré
que le mécanisme de sorption et de désorption du PYR, FLA et PHE pouvait étre représenté
par le modéle de Langmuir avec des coefficients de détermination R? compris entre 0,838 et
0,878. La valeur de R? pour FLU était supérieure a 0,997. Ceci implique que la sorption et la
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désorption dynamiques dans le sol des HAP étudiés peuvent étre décrites par une adsorption
monocouche sur le sol (Yang et al., 2013). La représentation de I'isotherme de sorption du
FLU par le modele de Langmuir de I'étude citée est représenté dans la Figure I-15.
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Figure I-15. Exemple d’une représentation d'une isotherme de sorption par le modéle de Langmuir (Yang et al.,
2013)

Néanmoins, les études ont montré que ce modéle est incapable de décrire d’'une maniére
efficace et appropriée, la sorption des HAP dans le sol comparativement aux autres modéles.
Pourtant, ce modéle est parfois utilisé pour mettre '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).

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

Un modeéle modifié de Langmuir peut étre 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 phénomeéne ont été suggérées.

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

Dans ce cas, chaque site de sorption i est représenteé par sa propre équation du modele simple
de Langmuir pour donner 'Equation I-6 (Limousin et al., 2007).

P . .
ge = Z M Equation 1-6
i=1 1+ K, ;C,

Avec : q, (ug.kg?) et C, (ug.L?) respectivement les concentrations du polluant dans le sol et
dans la phase aqueuse, a I'équilibre

qm; la capacité maximale de sorption du HAP dans le sol pour le site i (ug.kg™)

K, ; la constante de Langmuir correspondant a l'interaction surfacique entre le HAP et
le site de sorption i (L.ug™)

p le nombre total de sites de sorption.

2-L’existence d’'une compétition de sorption entre deux espéces :
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Une compétition de sorption dans le sol entre les espéces présentes dans le systéeme d’étude
peut avoir lieu. Ce phénoméne est notamment observé dans le cas d’un systéme fermé ou les
différentes espéces restent dans le systéme dés qu’elles sont relarguées de la phase solide
ou ajoutées au systéme et qui peuvent avoir une influence sur la sorption des polluants.
L’équation du modéle est donc modifiée pour prendre en compte ce phénoméne ayant lieu
entre les espéces étudiées i et celles relarguées/ajoutées j pour obtenir I'Equation 1-7
(Limousin et al., 2007).

Qi K Ce
Qe,i

1+3% K, Ce

Equation I-7

Avec : q.; la concentration du HAP dans le sol, a I'équilibre (ug.kg™)
dm; la capacité maximale de sorption du HAP dans le sol (ug.kg™)

K, ; et K;; les constantes de Langmuir correspondant a [linteraction surfacique
respectivement entre le sol et le HAP et le sol et 'espéce j (L.ug?)

p le nombre total des espéces relarguées/ajoutées

Ce,i et C,jles concentrations en solutions respectivement de I'espéece i (HAP) et de
'espéce j (ug.L?).

5.2.1.3. Modéle de Freundlich

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

« La surface d’adsorption est une surface hétérogéne, 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 'affinité la plus élevée a lieu dans un premier temps
(Hameed et al., 2007).

s La quantité totale adsorbée est la somme des adsorptions sur tous les sites
(Lamichhane et al., 2016).

Le modéle mathématique est décrit par 'Equation I-8 (Freundlich, 1907) :

Modéle de Freundlich q. = K¢ Cel/n Equation 1-8

Avec : Ky le coefficient de distribution de Freundlich

n une constante empirique utilisée comme indicateur de I'hnétérogénéité énergétique
des sites de sorption

q. (ug.kg?) et C, (ug.L™?) respectivement les concentrations du polluant dans le sol et
dans la phase aqueuse, a 'équilibre.

Contrairement au modéle de Langmuir, I'équation du modéle de Freundlich montre que
I'isotherme n’atteint pas un plateau lorsque C, augmente. Le paramétre K. permet de

déterminer I'affinité entre la molécule sorbée et le sol. Le paramétre 1/n détermine l'allure
mathématique de l'isotherme et permet de fournir une indication sur I'hétérogénéité de

I'énergie des sites d’adsorption. Plus 1/n se rapproche de 0, plus I'énergie d’adsorption de la
surface est hétérogene. La fonction logq, = f (log C,) est une droite ayant une pente égale a
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1/n et une ordonnée a l'origine égale a log K (Freundlich, 1909 ; Huang et al., 2003). Dans le
cas ou 1/n est égal a 1, le modele de Freundlich est équivalent au modéle linéaire.

Par exemple, la sorption du PHE, du FLA et du PYR sur des particules de diamétre allant
jusqu’a 200 um issues d’un sol (contenant 0,131% de matiére organique), a été modélisée par
le modéle de Freundlich, qui a décrit la répartition observée avec un coefficient de
détermination R? supérieur a 0,96 (Wang et al., 2015). Un exemple d’une isotherme suivant ce
modeéle est montré dans la Figure 1-16 pour le FLA.
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Figure I-16. Exemple d'une isotherme de sorption représentée par le modéle 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 modéle avec
un R? supérieur a 0,99 (Amellal et al., 2006).

5.3. Influence des conditions expérimentales

Une isotherme de sorption n’a pas de définition thermodynamique intrinseque, 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 contrlée par un partage entre la matiere
organique du sol (MOS) et la matiére organique dissoute (MOD), le rapport L/S ne devrait
pas influencer la proportion de composé sorbé. La forme de I'isotherme de sorption est souvent
inchangée a condition que ce rapport reste dans le méme 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’a
4/1. Ces valeurs sont souvent trop basses pour qu’elles soient adaptées pour une étude en
batch. Elles peuvent toutefois étre mises en ceuvre avec des tests en colonne (Porro et al.,
2000). Cependant, dans le cas ou 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
composeés en solution trés 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 a 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, I'influence du paramétre L/S sur leur sorption n’a jamais été étudié
auparavant. C’est donc un des paramétres 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 a 30 provoquent des
problemes liés a 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 étre proches de ceux
obtenus en batch (Gabriel et al., 1998 ; Macintyre et al., 1991). Cependant, ils peuvent étre
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 étre supérieure a celle mise en évidence en batch (Akratanakul et al., 1983 ;
Maclintyre et al., 1991 ; Miller et al., 1989). Le cas contraire est aussi observé (Grolimund et
al., 1995). Ce comportement contradictoire est di principalement aux raisons suivantes :

7

% La différence de rapport L/S entre le batch et la colonne (Macintyre 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 barriére
cinétique d’adsorption (Maraga et al., 1997).

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

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

(Maraga et al., 1997).

Ainsi, la différence entre les parameétres de sorption calculés en batch et en colonne peut étre
due non seulement au rapport L/S, mais aussi a I'effet du renouvellement de la solution (BRGM,
2008).

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

Le comportement des CAP qui entrent dans le systéme sol-eau est influencé par leurs
propriétés physico-chimiques et également par celles des sols (Maleti¢ 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 I'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 :

R/

% Un relargage préférentiel des CAP-O par rapport aux HAP est observé, a 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 étre 10 a 100 fois plus importante en
comparaison a 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’a 9%
des CAP dans le sol contaminé ont été détectés dans la phase liquide a des
concentrations similaires ou supérieures a celles des HAP représentant entre 71 et
90% des CAP dans le sol (Larsson et al., 2018).

54



Chapitre |

s La présence des CAP a caractére 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’'a
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 a la production des
CAP-O a mohbilité plus importante. En effet, 66% d’ANT disparu d’'un sol contaminé a
été attribué a 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 'ANT et
de 'ANTone a été étudiée du sol contaminé vers le sol non contaminé sous I'effet de
lirrigation (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
a sa solubilité dans I'eau. En effet, une corrélation positive a été observée entre la
solubilité d’'un CAP-O dans I'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 matiére 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).
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En revanche, les données relatives a leur transfert vers un sol hon contaminé (sujet de
cette thése) ainsi que les paramétres qui peuvent l'influer ne sont pas évalués dans la
littérature.

De ce fait, une étude bibliographique a été réalisée sur les parametres affectant et contrélant
le transfert des HAP dans I'environnement. Parmi eux, les plus pertinents seront sélectionnés
a la fin de cette étude et les expériences seront conduites avec pour objectif de vérifier si ces
parameétres ont la méme étendue et le méme effet sur le comportement des CAP-O.

5.4.1. Taux de matiére organique

Dans les sols, la matiére 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
contrélant le devenir des polluants organiques dans I'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
matiére organique du sol ainsi que pour la matiére organique dissoute. La partie minérale du
sol est responsable de la sorption de la matiére 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 matiére 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
contrdlée 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 controlée 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 maniére
générale, on peut tirer les caractéristiques suivantes (Cuypers et al., 2002) :

% La matiere organique condensée est moins polaire que celle amorphe. La polarité
d’'une matiére organique est exprimée par les rapports des atomes (O+N)/C, O/H ou
OlC.

« La matiére organique condensée est plus riche en composés aromatiques que celle

amorphe.

La matiere organique condensée est généralement le produit des altérations

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

du sous-sol, décomposition) de la matiére organique originale amorphe ayant lieu au
cours de milliers d’années. Ce qui renvoie a la notion de maturité de la matiére
organique.

s Le degré de condensation est dans lordre: acides fulviques<acides
humiques<humines.

7
0.0

Néanmoins, les informations liées aux domaines de la matiére organique du sol (structures
détaillées, composition, etc.) sont parfois inaccessibles. De ce fait, les valeurs de K, pour les
HAP peuvent varier énormément en fonction des propriétés et des caractéristiques de la
matiere organique du sol (Karapanagioti et al., 2000).

De plus, plusieurs études ont mis ont évidence I'impact du taux de la matiére organique sur la
sorption et la désorption des HAP. L’ajout de matiére organique dissoute dans I'eau de 0,17
jusqu'a 1,7 g.Lt, générée a partir d’aiguilles de pin récupérées sur un sol de forét, favorise
ainsi le processus de désorption des composés organiques hydrophobes. En effet, les
fractions dissoutes augmentent respectivement de 39 a 69% et de 26 a 72% pour le PHE et
le FLA avec une diminution de 33 & 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 a 20 cm
de profondeur (Yang et al., 2014).

L’affinité des HAP pour la matiére organique dissoute dépend a la fois des propriétés de la
matiere 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 I'hydrophobicité des HAP. La présence de matiére organique dissoute dans la
solution, contrélée par I'ajout d’acide humique a 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 (Kpq) varient respectivement de 104,78 ; 105,5 ;105,55 ; 106,28 ;
106,96 et 107,43 pour le PHE (K, = 104,57), FLA (Ko = 105,16), PYR (Ko, = 105,18), BaA
(Kow = 105,91), BbF (K, = 106,2) et BgP (K, = 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 révélent l'influence du taux de matiére organique dans un sol prélevé
de 90 a 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 I'effet de la matiére organique du sol sur la
sorption des HAP. Pour les mémes solutions aqueuses a des concentrations en HAP allant de
25 a 200 pg.L?, l'effet de la matiére 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
a 0,54 et de 3,51 a 1,87 L.g™* pour un méme sol avec et sans matiére organique (Yu et al.,
2011) ce qui montre que la matiére organique du sol contréle la rétention des HAP dans ce
milieu.

Comme le montrent ces études, le taux de matiére organique est un parametre important
controlant I'affinité et le devenir des HAP dans les sols. Néanmoins, I'effet du taux de matiere
organique sur la sorption/désorption des CAP-O n’est pas connu a 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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I'influence de ce paramétre sur la sorption des CAP-O dans les sols cela sera examiné dans
le cadre de cette thése.

5.4.2. Taille et surface spécifique des particules

L’adsorption des polluants organiques sur le sol est un phénoméne physique de surface qui
dépend de linteraction entre les polluants, tels que les HAP et les CAP-O et les différents
composants du sol, tels que la matiére organique et les minéraux argileux (El-Sheikh et al.,
2004 ; Lamichhane et al., 2016 ; Risoul et al., 2002). Le degré d’adsorption est proportionnel
a la surface spécifique disponible (EI-Sheikh et al., 2004 ; Naeem et al., 2007). De plus, la
géométrie des particules du sol peut également étre un facteur influengant I'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
possédent la plus grande surface spécifique et générent 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
a 38 um, caractérisées par une surface spécifique de respectivement 5,59 et 9,14 m2.g?
(Wang et al., 2015).

5.4.3. Température

La température est un parameétre qui peut influer sur I'équilibre et la vitesse des processus
environnementaux subis par les polluants organiques comme la sorption, la désorption et la
dégradation (Hiller et al., 2008 ; Liers et ten Hulscher, 1996) et par voie de conséquence, sur
leur devenir dans I'environnement (Lamichhane et al., 2016).
D’un point de vue thermodynamique, la sorption des CAP est un processus qui peut étre decrit
par I'équation de Van’t Hoff (Equation 1-9) :
K. = AH 1 + AS
Moo= "R TR

Avec : AH I'enthalpie de changement d’état (kJ.mol?)

Equation 1-9

T la température absolue (°K)
AS I'entropie de changement d’état (kJ.mol™.°K™)
R la constante des gaz parfaits (8,314.1073 kJ.mol*.°K™?)

K, le coefficient d’équilibre de partage a la température T (cm®.g?)

Une représentation graphique de cette équation illustrant In K, en fonction de % donne lieu a

A

une droite dont la pente est égale a — = Si le processus décrit est exothermique alors AH

est une valeur négative et la droite est croissante.

Hiller et al. ont obtenu des valeurs négatives de AH, respectivement de -8,3, -7,05 et -11,8
kJ.mol? 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 a 27 °C, les coefficients de partage sol/solution pour ces
molécules ont diminué respectivement de 6,95 a 5,28 cm®.g* pour le NAPH, de 147,14 116,4
L.kg™ pour le PHE et de 1 284 a 868 L.kg™ 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 phénoméne. 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 a 25 °C (He et al., 1995). Liers et
Hulscher ont étudié I'effet de la diminution de la température de 10°C sur la sorption du FLA
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sur un sol de forét prélevé a proximité d’un lac. Les coefficients de partage sol/solution pour le
FLA ont augmenté de 60% (Luers et ten Hulscher, 1996).

Le méme comportement a également été retrouvé lors de la réalisation des expériences de
sorption du NAPH, du PHE et du PYR sur des sols a faible teneur en carbone organique. Les
coefficients de partage augmentent d’un facteur allant de 1,1 & 1,6 pour une diminution de la
température de 22 °C a 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 a 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 hypothése. Cependant, les
ordres de grandeur, relativement faibles de ces valeurs d’enthalpies (inférieures a 15 kd.mol
1), impliquent que les liaisons responsables de ce phénoméne sont de type Van der Waals.
Ce point est compatible avec une rétention des HAP par la matiére 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 hydrogéne (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 I'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 (H;07%), la
polarité des sites de surface des adsorbants solides diminue, le sol devient alors plus
hydrophobe avec une affinité accrue vis-a-vis des composés hydrophobes tels que les HAP
(Lemiére 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 décroit.
Son affinité vis a 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%) a pH 2 et diminue
graduellement pour atteindre un minimum d’adsorption (35%) a pH 12. L’adsorption maximale
a faible pH est due a l'interaction électrostatique importante entre la surface d’adsorption
positivement chargée et les électrons-1r de la molécule de PHE ; tandis qu’'a pH élevé, une
sorption minimale est observée du fait de la compétition entre les ions HO~ et le PHE (Gupta,
2015).

Ce phénoméne a également été observé pour la sorption du NAPH dans une matrice
inorganique a base de gel de silice par Balati et al. Elle est maximale & 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 a pH 3 comparativement
a pH 6 (Ping et al.,, 2006). Ce comportement différent s’explique par la désorption des
substances humiques a faible pH qui favorise 'augmentation de la solubilit¢ du PHE dans la
phase agueuse (Lamichhane et al., 2016).

D’autres études ont montré que 'augmentation du pH dans une gamme de 1 a 9 n’a pas
d’influence sur I'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 Zeleddn-Torufio 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 ; Zeleddén-Torufio et al., 2007).

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

Ces résultats sont trés contradictoires avec les études qui ont montré le rdle du pH sur la
nature des charges de surface des adsorbants, charges qui influent sur les phénoménes 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 espéces 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 I'activité des ions en solution aqueuse
et qui prend en compte, a la fois la concentration et les charges des ions présents (Lemiere et
al., 2001).

Plusieurs études ont mis en évidence I'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 a 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) a
123 (n=0,95) L.g™* pour le PHE, de 118 (n=0,73) a 177 (n=0,63) L.g* pour le FLA et de 91
(n=0,79) a 127 (n=0,79) L.g* pour le PYR, quand la salinité augmente de 0% jusqu’a 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 I'eau pure (salinité 0%) vers une solution a 0,34 mol.L
1 de KCI (Karickhoff et al., 1979). Dans une autre étude, I'adsorption de ce méme composé
augmente de 25% en ajoutant du chlorure de sodium jusqu’a 150 g.L* a I'eau pure (EI-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 matiére 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 colloides. En effet, les particules mobilisées ayant un diamétre inférieur a 10 um et qui sont
associées a des colloides peuvent étre stabilisées méme a des faibles concentrations (ordre
de 20 mmol.L de force ionique) (Jouannin, 2004). De plus, du fait que les colloides possedent
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 Ca?*, peut avoir un effet stabilisant en empéchant la formation des colloides
(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 a
7 mg.Lt et de 0,2 a 0,14 mg.L? aprés I'ajout de 1 g.L de chlorure de potassium a une eau a
pH 6,2 et a 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 '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*t,Cl~,K*,S0;~ dans la solution
aqueuse, peut affecter I'interaction des molécules d’eau avec celles de composés organiques
de différentes polarités. Ce phénomene est observable quel que soit le caractére 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), empéchant les HAP de se dissoudre dans I'eau (Sun et al., 2017).
De ce fait, avec I'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,
aforce ionique élevée, le relargage de la partie soluble de la matiere organique (acide fulvique,
acide humique) initialement présente dans les sols, est réduit par l'effet de la présence
d’électrolytes dans I'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
a la matiére organique dissoute en solution.

D’ailleurs, a 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! en eau douce a 0,97 mg.L? 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 (S,,), coefficient de partage octanol/eau (Kyy) et coefficient de
partage carbone organique/eau (Koc)

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

La solubilité d’'un adsorbat influence sa capacité a étre adsorbé sur une matrice. Une
corrélation négative est observée entre la capacité d’adsorption et la solubilité d’'un adsorbat
dans I'eau (Lamichhane et al., 2016). En effet, Chiou et al. ont étudié la sorption du NAPH, du
PHE et du PYR sur cing échantillons de sols agricoles prélevés a 1 métre de profondeur, ayant
des propriétés différentes (en particulier taux de matiére organique variant de 1,08 a 2,9%).
Les valeurs moyennes de K., correspondant a la sorption sur les cing sols étudiés, du NAPH
(S, = 31 mg.L'Y) du PHE (S, = 1,15 mg.L?) et du PYR (S, = 0,135 mg.L") ont été
respectivement égales a 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 K,», augmente
ainsi avec I'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 'eau, donc ceux ayant le plus d’affinité pour
la matrice solide, ce qui les rend moins accessibles et par conséquent, plus persistants dans
I'environnement (Spasojevi¢ et al., 2018). Cela se vérifie par des valeurs croissantes de K,
et de K, ainsi que des valeurs décroissantes de P, avec 'augmentation du poids moléculaire
des HAP. Ceci indique leur fort potentiel d’adsorption sur la phase organique du sol ainsi que
sur les matieres 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 phénoménes
d’adsorption et d’absorption (Figure 1-17). Ce processus correspond a un phénomeéne
dynamique de partage du HAP entre la phase aqueuse et la phase solide constituée par
'ensemble des particules solides du sol (matiére organique et minéraux argileux).

Ce phénoméne se compose de deux étapes. La premiére est un phénoméne 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 deuxiéme étape est un phénoméne 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 matiére organique et minérale (Jouannin, 2004 ; Lemiére
et al., 2001 ; McDonough et al., 2019).

Adsorbed Species on
Absorption into the the particle surface
particle matrix

Pore Spaces

Pollutant
molecules

Solid
particles

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 phénomene rapide ou 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 I'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 I'adsorption peut étre 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’a 70% des HAP ont été adsorbés aprés 2 heures de contact avec I'adsorbant, puis le
taux d’adsorption a augmenté graduellement jusqu’a 10% en plus, pour atteindre un équilibre
de sorption au bout de 24 heures (Zeleddn-Torufio et al., 2007). Des comportements similaires
ont été observés pour le PHE (Gupta, 2015 ; Ping et al., 2006), 'ANT (Weigand et al., 2002)
et d’autres polluants organiques hydrophobes pour lesquels les études ont été réalisées a
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 (EI-Sheikh et al., 2004).
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Par conséquent, le comportement des polluants a caractere hydrophobe déja sorbés sur le sol
peut évoluer dans le temps. Le prolongement de la durée de contact entre un HAP et le sol
entraine une plus forte sorption ainsi que le développement d’une résistance a la désorption
(Hatzinger et Alexander, 1995). De ce fait, un phénoméne d’hystérése entre les deux phases
de sorption et de désorption peut avoir lieu. Dans certains cas, ce phénomeéne peut étre da
tout simplement a un artefact comme observé dans certaines études ou 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
phénoméne peut étre attribué a I'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
trés limitée dans I'eau et dont le coefficient de partage avec la matiére 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 I'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 I'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 a linterface 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 |égers) vers linterface peut réduire la solubilité dans la phase
organique des CAP les moins solubles (lourds). Par conséquent, les CAP lourds ne peuvent
plus étre solubles dans la phase organique. Ceci contribue a augmenter davantage la viscosité
de l'interface et la formation d’'une interface organique solide locale a la surface de la phase
organique initiale. Ce phénoméne peut contribuer au piégeage des CAP les plus persistants
dans la phase solide (Lemiere et al., 2001 ; Mahjoub, 2000).

5.4.8. Présence des colloides et transport particulaire

Les colloides sont définis comme des particules de petite taille qui possédent 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 ym. Les colloides présents dans les sols
sont attribués aux macromolécules (substances humiques), aux fractions fines des solvants
organiques insolubles, aux microorganismes et aux matieres minérales (McCarthy et Zachara,
1989).

Les colloides, ayant généralement des charges négatives a leur surface, se repoussent entre
eux. Néanmoins, ils peuvent interagir avec les cations en solution, réduisant ainsi cette
répulsion. lls 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 a la stabilisation des colloides dans le sol (Jouannin, 2004 ; Pallier,
2008).

Le polluant peut interagir avec ces particules colloidales en créant une nouvelle phase mobile.
En effet, les colloides peuvent contribuer au transport des polluants lorsqu’ils sont présents
dans 'eau. Cependant, les colloides peuvent interagir avec la phase solide du sol et par effet
de filtration, ne pas étre 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 colloides qui peuvent se former pendant les
expeériences et par conséquent contréler les voies de transfert des polluants.

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

Les paramétres choisis sont les suivants :

/7
0‘0

7
0.0

7
0.0

Taux de la matiére organique : un parametre principal contrdlant le comportement et
le devenir des HAP parents dans les sols.

Rapport L/S : sert & identifier et comparer les mécanismes responsables de la sorption
des CAP-O dans le sol avec ceux des HAP.

Force ionique : set a évaluer l'effet de la présence des ions en solution et leur
interactions possibles avec les CAP-O a caractére polaire.

Caractéristiques du sol : sert a déterminer les paramétres d’un sol qui peuvent influer
la sorption des CAP-O (caractéristiques de la matiére organique, granulométrie, etc.)
Batch et colonne : sert a déterminer les mécanismes responsables de la sorption des
CAP-O dans les sols et a mettre en évidence les résultats obtenus en batch.
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6. Dépollution des sites contaminés par des HAP

Etant donné que les HAP sont bien connus pour leur haute résistance a 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 ceuvre 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, I'oxydation chimique, I'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 : 'adsorption des HAP sur des
adsorbants carbonés (Bjorklund 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 : paramétres 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 I'hétérogénéité des sols. Par exemple, le taux de remédiation
pourrait étre 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 étre plus toxiques que les HAP d'origine et dont le comportement n’est pas
completement 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 maniére spécifique a chaque site (propriétés
physico-chimigques des sols, contaminants en présence, etc.) et est basée sur un bilan
colts/avantages. Les HAP introduits dans le sol peuvent étre transformés ou dégradés suite
a un certain nombre de processus physico-chimiques et biologiques tels que la volatilisation
et la photo-oxydation dans I'atmosphére, la lixiviation vers les eaux souterraines, la sorption
(réversible et irréversible) sur la matiere organique du sol, la perte abiotique, la dégradation
microbienne et I'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 a laquelle ces processus se produisent et le degré de dégradation ou de
rétention des HAP dans le sol sont contrdlés par un certain nombre de facteurs, notamment le
type et les propriétés du sol (matiére organique, teneur en argile ou en minéraux, structure et
composition humique, température, humidité, potentiel redox), la disponibilité des nutriments,
la présence et lactivité 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 K, et une volatilité ainsi qu’'une solubilité S,, dans I'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 a la dégradation et ont tendance a
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
systéme du sol. Le taux et I'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 a des
teneurs élevées en matiére organique et/ou en argile, au sein desquels les HAP sont fixés par
leurs liaisons avec la matiére 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-a-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 trés important influencant la biodégradation des HAP dans le
sol (Cébron et al., 2013 ; Okere et Semple, 2011). Notamment, la séquestration et I'adsorption
sont les deux principaux processus controlant la désorption et la libération des HAP dans la
solution du sol, limitant ainsi leur disponibilité (Barnier et al., 2014 ; Haritash et Kaushik, 2009).
Egalement, 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 I’'Homme ou I'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 hypothése valable concernant I'option stratégique qui peut étre appliquée pour
traiter efficacement les sites contenant a la fois des HAP et des CAP-O (Elie et al., 2014, 2015).

