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Résume

Des bouleversements en matiére de gestion des déchets sont attendus dans le sillage de projets
producteurs de volume importants de déblais comme le Grand Paris Express (GPE). Selon le code de
I’environnement, les terres excavées acquierent le statut de déchets des lors qu’elles quittent leur site
d’origine. A ce titre, leur évacuation en Installation de Stockage de Déchets est liée a leur potentiel de
relargage vis-a-vis de plusieurs parametres chimiques. Dans le cadre du GPE, des enrichissements
naturels en certains Eléments Traces Métalliques (ETM) comme le Molybdéne (Mo) ou le Sélénium
(Se) ont été constatés dans différentes formations géologiques. Dans cette thése, la mise en ceuvre
d’un traitement par stabilisation chimique pour diminuer les fortes mobilités associées est envisagée
afin d’obtenir le reclassement en Installations de Stockage de Déchets Inertes de terres excavées
naturelles initialement non inertes. La validation d’une telle solution passe par (i) une caractérisation
des terres excavées brutes, (ii) la sélection d’un stabilisant et (iii) I'identification des mécanismes

d’'immobilisation et I'obtention de garantie sur leur efficacité a long terme.

Différentes terres excavées, brutes et stabilisées par ajout de fer zéro valent (FeP), ont été soumises a
des lixiviations avec dépendance au pH et a des protocoles de vieillissement accélérés. Les données
expérimentales ont été exploitées par modélisation géochimique (PHREEQC) et hydrodispersive
respectivement. Ce type de méthodologie, jamais appliquée a des terres naturelles présentant de
faibles niveaux de contamination en ETM, a permis de définir la distribution du Mo et du Se au sein
des matériaux et d’expliquer les changements de réactivité liés a I’ajout de Fe®. Le modeéle géochimique
a identifié la complexation a la surface d’(hydr-)oxydes de fer comme mécanisme d’'immobilisation
prépondérant dans le cas du Mo tandis que des résultats incertains pour le Se suggérent l'intervention
complémentaire d’autres phénomenes. Le vieillissement artificiel des terres a montré une résistance
des associations formées aprés ajout de Fe® pouvant témoigner de la présence d’autres mécanismes
de rétention réputés plus stables. L’efficacité sur le long terme de la stabilisation va principalement
dépendre de la spéciation initiale des ETM et des conditions de stockage. Notre travail a permis de
faire de la stabilisation chimique une solution crédible pour le traitement de terres naturelles en vue
du désengorgement des filieres d’évacuation. |l parait toutefois difficile de s’affranchir d’'une étude de

cas (souvent longue et colteuse) tant I'efficacité de la stabilisation dépend de nombreux facteurs.

Mot clés : terres excavées, molybdéne, sélénium, spéciation, stabilisation chimique, mécanismes

d’'immobilisation, vieillissement accéléré, modélisation géochimique
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Abstract

Upheavals are expected regarding wastes managements in the wake of projects generating ever more
excavation materials such as the Grand Paris Express (GPE). According to the French environmental
code, excavated rocks and soils have to be considered as wastes as soon as they leave their excavation
site. As such, their disposal in waste landfills is related to their leaching potential regarding several
chemical parameters. In the GPE, enrichments in some Trace Elements (TE) like Molybdenum (Mo) or
Selenium (Se) were acknowledged in various geological formation. In this thesis, application of
chemical stabilization to reduce the associated high mobility has been foreseen in order to obtain the
reclassification in Inert Waste Landfill (IWL) of materials initially not considered as inert. Validation of
such a technic needs to go through (i) the characterization of raw excavated rocks and soils, (ii) the
selection of a stabilizing agent and (iii) the identification of immobilizing mechanisms and the

obtainment of guarantees about their long-term efficiency.

Various excavated earths, raw and stabilized with zero valent iron (Fe®) have undergone pH
dependence leaching tests and artificial ageing protocols. The experimental data have been simulated
by geochemical (PHREEQC) and hydrodispersive modelling respectively. Such a methodology, never
applied on excavated rocks and soils presenting only low levels of natural contamination, has allowed
defining accurately Mo and Se initial distribution in the solid bulks as well as explaining reactivity
changes following Fe® addition. For Mo, complexation at iron (hydr-)oxides surfaces has been identified
as the main immobilizing mechanism. In the case of Se, less decided results suggested the occurrence
of concomitant phenomena. Artificial ageing experiments have shown a good resilience of associations
formed after Fe® addition, which could be witnessing the occurrence of other mechanisms deemed to
be more stable. Long-term efficiency of stabilization will mainly depend on initial TE speciation and
storage conditions. This work has made chemical stabilization a plausible solution for the treatment of
naturally contaminated earths to reduce congestion of disposal chains. Yet, it might be difficult to avoid
long and expensive feasibility studies given that stabilization efficiency has been shown to be strongly

case dependent.

Keywords: excavated rocks and soils, molybdenum, selenium, speciation, chemical stabilization,

immobilization mechanisms, artificial ageing, geochemical modelling
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Frangais Signification Anglais

- Particle Induced X-ray Emission PIXE
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ppm partie par million ppm
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Russ Rapport Liquide/Solide Russ
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Introduction générale

Les projets de développement du territoire sont de plus en plus nombreux et de plus en plus ambitieux
a travers le monde. Partout, leur impact sur I'environnement est largement scruté, entrainant une
évolution constante de la réglementation associée a ces travaux. Parmi les nombreux défis
environnementaux engendrés par de tels projets, la gestion des terres excavées figure en bonne place.
Ces déblais sont mis au jour dans tous types de chantiers (e.g. travaux routiers, terrassements, travaux
souterrains, etc.) et sont simplement définis comme les matériaux du sol extraits de la terre (NF EN
ISO 11074, 2015). La nature de ces terres excavées va varier en fonction du type de chantier avec, par
exemple, I'extraction majoritaire de matériaux issus de formations géologiques naturelles dans le cas
de travaux souterrains ou de remblais hétérogénes apportés au fil des ans dans le cas de travaux de
batiment en zone urbaine. En France, les terres excavées représentaient, en 2014, plus de 50 % des
228 M de tonnes de déchets du secteur du Batiment et des Travaux Publics (BTP) qui, elles-mémes,

représentaient 70 % du volume total de déchets générés sur le plan national (Figure a).

Déchets produits en France

(2017 : 326 Mt) Déchets non
inertes non Autres types de
Mé dangereux déchets inertes
énages o
10% \ 5,9% \ / 2%

\ Bétons
84% — 4 \
Dangereux 5
Activités 3% i Déchets
économiques Déchets dangereux
(hors BTP) Non dangereux non triés 1,3%

\ Non inertes

21% 9,5% Terres et
29% matériaux
Non dangereux meubles
Inertes BTP matériaux non
68% 69% rocheux pollués
129, 50,5%

Matériaux de
démolition de
chaussées
10,4%

Répartition des déchets du BTP produits en France
(2014 : 228 Mt)

Figure a: Etat des lieux de la part de la production des terres excavées par rapport a la quantité totale de déchets
générés en France (source : Service de I’Observation Et des Statistiques - SOES, 2017 ; Agence de |'environnement
et de la maitrise de I'énergie - ADEME, 2020)
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INTODUCTION GENERALE

Déja impressionnants, ces chiffres peuvent étre amenés a augmenter significativement sur des
périodes réduites dans le sillage de projets de développement du territoire tel que celui du Grand Paris
Express (GPE). L'objectif de ce « chantier du siécle » est de décentraliser le réseau de transport publics
en région lle de France en créant 200 km de nouvelles lignes principalement souterraines (autant que
le métro actuel) et 68 gares. Lorsque |'on sait que la création d’un kilomeétre de tunnel ferroviaire va
générer en moyenne 160 000 tonnes de déblais, on comprend vite que les nombreux tunneliers
opérant dans le cadre du GPE (jusqu’a 21 en simultané) vont participer a I'excavation d’une quantité
exceptionnelle de déblais. Selon les projections de la Société du Grand Paris (SGP), la masse totale de
terres a excaver s’éléeverait a environ 45 M de tonnes, réparties sur les 10 années de travaux (SGP,
2017b). A titre de comparaison, en 2010, la production de déblais inertes du secteur des Travaux

Publics était estimée a 15,7 M de tonnes en région lle de France (PREDEC, 2015).

Si les autorités incitent fortement au recyclage de ces matériaux, celui-ci est encore limité par certains
facteurs (e.g. définition des responsabilités, difficultés logistiques, incertitudes sur la qualité des
matériaux recyclés, etc.) si bien que la majeure partie est toujours stockée dans des Installations de
Stockage de Déchets (ISD ; Hale et al., 2021 ; Llatas C., 2011). Dans ce contexte, c’est alors la nature
des terres concernées qui peut poser probléme. En effet, la gestion de ces terres, qu’elles soient
polluées ou non, rentre dans le cadre de la législation applicables aux déchets dés lors que les terres
quittent le site de leur excavation (OJEC, 2008). A ce titre, leur évacuation vers I'une des différentes
classes d’ISD est soumise a une procédure d’acceptation préalable définie par la décision européenne
2003/33/CE (OJEC, 2003) qui requiert la réalisation d’essais de lixiviation normés (NF EN 12457-2,
2002). Le devenir des terres excavées est donc lié au potentiel de relargage de certains parameétres
chimiques plutét qu’aux teneurs totales correspondantes. Ces mesures de contrbéles ont été
instaurées pour limiter le risque de transfert de contaminants depuis le lot de terres excavées vers la
zone non saturée, puis vers les nappes phréatiques, pouvant causer une éventuelle dégradation de la
qualité des ressources en eau (van der Sloot and Dijkstra, 2004). Ce sont donc bien les actions
d’excavation, puis de stockage des terres qui représentent le principal probléme étant donné que
I’équilibre relatif de différents parametres chimiques est alors susceptible d’étre perturbé par des
phénomeénes variés (e.g. exposition aux précipitations, érosion, changement de température, etc.).
Pour chaque parametre chimique controlé par la réglementation européenne, des valeurs seuils de
concentrations mesurées dans les éluats de lixiviation ont donc été fixées dans I’Annexe Il de la
décision 2003/33/CE (transposée dans la législation francaise par I'arrété ministériel du 12 décembre
2014; JORF, 2014). Ces valeurs correspondent aux critéres a respecter pour I'acceptation des terres
dans chaque classe d’ISD. Celles-ci sont historiquement au nombre de 3, a savoir les Installations de

Stockage de Déchets Dangereux (ISDD), Non-Dangereux (ISDND) et Inertes (ISDI). Elles different les
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INTODUCTION GENERALE

unes des autres de par les mesures de protection et de suivi associées au stockage des déchets et, par
conséquent, de par le co(t lié a la prise en charge des déchets dans chacune d’entre elles. Dans le
cadre du GPE, il apparait donc que les volumes importants de terres excavées générés sont

susceptibles de représenter des enjeux environnementaux et économiques importants des lors que

leur caractére inerte n’est pas vérifié.

Figure b: Exemple de chantier de creusement de tunnel (Ligne 15 sud, chantier T2A entre les gares de Villejuif
Louis-Aragon et Créteil I’Echat). En surface, la majeure partie du terrain est destinée au traitement, au stockage
et a I’évacuation (par voie fluviale dans ce cas) des terres excavées. © Bouygues TP

Les sondages réalisés lors des phases préliminaires au lancement du GPE, ainsi que les premiers retours
d’expérience ayant suivi le démarrage des chantiers, ont justement permis de mettre en évidence une
forte mobilité de certains Eléments Traces Métalliques (ETM) dans différents types de terres, et ce,
malgré des teneurs totales relativement faibles (jusqu’a quelques centaines de ppm mais la plupart du
temps autour d’une dizaine de ppm). En s’appuyant sur les données fournies par la SGP, la
problématique s’est recentrée autour de contaminants précis tels que le Molybdéne (Mo) ou le
Sélénium (Se) pour lesquels des dépassements des seuils d’acceptation en ISDI ont été régulierement
observés dans des terres issues de formations géologiques variées. Ces deux éléments sont classés
parmi les éléments dits « indispensables » par I’Organisation Mondiale de la Santé (WHO, 1996a).
C’est-a-dire qu’une réduction de leur consommation sous une certaine limite perturbe une fonction
physiologique importante ou que I’'élément est un constituant d’une structure organique ayant une
fonction vitale pour I'organisme. Néanmoins, le Mo comme le Se présentent tous les deux une toxicité

en cas de surexposition accrue ou chronique. La frontiére entre ces deux effets (vital et toxique) est
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particulierement étroite, expliquant I'enjeu régnant autour de la compréhension de leurs cycles
biogéochimiques. Des enrichissements locaux en Mo et en Se font partie des particularités reconnues
du bassin parisien pour lesquelles une origine géogénique est largement privilégiée par rapport a un
scénario impliquant une origine anthropique (Sterckeman et al., 2006). Néanmoins, la spéciation de
ces éléments dans les matériaux concernés est encore peu étudiée, en partie a cause des faibles
teneurs impliquées qui limitent les informations issues de méthodes d’analyses classiquement
utilisées (e.g. Diffraction des Rayons X, spectroscopie de Rayons X a dispersion d’énergie ou a

dispersion de longueur d’onde, etc.).

Les volumes importants de terres excavées évacués lors des travaux du GPE et présentant une forte
mobilité de certains ETM sont a l'origine de codts significatifs (i.e. jusqu’a plusieurs millions d’euros
par chantier). De nombreux acteurs se sont donc rapidement orientées vers le développement de
solutions permettant d’éliminer ou de diminuer le potentiel de relargage associé a ces terres. Parmi
les nombreuses techniques développées pour le traitement de sols contaminés aux ETM, certains
procédés permettent d’éliminer completement le risque de relargage en passant par |’extraction
partielle ou totale du contaminant (e.g. lavage, séparation, traitement électrocinétique). Dans le cadre
des terres excavées issues des chantiers du GPE, ce type de traitement ne serait pas viable
économiquement en raison du caractére diffus de la contamination (Khalid et al., 2017). Par ailleurs,
des traitements in situ (i.e. isolation, vitrification) n’ont pas été considérés de par la nature méme de
la problématique qui est liée a I'action d’excaver les terres et de les évacuer. Il est donc rapidement
apparu que l'immobilisation des ETM dans la matrice solide via un traitement par stabilisation
chimique ex situ pourrait constituer une solution cohérente a condition que celle-ci réponde a des
contraintes opératoires strictes et que son efficacité sur le long terme puisse étre garantie. Largement
utilisée sur des matrices variées (e.g. eaux de surfaces, eaux souterraines, sols, etc.) pour répondre a
des pollutions diverses, la stabilisation chimique peut reposer sur I'usage d’'une multitude d’additifs.
Cette diversité se traduit dans la littérature par de nombreuses études et revues bibliographiques.
Néanmoins, la définition d’une solution de traitement optimale applicable a une contamination
spécifique nécessite la réalisation d’études de cas spécifiques compte tenu du caractere trés variable
des matériaux et du comportement particulier des éléments. En ce qui concerne la pérennité du
traitement de stabilisation, celle-ci est identifiée comme le principal frein a I'application de cette
technique a grande échelle (Coussy et al., 2014 ; Kumpiene et al., 2019). Bien qu’un certain nombre
d’étude proposant un suivi sur plusieurs années du comportement de sols stabilisés soit maintenant
disponibles, il est souvent opposé, a juste titre, que I'efficacité sur le long terme d’un traitement par
stabilisation dépend de nombreux facteurs propres a chaque situation. Parmi ces facteurs, la nature

des contaminants, le type de stabilisant, les mécanismes d’immobilisation impliqués, les conditions de
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stockage des terres stabilisées ou encore la composition minéralogique et chimique des déblais ne
représentent que quelques exemples (Palansooriya et al., 2020). lls soulignent toutefois I'importance

de conduire des études de cas appliqués a chaque problématique.

A la lumiére du contexte général présenté ci-dessus, I'objectif initial du projet visait la compréhension
du comportement au sens large des ETM au sein de terres excavées (brutes et stabilisées) afin de
développer une méthode de stabilisation et/ou de solidification applicable aux volumes conséquents
de déblais naturellement contaminés issus des chantiers du GPE. Les considérations concernant le
procédé industriel d’application du traitement de stabilisation a utiliser ou encore les outils d’aide a la
décision pour faciliter I'identification des terres dont la contamination requiert un traitement étaient
exclus du champ d’étude de la présente these. Celle-ci s’intéresse spécifiquement aux aspects
géochimiques permettant d’expliquer le comportement des ETM (Mo et Se) dans les terres brutes
(i.e. terres non stabilisées destinées a I’évacuation) et stabilisées. De plus, la notion de pérennité du
traitement de stabilisation est également au centre de nos travaux avec pour objectif de faire évoluer
I’état de la connaissance sur la fiabilité d’une telle solution en vue de son utilisation dans un scénario
de stockage en ISDI. Ce travail a été intégré au projet de recherche pluridisciplinaire IMMOTERRE
financé par Bouygues Travaux Publics en collaboration avec le Bureau de Recherche Géologique et

Miniere (BRGM) et le laboratoire Déchets Eaux Environnement et Pollutions (DEEP) de I'INSA de Lyon.

Ce manuscrit de thése est divisé en quatre parties. Une premiere partie rassemble un état de I'art et
la description des objectifs de recherche et des moyens expérimentaux mis en ceuvre au cours de cette
these. La seconde partie est composée de deux chapitres traitant de la caractérisation de la spéciation
du Mo et du Se dans des terres excavées brutes. La troisieme partie est constituée d’un chapitre unique
s’intéressant a la sélection d’un agent stabilisant adapté en vue de limiter la mobilité du Mo et du Se.
Enfin, la quatrieme et ultime partie regroupe deux chapitres chargés d’identifier les mécanismes
physico-chimiques d’immobilisation et d’évaluer leur efficacité sur le long terme. Les chapitres des
trois derniéres parties sont rédigés en anglais sous la forme d’articles scientifiques publiés ou en vue
de leur publication future. Chaque partie est introduite par un préambule et terminée par une synthése
rédigée en francais pour faire le lien entre les articles scientifiques. Pour des raisons pratiques,

I’ensemble des références bibliographiques est rejeté a la fin du document.
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Etat de I'art — Matériels et Méthodes
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PREMIERE PARTIE : ETAT DE LART — MATERIELS ET METHODES

CHAPITRE 1

Etat de 'art
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PREMIERE PARTIE : ETAT DE LART — MATERIELS ET METHODES

1.1. Introduction

Les terres excavées issues des chantiers du Grand Paris Express (GPE) montrent des enrichissements
naturels en ETM (Mo et Se) associés a de fortes mobilités qui compliquent leur évacuation. Pour
approfondir la présentation de cette thése, il est nécessaire de rappeler un certain nombre d’aspects
théoriques et de définir certaines notions en rapport avec les éléments traces métalliques, la
stabilisation chimique et la modélisation géochimique. C'est pourquoi ce chapitre se décompose en
trois partie. La premiére partie est consacrée a un récapitulatif de I'état des connaissances sur les
sources et les occurrences des ETM sur Terre avec une attention particuliére apportée au cas du Mo
et du Se dans le bassin parisien. Ensuite, la notion de mobilité des ETM est abordée en insistant sur le
contexte du stockage des terres excavées naturellement contaminées et en listant les facteurs
environnementaux et mécanismes physico-chimiques ayant un effet sur cette mobilité. La seconde
partie, elle, présente les techniques de traitement de sols par stabilisation chimique et détaille les
stabilisants classiquement utilisés ainsi que les mécanismes physico-chimiques associés. Les études
visant spécifiquement la stabilisation de terres contaminées en Mo et en Se étant peu nhombreuses,
une revue spécifique leur est également consacrée avant que ne soient listées les limites de I'utilisation
de la stabilisation chimique. Dans une derniére partie, nous feront état de quelques-unes des
techniques d’investigation régulierement utilisées pour étudier la spéciation des ETM avant de

s’intéresser spécifiquement a la modélisation géochimique utilisée comme outil de caractérisation.

1.2. Les éléments traces métalliques

1.2.1. Sources et occurrences des ETM dans le sol et le sous-sol

Les ETM sont des composés naturels persistants présents en quantités traces (< 1000 mg.kg™?) dans
I’ensemble des compartiments de I’environnement. lls ne sont ni dégradés, ni éliminés par I'activité
biologique, ce qui rend leur temps de résidence dans les différents milieux environnementaux
particulierement long et leur potentielle accumulation dans la chaine alimentaire préoccupante. Leur
répartition sur Terre est le résultat de cycles biogéochimiques complexes propres a chacun d’entre
eux. 'Homme a grandement influencé ces cycles, notamment, du fait de son intérét croissant a
exploiter les ETM pour leur différentes propriétés (chimiques, physiques, mécaniques...). Ce travail de
these s’intéresse particulierement a la présence des ETM dans les roches et sols. Dans ce
compartiment, les sources d’'ETM peuvent étre séparées en deux catégories, a savoir les origines
géogéniques et anthropiques. Les teneurs en ETM sont donc la somme des intrants issus de ces sources
moins les éventuels appauvrissements induits par des phénomenes physico-chimiques (lixiviation,

érosion, volatilisation...) (Alloway, 2013).
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PREMIERE PARTIE : ETAT DE LART — MATERIELS ET METHODES

1.2.1.1. Origines géogéniques

Les sources géogéniques (naturelles) dépendent principalement de la composition des roches
primaires sous-jacentes (magmatiques ou sédimentaires) qui, par altération vont entrainer la
formation de minéraux secondaires plus ou moins enrichis en ETM. Lorsque cette altération touche
des roches riches en soufre, il est fréquent que les ETM s’associent aux sulfures ainsi créés par
substitution en lien avec leur comportement chalcophile. Par ailleurs, la formation simultanée de
phases minérales telles que les (hydr-)oxydes métalliques, les silicates ou encore les carbonates,
reconnues comme capables de piéger de grandes quantités de composés inorganiques pourra
également retenir de facon significative les ETM (Berkowitz et al., 2014). Enfin, les caractéristiques
intrinseques des roches et sols (pH, redox...) ont un réle déterminant dans la migration des ETM et
donc contrélent en grande partie leur répartition. D’autres phénomenes naturels tels que les éruptions
volcaniques sont également des sources importantes de contaminations naturelles en ETM (Varekamp
and Buseck, 1986). Il est intéressant de noter ici que, méme si cela est moins intuitif que le cas de
pollutions d’origine anthropique, les sources naturelles d’'ETM peuvent également entrainer des
contaminations a grandes échelles. Ce fut, par exemple, le cas de contaminations a I’As des nappes
phréatiques dans de nombreux pays parmi lesquels I'Inde, le Bangladesh, la Chine ou le Mexique (Yu
et al., 2007 ; Mahimairaja et al., 2005 ; Armienta et al., 1997), de contaminations d’eaux de surfaces
en Californie suite a I'utilisation d’eaux souterraines naturellement enrichies en Se pour l'irrigation
(Fordyce 2013) ou encore d’une exposition accrue a certains ETM (As, V, Mn et U) chez des enfants

vivants a proximité du mont Etna en Italie (Varrica et al., 2014).

Le Tableau 1-1 présente les teneurs en Mo et Se estimées dans une sélection de matériaux naturels.
Comparés a d’autres ETM, le Mo et le Se ont des concentrations moyennes relativement faibles et
proches quelles que soient les roches considérées. Néanmoins, cela cache des enrichissements locaux

régulierement constatés qui dépendent principalement des conditions de formations des roches.

Tableau 1-1 : Teneurs en Mo et Se (en mg.kg™) observées dans une sélection de matériaux naturels. “Smedley and
Kinniburgh (2017) ; Alloway (2013) ; “Fordyce (2013)

Mo?b Se¢
Croute continentale supérieure 0,60-1,50 0,05 - 0,09
Granite 0,26-19,1 0,01-0,05
Basalte 0,40-7,70 0,05
Roches ultramafiques 0,30-0,83 0,05
Gres 0,30 < 0,05
Schistes 1,1-34 0,05 - 0,06
Schistes noirs 3,8-1240 1-675
Calcaire 0,08 -0,48 0,03-0,08
Charbon 0,1-10 0,21 -10,65
Roches phosphatiques 0,5-60 1-300
Sols 1-2 0,4
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Les états d’oxydation les plus souvent rencontrés a |'état naturel pour le Mo sont Moy, Moy et Moy,
(Smedley and Kinniburgh, 2017). N’existant pas naturellement a |’état natif, la principale source de Mo
sur terre est la molybdenite (MoS,), reflétant ainsi le caractére chalcophile de I'élément. Selon les
conditions, I'altération de ce minéral primaire conduit a la formation de minéraux secondaires comme
la wulfénite (PbMo0Q.), la powellite (CaMo0O,), I'ilsemannite (Mo30s.nH20) ou encore la ferrimolybdite
(Fe2(Mo04)3.H20) (Smedley and Kinniburgh, 2017). Outre I'existence de ces minéraux, le Mo est connu
pour étre associé a certaines phases minérales soit par incorporation (solution solide), soit via des
phénoménes de sorption. Parmi elles, les plus significatives sont, sans nul doute, les sulfures (pyrite,
chalcopyrite, galene...) (Vorlicek et al., 2004 ; Harkness et al., 2017 ; Smedley and Kinniburgh, 2017).
La Matiére Organique (MO) semble également étre un vecteur d’enrichissement dans des formations
géologiques particuliéres, tant sa présence a été corrélée a des surconcentrations en Mo dans de
nombreuses études (Al Kuisi et al., 2015 ; Parnell et al., 2015 ; Kendall et al., 2015 ; Chappaz et al.,
2014). Néanmoins les mécanismes d’interactions sont encore largement débattus et des preuves
expérimentales par spectroscopies n‘ont été obtenues que récemment (Dahl et al., 2013). Enfin, il
convient de noter que les (hydr-)oxydes métalliques (Fe, Al et Mn) influencent grandement la
répartition du Mo par des mécanismes de sorption/désorption (Smedley and Edmunds, 2002 ; Smedley
et al., 2014). En particulier, les sédiments riches en oxydes de Mn comportent souvent des teneurs
importantes en Mo (jusqu’a 1548 mg.kg?) (Kuhn et al., 2003). La teneur en Mo dans la croute
continentale est estimée entre 0,6 et 1,5 mg.kg? selon les sources (Taylor, 1964 ; Hans Wedepohl,
1995). Dans les roches, les associations décrites ci-dessus se traduisent par des enrichissements
naturels en Mo plutdt concentrés dans les schistes ayant bénéficié de conditions de formations
anoxiques (concentrations moyennes entre 1 et 3 mg.kg?). Les schistes noirs riches en matiére
organique et en sulfures peuvent présenter des valeurs encore supérieures (jusqu’a 1240 mg.kg?). A
I'inverse, les calcaires et grés sont en général dépourvu de Mo (< 1 mg.kg?) (Smedley and Kinniburgh,

2017).

Le sélénium existe a I'état naturel sous quatre états d’oxydation : le sélénium élémentaire (Seo), le
séléniure (Se.y), le sélénite (Sey) et le séléniate (Sev) (Barceloux, 1999). La bioaccumulation du Se par
les plantes ou les animaux entrainent également la formation d’'une importante variété de composés
organiques (Sharma et al., 2015). Le sélénium partage de nombreuses caractéristiques avec le soufre
et se retrouve ainsi trés souvent associé avec des sulfures (pyrite, chalcopyrite, galéne...) par
substitution. Néanmoins, on trouve dans la nature le sélénium comme constituant majeur d’environ
40 minéraux parmi lesquels une grande majorité de Se., comme la ferrosilite (FeSe,), la clausthalite
(PbSe) ou encore la berzelianite (Cu,Se) (INERIS, 2006). La présence de Seo a I'état naturel est rare,

puisqu’elle semble dépendre de I'épuisement des sources en cations solubles, sans lesquels la
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formation des séléniures cités plus haut est favorisée (Elrashidi et al., 1989). Les minéraux séléniates
sont, eux aussi, assez rares et forment des isostructures des sulfates correspondants (e.g. kerstenite,
PbSeO,) (INERIS, 2006). Néanmoins, des associations significatives entre le sélénium et des sels
solubles tels que I'anhydrite (CaS0O,), la mirabilite (Na2S04) ou la nahcolite (NaHCOs3) ont été observées
dans des roches sédimentaires argileuses formées dans un environnement marin (Tabelin et al., 2014).
La concentration moyenne en Se dans la croute continentale est estimée a une valeur proche de
0,08 mg.kg! (Hans Wedepohl, 1995) ou plus généralement entre 0,05 et 0,09 mg.kg* (Taylor and
McLennan, 1985). Les roches sédimentaires contiennent, en général, plus de Se que les roches
magmatiques, mais les concentrations restent relativement faibles en particulier dans les calcaires et
grés (< 0,1 mg.kg?) (Fordyce, 2013). Les cas particuliers d’enrichissements se rapprochent de ceux du
Mo avec des concentrations importantes relevées dans les schistes noirs riches en MO fossilisée

(jusqu’a 600 mg.kg™) ou encore dans les roches phosphatiques (jusqu’a 300 mg.kg™) (Fordyce, 2013).