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

Site Technologie utilisée Quantité Concentration Durée de %HAP Type Référence
de terre initiale en HAP traitement traités  d’étude
ou d’eau (mg.kg?) ou en (jours)
solution
Traitement thermique - Incinération et désorption thermique ©
Ancien site de Désorption thermique 29,8 kt 30,6 130 99,9 F
traitement du bois, (Baker etal.,
Etats-Unis @ 2006)
Etats-Unis P Incinération 142 kt 1000 480 90 F (Acharya et
Ives, 1994)
Site contenant Désorption thermique avec 70 kg 1 000 35 90 B
des résidus de ventilation (Barbay et al.,
noir de carbone, 2004)
Etats-Unis 2
Traitement physique — Lavage du sol et extraction chimique °©
Bedford, Extraction a I'eau et aux solvants 19 11 600 1 96,3 B (Khodadoust
Royaume-Uni b organiques et al., 2000)
UFG de 30 ans, Extraction a la cyclodextrine 50 g 655 7 99 B (Viglianti et
:J:rance al., 2006)
Ancien site Extraction a 'acide humique 10g 4 560 1 90 B
- ! (Conte et al.,
d’industrie 2005)
chimique, ltalie ®
Usine a gaz, Chine Extraction a I'ester méthylique 59 997 2 50-60 B (Gong et al.,
b d’acide gras 2010)
UFG, Chine b Extraction a I'huile de tournesol 150 g 5453 7 81-100 B (Gong et al.,
2005)
UFG, Allemagne P Extraction a I'huile de tournesol 1kg 724 et 4 271 180 >90 B
(Gong et al.,
2006)
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Traitement chimique — Oxydation chimique °©

UFG, Etats-Unis b Oxydation avec le réactif de 9 kg 1164 40 87-95 P
Fenton (H20: et ions ferreux)

(Holtzapple et

al., 1997)
Cokerie, Etats-Unis Oxydation avec du persulfate 19 1300 et 1 400 7 50-60 P
b activé (Usman et al.,
par la magnétite 2013)
Ancienne usine de  Oxydation avec du permanganate 10g 1550 4 70 B .
Fabrication de potassium (Iélemzaérleg)et
d’acier,France N )
UFG, Etats-Unis P Oxydation avec du persulfate 3049 4510 7 85-90 B -
activé (K|II|2%nO$t al.,
par le fer )
Cokerie, France P Prétraitement thermique et 50 g 1089et1121 7 31-47 B (Usman et al.,
oxydation chimique 2016)

Traitement biologique - Traitement en phase solide / suspension, compostage, pile a bactéries, bioréacteur et phytoremédiation °©

POPILE, Landfarming 0,46 x 1,22 13 000 730 91-95 P (Hansen et

Etats-Unis ® x6,1m al., 2004)

Industrie des Landfarming 100 m? 1140 150 60 F .

fours a coke, (Picado et al.,

Portugal 2 2001)

Zone d'irrigation de Bioaugmentation fongique en 59 15,7 30 45-56 B (Lietal

Shenfu, Chine phase 2008)
solide et en suspension

Usines de Bioaugmentation avec des 59 2320 et 612 42 58-73 B

ter?:jtzn;ginst, de gaz champignons (Leonardi et

République al., 2007)

Tcheque b

Industrie (activité Bioréacteurs aérobies en 26 kg 3700 35 60-70 B (Pinelli et al

non precisée), suspension et en phase semi- 1997) v

Italie b solide
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Centre de
stockage
(Landfill), Italie ©

UFG, Australie P

UFG, Australie b

Station d'épuration

de créosote, Etats-
Unis ®

Usine a gaz,
République
Tchéque b

Usine a gaz,
Australie 2

Canal industriel,
Italie 2

Raffinerie de
pétrole, Serbie 2
Terrain agricole
adjacent a une
fonderie de fer et
d'acier, Chine 2
Cokerie, Chine P

Site de
contamination par
la créosote,
Canada ®

Terrain agricole,
Chine P

Site de
Contamination
hystorique par des
HAP, Allemagne ?

Bioréacteur aérobie en suspension
en présence de souches
bactériennes autochtones et de
surfactant

Bioaugmentation de consortium
bactérien dégradant les HAP
tolérants aux métaux lourds

Bioaugmentation des bactéries
fixant et dégradant les HAP

Systéme de compostage statique
Compostage a isolation thermique
avec compost de champignons
Compostage
Compostage dans un réacteur

Pile a bactéries

Culture intercalaire avec fétuque
élevée (Festuca arundinacea) et
luzerne (Medicago sativa)

Phytoremédiation

Phytoremédiation assistée par les
rhizobactéries favorisant la
croissance des plantes

Phytoremédiation assistée par des
microbes
Phytoremédiation améliorée a
I'aide de ray-grass

150 g

59

0,5 kg

350 kg

170 kg

1-1,5Kkg
146 kg
2,7m?3
12 parcelles

de1,6x22
m

1 kg

1,2 kg

1,5kg

5 kg

70,4

889

3 967

1087

610

6 915
200
3,6

747et 810

23,1

500-3 000

10,1

355,9

30

60

105

570

100

210

130

500

210

75

120

90

540

60

40-50

40-90

98

37-80

50-90

68

s

31

52

90

51

50

(Di Gennaro
et al., 2008)

(Thavamani
etal., 2012)

(Kuppusamy
et al., 2016b)

(Atagana,
2004)

(Sasek et al.,
2003)

(Guerin,
2000)
(Moretto et
al., 2005)
(Maleti¢ et al.,
2009)

(Sun et al.,
2011)

(Meng et al.,
2011)

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

(Teng et al.,
2011)

(Rezek et al.,
2008)
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Approches intégrées - Stratégies physico-chimiques, biologiques-physiques, biologiques-chimiques, physiques-chimiques-

biologiques etbiologiques couplées ¢

Prétraitement aux huiles végétales
(mais ou palmiste) avant traitement
a I'oxydation de Fenton
Désorption d'éthanol avant
I'oxydation de Fenton

Ancienne UFG,
Etats-Unis ?

UFG, Suede ®

Site contaminé a Oxydation électrocinétique

la créosote, améliorée avec du persulfate de
Finlande P sodium

Site contaminé au  Prétraitement au solvant (éthanol
goudron de ou acétone) suivi d'une
houille, biorestauration
Etats-Unis b en phase suspension

Traitement aérobie initial avec
oxydation de Fenton en post-
traitement suivi d'un deuxiéme
cycle de traitement biologique (B)
Oxydation chimique en utilisant le
réactif de Fenton comme
prétraitement suivi d'un traitement
biologique en utilisant un
biosysteme aérobie (F)

UFG, Etats-Unis &b

Industrie (activité Bioréacteur combiné a I'oxydation

non précisée), a
Italie © l'ozone
Usine Combinaison de I'oxydation de

d'imprégnation du Fenton avec la biodégradation
bois, Belgique ®

Usine Lavage initial avec de 'eau suivi de
d'imprégnation du I'ozonation et du traitement

bois, Finlande ° biologigue final

109

209

2,3 kg

200 g

1-2 kg (B) et

16 parcelles

de 0,1 x0,3
m (F)

0,75-1,5 kg

1,25 kg

1 kg (B) et
25 kg (P)

3100 et7 700

1567

420

1500

35 000

10,2

3318

1200

14

56

35

70

280

112

12

20-49

16-40

35

90

98 (B) et
50 (F)

80

40-60

90

BetF

BetP

(Bogan et al.,
2003)

(Lundstedt et
al., 2006)

(Isosaari et
al., 2007)

(Lee et al.,
2001)

(Srivastava et
al., 1994)

(Derudi et al.,
2007)

(Palmroth et
al., 2006)

(Haapea et

Tuhkanen,
2006)
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Usine de Systéme amélioré de 10g 7 560 35 50-70 B (Mancera-
traitementd'huile, bioaugmentation et de bio- Lopez et al.,
Mexique b stimulation 2008)
UFG, Etats-Unis P Phytoremédiation comme 2,1 kg - 365 10-24 G
traitement secondaire d'un sol (Parrish et al.,
soumis a un 2004)
compostage / bio-pile ex situ
Ancienne Landfarming en combinaison avec 3md 13 000 480 87 BetP
installation de bioaugmentation et bio-stimulation
traitement de (Straube et
) al., 2003)
bois,
Etats-Unis P
Station Biodégradation induite par les 39 0,5 14 20-80 B
d’essence,Chine b enzymes laccases en présence (Wu et al.,
d'un 2008)
médiateur redox
Ferme, Canada P Systéme de phytoremédiation 1 kg 500-3 000 120 55-80 B
multiphasiques incluant (Huang et al.,
'agriculture, la bioaugmentation et 2004b,
la 2004a)
phytoremédiation
Autres ¢
UFG, Etats-Unis P Remédiation électrocinétique 1,2 kg 720 23 94 B (Maini et al.,
2000)
Industrie a gaz, Vermi-remédiation (a 'aide des 5kg 11 820 84 70-90 B .
i (Sinha et al.,
Australie b vers 2008)
de terre)

a|n situ ; ® Ex situ ; ¢ Technologie établie ; ¢ 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 a ce jour pour le traitement des sites contaminés par
des HAP. lls comprennent des technologies physiques, chimiques, biologiques et parfois
I'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 a plusieurs
échelles.

6.2.1.1. Incinération

C’est I'une des techniques de traitement les plus anciennes. Elle appartient a la catégorie des
traitements thermiques et peut étre appliquée sur site ou hors site. Le principe repose sur
une combustion a 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). Apres
combustion, les effluents gazeux sont neutralisés par une solution alcaline avant leur rejet
dans I'atmosphére (Chen et al., 2013 ; SelecDEPOL, 2020).

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

Cette méthode présente plusieurs avantages tels que la rapidité, I'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 trés lourde
(contrdle, risques et sécurité, maintenance, refroidissement des unités, etc.). Avec des rejets
atmosphériques importants de dioxyde de carbone a la suite de l'incinération, cette technique
contribue a I'effet de serre. Ces installations sont des Installations Classées pour la Protection
de 'Environnement (ICPE) soumises a des contrbles drastiques des rejets atmosphériques
gazeux et particulaires. L’incinération génére elle-méme 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 étre affectée par la matiére
organique naturelle et par 'humidité du sol, ce qui nécessite alors des prétraitements et des
séchages préalables a lintroduction 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 sre et n'émet
gue peu ou pas de HAP dans l'atmosphére (Kuppusamy et al., 2016a). Le procédé implique
linstallation 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, a
I'aide d'un systéme de gaz vecteur (venting) ou de vide (vaccum), la portion vaporisée des
HAP est extraite dans le systéme de traitement des gaz pour une élimination secondaire ou
hors site. Un prétraitement consistant a faire extraire les HAP volatils sans augmenter la
température du sol est parfois appliqué a I'aide du méme systéme d’extraction (Barbay et al.,
2004 ; SelecDEPOL, 2020).

Un réacteur de laboratoire (réacteur d'extraction de vapeur de sol a amélioration thermique
avec une dimension de 48 cm? et 30 cm de profondeur) a été capable de mobiliser et d’extraire
jusqu’a 90% des HAP initialement présents pendant 35 jours de traitement dans une plage de
température modérée de 250 a 300 °C (Barbay et al., 2004). Bien que cette expérience ait
démontré son efficacité a I'échelle du laboratoire, le passage a I'échelle pilote ou terrain était
difficile en raison des complications posées par I'hétérogénéité et 'humidité du sol.
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Cette technologie est actuellement en cours de développement mais elle est déja couramment
utilisée aux Etats-Unis et dans d’autres pays européens puisqu’elle présente des avantages
tels que, la capacité de traiter des profondeurs importantes (jusqu’a 20 m), la possibilité de
I'application y compris sur des sites extrémement pollués ainsi que sous les béatiments.
Cependant des problemes 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 I'altération des propriétés physico-chimiques du sol, le codt élevé
d’exploitation ainsi que les risques qui peuvent se produire au cours de I'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
compléte suivant des méthodes de traitement chimiques ou biochimigues. 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 a 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 caractére hydrophobe
important (Gong et al., 2010). Cette technique est aussi efficace pour traiter des sols a
perméabilité élevée a une profondeur allant jusqu’a 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 I'ester méthylique d’acide
gras (efficacité de traitement de 59%) au lieu de méthanol, I'huile de soja, la cyclodextrine et
le triton X100 (efficacité moyenne jusqu’a 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 méme
efficacité que les surfactants synthétiques. Il faut également noter que leur utilisation est plus
écologique (Gan et al., 2009).

Cependant, I'application de cette technique ne convient pas a un sol ayant un pourcentage
massique en argile supérieur a 20%, 'argile pouvant entrainer des problemes techniques liés
a la percolation de la phase liquide en raison de son caractére 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 ou le
sol a une faible perméabilité. De méme, une compréhension de la géologie du sol a traiter doit
étre 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 génére
un volume important d’eaux usées qui est parfois difficile a 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 & 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, I'éthanol, le pentanol, le lactate d’éthyle, etc. mélangé a des additifs tensio-
actifs) est utilisée pour solubiliser et extraire les HAP. L’efficacité de I'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 étre suivie d’'une étape de séparation de la solution et des HAP (notamment
par distillation). Le solvant peut étre 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, a une
profondeur allant jusqu’a 6 m. Le sol est excavé et traité sur site ou hors site. La capacité du
procédé de traitement est flexible et peut étre adaptée et configurée en fonction de la pollution
ainsi que des propriétés du sol (granulométrie, composition, hétérogénéité, etc.). De plus, en
comparaison avec la méme technique in situ, les conditions de travail sont mieux maitrisées,
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 étre trouvées dans le solvant méme aprés
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 trés argileux peut également poser des problémes 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 matiére organique) dopée au laboratoire par un mélange de HAP (BaA,
BaP, FLA, FLU et Dibenzola,l]pyréne) et de CAP-O (FLUone, 7H-benz(de)anthracene-7-one,
7,12-Benz[a]anthracene 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, a température ambiante et pression atmosphérique, a
réussi a traiter 66 a 87% des HAP et 79 a 88% des CAP-O suivis au cours de I'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 a traiter. Le procédé vise
a dégrader et détruire partiellement ou totalement les HAP dans le sol par réaction avec
I'oxydant. Les produits de cette réaction sont des composés tels que I'eau et le gaz carbonique
et des produits de dégradation (comme les HAP substitués) (Lemaire et al.,, 2013;
SelecDEPOL, 2020).

L’oxydation chimique est 'une des technologies de traitement in situ capable de dégrader
rapidement les HAP légers et lourds a la fois, méme sur des sites fortement pollués par des
HAP. L’oxydation compléte des HAP est parfois possible a réaliser sans former de sous-
produits. Dans le cas contraire, les sous-produits de dégradation formés peuvent étre parfois
plus biodégradables que les HAP originellement présents et peuvent donc étre traités a I'aide
d’autres techniques de remédiation. De plus, les oxydants couramment utilisés ont une durée
de vie faible (ozone et peroxyde d’hydrogéne) et les catalyseurs employés (comme le fer et le
manganése) peuvent étre 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 a traiter est obligatoire pour éviter le déplacement de la pollution et le relargage des
HAP vers les eaux souterraines a la suite de l'injection des oxydants (SelecDEPOL, 2020). Un
facteur influengant l'efficacité du traitement, est la disponibilité des HAP, ce qui nécessite
parfois I'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 matiére
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organique, les sulfures minéraux, les formes réduites du fer et du manganese. Cette
compétition peut provoquer une surconsommation excessive d’oxydants ainsi qu’une
altération des propriétés physico-chimiques du sol. En conséquence, I'application de cette
méthode est recommandée pour les sols pauvres en matiére organique (taux inférieur a 20%).
Notons également que dans le cas ou l'oxydation n’est pas compléte, 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 'oxydation chimique des HAP. Les plus couramment
employés sont 'ozone et le réactif de Fenton (H20: et ions ferreux) en plus d’autres oxydants
tels que le permanganate de potassium, le peroxyde d’hydrogéne, le persulfate active 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 I'ion ferreux. Un sol prélevé d’'une ancienne
cokerie a forte pollution en HAP (1 400 mg.kg?) a été choisi pour I'étude. Parmi les oxydants
étudiés, les meilleurs rendements de traitement (50 a 60%) ont été obtenus en employant le
persulfate activé par la magnétite. La réaction a réussi a oxyder les HAP sans produire de
sous-produits toxiques (comme le dibenzothiophene, le 1-methylanthracenedione et le
benzo[a]anthracene-7,12-dione) contrairement a la réaction hétérogéne 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 a I'oxydation chimique in situ. Dans ce cas et contrairement a
I'application in situ ou 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’a 98% (rapport
entre les HAP éliminés et les HAP initialement présents) en s’affranchissant des probléemes
liés a '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 I'horizon
supérieur du sol. Aprés 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 périodiqguement 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 'humidité. L’ajout de nutriments permet également
d’augmenter les flores microbiennes et fongiques qui participent a 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’a 90%. Ainsi, le sol traité est généralement plus riche en matiére
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 & 30 cm de profondeur). Cette technique dépend aussi de
la biodisponibilité des HAP vis-a-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 trés courts a 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 a
mélanger le sol pollué et excavé avec des amendements organiques (compost) et a les
disposer en tas trapézoidaux 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, 'humidité et '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™ de
HAP (Guerin, 2000). Une autre étude a I'échelle pilote réalisée sur un sol alcalin (pH = 12,8)
pollué par des HAP (200 mg.kg™?), a été capable de dégrader 68% des HAP aprées 130 jours
de traitement (Moretto et al., 2005).

Ce procédé est fiable et capable de dégrader les HAP a des colts de maintenance et
d’application relativement bas. La surface du sol a 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 étre 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 a 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 matiére organique, température, aération, etc.) doivent étre
optimisées tout au long du procédé. D’ailleurs, cette méthode ne convient pas pour un sol
fortement pollué (concentration en hydrocarbures totaux supérieure a 50 000 mg.kg™) 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 a
I'échelle du terrain (Abdullah et al., 2020 ; Petruzzelli et al., 2016). Elle consiste a 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 a accumuler et a 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 tréfle blanc, etc.). L'interaction se fait donc dans une zone
nommée « la rhizosphére » désignant la fraction de sol soumise a l'influence de l'activité
racinaire. Les racines libérent 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 'accumulation des
polluants (Alagi¢ 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 tréfle blanc, a montré son efficacité
a dégrader 31% des HAP initialement présents a une concentration égale a 817 mg.kg™* dans
un sol apres 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
maniére naturelle, écologique et économique. De plus, elle peut étre 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, I'efficacité de traitement est fortement impactée
par 'hétérogénéité du sol ainsi que par la répartition et la disponibilité des HAP dans le milieu.
La dégradation peut étre lente et parfois non efficace surtout en traitant des pollutions
anciennes a faible disponibilité. D’ailleurs, I'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 I'espéce végétale qui peut ralentir leur processus
de croissance en limitant '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 'activité des microorganismes afin de dégrader biologiquement les HAP
dans le sol (Maletic et al., 2019).

Dans le cas de la biodégradation dynamisée, des nutriments spécifiques sont ajoutés au sol
pour créer les conditions favorables a 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 a I'attaque spécifique des HAP, sont ajoutés au sol. Les rendements
obtenus étaient dans la gamme 11-18% aprés 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 premiére pendant un mois en
mélangeant 10 g du sol contaminé avec des HAP (a environ 5 000 mg.kg?) avec 100 mL de
matrice contenant les dégradants ; une deuxiéme phase en mélangeant 1 mL de la suspension
de la premiére 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 trés faible flore bactérienne et
fongique (Ruffini Castiglione et al., 2016). Le processus peut étre facilité par des organismes
aérobie ou anaérobie.

Des conditions optimales d’application (température, pH, oxygéne...) sont requises pour
atteindre les meilleurs rendements de traitement ainsi que le choix des nutriments ajoutés.
L’ajout de biodiesel (nutriment écologique) a un sol contaminé par du goudron de houille, a
favorisé la dégradation des HAP a I'échelle du laboratoire (85%) ainsi qu’a I'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 I'environnement, des techniques émergentes sont actuellement étudiées et
peuvent étre utilisées en plus des traitements physiques, chimiques et biologiques déja établis.
Certaines restent encore a ce jour étudiées a I'échelle du laboratoire. D’autres sont testées in
situ mais restent peu développées a I'échelle nationale.

6.2.2.1. Remédiation électrocinétique

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

Une fois I'électrolyse lancée, les molécules d’eau subissent deux réactions différentes : une
réaction d’oxydation a I'anode pour former des ions H*et une autre réaction de réduction a la
cathode pour former des ions HO~. Deux mécanismes principaux ont lieu :

% Electromigration : migration des ions en solution vers I'électrode & charge opposée.
% Electro-osmose : mouvement du liquide a 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. A 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 I'élimination des polluants a forte
solubilité dans I'eau (Acar et al., 1992 ; Pazos et al., 2008 ; Saichek et Reddy, 2003). En effet,
I'efficacité du traitement est séveérement limitée quand les polluants a traiter sont faiblement
solubles dans I'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 parameétres tels que le pH, les ions en solutions, l'intensité du
courant, etc. (Alcantara et al., 2008 ; Pazos et al., 2010).

De plus, des solvants jouant le réle d’agents de solubilisation et favorisant la désorption des
HAP, peuvent étre 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 trés peu pollué (26
mg.kg?), a été extrait aprés 127 jours de traitement a la suite de I'ajout de n-butylamine aux
chambres d’électrodes (ajout de 20% en volume) (Li An et al., 2000). De plus, I'ajout de
méthanol (40% en volume) et de sulfate de sodium (a 0,2 mol. L) aux chambres d’électrodes,
a réussi a extraire 95% du PHE initialement présent dans une kaolinite (Alcantara et al., 2008).
Par ailleurs, I'utilisation d’une solution contenant du surfactant (Brij-35 & 1%) a pH 7, a permis
d’augmenter de 17 a 76% I'extraction du BaP d’'une argile de kaolinite initialement présent a
une concentration égale a 300-400 mg.kg™? pendant 30 jours de traitement (Goémez 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
I'électro remédiation avec I'oxydation au réactif de Fenton pour traiter les composés
organiques dans le sol (Kim et al., 2005 ; Yang et Long, 1999). Le r6le de I'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 a l'aide des radicaux actifs d’oxydation (- OH et
- OOH) produits de la réaction du réactif de Fenton qui est composé de peroxyde d’hydrogéne
avec un catalyseur ferreux Fe?*ou Fe. Ces radicaux sont trés réactifs et capables de réagir
avec presque n’importe quel composé organique dans I'eau, y compris les HAP (Walling,
1975). lls oxydent les molécules organiques en faisant substituer des atomes d’hydrogéne 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 I’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 étre optimisés pour un traitement efficace (Isosaari et al., 2007). En
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travaillant & un pH de 3,5 et a 10% de peroxyde d’hydrogéne, le systéme développé a été
capable de détruire au bout de 14 jours, 99% du PHE présent dans une kaolinite dopée a 500
mg.kg? (Alcantara et al., 2008). Néanmoins, on récupére 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 étre
caractérisée comme une méthode écologique, efficace et durable (Shi et al., 2020).

Généralement, les sols contiennent en majorité des pores de diameétres inférieurs a 20 nm.
Les HAP qui se trouvent dans ces pores constituent la fraction non disponible de la pollution.
En effet, ces pores sont trés 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 rdéle important en élargissant ces pores par leurs actions de fouissage en
continu dans le sol qui permettent ainsi a 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 a 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 étre incompléte, 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 phénanthréne et pyréne-1-sulfate), des conjugués
et métabolites de glucuronide et de glucoside avec plusieurs hydroxylations et conjugaisons
multiples (sulfate d'hydroxy phénanthréne, pyréne-1-glucoside, sulfate de pyréne-1-glucoside,
pyréne-1-sulfate). Il faut noter que les HAP non dégradés restent accumulés dans les intestins
des vers (ayant des valeurs élevées de K,y,) tandis que leurs produits de transformation sont
évacués. En effet, ces produits sont plus solubles dans I'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 complétement, ingérent de grands
volumes de sol et excrétent des matiéres 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, I'application est simple, économique et
peut étre 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 a gaz faiblement contaminé par des HAP (36,3 mg.kg?). lls ont
montré que les vers de terre ont la capacité d’accumuler 0,08 a 0,2 mg.kg™ de HAP légers (3-
4 cycles aromatiques). Néanmoins, aucun des vers étudiés était capable d’accumuler une
guantité mesurable de HAP lourds (5-6 cycles aromatiques) (Parrish et al., 2006).

Une autre étude sur un sol prélevé d’'un site d’'usine a gaz fortement pollué par des HAP (11
820 mg.kg?!) a montré que les vers de terre ont été capables d’éliminer 70 a 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, I'application
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de la vermi-remédiation peut étre 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’espéces 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 a 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 a forte température (600-900°C) sous atmosphére 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 a I'enrichissement de la matrice en
carbone (McDougall, 1991).

On distingue les charbons actifs qui sont activés apres le processus de pyrolyse afin
d’augmenter leur surface spécifique et les biochars qui ne sont généralement pas activés ou
traités apres 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, I'étape d’activation consistent a 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 a un enrichissement supplémentaire en carbone et la réduction du
taux en oxygene (Nowicki et al., 2013). Cette étape se fait selon un procédé physique ou
chimique (Heidarinejad et al., 2020 ; Huang et al., 2014 ; McDougall, 1991) :

R/

< Activation physique : aprés la premiéere étape de pyrolyse, le matériau carbonisé
(biochar) subit une oxydation contrélée sous atmosphére oxydante (air, vapeur d’eau,
dioxyde de carbone ou oxygene) a 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 a 'activation
physique, les phénoménes de carbonisation et d’activation se produisent
simultanément dans I’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 a des températures plus basses (250-
600°C) ou le matériau est forcé de s’ouvrir et d’avoir plus de pores microscopiques
(inférieurs & 2 nm).

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

/7

«+ Distribution de la taille des pores : c’est '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 : diameétre > 50 nm

-Mésopore : 2 nm < diamétre < 50 nm

-Micropore : diamétre < 2 nm
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s 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 a
sa surface apparente) et de la quantité de matiere de I'objet (en général sa masse,
parfois son volume apparent). On I'exprime donc généralement comme une aire
massique, en unités de surface par unité de masse : en métres carrés par kilogramme
(m2.g%). La surface est principalement créée par les micropores et les mésopores. La
capacité d’adsorption est proportionnelle a 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 'adsorption et servent a 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).

7
0.0

7
0.0

Utilisation en technique de remédiation (échelle laboratoire)

Plusieurs études ont mis en ceuvre I'adsorption des HAP sur des matrices carbonées comme
indiqué dans le Tableau I-4. Ces études concernent a la fois la dépollution de sols et des eaux
polluées par des HAP, a I'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 '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 trés bonnes capacités d’adsorption des
polluants organiques (Awad et al., 2020 ; Bjorklund 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, I'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 HAP étudiés Description de HAP adsorbés (%) Réféerence
d’étude I’étude
Charbon actif en poudre a base Batch PHE, ANT, FLA, 5 g de sol a une PHE 95%
d’anthracite et de noix de coco PYR, BaA, CHR, concentration totale ANT 97,5%
(répartition de la taille des pores BbF, BkF, BaP, en HAP égale a 30+6 FLA 96,5%
3,5-10 A) IcP, BgP mg.kg! (sauf pour le PYR PYR 98%
: 3,8 mg.kg'l) en mélange BaA 94,5%
avec une solution de 40 ~ CHR 94,5% (Amstaetter
mL contenant 50 mgde  BbF 86% etal., 2012)
charbon actif, agité pour ~ BKF 88%
30 jours BaP 88%
IcP 73%
BgP 69%
Charbon actif en poudre a base de Batch NAPH, FLU 100 mL de solution NAPH 97%
coke de pétrole et activé par du contenant du NAPH (12 FLU 98%
dioxyde de carbone : surface mg.L %) etdu FLU (1
spécifique 1 058 m2.g1 mg.L?1) en contact avec (Awoyemi,
50 mg du charbon actif 2011)

agitée pendant 15
minutes a 75 tours.mint
eta 25°C
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Batch 16 HAP US-EPA

sauf le NAPH

Charbon actif en poudre :

surface spécifique de 1 050-1 200
mZ2.g%, et indice d’iode de 1 150
mg.g! et diamétre des particules
0,43-1,7 mm (<15 pm pour 50%
de particules et >150 pm 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?! et diamétre des particules
0,43-1,7 mm

Biochar de bois dur, pyrolyse
réalisée a 450°C. Propriétés non
présentées

Batch HAP a 2-5 cycles

aromatiques

Biochar Batch
Trois types étudiés :

- Biochar400, pyrolyse a 400°C avec

une surface spécifique de 427 m2.g?

- Biochar600, pyrolyse a 600°C avec

une surface spécifique de 537 m2.g-!

- Biochar800, pyrolyse a 800°C avec

une surface spécifique de 652 m2.g!

PHE, FLU, PYR

Ajout de 2% de charbon
actif a un sol urbain
ayant une concentration
dissoute en HAP de 38
mg.kg?

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

Solution contenant de
surfactants (augmenter la
solubilité des HAP)
contaminée avec 9,07
mg.L* PHE, 10,05 mg.L?
FLU et 10,57 mg.L"1 PYR,
mélangée avec un des
trois biochars étudiés a
une concentration allant de
la8g.lL™

Le mélange est agité
pendant 48 h & une
température de 25°C.

99 et 64% des HAP
aqueux
respectivement avec
le charbon actif en
poudre et en
granules

>50% pour les HAP
lourds

>40% pour les
HAP légers

71,8-88,1% pour le
biochar400

95,8-98,6% pour le
biochar600

95,8-98,6% pour le
Biochar800

(Brandli et
al., 2008)

(Beesley et
al., 2010)

(Lietal.,
2014)
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Biochar a base d'aiguilles de pin. Batch NAPH
Huit types étudiés dont chacun est

produit a une température différente

comprise entre 100 et 700°C.

Surface spécifique dans l'intervalle

0,65-490,8 m2.g*

40 mL de solution Adsorption maximale
contaminée a une de 47% atteinte avec
concentration dans le Biochar700

l'intervalle 0,95-29,71
mg.L-T 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
a 20 tours.mint

(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 a évaluer a des concentrations plus élevées.

Potentiel et application a I’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 'environnement (Funada et al., 2018 ; Yin et al., 2019).

L’utilisation de ces adsorbants carbonés pour dépolluer des sols est soumise a de fortes
contraintes. Malgré le potentiel de cette méthode, a ce jour, la remédiation des sols contaminés
par des HAP sur des adsorbants carbonés reste limitée a I'échelle pilote en raison des facteurs
limitants rencontrés lors des études réalisées. Parmi eux, la complexité du sol contenant des
autres composes qui peuvent entrer en compétition lors de I'adsorption ou bloquer les pores
de la matrice adsorbante, ce qui affecte la sélectivité d’adsorption des HAP. De plus, le
passage a une plus grande échelle nécessite la définition des paramétres contrdlant 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 matiére organique naturelle du sol,
sur I'adsorption des HAP sur les matériaux carbonés (Awad et al., 2020 ; Lamichhane et al.,
2016). La mobilité trés faible de la matiére organique dans le sol trés pollué (site d’un centre
de stockage au Texas, Etats-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 I'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 gqu’en solution. Les adsorbants carbonés mis en contact avec un sol peuvent étre
soumis a des encrassements provoqués par les matieres organiques et des matiéres
colloidales (carbone organigue amorphe, particules minérales, etc.) présentes dans le sol. De
ce fait, 'adsorption des HAP sur I'adsorbant est fortement impactée par I'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’a 313 864 L.kg™ (60%) et 583 218 L.kg"
1 (30%) en introduisant du compost et des argiles au systéeme 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 a I'échelle pilote ou le charbon actif a été injecté dans
le sol (in situ). En effet, I'introduction du charbon actif directement dans le sol nécessite une
étape d’incorporation uniforme du charbon actif au systéme 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 a mobilité limitée). Elle n’est pas efficacement assurée par les processus naturels.
Ceci peut contribuer a une durée de traitement plus longue (quelques mois contre quelques
jours a I'échelle laboratoire), ainsi qu’a I'utilisation de concentrations plus élevées en charbon
actif (supérieures a 5%, valeur estimée suffisante a I'échelle laboratoire). Par conséquent, le
colt de traitement peut également étre affecté (Patmont et al., 2015).

Une étude en batch (laboratoire, ex situ) concernant I'adsorption des HAP a partir d’'un sol
(concentrations en HAP de 1,1 mg.kg? et 7,5% en matiére organique) a été réalisée. Le
pourcentage des HAP éliminés du sol a lentement augmenté de 54% (7 jours de contact)
jusqu’a 62% (14 jours de contact) méme 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 a I'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 I'énergie de désorption inhomogéne due a 'hétérogénéité du
sol (Choi et al., 2013 ; Hale et al., 2011).

Cette méthode n’est pas encore arrivée a 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 aprés 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 a I'échelle du laboratoire (Lamichhane et al., 2016). En raison de leurs propriétés
physico-chimiques (surface spécifique, capacité d’échange d’ions), leur disponibilité et
'absence de sous-produits aprés adsorption, les argiles naturelles ont recu 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 (Gonzélez-Santamaria et al., 2017 ; Lemic¢ et al., 2007 ; Ma
et Zhu, 2006 ; Mukherjee, 2013 ; Zhang et al., 2011). Par exemple, Gonzalez-Santamaria et
al. ont utilisé deux minéraux argileux (stevensite et sepiolite) ayant des caractéres
hydrophobes pour adsorber le PHE dans une solution. Les résultats ont montré que la matrice
a caractére 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 étre modifiées spécifiguement 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 (Lemi¢
et al., 2007). Une étude montre qu’en utilisant de la montmorillonite (argile), 'adsorption des
molécules d’ACE, de PHE et de FLU a partir d’'une solution aqueuse est possible avec une
efficacité proche de 84%. Le processus d’adsorption a été représenté par le modéle de
Freundlich, R? > 0,942 (adsorption multicouches non uniforme-surface énergétiquement
hétérogéne). De plus, I'hnydrophobicité des HAP influence leur adsorption sur la matrice. En
effet, la capacité d’adsorption était de I'ordre PHE > ACE> FLU, en accord avec le degré
d’hydrophobicité K, (valeurs de logK,,, respectivement égales a 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 systéme a
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 HAP étudiés Description de HAP adsorbés (%) Réféerence
d’étude I’étude
Organo-zéolites Batch, FLU, FLA, PYR, Batch : 5 g de matrice 98% pour tous les
Trois échantillons a différentes colonne  PHE, BaA adsorbante en présence HAP avec les
tailles de particules : de 31,81 mg.L de particules de taille
<0,4 mm ; entre 0,4 et 0,8 mm ; surfactant (chlorure de inférieure a 0,4 mm.
entre 0,8 et 3 mm stéaryl diméthyl-benzyl Jusqu'a 83% pour les
ammonium) agité avec autres
500 mL de solution & 50
ug.L'l en HAP. (Lemic’: et
al., 2007)
Colonne : 2 g de matrice
adsorbante, débit
d’injection 6 mL.min",
concentration en HAP 50
Hg.L*
Bromure de cétyltriméthylammonium Batch PHE, PYR, FLU, l1a4g.Ltde CTMAB ACE 50%
(CTMAB)-bentonite : ACE agité pendant6 ha20+ FLU55%
-Taux de carbone organique : 0,04% 1°C PHE 63% (Zhou et al.,
-Surface spécifique (BET) : 60,9 PYR 65% 2013)
m2.g1
-CEC : 105 cmol.kg*
Bentonite modifiée (HB) : Batch NAPH Concentration du NAPH 30%
-surface spécifique (BET) : 19,28 NAPH : 7,5-20 mg.L?
m2.g1 Température : 10 ; 15 et
20 °C (Kaya et al.,
50 mL de solution en 2013)

contact avec 0,05 de HB
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Organo-bentonite (OB) Batch
Quartz recouvert de goethite, Batch
mélange quartz montmorillonite :

-surface spécifique (BET) : 12,54

m2.g?

-CEC : 204 cmol.kg?

Minéraux argileux modifies par Batch

des cations sodium (Na),
potassium (K) et calcium (Ca) :

Smectite :

-surface spécifique (BET) : 7,6-
18,4 m2.g1

-Taille de pores (moyenne) : 11-
23 nm

-CEC : 89-121 cmol.kg?

Kaolinite :

-surface spécifique (BET) : 1,6-
1,9 m2.g?

-Taille de pores (moyenne) :
20,8-22,4 nm

-CEC : 29-32 cmol.kg?

Vermiculite :

-surface spécifique (BET) : 33,6-
37,3 m2.g?

-Taille de pores (moyenne) :

PHE

PHE, PYR, BaP

PHE

Adsorbant : 20 mg
Solution : 20 mL
Concentration du PHE :
0-350 mg.L?
Température : 25+ 1 °C
Agitation : 180
tours.mint pendant 4 h

L/S:5

Concentrations des
HAP en solution : entre
1 et 50% de la solubilité
de chaque HAP
Température : 20+ 1 °C

Concentration du PHE :
0,025-1 mg.L?
Adsorbants : 0,6 g
Solution : 20 mL
Agitation : 105
tours.min-t pendant 48 h
Température : 25+ 1 °C

99% aprés 30 min

99,63% aprés 6 h

PHE 4-33%
PYR 7-41%
BaP 91-97%

Jusqu’a 60 ;77 et
84% respectivement
pour les minéraux
modifiés par les
cations de Na, K et
Ca.

(Ma et Zhu,
2006)

(Mller et
al., 2007)

(Zhang et
al., 2011)
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13,1-14,2 nm
-CEC : 100-107 cmol.kg™

Bentonite modifiée au chlorure Batch
de dodécylpyridinium (DPC)

(argiles organiques) :

-surface spécifique (BET) : 5,9-

24,7 m2.g1

Nanocomposites d'alginate de Batch
sodium de montmorillonite

organique

-surface spécifique BET : 22-55

m2.g1

-volume total de pores : 0.101-

0.113 cmé.g?

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

Minéraux argileux : Batch
Stevensite

-taille des pores : 2 nm
-surface spécifique : 221 m2.g*
Sepiolite

-taille des pores : 1-10 pm
-surface spécifique : 293 m2.g!

NAPH, PHE
ACE, FLU, PHE
PHE

Adsorbant : 50 et 25 mg
respectivement pour
NAPH et PHE

Solution : 25 mL
Concentrations des
HAP : 1,5-7,5 mg.L?
(NAPH) et 50-250 mg.L-
1

Agitation : 150 tr.min-t
Température :
ambiante

L/S: 100

Agitation : 200 tr.min
Température : 25+ 1 °C
Concentrations des
HAP : 1-9 mg.L?

L/S: 125

pH: 6

Concertations du PHE :
0,3-3,6 mg.L?
Température : 25+ 3 °C
Agitation : 120 tr.min-t
pendant 2 h

NAPH : 23-77%
PHE : 30-97%

ACE : jusqu’a 83%
FLU : jusqu’a 80%
PHE : jusqu’a 84%

Stevensite : 94%
Sepiolite : 82%

(Changchai
vong et
Khaodhiar,
2009)

(Dai et al.,
2020)

(Gonzalez-
Santamaria
et al., 2017)
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ANT, FLA, FLU,
PHE, PYR

Cing minéraux argileux modifiés Batch
par des surfactants a la base de
Clinoptilolite (0,420-0,595 mm) :

CPC-MC

DDAB-MC

HDTMA-MC

NC

TMA-MC

DAY-Zéolite : Batch NAPH
-diamétre moyenne de

particules : 0,72 mm

-surface spécifique BET : 601

m2.g1

-diamétre moyenne de pores :

15,8 A

L/S : 100

pH: 6,5

Concertations des
HAP : ANT 50 pg.L?;
FLA, FLU, PHE et PYR
100 pg.L?
Température : 24 £ 2 °C
Agitation : 30 tr.min!
pendant 24 h
L/S:1235
Concertations du
NAPH : 5-33 mg.L?
Température : 25 °C
Agitation : 800 tr.min-t
pendant 500 min

CPC-MC : >95%
DDAB-MC : >98%
HDTMA-MC : 82-98%
NC : 5-30%

TMA-MC : 20-70% (Hedayati et

Li, 2020)

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 parameétres : propriétés du sol, type et concentration des polluants, hydrogéologie
du sol et réhabilitation du site.

Evidemment, I'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 probléme. Par exemple, le traitement d’un sol fortement
pollué par des HAP (concentration supérieure a 10 000 mg.kg™?) 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 premiére étape de prétraitement pour
réduire la concentration des HAP dans le sol. Dans ce cas, le sol doit étre prétraité par I'une
des méthodes adaptées a ces conditions telles que, I'incinération, la désorption thermique, le
lavage et I'extraction au solvant ou 'oxydation chimique (Khodadoust et al., 2000 ; Kuppusamy
et al., 2017).
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Dans la premiere partie de ce chapitre sont présentés les différents polluants et matériaux
étudiés au cours de la thése, a savoir les sols et les adsorbants pour la dépollution des eaux.
La seconde partie de ce chapitre s’attachera a présenter les différentes techniques d’analyse
employées pour déterminer la concentration en CAP dans les solutions analysées. Ensuite
dans un second temps seront décrits I'ensemble des dispositifs expérimentaux utilisés au
cours de la thése 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-a-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, a 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 I'analyse par HPLC.

s 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 I'appareillage d’'HPLC.

7
0.0

7
0.0

1.2. CAP étudiés
1.2.1. Choix des CAP étudiés

Parmi les 27 molécules de CAP présentées dans le chapitre | (les 16 HAP US EPA et 11 CAP-
0), deux couples HAP/CAP-O ont été sélectionnés pour ce travail de thése : les couples
FLU/FLUone et ACE/DBFUR. Les raisons principales de ce choix sont d’'une part, la faisabilité
des manipulations a I'échelle laboratoire, en termes de solubilité de ces composés, de leur
analyse en solutions et d’autre part, I'existence de données bibliographiques sur ces
composeés, qui seront utilisées a 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 ceuvre des expériences en
laboratoire et également en raison de la différence importante de solubilité entre ces deux
composés. Le deuxieme couple choisi est le couple ACE/DBFUR. Le DBFUR a été choisi,
quant-a-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 a 'ACE, HAP dont la structure
est la plus proche.

1.2.2. Préparation des solutions synthétigues 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 meres contenant chaque composé individuellement a une concentration égale a 1
g.L? (en FLU, FLUone, ACE et DBFUR). Les solutions de travail ont ensuite été préparées a
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partir de ces solutions méres par dilution dans la matrice de travail correspondant a 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 périmétre rapproché d’'un captage
d’alimentation en eau potable, dans I'’horizon supérieur (0-30 cm) en France. La terre B a été
prélevée dans I'horizon supérieur d’'une zone non-contaminée a proximité d’un ancien site
d'usine a gaz en Suisse. Aprés prélevement, les terres ont été homogénéisées et séchées a
I'air ambiant, puis tamisées avec des tamis en acier inoxydable de taille 2 mm. Deux lieux de
prélevement ont été choisis afin d’étudier des sols de propriétés physico-chimiques différentes,
notamment la teneur en matiére organique et le rapport carbone/azote. L’analyse de ces
propriétés a été réalisée par le laboratoire INRA, a Arras selon les normes frangaises 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 Sol
A B

Argile (particules < 2 um) 277 136 g.kg* (AFNOR NF X31-107)
Limons fins (particules de 2- 291 133 g.kg* (AFNOR NF X31-107)
20 pm)
Limons grossiers (particules 331 100 g.kg? (AFNOR NF X31-107)
de 20-50 um)
Sables fins (particules de 67 266 g.kg? (AFNOR NF X31-107)
50-200 pm)
Sables grossiers (particules 34 365 g.kg* (AFNOR NF X31-107)
de 200-2 000 pm)
Argile (< 2 pm) 27,7 13,6 % (AFNOR NF X31-107)
Limons (2-50 pm) 62,2 23,3 % (AFNOR NF X31-107)
Sables (50-2 000) 10,1 63,1 % (AFNOR NF X31-107)
Carbone organique total 64,2 234 g.kg? (AFNOR NF EN ISO 10693)
Azote total 44 33 g.kg? (AFNOR NF ISO 13878)
Calcaire total 9 99 g.kg? (AFNOR NF EN ISO 10693)
Matiére organique 111 40,4 g.kg? (AFNOR NF I1SO 14235)
Rapport carbone/azote (C/N) 14,7 7,04 (AFNOR NF ISO

10694)/(AFNOR NF ISO

13878)
Fer 26 1,6 g pour (AFNOR NF ISO 22036)
100g
Aluminium 46 4,0 g pour (AFNOR NF I1SO 22036)
100g
Plomb 42,0 40,5 mg.kg? (AFNOR NF EN ISO 17294-
2)
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Cadmium 04 02 mgkg? (AFNOR NF EN ISO 17294-
2)

Antimoine 36 1,0 mgkg? (AFNOR NF EN ISO 17294-
2)

pH 76 7.8 (AFNOR NF 1SO 10390)

Capacité d’Echange 25 16,5 cmol*.kg* (AFNOR NF EN ISO 23470)

Cationique (CEC)

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™). 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) tres 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 matiére organique n’est
pas le méme. Ce qui met en évidence une différence de la composition de la matiére 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-0)
aprés 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 a 1 et 6 mg.kg™ pour les sols A et B. Ce résultat montre I'absence de
contamination des deux terres par ces coOmposés en comparaison avec des sites pollués par
des HAP ou la concentration peut atteindre plus de 10 000 mg.kg™? (Lundstedt, 2003). Ces
deux terres peuvent donc étre utilisées dans le cadre de ces recherches afin de répondre a
I'objectif qui est la compréhension du transfert des CAP-O dans un sol non contaminé, apres
relargage a partir d’'une source de pollution.

1.4. Matériaux adsorbants étudiés

Ce paragraphe est consacré a la présentation des différents matériaux adsorbants poreux
utilisés dans cette étude pour la mise au point d’'une technique de dépollution performante
pour I'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 (hommés BC et C)
ont été utilisés pour cette étude. Le premier BC est issu de l'activation chimique a haute
température de matiere premiére 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 a trés 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 I1-2. 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? (ASTM,
D2854-09)
Taux de cendres <5 <5 % (ASTM,
massique D2866-11)
< 5 (taille < 5 (taille %
supérieure supérieure
Granulometrie < 5 (taille < 5 (taille % D2862-16)
inférieure inférieure
a 0,43 mm) a 0,85 mm)
Surface spécifique 1770 1170 m2.g?
(méthode BET)
Vmicro 0,65 0,47 Cm3.g‘1
(méthode t-Plot)
Vméso 0,51 0,03 Cms.g-l
Diamétre moyen des 6,4 5,5 A
pores

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-a-vis de I'adsorption des
polluants organiques. En ce qui concerne la surface BET de ces deux charbons actifs, elle est
supérieure a 1 000 m2.g?, ce qui leur confére une grande capacité d’adsorption. Celle-ci est
potentiellement plus élevée pour le charbon actif BC activé chimiquement, qui possede une
surface BET de plus de 1 700 m2.g1, par rapport a celle du charbon actif C de 1 170 m2.g™.
L’activation chimique donne lieu également a 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 a celui du charbon actif C (0,51 pour 0,03 cm?.g?), avec des pores de 6,4 nm de
diamétre moyen, plus grands que ceux du charbon actif C (diamétre de pores de 5,5 nm).

1.4.2. Matériau minéral poreux de type zéolithe

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

La Figure 1I-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 a 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 IlI-1 qui présente un cliché MEB de I'échantillon.
Les cristaux de zéolithe béta se présentent sous forme de bipyramide a base carrée dont les
sommets sont tronqués. La longueur moyenne des cristaux est de 3 um avec un écart type de
0,25 um.

La surface spécifique de cette zéolithe, déterminée par le modéle BET, est estimé a 493 m2.g°
. Le volume microporeux est évalué a 0,19 cm®.g?. Ces valeurs sont inférieures a 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 a 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 a analyser. Les avantages de 'HPLC sont des limites de
détection et de quantification trés 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 a I'lneris 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-a-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
trés basse afin de pouvoir quantifier les traces potentielles de CAP résiduels encore présents
dans les solutions dépolluées, afin de mesurer précisément I'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 trés utilisée pour doser de maniére directe divers types de composés
organiques en solution. C’est une méthode spectroscopique qui consiste en linteraction
matiére-lumiére. L’absorption d’'un photon par la molécule cible permet le passage d’un de ses
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électrons d’'un état d’énergie fondamental vers un état d’énergie supérieure dit « excité ».
Avant le retour a I'état fondamental, la molécule perd une partie de son énergie par conversion
interne. Le retour a I'état fondamental se fait par I'émission d’'une lumiére, appelée
fluorescence (désexcitation radiative). La longueur d’onde du photon émis par fluorescence
est toujours supérieure a celle du photon absorbé (excitation) lié au fait que I'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
I'émission fluorescente. La partie de la molécule responsable de la fluorescence est appelée
fluorophore (Lakowicz, 2006). Les composés qui contiennent des noyaux aromatiques
produisent I'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 lintensité de fluorescence des solutions analysées qui est proportionnelle a la
quantité de matiere 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 a I'aide de solutions étalons de concentrations en CAP connues).

2.1.2. Mise au point des conditions opératoires pour I’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 I'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 a I'lneris est un spectrofluorimeéetre F-2700 de
la marque HITACHI, ayant une lampe xénon de 150 W comme source de lumiére et permettant
d’exciter et de mesurer la fluorescence a une seule longueur d’'onde a la fois. Des cellules en
quartz sont utilisées pour I'analyse, cellules préalablement rincées avec de I'acétone puis de
I'eau déminéralisée entre chaque mesure. Cette procédure de nettoyage a été vérifiée afin de
garantir I'élimination de toutes traces de CAP entre les mesures.

Pour chaque composé, il a été nécessaire d’optimiser les paramétres 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 I'analyse (Mauchien,
1990) :

< Longueur d’'onde maximale d’excitation A.,citation: lONgueur d’'onde pour exciter la
molécule, pour laquelle I'absorption de I'énergie par ladite molécule est maximale.
Cette valeur est déterminée a 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 I'émission
de fluorescence a la longueur d’'onde maximale d’émission de la molécule qui est
préalablement déterminée par un spectre d’émission de fluorescence comme obtenu
ci-apres (Vessigaud, 2007).

% Longueur d’'onde maximale d’émission Agpission : lONgueur d’onde pour laquelle la

molécule, quand elle est excitée, réémet le maximum de lumiére. Un spectre
d’émission est utilisé pour déterminer cette valeur. Ce spectre de fluorescence
représente les intensités d’émission de la molécule, mesurées a 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 recue sous forme de lumiére. 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 a 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 paramétres 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 intégre les intensités détectées. La moyenne des intensités
mesurées pendant cette durée représente la mesure fournie par l'appareil. Ce
paramétre est compris entre 1 et 10 secondes et est augmenté dans le but d’obtenir
des résultats d’intensité homogénes.

7
0.0

7
0.0

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 a 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 I'excitation et '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 a 250 nm (valeur usuelle pour I'excitation des molécules fluorescentes). Les
guatre solutions utilisées pour obtenir les spectres ont été préparées dans la matrice de
référence correspondant a celle utilisée pour I'étude du transfert des CAP dans le sol (voir
partie 3.1) et dont les concentrations sont comme suit :

FLU : 100 pg.L?
FLUone : 1 000 pg.L*
ACE : 100 pg.L™
DBFUR : 1 000 ug.L*

7 7 7
0.0 0.0 0.0

R/
0.0

Les Figures 1I-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 a la matrice
d’étude de référence sans CAP (voir Tableau 11-8). Cette matrice est composée de chlorure
de calcium (2 mmol.L?) et d’azoture de sodium (0,2 g.L) dans I'eau ultra pure. Le tracé noir
correspond a I'évolution de I'intensité de fluorescence en fonction de la longueur d’'onde, tandis
que la courbe bleue correspond a sa fonction dérivée par rapport a la méme 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 a la concentration de la FLUone en solution, comme détaillé par
la suite (Dontot, 2014).
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Les spectres d’émission des trois solutions contenant les CAP FLU, ACE et DBFUR
(respectivement les Figure 1I-2, Figure 11-8 et Figure 11-10), indiquent que les trois composés
fluorescent en solution dans les conditions d’analyse utilisées, a savoir a température
ambiante, avec des fentes de 2,5 nm, de fagon relativement similaire. En effet, ils fluorescent
dans le méme domaine de longueurs d’onde, a 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 1I-3, Figure 11-9 et Figure 1l-11 pour
respectivement FLU, ACE et DBFUR) sont également trés semblables et indiquent qu'ils
absorbent la lumiére 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 a 'HPLC, technique permettant leur
séparation avant analyse.

Pour la FLUone, l'intensité de fluorescence de la solution contenant cette molécule était trés
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 a 5
et 10 nm). Dans ces conditions (a 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
trés proches, un a 290 nm et le deuxieme a 306 nm. Le pic centré & 290 nm est dd a la matrice
de référence (diffusion inélastique probable des photons de la source par la matrice de
référence). Le deuxiéme pic centré a 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 1I-13). Une hypothése sur ce phénomene de
fluorescence observé lié a 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 a la longueur
d'onde d’émission de 306 nm) de la Figure II-5, indique que ces agrégats absorbent
principalement a 262 nm et que le pic a 277 nm est d0 a I'absorption de la matrice de référence
(nommée « blanc »), résultat confirmé par le spectre d’excitation du « blanc » seul de la Figure
[I-7 avec un seul pic centré a 277 nm. Donc en excitant les solutions contenant de la FLUone
a 262 nm, le signal de fluorescence mesuré a 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 11-6, ou le signal de fluorescence est négligeable (30 u.a.) & 306 nm, avec une
longueur d’onde d’excitation de 262 nm.