1.2.1.2. Origines anthropiques

Les sources anthropiques d’ETM sont extrémement variées (agriculture; activités minieres,
industrielles et militaires ; urbanisation) et peuvent engendrer des enrichissements locaux ou diffus en
fonction, principalement, du mode de transport des ETM a partir de ces sources. Comme évoqué dans
I'introduction générale, I'impact anthropique considéré dans le cadre de cette thése concerne
I’excavation puis le stockage de lots de terres naturellement enrichies en ETM. L'apport en
contaminants dans les terres ne provient donc pas directement de I'activité humaine. Le risque de
contamination dépend de I'évolution physique et chimique du lot de terre en réponse a ses conditions
de stockage avec un risque accentué si celles-ci perturbent I’équilibre thermodynamique des ETM dans
la matrice solide. Cette problématique est bien connue dans le domaine de la dépollution des sols,
puisqu’elle se rapproche d’un des principaux impacts de I'activité miniere, a savoir le stockage des
déchets miniers riches en ETM (stériles et rejets de concentrateurs). Plusieurs études ont d’ailleurs
reporté des teneurs importantes en Mo et en Se dans des résidus miniers (Sanchez Espafia et al., 2008 ;
Essilfie-Dughan et al., 2011). Néanmoins, les faibles teneurs en ETM observées et les compositions
radicalement différentes des terres naturellement contaminées du GPE ne permettent pas vraiment

de pousser plus loin la comparaison.

D’autres sources anthropiques peuvent étre considérées comme des sources « directes » lorsque
I'activité humaine (principalement I'activité industrielle) entraine une contamination immédiate d’un
des compartiments environnementaux. N’étant pas incluses dans le cadre de cette thése, ces sources

ne seront pas évoquées dans ce manuscrit.
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1.2.1.3. Le cas du bassin parisien

Il existe plusieurs études sur lesquelles s’appuyer pour faire un état des lieux de la présence du Mo et
du Se dans les formations géologiques du bassin parisien. Depuis le début des années 1990, les
concentrations en Se dans les eaux de captage du sud et de I’est du bassin parisien ont régulierement
été présentées comme préoccupantes (i.e. supérieures au seuil d’utilisation pour la consommation
humaine) (Figure 1-1). Celles-ci ont donc fait I'objet d’investigations pour déterminer leur origine a
partir des années 1990 (Vernoux et al., 1998 ; Robaux, 2004 ; Chabart et al., 2006) et jusqu’en 2011
avec la parution d’un rapport édité par le BRGM (Gourcy et al., 2011). Les conclusions de ces études
tendent a pointer une origine naturelle pour ces surconcentrations qui seraient particulierement
corrélées a la présence de formations géologiques du Paléocene (Thanétien), de I'Eocéne (Yprésien,
Lutétien, Priabonien) et de I'Oligocéne (Rupélien). En particulier, des analyses réalisées sur des roches
prélevées dans les argiles plastiques et les sables noirs et ligniteux de I'Yprésien ont montré de fortes
concentrations en Se (> 10 mg.kg* et jusqu’a 695 mg.kg). D’autres formations géologiques, telles que
les marnes infragypseuses du Priabonien, présentent des concentrations moindres (1 mg.kg?) mais
tout de méme supérieures aux valeurs attendues dans les formations carbonatées ou de gres (cf.
Tableau 1-1). Pour I'ensemble de ces enrichissements, le Se est estimé étre associé en particulier a la
pyrite et/ou a la MO. Les concentrations élevées dans les eaux de captage seraient alors dues au
dénoyage occasionnel (lié a I'exploitation) des formations riches en Se, créant ainsi des conditions
favorables a I'oxydation des sulfures et au relargage du Se sous sa forme la plus mobile. A noter
également qu’un inventaire réalisé dans la région Nord-Pas-de-Calais sur plus de 270 échantillons de
surface et 480 provenant d’horizons profonds (22 formations géologiques différentes) a permis de
mettre en évidence des enrichissements en Se (Sterckeman et al., 2006). Les résultats ont confirmé
gue, mis a part pour certains horizons de surface, les enrichissements en Se ne sont pas d’origines
anthropiques. Par ailleurs, la teneur moyenne en Se mesurée dans les horizons profonds (0,14 mg.kg
1) est supérieure (d’environ un facteur 2) a la valeur attendue dans la croute continentale supérieure
(Hans Wedepohl 1995). Cette observation cache cependant de grandes disparités en fonction des

formations géologiques considérées.

L'inventaire de Sterckeman et al. (2006) suggére que les enrichissements en Mo sont moins fréquents
et moins significatifs que dans le cas du Se, comme en témoigne une teneur moyenne dans les horizons
profonds (0,47 mg.kg?) inférieure a la valeur attendue dans la croute continentale supérieure (Hans
Wedepohl 1995). Néanmoins, la encore, des disparités entre formations géologiques sont notées et
certaines d’entre elles présentent des surconcentrations importantes. On citera, en particulier, des
formations calcaires et dolomitiques du Carbonifere (Viséen et Tournaisien), des calcaires du

Jurassique moyen (Bathonien) et supérieur (Oxfordien et Kimméridgien), ou encore des craies du
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Crétacé supérieur. Plus récemment, des études ont remis la lumiére sur ces enrichissements naturels
en s’intéressant plus particulierement a des formations calcaires concernées par les excavations du
GPE (Diaz Caselles et al., 2021 ; Cabrerizo et al., 2020). L’étude de Cabrerizo et al. (2020) présente les
résultats d’'une analyse XANES (X-ray Absorption Near Edge Structure) sur un échantillon de boue de
tunneliers naturellement contaminé en Mo (3,2 mg.kg?) et composé quasiment exclusivement de
calcite. Le Mo non acido-soluble (i.e. non échangeable et non liée aux carbonates) a été observé en
majorité (= 70 %) sous I'état d’oxydation Moy pouvant étre associé a la présence de molybdenite. I
convient cependant de rappeler que la formation de solutions solides avec des sulfures de fer
(minéraux régulierement observés dans le bassin parisien) est susceptible de jouer un réle important

dans la spéciation du Mo (Vorlicek et al., 2004 ; Harkness et al., 2017 ; Smedley and Kinniburgh, 2017).
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Figure 1-1 : Concentrations en Se dans les eaux souterraines dans les parties Sud et Est du bassin parisien (Cary
etal., 2014)

1.2.2. Mobilité des ETM dans les terres excavées

1.2.2.1. Impact de la réglementation sur la gestion des terres excavées

Comme évoqué dans l'introduction générale, les terres excavées issues des chantiers d’aménagement
du territoire sont encore largement orientées vers des installations de stockage de déchets. Dés lors
gu’elles sortent du site de leur excavation, celles-ci sont considérées comme des déchets en vertu du

code de I'environnement (article L. 541-1), et le producteur de ces terres en est responsable jusqu’a
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élimination ou valorisation finale. Les terres doivent ainsi étre dirigées vers les bonnes filieres
d’évacuation en fonction des résultats de caractérisation effectuée lors du plan d’excavation (arrété
ministériel du 12 décembre 2014 ; JORF, 2014). Cette caractérisation se base principalement sur des
tests de lixiviation normés (NF EN 12457-2, 2002), dont I'objectif est de déterminer le comportement
du matériau au contact de I'eau en mesurant, entre autres, la quantité d’ETM récupérés dans les
éluats. En effet, le contact avec I'eau (e.g. via les précipitations météoriques) représente le principal
facteur influencant le relargage des ETM initialement contenus dans la matrice solide. L’essai
normalisé utilise un rapport Liquide/Solide (Rys) de 10 censé correspondre a la quantité d’eau en
contact avec un massif de déchets sur une période de 100 ans. Cette durée peut cependant varier
selon les hypotheses retenues en terme de géométrie du massif, de volume de précipitation ou encore
de vitesse d’infiltration (Kosson et al., 1996). Néanmoins, il s’agit ici d’'un essai en batch fermé (simple
contact solide/liquide avec agitation dans un récipient fermé vis-a-vis de I'atmosphére) et d’autres
phénoménes sont a considérer pour décrire le relargage des ETM a partir d’un lot de terres excavées
en conditions de stockage (cf. Figure 1-2). On notera principalement les notions d’infiltration et de
transport depuis la zone de stockage vers les zones non saturée et saturée qui seront dépendantes des
caractéristiques physico-chimiques et environnementale de la zone concernée (perméabilité,
infiltration, composition minéralogique...). Par ailleurs, certains mécanismes d’altération peuvent
directement toucher les terres excavées stockées a I'air libre sans pour autant étre appréhendés par

le test de lixiviation standardisé (oxydation de certaines phases minérales, érosion...).
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Figure 1-2 : Représentation schématique des principaux facteurs externes et propres au matériau influengant le
relargage des ETM a partir de terres excavées stockées sans barriéres (artificielles ou géologiques). Les fléches
représentent les flux potentiels d’ETM vers les différentes cibles environnementales. ZNS = Zone Non Saturée ;
ZS =Zone Saturée
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La législation francgaise régissant le stockage des terres excavées a beaucoup évolué ces dernieres
années et le cadre réglementaire s’orientant autour des 3 (voire 4) classes d’Installations de Stockage
de Déchets (Inertes, Inertes +, Non Dangereux et Dangereux) n’est plus aussi figé qu’il a pu I'étre lors
de sa définition par la décision 2003/33/CE du conseil européen (OJEC, 2003). Des classes alternatives
ont vu le jour pour répondre a des contaminations spécifiques comme la présence d’hydrocarbures
(cas des ISDND « Bio ») ou gérer les volumes importants de terres excavées générés par certains
chantiers, dont le GPE (cas des ISD Terres Naturelles, dites TN+). Ces derniéres ont été ouvertes pour
désengorger les ISDND suite aux cas fréquents de dépassement des critéeres d’acceptation en ISDI
(notamment en Mo ou Se) rencontrés dans le cadre des chantiers du GPE. Elles ne concernent que les
terres naturellement contaminées pour lesquelles les valeurs seuils a respecter sont définies au cas
par cas par arrété préfectoral et dépendent du fond géochimique observé au niveau du site receveur.
Le Tableau 1-2 donne, pour indication, les valeurs seuils a respecter en fonction des différentes classes
d’Installation de Stockage de Déchets, ainsi que les prix d’évacuation moyen constaté (hors transport)
pour une tonne de déchet (source : Bouygues Travaux Publics). Ces chiffres mettent en évidence
I'importance des enjeux économiques. Ainsi, selon la nature des terres excavées, les co(ts
d’évacuation peuvent étre multipliés par 15 entre une terre caractérisée comme inerte et une autre
caractérisée comme non inerte, non dangereuse. Si 'on omet le cas particulier des installations TN+
dont I'apparition n’est que tres récente, la mise en place d’une solution technique ayant pour objectif
final le reclassement de terres vers des installations moins contraignantes pourrait représenter une

économie de plusieurs millions d’euros par chantier.

1.2.2.2. Facteurs affectant la mobilité des ETM

La réglementation est donc basée sur le potentiel de relargage des terres et non sur les teneurs totales
gu’elles renferment. La rétention ou la mobilisation des ETM dans la matrice solide intervient au
travers de différents phénomenes physico-chimiques (sorption, précipitation, complexation...) que
nous allons définir dans les paragraphes suivants. La prépondérance d’un mécanisme par rapport a un
autre dépend a la fois des propriétés des sols considérés (composition minéralogique et chimique,
spéciation des ETM, pH, Eh...) et des facteurs environnementaux (conditions oxydo-réductrices,
érosion, précipitation, température, pression...). Les mécanismes évoqués ci-apreés sont résumés

graphiqguement en Figure 1-3.
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Tableau 1-2 : Valeurs seuils pour I'acceptation de terres excavées dans les différentes classes d’Installation de
Stockage de Déchets selon la décision 2003/33/CE du conseil européen. Le cas des TN+ ne concerne que les terres
naturellement contaminées et les valeurs seuils sont définies par arrété préfectoral et peuvent varier selon le site
receveur (I'exemple du tableau est tiré de I'arrété n°IC-18-080 pris par la préfecture du Val d’Oise).

Tvpe Installation de  Installation de Installation de Installation de QZS;:(I::;;OZ
Y.p . Stockage de Stockage de Stockage de Stockage de Déchets ., 8
d’installation . , de Déchets
Déchets Inertes Déchets Inertes + Terres Naturelles Non Dangereux

Dangereux
Abréviation ISDI ISDI+ TN+ ISDND ISDD
Codt indicatif
d’évacuation 6 €/t 16 €/t 32 €/t 92 €/t 110 €/t

(hors transport)
Valeurs limites des concentrations dans les éluats de lixiviation (L/S = 10) exprimées en mg.kg de MS™!

As 0,5 1,5 1,5 2 25
Ba 20 60 60 100 300
Cd 0,04 0,12 0,5 1 5
Cr 0,5 1,5 3,84 10 70
Cu 2 6 6 50 100
Hg 0,01 0,03 0,2 0,2 2
Mo 0,5 1,5 2,5 10 30
Ni 0,4 1,2 1,2 10 40
Pb 0,5 1,5 1,5 10 50
Sb 0,06 0,18 0,6 0,7 5
Se 0,1 0,3 3,7 0,5 7
Zn 4 12 12 50 200
(o} 800 2400 2400 15000 25000
F 10 30 48 150 500
S04* 1000 3000 18600 20000 50000
Indice Phénol 1 3 3 - -
cot 500 1000 500 800 1000
Fraction soluble 4000 12000 27600 60000 100000

Précipitation/dissolution

Les phénomenes de précipitation et dissolution sont des moteurs importants du mécanisme
d’altération des roches et résultent de I'interaction entre les différentes phases en présence (solides,
liquides et gaz). lls sont controlés par de nombreux facteurs tels que les propriétés des phases
minérales, la composition chimique de I'eau d’infiltration, la composition de la phase gazeuse et les
éventuelles variations des conditions du milieu (température, pression, activité microbiologique...)
(Berkowitz et al., 2014). En régle générale, la solubilité des différents minéraux contréle la
concentration a I'équilibre en éléments majeurs dans la phase liquide. Dans le cas des ETM, la
précipitation d’une phase minérale spécifique (e.g. powellite, CaMoQO,; sélénite de calcium,
CaSe0s3:H,0 ;séléniate de calcium, CaSe0,:2H,0) dépend d’'une combinaison de conditions favorables
plus rarement rencontrées. En particulier, la précipitation de telles phases nécessite que la solution du
sol soit sursaturée vis-a-vis du minéral en question (Young, 2013) et elle est donc souvent limitée par
les faibles teneurs en ETM rencontrées. Ainsi, la formation de phases distinctes porteuses d’ETM

controle leur spéciation uniquement en présence de contaminations élevées comme, par exemple,
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dans des déchets alcalins issus du traitement d’effluents de production de métaux non-ferreux pour
I’As et le Se (Cornelis et al., 2008b) ou dans des formations calcaires avec des concentrations en Mo
pouvant dépasser les 800 mg.kg* (Pichler and Mozaffari, 2015). De par leurs faibles concentrations en
ETM et leurs pH neutres a alcalins (valeurs généralement comprises entre 7 et 9), les terres excavées
du GPE ne semblent pas réunir les conditions nécessaires pour que la présence de ces minéraux

secondaires contréle la mobilisation ou I'immobilisation des ETM.

Phase Liquide Liquide/Solide
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Figure 1-3: Récapitulatif des mécanismes physico-chimique (abiotiques) jouant un réle sur la mobilité des
Eléments Traces Métalliques (ETM) a linterface liquide/solide (d’aprés Manceau et al., 2002 ; Stumm and
Morgan, 2012). Cas général ol la solution composée d’un électrolyte et d’ETM cationiques et anioniques est en
contact avec une phase minérale présentant des sites de surfaces (e.g. silicate, (hydr-)oxydes métalliques...)

Il est a noter, toutefois, que les ETM peuvent étre piégés dans la matrice solide via d’autres processus.
On citera ici les substitutions isomorphiques pouvant intervenir durant la formation des minéraux,
I'inclusion dans les minéraux pendant les cycles de précipitation/dissolution induits par des variations
des conditions (pH, Eh...) ou la formation de solutions solides entre deux minéraux structurellement
compatibles. L'ensemble de ces cas particuliers, qui dérivent du cas de la précipitation d’une phase
pure distincte dans la matrice solide, est régulierement retrouvé dans la nature et rend difficile

I'identification de la frontiere entre précipitation et sorption (décrit plus bas) (Young, 2013). Enfin, la
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cinétique de ces phénomenes dépend elle-méme de différents facteurs (température, pression, pH,
variation de la structure cristallographique du minéral, vitesse des eaux d’infiltration, surface réactive,
présence de CO,...) (Palandri and Karakha, 2004 ; Stumm et al., 1985). Dans de nombreux cas, les
réactions de dissolution et de précipitation doivent donc étre considérées en prenant en compte les
aspects cinétiques qui impliquent une évolution des concentrations en éléments majeurs et traces

s’inscrivant dans un temps plus ou moins long.

Adsorption/Désorption

Les phénomeénes de sorption/désorption sont souvent prépondérants dans le contréle de la mobilité
des ETM par rapport a la dissolution ou la précipitation en raison de la sous-saturation récurrentes des
ETM vis-a-vis des minéraux porteurs théoriques (Young, 2013). Dans cette these, nous utilisons le
terme de sorption pour faire référence a I'ensemble des réactions aboutissant a I'accumulation de
matiére a linterface liquide/solide, que celles-ci soient localisées a la surface (adsorption
bidimensionnelle) ou plus profondément ancrées dans la phase solide (absorption tridimensionnelle)
(Stumm and Morgan, 2012). L’adsorption d’espéces chargées (organiques et inorganiques) peut
advenir a la surface de différents composants des sols (matiére organique, (hydr-)oxydes métalliques,

argiles, carbonates...). Comme représentée en

Figure 1-4, elle est souvent séparée en deux catégories, a savoir, I"adsorption spécifique (parfois
appelée chimisorption) qui intervient a travers la création de complexes de sphéres internes
impliquant des liaisons covalentes, et 'adsorption non spécifique (parfois appelée physisorption) via
la formation de complexes de sphéres externes impliquant des interactions électrostatiques (Hiemstra
and van Riemsdijk, 1996). L'importance relative de ces phénomeénes dans la mobilisation globale des
ETM dépend fortement des caractéristiques (chimiques, minéralogiques, physiques...) des surfaces

considérées et des conditions du milieu, en particulier le pH et le redox.

L’effet du pH sur la charge de surface de différentes phases minérales est représentée en Figure 1-5.
Celui-ci se traduit par une évolution de la charge de surface globale du sol qui tend vers une
accumulation de charges positives avec I'acidification du milieu et, a contrario, une accumulation de
charges négatives lorsque I'alcalinité augmente. Le pH de point de charge nulle (pHezc) correspond au
pH pour lequel la charge de surface est égale a zéro. Ainsi, I'adsorption des espéces chargées
positivement sera favorisée pour des valeurs de pH supérieures au pHezc. A I'inverse, en dessous du
pHezc, ce sont les especes chargées négativement qui seront plus susceptibles d’étre adsorbées. Cette
valeur dépend fortement du type de phase minérale considérée ainsi que des conditions

environnementales.
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Figure 1-4: Représentation schématique de la nature des liaisons des cations et des anions sur une surface
d’oxydes ou d’aluminosilicates en solution (Sigg et al., 2014). Différence est faite entre complexation de sphere
interne (liaisons covalentes) et complexation de sphére externe (interactions électrostatiques)

Des variations de pH seront également susceptibles d’augmenter ou réduire la quantité totale de sites
de surfaces disponibles. Par exemple, les (hydr-)oxydes d’Al (comme la gibbsite) sont reconnus pour
interagir avec les especes en solution, mais ils présentent une plus grande solubilité et un domaine de
stabilité plus limité vis-a-vis des changements de pH par rapport aux (hydr-)oxydes de Fe (Karamalidis
and Dzombak, 2011). Ainsi, une augmentation ou une diminution du pH favorisera la dissolution de

ces oxydes et donc le relargage des ETM associés.

Le potentiel redox, lui, a un impact sur les mécanismes de d’adsorption au travers de deux aspects
principaux. En premier lieu, la spéciation en phase aqueuse des ETM varie en fonction des conditions
redox du milieu et certains d’entre eux présentent des affinités différentiées vis-a-vis des phénomeénes
de sorption en fonction de leur état d’oxydation. C’est notamment le cas du Se, qui est mieux retenu
par les différents composants du sol sous sa forme sélénite (Sew) que sous sa forme séléniate (Sev)
(Goldberg and Glaubig, 1988 ; Loffredo et al., 2011). D’autre part, certaines phases minérales
présentant des sites de surfaces sont plus ou moins stables en fonction des conditions oxydo-
réductrices du milieu. Des conditions oxydantes sont nécessaires a la stabilité des (hydr-)oxydes
métalliques qui, a I'inverse auront tendance a se dissoudre en milieu anoxique. La matiere organique,

elle, est connue pour se décomposer davantage en milieu oxydé (Bourg, 1988).
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Figure 1-5 : Effet du pH sur la charge de surface de phases minérales naturelles susceptibles d’étre le siege de
réactions d’adsorption (Stumm and Morgan, 2012).

En fonction de la composition de la phase aqueuse, de la quantité de sites de surfaces disponibles ou
encore d’éventuelles affinités spécifiques entre I'élément adsorbé et les surfaces adsorbantes, des
phénoménes de compétition ionique peuvent largement influer sur la répartition des espéces entre
les phases solide et liquide. Ainsi, dans le cas d’un déplacement de I'équilibre thermodynamique du
systeme (lié par exemple a une évolution de la composition de la phase aqueuse, du pH, du redox...),
on peut s’attendre a observer un relargage plus ou moins important (désorption) du contaminant
initialement adsorbé. La désorption, qu’elle soit induite par un phénoméne de compétition ou non,
peut étre totale ou partielle selon que I'on ait affaire a une rétention réversible ou irréversible. Le cas
de désorption partielle est souvent associé aux phénomeénes d’hystérésis qui traduisent le fait qu’une
partie des molécules adsorbées n’est pas relarguée en solution et témoignent d’une forte affinité entre
surface(s) et espece(s) adsorbée(s) (Figure 1-6). A ce titre, plusieurs mécanismes ont été avancés pour
expliquer les observations expérimentales faisant état d’hystérésis. On peut notamment citer le role
joué par la complexation de sphére interne qui, via la création de liaisons covalentes, induit des
mécanismes de rétention relativement stables (Stipp et al., 2002). D’autres explications invoquent le
fait que la précipitation de surface puisse étre favorisée par la proximité des ETM avec les phases
minérales induite, au préalable, par le phénoméne d’adsorption. (Berkowitz et al., 2014). Tout ceci est
également dépendant des phases minérales en présence, des mécanismes d‘adsorption mis en jeu et,
dans certains cas, la présence d’une phase en minorité dans I'assemblage (e.g. matiére organique)

peut étre responsable de I'irréversibilité de la désorption (Wang and Liu, 2005 ; Wang et al., 2000).

Enfin, comme dans le cas des réactions de dissolution et de précipitation, la vitesse des réactions de
sorption et de désorption influence les évolutions des concentrations en ETM en solution et a la surface
des minéraux. Les facteurs affectant leur cinétique sont proches de ceux ayant un impact sur la
cinétique des réactions de dissolution et de précipitation (Berkowitz et al., 2014). Enfin, la nature du
mécanisme de sorption (e.g. complexation de sphére interne ou externe, diffusion dans la structure

cristalline...) joue aussi un réle sur les vitesses de réaction.
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Figure 1-6: Isothermes de sorption (marques pleines) et de désorption (marques vides) pour différentes
concentrations de Cd en contact (24 h en batch) avec des suspensions de sépiolite, calcite et palygorskite (Shirvani
et al., 2006). Le phénoméne d’hystérésis est constaté graphiquement par le fait que Iisotherme de désorption
différe de I'isotherme de sorption.

Oxydo-réduction

Les conditions oxydo/réductrices du sol, représentées par le potentiel redox (Eh), fluctuent en fonction
de différents parametres tels que le pH ou la température, le degré de diffusion de I'oxygene dans le
sol (impacté par les précipitations), la disponibilité des accepteurs d’électrons alternatifs (nitrates, Mn,
Fe, sulfates...) ou encore I’activité microbienne (Young, 2013). Les réactions d’oxydo/réduction jouent
un role dans la mobilité des ETM selon deux mécanismes principaux qui concernent la stabilité des
phases minérales porteuses d’'une part, et, d’autre part, la spéciation des ETM en solution et a la
surface. Premierement, la faible présence de di-oxygéne, voire son absence, peut entrainer une
réduction progressive des (hydr-)oxydes de Fe et de Mn. La dissolution de ces phases porteuses
entraine la libération des ETM précédemment retenus a leur surface. Ceux-ci seront donc, soit
relargués, soit adsorbés de nouveau sur d’autres composants (argiles, carbonates...) ou sur les surfaces
réactives des (hydr-)oxydes métalliques éventuellement formés (e.g. restructuration ou précipitation
de formes amorphes) suite a la dégradation des (hydr-)oxydes métalliques initiaux. D’autres phases
minérales sont connues pour étre sensibles aux équilibres oxydo/réducteurs. C’'est notamment le cas
des sulfures parmi lesquels la pyrite qui, comme souligné précédemment, est connue pour retenir une
quantité importante d’ETM cationiques (Zn?*, Pb?*, Cu®...) par substitution des atomes de Fe ou
anioniques par substitution du soufre ou au travers d’inclusions (e.g. arsénopyrite, FeAsS ou
ferrosélite, FeSe,). En conditions oxydantes, la pyrite se dissout par oxydation autocatalysée pouvant

entrainer une mise en solution significative d’ETM (Lowson R.T., 1982).

Les équilibres d’oxydo/réduction ont également un impact sur la spéciation des ETM. En effet, dans les
sols, la plupart des éléments (majeurs et traces) existent sous différents états d’oxydation (C, O, S, Fe,
Co, V, As, Mo, Se...). Les variations des conditions redox selon les paramétres cités plus haut, contrélent

ainsi la répartition de ces éléments entre leurs différents états d’oxydation dans la phase liquide (eau
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de pore) ou a la surface du solide (réduction ou oxydation aprés adsorption). La Figure 1-7 présente
les diagrammes Eh-pH du Mo et du Se en phase aqueuse. Ces diagrammes ont été compilés avec la
base de données thermodynamiques HATCHES (Taneko, 2005) et permettent de visualiser les
conditions de prédominances des différents états d’oxydation des deux espéces. En conditions
oxydantes, Mo est principalement attendu sous son état le plus oxydé et le plus mobile d’ion
molybdate Moy Avec la diminution du pH, I'ion molybdate va se protonner et se retrouver
successivement sous les formes HMoO, et H,MoO, tandis que seules de fortes concentrations
permettront I'existence d’espéces polynucléaires (Smedley and Kinniburgh, 2017). En conditions
réductrices et acides, des espéeces réduites peuvent apparaitre mais bien souvent la spéciation du Mo

en solution peut se résumer a la prédominance de I’état d’oxydation Moy,.

Le cas du Se est plus complexe puisqu’en conditions oxydantes, on retrouve régulierement un mélange
entre les formes Sey et Sey (Sharma et al., 2015). Cette dualité d’occurrence du Se est déterminante
dans son impact environnemental car, comme mentionné précédemment, le séléniate (Sey) a
tendance a étre moins adsorbé a la surface des différentes phases minérales (argiles, (hydr-)oxydes
métalliques...) par rapport au sélénite et sera donc plus mobile. Ceci est principalement lié a une
différence de mécanismes de sorption entre ces deux formes. Le Se\y étant généralement retenu par
complexation de sphére interne tandis que le Seyi met en jeu une complexation de sphére externe,
moins stable. Comme pour le Mo, seules des conditions anoxiques permettront I'apparition d’espéces

plus réduites telles que le Se élémentaire, Sep ou les ions séléniures, Se..
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Figure 1-7 : Diagrammes de prédominance Eh-pH du Se (a) et du Mo (b) compilés a partir de la base de données
thermodynamiques HATCHES (Takeno, 2005)
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1.2.2.3. Toxicité des ETM

La mobilité des ETM résulte donc d’un mélange complexe de mécanismes, eux-mémes dépendant de
nombreux parameétres physico-chimiques propres au milieu étudié. Le relargage des ETM est ainsi
relativement compliqué a prédire. Pourtant, dans de nombreux cas, il peut aboutir a une accumulation
de contaminants dans un ou plusieurs compartiments environnementaux synonyme de risque
potentiel pour les végétaux, les animaux et/ou la santé humaine. A I'inverse, des zones géographiques
présentant de faibles concentrations en ETM (ou un réservoir d’'ETM peu mobiles) peuvent provoquer
des carences également a |'origine d’effets délétéres pour le biote. A partir de ce constat, nous avons
souhaité présenter dans les paragraphes qui suivent un bref apercu des impacts observés lors de
surexpositions ou de carences en Mo ou Se, les éléments au centre de la problématique de gestion des

terres excavées du GPE.

L'accumulation du Mo dans les profondeurs des océans (débutant il y a environ 550 Ma) serait
intimement liée au développement des organismes eucaryotes (Scott et al., 2008). Aujourd’hui encore,
son implication est démontrée comme cofacteur dans des réactions enzymatiques du fonctionnement
métabolique humain (Smedley and Kinniburgh, 2017). Ainsi, chez l'adulte, une consommation
qguotidienne en Mo de 95 ug est recommandée par I’Agence nationale de sécurité sanitaire de
I"alimentation, de I'environnement et du travail (Anses, 2021). Chez I’étre humain, les cas de maladies
liées a des carences en Mo sont tres rares et concernent presque uniquement des nouveau-nés
souffrant de défauts métaboliques (Food and Nutrition Board and Institue of Medecine, 2001). A
I'inverse, une surconsommation en Mo est susceptible de causer un certain nombre de maladies
(WHO, 2003). La littérature dispose de nombreuses références répertoriant des cas de molybdenosis,
une maladie pouvant conduire a des carences mortelles en Cu, chez des ruminants se nourrissant
d’herbages riches en Mo (Bradford et al., 1990 ; Suttle, N.F., 1991 ; Neunhalserer et al., 2001 ; Xiao-
yun et al., 2006 ; Wang et al,. 2021). Chez I'Homme, les preuves de tels effets sont moins évidentes et,
c’est en partie pour cela, que I'Organisation Mondiale de la Santé (OMS ; World Health Organization,
WHO) n’a pas jugé nécessaire de conseiller une valeur de concentration en Mo contraignante a
respecter dans |’eau potable lors de la 4°™ édition de ses directives (WHO, 2022). On notera aussi que
ni la législation francaise ni la législation européenne n’impose de valeurs limites quant aux teneurs en

Mo dans les eaux destinées a la consommation humaine.

Parmi I'ensemble des micronutriments, le sélénium est supposé présenter I'une des frontieres les plus
étroites entre carence (< 40 pg.jt) et toxicité (> 400 pg.j!) (Fordyce, 2013). Chez I'étre humain, il est
nécessaire a la formation de 25 séléno-protéines, parmi lesquelles la gluthanione peroxydase qui lutte

contre la dégénération oxydative des cellules (Rotruck et al., 1973). Des carences en sélénium chez les
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animaux sont largement répandues sur I'ensemble de la planete et provoquent de nombreuses
maladies pouvant entrainer la mort. Des programmes de supplémentation alimentaire sont souvent
adoptés pour améliorer la productivité des élevages. L'impact des carences en Se sur la santé humaine
est moins clair, dans la mesure ou, les maladies engendrées sont souvent multifactorielles (maladie de
Keshan, maladie de Kashin-Beck, insuffisance thyroidienne..) (WHO, 1996; Rayman, 2012).
Néanmoins, pour refléter I'aspect essentiel du sélénium, la consommation quotidienne recommandée
varie entre 20 et 70 pg.j’ (Mehri, 2020), avec une valeur de 70 pg.j! proposée par I’Anses (2021). A
I'inverse, une surexposition au Se chez les animaux, mais aussi chez I’étre humain, entraine également
de nombreuses pathologies (sélénose, cancer, diabéte...) qui dépendent de la forme chimique du Se,
de sa concentration et d’un certain nombre de cofacteurs présents lors de I'intoxication (Fordyce,
2013). Bien que les cas de toxicité liés a une surexposition au Se sont moins répandues que les cas de
carences, certaines zones géographiques particulierement riches en Se ont vu I'émergence de
sélénoses endémiques présentant un taux de mortalité particulierement alarmant (Yang et al., 1983).
En réponse a ces constats, et bien que I'implication de cofacteurs complique la définition de la dose
d’ingestion de Se présentant un danger immédiat pour la santé humaine, 'OMS recommande une
valeur maximale de 400 pg.j*. Enfin, contrairement au Mo, une concentration a ne pas dépasser dans
les eaux brutes destinées a la consommation humaine est fixée par la législation francaise a 10 pg.L™
pour le Se (JORF, 2001). Cette valeur est d’ailleurs plus contraignante que celle imposée dans le cadre

de la directive européenne (20 a 30 pg.L) (OJEU, 2020).
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1.3. Stabilisation chimique des terres excavées

En réponses aux problématiques soulevées dans le paragraphe précédent, les entreprises productrices
de déblais sous forme de terres excavées naturellement contaminées sont a la recherche de solutions,
afin de réduire le risque potentiel de relargage en ETM associés a ces matériaux. Comme récapitulé
dans le Tableau 1-3, il est possible de classer les différentes techniques de traitement de sols
contaminés en trois catégories a savoir les solutions physiques, chimiques et biologiques (Khalid et al.,
2017). Leur mise en ceuvre peut intervenir in situ ou ex situ, seule ou en combinant plusieurs types de
solutions. Le choix d’une solution par rapport a une autre dépend alors d’une somme de facteurs parmi
lesquels, I'efficacité attendue par rapport a la contamination considérée ou encore les contraintes
opérationnelles liées au contexte de mise en ceuvre. Dans le cas des chantiers du GPE, les faibles
teneurs en ETM constatées (exceptionnellement supérieures a une centaine de ppm, mais la plupart
du temps de I'ordre d’une dizaine de ppm) rendent toutes opérations de séparation ou d’extractions
inenvisageables pour des raisons principales de viabilité économique. Méme si les techniques
biologiques de phytoextraction sont particulierement efficaces dans des contextes de contamination
diffuse, les temps de traitement avant obtention d’une réelle diminution de la mobilité des ETM sont
longs (Bhargava et al., 2012) et pourraient ne pas rencontrer les prérequis liés au stockage des terres
excavées issues de chantiers de creusement. Dans le cadre de ce projet de these, la solution retenue
est la stabilisation chimique qui agit via I'immobilisation des contaminants dans la matrice solide par
ajout d’additifs de maniere a réduire le risque de relargage. Bien que cette solution se heurte a un
certain nombre de limites qui seront détaillées dans la section 1.3.4 (dépendance aux parametres du
milieu, questionnement sur 'efficacité a long terme), elle posséde I'avantage d’étre potentiellement
peu colteuse, rapidement efficace et peu contraignante a mettre en ceuvre (Khalid et al,. 2017,

Beiyuan et al., 2016).

Le choix du stabilisant constitue I'élément clé de la procédure de qualification de la technique. Ainsi,
les prochains paragraphes s’attacheront a lister les principaux stabilisants recensés dans la littérature
et les mécanismes d’immobilisation des ETM associés. A notre connaissance, la mise en ceuvre de la
stabilisation chimique sur des terres excavées n’a jamais été référencée dans le cas spécifique de
contaminations naturelles en Mo ou en Se. C'est pourquoi nous nous appuierons dans un premier
temps sur les études ayant pour objectif de stabiliser des sols contaminés par des ETM au sens large
du terme (avec une attention particuliére portée sur les anions) avant de s’intéresser aux quelques cas
ou des matrices solides contaminées (origine anthropique) au Mo ou Se ont fait I'objet de tentatives

de stabilisation.
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Tableau 1-3 : Comparaison de différentes techniques employées pour le traitement de sols contaminés aux ETM. Tableau traduit et réduit a partir de Khalid et al. (2017).

Technique

Principe

Avantages

Limites

Traitement physique

Remplacement du sol

Excavation du sol contaminé et remplacement par

un sol propre

Efficace pour les sols a forte
contamination

Production de quantités importantes de
déblais potentiellement dangereux,
coute(ix, perte de fertilité parfois
constatée

Isolation du sol

Utilisation de barrieres physiques pour séparer le
sol contaminé des zones non contaminées

Efficace pour les sols a forte
contamination ; évite le transport hors
site contaminé

Couteux, efficacité variable, remédiation
du sol contaminé passe par des mesures
supplémentaires

Vitrification

Réduction de la biodisponibilité des ETM par
création de matériau vitreux

Facilement mise en ceuvre sur une
grande variété de contaminant

Trés colteux en énergie

Traitement électrocinétique

Extraction des ETM par utilisation de
I’électrophorése ou de I’électro-migration

Facilement mise en ceuvre, économique
et non destructrif pour le sol

Optimal pour un sol a faible
perméabilité et avec contréle du pH

Traitement chimique

Stabilisation

Réduction de la mobilité et de la biodisponibilité
des ETM par ajouts de stabilisants

Rapidité et facilité de mise en ceuvre,
économique, applicable a une grande
variété de contaminants

Solution temporaire et nécessitant une
surveillance permanente

Lavage du sol

Extraction des ETM par formation de complexes
stables et mobiles avec des extractants

Economique, supprime la présence du
contaminant, réduit les incertitudes sur
les performances a long terme

Problemes environnementaux liés aux
extractants utilisés, efficacité variable
selon les sols, les ETM et les extractants

Traitement biologique

Phytovolatisation

Incorporation des ETM dans les plantes puis
relargage dans I’'atmosphére

Economique et peu perturbateur

Restreint aux métaux volatils, engendre
des problémes environnementaux suite
au rejet dans I'atmosphére

Phytostabilisation

Séquestration des ETM dans les plantes via les
racines

Economique et peu perturbateur

Solution temporaire, efficacité variable
selon les sols, les ETM et les plantes

Phytoextraction

Accumulation des ETM dans les plantes et la
partie cultivable du sol

Economique et peu perturbateur

Plantes accumulatrices peu
nombreuses, efficacité variable selon les
conditions de croissance, la tolérance
des plantes, la biodisponibilité des ETM
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1.3.1. Définition et usages

La stabilisation d’un sol ou de terres excavées consiste, selon la définition établie par la norme (NF EN
ISO 11074, 2015), en une amélioration de la stabilité chimique du matériau contaminé par ajout
d’additifs chimiques. Cette stabilité peut étre obtenue, par exemple, par précipitation de métaux
solubles, par adsorption physiques et/ou chimiques ou encore par une modification des équilibres
d’oxydo-réduction initiant le changement d’état d’oxydation du contaminant vers une espéce moins
mobile. Dans tous les cas, le but a atteindre est la diminution de la toxicité effective ou potentielle du

matériau considéré en piégeant le contaminant de maniere durable dans la phase solide.

La stabilisation chimique, seule ou combinée a une opération de solidification (i.e. réduction de la
fluidité d’un matériau pour limiter I'attaque d’agents mobilisateurs tels que le vent ou l'eau), est
souvent utilisée dans le cadre de contaminations en éléments inorganiques (métaux et métalloides
notamment). La plupart du temps, cette technique a été éprouvée sur des cas de contaminations
d’origine anthropiques comportant des teneurs en ETM relativement élevées. Il est difficile d’établir
une liste des stabilisants les plus couramment utilisés dans le cadre de contaminations aux ETM.
Kumpiene (2010) propose la sienne en citant les minéraux contenant des phosphates, les
aluminosilicates naturels ou synthétiques, les oxydes de fer et les biomatériaux. Khalid et al. (2017)
ont ajouté a cette liste I'usage de liants minéraux et notamment des ciments. Dans leur revue de
littérature traitant spécifiquement de I'immobilisation des ETM dans les sols, Palansooriya et al (2020)
ont confirmé ces observations, en notant toutefois, qu’au cours de ces derniéres années, un intérét
scientifique grandissant est apparu concernant les stabilisants a trés faibles colts et s’inscrivant dans
une démarche d’économie circulaire, qu’ils soient organiques (biochar, compost, charbon de bois,
charbon actif) ou inorganiques (chaux, cendres volantes et boues rouges riches en oxydes de Fe).
Devant la diversité des stabilisants utilisés, la sélection d’une solution optimale peut étre longue et
complexe. Il est donc utile de définir ici les mécanismes associés a chacun de ces stabilisants en prenant
soin de rappeler qu’en dépit de ces aspects, I'efficacité de I'immobilisation sera fortement dépendante

de la dynamique propre aux ETM et aux propriétés du matériau considéré (cf. section 1.2.2).

1.3.2. Nature et mécanismes d’action des principaux types de stabilisants

1.3.2.1. (hydr-)Oxydes métalliques et leurs précurseurs

Les (hydr-)oxydes métalliques sont présents sous différentes formes dans I'ensemble des sols a des
concentrations variables (Komarek et al., 2013). Comme évoqué précédemment, ils interviennent dans
la mobilité des ETM, principalement via des mécanismes de complexation et/ou précipitation. De

nombreuses études ont cherché a classer les oxydes métalliques selon leur capacité de sorption vis-a-
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vis d’'un ETM donné (Rovira et al., 2008 ; Geng et al., 2013 ; Guo et al., 2014), méme si celle-ci dépend
de nombreux facteurs déja évoqués en section 1.2.2.2 (pH, conditions redox, concentrations en ETM).
En outre, les caractéristiques de chague oxyde ont une grande importance comme, par exemple, le pH
de point de charge nulle (pHpzc) - valeur de pH pour laquelle les charges surfaciques s’équilibrent
(Kosmulski et al., 2018), la surface spécifique ou la densité de sites de surface. Les (hydr-)oxydes
métalliques sont des espéces amphoteres, c’est-a-dire qu’elle peuvent étre chargées positivement ou
négativement selon les caractéristiques du milieu et principalement en fonction du pH (Dzombak and
Morel, 1990). Ainsi, un pH < pHpzc favorisera I'apparition de charges positives a la surface des oxydes
et donc la rétention des espéces chargées négativement comme les (oxy-)anions. A I'inverse un pH >
pHezc sera favorable a la sorption des cations métalliques par augmentation progressive de la charge
négative des sites surfaciques. Ce sont les (hydr-)oxydes de Fe qui ont fait I'objet du plus grand nombre
d’études concernant leur utilisation potentielle pour stabiliser les ETM dans des sols contaminés.
Cependant, les oxydes de manganése (Mn) et d’aluminium (Al) présentent, eux aussi, des affinités avec
les ETM. Les oxydes de Mn sont mémes reconnus comme principaux réservoirs de Mo dans les

sédiments océaniques (Kuhn et al., 2003).

Les oxydes de Fe

L'utilisation d’(hydr-)oxydes de Fe naturels ou synthétiques, tels que I’hématite (Fe,0s), la goethite
(FeOOH), la ferrihydrite (Fe(OH)s), ou encore la magnétite (Fes04) pour stabiliser des sols contaminés
en ETM est largement documentée. Par exemple, dans une étude visant a diminuer la mobilité et la
biodisponibilité de nombreux contaminants (As, Cd, Cu, Pb and Zn) dans une ancienne zone industrielle
(fonderie de Zn/Pb, Autriche), I'utilisation de ferrihydrite combinée a une boue gravillonneuse
majoritairement carbonatée a permis I'obtention du meilleur taux d’abattement (par rapport a une
vingtaine de stabilisants testés) pour les éléments cationiques (Friesl et al., 2006). Les auteurs ont
proposé que les phénomenes de sorption chimique a la surface de la ferrihydrite constituaient les
principaux mécanismes a 'origine de ces résultats. Une étude différente utilisant une méthodologie
proche a, quant a elle, mis en évidence une efficacité limitée de I'ajout de goethite ou d’hématite pour
agir sur la mobilité et la biodisponibilité d’ETM tels que Cd, Cu, Ni, Pb et Zn (Usman et al., 2006). Les
causes de tels écarts peuvent étre multiples et sont a rechercher du c6té de la composition et des
caractéristiques physico-chimiques (e.g. pH) du sol étudié, de la spéciation des ETM, de la nature des

(hydr-)oxydes utilisés...

Pour obtenir une plus grande efficacité de stabilisation, il est possible d’utiliser des précurseurs a la
formation d’(hydr-)oxydes de Fe comme des sulfates (FeSO4) ou du fer zéro valent (Fe®) dont I'action

reposera également sur des mécanismes de complexation et/ou précipitation. L’utilisation de ces
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précurseurs présente plusieurs avantages comme, notamment, le fait d’entrainer la formation
(hydr)oxydes de Fe faiblement cristallisés, voire amorphes (Komarek et al., 2013). La capacité de
rétention des ETM de tels minéraux est reconnue comme plus importante que celle des oxydes
cristallisés en raison de leur plus grande surface spécifique (Schwertzmann and Taylor, 1989 ; Warren
and Alloway, 2003). Notamment, I'apport au sol de FeSO, s’est montré efficace pour diminuer la
guantité d’arsenic (As) incorporée dans des laitues cultivées dans un sol issu d’'une ancienne fonderie
d’As (Warren and Alloway, 2003). Le mécanisme de stabilisation est principalement lié a la sorption de
I’As a la surface d’(hydr-)oxydes de Fe précipités suite a la dissociation du stabilisant. Cette
précipitation s’accompagne d’une acidification du milieu selon la réaction suivante (Komarek et al.,

2013) ;
1 3
FeSO, + 70, + -H,0 — FeOOH + SO~ + 2H* [1.1]

Cette acidification (plus ou moins importante en fonction de la capacité tampon associée au sol étudié)
aura tendance a favoriser la rétention des (oxy)-anions par rapport a Iutilisation d’(hydr-)oxyde de Fe
naturel ou synthétique (Hartley et al., 2004). A l'inverse, plusieurs références font état d’une
augmentation potentielle de la mobilité des cations métalliques (e.g. Cu, Pb, Zn...) si des dispositions
de contréle du pH ne sont pas mises en ceuvre (Warren and Alloway, 2003 ; Hartley et al., 2004 ;

Komarek et al., 2013 ; Fresno et al., 2016).

L'utilisation de Fe° (fer natif, grenaille de Fe pauvre en impuretés...) entrainera également, par
oxydation, la formation d’(hydr-)oxydes de Fe faiblement cristallisés susceptibles de stabiliser les ETM
dans les sols contaminés (Leupin and Hug, 2005). L'influence sur le pH est faible, comme on peut le

déduire du mécanisme décrit dans les équations [1.2] a [1.4].

1
R°+E%+QH+ﬁF¥++&O [1.2]
1 1
F¥++Z%+H+ﬁFﬁ++E&O [1.3]
Fe3* + 2H,0 —» FeOOH + 3H™ [1.4]

Plusieurs autres avantages accompagnent I'utilisation du Fe®. Premiérement, a dosage équivalent, la
masse de Fe sera supérieure par rapport au cas des sulfates de Fe représentant ainsi un plus grand
réservoir pour la formation des (hydr-)oxydes et la rétention des ETM. Ensuite, la cinétique d’oxydation
du Fe® est plus lente que celle de la dissociation du FeSO., ce qui favoriserait I'apparition d’(hydr-
Joxydes de Fe fraichement précipités sur une plus grande durée bénéfique a la pérennité du traitement

(Kumpiene et al,. 2008). Enfin, le relargage de fer ferreux (Fe?*) peut entrainer "apparition de réactions
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de réduction ou d’oxydation des ETM selon le contexte (Leupin and Hug, 2005 ; Tang et al., 2014). Or,
comme mentionné en section 1.2.2.2, certains ETM (dont le Se) voient leur toxicité et/ou leur mobilité

changer en fonction de leur état d’oxydation.

Les cas d’application de Fe® pour la stabilisation de sols contaminés aux ETM rendent des conclusions
variées qui dépendent du type d’ETM, des propriétés du sol ou encore du temps de cure employé.
L'utilisation de grenaille de Fe a permis une diminution significative de la mobilité du Zn, Pb et Cd dans
un sol contaminé par des retombées atmosphériques industrielles (Houben et al., 2012). Plus le temps
augmentait entre I'analyse des éluats et I'application du stabilisant, plus I'immobilisation était
prononcée (simultanément avec une augmentation du pH). Kumpiene et al. (2006) ont utilisé un
produit similaire (grenaille de fer synthétique) pour traiter un sol issu d’une ancienne usine
d’imprégnation du bois contaminé au Cr, Cu et As. Le relargage d’As, mesuré par un test de lixiviation
en bachée, a été grandement limité (diminution de 98,5 %) par I'ajout de Fe® (1 %wt). L’efficacité était

moindre dans le cas du Cu et du Cr, ce qui est en accord avec les résultats de Hartley et al. (2004).

Les oxydes de Mn

L'utilisation d’oxydes de Mn permet également de réduire la mobilité des ETM par des mécanismes de
sorption proches de ceux attendus en utilisant des (hydr-)oxydes de Fe. En fonction des études
considérées, la rétention d’ETM a la surface des (hydr-)oxydes de Mn est tant6t suggérée supérieure
par rapport aux (hydr-)oxydes de Fe (Fu et al., 1991), tant6t inférieures (Balistrieri and Chao, 1990). En
particulier, la birnessite présente une structure par couches permettant de démultiplier les sites de
sorption potentiels en ajoutant des espaces interfoliaires aux sites de surfaces (Wang et al., 2012). De
plus, les oxydes de Mn possédent des pHpzc faibles (inférieurs a 4,7) qui les rendent trés intéressants
pour sorber des cations métalliques dans des conditions acides a alcalines (Grangeon et al., 2020).
Plusieurs études ont ainsi montré des résultats prometteurs quant a 'utilisation de différentes formes
d’oxydes de Mn pour la stabilisation de sols contaminés en Cd, Cu et Pb (Michalkova et al., 2014), en
As et Sb (Bagherifam et al., 2014) ou encore en As, Sb et Pb (Ettler et al.,, 2015). Cependant,
Hettiarachchi et al. (2000) n’ont constaté qu’une faible réduction du Pb biodisponible dans des phases
dites « stomacales » et « intestinales » pour 4 des 5 sols contaminés étudiés apres traitement avec un
oxyde de Mn (cryptomelane, K;MngOs¢6). Mench et al. (2000) récapitulent I'impact d’amendements en
hydroxydes de Mn ou en birnessite (Mn0O.nH,0) sur I'incorporation du Cd et du Zn dans des plantes
(principalement haricots nains et Lolium) cultivées dans différents types de sols contaminés. Les
quantités d’ETM retrouvées dans les racines diminuent quel que soit le stabilisant utilisé (a 1 %wt) ou
le sol considéré. Cependant, I'effet stabilisant de la birnessite sur la mobilité du Zn est significativement

réduit au bout de quelques mois seulement. Ceci a été lié a 'altération des oxydes de Mn et peut
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représenter un inconvénient majeur comparé a I'utilisation d’(hydr-)oxydes de Fe. La réduction des
oxydes de Mn peut, en effet, intervenir dans des conditions plus oxydantes que les (hydr-)oxydes de
Fe et entrainer ainsi le relargage des ETM préalablement adsorbés (Kumpiene et al., 2008). A l'inverse,
Huot et al. (2014) ont discuté I'apparition d’une forét sur un sol anthropisé riche en oxyde de Mn (issu
d’une usine de production d’acier de Mn) prées de 50 ans aprés |'arrét de I'activité industrielle. Pour
comparaison, un sol anthropisé issu de la production d’acier classique était lui totalement dépourvu
de forét. Les contenus totaux en Zn et Pb étant similaires dans les deux sols, les auteurs ont pu
identifier par analyses spectroscopiques, une forte rétention des ETM par les oxydes de Mn faiblement

cristallisés du sol issu de I'usine de production d’acier de Mn.

Les oxydes d’Al

L'utilisation d’oxydes d’Al a été moins considérée que les (hydr-)oxydes de Fe ou de Mn pour le
traitement des sols. Néanmoins, on trouve un certain nombre de tentatives dans la littérature comme
par exemple, 'utilisation d’oxydes d’Al amorphes pour stabiliser deux sols miniers fortement pollués
en ETM (As, Pb et Sb) qui a été comparé a I'utilisation de goethite, de ferrihydrite et de minéraux
silicatés (bentonite et sépiolite) (Garcia-Sanchez et al., 2002 ; Alvarez-Ayuso et al., 2013). Les deux
études ont montré que les oxydes d’Al amorphes peuvent réduire efficacement (jusqu’a 100 %
d’'immobilisation en fonction du dosage utilisé) les quantités relarguées d’As, de Pb ou de Sb au cours
d’un test de lixiviation jusqu’a devenir plus efficace que la goethite ou la ferrihydrite en fonction du sol
considéré. Cette tendance est confirmée par I'étude de Bagherifam et al. (2014), ou des oxydes
naturels d’Al (majoritairement composés de diaspore, AIOOH) ont réduit efficacement la mobilité du
Sh et, dans une moindre mesure celle de I'As, dans des sols dopés a 50 mg.kg™ en As ou en Sb. Dans
tous les cas, les pistes d’explication des mécanismes d’immobilisation s’appuient sur le faible degré de
cristallinité et la grande surface spécifique des oxydes utilisés, offrant une quantité de sites réactifs

importante pour complexer les ETM.

1.3.2.2. Matériaux alcalins

L'utilisation de matériaux alcalins (chaux, ciments, carbonates...) seuls ou en combinaison avec
d’autres stabilisants, permet de mettre en jeu différents mécanismes de stabilisation. La régle générale
veut que l'augmentation du pH couramment observée soit favorable a la rétention des cations
métalliques par augmentation des charges négatives de surface, par coprecipitation avec les
carbonates (Kumpiene et al., 2010) ou encore par précipitation d’hydroxydes métalliques (Paria and
Yuet, 2006). Ainsi, de nombreuses études ont permis de mettre en évidence la diminution de la fraction
soluble d’éléments comme Cd, Cu, Mn, Ni, Pb et Zn suite a I'utilisation de stabilisants alcalins comme

la chaux (Gray et al., 2006 ; Hale et al., 2012 ; Xi et al., 2014 ; Li et al., 2019), des ciments (Alpaslan and
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Yukselen, 2001 ; Hale et al., 2012 ; Xi et al., 2014 ; Li et al., 2019) ou des carbonates (Lee et al., 2009 ;
Houben et al., 2012 ; Vrinceanu et al., 2019). A I'inverse, |'effet sur les especes anioniques comme As,
Cr, Se, Mo ou Sb tend plutot a I'augmentation du relargage (Holland et al., 2018) en lien avec
I'augmentation des charges de surfaces négatives combinées a la compétition des ions OH-.
Néanmoins, certains effets stabilisants peuvent étre attendus a travers, notamment, le potentiel de
formation de métalates de calcium pour former des espéeces insolubles (arséniate de calcium,
Caz(As0.);; sélénate ou sélénite de calcium, CaSeO,4 ou CaSeOs ; powellite, CaMo0,..) si I'augmentation
du pH est modérée et si les concentrations en oxyanions sont suffisamment importantes (Cornelis et
al., 2008b). De plus, il existe une possibilité d’incorporation des oxyanions lors de la précipitation de
phases pouzzolaniques, produits de I’hydratation du systéeme (monosulfates ou ettringite). En fonction
de leur affinité avec ces minéraux mono ou tri-phasiques, les oxyanions peuvent étre incorporés dans
la structure en colonne de lettringite ou dans les espaces interfoliaires des monosulfates
(Chrysochoou and Dermatas, 2006 ; Cornelis et al., 2008a). Néanmoins, les sulfates présentent une
affinité supérieure pour ces minéraux rendant leur incorporation favorables d’un point de vue
thermodynamiques. Ainsi, la présence de sulfates en exces dans le milieu risque d’entrainer le
relargage des oxyanions méme apreés incorporation dans les phases puzzolaniques. Enfin, il est a noter
gue les mécanismes de stabilisation liés a la présence de telles phases sont hautement dépendant du
pH. En effet, le pH devra étre maintenu a des valeurs élevée (i.e. supérieur a 10,5) pour éviter une
rapide dissolution des phases monosulfate et/ou ettringite et, donc, un relargage des espeéces

incorporées (Chrysochoou and Dermatas, 2006).

Les matériaux alcalins peuvent également étre utilisés pour réduire la mobilité des sulfates, en
particulier dans les terres riches en gypse. La précipitation d’ettringite est souvent avancée comme
principal mécanisme de stabilisation en raison d’un effet conjugué de I'augmentation du pH et de
I"apport significatif en Al. Ainsi, Diaz Caselles et al. (2020) ont montré |'effet stabilisant de plusieurs
formulations de liants hydrauliques sur la mobilité des sulfates dans un sols limoneux dopés
artificiellement en gypse. L'utilisation d’un produit majoritairement composé de laitier de haut
fourneau s’est montré particuliérement intéressant car, en plus de limiter le relargage en SO.%, il a
permis de minimiser le gonflement volumique du sol (< 5 %) et éviter un relargage indésirable en Cr
souvent observé lors de I'utilisation de ciments comme agents stabilisants (Estokova et al., 2012 ;

Sinyoung et al., 2012).

1.3.2.3. Minéraux argileux

Les minéraux argileux (sépiolite, attapulgite, vermiculite, smectite...) font partie du groupe des silicates

et sont extrémement abondants a I’état naturel sur terre comme produits de I'altération des roches
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primaires (Chesworth et al., 2008). Leur utilisation pour limiter la mobilité des ETM dans les sols tire
profit de leur capacité d’adsorption principalement liée a leurs caractéristiques structurales. En effet,
les argiles sont constituées d’'un empilement de feuillet tétraédriques et de feuillets octaédriques. Des
substitutions isomorphiques (AI** pour Si* au niveau des tétraédres et Mg?*/Fe3*/Fe?* pour AI** au
niveau des octaédres) peuvent survenir et créer localement des déficits de charges positives
compensés par la présence de cations dans |'espace interfoliaire (Sposito et al., 1999). Cette capacité
d’échange cationique (CEC) peut étre mesurée et varie en fonction du minéral considéré (de
3 meq/100g pour la kaolinite a 210 meq/100g pour la vermiculite) (Maubec, 2010). D’autre part, a
I'instar des (hydr-)oxydes métalliques, les groupements de surfaces des argiles (silanols, Si-OH et
aluminols, Al-OH) peuvent présenter une charge variable en fonction du pH (positive a pH acide et
négative a pH basique). Ainsi, des phénomeénes d’adsorption spécifique et non-spécifique sont aussi
susceptibles de jouer un réle dans I'immobilisation des ETM et sont exacerbés par la grande surface
spécifique présentée par certains minéraux silicatés comme les smectites (environ 800 m2.g?)
(Berkowitz et al., 2014). Ces interactions sont d’autant plus favorisées dans le cas des cations
métalliques que I'ajout de matériaux argileux conduit systématiquement a une augmentation du pH

et donc une augmentation de la charge négative (Xu et al., 2017).