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

Les parametres optimisés de réglage du fluorimétre correspondant a chacune des méthodes
d’analyse, ainsi que les gammes d’étalonnage, sont donnés dans le Tableau II-3 pour chaque
CAP étudié.
Tableau 1I-3. Paramétres de réglage du fluorimetre et gammes d’étalonnage utilisées pour le dosage des quatre
CAP FLU, FLUone, ACE et DBFUR

Aexcitation Aémission Largeur des fentes Durée Sw Gamme
(nm) (nm)  [excitation/émission] d’intégration (mg.L?') d’étalonnage
(s) a25°C (Mg.L?Y)
FLU 262 302 2,5/12,5 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 paramétres ont été vérifiés et également utilisés lors des essais de sorption des CAP sur
charbons actifs en solution aqueuse avec le deuxieme appareil de fluorimétrie de marque
PerkinElmer (voir partie 3.2).

Une fois les réglages de I'appareil optimisés pour chaque CAP, les courbes d’étalonnage
représentant I'évolution de lintensité de fluorescence (a la longueur d’onde maximale
d’émission) en fonction de la concentration en CAP en solution, ont été tracées (Figure 1I-12,
Figure 11-13, Figure 1I-14 et Figure 1I-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 a
0,992 pour la régression linéaire.
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2.1.3. Reproductibilité des mesures

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

Tableau Il-4. Reproductibilité des mesures des analyses avec le fluorimetre HITACHI

Concentration Moyenne Ecart-type Coefficient de

(Hg.L?Y) d’intensité d’intensité variation (%)
FLU 300 5400 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 I'appareil

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

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

Cette méthode consiste a préparer sept solutions dopées d’'un seul CAP dans la matrice de
référence, a une concentration égale a une limite de détection présupposée qui est définie en
se basant sur la réponse des étalons analysés. L’intensité correspondant a la limite de
détection est estimée en utilisant 'Equation I1-1 :

Intensité MDL = tgqy, ¢ E(7) Equation 1I-1

Avec : tggy, ¢ le coefficient de Student pour un niveau de confiance de 99% et un degre
de liberté de 6 (nombre de mesures moins 1). Il est égal a 3,143

E(7) I'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 pg.L?). La limite de
quantification est estimée égale au moins a trois fois la limite de détection.

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

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

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

Limite de détection (ug.L™) Limite de quantification (ug.L™)
FLU 0,20 0,62
FLUone 75 230
ACE 1,5 4
DBFUR 0,8 3

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

Cette méthode analytique a été utilisée pour I'analyse du FLU, de la FLUone, de I'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 a de trés faibles
concentrations.

2.2.1. Théorie

La chromatographie en phase liquide a haute performance est une méthode analytique qui
permet I'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 a un temps spécifique (temps de rétention).
lIs sont ensuite détectés a la sortie de la colonne par des détecteurs appropriés pour leur
guantification.

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
cing unités : l'injecteur, le systéme de pompage, le four contenant la colonne, un détecteur UV
visible et un détecteur par fluorescence.

L’injecteur utilisé est une vanne manuelle a boucle externe qui permet d’injecter un volume de
20 pL d’échantillon. Une seringue Hamilton en verre d’un volume de 100 pL est utilisée pour
la manipulation et I'injection des échantillons. Un ringage de la vanne a 'acétone suivi par un
ringage final a I'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 :

X3

%

Diametre interne : 3 mm

Longueur : 100 mm

Phase stationnaire : polymere C18 a base de silice Eclipse
Taille de particules : 1,8 um

Taille de pores : 95 A

Surface spécifique 180 m?.g*

X3

%

K/
.0

*,

K/
.0

*,

K/
.0

*,

X3

%

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 a 0,33 mL.min™.
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Le détecteur UV visible mesure I'absorbance de la phase mobile au cours du temps a la sortie
de la colonne a 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 uniqguement détectée par UV visible dont 'absorbance maximale est obtenue a
250 nm.

Comme montré dans la Figure 11-16, I'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 (tzr = 10,7 min).

2021-HAP-CAP-O3 #32 210722_FLUONE-ACE-DBFUR-FLU_100 b UV_WIS_1 WVL:270 nm

280

3.00 350 400 450 5.00 550 6.00 6.50 7.00 750 8.00 850 9,00 950 10,00 10.50 1100 1150 12:00)

Figure 11-16. Chromatogramme d'une solution contenant les quatre CAP étudiés a 100 pg.L™*
2.2.3. Répétabilité des mesures

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

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

Concentration Moyenne d’aire  Ecart-type d’'aire  Coefficient de

(ng.L?Y) des pics 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 I'appareil

Une gamme d’étalonnage comprise entre 2 et 100 pg.L™* en CAP a été réalisée pour les
différents composés. Les courbes d’étalonnage sont présentées dans les Figures I1-17-20. Les
résultats indiquent une relation linéaire entre 'aire des pics et la concentration en CAP avec
des coefficients de détermination supérieurs a 0,998.
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2.2.5. Limites de détection et de quantification de I'appareil

La plupart des instruments analytiques produisent un signal, méme lorsqu’un blanc (matrice
sans compose) 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 I'on peut distinguer du
bruit avec une limite de confiance statistique donnée. Ainsi, une estimation approximative de
la LD peut étre obtenue a partir du rapport signal/bruit (S/B). La Figure 11-21 montre la méthode
utilisée pour déterminer le rapport S/B.

Signal (UA) T

» Temps (minutes)

Figure 1I-21. Schéma explicatif de I'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 I'estimation du bruit, une norme acceptée est de mesurer
la valeur créte a créte (du minimum au maximum) du bruit de la ligne de base (voir Figure
[1-21). Une série d’injection des solutions a basse concentration (0,025 jusqu’a 2 ug.L?) 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 I'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 fluorimétre. Les LD sont inférieures a 0,03 pg.L* pour FLU, ACE et DBFUR
analysés par le détecteur de fluorescence beaucoup plus sensible que le détecteur UV visible
de I'HPLC. C’est pourquoi les limites pour la FLUone sont plus élevées : 0,5 et 2 ug.L? pour
respectivement LD et LQ. Les limites de quantification pour FLU, ACE et DBFUR sont
inférieures a 0,01 pg.L™ ce qui va permettre I'analyse de solutions trés peu concentrées.

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

Limite de détection (ug.L™) Limite de quantification (ug.L™)
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 'ensemble des protocoles expérimentaux utilisés, que ce soit pour
I'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 piegeage des polluants a I'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-apres :

Ringage avec de I'eau du robinet
Ringage avec de I'acétone
Ringage a l'aide de détergent
Ringage a I'eau du robinet
Ringage finale a I'eau ultra pure

7 7 7 7 7
0.0 0.0 0.0 0.0 0.0

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 contrdler les différents parameétres 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 a 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
COmMpOosés sur ces sols, en fonction de différents parameétres opératoires, a savoir le rapport
liguide/solide (L/S), le taux de matiere organique du sol et la force ionique du milieu. Ces
isothermes relient a une température donnée et a I'équilibre, la concentration en polluant sorbé
dans la terre, a 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 (CaCly)
pour générer une force ionique non nulle et éviter ainsi la formation de colloides et de I'azoture
de sodium (NaNs) afin d’empécher toute activité microbienne au cours des expériences qui
pourrait entrainer 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) a partir des solutions méres
préparées dans le méthanol, pour préparer des solutions contaminées artificiellement a
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 matiére organique du sol et la force
ionique de la matrice liquide. Les conditions expérimentales de 'ensemble des tests réalisés
et les polluants testés sont présentés dans le Tableau II-8 :

< Rapport L/S exprimé en L.kg™? : 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 CaCl. dans
la phase aqueuse avec une concentration en CaCl, (Cca) comprise entre 2 et 100
mmol.L?.

Matiere organique : différents taux de matiere organique ont été testés en faisant varier

la concentration en acide humique dans la phase agueuse entre 0 et 300 mg.L™.

« Des conditions de référence ont été préalablement définies et correspondent aux
essais avec un rapport L/S de 100, une concentration en CaCl, (Cca) de 2 mmol.L? et
un taux de matiére organique correspondant a celui initialement présent dans la terre,
sans ajout d’acides humiques.

7
0.0

Tableau 11-8. Conditions expérimentales pour I'étude de la sorption des CAP dans les sols en conditions statiques

Sol L/S Ccal Concentration en Concentration en
étudié acide humique azoture de sodium
(mmol.L?Y) (mg.L?) (g.LY
Conditions de AletB? 100 2 0 0,2
référence
Influence du A? 50 2 0 0,2
rapport L/S
30 2 0 0,2
Influence de la A? 100 20 0 0,2
force ionique
(Cca)) 100 100 0 0,2
Influence de la A? 100 2 100 0,2
matiére organique
100 2 300 0,2

! 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 a 10 conformément a la norme
de lixiviation des sols (AFNOR-XP CEN ISO/TS 21268-2, 2009). Dans ces conditions, la
dissolution des matiéres 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 I'équilibre
de sorption dans chacune des conditions présentées dans le Tableau II-8.

Le mode opératoire des tests de cinétique de sorption et pour I'obtention des isothermes de
sorption est décrit dans la Figure 11-22.
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Agitation a 10 Agitation a 10

tours.min”’ tours.min! pendant Z** Cinetique
E pendant 1 h h ou jusqu’'a I'équilibre Isotherme
X g terre + Ajout de 80 Filtration : fibre Analyse :
10 mL Qe mL qe de verre 0,7 Fluorimétrie, pH,
la solution solu”uon um de porosité potentiel Redox
E dopée par un et conductivité
CAP

X : varie en fonction du rapport L/S souhaité; X=0,9; 1,8 0u 3 g

*Solution E : (CaCl,, 2H,0) & Y mmol.L'" + NaN;a 0,2 g L' + HA a a mg.L"" dans l'eau pure (Y =2; 20 ou
100 et a = 0; 100 ou 300)

**Z = allant jusqua 72 h

Figure 1I-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 a vis en plastique revétus de téflon pour éviter la
sorption des CAP sur le plastique du bouchon.

Le volume total de solution contaminée pour chaque test est fixé a 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 placant dans le flacon en contact avec 10 mL de la
matrice d’étude appropriée sans CAP. Le mélange est agité pendant une heure a une vitesse
de 10 tours.min?, afin d’humidifier la terre. Cette durée est estimée suffisante pour éviter la
pénétration d’eau entrainée 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 a étudier est mis en contact avec le mélange
précédent, 'ensemble est agité a une vitesse de 10 tours.min! sur toute la durée du test, a
l'aide d’un agitateur a retournement (Heidolph™).

Aprés agitation, le surnageant est filtré sous vide sur un filtre en fibre de verre de 0,7 um de
porosité (Fisherbrand). La solution filtrée est ensuite analysée a I'aide des méthodes d’analyse
développées en fluorimétrie correspondant a chaque composé (Tableau 1I-3) afin de
déterminer la concentration en CAP restant en solution. L'étape de filtration a été
préalablement contrdlée pour vérifier que les CAP ne sont pas ou trés 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 I'équilibre atteint, sont également mesurés. Toutes les expériences sont
effectuées & 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 méme protocole opératoire
gue les flacons contenant les CAP. Deux types de flacons témoins sont employés :

K/

% Le témoin sans CAP : pour évaluer le relargage éventuel de matiére organique dans
la solution pouvant interférer sur le signal de fluorescence du CAP étudié. Ce flacon
témoin contient la matrice liquide sans le CAP a laquelle est ajoutée la terre, dans les
mémes proportion L/S que les flacons avec le CAP destinés a 'étude. L’intensité de
fluorescence de cette solution est mesurée avec la méthode correspondant au
composé étudié et est identifiée par Iryterre-

La concentration en CAP étudié dans la solution (C-4p;) au temps t est alors calculée
a partir de son intensité de fluorescence I.4p, €n utilisant 'Equation 11-2 :

112



Chapitre Il

(Icapt — Itmterre — b) Equation 11-2
a

Ceape(ng.L71) =

Avec . Irpyeerre I'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 (Crycap) ONt €té calculées en utilisant
I'Equation 11-3 :
CTMCAP(H.Q- L_l) — (ITMCAP - IMatrice - b) Equation I1-3
a

AvecC . Irpycap €t Iyarrice 1€S 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) @u cours de I'agitation ont été calculées en utilisant I'Equation I1-4 :

-1 _ Z .
Cpertes(Mg-L™") = Crmcaprto — Crmcape Equation II-4

Avec . Crucarto €t Crucape Y€SPECtivement les concentrations des témoins avec
CAP sans terre a t0 (début de I'expérience) et au temps t (arrét de
l'agitation).

Le mode opératoire est le méme pour I'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 pg.L?, FLUone 10
000 pg.Lt, ACE 1 000 pg.L?! et pour DBFUR 500 pg.L™. 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 'Equation 11-5 :

(CCAPtO - CCAPt - Cpertes) "

0 .
/Osorptlon -

100 Equation 11-5
Ccapto

Avec :  Ccapeo la concentration en CAP au temps t0 calculée en utilisant I'Equation
-3

% Les isothermes de sorption : le paramétre 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 solubilit¢ dans I'eau de chaque composé. Les flacons ont été préparés pour
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chacune des concentrations initiales du composé et sont agités pendant une durée
suffisante pour atteindre I'équilibre (déterminée a l'aide de I'étude de la cinétique de
sorption).

A I'équilibre, la quantité de CAP sorbé par unité de masse dans le sol (g,) est ensuite
déterminée a l'aide de 'Equation 11-6 :

L . .
9e(1g-kg™) = (Ccapto — Ccapt — Cpertes) * S Equation I1-6

Les concentrations sont exprimées en pug.L?

Le rapport L/S est exprimé en L.kg?

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 a déterminer et interpréter
les courbes de percée du composé a 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 I'étude. D’'une maniére générale, une solution contenant le composé a 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 I'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/diameétre qui doit étre
supérieur a 2 (Martel et Gélinas, 1996). La colonne que nous utilisons a un rapport de 3
(hauteur = 5 cm, diamétre = 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 diameétre de la colonne
et celui des grains doit étre supérieur a 10 (Boulangé, 2017). Dans notre cas le diamétre
pondéré moyen est de 0,1 mm, ce qui correspond & un rapport entre le diamétre de la colonne
et celui des grains de 16. Par voie de conséquence, les effets de paroi peuvent étre 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 parameétre a 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-a-vis des CAP ; les matériaux
type inox, verre ou PolyTétraFluoroEthylene (PTFE) sont donc a préférer au polyéthyléne ou
polypropyléne (Krliger et al., 2014). Plusieurs études sur les transferts de HAP témoignent de
'usage de ces matériaux pour les colonnes : I'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 (a 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 a 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 1I-23). Les tubes employés sont des tubes en PTFE de
0,75 mm de diameétre. Le tube utilisé dans la pompe péristaltique est de marque Tygon LMT-
55 de 1,02 mm de diamétre et de 40 cm de longueur.

Colonne
D.l.=1,6cm
5 cm de terre
1 g de sable

Pompe
péristaltiaue

Solution Flacon de
d'alimentation collecte

Figure 11-23. Montage expérimental pour I'étude du transfert des HAP et des CAP-O en conditions dynamiques

Dans le cadre de cette thése, 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 a débit interrompu (stop & flow) ont été réalisées avec le sol A et les composés
FLU et FLUone, sans tracage des courbes de percée. Enfin, un tracage 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 a débit interrompu (Stop & flow)

Dans la nature, une terre peut subir plusieurs cycles d’écoulement différents, c’est pourquoi
des expériences d'écoulement a débit interrompu ont été mises en ceuvre. 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 a celui bien connu du FLU (HAP) dans les mémes
conditions, afin d’émettre des premiéres hypothéses 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 a préparer la colonne et a la saturer,
puis une étape de conditionnement a été réalisée et a consisté a laver la colonne avec la
matrice d’étude. Enfin, les expériences de stop & flow ont été réalisées en faisant des
écoulements et des arréts successifs sans atteindre la percée compléte du CAP en sortie de
colonne.

Saturation sans CAP

Cette étape consiste a saturer la colonne pré remplie avec 13 g de terre A (5 cm d’hauteur) en
injectant la méme matrice que celle utilisée dans les conditions de référence des essais
en batch (Tableau 1I-8), de bas en haut a un débit de 0,15 mL.min* jusqu’a saturation
complete 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
I'expérience grace a I'écoulement ascendant.
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Conditionnement

L’humidification des terres qui avaient été séchées au préalable conduit a une remobilisation
d’'une grande quantité de carbone organique dissous. En effet, le séchage d’un sol produit de
la matiére organique soluble dans I'eau due a la lyse des cellules microbiennes (Christ et David,
1994 ; Kaiser et Zech, 1998). Cette matiére organique se dissout ensuite rapidement lors de
I'humidification de la terre et est lixiviée lors du démarrage de I'écoulement. Comme cette
matieére organique fluoresce aux mémes 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 méme solution que celle utilisée dans I'étape
de saturation sans CAP durant 72 heures a un débit de 1 mL.min™.

Stop & flow

Une colonne pour chaque composé (FLU et FLUone) a été mise en place. Les programmes
d’écoulement et d’arrét pour chaque colonne sont montrés dans Tableau II-9.

Tableau 11-9. Programmes d’écoulements et d’arréts pour les colonnes FLU et FLUone

Ecoulement Arrét Ecoulement Arrét Ecoulement Arrét Ecoulement

1 1 2 2 3 3 4
(jours) (jours) (jours) (jours) (jours) (jours) (jours)
Débit 1 0 1 0 1 0 1
(mL.min")
FLUone 8 106 8 13 3 19 13

Colonne FLU : la solution injectée a une concentration en FLU égale a 500 pg.L* dans la
matrice de référence. Le premier écoulement de cette solution a un débit de 1 mL.minta duré
21 jours (écoulement 1). L’alimentation de la colonne est ensuite arrétée et la colonne laissée
remplie de solution pendant 101 jours (arrét 1). Enfin, 'écoulement est repris pendant 11 jours
(écoulement 2) avec la méme solution et le méme débit que ceux de I'écoulement 1. Les cases
en gris indiquent que les cycles d’arrét et d’écoulement n’ont pas été effectués.

Colonne FLUone : la solution injectée a une concentration en FLUone égale a 1 500 pg.L*
dans la matrice de référence. Le premier écoulement de cette solution a un débit de 1 mL.min"
1a duré 8 jours (écoulement 1). L’alimentation de la colonne est ensuite arrétée et la colonne
laissée remplie de solution pendant 106 jours (arrét 1). Ensuite, I'écoulement est repris
pendant 8 jours (écoulement 2) avec la méme solution et le méme débit que ceux de
I'écoulement 1. Deux autres cycles d’arrét/écoulement ont ensuite été réalisés (Tableau 11-9).

3.1.2.5. Tragcage

Le tracage de la colonne utilisée dans I'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 a 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 tracage égale a 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 a travers la colonne : injection d’'une solution de
CaCl; a 2 mmol.L! de concentration a un débit de 1 mL.mint dans la colonne, afin
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d’éliminer NaNz de la solution présente dans la colonne (préalablement utilisée dans
I'étude de stop & flow), pour qu’il n’interfére pas dans le tracage de la colonne (au
regard de la conductivité). L’injection est arrétée quand la conductivité en sortie est
égale a celle en entrée de la colonne.
¢ Injection échelon positif a travers la colonne : en utilisant une solution de CaCl; a 10
mmol.L? de concentration a un débit de 1 mL.min! jusqu’a atteindre une conductivité
en sortie de colonne égale a celle en entrée.
Injection échelon négatif a travers la colonne : en utilisant une solution de CaCl; a 2
mmol.L? de concentration a un débit de 1 mL.min! jusqu’a atteindre une conductivité
en sortie de colonne égale a celle en entrée.

7
0.0

Cette méthode s’appuie sur la théorie de la distribution des temps de séjour qui permet I'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 a linjection d’un
échelon a travers la colonne et elle est donc décrite par une courbe représentant I'évolution
du rapport conductivité en sortie sur celle en entrée de colonne
( conductivitésy tio/conductivitéonee ) €n  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 — conductivitég,,iie/conductivité,,r¢.) €N fonction du temps
et le temps de séjour est obtenu en calculant I'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 premiére étape dans le développement d’une nouvelle méthode de dépollution des eaux
naturelles contaminées, par sorption des CAP dans des adsorbants, est I'étude des
performances des matériaux utilisés, pour piéger les polluants. Dans cette thése, 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, trés prometteur du fait de sa
capacité a étre 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 a 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
I'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 I'analyse des solutions
par fluorimétrie et HPLC, a savoir :

Une concentration en adsorbant égale a 0,1 g.L™.

Une teneur initiale en FLU et FLUone dans les solutions contaminées artificiellement
(matrice eau ultra pure) respectivement de 1500 et 10 000 pg.L? pour I'étude
cinétique.

/7
0‘0
/7
0‘0

Le cas du charbon actif: dans un premier temps et pour I’étude de cinétique, les
concentrations en FLU et en FLUone ont été déterminées par fluorimétrie. En raison du
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relargage de matiere initialement présentes dans les charbons actifs et interférant sur le signal
de la FLUone mesuré en fluorimétrie, ’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 : 'analyse du FLU et de la FLUone a été faite par HPLC.

Le Tableau II-10 récapitule les conditions expérimentales utilisées pour I'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 1I-10. Conditions expérimentales pour I'étude de sorption des CAP dans les matériaux adsorbants en
conditions statiques

Adsorbant CAP Cinétique Isotherme (DBFUR a I'équilibre) et
co-sorption (FLU/FLUone, 2 h
d’agitation, équilibre non atteint)
Durée Concentration Méthode  Concentration initiale  Méthode

initiale d’analyse (Hg.LY) d’analyse
(h) (ng.LY) Sorption Co-
individuelle  sorption
CA: FLU <48 1500 Fluorimétrie - BC : 250 HPLC
BCetC — 1500
C: NR*
FLUone <48 10 000 Fluorimétrie - BC : 250 HPLC
— 1500
C: NR*
DBFUR <48 2800 Fluorimétrie BC : 500 — - Fluorimétrie
2 800
C:NR*
Zéolithe : FLU <24 1 000 HPLC NR* - -
BETA
FLUone <24 1000 HPLC NR* - -

*NR : étude non réalisée

Comme pour la sorption dans le sol, le mode opératoire est le méme pour I'étude cinétique et
I'obtention des isothermes de sorption, mis a part pour deux parametres (durée d’agitation et
concentration initiale en polluant dans I'eau contaminée) qui varient suivant les tests
effectués :

/7

% 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’a 48 h avec les adsorbants sont comme suit : FLU 1 500 pg.L?, FLUone 10 000
ug.L' et DBFUR 2 800 ug.L?. Ces concentrations ont été choisies afin d’avoir des
concentrations quantifiables en solution apres contact avec la matrice adsorbant.
Pour la zéolithe, les concentrations initiales pour le FLU et la FLUone ont été fixées a
1 000 pg.L? pour les deux composés (FLU et FLUone) avec une durée d’agitation
allant jusqu’a 24 h.

118



Chapitre Il

L’équilibre est supposé atteint lorsque la concentration en solution reste constante en

fonction du temps.

Isotherme de sorption : pour le DBFUR, le paramétre variant est sa concentration

initiale en solution. Les valeurs ont été choisies afin de couvrir la totalité de la gamme

de sa solubilité dans I'eau, soit des valeurs comprises entre 500 et 2 800 pg.L™. Les
flacons sont préparés et sont agités pendant une durée suffisante pour atteindre

I'équilibre (déterminée a l'aide de I'étude cinétique).

s Co-sorption FLU/FLUone: le paramétre variant est également la concentration initiale
du CAP en solution. Pour I'étude de sorption du mélange FLU/FLUone, les solutions
ont été préparées a une concentration identique pour le FLU et la FLUone comprise
entre 250 et 1 500 pg.L* et de maniére a couvrir la totalité de la gamme de solubilité
pour le composé le moins soluble, a savoir le FLU. Les mémes valeurs de
concentrations initiales ont été utilisées pour I'étude de sorption individuelle pour ces
composeés afin de comparer les résultats pour le méme composé en absence et en
présence de I'autre composé.

7
0.0

3.2.2. Protocole expérimental pour I'étude cinétique et I'obtention des
isothermes de sorption

Les expériences ont été réalisées en batch dans des flacons en verre ayant un volume de 250
mL a une température de 20 + 2 °C. Le mode opératoire est décrit dans la Figure 11-24 pour
les études cinétiques et la réalisation des isothermes de sorption.

Centrifugation des solutions en

Cinetique contact avec la matrice, 3 500 Analyse par HPLC
Isotherme )
Co-sorption tours.min, 1 m

in g
Agitation a 175 tours.min’ (v\"\'(' g é’i d l.\
pendant Z** h ou jusqu’a e ® ﬁ (0°)

I’équilibre ou pendant 2 h

“ IC
10 mg matrice f’a/yse'O .\
adsorbant + a’f/uo _ m
100 mL de la r”h@'fr,
solution F* e Analyse directe

; par fluorimétrie
*Solution F : eau ultra pure dopée/ou non de(s) CAP(s)

**Z = allant jusqu’a 24 h (pour la zéolithe) et 48 h (pour les charbons actifs)

Figure 1I-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) a étudier. L'ensemble est agité
a une vitesse de 175 tours.min! pendant une durée qui varie en fonction des essais effectués,
a l'aide d’'une table d’'agitation horizontale (Stuart SSL2).