Plusieurs études ont donc considéré I'utilisation de matériaux argileux pour traiter des sols contaminés
a I'échelle laboratoire ou terrain. Par exemple, Zotiadis et al. (2012) ont montré que l'ajout de
palygorskite (4 %wt) dans un sol contaminé par une activité miniére prolongée et intensive permettait
de réduire la quantité d’ETM soluble dans I'eau, confirmant des résultats laboratoire obtenus par
Alvarez-Ayuso et Garcia-Sanchez (2003). Néanmoins, |'efficacité était fortement dépendante de
I’élément considéré, puisque cette réduction ne s’élevait pas au-dela de 30 % dans le cas de Sb (29 %),
d’As (18 %) et de Cu (17 %). Le rble des argiles dans les processus d'immobilisation a été confirmé dans
le cas d’un sol contaminé au Cd, Pb et Zn par une activité industrielle (Roumanie) et traité a la bentonite
(Vrinceanu et al,. 2019) ; d’un sol contaminé au Cd et Pb par une activité miniére (Chine) et traité a la
sépiolite (Zhan et al., 2019) ; ou encore, d’un sol agricole contaminé au Cd, Cu, Pb et Zn par une activité
miniére (Chine) et traité avec une faible quantité (0,8 %wt) d’'un mélange sépiolite/calcite (Zhou et al.,

2014).

Malgré ces résultats encourageants, I'utilisation de minéraux argileux comme stabilisants est souvent
moins considérée que celle des (hydr-)oxydes métalliques, par exemple (Kumpiene et al., 2010). Ceci
est principalement di aux difficultés d’identification des mécanismes exacts d’immobilisation en
raison (i) de la présence en grande quantité de matériaux similaires dans les sols traités qui

compliquent I'isolation de la contribution du stabilisant, (ii) des variations plus ou moins importantes
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de la composition des argiles pouvant altérer I'efficacité du traitement (Xu et al., 2017) et (iii) de la

sélectivité des argiles vis-a-vis de I'’échange cationique et de I'adsorption des ETM (Gong et al., 2018).

1.3.2.4. Utilisation de sous-produits et autres résidus

Les traitements par stabilisation chimique peuvent également faire intervenir des sous-produits de
I"activité industrielle ou miniere par exemple (Kumpiene et al., 2010). Dans une démarche d’économie
circulaire, ces matériaux, initialement considérés comme des déchets, sont valorisés comme agents de
stabilisation. Les mécanismes d’action sont proches de ceux décrits dans le cas de |'utilisation des
matériaux énoncés plus haut. Dans le cas de l'utilisation des boues rouges (déchet principal lié a la
production d’alumine), les fortes teneurs en (hydr-)oxydes métalliques (notamment Al et Fe) associées
au caractere alcalin du déchet permettent de complexer de maniére efficace les ETM et notamment
les cations métalliques (Feigl et al., 2012 ; Lee et al., 2011 ; Gray et al., 2006 ; Ciccu et al., 2003). Les
cendres ou les machefers issus de l'incinération de charbon ou de déchets ont également été
considérée comme agents stabilisants. La encore, les mécanismes semblent favorables dans le cas de
contaminations en cations métalliques avec un effet conjugué de I'augmentation du pH (favorable a la
précipitation et a la sorption des cations) et de la surface spécifique des matériaux. Néanmoins, la
composition de ces stabilisants est largement dépendante du type de produit incinéré (organique ou
inorganique), du type d’incinérateurs ou encore des moyens mis en ceuvre pour leur collecte. Tous ces
parametres vont affecter leurs caractéristiques chimiques et donc leur capacité d’'immobilisation des
ETM pouvant mener a I'obtention de résultats mitigés. L’étude de Houben et al. (2012) a ainsi montré
que l'utilisation de cendres volantes issues d’une centrale thermoélectrique pour traiter un sol
contaminé en Pb, Cd et Zn était la solution la moins efficace parmi les six stabilisants testés. La
diminution de la quantité d’ETM extraite dans les éluats était seulement significative dans le cas du Cd

et du Zn avec des réductions respectives de 33 et 41 %.

D’autres sous-produits industriels ont été envisagés comme des résidus de production de briques, de
la poudre céramique, des laitiers de hauts fourneau, de la poussiére de cimenterie ou encore de la

chaux issue du process d’extraction du sucre.

A noter que les boues rouges, les déchets d’incinération ou les résidus miniers peuvent eux-mémes
étre enrichis en ETM. Hua et al. (2017) ont réalisé un inventaire des concentrations mesurées dans des
boues rouges d’origines variées. Les teneurs moyennes en As, Cr, Ni, Pb, V et Zn sont significatives avec
des valeurs de 83, 607, 101, 92, 1454 et 122 mg.kg? respectivement. Cetin and Aydilek (2013) ont,
guant a eux, montré une augmentation du pH corrélée a une mobilisation des éléments Mo et B suite

a l'application de différents types de cendres volantes sur un sol ne présentant initialement pas de
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mobilité particuliére. Ces enrichissements peuvent représenter un frein a I'utilisation de tels additifs,

en particulier pour traiter des terres aussi faiblement contaminées que celles du GPE.

1.3.2.5. Les stabilisants organiques

L'utilisation de stabilisants organiques est également largement documentée pour traiter des sols
contaminés aux ETM. Elle tire profit de la capacité de la Matiére Organique (MO) a retenir les
contaminants selon différents mécanismes et principalement par des phénomenes d’adsorption et via
la formation de complexes stables avec les composés organiques (Shahid et al., 2014). Les formes de
ces stabilisants sont variées et rassemblent les fumiers, les composts, les boues de station d’épuration,
le biochar ou encore les résidus végétaux ou animaliers (Palansooryia et al., 2020). Leur utilisation
augmente la proportion de MO dans le matériau traité ayant pour conséquence une augmentation de
la disponibilité de groupes fonctionnels caractéristiques (carboxyles, phénols, acides aminés, esters...)
susceptibles d’interagir avec les ETM (Khalid et al., 2017). Néanmoins, comme indiqué dans le Tableau
1-2, le Carbone Organique Total et I'Indice Phénol font partis des paramétres soumis a des valeurs
seuils pour I'acceptation des terres dans les différentes classes d’Installation de Stockage de Déchets.
L'utilisation de stabilisants organiques résulterait nécessairement en une augmentation des mesures
sur éluats pour ces deux parameétres. De plus, les terres excavées concernées par les problématiques
de relargage en ETM sont, de par leur composition, globalement dépourvues en MO et c’est donc assez

logiquement que I'utilisation de stabilisants organiques n’a pas été considérée dans la présente étude.

1.3.3. Etudes mettant en ceuvre la stabilisation du Mo et du Se dans des sols contaminés

Le Tableau 1-4 récapitule I'ensemble des études disponibles dans la littérature et traitant de la
stabilisation du Mo et du Se dans des matrices solides contaminées. Ces études traitent de zones
géographiques et de matériaux variés (sols agricoles acides, déchets d’incinérateur, limons sableux...)
présentant tous une contamination d’origine anthropique, soit par enrichissement lié a une activité
industrielle, soit comme conséquence d’une activité agricole. Dans certains cas (Lehoux et al,. 2020,
Moon et al., 2009, Rashid et al.,, 2002, Mandal et al., 2020), les matériaux étudiés sont dopés
artificiellement en ETM pour simuler la contamination a étudier. On notera qu’aucune étude ne
s'intéresse spécifiguement au cas de contaminations d’origine naturelle. Les méthodes de
caractérisation de I'efficacité de la stabilisation sont variées et, méme si certaines études réalisent des
analyses sur éluats jusqu’a plusieurs mois apres I'application de la stabilisation, les évolutions a long

terme sont peu abordées.
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Tableau 1-4 : Récapitulatif des études traitant de la stabilisation du Mo et du Se dans des sols contaminés.

Stabilisant Dosage ETM Type de Teneurs en Expériences Efficacité Mécanismes invoqués Réf.
visé contamination ETM (mg/kg) associées
Fe203 1 %wt Mo 3 sols agricoles 22 - 264 (i) Mo extractible v’ Effets des 6 stabilisants e Spéciation initiale du Mo Wang et al.
Fe(OH)s 1 %wt (Chine) contaminés (phytodisponible) utilisés peu significatifs explique les différences (2021)
Biochar greffé Fe® 1 %wt en Mo car proches (ii) Mo incorporé v’ Fe(OH)s meilleur candidat observées entre les sols
(BC-Fe) d’une mine de Mo dans les plantes pour la stabilisation du Mo e Adsorption aux oxydes de Fe
Biomatériau 1 %wt (i) Méthode DGT™ (limitée par les pH neutres
Boues d’épuration 2 %wt des sols étudiés)
FeS04 5-25 %wt Mo Cendres volantes (CV) 410-670 (i) Lixiviation v’ Meilleur traitement sur M . Réduction par Fey des Mancini et
FeSO4 + CaO 20 + 2-10 %wt et machefers (M) suivant NF EN que sur CV formes solubles (M00Q4?) al. (2020)
FeSOs + H2S04 20 + 5-18 %wt issus d’un 12457-2 v’ Efficacité 2 quand FeSO4+ 21 ., pH et Eh identifiés comme
incinérateur de v" Ajout de CaO annule I'effet paramétres critiques pour
déchets (ltalie) stabilisant de FeSO4 tandis |'efficacité de la stabilisation
que H2SO4'améliore
Gypse 1-15 %wt Mo 3 sols (marécageux, 1,1-5,7 (i) Lixiviation batch v' Gypse N le pH des sols e \ du pH favorise la sorption Lehoux et
agricole et non (5 L/kg; 30 j; impactés par les boues du Mo sur les minéraux du al. (2013)
agricole; Hongrie) + 1 100 rpm) rouges (jusqu’a pH = 8) sol (présents initialement ou
limon sableux (GB) (ii) Testsen colonne v Mo stabilisé dans 2 sols sur précipités)
mélangés a des boues (limon sableux 3 (deés I'ajout de 1 %wt de e Interactions faibles du Mo
rouges (1 — 33 %wt) uniquement) CaS04) alors que V ou As avec les minéraux du sol a
contaminées en Mo sont toujours immobilisés pH neutre (# As ou V)
Fe-humate 2,05 mL.kg? Mo Sol agricole (Autriche) 2,5-10,7 (i) Mo bio-disponible v* Fe/Mn-humates N le Mo e Adsorption du Mo a la Neunh&user
Mn-humate 2,8 mL.kg? avec contamination (extraction NHa- extractible du sol matiére organique par la et al. (2001)
Acides humiques 1 %wt anthropogénique liée acétate) v' Incorporation du Mo dans formation de « ponts » avec
Boues d’épuration 1 %wt a une activité (i) Mo incorporé les plantes N avec I'ajout en les cations Mn?* et Fe?*
P-Fertilisant 3,2-12,7 mLkg? industrielle proche dans les plantes Fe/Mn-humates et boues
(NH2)2S04 131-262 mLkg? d’épuration (expériences
Vermiculite 1 %wt sous serres et in-situ)
BC 1 %wt Se  Sol agricole (Chine) 125+ 10 (i) Extraction v’ Les 3 BCs stabilisent le Seiv o Adsorption favorisée parla  Mandal et
BC-Fe 1 %wt dopés artificiellement séquentiellea5 v Conversion du Se soluble et grande surface spécifique et al. 2020
BC-Fe greffé 1 %wt en Sew étapes échangeable en Se acido- les groupes fonctionnels (C-
polysulfure (PS- soluble avec BC et BC-Fe 0, C=0 et —OH) de PS-BC-Fe
BC-Fe) v’ Conversion du Se soluble et e Réduction du Sew par Fe;0s,
échangeable en Se lié a la FeS et FeS>
fraction organique apres e Adsorption du Se avec Fe;03
ajout de PS-BC-Fe e Précipitation de FeSe, FesSes
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Nanoparticules 0,07 %wt Se  Sol sableux (USA) 40,5 (i) Lixiviation batch  v' Désorption du Se N dans les e Formation d’un polymérea  Xie et al.
d’oxydes (NPO) (batch) dopé artificiellement (i) Tests en colonne sols stabilisés (en particulier la surface des NPO améliore 2015
binaires Fe-Mn 0,02 %wt en Sew avec injection du avec CMC) lors des exp. leur transport
stabilisés (amidon (colonne) stabilisant batchs et colonne e Couche de surface
ou v’ Stabilisants inefficaces a compensée par I’/ de la
carboxyméthyle pH>9 surface dispo. permettant de
de cellulose, garder |'efficacité de la
CMC) stabilisation liée au NPO
Ciment Portland 5,10 et Se  Kaolinite et Montmo. 1000 (i) Tests TCLP® avec v Sew mieux stabilisé par CP e Précipitation de sélénites de Moon et al.
(CP) 15 %wt synth., sédiments 2 temps de cure que PFC et effet positif de calcium (CaSe0Os-H.0) et 2009
Poussieres de argileux (USA) dopés (7 et 28)) I’21 du temps de cure d’ettringite de Se dans les
fours a ciments artificiellement en v’ Sey faiblement stabilisé sols dopés au Sew et au Sev
(PFC) Sev ou Sev respectivement
(hydr-)oxydesde 1,2,3,4,5et Se Solsacides(pH=5.0) 11-156 (i) Lixiviation (10 v Ajout de Hfo (1 %wt) N e Adsorption préférentielle du Rashid et al.
Fe amorphes 7,5 %wt non contaminés L/kg ; 6h) relargage en Se quel que Sew par rapportau Seviala 2002
(Hfo) (Japon) dopés (i) Lixiviation avec soit le dopage initial surface des Hfo
artificiellement en dépendance au v’ Stabilisation non impactée e Seyretenu par mélange
Sew et/ou Sev pH par le séchage des sols (air) d’interactions chimiques et
v' 2 du pH =désorption du Se  électrostatiques
qui est plus marquée pour e Sey adsorbé par interactions
les sols dopés au Seuv électrostatiques
FeSOa4 0-2.5 %wt Se 3 échantillonsissus de 4 -28,8 (i) Sew-Sevi v' 90% du Sewv échangeable . Précipitation de FeOOH Manning
sédiment de bassin échangeable stabilisé des 0,6 %wt de faiblement cristallisé and Burau
d’évaporation (USA) (extraction KCI) FeSOs ajouté (pH = 8) e Adsorption du Sew ala (1995)
avec enrichissement (ii) Sew-Sevi sorbé v’ Sevi échangeable moins surface de FeOOH de plus en
en Se (origine (extraction stabilisé que Sew avec plus stable (occlusion) avec
naturelle) causé par K2HPO4) dépendance au type de sol I’ 21 de FeSOa4
I'irrigation v' Sey sorbé de fagon e Adsorption et réduction du
irréversible pour les plus Sevi défavorisées a pH alcalin
grands ajouts de FeSO4
(DGT = Diffusive Gradient in Thin films ; @TCLP = Toxicity Characteristic Leaching Procedure
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Wang et al. (2021) ont cherché a traiter par stabilisation des sols agricoles dont la contamination
provient de leur proximité avec une mine d’extraction de Mo. L’action des stabilisants utilisés sur la
guantité extractible de Mo est faible. La plus grande diminution est observée pour un ajout d’1 %wt
de ferrihydrite. Les auteurs ont mis en avant le fait que cet hydroxyde de Fe tire profit de sa grande
surface spécifique pour adsorber les ions. Ainsi, contrairement au cas de I’hématite ou des résidus de
traitement des eaux (contenant également des oxydes de Fe ou d’Al), la rétention du Mo, en particulier
de I'ion Mo04?%, est |égérement favorisée malgré le pH relativement neutre des sols étudiés (pH = 6,8
a 7,3). A noter que I'utilisation du fer zéro valent (Fe®) greffé a du Biochar (BC) n’a pas permis de
stabiliser de facon efficace le Mo et s’est montré particulierement néfaste pour la croissance des
plantes lors de I'expérience de phytodisponibilité a cause d’'une contamination au Bore (réactif utilisé

pour synthétiser les nanoparticules de Fe®).

L’utilisation de BC pur ou greffé Fe® a également été considéré dans le cas de la stabilisation d’un sol
agricole dopé artificiellement en Sey (125 mg.kg?). A travers la réalisation d’une extraction
séquentielle a 5 étapes, Mandal et al. (2020) ont observé un transfert significatif du Se des fractions
solubles dans I'eau et échangeables vers une fraction acido-soluble moins mobile. Cette modification
de spéciation a été attribuée a I’alcalinisation des sols liée au traitement qui aurait engendré une
augmentation de la quantité d’oxydes (Fe, Mn...) capable de complexer le Sey. Cependant, il est
toujours difficile de supposer des changements de spéciation sur la base unique de résultats
d’extraction séquentielle. En particulier, la fraction acido-soluble considérée ici résulte d’une
extraction a I'acide nitrique (HNOs) & une concentration de 3 mol.L et une température de 90 °C. De
telles conditions risquent de dissoudre de facon totale ou partielle de nombreux constituants du sol,
rendant difficile I'exploitation des résultats. En dernier lieu, I'ajout de polysulfure au BC greffé Fe® a
provoqué une amélioration de la stabilisation et un nouveau changement de spéciation du Se qui se
retrouve alors majoritairement dans une fraction dite « organique » et extraite a I'aide d’un oxydant
puissant, le persulfate de potassium (K;S:0s). Les mécanismes potentiels évoqués sont divers
(réduction puis adsorption de Seyy par la mackinawite FeS, précipitation de séléniures de Fe a la surface
des minéraux...) et, bien qu’il soit difficile de statuer sur la prédominance de I'un par rapport aux
autres, le changement de spéciation vers la fraction oxydable met en avant I'importance de la

réduction dans I'immobilisation du Se.

Deux études de Mancini et al. (2020) et Maning and Burau (1995) ont considéré I'utilisation de sulfates
de Fe (FeSOa4) pour les cas, respectivement, de déchets d’incinérateurs contaminés au Mo et de
sédiments de bassin d’évaporation enrichis en Se. Dans la premiére étude, les déchets (cendres
volantes et machefers) ont des concentrations trés élevées en Mo et ont nécessité des ajouts

importants en FeSO, (jusqu’a 25 %wt) pour que la stabilisation devienne significative. Les mécanismes
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invoqués reposent sur le diagramme de prédominance du Mo et la possibilité, aux valeurs de pH et
d’Eh concernées, d’obtenir la réduction du MoO4* en espéces insolubles (Mos0s, MoS, ou MoO,)
comme représentée sur la Figure 1-8. Cependant, la moins bonne efficacité du traitement sur les
cendres volantes, dans des conditions toujours favorables a la réduction du Moy, selon le diagramme
de Pourbaix (bien qu’avec un pH plus élevé), vient nuancer cette analyse. D’autant plus que la
réduction du Mo sans conditions anoxiques fortement réductrices est jugée difficile (Diaz Caselles L.,
2020). Il semblerait donc que les mécanismes de rétention soient liés a la précipitation d’(hydr-)oxydes
de Fe suite a I'ajout de FeSO, engendrant autant de surfaces disponibles pour la complexation du
molybdate. Cette derniére est plus efficace dans le cas des machefers en raison d’une acidification plus

importante du systéme initiée par I'ajout de FeSO, par rapport au cas des cendres volantes.
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Figure 1-8 : Diagramme Eh-pH du Mo dans le systéme Mo-S-O-H (Brookins, 1988). Les rectangles vert et rouge
représentent les conditions (Eh et pH) constatées aprés ajout de FeSO4 (5 — 25 %wt) pour traiter des mdchefers
(M) et des cendres volantes (CV) contaminés au Mo (Mancini et al., 2020).

L'acidification progressive du milieu favorise I’adsorption, et donc, la stabilisation, en augmentant le
nombre de sites surfacique chargés positivement. La moins bonne efficacité obtenue sur les cendres
volantes peut alors étre reconsidérée comme un effet conjugué de la plus grande teneur en Mo dans
ce matériau et de sa plus grande capacité tampon limitant la protonation des sites. Enfin, I'ajout de
chaux et d’acide sulfurique aux matériaux traités ont un effet respectivement négatif et positif sur la
stabilisation, ce qui corrobore la prépondérance de la complexation comme phénomene
d’'immobilisation. C’'est d’ailleurs ce mécanisme qui est avancé dans le cas de I'étude sur le Se de

Manning and Burau (1995) ou la précipitation de goethite (FeOOH) faiblement cristallisée a été mise
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en évidence. Son intérét réside principalement dans le fait qu’elle met en avant le comportement
connu du Se vis-a-vis de la complexation aux oxydes de Fe dans le contexte d’un traitement de sols
contaminés. Ainsi, les auteurs ont remarqué une immobilisation bien plus importante du Sey par
rapport au Sey.. La méme observation a été faite par Rashid et al. (2002) dans le cas de sols acides
dopés au Sey et/ou Sey et traités aux oxydes de Fe amorphes. L’adsorption préférentielle du Sey se
fait via un mélange d’interactions électrostatiques et chimiques tandis que le Se"' serait exclusivement

retenu via des interactions électrostatiques.

Les résultats de I'utilisation de gypse (CaSO.) pour traiter des sols alcalins (différents types de sols
mélangés a des boues rouges contaminées en Mo) suggérent que le principal mécanisme de
stabilisation tire profit de la diminution du pH pour favoriser la sorption du Mo a la surface de minéraux
initialement présent dans le sol (Lehoux et al., 2013). La capacité tampon des sols semble jouer un role
crucial et pour cause, plus elle est importante (i.e. plus le pH tarde a diminuer), moins le Mo est

stabilisé.

Neunhatserer et al. (2001) ont étudié I'impact de différents acides humiques et autres fertilisants sur
la disponibilité du Mo dans des sols agricoles contaminés par les rejets atmosphériques d’une activité
industrielle située a proximité. Les acides humiques riches en Fe ou en Mn ont permis une diminution
significative du Mo extractible et du Mo incorporé dans les plantes. Les mécanismes invoqués sont liés
a la création de ponts covalents entre les cations Fe?* et Mn?* et I'ion MoO,%. L utilisation de fertilisants
phosphatés ou ammoniaqués ont eu pour conséquence une mobilisation significative du Mo
probablement en lien avec des phénomenes de compétition entre anions pour la complexation a la

surface des minéraux du sol.

Enfin, 1a ou les études précédentes ont considéré des stabilisants n’entrainant pas d’alcalinisation du
sol vers des valeurs basiques, Moon et al. (2009) ont utilisé du Ciment Portland (CP) et des poussiéres
de fours a ciment (PFC) sur différents matériaux (dont un sédiment argileux) dopés artificiellement au
Seyy ou au Sey. L'augmentation du pH ainsi obtenue est supposée défavorable vis-a-vis de la
complexation des oxyanions. Néanmoins, dans le cas des échantillons dopés au Sey, la stabilisation au
CP a entrainé une diminution significative du relargage en Se au cours des tests TCLP (Toxicity
Characteristic Leaching Procedure). Le temps de cure augmenté a 28 jours a également permis une
plus forte stabilisation. Une analyse DRX qualitative des échantillons dopés au Seyy et stabilisés au CP
a permis l'identification de la présence de calcium de sélénite hydraté (CaSeOs.H,0). Bien que les
matériaux dopés au Sey n’aient pas été significativement impactés par les traitements utilisés, les
analyses DRX et SEM-EDX ont permis d’identifier la présence d’ettringite de Se

(Cae[Alz(OH)6]2(Se04)3:26H,0). La substitution des sulfates par des oxyanions dans des phases ettringite
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ou monosulfate a déja été répertoriée (Baur and Johnson 2003a ; 2003b, Cornelis et al., 2008a). Les
mécanismes décrits dans le cadre d’utilisation de tels stabilisants ont plusieurs limites. Premieérement,
la précipitation de ces phases nécessite probablement une forte concentration en Se (ici, elle est de
1000 mg.kg) incompatible avec les teneurs constatées dans le bassin parisien. Ensuite, le contréle de
la solubilité du Se via ces précipités risque d’étre insuffisant pour se conformer aux valeurs seuils les
plus contraignantes tandis que les pH alcalins obtenus contrindiquent la combinaison de tels additifs
avec d’autres stabilisants, dont I'action sera basée sur la complexation. Enfin, la carbonatation
attendue des matrices alcalines lors, par exemple, de leur stockage a I'air libre va entrainer une
diminution du pH qui aboutira a la dissolution des phases minérales porteuses de Se (Dijkstra et al.,

2019).

En résumé, cette revue de littérature a montré qu’il était possible de limiter la mobilité du Mo et du
Se par ajout d’additifs dans des sols contaminés. Selon le matériau considéré, on aura compris que le
stabilisant optimal, son dosage, ses limites d’utilisation ou encore tout simplement la valeur de
I"'abattement du relargage a atteindre sont autant de parameétres variables qui compliquent la sélection
d’une solution. Plusieurs études ont pointé du doigt le fait que la spéciation initiale et la composition
géochimique du matériau avaient une importance primordiale dans I'efficacité du stabilisant sans pour
autant détailler les facteurs ayant une influence (mis a part le pH). Enfin, Iutilisation des (hydr-)oxydes
de Fe ou de leurs précurseurs (Fe® FeSQO4) semble prometteuse pour retenir le Mo et le Se dans la
matrice solide, et ce, malgré sa forte dépendance au pH. Le Chapitre 5 de ce manuscrit est justement
destiné a discuter I'efficacité a court terme de plusieurs stabilisants dans le cas pratique des terres

excavées du GPE naturellement contaminées en Mo et Se.

1.3.4. Limites de la stabilisation chimique

Outre les limites propres a la réactivité de chaque type de stabilisant, la stabilisation chimique se
heurte a un certain nombre d’obstacles qu’il convient de considérer. Dans un premier temps,
I'efficacité d’un stabilisant vis-a-vis d’une contamination donnée va dépendre, comme évoqué
précédemment, de la spéciation des contaminants dans les terres considérées, de la composition
physico-chimique du matériau mais aussi de ses conditions de stockage ou de revalorisation. Une
étude de traitabilité visant a caractériser de maniére approfondie les terres excavées (caractéristiques
chimiques, minéralogiques et géotechniques) permet, dans la plupart des cas, de lever les doutes sur
la pertinence de la mise en ceuvre de la stabilisation par rapport a un contexte donné (Coussy et al.,
2014). Dans le cadre de ces études, le choix des formulations a privilégier et, notamment, les dosages
a utiliser devront répondre aux objectifs de remédiation imposés par la réglementation vis-a-vis du ou

des contaminants ciblés. Dans les cas de contaminations multiples, la stabilisation peut étre
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compliquée par les effets antagonistes que peut avoir un méme stabilisant sur des contaminants
présentant des comportements différents (Khalid et al., 2017). Ceci a notamment été remarqué dans
le cas de lutilisation de stabilisants (liants minéraux, boues rouges...) qui, moyennant une
augmentation du pH, permettent une bonne rétention de la plupart des cations métalliques tandis que
les effets sur les espéces anioniques sont plus mitigés, voire entrainent leur remobilisation (Komarek
et al., 2013). Une solution souvent envisagée est alors de coupler I'utilisation de plusieurs stabilisants
mais, la encore, des interactions peuvent apparaitre et I'effet positif avéré de I'un peut étre inhibé par

la présence (ou I'impact sur les parametres du milieu) de I'autre.

Les limites de la stabilisation peuvent également étre opératoires, puisque sa mise en ceuvre sur de
grandes quantités de matériaux dans des procédés industriels doit répondre a de nombreuses
contraintes (faible colt, disponibilité et facilité d’approvisionnement, intégration dans la filiere
d’évacuation des terres — j.e. faible temps de cure...). Ceci souligne encore I'importance des études
préliminaires qui sont a réaliser au cas par cas. Cet aspect peut néanmoins vite devenir un frein pour
I"application de la stabilisation chimique d’un point de vue économique (colt des études préliminaires,
temps d’expertise décuplé par la variabilité de I'efficacité des stabilisants...). Parmi les incertitudes liées
aux conditions de stockage, I'acceptation de terres excavées stabilisées en ISDI nécessite que leur
caractére inerte soit également démontré dans le cadre d’un co-stockage avec des déchets inertes

pouvant présenter des propriétés physico-chimiques différentes (Coussy et al., 2014).