Aprés agitation, le surnageant est soit directement analysé par fluorimétrie si celle-la est la
méthode utilisée, soit subit une étape de centrifugation dans des tubes en verre a 3 500
tours.min! pendant une minute avant d’étre 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 a conditions que les
tubes soient rincés au préalable deux fois avec la solution a centrifuger. La solution est ensuite
analysée a l'aide des méthodes d’analyse développées en fluorimétrie correspondant a
chaque composé (Tableau 1I-3) ou en HPLC.
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De plus, des flacons témoins ont également été prépareés :

% Témoin sans CAP : utilisé uniqguement pour les mesures en fluorimétrie. Cela consiste
a introduire le méme volume de la solution sans CAP dans le flacon avec I'ajout de
'adsorbant, pour évaluer le relargage éventuel des matiéres 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 Iy crar-

La concentration en solution du CAP étudié (Cc4p:) au temps t a été calculée en
utilisant 'Equation 11-7 :

(ICAPt - ITMsolide - b)
a

Ceape(pg.L™1) = Equation I1-7

Avec . Irysotige I'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 I1-12-15)

% Dans le cas ou le dosage a été fait par HPLC, (Cc4p:) @ été calculée a partir de 'aire
de son pic Ac4peen utilisant 'Equation 11-8 :

(ACAPt - b)
a

Ceape(ng.L™H) = Equation 11-8

Avec : a et b les coefficients de la droite d’étalonnage en HPLC correspondant au
CAP étudié (Figures 1I-17-20)

% Témoin sans matrice adsorbant : cela consiste a introduire le méme 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
I'expérience.

Les concentrations en CAP pour ces solutions (Crycap) SONt calculées en utilisant
I'Equation I1-3 quand les mesures étaient faites par fluorimétrie et en utilisant I'Equation
[1-9 dans le cas de dosage par HPLC :

(Armcap — b)
a

Crmcap(ng. L™ = Equation 11-9

Avec .  Arycap I'aire du pic correspondant a 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) @u cours de I'agitation sont calculées en utilisant I'Equation 11-4.

A T'équilibre, la quantité sorbée par unité de masse dans le sol (q.) a ensuite été
déterminée a l'aide de I'Equation 11-10 :

CCAPtO - CCAPt - Cpertes

qe(ng.g7") = Equation 11-10

Csolide

Avec :  C,,iqe la concentration en charbon actif dans le systéme exprimée en g.L*

Les concentrations sont exprimées en pg.L*
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Chapitre Ill.  Etude 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 mémes expériences sur les deux familles de composés et de comparer leurs
réponses. Dans un premier temps, afin d’avoir un premier apergu du comportement des CAP-
O dans les sols aprés relargage a partir d’'une source de pollution , nous avons étudié les effets
de plusieurs parameétres (rapport liquide/solide, force ionique et taux de matiere organique)
sur la sorption des HAP et des CAP-O dans les sols a 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 I'avantage de pouvoir
contréler les conditions expérimentales et de pouvoir mieux étudier les parameétres d’intérét
de maniére isolée. Cependant, ces systémes expérimentaux présentent des conditions
relativement éloignées du terrain, notamment en termes de rapport liquide/solide. C’est
pourquoi, dans un deuxi€éme temps et pour aller plus loin dans I'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 premiere partie de ce chapitre présente les expériences réalisées en conditions statiques
(batch) sur le FLU, la FLUone, 'ACE et le DBFUR avec les sols A et B. La deuxiéme partie
présente les expériences d’écoulement a 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 paramétres principaux influant sur le transfert
et le comportement des HAP dans le sol, notamment : le taux de matiére organique, la force
ionique, la température, la biodisponibilité, le pH, la durée de contact et la taille des particules.

Parmi ces paramétres, il a été fait le choix d’étudier en premier lieu l'influence du taux de
matiere organique puisqu’il s’agit du composant principal du sol responsable de la rétention
des HAP. L’objectif est donc d’évaluer si la matiére 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 madification de la force ionique du systéme pourrait avoir une influence sur leur
comportement en solution. Ainsi, I'influence de ce paramétre 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
systéme 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 contrdlée par le partage, a I'équilibre, entre la matiére 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
mémes 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 premiere partie de ce chapitre, I'influence de ces parameétres est étudiée
a 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 uniguement dans les conditions de référence prédéterminées (Tableau 11-8). 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 matiére
organique dissoute). Cette étude cinétique permet de déterminer le temps de contact
nécessaire a I'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 modeéles représentant cette
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évolution. En effet, ces modeles 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 a I'atteinte d’'un équilibre pour chaque condition expérimentale. L'étude a
consisté a mesurer la concentration en phase aqueuse du HAP ou du CAP-O étudié tout au
long de l'expérience (jusqu'a 72 h). Pour rappel, les concentrations en solution contenant
chaque HAP/CAP-O ont été les suivantes : 500 pg.L™? pour le FLU et le DBFUR ; 1 000 pg.L?
pour I'ACE et 10 000 pg.L? 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
aprés le processus de sorption et ceci de facon a étre sOr de pouvoir détecter les
concentrations restantes en solution aprés sorption par fluorescence. Il aurait été souhaitable
gue toutes ces expériences puissent étre faites avec la méme concentration initiale pour
chague composé mais cela n’a pas pu étre le cas car leurs solubilités dans I'eau sont trés
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 IlI-1 montre le résultat de la cinétique de sorption des quatre CAP étudiés dans les
conditions de référence pour les sols A et B.
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Figure llI-1. Cinétiques de sorption dans les conditions de référence pour le FLU (sol A et B), la FLUone (sol A et
B), I'ACE (sol A) et le DBFUR (sol A). Cacg(oy = 1 000 pg.L™", Cppryrco) = 500 ug. L™, Crry) =
500 pg.L™", Crruoneoy = 10 000 pg. L™*

Comme montre cette figure, les quatre CAP présentent un processus de sorption en deux
étapes dans les deux sols : une premiére étape ayant lieu pendant la premiére heure de
contact qui correspond & une sorption rapide des CAP dans les sites les plus accessibles de
la matrice du sol, suivie d’'une deuxiéme étape beaucoup plus lente au cours de laquelle la
sorption augmente régulierement avant d’atteindre I'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 a 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 I'étude cinétique ont été ajustés aux modeles cinétiques de pseudo premier
et second ordre (Equation I-1 et Equation I-2). Les résultats sont présentés dans le Tableau
-1.

Tableau llI-1. Parameétres des modéles 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
q.(exp.) q.(cal.) kq R? q.(cal.) kq R?
x1073 x1073 x1073 *10°
(kg-kg™)  (ng-kg™) (B7H) (hg-kg™)  (ng-kg™'.h7")
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

q.(exp.) : valeur expérimentale de g,
q.(cal.) : valeur calculée de q,

Comme montre ce tableau, le modéle 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 (R?) compris entre 0,974 et 0,999 par rapport au premier modéle dont les valeurs
de R? sont comprises entre 0,071 et 0,969. De plus, les valeurs expérimentales de g, sont trés
proches de celles calculées avec ce modéle. Les faibles écarts observés dans les valeurs de
q. ont été attribués aux incertitudes impliquées dans le calcul. Ces observations peuvent
également étre 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 a des vitesses de sorption plus élevées
observées pendant la premiere heure d’agitation. Ensuite, la sorption est ralentie du fait de
I'occupation des sites de surface et probablement de la présence de limitations diffusionnelles
au sein des particules de sol (Huang et al., 2003). Néanmoins, a ce stade, '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 a 20 et une concentration initiale du FLU égale a 100 pg.L™ pour des sols sableux et
dont les taux de matiére 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 apres
24 h de contact (Olu-Owolabi et al., 2015). Nos résultats sont donc trés proches de ce qui est
décrit par ces auteurs. Une autre étude, celle de Javier Rivas et al. montre également le méme
processus en deux étapes mémes si les conditions expérimentales sont un peu différentes.
Javier Rivas et al. ont réalisé des études de cinétique de sorption de 'ACE dans un sol (fy¢ =
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™. Les résultats ont montré que le pourcentage de sorption a
atteint 80% pour le rapport L/S de 250 pendant la premiere heure de contact. Cependant,
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I'équilibre a été atteint plus rapidement et en moins de 24 h (Javier Rivas et al., 2008). Ce qui
peut étre attribué aux valeurs plus élevées du rapport L/S comparé a 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% ; fyc : 0,56%-1,39%-1,67%-2,09%) avec un rapport L/S de 20. L’étude cinétique
a montré que I'équilibre de sorption a également été atteint aprés 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 I'équilibre
de sorption dans les deux sols et pour les différents composés étudiés, I'étude des isothermes
de sorption a été réalisée pour chague composé individuellement et avec des valeurs de
concentrations initiales couvrant sa gamme de solubilit¢ dans l'eau. Les résultats sont
présentés dans les figures suivantes.
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Figure 11I-2. Isothermes de sorption du FLU dans les sols A et B a I'équilibre et dans les conditions de référence
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Figure I1I-3. Isothermes de sorption de la FLUone dans les sols A et B a I'équilibre et dans les conditions de
référence
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Figure lll-4. Isothermes de sorption de 'ACE et du DBFUR dans le sol A a I'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 'augmentation de la concentration du CAP dans la solution.

Notons que, les valeurs de K, pour les HAP peuvent varier énormément en fonction des
propriétés et des caractéristiques de la matiére organique de la matrice solide du sol
(Karapanagioti et al., 2000) comme montre le Tableau IlI-2. Pour le FLU et 'ACE, les valeurs
de K, varient respectivement entre 2 400 et 16 210 L.kg™ et 3 890 et 6 160 L.kg™ dans les
études représentées en fonction des propriétés de la matrice solide. Cela met en évidence
gue la composition de la matiére organique (domaines, composition, structures détaillées, etc.)
du sol (responsable de la sorption des HAP dans le sol) est un paramétre important qui

peuvent influer les valeurs de K, des HAP.

Tableau Ill-2. Valeurs mesurées des K, trouvées dans la littérature a température ambiante

HAP Matrice solide Koc (L.kg™) Référence
FLU  98% sable, 1% limon, 1% argile et 2 400 (Abdul et Gibson,
0,02% foc 1986)
87% sable, 12% limon, 1% argile et 3260 (Abdul et Gibson,
1,87% foc 1986)
Matériel humique 8910 (Carter et Suffet,
1983)
Acides humiques a 4,7 et 1,7% fo¢ 14 120 et 16 210 (Szabo et al.,
respectivement 1990)
ACE Acides humiques a 4,7 et 1,7% fo¢ 6 160 et 3890 (Szabo et al.,
respectivement 1990)
Sol, 4,58% de matiére organique, 1 800 (Javier Rivas et

taille de particules <1,25 mm

al., 2008)

D’autre part, Karickhoff a proposé une approche pour I'estimation du comportement de
sorption a I'équilibre des HAP dans le sol (composés a caractére hydrophobe ayant une
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solubilité dans I'eau inférieure a 1 mmol.L'?) a partir des valeurs de K, . En effet, quand
l'isotherme de sorption suit le modéle linéaire (hypothéses du modéle linéaire : sorption
réversible et rapide, matiére organique amorphe et homogéne), I'’hypothése est de considérer
que les valeurs de K, sont indépendantes du sol. L’équation proposée par Karickhoff est
représentée par I'Equation lll-1. Les valeurs estimées par cette équation se situent dans le
méme ordre de grandeur que les valeurs expérimentales avec des variations attribuées aux
incertitudes liées a la mesure des valeurs de K, ainsi qu’a la différence de la méthode de sa
détermination. En effet, cette corrélation est le produit de combinaison de plusieurs valeurs
expérimentales de K, relatives uniqguement aux HAP tirées de différentes études dont
chacune a utilisé des méthodes de détermination et de mesure différentes (Karickhoff, 1981).

log Ky (HAP) = a.log Koy (HAP) + b ; (R? = 0,997) Equation I1l-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 modeéles de sorption (Linéaire, Freundlich et Langmuir) et sont présentés
dans le Tableau lll-3. Les valeurs de K, des HAP estimées avec I'Equation IlI-1 (Karickhoff)
sont également présentées dans ce tableau.

Tableau I1I-3. Parametres des modeles de sorption adaptés aux isothermes de sorption des CAP dans les sols
dans les conditions de référence

Sol FLU FLUone ACE DBFUR
Karickhoff  Ky¢ (L.kg™1) 2 600 - 1500 -
Linéaire Kp (L.kg™) A 130+ 7 90 +7 80+ 6 100 + 8
B 150 + 8 130+ 12 - -
R? A 0,967 0,989 0,991 0,985
B 0,955 0,973 - -
Koc (L.kg™») A 2000+100 1400+100 1200+90 1500 200
B 6400+300 5500 %500 - -
Freundlich Ky A 300 36 130 370
B 480 124 - -
n A 1,18 0,91 1,08 1,25
B 1,25 0,99 - -
R? A 0,996 0,886 0,996 0,997
B 0,996 0,951 - -
Langmuir K, (L.ug™) A 1.10° -4.10® 2.10% 9.10
B 3.103 -1.10° - ;
m (ng- kg™ A 1.10*5 -1.10*° 5.10*° 2.10*5
B 1.10" -9.10%7 - -
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R? A 0,588 0,113 0,535 0,828
B 0,880 0,576 - -

Pour le modéle de Langmuir, les coefficients de détermination R? variant entre 0,1 et 0,8
impliquent que ce modéle 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 systémes hétérogénes et que
la sorption des HAP et des CAP-O dans un tel systéme ne peut pas étre représentée par une
formation monocouche comme le suggére ce modéle.

D’autre part, le modele linéaire représente le mieux les résultats expérimentaux de la sorption
des quatre CAP dans les deux sols avec des valeurs de R? variant entre 0,955 et 0,989. Cette
linéarité est également mise en évidence par les valeurs de la constante du modéle de
Freundlich n, 'ordre de réaction, proches de l'unité (1,08 - 1,25). Les valeurs de K, obtenues
des deux HAP étudiés sont calculées a I'aide de I'Equation 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 légérement plus importante
comparée a celle dans le sol A (foc = 6,42%;C/N = 7,07). Cela peut étre expliqué comme
suit :

1-Dans le cas d’'un sol a faible teneur en matiére organique, d’autres composants du sol tels
que la matiére minérale argileuse peuvent contribuer a 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 a la
teneur en matiére organique repose sur I'hypothése que sa structure et sa composition n’ont
pas d’influence sur sa réactivit¢ avec les molécules sorbées (Means, 1998), les
caractéristigues de la matiére organique de chacun des sols étudiés (degré de polarité,
maturité et composition structurale, etc.) sont différentes. En effet, plus la polarité de la matiére
organique est élevée, plus I'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 méme composé a 22°C. Les deux sols étudiés avaient un
caractére sableux et avaient des f,. égales a 0,2 et 1,87%. L’étude a été réalisée avec des
rapports L/S respectivement égaux a 3 et 30 et dont les coefficients K, obtenus étaient
respectivement égaux a 2 400 et 3 260 L.kg™ (Abdul et Gibson, 1986). Tenant compte des
différences entre les modes opératoires utilisées pour la détermination des valeurs de K, 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 méme ordre de grandeur que
celles obtenues dans notre étude.

De plus, la valeur calculée du K, pour la sorption du FLU dans le sol A (2 000 L.kg?) est du
méme ordre de grandeur que celle estimée par I'équation de Karickhoff (2 600 L.kg?t) avec
une valeur de log K,y égale a 4,18 (Lundstedt et al., 2007). Pour le sol B, la valeur de K, est
plus élevée (6 400 L.kg™) mais reste également du méme ordre de grandeur. Ce résultat met
en évidence que la matiere organique est principalement responsable de la sorption des HAP
dans les sols (Adeola et Forbes, 2021 ; Huang et al., 2003 ; Spasojevi¢ 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 (fyo¢c =
2,34%), la sorption de la FLUone dans le sol B (K,= 130 L.kg™) est plus importante que celle
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dans le sol A (K,=90 L.kg?). Ce résultat implique que la matiére organique n’est probablement
pas le parametre principal contrdlant 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 linteraction 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 thése.

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 systeme étudié et
dans les mémes conditions expérimentales. Les valeurs du coefficient de partage K, 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 a I'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™.

De plus, 'augmentation importante de 44% de la sorption de la FLUone comparée a 15%
d’augmentation de la sorption du FLU entre les deux sols (130 et 150 L.kg™* respectivement
pour les sols A et B) impligue que le CAP-O et son HAP parent présentent deux
comportements différents dans notre systéme, ce qui implique que les mécanismes
responsables de leur sorption sont différents. Ces résultats mettent également en évidence
I'influence mineure de la matiére organique du sol sur la sorption de la FLUone en
comparaison avec celle du FLU, dont la sorption est contrblée principalement par un partage
entre la matiére organique du sol et la matiére organique dissoute (Adeola et Forbes, 2021 ;
Huang et al., 2003 ; Spasojevic¢ et al., 2018 ; Ukalska-Jaruga et al., 2019). Par conséquent, ce
phénoméne n’est probablement pas le mécanisme principal contrdlant la sorption de la
FLUone dans le sol.

Ces résultats mettent en évidence le comportement différent entre le FLU et la FLUone
vis-a-vis de I'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 matiére organique du sol contrblant principalement sa sorption.
En revanche, la sorption de la FLUone semble étre contr6lée par des mécanismes
différents que ceux du FLU qui restent inconnus a ce stade des expériences.

1.1.2.2. ACE et DBFUR

En prenant en compte les incertitudes analytiques liées aux valeurs de K, (Tableau 1lI-3),
'ACE et le DBFUR présentent des sorptions similaires dans le sol A et dans les mémes
conditions expérimentales (voir également Figure 1ll-4). Ce résultat est cohérent avec les
solubilités relativement proches entre I'ACE (3,9 mg.L!) et le DBFUR (3,1 mg.L?). 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 I’eau est faible et proche de celle des HAP parents, plus le
comportement du CAP-O considéré pourra étre proche de celui des HAP.

De plus, la valeur de K, obtenue pour 'ACE (Tableau I11-3, 1 200 L.kg?) est du méme ordre
de grandeur que celle obtenue a 'aide de la corrélation de Karickhoff (1 500 L.kg™) avec une
légére 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
theése. D’autre part, ces valeurs sont inférieures a celles présentées dans le Tableau I11-2. Cela
peut étre attribué a la différence de composition et de caractéristiques de la matrice solide, en
particulier la matiére organique entre les différentes études. En effet, Rivas et al. ont montré
que le modele 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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diameétres de particules inférieurs a 1,25 mm a température ambiante, avec des concentrations
initiales en solution variant entre 0,89 et 2,8 mg.L? et des rapports L/S allant de 250 a 2 000.
Les résultats ont montré que l'isotherme de 'ACE était linéaire pour les concentrations en
solution a I'équilibre (C,) inférieures a 0,7 mg.L* avec un K, égal a 1 800 L.kg* (Javier Rivas
et al., 2008). Cette valeur est de méme 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
modele de Freundlich (n variant entre 0,67 et 0,86) et les valeurs de K, variaient entre 1 685
et 4 281 L.kg?. 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
contrdlée par le carbone organique. En effet, les sols ayant des pourcentages importants en
argiles avaient les valeurs les moins élevées de K, .. Ceci était attribué a I'hétérogénéité de la
matiere organigue et le blocage de ses domaines résultant des interactions matiére organique-
argile (Celis et al., 2006a). Néanmoins, la valeur de K, obtenue dans notre étude (1 500 L.kg
1) est du méme ordre de grandeur. Ainsi, méme si d’autres composants du sol, comme les
argiles, peuvent indirectement avoir un effet sur la sorption du DBFUR, ces valeurs proches
de K, montrent bien que la matiére organique est 'un des composants principaux du sol
contrdlant sa sorption. De ce fait, ceci pourrait confirmer ’hypothése que la solubilité d’un
CAP-O est un facteur majeur influencant son comportement dans le sol : une solubilité
proche de celle des HAP pourrait mener a un comportement proche de celui des HAP.

1.2. Influence de la matiére organique dissoute

L’influence de la matiére 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 a des concentrations
(C4p) égales a 100 et 300 mg.L* 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 a 4 et 12 mg.L™* pour 100 et 300 mg.L* 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
C,y dans la Figure 111-5 pour le FLU et dans la Figure IlI-6 pour la FLUone.
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Figure 111-5. Cinétiques de sorption du FLU dans le sol A a différentes valeurs de Cay. Cppyoy = 500 pg.L™*
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Figure 111-6. Cinétiques de sorption de la FLUone dans le sol A a différentes valeurs de Cay. Crryone(o) =
10 000 pg. L7!

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 matiére organique sur la sorption de chacun des
composes 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 paramétres sont présentés dans le Tableau
[lI-4. Les valeurs soulignées correspondent a celles obtenues dans les conditions de référence
pour chaque composé. Comme pour les conditions de référence, le modéle de pseudo-second
ordre représente le mieux I'évolution de la sorption au cours du temps avec des valeurs de R?
supérieures a 0,997 et des valeurs de g, proches de celles obtenues expérimentalement, ce
gui met en évidence que les mécanismes ayant lieu pendant la sorption des deux composés
sont les mémes que ceux observés dans les conditions de référence. L’équilibre a été supposé
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atteint aprés 24 h d’agitation et les isothermes de sorption ont été réalisées avec un temps de

contact sol-solution de 24h.

Tableau Ill-4. Parameétres des cinétiques de sorption a différentes valeurs de C 4y pour la sorption du FLU et de

la FLUone dans le sol A

Cay Premier ordre

Second ordre

qe(exp.)  qelcal) Ky R*  qe(cal.) ky R?
x1073 x1073 x1073 * 105
(mg.L™") (ng-kg™) (ug-kg™) (A°H) (hg-kg™) (pg-kg=*.h™h)
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 01 0971 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 IlI-7 et 111-8 montrent respectivement les isothermes de sorption pour le FLU et la
FLUone pour les différentes valeurs de C4y. La différence d’ordre de grandeur de C, et de g,
entre le FLU et la FLUone est attribuée a la différence de solubilité entre les deux composés
(1,69 et 25,30 mg.L? 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.
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Figure lll-7. Isothermes de sorption du FLU a différentes valeurs de C,y
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Les données expérimentales ont été également modélisées et les paramétres des différents
modeles utilisés sont présentés dans le Tableau llI-5. Les valeurs soulignées correspondent
a celles obtenues dans les conditions de référence pour chaque composé. La sorption des
deux composés suit un modeéle de sorption linéaire avec des valeurs de R? comprises entre
0,965 et 0,994. Cela est également mis en évidence par les valeurs de n relatives au modele
de Freundlich qui sont proches de l'unité (0,94 — 1,29).
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Tableau llI-5. Parameétres des modéles de sorption utilisés pour représenter les isothermes de sorption de FLU et
de la FLUone dans le sol A a différentes valeurs de Cyy

Can FLU FLUone
(mg.L™")
Linéaire Kp (L.kg™) 0 130+7 90+7
100 802 140 + 15
300 50 + 2 707
R? 100 0,983 0,965
300 0,935 0,993
Koc (L.kg™) 0 2000 + 100 1 400 + 100
100 1300+ 30 2 200 + 250
300 800 = 30 1100 + 100
Variation du K, (%) 100 -39 +56
300 -62 -19
Freundlich Kr 100 300 740
300 200 40
n 100 1,28 1,25
300 1,29 0,94
R? 100 0,999 0,982
300 0,996 0,969
Langmuir K, (L.ug™ 100 2.10°3 7.10%
300 2.10° -2.10°%
Gm (ng-kg™b) 100 9.10* 3.10%¢
300 5.10%4 -5.10%¢
R? 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 a ce qui était attendu. La sorption du FLU diminue
a mesure que la concentration de carbone organique augmente dans la solution. En
effet, c’est principalement la matiére organique qui contréle la rétention des HAP dans les sols
(Adeola et Forbes, 2021 ; Raber et al., 1998 ; Spasojevi¢ et al., 2018 ; Ukalska-Jaruga et al.,
2019). La sorption des HAP correspond a un partage, a I'’équilibre, entre la matiére organique
du sol et la matiére organique dissoute. Ainsi, en ajoutant de la matiére organique en solution
lors de I'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 a 300 mg.L™.
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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 I'évolution de la teneur en matiére organique en
solution est totalement différent de celui du FLU. Une premiére augmentation a 100 mg.L?
contribue a favoriser la sorption dans le sol de 56% par rapport aux conditions de référence.
Cela peut étre expliqué par la présence des molécules d’acide humique en solution. En effet,
étant donné que la FLUone est un composé trés soluble dans I'eau (25,30 mg.L?), cette
solubilité diminue et sa sorption dans le sol est favorisée. Néanmoins, pour une
augmentation a 300 mg.L* de matiére organique, la sorption de la FLUone est Iégérement
diminuée de 19% par rapport aux conditions de référence. Cependant au regard des
incertitudes analytiques liées aux valeurs de Kj, : 90 + 7 et 70 + 7 L.kg™* respectivement pour
0 et 300 mg.L* d’acides humiques, cette variation peut étre supposée négligeable. Une
augmentation de la concentration en AH de 100 a 300 mg.L* méne donc a une diminution de
la sorption de la FLUone. Cela peut étre attribué a 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 a la
surface des particules de sol (Ahangar, 2010). Cela signifie que la sorption de la FLUone dans
le sol peut étre contrélée par des mécanismes ayant lieu a 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 a un partage a I’équilibre
entre la matiére organique dissoute et la matiére organique du sol contrairement a ce qui
est connu et observé pour le FLU et les HAP en général. Par ailleurs, les sites de sorption
de la FLUone peuvent étre également différents de ceux des HAP. La sorption de la
FLUone pourrait étre contrdlée par des mécanismes ayant lieu a 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
méme 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 111-9
et 11I-10 et comparés aux résultats obtenus dans les conditions de référence (L/S = 100).
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Figure 111-9. Cinétiques de sorption du FLU dans le sol A a différentes valeurs de L/S. Cpyy(o) = 500 pg.L™*
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Figure 111-10. Cinétiques de sorption de la FLUone dans le sol A a différentes valeurs de L/S. Crryone(oy =
10 000 pg. L1

Malgré la différence des concentrations initiales pour chacun des deux composés, ils
présentent le méme 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 a 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 systéme
augmente (L/S diminue) plus les sites de sorption sont abondants. De plus, I'équilibre est
atteint en moins de 24 h d’agitation pour les différentes valeurs de L/S et pour les deux
COMPOSES.

Les résultats expérimentaux ont été également adaptés aux modeles de pseudo premier et
second ordre. Les résultats sont présentés dans le Tableau 1ll-6 (les valeurs soulignées
correspondent a celles obtenues dans les conditions de référence pour chaque composé) et
montrent que les modéles du second ordre représentent le mieux les résultats expérimentaux.
En effet, les valeurs modélisées du g, sont tres proches de celles obtenues
expérimentalement avec des valeurs de R? proches de I'unité (0,999). Par conséquent, les
mécanismes responsables de la sorption du FLU et de la FLUone dans ces conditions sont
similaires a ceux régnant dans les conditions de référence.
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Tableau 111-6. Coefficients de la cinétique de sorption a différentes valeurs du rapport L/S pour la sorption de
FLU et de FLUone dans le sol A

L/S Premier ordre Second ordre
q.(exp.) q.(cal.) ky R? q.(cal.) ky R?
*1073 *1073 x*1073 * 105
(kg-kg™)  (ng.kg™) (™) (hg-kg™)  (ng.-kg™".h™")
FLU 100 23 7 014 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 a ces résultats, les isothermes de sorption ont été réalisées dans ces
conditions avec une durée d’agitation fixée a 24 h pour les deux composés FLU et FLUone.