L’édition de plusieurs guides par ’ADEME (ADEME, 2009) et le BRGM (Coussy et al., 2014) traitant,
entre autres, de la faisabilité d’un stockage en ISDI de terres excavées stabilisées met en avant
I'importance de garantir a la fois I'efficacité et la pérennité de la stabilisation. C’est ce dernier aspect
qui constitue la principale limite de la stabilisation chimique. L'incertitude de maintien de I'efficacité
du traitement sur le long terme est d’ailleurs rappelée dans la quasi-totalité des études traitant de la
stabilisation de sols contaminés (Gong et al., 2018 ; Khalid et al., 2017 ; Bolan et al., 2014 ; Komarek et
al.,, 2013). Les doutes sont inhérents a la technique employée mais communs a I'ensemble des
traitements qui n’aboutissent pas a I'élimination des contaminants (e.g. vitrification, isolation,
phytostabilisation). Ainsi, la stabilisation chimique est souvent évoquée comme une solution
temporaire nécessitant un contrdle plus ou moins contraignant de son impact sur I'environnement
comme, par exemple, un suivi de la qualité des eaux souterraines en aval des installations de stockage
(Khalid et al., 2017 ; Coussy et al., 2014). Or, ce type de suivi n’est pas prévu dans le cadre des ISDI ce
qui, selon I'état des connaissances actuelles, freine considérablement I'acceptation de terres

stabilisées dans ce type d’installation.
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Un retour d’expérience significatif sur la pérennité de traitements par stabilisation est pourtant en
train de se constituer que ce soit par I'intermédiaire d’études terrains conduites sur une longue durée
ou d’études ayant mis en ceuvre des protocoles de vieillissement accéléré des matériaux stabilisés.
Dans le premier cas, la stabilisation de terres (réalisée in situ ou ex situ) est contrdélée sur plusieurs
années par I'étude de divers parametres (e.g. lixiviation, extraction, phytodisponibilité). Par exemple,
Antemir et al (2010) ont spécifiquement cherché a étudier I’évolution sur le long terme (jusqu’a 16
ans) des propriétés physiques et chimiques de différents types de terres traités majoritairement par
ajout de liants minéraux (ciment portland et cendres volantes). Il a été montré, en utilisant plusieurs
essais de lixiviation, que le relargage des contaminants (Pb et As) étaient systématiquement maintenus
en-dessous des valeurs cibles fixées en date d’application du traitement. Les auteurs présentent
également les résultats d’une caractérisation minéralogique et chimique des terres étudiées comme
outil de réflexion sur les mécanismes de stabilisation encore a I'ceuvre (majoritairement liés a un
phénomeéne d’encapsulation). Ce type d’étude présentant des résultats sur plus d’une dizaine d’années
reste relativement rare et, la plupart du temps, des durées comprises entre 1 et 5 ans sont plut6t

observées, limitant ainsi le poids des conclusions qui y sont associées (Gong et al., 2018).

Une autre alternative peut donc étre la mise en place d’essais de lixiviation pour contréler I'efficacité
de la stabilisation. Il est possible de distinguer les essais de lixiviation dits « statiques » des essais dits
« dynamiques ». Les premiers concernent la mise en contact, en batch fermé, d’un solide avec une
solution lixiviante. Par exemple, les tests de lixiviation avec dépendance au pH (NF EN 14429, 2015)
offrent des informations sur la réactivité des matrices et la disponibilité des contaminants en réponse
a des variations de pH auxquelles le matériau stabilisé pourrait éventuellement étre soumis en
scénario de stockage (van der Sloot, 2007 ; ADEME, 2009). D’autres études ont appréhendé les
guantités de contaminants lixiviables en utilisant différents extractants chimiques selon les ETM
concernés (acide acétique, acide nitrique, acide éthylénediaminetétraacétique — EDTA, etc.) pour
maximiser leur désorption. La comparaison de 'effet des extractants sur les sols bruts et sur les sols
stabilisés permet alors de juger de la crédibilité du stabilisant choisi par rapport a son efficacité sur le
long terme (Moghal et al., 2020). Les essais dynamiques, eux, ont été créés pour se rapprocher des
conditions réelles d’altération des matériaux. Ills permettent d’accéder a I'évolution de la
concentration dans les éluats en fonction du temps en réponse aux variations des conditions du
systeme (pH, redox, température...). C'est notamment le cas de |’essai soxhlet dont I'utilisation pour
étudier I'évolution dans le temps des caractéristiques physico-chimiques de matrices stabilisées est de
plus en plus répandue (e.g. ADEME, 2009 ; De Windt et al., 2007 ; Badreddine et al., 2004 ; Benzaazoua
et al., 2004). Avec cette liste (non exhaustive) de protocoles expérimentaux capables d’approcher les

processus d’altération des matrices solides, on comprendra qu’il est possible de réduire le temps
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d’étude par rapport aux suivis pluriannuels évoqués plus haut. Néanmoins, plusieurs difficultés
peuvent étre rencontrées dans l'interprétation des résultats issus de ces essais de vieillissement
accéléré. On notera notamment, ici, le fait que la représentativité de conditions d’altération réelles
(i.e. correspondant a un scénario de stockage...) par I'essai choisi doit étre discutée et nuancée sur la
base des mécanismes d’altération impliqués. Des outils d’aide a la discussion comme la modélisation
sont de plus en plus utilisés. Ceux-ci peuvent considérer séparément ou simultanément I'évolution
chimique et minéralogique du solide étudié (modélisation géochimique) et le transport des ETM dans
un scénario de stockage (modélisation hydrodispersive) avec ou sans prise en compte d'une
guelconque altération physique du matériau. De Windt et al. (2007) ont, par exemple, défini un modéle
de transport réactif a partir d’essais de lixiviation statiques et dynamiques réalisés sur un matériau
stabilisé/solidifié contaminé en Pb. Les résultats ont montré que le relargage en fonction du temps des
éléments majeurs et du Pb pouvait étre représenté de fagon satisfaisante par le modele donnant crédit

a son application pour évaluer le comportement du matériau dans un scénario de stockage.
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1.4. Techniques d’investigation de la spéciation des ETM

Les deux parties précédentes ont permis de mettre en évidence I'importance de maitriser la spéciation
des ETM et la réactivité qui lui est associée en fonction des variations des conditions
environnementales ou de I'ajout d’un stabilisant par exemple. De nombreuses techniques permettent
d’obtenir des informations sur la spéciation et la mobilité des ETM au sein d’une matrice solide. Dans
cette these, ces problématiques ont été traitées, en grande partie, en couplant des méthodes directes
et indirectes. Par « méthodes directes », nous entendons les techniques permettant de quantifier, ou
a minima de détecter, la présence d’'ETM dans la phase solide tout en ayant directement accés aux
associations impliquées. Par « méthodes indirectes », nous faisons principalement référence aux
différents types d’extractions dont I'analyse des éluats peut renseigner sur la spéciation des ETM dans
la phase solide. Pour aller plus loin dans I'exploitation des méthodes indirectes, la modélisation
géochimique est souvent utilisée pour vérifier, par simulation, les hypothéses de spéciation réalisées

sur la simple base d’analyse sur éluats.

1.4.1. Les méthodes directes

La caractérisation de la spéciation d’'un ETM commence bien souvent avec la quantification de la
teneur totale en présence. Celle-ci peut étre déterminée avec ou sans étape de minéralisation
préalable via différentes méthodes analytiques telles que la spectrométrie de Fluorescence-des
Rayons-X (XRF), la spectrométrie d’émission atomique par plasma a couplage inductif (ICP-AES) ou
encore la spectrométrie de masse par plasma a couplage inductif (ICP-MS). Cette derniére est
largement utilisée, aprés une étape de digestion totale de I'échantillon solide, dans le cas des ETM
étant donné sa sensibilité tres élevée pour un large panel d’élément. Bien qu’importante pour
caractériser un niveau de contamination par exemple, la quantité totale en ETM ne renseigne pas sur
la distribution de ces derniers dans la phase solide. Pour aller plus loin, l'utilisation de méthodes
physiques, exploitant généralement les interactions énergie/matiére, permet d’identifier dans un
échantillon solide les phases minérales en présence et éventuellement les ETM associés (D’Amore et
al.,, 2005). Parmi ces techniques, on citera notamment, parmi les plus utilisées, la Diffraction des
Rayons-X (DRX) et la Microscopie Electronique & Balayage (MEB) couplée a la spectrométrie des
rayons-X a dispersion d’énergie (EDS) ou a dispersion des longueurs d’onde (WDS). D’autres techniques
de microanalyse permettent aussi d’accéder a des informations supplémentaires, en raison d’une plus
grande sensibilité vis-a-vis de certains éléments. Dans cette thése, nous avons notamment utilisé en

plus du MEB et de la DRX, la microsonde électronique et la microsonde nucléaire.
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1.4.2. Les méthodes indirectes

De nombreuses études basent leur méthodologie de détermination de la spéciation des ETM sur des
protocoles impliquant une ou plusieurs extraction(s) conduite(s) successivement (e.g. extractions
séquentielles) ou en paralléle (e.g. lixiviations avec dépendance au pH). Les principales informations a
tirer de ces expériences se trouvent dans |'analyse des éluats ol la quantification des ETM relargués
témoigne de leur réactivité en fonction des conditions expérimentales imposées. Le lien avec la
spéciation dans la matrice solide dépend ensuite du type de protocole utilisé. En ce qui concerne les
schémas d’extractions séquentielles, chaque agent extractant utilisé est supposé dissoudre des phases
minérales spécifiques ou bien agir sur un type de mécanisme précis. Il existe de nombreux protocoles
inspirés du schéma initial proposé pour des matrices sédimentaires par Tessier (1979). Néanmoins les
résultats issus de ces extractions séquentielles doivent étre exploités avec un regard critique. En effet,
la sélectivité d’un extractant vis-a-vis d’'une phase minérale spécifique ou d’'un mécanisme de rétention
unique est une notion discutable d’un point de vue thermodynamique (Gomez-Ariza et al., 2000). Pour
ce qui est des tests de lixiviation avec dépendance au pH (NF EN 14429, 2015), I'objectif est de
dissoudre de facon sélective les phases minérales en fonction de leur capacité tampon (i.e. résistance
a l'acidification ou a I'alcalinisation du milieu). L’'identification des minéraux en question se fait par
analyse des éléments majeurs dissouts tandis que la quantification du relargage en ETM associé
permettra d’émettre des hypothéses sur d’éventuelles associations expliquant cette réactivité.
Toutefois, il faut tenir compte du fait que plusieurs phases puissent se dissoudre en méme temps, que
d’autres puissent précipiter ou encore que des phénomenes différents comme I'adsorption puissent
jouer un role. Au vu de cette complexité, les hypotheses de spéciation formulées peuvent vite sembler
guestionnables. C’est pourquoi, ce type d’expérience est maintenant souvent associé a une
modélisation géochimique chargée de tester la pertinence des hypothéses pour représenter les profils

de relargage des ETM observés (Dijkstra et al., 2006 ; Peyronnard O., 2008 ; Drapeau C., 2018).

1.4.3. La modélisation géochimique

1.4.3.1. Généralités

Les modeéles géochimiques sont utilisés, la plupart du temps, pour définir la répartition d’un élément
d’intérét entre les phases liquide et solide (voire gazeuse). Ce faisant, 'utilisateur peut avoir a sa
disposition un outil de caractérisation de la spéciation initiale de I’élément dans le matériau, ainsi
gu’une description de son comportement en réponse aux variations des conditions du milieu (pH,
redox...). Ces deux éléments sont essentiels en vue d’une meilleure gestion des risques liés a la mobilité
des contaminants, que ceux-ci se trouvent dans le sol ou dans un massif de déchets. Dans ce contexte,

I'utilisation de modeles dits « multi surfaciques », basés sur un panel de constantes génériques et de
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données thermodynamiques, permet de décrire le comportement de nombreux éléments pour des
conditions variées et parfois extrémes, difficilement atteignables en laboratoire (Groenenberg et al.,
2012). Chaque étude possede ses particularités et, bien qu’un certain nombre de méthodologies aient
été avancées, l'utilisateur doit toujours adapter ses choix (logiciel, données thermodynamiques,
modeles de surfaces...) aux données d’entrée dont il dispose et aux objectifs fixés. Nous nous
concentrerons, dans les paragraphes qui suivent, sur la description des concepts ayant influencés nos

choix de modélisation.

Le premier choix a réaliser concerne le logiciel a utiliser. Une revue de littérature (Khalidy and Santos,
2021) s’est intéressée aux habitudes des modélisateurs et a montré qu’au cours de I'année 2019, les
logiciels PHREEQC (Parkhurst and Appelo, 2013) et Visual Mintech (VM) (Gustafsson, 2010) sont les
plus régulierement mis en ceuvre. Au passage, I'étude a souligné que plus d’un tiers (37 %) des
quelques 250 études référencées concernaient la problématique de la (dé)pollution des sols parmi
lesquelles plus de la moitié traitaient des métaux et métalloides. Les deux logiciels mentionnés ci-
dessus sont libres d’accés et ont pour fonctionnalité premiéere le calcul de spéciation a travers un
ensemble de mécanismes (redox, échange ionique, complexation de surface) (Zhu and Anderson,
2002). VM tire profit d’'une interface conviviale, d’'une grande variété de modéles de complexation de
surface et d’une facilité de mise en ceuvre des expériences de lixiviation avec dépendance au pH. De
son coté, PHREEQC est légerement plus compliqué a prendre en main mais dispose de nombreuses
spécificités qui font de Iui un outil puissant (prise en compte de la cinétique, modélisation inverse,
transport 1D...). Pour ces raisons et par rapport a I'expertise accumulée au laboratoire DEEP et au
BRGM au travers de nombreuses études traitants de contaminants et de matrices variées (Peyronnard
0., 2008 ; Coussy S., 2011 ; Drapeau C. 2018 ; Banc, 2021), 'ensemble des simulations numériques de

ce travail de these a été réalisé sous PHREEQC.

1.4.3.2. Le logiciel PHREEQC

Comme évoqué précédemment, PHREEQC propose par le calcul une répartition des especes chimiques
entre phase solide et liquide en prenant en compte leur spéciation en solution, la précipitation ou la
dissolution de phases minérales avec ou sans cinétique, la complexation de surface, les équilibres
d’oxydo-réduction ou encore les échanges ioniques (Parkhurst and Appelo, 2013). Le calcul numérique
s’appuie sur le principe de conservation de la masse et d’équilibre de I’électroneutralité des réactions
chimiques. Pour étre mené a bien, celui-ci récupere dans une base de données thermodynamiques les
informations se rapportant a chaque composé du systeme (constante de dissociation, de dissolution,

de complexation, de répartition...) en fonction des concepts modélisés. Pour certains de ces concepts,
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des sous-modeles complexes sont définis et nécessitent d’étre paramétrés en fonction des conditions

d’utilisation. C’est notamment le cas des modeles cinétiques et de complexation de surface.

1.4.3.3. La complexation de surface

La complexation de surface peut étre décrite au travers d’'un nombre important de modeles définis
spécifiqguement en fonction du type de surfaces considérées (oxydes métalliques, matiere organique,
surfaces argileuses...) (Di Bonito et al., 2018). La composition des échantillons de terres excavées
concernés par I'étude nous a conduits a nous intéresser spécifiguement a la complexation a la surface
des (hydr-)oxydes métalliques. PHREEQC propose de décrire cette derniere selon deux modeles
largement répandus a savoir le Generalized Two Layer Model (GTLM) (Dzombak and Morel, 1990),
aussi appelé Double Layer Model (DLM), et le modele dit de Charge Distribution Multi Site
Complexation (CD-MUSIC) (Hiemstra and van Riemsdijk, 1996). Dans les paragraphes qui suivent, la
théorie nécessaire a la prise en main de ces modeéles est rapidement abordée. En outre, les données
d’entrée nécessaires a leur bon fonctionnement (sites de surfaces, constantes thermodynamiques...)

sont évoquées sur la base des usages les plus fréquents recensés dans la littérature.

Description des modéles
e Generalized Two-Layer Model (GTLM)

Avec le GTLM, tous les complexes sont situés dans le plan de la surface et considérés comme étant des
complexes de sphéres internes. Le déséquilibre de charge qui se développe a la surface de I'(hydr-
Joxyde métallique considéré est compensé par une accumulation de contre-ions dans la couche diffuse
dont la composition exacte est calculée grace a la prise en compte d’un terme de potentiel

électrostatique dans I'équation d’action de masses des especes complexées (Figure 1-9).
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Figure 1-9 : Représentation schématique de l'interface liquide/solide considérée dans le GTLM (Dzombak and
Morel, 1990). Les complexes sont tous situés dans le plan de la surface participant ainsi a la création d’une charge
o compensée par la charge oq4 de la couche diffuse développée par la présence de contre-ions.
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Le GTLM est basé sur le comportement amphotérique des (hydr-)oxydes métalliques dont la charge de
surface évolue avec les conditions du milieu et en particulier le pH. Ainsi, son application repose sur

deux constantes de protonation et de dissociation (modeéle dit « 2-pK ») liées aux équations suivantes :
= [X]OH + H* = = [X]OH?** Kj int [1.5]
= [X]OH == [X]O0~ + H* KZine [1.6]

avec:
- =[X]OH, = [X]O~ et = [X]OH?" :sites de surfaces neutres, positifs et négatifs respectivement,
- [X] : atomes métalliques (Fe, Al, Mn...),

- Kj_int: constante d’acidité intrinseque de protonation,

- Kjint : constante d’acidité intrinseque de dissociation.

Enfin, lorsque mis en application pour simuler la complexation a la surface des (hydr-)oxydes de Fe
(Hfo), ce modele fait souvent intervenir deux types de sites de surfaces. Les sites de Type 2
(communément appelés Hfow pour « weak ») représentent la totalité des sites disponibles pour la
I’adsorption des protons, des cations et des anions tandis que les sites de Type 1 (communément
appelés Hfos pour « strong ») ont été définis pour représenter une quantité plus faible de sites
montrant une affinité forte pour les cations (Dzombak and Morel, 1990). Contrairement a ce que laisse

entendre leur nom, les sites Hfow ne représente donc pas forcément des interactions faibles.
e Charge Distribution MUIitiSite Complexation (CD-MUSIC)

Le modéle CD-MUSIC représente I'interface solide (surface) / liquide (solution) en prenant en compte
trois plans électrostatiques, permettant une séparation entre complexes de spheéres internes et
externes (Hiemstra and van Riemsdjik, 1996). Les premiers (qui concernent également les ions H* et
OH’) sont localisés a la surface de I'(hydr-)oxyde sur un plan « o » tandis que les seconds sont plus
éloignés de la surface sur un plan électrostatique « d » correspondant au début de la couche diffuse
(Figure 1-10). Un troisieme plan électrostatique est défini entre les deux premiers pour contenir les
ligands des complexes de spheres internes orientés vers la solution. Cette configuration implique que
la neutralisation de la charge de surface est liée a une distribution spatiale de la charge au sein du
complexe de sphere interne, elle-méme influencée par la charge de I'ion central adsorbé. Ainsi, pour
chaque espece complexée, il est nécessaire de définir la fraction de la charge attribuée a la surface et
a chaque plan électrostatique. Ce parameétre est souvent considéré comme ajustable et renseigné

comme une variation de la charge entre chaque plan électrostatique (Azo, Az; et Azg).
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Figure 1-10 : Représentation schématique de I'interface liquide/solide considérée dans le modéle CD-MUSIC et de
la position des complexes de sphére internes et externes par rapport aux différents plans électrostatiques
(Hiemstra and van Riemsdijk, 1996).

Trois types de sites de surface (monovalents, bivalents et trivalents) sont considérés dans le CD-MUSIC,
représentant chacune des configurations attendues pour les oxygénes de surface en fonction de leur
coordination. Seuls les sites mono- et trivalents sont supposés réactifs vis-a-vis de la complexation.
Contrairement au GTLM, I'évolution de la charge de surface (i.e. la protonation/déprotonation des
sites) est définie par une seule équation (modéle « 1-pK ») par suite de I"application du principe de

Pauling sur la distribution des charges :
= [X]OH"Y2 + H* = = [X]OH;*/? K [1.7]
= [X];07Y2 + H* = = [X];0H*Y/? Ks [1.8]
avec
- = [X]OH1/2 : sites monovalent,
- =[X]3071/2 : sites trivalents.
Bien qu’en pratique, les valeurs des log K associées a ces réactions de protonation puissent étre

légerement différentes pour prendre en compte une éventuelle variation dans les affinités qu’ont les

sites de surfaces vis-a-vis des protons, elles sont souvent prises égales I'une a l'autre.

logKy = logK; = pHpzc [1.9]

Paramétrisation des modéles
e |lessites de surfaces

En toute rigueur, la quantité de sites de surface des (hydr-)oxydes métalliques doit regrouper la prise
en compte des (hydr-)oxydes de Fe, d’Al et de Mn. Néanmoins, les bases de données disponibles pour

le cas des (hydr-)oxydes d’Al (Karamalidis and Dzombak, 2011) et de Mn (Tonkin et al., 2004) sont
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souvent incompléetes et peuvent ne pas permettre la modélisation de la complexation d’un ETM
d’intérét ou bien de la totalité des ions compétiteurs pouvant jouer sur le comportement de celui-ci.
Dans la pratique donc, les (hydr-)oxydes de Fe sont souvent considérés seuls ou comme représentant
du réservoir total de surface réactive en présence (Dijkstra et al., 2009 ; Van Eynde et al., 2020).
Certaines caractéristiques des (hydr-)oxydes de Fe sont a renseigner dans une étape de
paramétrisation des modéles de complexation. Celles-ci sont souvent issues de résultats obtenus dans
des systémes expérimentaux en milieu controlé faisant interagir une surface unique et sont, la plupart
du temps, utilisées par défaut (Groenenberg et al., 2012). On notera notamment la distinction a faire
entre les différentes formes (cristallisée ou amorphe) des (hydr-)oxydes de Fe qui se rencontrent dans
les sols et qui présentent des capacités d’adsorption distinctes en raison, principalement, d'une
différence importante dans leur surface spécifique (SSA, Surface Specific Area) respective. Ainsi, un
(hydr-)oxydes de Fe amorphe peut présenter une SSA comprise entre 600 et 1200 m2.g™* tandis qu’une
forme cristallisée présentera une valeur sensiblement inférieure (Schwertzmann, 1988). D’autres
parametres, moins accessibles, vont affecter la SSA et donc la capacité d’adsorption. C’'est le cas de la
nature et surtout de la taille des particules d’(hydr-)oxydes de Fe dont la diminution est corrélée avec

une augmentation de la surface spécifique (Schwertzmann and Taylor, 1989).

Selon les études, la quantité totale des sites de surfaces peut étre soit estimée a partir de la quantité
totale de Fe, soit définie a partir d’extractions chimiques. Par exemple, I'utilisation d’une solution de
dithionite de sodium tamponnée au citrate trisodique dihydraté (Citrate Buffered Dithionite ; CBD)
permet de connaitre la quantité totale d’oxydes de Fe en présence (NF EN ISO 12782-2, 2012 ; Zhu et
al., 2018). En paralléle, la quantité de Fe extrait par une solution d’acide ascorbique (NF EN ISO 12782-
1, 2012) ou d’oxalate d’ammonium (Zhu et al., 2018) peut étre associée aux (hydr-)oxydes de Fe
amorphes. La différence entre ces deux résultats renvoie donc une estimation de la quantité d’(hydr-
Joxydes supposés présents sous une forme cristallisée. Le modélisateur peut alors différencier ces
formes lors de la paramétrisation de son modele et pondérer la capacité d’adsorption associée a
chacune d’entre elle en implémentant des SSA différentes (généralement 100 m2.g™* pour les formes

cristallisées et 600 m2.g* pour les formes amorphes).

En dernier lieu, la définition des surfaces via les modeles GTLM ou le CD-MUSIC ont en commun la
nécessité de renseigner une densité de sites de surfaces. Celle-ci permet, en relation avec la SSA et la
qguantité totale d’(hydr-)oxydes, de calculer le nombre total de sites disponibles selon la formule

suivante :

,D it X S 5 X mH
Nites = e ;Ze fo [1.10]
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avec

Ngites : Nombre de moles de sites disponibles,
Psites - densité des sites de surface (sites.m?),
Sspe + aire de surface spécifique (m2.g?),

- Myy, : Masse totale des (hydr-)oxydes de Fe (g),

- N, la constante d’Avogadro (mol™).

La définition de la densité des sites de surfaces est cependant propre a chaque modeéle, étant donné
que celle-ci repose sur la description de la surface qui differe entre le GTLM et le CD-MUSIC. Lors de la
définition du CD-MUSIC, Hiemstra and van Riemsdijk (1996) se sont intéressés a la structure
cristallographique des surfaces de la goethite. Cette derniere, étudiée au microscope électronique
présente une structure en aiguilles a la surface desquelles les plans cristallographiques 110 sont
dominants tandis que leurs extrémités sont composées de plans 021. En considérant une répartition
relative de ces plans par rapport a la surface totale égale a 90 % pour les plans 110 et 10 % pour les
plans 021, et en connaissant la coordination des atomes de Fe dans cette configuration, ils ont abouti
a des valeurs de densité de surfaces égales a 3,45 sites.nm pour les sites monovalents et 2,7 sites.nm?
pour les trivalents. Pour le GTLM, la densité de surface correspond au nombre de sites réactifs OH par
unité de surface. Cette quantité a initialement été déterminée par comparaison d’un panel de mesures
expérimentales obtenues par différentes méthodes pour les deux types de sites Hfo,, et Hfos. Dans les
deux cas, les densités de surfaces rapportées se sont montrées cohérentes malgré la diversité des
méthodes employées (Dzombak and Morel, 1990). Ainsi, les valeurs génériques communément mises
en ceuvre correspondent aux moyennes arithmétiques de ces mesures et sont égales a 0,005 mol/mol
Fe pour les Hfos et 0,2 mol/mol Fe pour les Hfo, soit 0,06 sites.nm™ et 2,25 sites.nm™ respectivement
si 'on considére une SSA de 600 m2.g™. Ces éléments permettent de mettre en valeur les disparités
entre les valeurs utilisées, ainsi que les précautions a prendre lors de leur utilisation étant donné que

celles-ci peuvent varier sensiblement d’'un minéral a I'autre (Karamalidis and Dzombak, 2011).
e Quantité d’éléments actifs

Trois notions différentes ont été définies historiquement pour caractériser la mobilité des ETM a partir
d’un assemblage minéralogique : la quantité lixiviable, la quantité potentiellement mobilisable et Ia
quantité totale (van der Sloot and Dijkstra, 2004 ; van der Sloot, 2007). La Figure 1-11 représente
graphiguement ces trois quantités en se servant de I'exemple du relargage de I'As a partir d’'une terre
excavée du GPE étudiée dans cette these. Les différences entre chacune d’elles peuvent atteindre
plusieurs ordres de grandeur et ceci a notamment participé a écarter en partie I'utilisation de la

guantité totale pour évaluer I'impact environnemental d’un matériau. Néanmoins, cette quantité peut
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étre utilisée dans le cadre de la modélisation géochimique lorsque les informations sur la matrice a
représenter sont limitées et/ou que les objectifs de modélisation visent a déterminer la spéciation de
I’'ETM d’intérét jusque dans la phase réfractaire du matériau (Cornelis et al., 2008b). Ceci est possible
sur la base de I'identification de phases minérales potentiellement en équilibre avec la solution. Il faut
tout de méme noter que, dans la phase réfractaire, |'existence de phase minérales pures contrélant la
solubilité des ETM est rarement vérifiée. Le modele ainsi défini risque donc de perdre en sensibilité et
d’échouer a identifier la sursaturation de phases lorsque les ETM sont plutot associés via des

phénomeénes d’inclusions et/ou de solutions solides.
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Figure 1-11 : Concentration en As mesurée dans les éludts de lixiviation avec dépendance au pH réalisée sur une
terre excavée concernée par la présente étude. Le tracé est utilisé ici comme exemple pour représenter les
différentes quantités régulierement prises en compte comme données d’entrée des modéles géochimique. La
droite rouge verticale représente le pH naturel du matériau.

Lorsque la modélisation vise a caractériser le risque de relargage a partir d’'un matériau, il est possible
de s’affranchir de cette phase réfractaire et de se concentrer sur les quantités « lixiviable » ou
« potentiellement mobilisable ». Dans le premier cas, c’est la quantité relarguée au pH naturel du
matériau qui est utilisée tandis que, dans le second, les concentrations utilisées sont souvent définies
par une lixiviation a pH basique (pour les anions) ou acide (pour les cations) (Dijkstra et al., 2006 ; Di
Bonito et al., 2018). Avec la quantité « lixiviable », les surfaces réactives sont mises a I’équilibre avec
la solution pour calculer la concentration en ETM initialement présente sous forme complexée. La
présence de phases porteuses d’ETM doit étre connue a priori et renseignée dans le modeéle a partir
d’analyses réalisées sur la matrice a représenter et/ou de références bibliographiques (Drapeau C.,
2018). Elle peut également étre ajustée en fonction des écarts constatés entre modele et données
expérimentales. Ce faisant, le modéle perd son c6té prédictif mais permet de représenter I'assemblage
minéralogique de base du matériau étudié qui pourra ensuite étre testé pour évaluer son

comportement lorsque soumis a d’autres conditions.

72
Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2022LY SEI046/these.pdf
© [M. Brandley], [2022], INSA Lyon, tous droits réservés



PREMIERE PARTIE : ETAT DE LART — MATERIELS ET METHODES

Pour finir, la prise en compte, dans la solution initiale, de la présence d’éléments majeurs issus de la
dissolution de sels solubles est souvent nécessaire pour s’approcher des conditions réelles faisant

intervenir d’éventuels phénoménes de compétition.
e Données thermodynamiques

Outre les concepts physicochimiques propres a I'utilisation de chaque modeéle de complexation, la
disponibilité des données thermodynamiques associées oriente souvent le choix de I'utilisateur. Ainsi,
le développement du GTLM en 1990 a été accompagné de la diffusion d’'une base de données
regroupant des constantes de complexation pour une large variété d’éléments (majeurs, cations,
anions...) qui a grandement favorisée sa mise en ceuvre (Groenenberg et al.,, 2012). Cependant,
nombre de chercheurs ont ensuite essayé d’optimiser les constantes de certains éléments pour
lesquels des études spectroscopiques ont entre-temps permis de mieux appréhender leur
comportement a I'interface liquide/solide ou dont I'affinité vis-a-vis des surfaces réactives dépend tout
simplement des conditions expérimentales. Ce fut notamment le cas pour les oxyanions Mo
(Gustafsson, 2003 ; Brinza et al., 2019) et Se (Rietra et al., 2001 ; Kersten and Vlasova, 2013 ; Yue et al.,
2020). La diversité des valeurs disponibles impose la-aussi un choix a l'utilisateur qui devra se baser

sur les conditions d’obtention des données et leur compatibilité avec I'application souhaitée.

La complexation du Mo a la surface d’(hydr-)oxydes de Fe a été étudiée par Gustafsson (2003). Par
rapport aux données initialement proposées par Dzombak et Morel (1990), qui tenaient compte de
deux complexes monodentate non et mono-protoné, l'auteur propose I'ajout d’une espéce bi-
protonée prépondérante a pH acide. La pertinence de cet ajout a été vérifiée dans deux études de
Dijkstra et al. datant de 2006 et 2009. La Figure 1-12 met en relation les résultats de ces deux études.
Dans la premiere, prenant en compte les données de Dzombak et Morel, le relargage du Mo a partir
de déchets d’incinération semblait surestimé a pH acide et seule une précipitation de ferromolybdate
pouvait expliquer les observations expérimentales. Dans la seconde étude cependant, I'intégration du
complexe di-protoné suggére que la complexation seule permet de décrire le relargage du Mo a pH
acide (pour 8 sols plus ou moins contaminés). Depuis, des études spectroscopiques ont permis de

préciser la nature de cette espéce comme étant un complexe bidentate (Gustafsson and Tiberg, 2015).

La prise en compte de I'adsorption du Se a la surface des Hfo pose différents problémes qui se
ressentent dans la grande diversité des réactions et constantes de complexation proposées dans la
littérature que ce soit avec le GTLM (Dzombak and Morel, 1990 ; Balistrieri and Chao, 1990 ; Martinez
et al., 2006 ; Rovira et al., 2008 ; Jordan et al., 2009) ou le CD-MUSIC (Rietra et al., 2001 ; Kersten and
Vlasova, 2013; Nie et al.,, 2017 ; Yue et al.,, 2020). En premier lieu et comme évoqué dans la

section 1.2.2.2, le comportement du Se vis-a-vis de la complexation de surface va dépendre de son
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état d’oxydation. Selon la base de données utilisée, les équilibres de protonation et d’oxydo-réduction
régissant la répartition du Se entre ses différentes formes (en particulier Sey et Sey) peuvent varier
sensiblement. La Figure 1-13 permet de visualiser ces différences au travers de diagramme Eh/pH du
systeme Se-O-H compilés avec quatre bases de données différentes. De plus, les variations
expérimentales du redox sont souvent difficiles a reproduire par modélisation géochimique. Pour
représenter le comportement d’éléments dont la spéciation en solution est sensible a de telles
variations, certains auteurs ont donc contraint le systéme pe/pH pour que la somme pe + pH soit
constante (Dijkstra et al., 2009). D’autres ont choisi de décorréler les différents états d’oxydation du
Se justifiant que la cinétique des réactions d’oxydo-réduction est suffisamment lente pour étre
négligée dans des expériences mettant en ceuvre des temps de contact courts (Cornelis et al., 2008b).
Cette derniére hypothése nécessite de connaitre ou de supposer la spéciation initiale du Se entre ses

différentes formes.
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Figure 1-12 : Comparaison des résultats expérimentaux (marques) et de modélisation (traits) du relargage du Mo
présentés dans deux études sans (a) et avec (b) prise en compte d’un complexe di-protoné lors de la modélisation
surfacique (Dijkstra et al., 2006 ; 2009). SCM = Surface Complexation Model. Les traits horizontaux représentent
les limites de détection.

Au-dela de cet aspect, les données spectroscopiques obtenues permettent de décrire de fagon fiable
la spéciation du Sey, et du Seyy a la surface des Hfo. Le premier formerait un mélange de complexes de
sphéres internes et externes (Winja and Schulthess, 2000) tandis que le second formerait
principalement un complexe de sphere interne bidentate (Hiemstra and van Riemsdijk, 1999). Le GTLM
ne permet pas de tenir compte de ce type de géométrie (Hiemstra and van Riemsdijk, 1999). C'est
pourquoi de nombreux chercheurs ont préféré travailler avec le CD-MUSIC pour représenter
I’adsorption du Se a la surface de différents (hydr-)oxydes de Fe, bien que certaines limites quant a sa
capacité a répartir les especes adsorbées entre complexes de spheére internes et externes n’aient
également été soulevées (Fukushi and Sverjensky, 2007). C'est notamment le cas de I'étude de Yue et
al., (2020) qui a permis la représentation des isothermes d’adsorption a pH variable du Sey a la surface

de la goethite et de I’'hématite en utilisant un unique complexe bidentate binucléaire =(Fe0),SeO". De
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leur c6té, Kersten and Vlasova (2013) ont modélisé la dépendance a la température de I'adsorption du
Sey; a la surface de la goethite en considérant la formation d’'un complexe de sphére externe

monodentate =FeOH,Se0, ™ et un complexe de sphére interne bidentate =(Fe0),Se0,".

Figure 1-13 : Diagrammes de prédominance du systéme Se-O-H (Cse = 1.10° mol.L™}) compilés & partir de 4 bases
de données thermodynamiques différentes : (a) Minteq (US EPA, 1999) ; (b) Thermochimie (Giffaut et al., 2014) ;
(c) linl (Lawrence Livermore National Library) et (d) wateq4f (Ball and Nordstrom, 1991). Les divergences
observées au niveau des transitions Sei/Sevi et des constantes d’équilibres des réactions d’hydrolyse des
différentes espéces solubles modifient la spéciation aqueuse du Se et donc sa répartition a linterface
liquide/solide

1.4.3.4. Aspects cinétiques

La prise en compte de la cinétique de dissolution et/ou de précipitation de phases minérales rend
compte de conditions réelles ol I'atteinte de I’équilibre thermodynamique n’est pas toujours vérifiée.
Pour certaines phases minérales en particulier (oxydes de fer, silicates, quartz, célestine, sulfures...),
en fonction des conditions expérimentales a représenter, il n’est pas rare que seule une dissolution
partielle soit observée (Drapeau C., 2018). Pour faire en sorte de travailler avec un modele
géochimique tenant compte de I'ensemble de I'assemblage minéralogique du matériau étudié,

PHREEQC permet donc d’implémenter, pour chague phase concernée, une cinétique dépendante de
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différents parameétres (temps, indice de saturation, pH, température, concentrations en éléments...).
Pour ce faire, des lois de vitesse peuvent étre définies par dérivation de la Transition State Theory (TST)

donnée par Lasaga (2014) :
Ty = thpSp|1 — 08 [1.11]
avec

- 1, (mol.s™.kg of water?) : vitesse de dissolution (valeurs positives) ou de précipitation (valeurs
négatives) du minéral n,

-k, (mol.m2.s?) : coefficient de vitesse cinétique,

- S, (m?kg of water?) : surface réactive,

- f),, :indice de saturation,

- B etn: coefficients empiriques de dépendance de I'indice de saturation sur la vitesse de réaction.

La dépendance de la vitesse de réaction par rapport aux parametres tels que le pH et la température

est alors prise en compte en réécrivant le coefficient de vitesse cinétique k, comme suit :

—EMY /1 1 -EH 11 1 -E9H /1 1 n
kn = k' exp [ R (? - M)] + kis. exp [Ta (? - 298,15)] ay" + k3’ exp [ i (F B 298,15)] aop" [112]

avec

- kDY kI et kK9H ¢ constante cinétique intrinséque & 25 °C en milieu neutre, acide et basique
respectivement,

- E, (J)): énergie d’activation,

- R (J.molt.K?) : constante des gaz parfait,

- T(K):température,

- ay etap9 : activités des especes H* et OH  respectivement a la puissance ny et ngy.

Marty et al. (2015) ont compilé, a partir de données de la littérature et via des modéles de courbes de
régression non-linéaires, les parameétres cinétiques correspondant pour une quinzaine de phases
minérales. On notera ici le cas particulier de la pyrite, identifiée plus haut comme une phase
potentiellement importante dans la spéciation du Mo et du Se dans les terres excavées. La dissolution
de cette derniére est un procédé électrochimique autocatalysé par la production de fer ferreux Fe?

(aprés leur oxydation en fer ferrique Fe**) selon les réactions suivantes (Lowson R.T., 1982) :

2 FeS, + 2H,0 + 70, — 2 Fe** + 4502~ + 4 H* [1.13]

4Fe?t + 0, + 4H* — 4Fe3* + 2H,0 [1.14]

FeS, + 8H;0 + 14Fe3* > 15Fe2* + 250%™ + 16H* [1.15]
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L'expression de la vitesse de dissolution de la pyrite devra donc également faire apparaitre une
dépendance aux concentrations en O, et en Fe*, comme résumé dans I’équation suivante proposée

par Marty et al. (2015) :
rFeSZ — k;‘e3+ [H+]_0'25[F€3+]0'5 + k’02 [H+]—0.18[02]0.5 [1.16]

ou k;eg+ et k(’)Z sont des constantes cinétiques exprimées en mol.m2.s? et les crochets font références

a des concentrations molaires.

Enfin, I’équation [1.11] suggere que la surface réactive est un parametre important pouvant influer
grandement la vitesse de dissolution. Celle-ci rend compte de I’hétérogénéité des phénomenes de
dissolution/précipitation vis-a-vis de la surface d’une phase minérale. L’obtention de valeurs fiables
par des méthodes classiquement utilisées pour déterminer la surface spécifique (méthode BET par
exemple) ne fait pas I'unanimité chez certains auteurs qui y voient deux notions bien distinctes
(Palandri and Karakha, 2004). De plus, la surface réactive, tout comme la surface spécifique, peuvent
étre particulierement difficile a déterminer dans des matériaux complexes et elles peuvent varier
suivant I'environnement proche de la phase minérale. Ces éléments font que la surface réactive peut
étre utilisée comme variable d’ajustement lorsqu’une phase est considérée dans un assemblage

complexe en raison de déviation par rapport aux caractéristiques de la phase pure (Mertz et al., 2021).
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Objectifs de Recherche

Ces travaux de these ont été conduits dans le but de répondre a la question générale suivante : est-il
possible d’envisager la stabilisation chimique comme solution pour obtenir le reclassement en ISDI
de terres excavées naturellement contaminées en Mo et/ou Se considérées comme non inertes selon
la réglementation européenne ? L'objectif final de nos travaux serait d’apporter des arguments en vue
de la considération de la stabilisation comme moyen technique fiable pour limiter le risque de
relargage au long court d’ETM lors du stockage ou de la réutilisation de terres excavées naturellement
contaminées. Plusieurs questions associées ont alors été définies pour structurer la thése et chaque
étude présentée dans ce manuscrit s’attache a apporter des réponses a une ou plusieurs d’entre elles :
(i) Comment sont distribués les contaminants (Mo et Se) dans les terres naturelles du bassin parisien
présentant une forte mobilité limitant leur évacuation en filiere ISDI ? (ii) Est-il possible, via la
stabilisation chimique, de réduire le relargage associé a ces terres tout en conciliant certaines
contraintes telles que l'efficacité de la stabilisation, le colOt d’approvisionnement et la rapidité
d’action ? (iii) Si oui, quel(s) stabilisant(s) privilégier? Quel(s) sont le(s) mécanisme(s)
d’immobilisation prépondérant(s) et quelle sera leur évolution sur le long terme ? Autrement dit,
comment réagissent les terres stabilisées (en matiére de relargage principalement) a des variations de

conditions environnementales ?

Pour répondre a ces questions, ces travaux de thése proposent, dans un premier temps, de s’intéresser
a la caractérisation de la spéciation du Mo et du Se dans des échantillons de terres excavées brutes.
Un total de cinqg types de terres excavées, de compositions chimique et minéralogique variées, a été
choisi pour représenter les problemes de mobilité les plus significatifs observés dans les chantiers du
GPE. La particularité de ces contaminations naturelles vient du fait que les teneurs totales en polluants
potentiels sont relativement faibles (de I'ordre d’une dizaine de ppm au maximum). Dans le but de
caractériser au mieux la spéciation du Mo et du Se propre a chaque type de terre, nous avons multiplié
les méthodes d’analyses directes et affiné ces observations a I'aide d’'une modélisation géochimique
couplée a des tests de lixiviation avec dépendance au pH. Les Chapitres 3 et 4 de ce manuscrit décrivent

les résultats obtenus respectivement pour le Mo et le Se.

L'objectif de reclassement des terres excavées en ISDI a été envisagé par stabilisation chimique. Une
large étude préliminaire a été conduite au laboratoire central de Bouygues Travaux Publics afin de
sélectionner le meilleur candidat stabilisant pour limiter le relargage de contaminants a partir des

terres excavées. Cette étude constitue une étape charniere de cette these puisqu’elle a abouti a la
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sélection du fer zéro valent (Fe®) en tant qu’agent stabilisant a considérer dans la suite de nos travaux
sur la pérennité du traitement par stabilisation chimique. Certains résultats issus de cette étude sont

donc repris et discutés dans le Chapitre 5 de ce manuscrit.

Comme mentionné précédemment, le manque de garantie sur le long terme de la stabilité des
mécanismes d’immobilisation des ETM constitue la principale limite a la mise en ceuvre de la
stabilisation chimique. Si I’étude préliminaire de sélection du stabilisant optimal ne s’est appuyée que
sur les résultats de tests de lixiviation standardisés permettant d’évaluer I'immobilisation des ETM sur
le court terme, nous avons donc d(i pousser les investigations plus loin dans la derniére partie de cette

these. Ainsi, deux objectifs principaux ont été traités:

- déterminer les mécanismes de stabilisation susceptibles d’expliquer les diminutions de relargage
en Mo et Se observées aprés ajout du Fe? (Chapitre 6)
- comparer le comportement des terres excavées sans et avec stabilisation lorsque celles-ci sont

soumises a des conditions particulierement altérantes (Chapitre 7)

Ces différents chapitres sont largement interconnectés. En ce sens, les connaissances accumulées sur
la spéciation des ETM dans les terres excavées brutes doivent permettre une interprétation plus

compléte des effets de la stabilisation sur la mobilité des ETM.
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CHAPITRE 2

Matériels et Méthodes
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2.1. Introduction

Ce chapitre se décompose en trois parties. La premiere présente |'origine et les principales
caractéristiques des échantillons de terres excavées concernés par cette étude et décrit le protocole
de stabilisation utilisé. La deuxieme partie décrit de maniére synthétique les expériences et analyses
réalisées. Le lecteur trouvera des informations complémentaires et plus détaillées dans les sections
« Matériels et Méthodes » de chaque chapitre. Enfin, les objectifs et la méthodologie des travaux de

modélisation géochimique et hydrodispersive font I'objet de la derniere partie.
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2.2. Terres excavées

2.2.1. Présentation des matériaux concernés par I’étude

Les terres excavées concernées par cette étude ont été prélevées sur différents chantiers du Grand
Paris et du chantier EOLE (prolongement du RER E vers I'ouest) entre mars et juillet 2018 (Figure 2-1).
Les matériaux ont été sélectionnés car ils présentent tous des dépassements réguliers des seuils
d’acceptation en ISDI pour différents paramétres (Mo, Se, F- et SO4%). Une visualisation sur I'échelle
des temps géologiques des formations géologiques dans lesquelles ont été extraits les matériaux
étudiés est proposée en Figure 2-2. Les principales informations nécessaires a la différenciation de
chacun des cing types de terres excavées concernés par |I'étude sont décrits brievement ci-dessous et

résumées dans le Tableau 2-1.
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Figure 2-1 : Localisation des lieux de prélévement des échantillons de terres excavées utilisés dans cette étude sur
le tracé du Grand Paris Express

Calcaire Grossier (CS — Calcareous Sample)

L’échantillon CS a été prélevé durant des travaux de terrassements d’un puit d’acces au tunnel du RER
E a Courbevoie (Hauts de Seine, France). Il est composé de roches carbonatées de la formation du

Calcaire grossier du Lutétien Inférieur (Eocéne).
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Marnes et Caillasses (MLS-A — Marly Limestone Sample A)

L’échantillon MLS-A provient de la formation des Marnes et Caillasses du Lutétien Supérieur (Eocéne)

rencontrée lors des travaux de terrassement d’une gare a Vitry sur Seine (Val de Marne, France).

Calcaire Marneux ( — Marly Limestone Sample B)

L’échantillon est issu d’une formation plus ancienne de Calcaire Marneux (Montien, Paléocéne).
Le prélevement a été réalisé a Vitry-Sur-Seine lors de travaux de creusement de paroi moulées (i.e.

structure bétonnée délimitant le volume intérieur constituant le périmetre souterrain de la gare).

Argiles Plastiques (LS — Loamy Sample)

L’échantillon LS est issu de travaux de terrassement de la gare de Fort d’Issy-Vanves-Clamart (Hauts

de Seine, France). Il s’agit d’'une formation géologique argileuse de I'Yprésien (Eocene).

Marin de tunneliers (TM — Tunnel Muck)

Ce dernier matériau a été excavé par un tunnelier a pression de boue (TBM — Tunnel Boring Machine)
sous la ville de Vitry-Sur-Seine, a la frontiére entre les deux formations géologiques Marnes et
Caillasses et Calcaire Grossier évoquées précédemment. En sortie de tunnelier, la roche mélangée a la
boue bentonitique posséde une faible masse volumique (environ 1.2 kg.m?3) nécessaire a son
excavation. Afin de recouvrir un matériau évacuable, différentes étapes de traitement sont réalisées
dans une station de traitement de boues (STP : Slurry Treatment Plant) directement installée sur le site
d’excavation. Dans I'ordre, la boue (aussi appelée marin) est d’abord scalpée, puis dessablée pour ne
garder que la fraction fine. La boue récupérée peut ensuite étre, soit redirigée vers le tunnelier apres
réajustement de sa composition (par ajout d’eau ou de bentonite), soit évacuée aprés réduction de sa
teneur en eau. La déshydratation se fait au moyen de filtres presses aprés une étape de chaulage. Les
galettes de filtration issus de ce procédé sont les matériaux concernés par I'étude et ci-aprés
référencés TM. Les nombreuses étapes de traitement ont un impact sur la composition du matériau
et potentiellement sur la spéciation et la mobilité des ETM. Le procédé étant adapté aux besoins de la
production du chantier, il est difficile de maitriser I'ensemble des parametres pouvant avoir une telle
influence (composition initiale de la roche excavée, teneur en chaux ajoutée, pourcentage de boue

recyclée, composition des eaux issues de la filtration...)
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Figure 2-2 : Géologie du bassin parisien avec mise en évidence des formations géologiques concernées par la
présente these
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Tableau 2-1 : Principales caractéristiques des matériaux étudiés. Une échelle de comparaison de la mobilité des parametres d’intéréts est proposée sur la base des résultats
des tests de lixiviation NF EN 12457-2 : (-) mobilité faible, teneurs dans les éludts systématiquement sous le seuil d’acceptation en ISDI ; (+) mobilité limitée, dépassement
occasionnel des seuils d’acceptation en ISDI ; (++) mobilité élevée, teneurs dans les éludts systématiquement au-dessus des seuils d’acceptation en ISDI ; (+++) mobilité extréme,
teneurs dans les éludts pouvant entrainer un stockage en ISDND ou ISDD

. Formation . , . Type Date de Profondeur L. . Mobilités
Echantillon X . Lieu d’excavation , . f1s , . Principales caractéristiques R
géologique d’excavation préléevement d’excavation significatives
Mo +++
Presque exclusivement composé de Se+
Calcaire Grossier Courbevoie Terrassement Mars 2018 24 -27 m 9 P Sb -
carbonates 2
SO4° -
F+
Mo ++
Prédominance de carbonates Se +
MLS-A Marnes et Caillasses Vitry-Sur-Seine Terrassement Mars 2018 13-14m Présence importante de minéraux Sb -
sulfatés SO4% +++
F+
Mo +
Prédominance de carbonates Se -
Calcaire Marneux Vitry-Sur-Seine Parois moulées  Mars 2018 12-13 m , S . ., Sb-
Présence limitée de minéraux sulfatés 2
SO4~ +
F++
Mo -
Majorité de silicates Se +++
Argiles Plastiques Clamart Terrassement Juillet 2018 Env. 15 m ,J K . Sb -
Présence d’oxydes (Ti, Fe...) ).
S04~ -
F+++
+++
Prédominance de carbonates Mo
Calcaire Grossier Tunneliers — Présence de minéraux sulfatés Se -
™ ) Vitry-Sur-Seine . Mars 2018 30—40m . o . Sb -
Marnes et Caillasses Marinage Phases secondaires précipitées suite SO ++
4
au chaulage 4
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2.2.2. Protocole de stabilisation

Comme mentionné précédemment, un des objectifs de cette thése est d’utiliser la stabilisation
chimique pour réduire la mobilité du Mo et du Se dans ces mémes terres. Les Chapitres 5, 6 et 7
s’intéressent aux terres stabilisées selon différents angles d’études. Le Chapitre 5 exploite les résultats
de lixiviation obtenus en testant une grande diversité de stabilisants dans le but de justifier la sélection
du Fer Zéro Valent (Fe®) comme I'additif le plus prometteur pour la stabilisation du Mo et du Se. Les
Chapitres 6 et 7 visent respectivement a identifier les mécanismes de stabilisation pour chaque type

de terres stabilisé au Fe® et & caractériser sur le long terme le comportement des terres stabilisées.

Un unique protocole de stabilisation a été utilisé pour réaliser la totalité des essais. |l correspond a un
protocole classiquement mis en ceuvre pour le traitement de sols et a été réalisé au laboratoire central
de Bouygues Travaux Publics (Magny-les-Hameaux). En premier lieu, et si nécessaire, une quantité
d’eau déminéralisée est ajoutée pour atteindre une teneur en eau égale a la teneur en eau dite
optimale (celle pour laquelle la masse volumique séche du matériau est maximale). La quantité de

stabilisant my;,;, nécessaire pour atteindre le dosage D souhaité est calculée comme suit :

D x (mgo; X Tys)
Mstap = 152 D [2.1]

avec

- Mg, est la masse de sol a traiter,

- Tysestle Taux de Matiere Seche du matériau considéré.

Le mélange est réalisé dans un malaxeur a couteau pendant quelques minutes jusqu’a ce que le
matériau soit visuellement homogéne. Des temps de mélange plus longs et des interventions pour

casser manuellement des blocs grossiers ont été nécessaires pour traiter les terres les plus argileuses.

L'efficacité de la stabilisation est évaluée par réalisation d’'un test de lixiviation normalisé (NF EN
12457-2, 2002). L'analyse des concentrations relarguées dans les éluats permet de calculer un
pourcentage d’abattement par rapport au relargage des terres excavées sans stabilisation. Lors de la
phase de sélection du stabilisant optimal (Chapitre 5), la comparaison des résultats de lixiviation avec
les valeurs seuils et I'exploitation du pourcentage d’abattement ont été les principaux critéres de
validation ayant abouti a I'identification du Fe® comme stabilisant & considérer pour I'étude sur la
pérennité du traitement. A noter que le temps de cure entre le mélange et la lixiviation a été
délibérément réduit au minimum (temps nécessaire pour le transport et I’analyse) et correspond a un

délai de 5 jours pour la plupart des stabilisants.
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2.3. Etudes en laboratoire

Le Tableau 2-2 présente de fagon synthétique les différentes analyses et expériences mises en ceuvre
au cours de cette thése. Celles-ci peuvent étre séparées en trois catégories selon les objectifs et les

renseignements visés :

- (i) Uétude des caractéristiques minéralogiques et chimiques globales des terres excavées
brutes

- (ii) L'étude de la mobilité et de la spéciation des ETM (en particulier Mo et Se) dans les terres
excavées avant et apres stabilisation

- (iii) L’étude de la pérennité du traitement par stabilisation

Néanmoins, certaines expériences peuvent répondre a plusieurs objectifs. C'est notamment le cas des
lixiviations avec dépendance au pH. Lorsque celles-ci sont mises en ceuvre sur les matrices brutes,
I’étude du relargage des éléments majeurs couplée a la modélisation géochimique permet la
caractérisation de I'assemblage minéralogique des terres excavées. L'étude du relargage des ETM sur
ces mémes matrices brutes renvoie des informations sur leur réactivité ainsi que sur leur spéciation
(par corrélation avec le relargage des éléments majeurs notamment). Lorsqu’elles sont mises en ceuvre
sur les matrices stabilisées, les lixiviations avec dépendance au pH peuvent alors permettre d’identifier
certains mécanismes de rétention. La comparaison de la dépendance au pH du relargage des ETM pour
une méme terre sans et avec stabilisation peut enfin servir a appréhender leur comportement en
réponse a des variations de conditions susceptibles d’apparaitre sur le long terme. En conséquence,
on comprendra que les résultats de ces expériences seront exploités dans plusieurs chapitres. Pour
éviter de surcharger le manuscrit, le Tableau 2-2 ne résume que les éléments de base nécessaires a la
description des protocoles expérimentaux mis en ceuvre (principe de mesure, terres concernées,
références...). Le lecteur est orienté, pour chaque cas, vers le (ou les) chapitre(s) dans lesquels il pourra
trouver un protocole détaillé de I'expérience ou de I'analyse en question. Enfin, le Tableau A-1
(Annexe A) résume les expériences réalisées sur chaque échantillon de terres excavées brutes ou

stabilisées.
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Capacité d’Echange
Cationique (CEC)

ammonium (NH4*) par percolation puis
récupération des NH,4* par contact avec une
solution de chlorure de sodium.

Analyse par spéctrocolorimétrie des ions NH4*
récupérés qui correspondent a la CEC

Type d’expériences Principe Terres concernées Références Chapitre
Séchage a 105 °C NF 1SO 11465 3,4,56et7
Teneur en eau .
Mesure par pesée
Analyse sur perle par Fluo-X V) (préparation NF EN 15309 3et4
Composition en apres calcination a 1025 °C et en présence d’'un
éléments majeurs fondant de tétraborate de lithium)
@ Al, Ca, Fe, K, Mg, Mn, Na, P, Si et Ti
= Toutes les terres excavées
5 Analyse par ICP-MS @ sur liquide aprés brutes : NF EN ISO 17294-2 3et4d
\§ Composition en ETM clalcinaFion puis minéralisation tri-acide des
> échantillons
S 28 ETM (dont Mo, Sb, Se et Sr) MLS-A
)
§ Carbone Organique Analyse par détection IR ¥ aprés combustion NF ISO 10694 3et4
8 Total (COT) seche (900 °C) ™
(%)
L]
o Analyse des diffractogrammes sur poudre et sur Rietveld, 1969 3,4etb
_g Identification et lames orientées sans traitement, apres
*é guantification des glycolation et apres 4 h de chauffage a 490 °C
:g phases minérales par  (identification des phases silicatés)
g DRX Quantification basée sur la méthode Rietveld
s (logiciel SIROQUANT™ V.4)
o
Saturation des sites d’échanges en ions NF X 31.130 4
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Lixiviation normalisée (Ris® = 10 L.kg?, 24 h, NF EN 12457-2 3,4,5et7
10 tr.min!) en triplicata

Analyse des éluats apres centrifugation et
filtration par ICP-MS (ETM) et par
chromatographie ionique (anions SO4%, F et Cl)

Toutes les terres excavées
brutes et certaines

11 ETM du pack ISDI @ (dont Mo, Se et Sb) stabilisees :

LI)‘(I.VIalEIOH avec de.pendance au pH F)ar 5 MLS-A / MLS-A - 1 %Fe NF EN 14429 3,4et6
Mobilité des ETM et utilisation de solution de concentrations variées Coussy et al. (2011)

en NaOH et HNO; Drapeau C. (2018)

identification indirecte oA . . .
Analyse des éluats aprés centrifugation et

2 de phases porteuses g - tion par ICP-MS (ETM), ICP-OES ™
ﬁ (éléments majeurs) et par chromatographie
s ionique (anions S04, F et CI")
c
'% Extraction avec une solution de CBD ® en NF EN ISO 12782-2 4
S triplicata
o Analyse des éluats et des résidus d’extraction
] aprés minéralisation a I'eau régale par ICP-MS
Pt (ETM dont Mo, Se et Sb) et ICP-OES (Fe)
G Analyse sur sections polies avec dép6t carbone MEB seul : Merlet (1992; 1994) 3,4etb
2 (20 nm) au Microscope Electronique a Balayage ™;
(MEB) seule ou couplée a une microanalyse X MEB+MSE :
par dispersiorj de longueur d’onde a la (avant/aprés soxhlet)
MicroSonde Electronique (MSE) (avant/aprés
Identification directe de  Résolution d’environ 20 pm? avec une LD © de soxhlet)
phases porteuses I’ordre de quelques centaines de ppm MLS-A ;
Analyse par faisceau d’ions a la microsonde Khodja et al. (2001) 6et?
nucléaire (LEEL 9, CEA Saclay) (avant/apreés
Résolution d’environ 1 um? avec une LD de soxhlet)

I'ordre de quelques dizaines de ppm
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Répétition de cycle d’humectation-lessivage en
circuit fermé (10 j) avec renouvellement des
eaux de lixiviation tous les 2 jours

Essais soxhlet Analyse des éluats prélevés tous les 2 jours
apres centrifugation et filtration par ICP-MS (11
ETM du pack ISDI dont Mo et Se) et par
chromatographie ionique (anions SO4%, F et Cl)

stabilisation

Toutes les terres excavées ADEME (2009) 7
brutes et certaines Benzaazoua et al.
stabilisées : (2004)

MLS-A / MLS-A - 1 %Fe

Pérennité de la

Essais soxhlet a faible  Idem avec un temps réduit (5-6 h) pour
temps de contact atteindre un Rys de 10 L.kg*

) Fluo-X = Fluorescence des Rayons-X ; @ ICP-MS = Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry ; ) IR = InfraRouge ; ¥ DRX = Diffraction des Rayons-X ;
®) Ry/s = rapport Liquide/Solide ; © Installation de Stockage des Déchets Inertes ; 7 ICP-OES = Inductively Coupled Plasma Optical Emission Spectrometry ;
8) CBD = Citrate Buffered Dithionite ; ® LD = Limite de Détection ; !© LEEL = Laboratoire d’Etude des Eléments Légers
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2.4. Modélisation
24.1. Modélisation géochimique

2.4.1.1. Généralités

Les modélisations géochimiques ont été réalisées a |'aide du logiciel PHREEQC (version 3.5.0.14000;
Parkhurst and Appelo, 2013) développé par I'USGS (United States Geological Survey) dont les
principales caractéristiques ont été présentées en section 1.4.3. Dans la pratique, la modélisation sous
PHREEQC s’appuie sur trois fichiers : le fichier d’entrée, le fichier de sortie et la base de données
thermodynamiques. Le fichier de sortie permet de retrouver 'ensemble des résultats, c’est-a-dire la
répartition de chaque élément entre les différentes phases, I'évolution des quantités des phases
solides, des sites de surfaces, des échangeurs d’ions... La base de données, elle, définit les informations
nécessaires a la réalisation de la simulation (constantes de dissolution, constante de complexation, lois
de vitesse, constante de sélectivité...). En cas de données manquantes ou d’especes non définies dans
la base de données, la simulation est impossible et un message d’erreur apparait dés le début du calcul.
Ainsi, 'utilisation d’une base de données compléte et adaptée au besoin de I'application visée est
indispensable. Dans notre cas, nous avons utilisé la base de données Thermochimie v10a (Giffaut et
al., 2014) développée par I’ANDRA (Agence Nationale pour la gestion des Déchets RadioActifs) qui
comprend un grand nombre de composés et de phases minérales compilés dans un contexte de
gestion de déchets nucléaires en formations géologiques profondes et susceptibles de se retrouver
dans les terres du GPE. L'un des nombreux intéréts de cette base de données réside dans le fait qu’elle
existe sous une version qui autorise le calcul de I'activité des espéces en solution suivant la Specific lon
Interaction Theory (SIT) plutdét que I'équation de Debye Hickel plus classiquement utilisée. Le
formalisme de la SIT, faisant intervenir des coefficients d’interaction ion-ion (g;x) dans le calcul du
coefficient d’ activité (Grenthe et al., 1997), convient mieux aux systemes présentant une force ionique
élevée (entre 0,1 et 4 mol.LY) comme c’est le cas aux pH extrémes des tests de lixiviation avec
dépendance au pH (Trémosa et al., 2014). A noter que la conception de PHREEQC permet de modifier

facilement la base de données si besoin.