1.3.2. Isotherme de sorption

Les Figures llI-11 et 11lI-12 montrent respectivement les résultats des isothermes de sorption
pour le FLU et la FLUone a 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 di a
priori a la différence importante de solubilité dans I'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
COMpOose.
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Figure IlI-11. Isothermes de sorption du FLU a différentes valeurs de L/S
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Figure llI-12. Isothermes de sorption de la FLUone a différentes valeurs de L/S

Les données expérimentales des isothermes ont été adaptées aux trois modéles de sorption
choisis. Les résultats sont présentés dans le Tableau III-7. Les valeurs soulignées
correspondent a celles obtenues dans les conditions de référence pour chaque composeé.

Tableau IlI-7. Parameétres des modéles de sorption adaptés aux isothermes de sorption du FLU et de la FLUone

dans le sol A a différentes valeurs de L/S

L/S FLU FLUone
Linéaire Kp (L.kg™) 100 130+7 90+7
50 1407 140+ 10
30 160+ 7 150 + 10
R? 50 0,994 0,943
30 0,998 0,996
Koc (L.kg™) 100 2000+ 100 1 400 + 100
50 2200 + 100 2200 + 200
30 2500 + 100 2400 + 200
Variation du K (%) 50 +8 +56
30 +15 +67
Freundlich Kr 50 390 100
30 240 330
n 50 1,23 0,9
30 1,08 1,1
R? 50 0,998 0,953
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30 0,999 0,993

Langmuir K, (L.ug™) 50 3.10° -4.10°°
30 1.10%° 5.10°%

qm (hg- kg™ 50 8.10* -3.10%6

30 1.10%° 4.10%6

R? 50 0,742 0,138

30 0,840 0,479

Le modéle linéaire décrit également le mieux les résultats expérimentaux des isothermes de
sorption pour le FLU et la FLUone a différentes valeurs de L/S comme observé dans les
conditions de référence. Les variations des coefficients K, et K, du modele linéaire sont
calculées par rapport a leur valeur dans les conditions de référence.

Sorption du FLU dans le sol en fonction du rapport L/S

Comme montre le Tableau llI-7, la variation du rapport L/S a un effet négligeable sur la
sorption du FLU dans le sol comparé a celui observé pour la FLUone. En effet, une
diminution du rapport L/S de 100 jusqu’a 50 entraine une faible augmentation de 8% de
sorption du FLU dans le sol. Tenant compte des incertitudes analytiques liées aux valeurs de
Kp: 130 + 7 L.kg?! (L/S 100) et 140 + 7 L.kg? (L/S 50), cette augmentation n'est pas
significative. De plus, en passant au rapport L/S de 30 & partir des conditions de référence,
une augmentation de 15% du K}, est observée. Cette augmentation, mise en perspective avec
les incertitudes analytiques liées aux valeurs du K,(130 + 7 L.kg™* (L/S 100) et 160 + 7 L.kg*
(L/S 30)), montre que le K, reste du méme ordre de grandeur. De plus, les valeurs de Ky
calculées pour le FLU correspondant aux différentes valeurs de L/S sont du méme ordre de
grandeur (2 000 — 2500 L.kg?t). Ces valeurs restent également comparables a la valeur
obtenue par I'équation de Karickhoff (2 000 L.kg™?). 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, a I'équilibre, entre la matiére organique
dissoute et la matiére 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 'augmentation de concentration de phase solide est cohérente avec les lois des
équilibres thermodynamiques. En effet, dans les conditions thermodynamiques idéales d’'un
systéme en état d’équilibre, le rapport de concentrations du composé entre deux phases non
miscibles doit étre 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 systéeme a été observée dans la littérature, dans
certains cas. Les coefficients K, des HAP obtenus expérimentalement a 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 a I'étude de Voice et al.,, un comportement opposé a été
observé dans notre étude ce qui peut étre attribué a 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 diamétres
de particules inférieurs a 60 um 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 accés a 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'a 50 puis 30. Par conséquent, 'augmentation de la
concentration du sol dans le systeme a un effet marquant sur la sorption de la FLUone,
contrairement a 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 a I'équilibre. La sorption de la
FLUone pourrait étre influencée par le transfert des composés du sol (autres que la matiére
organique) vers la solution au cours de I'expérience. Ce phénomene est directement lié a la
valeur du rapport L/S. La quantité de ces matiéres est régie par le phénomeéne de transfert de
masse et contrélée principalement par le gradient de concentration entre les deux phases. Par
conséquent, elle est directement proportionnelle a la concentration du sol dans le systéme
(Voice et al., 1983). L'augmentation de la sorption de la FLUone dans le sol peut étre attribuée
a une compétition en solution entre les molécules de FLUone et les matiéres 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 contrélant 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 étre attribué
a des mécanismes de rétention et des sites de sorption différents dans le sol entre les
HAP et les CAP-O. Ceci montre a nouveau que les mécanismes principaux impliqués
dans la sorption de la FLUone dans le sol ne sont pas liés a un partage, a I’équilibre,
entre la matiére 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 (C.,;). Deux augmentations de cette valeur ont été
apportées par rapport aux conditions de référence (2 mmol.L?), tout d’abord d’un facteur de
10 (20 mmol.L?) puis d’un facteur 50 (100 mmol.L).
1.4.1. Cinétique de sorption
Les études cinétiques ont été réalisées afin de déterminer le temps nécessaire pour atteindre

I'état d’équilibre dans les nouvelles conditions expérimentales. Les résultats sont présentés
dans la Figure 111-13 pour le FLU et dans la Figure 111-14 pour la FLUone.
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Figure 1I-14. Cinétiques de sorption de la FLUone dans le sol A a différentes valeurs de C.q;. Crry(o) =
10 000 pg.L~!

L’évolution de la sorption des deux composés en fonction du temps est identique a celle
observée dans les conditions de référence avec une phase rapide au départ et une phase plus
lente en s’approchant de I'équilibre. L’équilibre de sorption est supposé atteint aprés 24 h
d’agitation. A ce stade, l'interprétation de I'effet de la force ionique sur la sorption du FLU et
de la FLUone n’est pas réalisée. Elle sera faite aprés la détermination des isothermes de
sorption. Les coefficients des modeéles cinétiques de premier et de second ordre sont
présentés dans le Tableau I1I-8. Les valeurs soulignées correspondent a celles obtenues dans
les conditions de référence pour chaque composeé.
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Tableau 111-8. Coefficients de la cinétique de sorption a différentes valeurs de C.,; pour la sorption du FLU et de
la FLUone dans le sol A

Cear Premier ordre Second ordre
q.(exp.) q.(cal.) ky R? q.(cal.) ky R?
x* 1073 x* 1073 * 1073 * 10°
(mmol.L™Y) (ng.-kg™") (ng-kg™) (79 (hg-kg™) (ng-kg™'.h™")
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 modéle de second ordre
avec des valeurs de R? comprises entre 0,995 et 0,999. Cela implique que les phénoménes
ayant lieu lors de la sorption des deux composés dans le sol a différentes forces ioniques sont
les mémes 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 IlI-15 pour
le FLU et la Figure I1I-16 pour la FLUone.
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Figure llI-15. Isothermes de sorption du FLU a différentes valeurs de C.y;
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Figure lll-16. Isothermes de sorption de la FLUone a différentes valeurs de C.;.
De plus, les données expérimentales ont été modélisées et les coefficients des modéles sont
présentés dans le Tableau IlI-9.

Tableau 111-9. Parametres des modéles de sorption des isothermes de sorption du FLU et de la FLUone dans le sol
A a différentes valeurs de force ionique

Cear FLU FLUone
(mmol. L)
Linéaire Kp (L.kg™) 2 130+ 7 90+7
20 110+9 140 + 10
100 120+ 6 90+8
R? 20 0,998 0,950
100 0,984 0,967
Koc (L.kg™) 2 2000 + 100 1 400 + 100
20 1 700 + 100 2200 + 200
100 1 900 + 100 1 400 + 100
Variation du K (%) 20 -15 +33
100 -7 +0
Freundlich Kr 20 340 1400
100 820 330
n 20 1,24 1,37
100 1,51 1,18
R? 20 0,997 0,933
100 0,973 0,922
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Langmuir K, (L.pg™) 20 2.10° 7.10°5
100 3.103 3.10°

Gm (ng.-kg™) 20 1.10% 3.10%6

100 9.10* 4.10%*6

R? 20 0,692 0,316

100 0,733 0,098

Comme montre ce tableau, le modéle de Langmuir est non représentatif des données
expérimentales. C’est le modéle linéaire qui décrit le mieux la sorption du FLU et de la FLUone
dans le sol A avec des valeurs de R? comprises entre 0,950 et 0,998 pour les différentes
valeurs de C.,; . L'influence de la force ionique sur la sorption des deux composés est
représentée dans le Tableau I11-9 par la variation du coefficient K;, 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 K, obtenues pour C.,; de 20 et de 100 mmol.L? (respectivement
110 + 9 L.kg? et 120 + 6 L.kg) sont similaires au regard des incertitudes analytiques. Par
rapport aux valeurs de K, obtenues dans les conditions de référence, on note une légére
diminution respectivement de 15 et 7% pour des concentrations C.,; de 20 et 100 mmol.L™.
Néanmoins, compte tenu des incertitudes analytiques liées aux valeurs obtenues
expérimentalement (Figure 111-15) et celles estimées sur les valeurs des K, (Tableau 111-9), 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 K, calculées restent toujours
du méme 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 'augmentation de la force ionique, ce qui s’explique par
I'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 a 'occupation des
espaces entre les molécules d’eau. Les espaces d’hydratation disponibles a 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 a celles utilisées par les études citées (L/S : 20
— 50), on peut supposer que la quantité de matiéres transférées (relargage) du sol vers la
solution est limitée dans notre cas. La solution est donc loin d’étre saturée par ces matiéres
transférées du sol. Par conséquent, I'effet d’introduire des ions supplémentaires en solution
sur la solubilité du FLU est moindre. De plus, le partage de la matiére 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 C,,; 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 phénoménes de sorption restent
identiques a ceux mis en évidence dans les conditions de référence pour une faible force
ionique. Cela peut étre expliqué comme suit :
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< Pour une augmentation de C.,; d’un facteur de 10 (2 & 20 mmol.L?), les ions ajoutés a
la solution ont occupé les espaces entre les molécules d’eau. Cela contribue a réduire
la solubilité de la FLUone en solution et a 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
I'apparition de cette influence a cette valeur de C,.,;; dans le cas de la FLUone.

< Une augmentation supplémentaire de la quantité d’ions en solution (C.,; = 100 mmol.L
1) contribue a la manifestation d’'un phénoméne 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
étre remplacée par une fraction de la quantité importante des ions électrolytes en
solution, i.e. ions de sel. Ce comportement peut étre attribué au phénoméne d’échange
d’ions pendant lequel les molécules sorbées dans la matrice solide peuvent étre
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
parameétre contrélant ce phénoméne de compétition. Cela signifie que la sorption de la
FLUone dans le sol peut étre contrdlée par des mécanismes de type échange d’ions,
ayant lieu a la surface des particules du sol.

Ce résultat supporte également I’hypothése 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 méme 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 a la cellule de mesure
pour lagquelle nous avons eu un probléme de calibration. La conductivité reste également du
méme 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™.

Les premiéres expériences réalisées en conditions statiqgues 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 a I'équilibre entre la MOD et la MOS n’est pas le
mécanisme principal contrélant la sorption de la FLUone dans le sol et que des mécanismes
en surface des particules, de type échange d’ions, peuvent étre responsables de cette
sorption. De plus, la solubilité d’'un CAP-O peut étre un paramétre important contrélant 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 priorit¢é 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 a débit interrompu ont été réalisées, dont les détails
sont de nouveau présentés dans le Tableau 111-10.
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Tableau 111-10. Programme d’écoulements et d’arréts pour les colonnes FLU et FLUone

Ecoulement Arrét Ecoulement Arrét Ecoulement Arrét Ecoulement

1 1 2 2 3 3 4
(jours) (jours) (jours) (jours) (jours) (jours) (jours)
Débit 1 0 1 0 1 0 1
(mL.min')
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 ; Macintyre 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 a ceux
observés en condition statiques.

Pour rappel, cette étude repose sur le principe de la chromatographie éluto-frontale, et
consiste a mesurer et interpréter les courbes de percée du composé a étudier. Une solution
du composé a 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. Tragage des colonnes

Le tragcage des colonnes du FLU et de la FLUone est nécessaire pour déterminer la qualité de
remplissage de la colonne utilisée pendant I'étude et permet également de déterminer son
volume poreux. Il faut rappeler que le procédure consiste a injecter une solution de chlorure
de calcium a 2 mmol.L? a travers la colonne pour controler la conductivité du systeme et
éliminer les traces d’azoture de sodium. Le tragage 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 a travers la colonne & 10 mmol.L? jusqu’a obtention, en sortie
de la colonne, d’'une conductivité égale a celle de la solution injectée en entrée de la colonne.
A ce stade, l'injection d’une solution de chlorure de calcium a 2 mmol.L? est réalisée jusqu’a
rétablir la conductivité de cette solution en sortie de la colonne. Cette étape est réalisée a la
fin de I'étude de la sorption et d’écoulement a débit interrompu afin de ne pas affecter les
caractéristiques de la colonne suite a la variation de la force ionique dans le systeme.

Les Figures IlI-17 et 111-18 présentent les courbes de tragage 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 tracage aller, ce rapport augmente avec le temps
sous l'effet de l'injection d’une solution de conductivité plus importante (10 mmol.L?). Le cas
contraire est observé avec le tragcage retour suite a l'injection de la solution de chlorure de
calcium a 2 mmol.L ™.
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Figure IlI-17. Tracage de la colonne FLU
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Figure I11-18. Tracage de la colonne FLUone
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Pour les deux colonnes, on peut noter deux tracages a caractéristiques similaires. Les
tracages d’aller et de retour sont symétriques ce qui met en évidence la bonne qualité de
remplissage de deux colonnes et 'absence de chemins préférentiels d’écoulement. De plus,
l'intégration des courbes donne des valeurs de volume poreux égales a 7,5 et 8,2 mL
respectivement pour les colonnes du FLU et de la FLUone.

2.1. Ecoulement & 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 expeériences d’écoulement a 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 (V,,,,) sur le volume poreux du sol dans la colonne (1},).
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 hétérogéne 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 11I-19 présente la courbe de percée du FLU lors de I'expérience de stop & flow.
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Figure 111-19. Courbe de percée du FLU lors de I'expérience de stop & flow

Au démarrage de 'expérience, on observe une percée rapide du FLU sur 800 I}, environ.
Ensuite, la concentration en sortie de colonne reste constante pendant 2 200 1, environ puis
augmente a nouveau jusqu’a l'arrét de I'écoulement.

Ce palier (entre 800 et 2 200 V},) atteint par les concentrations en sortie de colonne pourrait
étre expliqué par trois hypothéses (Weigand et al., 1999) : i) une biodégradation du FLU ayant
lieu au sein de la colonne, ii) un effet de filtration du HAP a travers les parties du sol qui ne
sont pas encore contaminées et iii) un relargage de la matiére organique du sol vers l'interface
liquide — solide, ce qui augmenterait I'interaction du FLU avec le sol (connu pour avoir une
forte affinité vers la matiére 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 V, (Figure 111-20). Cette
matiére organique serait ensuite totalement relarguée dans la phase liquide ce qui expliquerait
la forte augmentation de concentration du FLU dans la phase aqueuse a 2 200 ¥, et ce qui est
mis également en évidence par la diminution supplémentaire du pH de la solution en sortie de
la colonne.
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Figure I11-20. Evolution du pH de la solution en sortie de la colonne du FLU

Lors de la reprise de I'écoulement (écoulement 2) aprés un arrét de 101 jours, la concentration
en FLU en sortie de la colonne (83 pg.L?!) est inférieure a celle mesurée a l'arrét de
I'écoulement 1 (150 ug.L!). 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 phénoméne de partage a I'équilibre entre
les deux phases. Ainsi, l'intensité de ces deux phénoménes 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 a débit interrompu sur la sorption
de 'ANT en colonne. Ces auteurs ont également observé une diminution de la
concentration en sortie de colonne aprées un arrét 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 hypothéses : une dégradation de HAP ayant lieu au sein de la colonne
ou une sorption limitée par les lents phénomeénes de diffusion au sein de la porosité du
sol (Weigand et al., 1999). Cette deuxiéme hypothése 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 a débit interrompu avec deux débits (rapide et lent). Une telle diminution
n’a pas été observée aprés les arréts appliqués. La concentration des HAP en sortie
de colonne est restée constante aprés la reprise de I'écoulement. Cela était attribué au
temps de contact insuffisant entre les deux phases (Wehrer et Totsche, 2005).

7
0.0

Par conséquent, I'arrét de I'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 &
une diffusion plus importante au sein des particules de terre et donc a des concentrations
inférieures en sortie de colonne a la reprise de I'écoulement. Ce phénomeéne pourrait étre aussi
couplé a une dégradation du FLU.

Ensuite, une montée rapide en concentration est observée sur environ 50 1}, permettant
d’atteindre des concentrations proches de celles mesurées a I'arrét de I'écoulement 1.

Puis, les concentrations en sortie de colonne restent stables pendant environ 500 Vj,. En
poursuivant I'écoulement pendant 500 ¥}, supplémentaires, on observe une diminution de la
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concentration en FLU en sortie de colonne, jusqu’a atteindre le palier de concentration a
100 pg.L?t, qui était déja visible avant I'arrét de la colonne. Ce palier pourrait étre di a une
biodégradation du FLU au sein de la colonne, au regard du temps important de I'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 llI-21 présente la courbe de percée de la FLUone lors de I'expérience de stop & flow.

Les fleches représentent les interruptions d’écoulement (arréts) avec leurs durées en jours. La
Figure IlI-22 présente un zoom sur la partie inférieure de cette courbe.
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Figure I11-21. Courbe de percée de la FLUone lors de I'expérience de stop & flow
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Figure 111-22. 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 percee rapide de la FLUone sur 40 V, environ,
pour atteindre une concentration de 600 ug.L™* environ. Ensuite, les concentrations en FLUone
en sortie de colonne sont majoritairement comprises entre 600 et 800 pg.L™ jusqu’a l'arrét de
I'écoulement.

Le comportement de la FLUone est différent de celui du FLU. En effet, lors de la reprise des
écoulements aprés une période d’arrét, la concentration en FLUone en sortie de colonne est
a chaque fois supérieure a celle mesurée a la fin de I'écoulement précédent quelle que soit la
durée d’arrét. Lors des différentes reprises d’écoulement, les concentrations en FLUone sont
comprises entre 19 000 et 36 000 ug.L* tandis que les concentrations mesurées avant les
arréts sont comprises entre 600 et 1 400 ug.Lt. La concentration mesurée en sortie de la
colonne a la reprise de I'écoulement 4 (est surestimée (36 000 pg.L™) supérieure a la solubilité
de la FLUone dans I'eau). Ce point est donc un artefact de mesure.

Ensuite, la concentration en sortie de colonne diminue rapidement (sur 20 a 150 V, de
solutions injectés en fonction des différentes écoulements) pour atteindre un palier jusqu’a la
fin de I'écoulement. Au cours de ces expériences, nous n‘avons pas cherché a atteindre une
valeur de la concentration en sortie égale a celle en entrée (percée compléte de la FLUone)
étant donné que l'objectif était d’évaluer le comportement de la FLUone lors de cycles
d’écoulement/arrét.

Ainsi, au regard d’'une solubilité dans I'eau de la FLUone (25,3 mg.L?) supérieure a celle du
FLU (1,69 mg.L?), 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), a savoir un relargage préférentiel dans 'eau de CAP-O par rapport
aux HAP, a 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 ceuvre pour la FLUone. La rétention des CAP-
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O dans les sols pourrait donc se produire plutdét en surface des particules, selon des
mécanismes d’adsorption comme I'échange d’ions par exemple. Ainsi Weigand et al. ont fait
I'hypothése que le transport des CAP-O dans les sols pourrait étre contrdlé par des interactions
plus complexes que celles gouvernant la rétention des HAP par la phase solide, comme des
interactions hydrophobes, de I'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 hypothéses 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 a I'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 uniguement contrélée par la matiére 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 réle plus important dans la rétention
des CAP-O que dans la rétention des HAP. Par conséquent, la matiére organique du sol n’est
pas le composant principal contrélant 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 Iégérement avec l'injection
de la solution a travers la colonne (de 7,2 jusqu’a 6,5). Tandis que celles de potentiel redox
présentent quelques fluctuations qui sont attribuées a la cellule de mesure pour laquelle nous
avons eu un probléme de calibration. La conductivité reste également constante avec des
valeurs comprises entre 4 et 5 mS.cm™. Les résultats ne sont donc pas présentés.

3. Conclusion

Les expérimentations en conditions statiques et en conditions dynamiques mises en ceuvre
sur les HAP et les CAP-O ont permis d’obtenir des premiéres données sur le comportement
des CAP-O dans les sols, tant en termes dobservation que de compréhension des
mécanismes et des parametres physico-chimiques d’influence.

Les différents résultats obtenus dans ces deux conditions sont complémentaires et cohérents
et permettent d’émettre des hypothéses concernant le comportement des CAP-O dans les
sols.

Les observations faites sur le comportement des CAP-O suggérent 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 a 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 contrélant sa rétention dans le sol. Ainsi, plus un CAP-O sera
soluble dans l'eau, plus sa capacité a former des panaches de pollution étendus sera
importante.

L’influence de la concentration de la matiére organique dissoute sur la sorption de la FLUone
est compléetement différente de celle du FLU et des HAP en général. Cela met en évidence
que contrairement aux HAP, la matiére organique n’est pas le facteur principal contrélant la
sorption des CAP-O dans le sol. La forte influence de la force ionique de la solution suggére
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 étre une
adsorption en surface des particules de terre.
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Chapitre IV. Etude de la sorption des HAP et
des CAP-O dans des matériaux adsorbants

155



Chapitre IV

Comme montré dans le chapitre |, les technologies utilisées pour le traitement des sites et des
sols pollués par des HAP a 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
contréler 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 I'élimination de ces
composeés de I'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, 'emploi de
ces deux types de matériaux pour la dépollution des eaux souterraines contaminées par des
HAP ne bénéficie pas de la méme maturité technique. En effet, alors que les charbons actifs
sont, a 'heure actuelle, déja 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 a étre employées en tant qu’adsorbant a grande échelle pour la décontamination des
eaux reste encore étudiée uniquement a I'échelle du laboratoire (Awad et al., 2020 ; Wotowiec
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’avere colteuse, énergivore et difficile a mettre en ceuvre nécessitant des conditions
particulieres (sous atmospheére 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-a-elles, offrent I'avantage d'étre régénérables par traitement thermique sous-air
(Lamichhane et al., 2016 ; Li et al., 2017b ; Misaelides, 2011), ce qui, d’aprés 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 I’élimination des
CAP-0O 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 méme pour les zéolithes dont I'application
est limitée aux expériences en laboratoire pour I'élimination des HAP (Lamichhane et al.,
2016 ; Lemi¢ et al., 2007 ; Li et al., 2017a).

Ainsi, au regard des avantages de ces matériaux qui ressortent de la synthése bibliographique
pour la dépollution des eaux contaminées par des HAP et des CAP-O, I'objectif de ce travail
est de mener une étude exploratoire au laboratoire afin d’évaluer la capacité de sorption
vis-a-vis des HAP et des CAP-O :

% De deux types d’adsorbants de type charbon actif. Méme 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.

s 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 a long terme est le développement a I'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 a la réalisation d’études préliminaires
qui ont été effectuées principalement sur le couple FLU/FLUone et le DBFUR (le CAP-O du
deuxieme couple HAP/CAP-O préalablement choisi). La sorption des HAP sur des
charbons actifs est tres fournie dans la littérature (voir chapitre I), les expériences avec

156



Chapitre IV

le HAP parent ont été nécessaires a des fins de comparaison avec les expériences sur
les CAP-O.

Pour résumer, toutes les expériences ont été réalisées dans 'eau ultra pure a température
ambiante avec une concentration de matrice solide (charbon actif ou zéolithe) égale a 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 I'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 premiere partie de ce chapitre présente les expériences réalisées
sur les deux charbons actifs avec le FLU, la FLUone et le DBFUR. La deuxiéme 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 a 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 cinétiqgues ont été réalisées pour les différents composés avec les deux
charbons actifs. Ensuite I'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 I'équilibre de sorption. L'étude a consisté a mesurer la
concentration en phase aqueuse du HAP ou du CAP-O étudié tout au long de l'expérience
(jusqu'a 48 h) de mise en contact avec I'adsorbant. Pour rappel, les concentrations en solution
initiales contenant chaque HAP/CAP-O ont été les suivantes : 1 500 pg.L? pour le FLU ; 10
000 pg.L* pour la FLUone et 2 800 pg.L* pour le DBFUR. Ces différentes concentrations ont
été choisies apres une premiére phase de tests réalisée pour vérifier la capacité de dosage
en solution des polluants résiduels aprés contact avec les charbons actifs. Les concentrations
initiales ont ainsi été choisies afin de garantir une concentration quantifiable en solution aprés
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 V-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
I'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, Cr1y0) = 1 500 ng. L=t
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Figure IV-2. Cinétiques de sorption pour la FLUone sur les charbons actifs C et BC, Cryone(oy) = 10 000 pg. Lt

A noter que les points de la Figure V-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
trés proches de la limite de quantification de I'appareil de fluorimétrie, donc ces deux valeurs
sont associées a des incertitudes plus élevées que celles présentées au chapitre Il.
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Figure 1V-3. Cinétiques de sorption pour le DBFUR sur les charbons actifs C et BC, Cppryr) = 2 800 pug.L™*

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 premiére phase de mise en contact (phase
qui dure jusqu’a 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 systéme bien agité, au cours
de cette premiére 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
supposeés rapides, sans probleme de limites diffusionnelles. Ces processus sont régis par les
gradients de concentration entre les deux phases. Dans la deuxiéme 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. Aprés 6 h d’agitation, la sorption
des CAP s’approche lentement de I'équilibre. Entre 24 et 48 h, la variation des concentrations
en solution des CAP est non significative au regard de incertitudes analytiques, ce qui suggére
gu’une durée d’agitation de 24 h est suffisante pour atteindre I'équilibre (Huang et al., 2014 ;
Yuan et al., 2010). Ce phénoméne de sorption en deux étapes observé pour le FLU a été
également obtenu au cours de I'étude de Awoyemi, qui a utilisé une concentration de charbon
actif comprise entre 0,25 et 0,5 g.L™, charbon actif ayant une surface spécifique de 1 058 m2.g-
1 et une concentration initiale du FLU en solution de 1 mg.L* (Awoyemi, 2011).