Enfin, le fichier d’entrée s’articule autour de mots clés qui définissent les différents concepts a prendre
en compte au cours de la simulation. Le Tableau 2-3 présente les possibilités qu’offrent chacun des
mots clés utilisés lors de ce travail de these et définit spécifiquement I’utilisation qui en a été faite au

cours de notre étude.
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Tableau 2-3: Présentation des mots clés disponibles dans PHREEQC, de leurs principales fonctions et de
I'utilisation pratique qui en a été faite au cours de notre étude

Mot clé Fonction Utilisation
Définition de la solution initiale (pH, Quantité échangeable des ETM Résultats
SOLUTION température, concentrations en de lixiviation sur matrices brutes sauf pour

éléments...)

(quantités max. relarguées a pH = 12)

EQUILIBRIUM_PHASES

SOLID_SOLUTIONS

Assemblage de phases pures dont
I’évolution vise I'atteinte de I'équilibre
thermodynamique

Définition de la proportion de chaque
composé dans une solution solide

Phases minérales initialement présentes
(hors cinétiques)

Phases autorisées a précipiter
Intégration du Sr aux carbonates dans les
échantillons CS, LS et TM

S’appuie sur une loi de vitesse (RATES)

Représentation des dissolutions partielles

KINETICS pour calculer le comportement d’une .
. de certaines phases
phase minérale
Définition des caractéristiques des sites  Prise en compte de la complexation a la
SURFACE de surface (GTLM ou CD-MUSIC, surface des (hydr-)oxydes de Fe (naturels
nombre de sites, surface spécifique...) ou synthétiques)
Pour I’échantillon LS seulement :
Définition de | tité et | T .. .
EXCHANGE enn I?h € ?qu?n e e a' . définition implicite d’'un échangeur en
composition d’un échangeur ionique
partant de la CEC
Ajout (ou retrait) d’'un composé a la Simulation de I’ajout d’acide (HNOs) et de
REACTION .
solution aqueuse correspondante base (NaOH)
Définition d’une phase gazeuse a Prise en compte du ciel gazeux (air
GAS_PHASE prendre en compte dans I'équilibre atmosphérique) en présence dans les

SELECTED_OUTPUT

total du systeme

Sélection des données utiles a
I'analyses des résultats et
enregistrement dans un fichier externe
au format choisi

batch de lixiviation

Spécification des parametres a suivre (pH,
force ionique, pe, concentrations, phases
minérales, complexes, espéces échangées,
indices de saturation...)

Construction d’un graphique spécifié

Outil de visualisation rapide de I'impact

USER_GRAPH par I'utilisateur en simultanée avec les des modifications réalisées sur le code
calculs géochimique
2.4.1.2. Méthodologie

Dans cette thése, la modélisation géochimique a été exclusivement utilisée pour simuler les essais de

lixiviations avec dépendance au pH. En fonction des matrices concernées, ces modélisations ont

cherché a répondre a deux objectifs principaux :

- Caractériser I'assemblage minéralogique et la spéciation du Mo et du Se dans les terres

excavées brutes

- ldentifier les phénoménes de stabilisation du Mo et du Se susceptibles d’expliquer les

variations de comportements entre terres excavées brutes et stabilisées

La modélisation géochimique n’a donc pas eu, ici, de buts directement prédictifs. Il s’agit plutét d’un

outil de simulation des résultats expérimentaux (i.e. évolution du pH, de la conductivité, des
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concentrations en éléments majeurs et en éléments traces...) (Peyronnard O., 2008 ; Coussy S., 2011 ;
Drapeau C., 2018). Ainsi, lorsque les résultats de modélisation et les données expérimentales sont en
adéquation, on obtient un outil de caractérisation puissant, a condition que la démarche soit
cohérente avec les analyses chimiques et minéralogiques et que les hypothéses de modélisation soient

justifiées. Pour garantir cela, la méthodologie de modélisation est divisée en trois étapes :

(i) Une ébauche du modele est créée en se basant sur les analyses directes réalisées sur
I’échantillon de terre (principalement DRX, MEB-MSE et lixiviation)

(ii) Aprés comparaison des résultats issus de ce premier modele avec les données
expérimentales (parametres généraux et concentrations en éléments majeurs
uniquement), des ajustements sont réalisés afin d’améliorer la représentation
(modification des concentrations initiales, ajout de phases susceptibles de précipiter,
modification de la surface réactive dans la définition des lois de vitesse...)

(iii) Une fois la description des éléments majeurs jugée satisfaisante, les ETM (Mo et Se) sont
ajoutés au modele, soit en association avec des phases minérales, soit en tant que quantité
échangeable. Ici encore, différents ajustements peuvent étre apportés pour garantir une
meilleure représentation (modification des quantités supposées associées aux phases

minérales, réflexion autour de la complexation de surface...)

Les étapes (ii) et (iii) sont donc réitérées jusqu’a ce que la modélisation représente de maniére fiable
le comportement observé pour I'ensemble du systeme. La fiabilité de la représentation est jugée,
d’une part, de fagon visuelle (correspondance entre les données expérimentales et modélisées) en
s'assurant que les hypothéses de modélisation a I'origine des différentes améliorations soient
justifiées. Et, d’autre part, le logarithme de I'erreur quadratique moyenne (RMSE,, ;) a été calculé
pour contréler la proportion des données expérimentales représentées par le modéle avec une erreur
maximale d’un ordre de grandeur (Dijkstra et al., 2009).

212

§V=1 | log(cmod,i) - log(Cexp,i) |

RMSE,,, =
log N

[2.2]

avec

- Cmog,iand Cexp,; les concentrations modélisées et observées pour les observations i,

- N, le nombre total d’observations.

La méthodologie et la mise en ceuvre de la modélisation sont résumées graphiquement en Figure 2-3.
Plusieurs centaines d’itérations ont été nécessaires pour représenter I'assemblage minéralogique

global de chaque échantillon de terre excavée. Sauf exception, les étapes d’optimisation ne seront pas
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abordées dans ce manuscrit et seuls les modeles finaux seront discutés en fonction de la question

scientifique pour laquelle ils ont été concus (description de la spéciation des ETM, identification des

mécanismes de stabilisation...).

Base de départ : Thermochimie?

SOLUTION(_MASTER)_SPECIES
Spéciation en phase aqueuse : modéle SIT

Observations MEB/MSE DRX
Lixiviation NF-12457-2

Contenutotal

SOLUTION
ETM : relargage au pH,,; (Mo) ou au pH,,, (Se)
Majeurs : Batch neutre ANC

A

~F

EQUILIBRIUM_PHASES *
Phases minérales initiales g %
PHASES®< Phases susceptibles de précipiter (ettringite, _E 'qg;
Réaction de dissolution des phases minérales strontianite, oxydes de Fe...) LY E
et gazeuses SOLUTION_SOLIDE 3 g
Cas particulier (e.g. Sr dans les carbonates) <3
RATES? . i . tGAS-::HASE D1
QL
Lois de vitesse associées aux cinétiques cuiifon avise e ael graatis (207 el ada el ‘:% §
utilisées avec dépendance au pH, au KINETICS —
temps... Dissolution partielle observée sur la plupart des S g @
=
phases minérales (célestine, silicates, oxydes de Fe) E IS
EXCHANGE(_MASTER)_SPECIES® T o8
[ L.
Réaction d'échange ionique et constante de EXCHANGE =
- . -«
sélectivité Uniquement pour échantillon % %
Quantité de sites d’échange a partir gis
de la CEC §3
SURFACE(_MASTER)_SPECIES SURFACE - S
Réaction de complexation des ETM Oxyde de Fer (Goethite, Hématite ou Ferrihydrite) s S
d’intéréts et des ions compétiteurs GTLMf ou CD-MUSIC? 2 '%
3 a
g Ajout HNo, (D D D Ajout NaOH
E Simulation des T “
5 conditions N ‘ N
| expérimentales PH..e "pH
Courbe de pH Eléments majeurs Eléments traces
Comparaison mod./exp. 2 ”‘I fa) “ - o
pH, Eh, Conductivité fa [ Réajustement

z

C=f(pH)

& m & oo ®

106000
]
|
bo o 5 !
pH=65] 0 ag _ 2 |
, i I
10603 |
| a

Concentration (mol/L}
2
5]

05 0

Résultats / Calcul des RMSE,,

05
H* equivalent (malfL)

1 15 10604

Figure 2-3 : Représentation graphique de la méthodologie de modélisation appliquée pour répondre aux objectifs
de caractérisation des terres excavées. “Giffaut et al. (2014); *Blanc et al. (2012); *Singer et al. (1977); “Marty et

al. (2015); €Tournassat et al. (2009); 'Dzombak and Morel, (1990); °Hiemstra and van Riemsdijk, (1996)
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L'Annexe A présente les réactions de dissolution et les constantes de solubilité associées pour les
phases minérales utilisées lors de la modélisation (Tableau A-2), les réactions de formation et les
constantes de complexation associées pour les espéeces surfaciques (Tableau A-3 et Tableau A-4) ainsi
qgue les assemblages minéralogiques finaux retenus pour chaque terre excavée brute (Tableau A-5).
Les deux paragraphes qui suivent décrivent rapidement les spécificités liées a la modélisation du
comportement des ETM dans des terres excavées brutes puis stabilisées. Le lecteur trouvera de plus
amples informations dans les différents articles qui abordent spécifiquement le cas du Mo (Chapitre

3), du Se (Chapitre 4) et des terres stabilisées (Chapitre 6).

2.4.1.3. Modélisation du comportement des ETM — Terres excavées brutes

Les ETM (Mo et Se) ont été introduits dans le modele sous deux « formes ». Premiérement, les
associations suspectées avec des phases minérales (sur la base des analyses SEM-EPMA) ont été
matérialisées par I'ajout d’une faible quantité d’ETM dans la définition des minéraux concernés sans
modification de leurs données thermodynamiques. Cette simplification ignore I'impact potentiel de
telles incorporations sur le comportement a la dissolution de la structure cristallographique résultante.
Néanmoins, elle permet l'identification de corrélations entre le relargage des ETM et celui des
éléments majeurs issus des phases porteuses, témoins de la spéciation initiale de I'ETM dans
I’échantillon considéré. Deuxiemement, une quantité d’ETM dite « échangeable » a été définie sur la
base des résultats de lixiviation pour le Mo et en prenant plutot la valeur relarguée a pH basique pour
le Se. Cette différence de conditions initiales a permis I'obtention de meilleurs résultats en raison d’une
différence de spéciation existante entre le Mo et le Se (Chapitre 6). On notera finalement que, pour le
cas du Se, les différents états d’oxydation (Sew, Sev, Se. et Seo) ont été décorrélés par définition
d’entités spécifiques dans la base de données. Ceci permet d’éviter une proportion trop importante
d’un état d’oxydation par rapport a un autre en fonction de I'évolution du redox souvent mal maitrisée

avec la modélisation (Cornelis et al., 2008b).

La quantité échangeable, ainsi que la fraction d’ETM éventuellement relarguée suite a la dissolution
de phases porteuses, sont réparties entre phase liquide et solide par définition d’'un modele de
complexation de surface. La complexation a la surface de la Matiere Organique (MO) n’a pas été
considérée en raison de la faible teneur en MO de nos échantillons. Des premiers calculs ont montré
que la complexation a la surface des (hydr-)oxydes d’Al (Karamalidis and Dzombak, 2011) était, elle
aussi, négligeable si bien que seule la complexation a la surface des (hydr-)oxydes de fer (Hfo) a été
considérée. Que ce soit en utilisant le GTLM (cas du Mo) ou le CD-MUSIC (cas du Se), la quantité initiale
de Hfo a été introduite sous forme de goethite (FeOOH). D’autres Hfo sont susceptibles d’étre présents

dans nos échantillons mais ceux-ci présentent une réactivité proche vis-a-vis des variations du pH.
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Ainsi, en faisant cette simplification, les phases minérales porteuses de sites de surface sont limitées a
la seule prise en compte de la goethite qui représente I'ensemble des Hfo en présence. Il est alors
possible, avec PHREEQC, de lier le comportement de ces sites de surface aux éventuelles
dissolution/précipitation de la goethite. Sans mesure directe de la quantité initiale de Hfo, celle-ci a
été prise égale a environ 25 wt.% du fer total de chaque échantillon. La seule exception a cette
démarche concerne I'échantillon pour lequel la DRX a permis d’identifier une quantité non
négligeable d’hématite (Fe;0s) qui a été considérée comme le siége des réactions de complexation.
Pour finir, le Tableau 2-4 récapitule les réactions de complexation utilisées pour le Mo et le Se choisies
conformément a la discussion du Chapitre 1 (section 1.4.3.3).

Tableau 2-4 : Récapitulatif des complexes utilisés dans la modélisation géochimique pour les ETM d’intérét.
9Gustafsson (2003) ; "Dzombak and Morel (1990) ; *Yue et al. (2020) ; “Kersten and Vlasova (2013)

Elément Type de complexe Réaction de complexation Log_k
GTLM
M ¥
Mo onodentate =Hfo s/wOH + M0O4sZ + 2H" + H20 = =Hfo wOMo(OH)s 17,96°
sphere interne
Mo  Vonodentate Hfo_swOH + M0O4? = =Hfo sWwOHMo00s> 3,14°
sphere interne
CD-MUSIC
Sey  Didentatesphére ., L 01112, Se052 +2 HY = (=Fe0)s5€0" + 2 Hz0 24,3
interne
Sey  Ddentatesphére o112 4 560, 4 2 HY = (2Fe0)sSe0y + 2 Hi0 17,31°
interne
M
Sew onodentate =FeOH Y2 + Se042 + H* = =Fe30H,Se0432 9,94¢
sphere externe
2.4.1.4. Modélisation du comportement des ETM — Terres excavées stabilisées

Les lixiviations avec dépendance au pH des terres excavées stabilisées n’ont concerné que le cas de la
stabilisation au Fe®. L’objectif principal était d’identifier les mécanismes de rétention potentiels du Mo
et du Se pour les échantillons CS, MLS-A, et LS. Par conséquent, a partir des modeles établis
pour les échantillons bruts (Chapitres 3 et 4), une partie du Fe® ajouté lors de la stabilisation a été
intégrée aux modeéles sous la forme de Hfo (Tableau 2-5). En effet, comme mentionné en section
1.3.2.1, le Fe® ajouté va s’oxyder progressivement et entrainer la formation d’(hydr-)oxydes de Fe,
siege de nombreux sites de surfaces jouant un rble important dans l'effet stabilisant. D’autres
phénoménes comme la précipitation de ferromolybdate (FeMoQO4 ou Fe;(MoQ,)) de sélénate de Fe
(Fex(Se0a)s, FeSeO,), de sélénite de Fe (Fex(Se0s)3:6H,0 Fey(Se0s)s, FeSeOs) ou de ferrosélite (FeSes)
ont également été recensés dans la littérature. La précipitation de ces phases a été systématiquement

controlée au cours de la modélisation en controlant I’évolution de leur degré de saturation.
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Tableau 2-5 : Correspondance entre la quantité de Fe® ajouté aux échantillons lors de la stabilisation et la quantité
d’(hydr-)oxydes de Fe effectivement prise en compte dans la modélisation

Echantillon Quantité de Fe® Quantité de Hfo Pourcentage
ajouté modélisé (mol) d’oxydation du Fe®
MLS-A 1 %wt 0.015 =80 %
1 %wt 0.015 =80 %
3 %wt 0.044 =80 %
3 %wt 0.044 =80 %

La représentation par la modélisation géochimique des effets de I'ajout de Fe® sur la complexation du
Mo par rapport aux observations sur les matrices brutes a nécessité la prise en compte d’'un complexe
supplémentaire par rapport au modele de complexation de surface utilisé pour les matériaux non
stabilisés. Ce complexe mono-protoné n’était pas considéré par Gustafsson (2003) mais déja défini
chez Dzombak and Morel (1990) lors du développement du GTLM. En plus de I'intégration de cette
espece surfacique, une optimisation des constantes thermodynamiques (log k) associées aux
réactions de formation des complexes non-, mono- et bi-protonée(s) a été réalisée a I'aide du logiciel
Phreeplot (Kinniburgh and Cooper, 2011). Ce logiciel permet, notamment grace a son mot clé FIT,
d’intégrer facilement des boucles de tests sur des parametres d’ajustement tels que peuvent I'étre des
constantes de réaction. Le principe d’optimisation consiste simplement a minimiser la somme des
carrés des résidus obtenus lors de la représentation de la totalité des observations (i.e. concentration
relarguée en Mo pour chaque pH testé). L'amélioration de la représentation des observations par le
modele a été contrdlée par calcul de la RMSE et du coefficient de détermination (R?). Comme discuté
dans le Chapitre 6, les résultats sur 'ensemble des échantillons ont aboutis a des valeurs de log_k
proches. Nous avons donc travaillé ensuite a I’élaboration d’un modéle homogéne en considérant la

moyenne des log_k obtenus pour chaque complexe.

2.4.2. Modélisation hydrodispersive

L'objectif de la modélisation hydrodispersive telle qu’utilisée dans cette thése est de lier les résultats
expérimentaux issus des essais de vieillissement accéléré (soxhlet) a un cas concret de stockage de
terres excavées en ISDI. Le principe consiste a déterminer la qualité des eaux au niveau de points de
conformités (Point Of Compliance, POC) situés en aval hydraulique de I'ISD. Pour I'étude d’ETM ou de
métalloides, on considére un POC proche du massif de déchet (i.e. 20 m) afin de prendre en compte
les retards de migration attendus pour ce type de substance (Figure 2-4). Les objectifs de qualité des
eaux, eux, ont été fixés aux critéres de potabilité internationaux définis par I'Organisation Mondiale

de la Santé (WHO, 1996b), a savoir 0.07 mg/L et 0.01 mg/L pour le Mo et le Se respectivement.
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Inert Waste )
POC1 POC2

Figure 2-4 : lllustration schématique (Hjelmar et al., 2001) d’une ISDI! et localisation des Point Of Compliance.
POC1 (a 20 m) doit étre pris en compte pour le relargage des ETM tandis que POC2 (a 200 m) sert au contréle du
relargage des sels solubles (chlorures, sulfates...). GWF : Ground Water Flow; GWL : Ground Water Level

La modélisation hydrodispersive a été utilisée sans considérer de couplage géochimie-transferts.
L'approche se base uniquement sur les coefficients de partition (Kp) propre a la substance considérée
et sur la définition d’un terme source. Ce dernier correspond a un flux de concentration dépendant du
temps et est estimé classiquement via des essais de percolation ascendante sur la base des travaux du
Groupe de Modélisation Européen pour la définition des annexes techniques de la Directive Décharge
1999/CE/31 (OJEC, 1999). Dans notre étude, il a été envisagé d’utiliser, en remplacement des essais de
percolation, un terme source défini a partir du comportement obtenu au cours des essais soxhlet.
Ainsi, les résultats expérimentaux (profil de concentration en ETM en fonction du temps) issus des
essais de vieillissement accélérés (soxhlet) ont été directement pris en compte dans le terme source.
Pour ce faire, I'équation [2-13] (Kosson et al., 1996), initialement définie pour le cas d’essais de
lixiviations standards a été appliquée aux données issues des essais de vieillissement pour convertir la
durée de ces essais en un temps effectif de vieillissement des matériaux dans un scénario de stockage.
Ceci peut se faire sur la base du rapport Liquide/Solide (Ry/s) en utilisant la relation suivante qui permet
le calcul du temps depuis lequel I'ISDI produit des lixiviats (Kosson et al., 1996) :

H
tzm%XdXT [2.3]

avec

- tletemps depuis lequel I'ISDI produit des lixiviats (an),

- RL/S le ratio Liquide/Solide (m3.kg?),

- dladensité apparente des terres dans I'ISDI (kg.m3),
- Hlahauteur moyenne des terres dans I'ISDI (m),

- [le taux d’infiltration net (m3.m>2.an?).

Ensuite, les courbes expérimentales issues des essais soxhlet ont fait I'objet d’'une extrapolation pour
obtenir une solution continue a introduire dans le modele pour I'équation C = f(t). L'ensemble des

données expérimentales ont été représentées par une fonction exponentielle a deux termes de type :
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C=axeblt+cxedt [2.14]

avec

- a, b, cetdsontles coefficients d’extrapolation optimisés grace a la Toolbox « Curve Fitting » de

Matlab (v.R2021a).

Les données d’entrée du modele sont constituées par les équations d’extrapolation des essais soxhlet.
Les hypotheses de modélisation quant au scénario de stockage sont résumées dans le Tableau 2-6. On
notera ici que les calculs ont été réalisés pour deux vitesses de circulation de nappes (4 m.an! et 20
m.an) et deux profondeurs de Zone Non Saturée (ZNS ; 1 m et 5 m). Les calculs ont été réalisés a I'aide
du logiciel MISP (Guyonnet, 2008) qui combine, par convolution, une solution analytique pour la
migration verticale a travers une couche surplombant I'aquifére avec une solution pour la migration
tridimensionnelle a partir d’'une source plane située a la surface de la nappe (Galya, 1987).

Tableau 2-6 : Spécifications des parametres relatifs au stockage et aux conditions environnementales utilisées
comme données d’entrée pour la modélisation hydrodispersive (paramétres issus de Hjelmar et al., 2001)

Parametres relatifs au stockage

Hauteur de I'ISDI 20m
Longueur de I'lSDI* 150 m
Largeur de I'ISDI 150 m
Surface de I'lISDI 22 500 m?
Volume de I'ISDI 450 000 m?
Masse volumique apparente des déchets 1,5 t/m?
Parameétres environnementaux

Taux d’infiltration net 300 mm/an
Zone non saturée (sablo-limoneuse)

Coefficient de partition Mo (Kp,mo) 10 L.kg*
Coefficient de partition Se (Kp,se) 5Lkg*
Epaisseur lou5m
Porosité 0,3
Dispersivité longitudinale 0,5m
Masse volumique apparente 1,5 t/m3

Aquifére (sablo-limoneux)

Vitesse latérale

4 m/an ou 20 m/an

Epaisseur de I'aquifere

5m

Porosité

0,3

Dispersivité longitudinale

1/10 de la longueur

Dispersivité transversale horizontale

1/50 de la longueur

Masse volumique apparente

1,5t/m3
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A Retenir

De nombreuses formations géologiques du bassin parisien sont reconnues pour présenter des
enrichissements d’origine naturelle en Se et/ou Mo. Le Se est particulierement associé aux formations
argileuses riches en pyrite et lignite tandis que la présence de Mo, bien qu’également corrélée aux
sulfures, n’a pas fait I'objet d’études systématiques de sa spéciation. La gestion des déblais issus des
chantiers de creusement et/ou de terrassement dans ces formations géologiques doit donc composer
avec les forts potentiels de relargage d’'ETM constatés. Les enjeux deviennent alors économiques et
environnementaux et poussent les entreprises des travaux publics a développer des solutions

techniques permettant de mieux maitriser I'impact de leur activité.

La stabilisation chimique semble le traitement le plus approprié ici, et, pour obtenir des arguments
appuyant la crédibilité de cette technique, il apparait nécessaire de caractériser finement les matériaux
concernés et d’identifier les mécanismes de rétention mis en ceuvre. Dans le cadre du GPE, les faibles
teneurs rencontrées (de I'ordre d’une dizaine de ppm) entrainent parfois des problémes de limite de
détection des moyens analytiques. Dans cette these, nous avons combiné des méthodes d’analyses
directes (contenu total, DRX, MEB-MSE, microsonde nucléaire) et indirectes (lixiviations avec
dépendance au pH) couplées a la modélisation géochimique. Cette méthodologie peut aussi bien étre
employée pour la caractérisation des terres naturelles que pour lidentification de certains
mécanismes liés a I'ajout des stabilisants et étant a I'origine de changements dans la spéciation des
ETM. Enfin, des essais de vieillissement accéléré couplés a une modélisation hydrodispersive ont été
réalisés pour évaluer I'efficacité sur le long terme de la stabilisation, principale limite, a I'heure

actuelle, de sa mise en ceuvre a grande échelle.

L’objectif principal de cette these peut donc se résumer ainsi : est-il possible d’envisager la stabilisation
chimigue comme solution pour obtenir le reclassement en ISDI de terres excavées naturellement

contaminées en Mo et/ou Se considérées comme non inertes selon la réglementation européenne ?
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Deuxieme Partie

Etude du comportement du Molybdene et du Sélénium dans
les terres excavées brutes
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Préambule

Les enrichissements d’origine naturelle en contaminants tels que des ETM, associés ou non a de forts
potentiels de relargage, concernent de nombreuses terres excavées issues de chantiers
d’aménagement du territoire a travers le monde. Dans le cas du bassin parisien, les enrichissements
en Mo et Se sont reconnus de longue date sans que la nature des mécanismes physico-chimiques
régissant leur spéciation et leur réactivité ne soient compléetement élucidée. De plus, la grande
diversité des formations géologiques concernées ainsi que les variabilités observables au sein d’une
méme formation rendent difficile, dans I'état actuel des connaissances, d’anticiper les relargages
associés. Cette partie s’intéresse donc a la caractérisation des cing échantillons de terres excavées
brutes présentés en section 2.2.1 et choisis pour représenter les problemes de mobilité les plus
significatifs observés dans les chantiers du GPE. L’objectif est d’avoir une idée précise de I’assemblage
minéralogique global de ces matériaux issus de formations géologiques différentes mais surtout de la
spéciation associée des éléments Mo et Se. Dans cette these, la notion de spéciation d’un ETM renvoie
principalement a sa distribution dans la matrice solide et sa caractérisation passe par I'identification
des phases minérales porteuses et des formes sous lesquelles il est susceptible d’étre relargué. Pour
ce faire, des analyses directes et indirectes ont été réalisées. Les analyses directes concernent
principalement la caractérisation de I'assemblage minéralogique (Contenu total, DRX, MEB/MSE). Les
analyses indirectes concernent des lixiviations avec dépendance au pH avec détermination de la
réactivité des éléments majeurs et traces par mesure des concentrations relarguées dans les éluats.
Ces expériences couplées a la modélisation géochimique ont pour objectif de définir la spéciation

initiale du Mo et du Se dans chaque type de terre ayant abouti a la réactivité observée.