Les pertes observées dans le systéme d’étude aprés 24 h d’agitation ont été estimées a 15%
pour le FLU, 18% pour la FLUone et 20% pour le DBFUR. En considérant ces pertes, les
pourcentages de sorption estimés a 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 K,,,. Ces résultats traduisent I'efficacité élevée des deux charbons actifs vis-a-vis
du piégeage des polluants HAP et CAP-O en solution. Les capacités totales de sorption de
ces charbons actifs sont supérieures a la quantité de CAP sorbés au bout de 48 h, méme avec
des concentrations initiales en solution relativement importantes utilisées dans le cadre de
cette étude cinétique, notamment pour la FLUone (10 000 pg.L?). 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.
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1.2. Isotherme de sorption et compétition de sorption

Une durée d’agitation de 24h a été estimée suffisante pour atteindre I'équilibre de sorption des
polluants entre les charbons actifs et la solution. Pour la détermination de I'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 I'eau,
tout en tenant compte d’'une concentration résiduelle en solution a I'équilibre supérieure a la
LQ du fluorimétre utilisé dans cette étude. Ainsi, une gamme de concentrations initiales allant
de 500 jusqu’a 2 800 ug.L* a été utilisée. L’isotherme de sorption du DBFUR sur le charbon
actif BC est présentée dans la Figure IV-4.
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Figure IV-4. Isotherme de sorption du DBFUR sur le charbon actif BC a I'équilibre

Comme le montre cette figure, I'isotherme obtenue n’est pas linéaire. Une représentation de
cette isotherme par le modéle 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 modéle de
Freundlich

Le modele de Freundlich représente correctement les données expérimentales avec un
coefficient R? égal a 0,9966. Les valeurs de log K et de n sont respectivement égales a -
5,7845 et 0,525. Les données expérimentales peuvent également étre modélisées par le
modeéle de Langmuir dont la valeur R? obtenue est égale & 0,962 avec une capacité maximale
de sorption estimée a 25 000 pg.g*. Ce résultat implique qu’une sorption hétérogéne sous
forme d’'une monocouche du DBFUR a lieu dans le charbon actif BC. Néanmoins, malgré les
pourcentages de sorption importants associés a cette isotherme (entre 92 et 96%), les
concentrations du DBFUR en solution a I'équilibre restent relativement importantes (entre 20
et 200 pg.L?), car les concentrations initiales de ce polluant a piéger sont tres élevées. Pour
réduire ces concentrations a I'équilibre et donc la quantité de polluant résiduel en solution, il
faudra augmenter la quantité de charbon actif dans le systéme 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 I'équilibre. En effet, une
telle durée d’agitation a été choisie afin de garantir une concentration en solution de ces deux
composés apres test, mesurable par HPLC, au regard de la capacité de sorption importante
observée avec le charbon actif durant I'étude cinétique. Les résultats obtenus ne sont pas
des isothermes de sorption vu que les concentrations n’ont pas été mesurées a
I’équilibre de sorption. Cependant, ils sont présentés sous une forme qui est similaire a celle
d’une isotherme de sorption, afin d’évaluer I'évolution de la quantité sorbée sur le charbon actif
en fonction de la concentration du composé en solution aprés 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 a celle mesurée quand il
se trouve en présence de I'autre composé.

Cette étude a été réalisée pour une gamme de concentrations initiales en solution comprises
entre 250 et 1 500 pg.L* correspondant a 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 a la
fois avec des concentrations initiales égales a 250 ; 500; 1 000 et 1500 pg.L? ont été
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préparées dans I'eau ultra pure et agitées avec le charbon actif BC pendant deux heures. Les
expériences ont été réalisées pour une durée d’agitation inférieure a celle correspondant a
I'atteinte de I'état d’équilibre. En effet, le but était d’obtenir des concentrations restantes en
solution quantifiables et comparables.

Les Figures 1V-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 systeme contenant les deux composeés a la fois.
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Figure IV-6. Sorptions individuelle et compétitive du FLU sur le charbon actif BC
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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 systémes 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 I'autre composé dans le systeme, 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 étre adaptées aux
modéles de sorption a I'équilibre (linéaire, Freundlich, Langmuir, etc.).

Ces résultats impliquent que le charbon actif BC est capable d’éliminer les deux composés de
la solution aprés deux heures d’agitation. En effet, les pourcentages d’élimination estimés a
ce stade varient entre 35 et 52% pour la FLUone et entre 45 et 57% pour le FLU pour les deux
systémes d’étude. A noter que ces valeurs peuvent encore augmenter si I'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’a ce stade
de la sorption, le FLU présente une affinité vers la matrice du charbon actif supérieure a celle
de la FLUone. Cela peut étre attribué a la différence importante de solubilité dans I'eau de ces
deux composés. Au regard d’'une solubilité plus élevée de la FLUone et d’'une mobilité
supérieure a celle du FLU comme cela a été montré au chapitre I, la sorption compétitive de
ces deux composeés pourra étre évaluée en explorant totalement la gamme de solubilité de la
FLUone (donc avec des concentrations en FLUone supérieures a celles du FLU dans le
systéme) afin de confirmer cette hypothése.

2. Sorption sur la zéolithe BETA

Le but de cette étude est de déterminer la capacité de la zéolithe Béta a sorber le FLU et la
FLUone a 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, a deux
études de cinétique de sorption (réalisées individuellement) pour le FLU et la FLUone pour
une concentration initiale en solution égale a 1 000 pg.L?t. La quantité de zéolithe dans le
systéme utilisé est la méme que celle utilisée pour I'étude de la sorption de ces composés sur
les charbons actifs, a savoir 0,1 g.L™*. L'étude cinétique a été limitée a 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 I'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 1V-8.
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Figure IV-8. Cinétiques de sorption pour le FLU et la FLUone sur la zéolithe BETA, Crpyoy) = 1 000 ng. Lt et
CrLuone(oy = 1000 pg.L™*

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 aprés une minute de contact
avec la zéolithe. En effet, les concentrations en solutions diminuent rapidement de 1 000 pg.L
1 jusqu'a 72 et 91 pg.L? respectivement pour le FLU et la FLUone au bout d’une minute
seulement de contact avec I'adsorbant. Ce qui correspondent & des pourcentages de sorption
respectivement de 93 et 91%. Ensuite, les concentrations du FLU et de la FLUone continuent
[égerement a diminuer pour atteindre leurs valeurs les plus basses respectivement de 30 et
39 ug.L*aprés 60 min d’agitation (correspondant a 97 et 96% de sorption). Ces valeurs restent
constantes jusqu’a 24 h d’agitation. Au regard des incertitudes analytiques liées a ces valeurs,
un équilibre de sorption peut étre supposé atteint aprés moins de 10 min de contact.

Ces résultats montrent la trés bonne capacité de sorption du FLU et de la FLUone sur la
zéolithe BETA méme avec une concentration initiale de ces polluants en solution relativement
élevée (1 000 pg.Lt). A noter que cette sorption est quasiment instantanée méme en utilisant
une faible concentration de matrice solide. Ces résultats mettent en évidence un avantage
important de la zéolithe béta par rapport aux charbons actifs précédemment étudiés : a 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
trés intéressant de la zéolithe béta dans I’élimination des HAP et des CAP-O des eaux,
méme avec une faible concentration d’adsorbant dans le systéme, tout comme les charbons
actifs. Ces derniers sont caractérisés effectivement par une capacité de sorption importante
apres 24 h d’agitation avec la solution contenant les composés a éliminer. De plus, les tests
indiquent que le charbon actif BC est capable d’éliminer les CAP méme a 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 pg.Lt). 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 compléte aprés seulement 10 min
de temps de contact, ce qui montre une capacité de piégeage quasiment instantanée de la
zéolithe par rapport a 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 a I'échelle du laboratoire et ensuite a
I'échelle industrielle dans une application dans le domaine des sites et sols pollués. Ces études
serviront a déterminer les isothermes de sorption des CAP dans ces différentes matrices
poreuses et a évaluer l'influence des paramétres opératoires, comme la concentration de la
matrice de sorption, la concentration des CAP en solution, I'effet de la présence d’espéces
chimiques en solution, etc.). Il sera également nécessaire d’étudier la sorption simultanée de
polluants.
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Les objectifs de cette thése étaient de comprendre les mécanismes impliqués dans le transfert
des CAP-O dans les sols non contaminés, d’évaluer l'influence des parameétres 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 'influence du taux de matiére 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 a débit interrompu en conditions dynamiques (colonne) a été étudié pour
le méme couple et avec le méme 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 Ill portant sur I'étude du transfert des HAP et des
CAP-0O dans les sols montrent que le temps d’agitation pour atteindre I'équilibre de sorption
en conditions statiques est le méme, 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 a celle des HAP pour la matrice solide. Ce qui traduit une possible
migration dans les eaux souterraines des CAP-O a 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 I'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 I'eau. Les résultats montrent également que l'influence
des parametres étudiés est différente entre les HAP et les CAP-O. Contrairement a ce qui a
été montré pour les HAP, la matiére organique n’est pas le composant principal du sol
contrblant 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 linteraction entre les CAP-O et le sol est
impactée par la concentration des ions en solution. Ces ions a faible concentration semblent
réduire la solubilité des CAP-O dans I'eau. Cependant, a une concentration supérieure, ces
ions se présentent comme des concurrents pour les CAP-O a I'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 aprés 24 h d’agitation. Les pourcentages de sorption obtenus a
I'équilibre sont supérieurs a 84%. Cependant, au regard des concentrations résiduelles en
solution relativement importantes et de la durée importante nécessaire pour atteindre
I'équilibre, la concentration des charbons actifs dans le systéme peut étre augmentée. Cela
peut réduire les concentrations résiduelles en solution ainsi qu’atteindre I'équilibre de sorption
plus rapidement. Les résultats montrent que dans les conditions expérimentales et dans la
gamme de concentrations étudiées (250 — 1 500 pg.L™), 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 a
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la minute) avec des pourcentages de sorption supérieurs a 90%. Bien que ces études sont
exploratoires, elles montrent un potentiel avantageux de ces matériaux et particulierement des
zéolithes dans le piégeage des CAP-O.

Pour conclure, cette thése a permis d’obtenir les premiéres données concernant le
transfert des CAP-O dans le sol non contaminé, en termes de mécanismes et de
parameétres physico-chimiques d’influence. Ces études peuvent étre approfondies en
employant d’autres molécules de CAP-O et d’autres terres aux propriétés diverses afin
d’identifier particulierement 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 ceuvre
d’études paramétriques (variation du taux de matiére organique, force ionique, etc.) en
conditions dynamiques afin de conforter les résultats obtenus a ce jour et d’évaluer plus en
détail les mécanismes responsables de leur comportement dans le sol. Afin de répondre a la
guestion de savoir si les CAP-O doivent étre inclus dans les diagnostics et programmes de
surveillance des sites contaminés par des HAP, les verrous scientifiques suivants doivent étre
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 a I'heure actuelle a
I'échelle d’'un site concerne les sols en zone non saturée et ne sont pas trés
abondantes. A 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 '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 a la présence de CAP-O sur les sites contaminés par des HAP.

Bien que la deuxiéme partie de ces travaux concernant le piégeage des CAP-O dans des
matrices poreuses (charbons actifs et zéolithe) s’est limitée a des études exploratoires, elle
permet de mettre en valeur le potentiel intéressant de ces technologies, notamment pour la
zéolithe. Celle-ci a I'avantage d’étre facilement régénérable, ce qui peut limiter les codts 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 systemes, 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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ABSTRACT ARTICLE HISTORY

A liguid/liquid extraction method coupled with a GC/MS analysis was opti- Received 6 July 2020
mized to quantify 27 polycyclic aromatic compounds in groundwater from  Accepted 13 January 2021
contaminated sites. The aim was to optimize an analytical method to
determine Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAH) and Oxygenated i ]
Polycyclic Aromatic Compounds (O-PACs) in water and for apply the CE:?,;H';;::;:_ Tﬁ'ﬂ}fiﬂS
method to ground water samples collected from contaminated sites. The gmmim. O-E’AES' PAElS'
analysis takes place in one run, including dissolved as well as colloid and Persistent ' '
particle-associated compounds. Artificially contaminated waters were pre- Organic Pollutants

pared with two concentration ranges from 0.01 to 1ug L' and 0.5 to

50ug L~". This method proceeds with two main steps. The first step is a

liquid/liquid extraction with dichloromethane followed by a concentration

procedure. The second step is the injection for separation and quantifica-

tion in a gas chromatograph coupled with a mass spectrometer. The nov-

elty of this work concerns the control of each step by the introduction of

deuterated standards in order in order to estimate the recoveries during

the extraction, concentration and injection in the process as well as the

possibility of quantifying PAC total concentrations in water. This method

leads to very good quantification limits ranging from 1 to 60ng L™' for

PAHs and from 10 to 1,200ng L' for O-PACs, respectively. High sensitivity

has been achieved with some of the PAHs with a good R factor higher

than 0.994 in the concentration range 0.01 to Tp L.

KEYWORDS

Introduction

In industrialized countries, huge areas of soils are contaminated by PAHs.'” These contaminants
can come from former manufactured gas plants, coking plants as well as wood preservation facili-
. 8-10 . . Rt - .

ties. Some of them are carcinogenic and/or mutagenic.  PAHs are ublc!mtous contaminants
in soils: they are sorbed to the solid phase, especially to soil organic matter'”:; they are present in
the aqueous phase, associated with dissolved organic matter “and the most volatile ones (such as
naphthalene) mair be present in the gas phase.3 Their fate and transport in soils have been exten-
sively studied.'*** However, it has been documented that other Polycyclic Aromatic Compounds
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(PACs) can be found at these sites and may contribute to the risk for humans and the environ-
ment.>*%¢ Particularly, oxygenated PACs (O-PACs) should be considered.”*%* They are emitted
trom the same sources as PAHs and therefore can be also found in soils of former coking plants,
gasworks or wood preservation facilities.>®

Qualitative and quantitative analyses of PAHs in several matrices (soils, sewage sluges, waste,
waste waters, groundwater, drinking waters, etc.) have been well developed since the 1980s and
thousands of data are now available in different formats as technical notes, standards and scien-
tific publications. Most of the research and development works focused on trace analyses in
waters since the end of the 1990s.”"*' Two extraction techniques are generally used: solid-phase
extraction and liquid/liquid extraction. These techniques are combined with liquid or gas chroma-
tography coupled with fluorescence and mass detection, respectively. Solid-phase micro-extraction
(SPME) and liquid/liquid extraction were devoted to GC/MS while the use of PolyUrethane
Foams (PUF) cartridges was coupled with HpLC 233414 Application of the headspace GC/MS
for analysis of PAH was also developed by Zwiener in gl'[)urldn-\.'atelns‘S

Polycyclic Aromatic Compounds (PACs), such as PAHs, are products of incomplete combus-
tion of organic matter.*** In comparison with parent PAHs, the presence of oxygenated func-
tional groups in O-PACs structures results in different properties, especially in terms of polarity,
having an effect on O-PACs partitioning between soil phases and in terms of toxicological activ-
ityfm"'g Moreover, these compounds can also be produced during the oxidation of PAHs already
present in the environment through chemical oxidation occurring naturally or during the remedi-
ation of soils polluted with PAHs, in the presence of oxidants such as oxygen or radical oxygen
groups (peroxides, hydroxides, etc.).””>* Thus, O-PACs can as well be produced by PAH bio-
logical transformation generally catalyzed by enzyme systems such as bacteria and fungi in the
environment”®**** and by photo-oxidation by absorbing light and reacting with Drygen.zg"r’s
Other products than O-PACs can be formed during these transformations, such as aliphatic car-
boxylic acids and aldehydes.ﬂj&j? O-PACs study at PAHs-contaminated sites could be relevant
because: (i) they are more persistent than PAHSs,*®° (ii) their ecotoxicity is proved and they may
be more toxic than PAHs,”***®' and (iii) O-PACs are more polar than PAHs and therefore
more water soluble, leading probably to a higher mobility in soils and to a higher risk for human
health and environment.>®®* Indeed, previous studies at the laboratory scale showed a preferential
release of O-PACs in water from contaminated soils comparing to PAHs.%? Despite all these con-
cerning properties and their behavior in soils, O-PACs are not yet included in characterization or
monitoring programs of PAHs-contaminated sites in France. On these sites, among polycyclic
aromatic compounds, only the 16 US EPA PAHs are monitored. In order to decide if these com-
pounds may be included in the management of polluted sites and soils, their migration in soils
should be evaluated. To reach this objective, qualitative and quantitative analyses of O-PACs and
mixtures of O-PACs in presence of their parent PAHs should firstly be developed. However,
chemical analysis data dedicated to O-PACs are not well described in the literature.

SPME and the use of PUF do not allow the quantification of the total fraction of PAHs
(including dissolved as well as colloid and particle-associated compounds). Nevertheless, it is well
known that PAHs can move in association with colloids and particles in water.”%% In addition,
when human health risks are assessed, total concentrations are needed in order to estimate people
exposition. Therefore, in the field of polluted sites and soils, PAHs analyses are done on the total
sample, including dissolved as well as colloid and particle-associated PAHs and liquid/liquid
extraction is used.

In 2013, a consortium of laboratories under the direction of the French BRGM (Bureau de
Recherches Géologiques et Minieres) carried out a comparative work of groundwater analyses.
Different extraction methods were tested and in the case of a PAH such as naphthalene, liquid/
liquid extraction was recommended in order to extract the maximum possible concentration.®*
This study aims to develop a qualitative and quantitative analytical method for the determination
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Table 1. Standards characterization.

Name Formula mjz ion (uma) Abbreviation
16 PAH Standards
Naphthalene CygHg 128 NAPH
Acenaphthylene CyaHg 152 ACY
Acenaphthene CisHia 154 ACE
Fluorene Cy3Hig 166 FLU
Phenanthrene CyaHig 178 PHE
Anthracene CiHio 178 ANT
Fluoranthene CygHig 202 FLA
Pyrene CigHip 202 PYR
Benzo(a)anthracene CigHiz 228 BaA
Chrysene CigHiz 228 CHRY
Benzo(a)pyrene CanHiz 252 BaP
Benzo(b)fluoranthene CygHy2 252 BbF
Benzo(k)fluoranthene CagHi2 252 BkF
Indeno(1,2,3-c,d)pyrene CyoH,, 276 lcdPYR
Benzo(g,h,i)perylene CazHy2 276 BghiP
Dibenzo(a,h)anthracene CysHyg 278 DBahANT
17 O-CAP Standards
Dibenzofuran Ci;Hz0 168 DBFUR
9H-Fluarenone Cy3Hi0 180 FLUone
Perinaphtenone Cy3H 0 180; 152 PERIone
Anthraquinone Cy4H:z03 208; 152 ANTone
4H-cyclopenta(d,e,f) C,¢Hg0 204 CdefPHE
phenanthren-4-one
2-Methylanthracene-9,10-dione CisHq00, 222 ;165 MetANT
Benzo(a)fluorenone Cy7Hq00 230 BaFLUone
Benzanthrone CysH,00 230 BANTone
Benzo(c,d)pyrenone CigHy50 254 BcdPYRone
MNaphthacene-5,12-dione CigH1004 258 NAPone
Benz{a)anthracene-7,12-dione CiaH1004 258 BaANTone
Deuterated Standards
Maphthalene-d8 CyaDyg 136 NAPH-d8
Dibenzofuran-d8 ;.00 176 DBFUR-d8
Anthracene-d10 CiaDig 188 ANT-d10
Benzo(a)anthracene-d12 CigDy2 240 BaA-d12
Antraquinone-d8 C14050, ANTone-d8

of mixtures of both 16 US EPA PAHs and 110-PACs (including dissolved as well as colloid and
particle-associated compounds) in groundwater from contaminated soils and sites, which is based
on liquid/liquid extraction and GC/MS analysis. This technique allows to limit the number of
intermediate steps and thus to reduce losses and uncertainties.

Materials and methods
Chemicals

The characteristics of studied chemical compounds are given in Table 1. Reference standard solu-
tions in acetonitrile containing the mixture of the 16 US EPA PAHs at the same concentration of
100mg L ' were purchased from CIL-CLOUZEAU (3 ampoules of 1.1 mL). Series of 100 pL in
silanized vials were stored at —18°C and in a light-free environment before use. Reference stand-
ard solutions in acetonitrile and or acetone containing individual O-PAC molecules at a concen-
tration of 100 mg L ' were purchased from CIL-CLOUZEAU (11 ampoules of 1.1 mL). Series of
100 uL in silanized vials were also stored at —18°C and in a light-free environment before use.
Deuterated compounds were purchased from CIL-CLOUZEAU in solid forms at purity of at least
99.5%. Three solvents (dichloromethane, acetone, and isooctane) were used for several steps of
this study (standard solutions for qualitative and quantitative analyses; extraction of PAHs and
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O-PACs from artificially and natural contaminated water; final concentration step before analysis
by GC/MS). Dichloromethane RPE for analysis stabilized with ethanol was purchased from VWR
(purity of at least 99.7%) and was distilled before use. Acetone for synthesis was purchased from
SIGMA-ALDRICH (purity of at least 99.5%) and was distillated before use. Isooctane for analysis
was purchased from MERCK with a purity of at least 99.5%. Deionized water was used for artifi-
cial contamination and the development of the extraction/concentration protocols.

Standard solutions with a mixture of 16 PAHs and 110-PACs were prepared in a concentra-
tion range of 0.01-50 ug L™' for each compound in dichloromethane using reference standards
by cumulative dilutions. A solution containing NAPH-d8 and DBFUR-d8 at a concentration of
6mg L ! was prepared from reference standards by cumulative dilutions in acetone and used as
Internal Standard of Extraction (IS.y). A solution containing ANTone-d8 and BaA-d12 at a con-
centration of 200pug L' was prepared from reference standards by cumulative dilutions in
dichloromethane and used as Internal Standard of Concentration (IS ,nc). A solution containing
ANT-d10 at a concentration of 125ug L~ was prepared from the reference standard by cumula-
tive dilutions in dichloromethane and used as Internal Standard of Injection (IS,) in order to
minimize the error related to the injected volume in the gas chromatograph. Before each injection
in the chromatograph, 20 uL of this IS;,; solution was added to all samples (quantitative standards
of PAHs/O-PACs, extracts from waters).

Artificially contaminated water preparation

The present method was first developed on artificially contaminated water, to validate the analyt-
ical protocol for PAHs and O-PACs quantification by GC/MS by liquid/liquid extraction.
Nevertheless, this protocol does not take into account possible matrix effects that could be
encountered when analyzing natural samples. However, the matrix can have a considerable effect
on the quality of the results.

Artificially contaminated water was prepared according the following protocol: 250 uL of a
mixture of 16 US EPA PAHs and 110-PACs (27 molecules) at a concentration of 1mg L Lin
acetone were added in a 50 mL volumetric flask and completed with deionized water. The final
concentration of each compound was equal to 5pg L™". This solution was devoted to the extrac-
tion and concentration protocols.

Extraction and concentration protocols

General principle

PAHs and O-PACs present in artificially or real contaminated waters were extracted from the
aqueous matrix by liquid/liquid extraction in a separatory funnel with dichloromethane. Internal
deuterated standards for both families (PAHs and O-PACs) were added in order to determine
the yield of extraction. After extraction, depending on the expected concentrations, the extract
was either directly injected in the GC/MS or concentrated by controlled evaporation under nitro-
gen flow. If applicable, internal deuterated standards for both families (PAHs and O-PACs) were
added at this stage in order to determine the yield of the concentration step. Before injection in
the gas chromatograph, an internal deuterated standard was added to the sample. All details are
given in the following paragraphs.

In order to see if our method was able to overcome possible matrix effects and was therefore
applicable to natural waters, ground waters were sampled from six groundwater wells, named
GWI1-GW& at a former site producing anodes for aluminum electrolysis. On this site, the aquifer
consisted of alluvium (sandy to sandy loam gravels) and soils were contaminated by fluoride,
PAHs, aliphatic hydrocarbons, copper, barium, and arsenic. PAHs and O-PACs were extracted
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50 pl of a mixture of DBFUR-d8 and NAPH-d8 as IS, at 6 mg. L*

/’ 10 mL dichloromethane

Shaking for 5
min + Settling

Separation of

phases Total extraction— 3 x10 mL.

. Final volume of the organic

O
[

>
50 mL of deionized water Organic phase . _
contaminated at 5 pg. L* of ~ g E Direct analysis
PAHs/Q-PAHs. or

Concentration protocol

-
ral

Figure 1. Extraction protocol for waters (synthetic or natural) contaminated at 5 ug L~ with a mixture of PAHs/Q-PACs.

from these groundwater samples and analyzed according to the analytical procedure presented in

this paper.

Extraction protocol

The extraction protocol is described in Figure 1 for both an artificially water contaminated by a
mixture of 16 US EPA PAHs and 110-PACs at a concentration of 5pg L™ for each compound
and for natural waters coming from a contaminated site. In case of natural contaminated water,
the sample was homogenized by a gentle shaking before use. A volume of 50 mL of contaminated
sample was added in the separatory funnel. Volumes of 10 mL of dichloromethane and 50 uL of a
mixture of DBFUR-d8 and NAPH-d8 were added as extraction solvent and IS.,, respectively.
The mixture was shaken for 5min and then settled. Phases were separated and the procedure was
repeated twice again. The total organic phase with a volume close to 30 mL can be directly ana-
lyzed or concentrated depending on PAHs/O-PACs expected concentrations.

Concentration protocol

The concentration protocol is described in Figure 2 for both an artificially water contaminated by
a mixture of 16 US EPA PAHs and 110-PACs at a concentration of 5ug L' for each compound
and for natural waters coming from a contaminated site. Five milliliters of the extract was placed
in a sample tube. Twenty-five microliters of a mixture of ANTone-d8 and BaA-d12 used as IS,
at a concentration of 200 ug L' were added. Ten drops of isooctane were added with a Pasteur
Pipette to slow the evaporation. Evaporation takes place under controlled nitrogen flow for
30min up to a volume of 1 mL. The nitrogen flow of 0.3 mL min ! is controlled by a rotameter.
Volumes of 1 and 5mL in the sample tube were previously standardized with exact volumes of
dichloromethane. Walls of the tube were rinsed and the solution was transferred in a volumetric
flask of 1mL. Twenty microliters 20l of ANT-d10 used as ISy, at a concentration of
125pug L ! were added and then the solution was completed to 1 mL with dichloromethane.

Injection standard addition
Before to be injected into the gas chromatograph, 20 uL of ANT-d10 (IS;,) at a concentration of
125pug L ! were added in 1 mL of all analyzed solutions (extracts and quantitative standards).
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25 L of a mixture of ANTone-d8 and BaA-d12
as IS, at 200 pg. L!

and 10 drops of isooctane

5 mL of the
extract
introduced in a
sample tube
Walls are rinsed with 20 pL of ANT-d10 as
CH,Cl, IS,,;at 125 pg. L*?
Evaporation /_\
under
controlled
nitrogen flow
(0.3 L. min!) u
tolml —> GC/MS analysis
Evaporation
duration
Extract = 30 min
(30 mL) To transfer to a volumetric
V=5mL V<Iml  faskof 1 mLand to complete
with CH,Cl,

Figure 2. Concentration protocol for waters (synthetic or natural) contaminated at 5 g L~" with a mixture of PAHs/O-PACs.

Qualitative and quantitative analysis by GC/MS

GC/MS conditions
The analyses were carried out with a GC/MS ISQ LT from Thermofisher Scientific, using a DB-
5MS column (60 m x 0.25mm id x 0.25pm film thickness). The column was maintained at 90°C
for 2min and ramped at 15°C min "' to 130°C for 15min, ramped at 10°C min ' to 25°C and
ramped at 4°C min ! to 315°C. The column was finally maintained at 315°C for 7min. The
injector temperature was 280 °C and 2 pL of sample was injected in the splitless mode. The vector
gas helium velocity was maintained to 32. 1cm s~

Detection was carried out with a simple quadrupole using electron impact ionization mode
(EI+) in Selected Ion Monitoring (SIM) mode. The transfer line and the volume of ions were
maintained at 300°C and 200°C, respectively. One or two main ions for each compound were
selected (see Table 1).

Quantitative analysis

Principle. For each detected compound named i (PAH/O-PAC standards, PAH/O-PAC contained
in water extracts), the area of the chromatographic peak A; is proportional to the amount of i
injected according the equations (1) and (2):

-Ai: kix n; = kiXCiXV (1)
Ajsinj = leiuj X Disinj = kISinj X Crsinj XV (2)
with
A,, the area of compound i(PAH/O-PAC),
AISinj: the area Of [Sinj, ANT-d].':],
n;, mole of compound i injected,
Npgiy;, Mole of IS, injected,
V, the injected volume in L (equal to 2puL = 2 x 10 c1),
C,, the concentration of compound i in the injected sample solution in pg L !
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Cisinj» the concentration of IS, in the injected solution in pg L L

K; and kygj,j, response factors of the compound I and IS, respectively.

In order to maximize the reproducibility of the injection, the area of compound i is compared
to the area of IS, according to equation (3):

AifAginy = a; X (Ci/Ciginj) (3)

with a;, the response factor equal to a;=ki/kys;,;. In this case, the ratio A;/Aysy; is independent of
the injected volume and proportional to the concentration C;. The linear regression A/
Aggini=£(C;). from standards PAH/O-PACs could be drawn with a slop being a;/Cg;,;.

In case only the extraction step was performed, the mass concentration of the compound i in
the initial water sample needs to be divided by a factor 1.67. This value corresponds to the ratio
of volume Vpie (50mL)/Vgichioromethane (3 X 10=30mL). In case both extraction and concen-
tration steps took place, the mass concentration of the compound I in the initial water sample
needs to be divided by 8.35. This value is equal to 1.67 x 5. The ratio of the volumes during the
concentration has a value of 5 (5mL concentrated to 1 mL under controlled nitrogen flow).

Procedure controls. Extraction and concentration steps were controlled and their yields esti-
mated, Teq and Teone respectively. 7o, and 7., are calculated according equations (4) and (5):

text = (AISextf‘AISinj:]wmer extr:u:t/ (AlSext/AISinj) (4)

teone = (AISconcfALSinjj fJ(AISc011c/A15i11j) (5)

water extract
with,

AISext (water extract)s AISiuj (water extract)s and A—ISL‘ﬂ-nC (waterextract)s the areas of IS of extraCti‘]‘n: concen-
tration and injection for the water extract.

Arsexts Asing» and Aseone the areas of IS of extraction, concentration, and injection of reference
deuterated solutions. A solution containing NAPH-d8 and DBFUR-d8 at a concentration of
S5pug L ! used as Internal Standard of Extraction (IS.q) was prepared from reference standards by
cumulative dilutions in acetone. A solution containing ANTone-d8 and BaA-d12 and at a con-
centration of 5ug L ! used as Internal Standard of Concentration (IS_,,.) was prepared from ref-
erence standards by cumulative dilutions in dichloromethane. A solution containing ANT-d10 at
a concentration of 5ug L ! used as Internal Standard of Injection (IS;,) was prepared from the
reference standard by cumulative dilutions in dichloromethane. These three solutions were
injected in the GC/MS and the areas of the five deuterated standards correspond to the maxima
areas for a yield of 100%.

When 1., and 7, values were in the range 0.9-1, the procedure was validated and the con-
centrations of each PAH/O-PAC molecule were divided by the exact value of the yield since the
uncertainties are close to 10% of Relative Deviation Standard (RSD) (see below). When 1., and
Teone Were below 0.9, total procedure was started again.

Washing protocol

Before use, laboratory glasswares were rinsed three times with dichloromethane. After use, they
were cleaned with the following protocol: they were rinsed twice with acetone and then sub-
merged in a water detergent solution for 15 min. They were rinsed with tap water and twice with
deionized water. The final step was three rinses with acetone.
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Results and discussion
Role of deuterated standards in the procedure

Extraction and concentration steps were performed for the five deuterated molecules in order to
determiner both their 7.y, and T, and to define which ones would be chosen for each step. A
sample of water was contaminated by the deuterated molecules at 5pg L' and the total proced-
ure was applied and repeated three times. 1., for deuterated standards are very good with mean
values close to 100% except for ANTone-d8 and BaA-d12. Their percentages of extraction range
with relative high deviations. They were extracted with a yield of 95%. For this reason, these two
molecules were not dedicated to be internal standards for the extraction step. NAPH-d8 and
DFUR-d8 were chosen to be the internal standards for the extraction step. The concentration
step by a factor 5 is validated as regard to the mean 7., close to 100%. ANTone-d8 and BaA-
d12 were chosen to be the internal standards for the concentration step and the last deuterated
compound ANT-d10 as internal standard of injection in the chromatogram.

Analytical uncertainties for the total procedure including both extraction, concentration, injec-
tion, and repeatability were assessed to be around 10% of RSD. Therefore, this procedure
was validated.

Domain of linearity

Linearity tests were performed for two concentration ranges and for both chemicals families HAP
and O-PAC: high concentration range from 0.5 to 50 ug L ! and low concentration range from
0.01 to 1 pg L' respectively. Both Figures 3 and 4 present a choice of four selected molecules (2
PAH and 20-PAC) for both concentration ranges. The remaining curves are given in
Supplementary materials (i.e., Figures A and B). Equations of linear regressions and their R? coef-
ficients are given in Tables A and B in the supplementary materials for both concentra-
tion ranges.

All the 27 molecules present a very good linearity for the high concentration range with values
of regression coefficient R? being between 0.9973 and 0.9996 for PAHs and between 0.9977 and
0.9994 for O-PACs, respectively. For example, in Figure 3a-d, linear correlations for two PAHs
(ACY and DBahANT) and two O-PACs (DBFUR and BaFLUone) are given for the 0.5-50 pg L !
concentration range. These results previously accord to standardized curves from water spiked
solutions got from Zhu et al. in larger concentration ranges 1.5-1,000 g L 165

For the low concentration range, among the 16 US EPA PAHs, very good linear curves are
obtained for five of them in the total range of 0.01-1pg L ' (ACE, ACY, CHRY, FLU, and
NAPH) with R* factors higher than 0.9940. Figure 4a and b gives the examples of ACY and
CHRY, respectively. For four of them, good linear curves are found in a limited concentration
range from 0.05 to 1 pug L' (BaA, FLA, PHE, and PYR) with R* factors close to 0.995. For ANT,
the concentration range is limited to 0.1-1pg L' but with also a high R* factor higher than
0.995. Linear curves are given in the supplementary materials (i.e., Figure C). For the six PAHs
left (BaP, BbF, BkF, BghiP, DBahANT, and IcdPYR), linear correlation is not obtained in this low
concentration range even if their LQ (Limit of Quantification) are lower (i.e., Table 2). Linearity
tests were only performed once and in slightly different conditions compared to conditions in
which detection and quantification limits (LD and LQ, respectively) were done. LQ and LD tests
were performed with a clean ionic source in the mass spectrometer. Only two concentration
points (0.5 and 1pug L 1 could be aligned. Havenga et al. already showed the linearity in the
concentration range of 0.2-0.8 ug L™ ' with R close to 0.99 for the 16 US EPA PAHs using SPME
GC/MS for spiked PAH water samples.39 With more than two concentration points in the range
of 0.5-1, it could be assumed that our results are comparable with those of Havenga's. Compared
to a SPME GC/MS method as performed by Havenga et al. for the 16 US EPA PAHs, the method
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Figure 3. Linearity for both PAHs and O-PACs at a concentration range of 0.5-50ug L™". (Recalculated areas were calculated
applying the linear regression to standard concentrations. Area ratios (min and max) correspond to the uncertainties applied to
the linear regression. Max and min slopes are the linear regression from max and min areas, respectively. Cmax and Cmin are
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Figure 4. Linearity for both PAHs and O-PACs at a concentration range of 0.01-1ug L. (Recalculated areas were calculated
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Table 2. Total sequence detection and quantification limits for all compounds.

LD LQ
Abbreviation (ng L™ (ng L™")
16 PAH
NAPH 03 1
ACY 03 1
ACE 1.8 [
FLU 03 1
PHE 03 1
ANT 1.8 6
FLA 03 1
PYR 03 1
BaA 1.8 6
CHRY 03 1
BaP 18.0 &0
BbF 9.0 30
BkF 9.0 30
ledPYR 9.0 30
BghiP 3.0 10
DBahANT 9.0 30
11 O-CAP Standards
DBFUR 03 1
FLUone 3.0 10
PERlone 360.0 1200
ANTone 180.0 600
CdefPHE 30 10
MetANT 18.0 &0
BaFLUone 3.0 10
BANTone 30,0 100
BcdPYRone 360.0 1200
NAPone 30.0 100
BaANTone 18.0 60

developed here allows the total quantification of PAHs and is more sensitive than results shown
by Havanga et al.®

Concerning, O-PACs, linear curves in this low concentration range are only observed for
DBFUR and BaFLUone as shown in Figure 4c and d. Nevertheless, for BaFLUone the low con-
centration range is limited to 0.25-1 g L' but with a R* close to 0.995.

Determination of the detection and quantification limits

Limits of detection (LD) and quantification (LQ) for the total sequence of this analytical method
(extraction + concentration + injection) were performed for the 27 compounds in the concentra-
tion range of 0.01-1pg L !, LD is defined to be equal to 3 times the signal-to-noise ratio (S/R)
and LQ being equal to 10 times the signal-to-noise ratio. S/R ratios were first estimated from
chromatograms of standard solutions in dichloromethane. LD and LQ were then calculated for
individual molecules in standard solutions. Taking into account that extraction and concentration
steps (see Figures 1 and 2) finally concentrate the initial water sample concentration of com-
pounds by a factor 50/30 % 5/1 = 8.33 starting from contaminated waters, individual LD and LQ
applied for the total sequence (extraction 4 concentration + injection) were divided by this factor.
Both LD and LQ are given in Table 2. With our protocol (extraction/concentration and GC/MS
analysis), for the 16US EPA PAHs, the detection limits are very low, in the range of
0.3-180ng L ! and the quantification limits are in the range of 1-60ng L ! For the 110-PACs,
the obtained values are higher, expected for DBFUR, characterized by very lower LD and LQ (0.3
and Ing L L respectively). For the 110-PACs, the detection limits are in the range of
0.3-360ng L' and the quantification limits are in the range of 1-1,200ng L™ ".
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LD and LQ strongly depend on both extraction/concentration procedures (liquid/liquid extrac-
tion; SPME, etc.) and analytical and detection techniques (GC/MS; GC/FID; HPLC/Fluorescence,
etc.). The age of detectors is also to be taken into account because on the recent market from the
2010s are found detectors with high sensitivity and low detection limits. Literature data is well
documented on detection and quantification limits for PAHs in several types of waters from the
1980s. EPA method 625% the quantification of 47 micro-organic pollutants from municipal and
industrial wastewater by base/neutral and acids liquid/liquid extraction.* This technique consists
of consecutive liquid extractions with methylene chloride at pH greater than 11 and then at pH
less than 2 using a separatory funnel. The methylene chloride is then dried and concentrated to a
volume of 1 mL and analyzed by GC/MS. Among the 27 studied molecules, six PAHs were pre-
sent in municipal and industrial wastewaters as NAPH, FLU, FLA, PHE, PYR, and IcdPYR.
Compared to this procedure quite similar to the one presented in this paper, their detection lim-
its were higher, in the range of 1.9-54pg L !, Guidotti et al. also analyzed micro-pollutants
(PAHs, pesticides, polychlorobipenyls) from rainwaters after extraction/concentration by SPME
and detection by MS.*' For PAHs, their LQ were in the range of 3-18ng L™, For light molecular
weight PAHs having less than five aromatic rings, our procedure gives the same order of magni-
tude for LQ than Guidotti’s. Our procedure is less sensitive for high molecular weight having 5-6
aromatic rings. Quantification data for O-PACs are not easily nowadays available and each author
use different methods of calculation leading comparisons difficult to interpret. Zhu et al. have
determined the detection limits of 32 PAC using gas chromatography coupled with mass spec-
trometry from spiked solutions with concentrations ranging from 0.2 to 1,000 pug L 163 They also
obtained good linearity with R? values ranging from 0.9967 to 0.9999. Their detection limits for
their instrument were ranging from 1.7 to 13.2ng L™ ". Excepted for BaP, our LD values are in
the same order of magnitude. Nevertheless, our method shows a better sensitivity for light PAHS
as ACE, ACY, FLU and NAPH. Among the common three O-PACs studied, Zhu et al. got lower
LD for ANTone, BANTone with values of 5.1 and 3.7ng L L respectively. However, our value of
0.3 got for DBFUR is 10 times lower.

Gmeiner et al. quantified several hydroxyl-naphthalenes from urine using derivatization solid-
phase micro-extraction and GC/MS analysis.35 Their LD ranged from 3 to 230ng L ! These val-
ues are very close to ours and in the same order of magnitude. From water and urine, Algarra
et al. got detection limits for hydroxyl-naphthalene in the range of 0.1-15ug L' depending both
of the initial concentration and immersion time in the water during adsorption on C18 fiberglass
disk by liquid-solid extraction and quantification by synchronous fluorescence.”” Our LD are
1000 times lower than Algarra’s values. For naphthalene, Havenga et al. obtained a LD of
0.6ng L ' from aqueous environmental waters extracted by SMPE and analyzed by GC/MS using
SIM quantification method.” Regards to this data, our extraction protocol gives similar value
without the use of a derivatization method of extraction.

Application on an artificially contaminated water

In Figure 5a and b extraction yields and total yields of the procedure including both extraction
and concentration steps from the artificially water contaminated with 16 USE EPA PAHs/and
110-PACs at a theoretical concentration of 5ug L' are given. The applied procedure described
in Figure 1 was repeated three times. Regards to standard deviations, for both families of mole-
cules, the values of t are very good with mean values close to 100% showing that this liquid/
liquid procedure is well adapted to extract traces of PAHs/O-PACs from waters. Baltussen carried
out the concentration step on a solid sorbent made of 100% of polydimethylsiloxane from a large
volume of 100 mL of water spiked to a level of 1ug L' with only five light molecular weight
PAHs (NAPH, ACE, ANT, FLU, PYR). Recovery yields for FLU and PYR were very good and
close to 100% but decreased for ANT, ACE, and NAPH with values of 83%, 50%, and 25%,
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Figure 5. PAHs and O-PACs extraction yields from an artificially contaminated water at a concentration of Spug L'
(Recalculated areas were calculated applying the linear regression to standard concentrations. Area ratios (min and max) corres-
pond to the uncertainties applied to the linear regression. Max and min slopes are the linear regression from max and min areas,
respectively Cmax and Cmin are maximal and minimal concentrations, respectively.)

respectively. In this study, one PAH (BaP) presents a different behavior with a total t close to
86%.%> For PACs, mean total T are mainly higher than 100% and were probably due to a default
of the washing procedure. Concerning the PYR, both the total yield and uncertainties are higher
than those for PACs because of a contamination by PYR in the splitless/split injector that was
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very difficult to remove. Consequently, this contamination slightly increases both total yield and
uncertainty. Therefore, this procedure is validated.

Zhu et al. had developed an analytical method for the quantification of 32 PAC compounds
containing PAH and substituted PAH as O, Cl, N, S-PAH.% Spiked recoveries were studied
through the LLE method by using groundwater samples spiked with analytes at 20, 100, and
500ng L ! The recoveries of 16 EPA PAHs ranged from 79.6% to 127.0% and are exactly in the
same order of magnitude than ours. The recoveries of PAH derivatives as O-PAH are not detailed
for these authors but ranged from 54.3% to 115.1%, and only the recoveries of quinoline (54.3%)
and acridine (59.0%) at 500ng L ! were less 60%. Authors assume that for these molecules of O-
PAC, their extraction yields are very close to their own.

Zaugg et al. from the US Geological Survey National Water Quality Laboratory had developed
an analytical method for the quantification of traces of 67 compounds typically found in domestic
and industrial wastewaters.®® Three types of water (artificially, ground, and surface) were spiked
with standards in a concentration range of 0.5-80pg L ' Filtered 1-L water samples were
extracted with disposable, polypropylene SPE cartridges containing polystyrene-divinylbenzene
phase. After the SPE cartridges had been dried, the sample bottles were rinsed thoroughly with a
mixture of 15mL of dichloromethane and diethyl ether, at 4:1. The rinsing solvent was used to
elute sorbed compounds from the corresponding SPE cartridges. Extracts were evaporated by
using a gentle stream of nitrogen to a final volume of 0.4 mL. Concentrated extracts were quanti-
tied by GC/MS working in the IE-scan range mode. Among the seven compounds, five PAHs
(ANT, BaP, FLU, PHE, PYR), and one O-PAC (ANTone) were analyzed and quantified. For
PAHs, mean recovery of eight tests were in the range of 65-76% for an initial contaminated con-
centration of 4pg L ! whatever the nature of the water, lower than the present results. Mean
recovery of ANTone was in the range of 77-84% for a spiked concentration of 4 pg L™'. Zaugg
et al. could achieve a mean recovery rate of at least 94% for this molecule at the initial contami-
nated concentration of 0.5pug L', This value is in the same order of magnitude comparing to
what we obtained in this study, taking into account analytical uncertainties.

Application on real contaminated groundwater

The extraction/concentration procedure was then applied to six groundwater samples
(GW1-GW6) coming from a former site producing anodes for aluminum electrolysis. The results
are given in Table 3. In each sample, PAHs and O-PACs total concentrations are of the same
order of magnitude, except in GW1 where O-PAC total concentrations are 9 times higher than
PAH total concentrations. Highest PAH and O-PAC concentrations are measured in GW5
(respectively, 347 and 180pug L ., In GW2 to GW6 samples, light molecular weight PAHs
(NAPH to PYR) were the most abundant PAHs, representing between 76% and 99.8% of the
16 US EPA PAH total concentrations, with mainly ACE, FLU, and PHE. In GW1, the proportion
of high molecular weight PAHs was higher, representing 42% of the 16 US EPA total concentra-
tions. In GW3-GW5, DBFUR was the most abundant O-PAC, representing between 46% and
98% of the O-PAC total concentrations. In GW4, FLUone was almost as abundant as DBFUR,
representing 45% of the O-PAC total concentration. In GW1 and GW2, BcdPYRone was the
most abundant O-PAC (respectively, 83% and 50% of the O-PAC total concentrations). Because
these samples characterized an industrial site, their concentrations were very high and point out a
large pollution of the soils around this site. The 16 EPA PAH concentrations of 64 groundwater
samples from 14 big cities from China ranged from 1 to 45ng L s Excepted for some mole-
cules as BaA, BbF, and CHRY that are in the same order of magnitude, all others concentrations
are 100-1,000 times higher than Chinese values in our groundwater samples. For O-PAC, ours
mean concentrations in GW samples are 5-7,000 times more than those found by Zhu et al.,
depending of individual molecules.®” For examples, DBFUR concentrations are closed to 3ng L L
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Table 3. Concentrations of PAH and O-PAC in groundwater in pg L™

Compounds Wa1 WG2 WG3 WG4 WG5 WG6
PAH NAPH 013 0.14 0.1 013 0.2 0.12
ACY 0.002 1.4 0.07 0.04 56 013
ACE 0.02 35.98 0.8 0.22 8286 1.68
FLU 0.05 26.08 1.31 0.25 125 1.24
PHE 0.14 0.37 0.65 0.19 96.2 0.4
ANT 0.1 2.34 0.03 0.05 79 0.07
FLA 0.01 2.22 0.0% 0.03 19.7 0.08
PYR 0.02 0.85 0.04 0.02 8.1 0.04
BaA 0.005 0.01 <0.006 0.01 0.18 0.003
CHRY 0.01 0.01 0.006 =<0.001 0.09 0.01
BbF =0.06 <0.06 =0.06 =0.06 <0.06 =0.06
BkF 0.32 0.89 <0.06 021 0.92 <0.06
BaP <0,06 0,06 =0.06 <0.06 <0.06 <0.06
lcdPYR 0.02 0.16 =0.03 =0.03 <0.03 =0.03
DBahANT <0.06 <0.06 <0.06 =<0.06 <0.06 =<0.06
BghiP <0.03 0.07 =0.03 0.07 <0.03 =0.03
Sum 0.84 70.52 3.10 1.22 347.00 351
0-PAC DBFUR 0.33 21.25 21 0.44 1m 3.03
FLUone 0.48 1.77 0.05 0.43 0.43 0.24
PERlone <012 <0.12 <0.12 <012 <0.12 <012
ANTone <1.2 0.99 <1.2 <1.2 5.91 <12
NAPane 0.22 1.04 <0.6 <06 <0.6 =06
MetANT 0.22 1.43 =0.6 =06 0.79 0.93
BaFLUone 0.008 0.01 <0.03 0.002 <0.03 <0.03
BANTone <0.6 0.45 =0.6 <06 0.67 <06
BaANTone <0.12 0.05 <0.12 =<0.12 03 =<0.12
BcdPYRone 6.36 27.06 <24 <24 <24 <24
CdefPHE 0.02 0.39 =0.06 0.08 0.22 0.04
Sum 7.64 54.44 215 0.95 180.00 4.24

in Chinese samples while ours ranged from 330 to 171,000ng L ! FLUone concentrations ranged
from 5 to 14ng L ' in Chinese samples while ours ranged from 50 to 480ng L ! Groundwater
concentrations well depend of both physical and chemical properties of the soil and pollutants
that act on transfer mechanisms from the soil to the gmundwaterfm'°5‘°""59

These results clearly show that this method is applicable for both PAHs and O-PACs extrac-
tion and analysis from groundwater samples coming from contaminated sites with high quantifi-
cation and detection levels, with a high efficiency and sensibility.

Conclusions

A method for the quantification of a mixture of the 16 US EPA PAHs associated with 11 of their
degradation compounds, O-PACs, was developed using liquid/liquid extraction followed by a
concentration step and a GC/MS analysis. The novelty of this method is to quantify the total con-
centration of these molecules in water, which comprises soluble forms as well as colloidal and
particle-associated compounds in one run without the use of derivatization methods with adsorb-
ents. Separation and quantification were performed by GC/MS using the SIM method. Each step
was controlled by the addition of deuterated standards in order to assess the yields of these steps.

Since liquid/liquid extraction was largely used due to stability, low costs and easy practicality
for a long time, this technique was replaced since the middle of the twentieth century by derivati-
zation techniques (SPE, SBSE, etc.) using several adsorbents (XAD resins, C18 cartridges, etc.) as
pretreatments required to separate phases (dissolved, colloids, and particles) from groundwater. If
these techniques have advantages (low organic solvent consumption, rapid operation, and auto-
mation), they work at low flowrate and are time-consuming to enrich large volumes of waters.
They are also expensive with high prices of columns. The present method allows the use of
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reasonable volumes of both water and solvents (a few tens of milliliters) without pretreatment.
Volume samples of 50 mL were extracted with a total of 30 mL of dichloromethane. It limits the
number of intermediate steps and thus reduce losses and uncertainties with high percentages of
recovery greater than 80% for all of the 27 studied molecules. Excepted for BaP, BcdPYRone,
NaPone, and BaANTone, extraction yields were close to 100%.

High sensitivity was achieved for three and four aromatic ring PAHs with a good linearity fac-
tor R higher than 0.994 in both concentrations ranges tested (0.01-1 and 0.5-1pg L . High
molecular weight PAHs with five to six aromatic rings and O-PACs excepted DBFUR and
BaFLUone show a lower but sufficient sensitivity. Detection limits reach values close to the ones
found in literature for techniques using derivatization. For PAHs, LD values are very low and
range from 0.3ng L (0.3 ppt) to 18ng L s ppt). O-PACs show higher LD values ranging
from 0.3ng L' (0.3 ppt) to 360ng L' (0.36 ppb).

This method is applicable to contaminated natural waters and allows a major advance in the
understanding of both the transfer and the transformation of the initial pollution from soil to
groundwater.
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Résumé

Cette thése porte sur I'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 a 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, matiére 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 (PAHSs). 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.