Le premier chapitre de cette partie concerne la spéciation du Mo et de I’Antimoine (Sb) et est présenté
sous la forme d’un article publié en janvier 2022 dans Applied Geochemistry. L'intérét d’inclure le Sb
a cette étude ne vient pas d’une mobilité excessive de cet élément dans les échantillons étudiés mais
plutét de similitudes constatées avec le comportement du Mo au cours des lixiviations avec
dépendance au pH. En plus d’apporter des connaissances sur la spéciation et la réactivité d’un élément
dont la toxicité est reconnue, cela nous a donc permis de fiabiliser nos hypothéeses de modélisation
géochimique qui se sont montrées valables pour ces deux éléments. Le second chapitre est également
rédigé sous la forme d’un article scientifique et se concentre sur la spéciation du Se. Des différences
de réactivité significatives par rapport au cas du Mo (et du Sb) ont nécessité de passer par un autre

type de modele de complexation de surface.
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3.1. Introduction

Civil engineering works (road construction, tunnel digging, etc.) generate large volumes of excavated
materials such as soils and rocks, which may reveal contaminations from anthropogenic or natural
origins. In France, infrastructure and development projects generate each year over 110 million tons
of excavated soils and rocks (ADEME, 2017). The Grand Paris Express (GPE) project is one of the major
public works project in Europe with creation of 200 km of mainly underground train lines and almost
70 new train stations (SGP, 2019). As one of the main consequences of these works, a huge amount of
soils and rocks will be excavated representing a 20% increase (40 million of tons) of solid waste
production in the area (SGP, 2019). The bulk of these excavated soils is typically landfilled because, in
accordance with the Waste Framework Directive (OJEC, 2008), these soils are considered as waste
materials if they leave the excavation site. In this case, the demonstration of absence of contamination
relies on reference to the inert-waste criteria of Annex Il (OJEC, 2003) of the European Landfill Directive

(OJEC, 1999).

Over the past decade, excavated soils reuse as secondary products for construction works (mainly as
backfills materials) has been encouraged in accordance with the objective of 70% of reuse set by the
European Commission (ADEME, 2017). However, although current national recommendations tend to
frame the recycling of excavated soils coming from uncontaminated sites, a large amount is still
systematically landfilled (BRGM, 2020), mainly because of the liabilities associated with their waste
status. One obvious problem with this approach is that the inert-waste criteria were not set for natural
soil materials but for waste materials (primarily construction and demolition; C&D waste). This
systematical landfilling is mainly related to the lack of knowledge regarding the contaminant leaching
behavior occurring in these soils. Indeed, historically, Trace Elements (TE) speciation studies have been
carried out on more acute contaminations, often originated from anthropogenic activities (Halmi and
Ahmad, 2014; He et al., 2012). Consequently, Molybdenum (Mo) and Antimony (Sb) speciation studies
in natural soil and rock materials are scarce, mainly because of the low content of TE in these materials

causing Detection Limit (DL) issues (Gourcy et al., 2011; Sterckeman et al., 2006).

Overall, Mo enrichment in rocks have mainly been recorded in shales and muds, while high
concentrations in sandstones and carbonates are scarce (Smedley and Kinniburgh, 2017). Organic
Matter (OM) plays an important role in Mo speciation through indirect (complexation favored by the
presence of Fe-oxides associated with OM) and direct mechanisms (insertion of molybdate ions in
organic sulfides macromolecules through covalent bonding) (Tribovillard et al., 2004). In areas where
sulfate reduction occurs (i.e. strongly reducing conditions), Mo sulfides would form solid solutions in

pyrites, chalcopyrites or galena, rather than MoS; precipitation (Vorlicek et al.,, 2004;
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Harkness et al., 2017; Smedley and Kinniburgh, 2017). Further mobilization of Mo will then be linked
with sulfides oxidation. In many cases, iron (Fe), aluminum (Al) and manganese (Mn) hydr-oxides are
also inferred to control Mo mobility through sorption/desorption mechanisms (Smedley and Edmunds,
2002; Smedley et al.,, 2014). In such cases, water/rock interactions might cause high local
concentrations in surface and groundwater since oxyanions retention at oxides surfaces strongly

depends on pH and Eh conditions.

Natural Sb sources mainly come from specific environments such as hot springs, volcanic ore deposits
or schists (Arai, 2010). It could be found either co-precipitated and associated with metal ores (pyrites,
sulfosalts, oxides...) or as separate mineral ores (Roper et al., 2012; Wilson et al., 2010). A huge variety
of primary mineral has been acknowledged with more than 200 species mostly sulfides and sulfosalts,
among which stibnite (Sb,Ss) is the main Sb ore (Wilson et al., 2010; Herath et al., 2017). Dissolution
of such Sb sources often lead to enrichments, which could be mitigated by (co-)precipitation and/or
adsorption phenomena, the latter being inferred as predominant when only low contamination occurs.
Studies focused on Sb sorption on pure phases have shown that Mn, Al and Fe (hydr-)oxides might be
the more important phases controlling Sb mobility in soils (Thanabalasingam and Pickering, 1990;
Muller et al., 2002; Leuz et al., 2006b). As it has been seen for Mo, OM interactions should not be

discarded when listing Sb retention factors although mechanisms are still unclear.

It is known that the geological characteristics of the Parisian basin often results in TE concentrations
above the national geological background levels, in particular for Mo and more scarcely for Sb
(Cabrerizo et al., 2020, Sterckeman et al., 2006). In a survey carried out in the northern Parisian basin
(Sterckeman et al., 2006), Sb concentrations have been shown to be globally higher than the Upper
Crust Continental (UCC) levels of 0.31 mg-kg* (Hans Wedepohl, 1995). This enrichment was noticed in
all geological layers studied but was more or less important depending on the parent materials
composition. Hence, fluvial alluvial deposits and chalks from the later Cretaceous and Carboniferous
limestones were inferred to be strongly concentrated in Sb (Sterckerman et al., 2006). As far as Mo is
concerned, concentrations measured in sedimentary formations from the Parisian basin (Sterckeman
et al., 2006) did not show an overall enrichment regarding UCC or regional geological background
levels, which are commonly settled at 1.4 mg-kg™* and between 0.04 mg-kg* and 1 mg-kg™ respectively
(Wedepohl, 1995; Gis Sol., 2011). However, enrichments have been noticed in particular geological
layers such as the fluvial alluvial deposit, chalks from the later Cretaceous and limestones from the
earlier Cretaceous, the Jurassic and the Carboniferous (Sterckeman et al.,, 2006). Mo and Sb
enrichments all show correlations with fine silts and Al and Fe (hydr-)oxydes inferring that sand fraction
and carbonate minerals might act as a diluent for TE bearing phases. Such bearing phases could be

mainly sulfides minerals (pyrites and chalcopyrites) for Mo (Cabrerizo et al., 2020). Finally, OM is also
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strongly correlated with Sb enrichment in the Parisian Basin while affinities are less clear in the case of
Mo (Sterckeman et al., 2006; Gourcy et al., 2011). Except maybe for the topsoil layers, enrichments
were not linked with anthropogenic activities. They might be originated from natural atmospheric
fallout and/or alteration of the parent materials. In both cases, the high mobility of Mo and Sb allows
them to percolate from the topsoil and fix in favoring environments (presence of OM, complexation at
oxides surfaces...). This labile behavior is the critical parameter pointed out through evacuation of
excavated soils and rocks in GPE. Other studies involving a total number of close to 5900 leaching tests
conducted on a series of excavated soil samples from the Parisian basin (unpublished) showed that Mo
and Sb concentrations in the leachates were higher than the inert-waste criteria in 15% and 3.5% of
cases respectively. These overall results hide high disparities between geological layers and are

remarkable given the relatively low levels of TE total content recorded.

This paper reports in-depth investigations on Mo and Sb speciation in four excavated materials
representative of TE release issues in GPE: a calcareous soil with the highest Mo content, two marly
limestones with lower but still significant Mo content and tunnel excavation muck. A combination of
analytical tools and modelling approaches were used, which allowed to circumvent DL issues (total
content in Sb and Mo are below 1 mg-kg* and below 11 mg-kg? respectively). Results were exploited
and discussed to assess whether Mo and/or Sb mobility in these samples was controlled by particular
interactions with identified mineral phases. The objective was to better understand the potential
emissions from natural excavated soils for these TE to improve their conditions of management both

in terms of reuse or landfilling.
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3.2. Materials and methods

3.2.1. Samples

Three excavated rocks were collected by Bouygues Travaux Publics Company from construction sites
in Paris area. The first one, hereafter referred to as calcareous sample (CS), was excavated during train
station earthworks in Courbevoie (Hauts-de-Seine, France) in March 2018 and was mainly composed
of carbonates from the Eocene period (Lutetien inferior, prof. 24 — 27 m). The two marly limestone
samples (MLS-A and MLS-B) were both extracted in Vitry-Sur-Seine (Val-de-Marne, France) in March
and July 2018 respectively. MLS-A was also extracted during train station earthworks corresponding to
Eocene (Lutetien superior, prof. 13 — 14 m) while MLS-B was originated from a deeper geological
formation of the Paleocene period (Montien, prof. 14 — 23 m) and was excavated during diaphragm
walls construction using trench cutters and/or mechanical augers. A fourth sample of tunnel muck
(TM) was also studied. It was excavated by a slurry tunnel-boring machine under the city of Vitry-sur-
Seine and exhibited several differences compared to the three other samples. First, the digging
horizons were a mix between CS and MLS-A geological formations (prof. 30 — 40 m). Second, its
sampling followed a process including various steps directly carried out in a slurry treatment plan
settled in the construction site. The treatment was aimed to change slurries properties making them
suitable for their evacuation. Hence, mucks were firstly scalped and sand fractions were removed. The
residual fine fraction (< 80 pm) was limed (0.5 to 5 wt.% of hydrated lime) to facilitate the following
step of de-watering carried out with a filter press. The treatment led to the production of filtration
cakes to which we will refer to as TM in the present study. Each of these steps might have an impact
on the mineralogical assemblage of the sample, which makes Mo and Sb speciation study in TM more
complicated than the simple mix between CS and MLS-A geological formations might first foreshadow.

All samples were stored in closed plastic bags to avoid alteration due to humidity.

3.2.2. X-Ray Diffraction (XRD)

X-Ray Diffraction patterns were recorded in 28 interval from 4 to 90° for each sample using a Bruker
D8 Advance Da Vinci diffractometer equipped with a Cu Ka radiation tube at a scanning speed of
0.03°26.s1. Samples were first dried (38 °C) and then micronized (20 um) in wet media using ethanol
with a McCrone XRD micronizer (Retsch). The crystallized fractions were determined from their
powder diffractogram while their clayey fractions were estimated from oriented aggregates mounts
either standard, after glycolation or after a 4 h heating (490 °C). Mineral identification and semi-
guantitative determination of relative abundances of crystalline phases was performed using the
software DIFFRAC.Suite. Quantitative analysis were realized with a refinement based on Rietveld

Method using the SIROQUANT™ V.4. software (Rietveld, 1969). It consists in describing completely the

114
Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2022LY SEI046/these.pdf
© [M. Brandley], [2022], INSA Lyon, tous droits réservés



DEUXIEME PARTIE: ETUDE DES TERRES EXCAVEES BRUTES

pattern including the background, the shape, the position and the intensities of the observed
diffraction lines for the different phases with the use of structural models (Albinati and Willis, 2006).
Then, models parameters are refined by least squares technique until obtaining a calculated

diffractogram equivalent to the experimental diffractogram (Young R.A., 1995).

3.2.3. Total chemical analysis (TCA) and leaching tests

Major elements (Al, Ca, Fe, K, Mg, Mn, Na, P, Si and Ti) total content was analyzed by X-Ray
Fluorescence Spectrometry. Total trace elements concentrations in solid samples were determined
after calcination and a two steps mineralization by using hydrofluoric acid in presence of perchloric
acid followed by hydrochloric acid. The resulting solutions were analyzed by ICP-MS (THERMO X Series
Il instrument) for TE total concentration determination (among which Mo and Sb) according to the
standardized procedure (NF EN ISO 17294-2, 2016). Finally, Total Organic Carbon (TOC) was measured
by dry combustion analysis according to (NF ISO 10694, 1995). TOC was analyzed after removal of

carbonates by acidification using hydrochloric acid.

Standardized leaching tests were carried out in triplicate according to (NF EN 12457-2, 2002) in order
to confirm TE mobility expected in our excavated materials. Samples were crushed (<4 mm), dried
(38 °C) and put in contact with water at a liquid/solid ratio (Ri/s) of 10 for 24 h in an end-to-end agitator.
Supernatants were analyzed after centrifugation (30 min, 2000 g) and filtration (< 0.45 um). Eluates
composition were analyzed for their concentrations in 11 trace elements (among which Mo and Sb) by
ICP-MS and 3 anions (Cl, F and SO4%) by ionic chromatography (DIONEX). These parameters were
chosen as they represent 14 out of the 17 regulated ones within the European Landfill Directive (OJEC,

1999).

3.2.4. Electron Probe MicroAnalysis (EPMA)

Polished sections of each soil sample have been prepared. They were carbon coated under secondary
vacuum (thickness = 20 nm) using a CRESSINGTON 308Carbon (Cressington, Watford, UK). EPMA was
carried out on Mo- and Sb-bearing phases pre-selected by SEM-EDS mapping. Polished sections were
analyzed with an electron probe microanalyser CAMECA SXFive (CAMECA, Genneuvilliers, France)
equipped with five wavelength dispersive X-ray spectrometers (WDS) at ISTO (Orleans, France). The
operating conditions were accelerating voltage HV = 15 kV and beam current BC = 20 - 40 nA. Ca Ka, S
Ka and Mo La were measured on PET, Fe Ka on LiF and Si Ka, Al Kot and Mg Ka, on TAP. Standards used
for calibration were Albite for Si, Al,Os for Al, Andradite for Ca, BaSO, for S, Fe,0s for Fe and Mo metal
for Mo. The phi-rho-Z method X-Phi (Merlet, 1992; 1994) was used for quantitative calculation.

Interferences were corrected for S (overlapping element Mo) and Mo (overlapping element S). Unlike
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bulk spectroscopy, which might be limited by the low TE levels, this selective method could be used to
get quantitative measurements of Mo and Sb presence on potential bearing phases selected
beforehand on polished sections.. Since this study aims to investigate TE speciation in excavated
materials, SEM/EPMA results presented here will only be focused on the identification of Mo/Sb

bearing mineral phases.
3.2.5. pH dependence leaching test

pH dependence leaching test protocols were adapted from (NF EN 14429, 2015) and other references
(Coussy et al., 2011; Drapeau, 2018). After preliminary drying (38 °C), solid was crushed (< 1mm) and
a preliminary titration was performed to choose acid and basic concentrations needed to cover the
whole pH range. Solutions of nitric acid (HNOs) and sodium hydroxide (NaOH) were used with
concentrations ranging from 0 to 1.9 mol-L' and 0 to 0.50 mol-L? respectively. At least 14 different
concentrations were employed for each sample with four duplicates (or more) taken randomly in the
series to ensure reproducibility of the method. A Rs of 10 was used and batch agitation was performed
with an end-to-end agitator (60 rpm, 72 h). Reaching of steady state was controlled in a preliminary
study where different agitation times were performed and pH measurements after 72 hours did not
lead to further change in pH values above 0.1 pH unit. A two cases scenario was carried out to see the
influence of atmospheric gas phase on samples buffer capacity. In the first protocol, for MLS-A and CS,
reaction bottles were regularly opened during the 72 h agitation ensuring renewal of gas phase
whereas, in the second case (MLS-B and TM), bottles were kept closed during the whole experiment.
Conductivity, pH and Eh were measured after solutions addition and at the end of agitation. Finally,
samples were centrifuged (4500 rpm, 10 min) and supernatants were filtered (0.45 um) with syringe
filters. Major elements were analyzed by Inductively Coupled Plasma Optical Emission Spectrometry
(ICP-OES) with a Jobin Yvon Ultima 2 instrument (NF EN ISO 11885, 2009). TE and anions concentrations
were analyzed as described in section 3.2.3. Standard deviations between duplicates were

systematically below 15% for Mo and Sb concentrations in the leachates.
3.2.6. Geochemical modelling
3.2.6.1. General considerations

The geochemical model used was supported by the PHREEQC software (version 3.5.0.14000; Parkhurst
and Appelo, 2013). Besides its ability to separate species between the gas, solid or liquid phases only
based on mass equation law and thermodynamic data set associated with each species, the strength
of PHREEQC comes to its adaptability to represent fairly laboratory experiments (especially through
the keyword REACTION). A wide range of combinations can be used to describe a solid sample (mineral

phases’ definition, solid solutions, sorption at surface sites...) which makes it interesting for solid
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wastes leaching behavior modelling. Geochemical modelling was therefore used to define mineral
assemblages able to represent the behavior of each sample during pH dependence leaching tests and

eventually link Mo and Sb concentrations evolution with selective mineral phase dissolution.

The geochemical modelling methodology was based on three main steps: (i) integration of the
mineralogical assemblages of each excavated material based on XRD and EPMA results as input data,
(ii) modelling of mineral assemblages and major elements behavior during pH dependence leaching
tests and (iii) modelling of Mo and Sb behavior. A trials and errors approach has been used and step
(ii) and (iii) were repeated until a satisfyingly match was found between experimental and modelling
results. The goodness of the fit was evaluated through visual comparison and computation of the
logarithm of the Root Mean Square Error (RMSEog) to control the proportion of experimental data
represented by modelling results within one order of magnitude (Dijkstra et al., 2009). The method of
calculus and goodness-of-fit results for geochemical models discussed in this paper are given in
Annex C! (Figure C-1). Improvement or degradation of representation between each iteration were
assessed according several hypotheses. These hypotheses are described below and they were mainly
focused on solid phase and Mo/Sb speciation (from the initial mineral phase quantities to the way of

taking into account Mo/Sb-bearing phases).

Initial simulations of pH dependence leaching tests were realized using quantities for each mineral
phase as analyzed by XRD. Comparison with experimental data of general parameters (pH, Eh and
conductivity) as long as major elements behavior over the pH range has led us to make adjustments
through adaptation of mineral phases initial quantities and/or the addition of phases likely to
precipitate during batch leaching tests. Tableau A-5 (Annex A)! presents mineral phases quantities
used in geochemical modelling for each excavated material. All thermodynamic data used for solid
phase modelling are summarized in Table 3-1. Most of them were extracted from Thermochimie v10a
(Giffaut et al., 2014). This thermodynamic database contains a large set of major components
representative of geological repository, which could be find in rocks and soils excavated from GPE
construction sites. Occasional lacking mineral phases were added as reported in Table 3-1.
Thermochimie can be found in a version in which activities of aqueous species are calculated through
the Specific ion Interaction Theory (SIT) instead of the classic Debye-Hiickel equation used in
Thermoddem. In this study, SIT was used since it was shown to be more suitable to represent systems
with high ionic strength as obtained at extreme pH during pH dependence leaching tests (Trémosa et

al., 2014; Grenthe et al., 1997).

! Les données en Supplementary Information des articles sont reportées dans les Annexes du présent manuscrit sans perte d’information
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Table 3-1: Mineral phases used to model pH dependence leaching tests with PHREEQC along with their dissolution
reactions and the associated solubility constant at 25°C. °Giffaut et al. (2014); Singer A. (1977); ‘Blanc et al.
(2012); ICornelis et al. (2012); eMarty et al. (2015)

Name Reaction (I;S:(; l::‘::;cl
Mineral phases identified by XRD
Calcite CaCOs = Ca®*+ COs> -8.48° No
Dolomite CaMg(COs); = Ca®* + Mg?* + 2 COs* -17.13° No
Aragonite CaCOs = Ca?* + COs* 8.31° No
Quartz Si02 + 2H20 = HaSiO4 3.74° Yes®
Gypsum CaS04:2H20 = Ca?* + SO42 + 2H,0 4.61° No
Celestite SrSO4 = SO4% + Sr2* -6.63° Yes®
lite (Fell) Ko,ssFeo0,25Al2,355i3,4010(0H)2 + 8,4 H* + 1,6 H20 = 0,85 K* + 0,25 Fe> + 0.45° Vest
2,35 APP* + 3,4 HaSiO4
Palygorskite MgAISis010(OH) + 5 H* + 5 H20 = Mg?* + APF* + 4 HaSiOa 37.1° Yes®
Sepiolite Mg4SisO15(OH)2 : 6H20 + 8 H* + H20 = 4 Mg?* + 6 HaSiO4 31.42" Yes®
Microcline K(AISi3)Os + 4 H* + 4 H20 = AI** + K* + 3 HaSiO4 0.05° Yes®
Albite Na(AlSi3)Os + 4 H* + 4 H0 = AlP* + Na* + 3 HaSiO4 2.74° Yes®
Ettringite CasAl2(S04)3(OH)12: 26H20 + 12 H* = 2 APP* + 6 Ca2* + 35042+ 38 H,0  56.97° No
Talc Mg3Sis0010(OH)2 + 6 H* + 4 H20 = 3 Mg2* + 4 HaSiO4 24.92° No
Mineral phases added by deduction and/or identified by SEM/EPMA analysis
Ferrihydrite Fe(OH)s + 3 H* = Fe** + 3 H.0 1.19° No
Goethite FeOOH + 3 H* = Fe3*+ 2 H,0 0.39° Yess
Pyrite FeS, + 2H* + 2e = Fe?" + 2HS -15.79° Yes®
Mineral phases allowed to precipitate

Strontianite SrCO3 = CO3%+ Sr¥* 9.27° No
CSHO.8 Cao,sSi02,5: 1,54H20 + 1,6 H* = 0,8 Ca®* + H4SiO4 + 0,34 H20 11.05° No
Gibbsite Al(OH)s3 + 3 H* = A**+ 3 H,0 7.74° No
Brucite Mg(OH)2 + 2 H* = Mg?* + 2 H,0 17.1° No
Powellite CaMo0, =Ca" + MoO, 7.9° No
Ca(Sb(OH)s)> Ca(Sb(OH)e)> = Ca?* + 25b(OH)s -12.55° No

In a context of pH dependence leaching tests modelling, time and pH influence on mineral phase’s
dissolution is of primary importance but often neglected. Our experimental results showed that major
elements were far from being totally released even at the lowest pH (except for Ca and Mg) inferring
incomplete dissolutions for most mineral phases. Thus, reaction rates were taken into account for
dissolution and precipitation of initially present mineral phases (except for carbonated minerals and
gypsum). Reaction rates used derived from the transition state theory (TST) for which Marty et al.

(2015) proposed complete kinetics parameters for a list of 15 mineral phases. All the parameters were
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used as computed by Marty et al. (2015) except for the mineral phase’s reactive surface area (RSA)
that we used as an optimization lever to describe the incomplete dissolution observed experimentally.
Indeed, although values for RSA could be extracted from BET measurements for pure phases, large
variation could occur for the same phase taken in a global mineral assemblage and measurement of
independent RSA become difficult. Hence, by increasing or decreasing RSA (i.e. by accelerating or
slowing dissolution rates), we attempted to represent major elements concentration maxima, which
was often obtained at pH < 2 and could be linked to the maximum dissolution of the corresponding

mineral phases).

3.2.6.2. Trace Elements modelling

Mo and Sb were uploaded in the geochemical model in two different ways: (i) exchangeable and (ii) in
association with a mineral phase. The exchangeable fraction was established from standardized
leaching test results and surface complexation models. Although several iron phases might coexist in
mineral assemblages, no direct assessments were made to decipher the major oxide types in our
samples. Hence, TE complexation at iron (hydr-)oxides surfaces was taken into account considering a
generic reactive iron (hydr-)oxides whose behavior has been linked to goethite (FeEOOH), given the fact
that different iron (hydr-)oxides occurring in soils might react in a similar way. Thus, total moles of
surface sites varied according to precipitation and/ or dissolution of goethite, which is convenient to
qualitatively represent complexation at acidic pH where iron (hydr-)oxides are expected to (at least
partially) dissolve. Iron (hydr-)oxides were introduced in the model through a goethite initial quantity
settled at 25 wt.% of total Fe in each sample. Surface reactive sites were defined according to the
Generalized Two Layer Model (GTLM) (Dzombak and Morel, 1990). Such approach needs available data

for protonation and deprotonation of each type of surfaces as given by Equations [3.1] and [3.2].
= [X]OH + H* = = [X]OH?** Kj int [3.1]
= [X]OH == [X]0~ + H* KZ int [3.2]

where = [X]OH, = [X]0~ and = [X]OH?" represent neutral, negatively and positively charged
surfaces respectively; [X] represents Fe atoms, Kj,int and Kjint represent the intrinsic acidity constant

of protonation and deprotonation respectively.

Proportions of available strong and weak surface sites were fixed at 0.005 and 0.2 mol per mol of
reactive iron (hydr-)oxides respectively and specific surface area at 600 m2.g* (Dzombak and Morel,
1990). Thermodynamic data for complexation reactions with reactive iron (hydr-)oxides were
implemented from Dzombak and Morel (1990). Updated values were used for Mo complexation

according to Gustafsson (2003) recommendations, which have shown a good ability to describe
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sorption impact on Mo speciation at pH < 7 (Dijkstra et al., 2009). Moreover, Sb complexation data has
been used as optimized by Cornelis et al. (2012). All complexations reactions and their corresponding
solubility constants used in our model are summarized in Table 3-2.

Table 3-2: Protonation/Deprotonation and complexation reactions with corresponding log(k) used in sorption

calculations at reactive iron (hydr-)oxides surfaces (Hfo_s and Hfo_w). ®Dzombak and Morel (1990); *Gustafsson
(2003); <Cornelis et al. (2012); Van Geen et al. (1994)

Associated reactions log_k
Protonation / Deprotonation reactions
=Hfo_sOH + H* = =Hfo_sOH* 7.29°
=Hfo_sOH = =Hfo_sO" + H* -8.93°
Complexation reactions
=Hfo_sOH + Ca?* = =Hfo_sOHCa?** 4.97°
Hfo_s =Hfo_sOH + Sr?* = =Hfo_sOHSr* 5.01°
=Hfo_sOH + SO4% + H* = =Hfo_sS04™ + H,0 7.782
=Hfo_sOH + S04 = =Hfo_sOHS04> 0.79?
=Hfo_sOH + Mo04%* + 2H" + H,0 = =Hfo_sOMo(OH)s 17.98¢
=Hfo_sOH + Mo04? = =Hfo_sOHMo04* 3.14¢
=Hfo_sOH + Sb(OH)s + H* = =Hfo_sSb(OH)4 + 2H20 10¢
Protonation / Deprotonation reactions
=Hfo_wOH + H* = =Hfo_wOH>" 7.292
=Hfo_wOH = =Hfo_wO" + H* -8.93°
Complexation reactions
=Hfo_wOH + Ca®* = =Hfo_wOCa?* + H* -5.85°
=Hfo_wOH + Mg?* = =Hfo_wOMg?* + H* -4.6°
=Hfo_wOH + Sr?* = =Hfo_wOSr?* + H* -6.582
Hfo_w =Hfo_WOH + Sr2* + H20 = =Hfo_wOSrOH + 2H* 17.6°
=Hfo_wOH + S04% + H* = =Hfo_wS04 + H,0 7.782
=Hfo_wOH + SO4* = =Hfo_wOHS04* 0.79°
=Hfo_wOH + Mo04* + 2H" + H,0 = =Hfo_wOMo(OH)s 17.98°
=Hfo_wOH + Mo04* = =Hfo_wOHMo004* 3.14¢
=Hfo_wOH + Sb(OH)e + H* = =Hfo_wSb(OH)4 + 2H20 13.2¢
=Hfo_wOH + CO3* + H* = =Hfo_wCO3 + H20 12.56¢
=Hfo_wOH + CO3> + 2H* = =Hfo_wHCOs + H20 20.62¢

As it will be discussed in section 3.3, Mo and Sb were considered in association with several bearing
phases (namely celestite, pyrite, dolomite and ettringite). Mo and Sb were directly introduced in the
bearing mineral phases definition with unchanged solubility constants. Although quite simplistic, such
an approach has the ability to represent covariations between TE and major elements concentrations
resulting from mineral phase’s dissolution based on a possible inclusion mechanism. Table 3-3 sums
up the quantity of each element incorporated in pyrite, celestite, dolomite and/or ettringite to obtain
the best description of experimental results. The remaining quantity of Mo and Sb could be calculated

from the difference between total amount of TE (total content analysis) and the quantity of TE
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considered in the geochemical model. This quantity represents the non-leachable fraction of Mo in pH
dependence leaching tests conditions, which might be partly (but not only) attributable to associations
with silicate minerals.

Table 3-3: Mass of Mo, Sb and Sr introduced in celestite for MLS-A, MLS-B and TM, in dolomite for CS and TM, in

ettringite for TM and in pyrite for all samples. Results are given in milligrams of element per gram of mineral
phase.

Mineral Element MLS-A MLS-B CS ™
Mo (mg-g?) 0.08 0.08 - 0.06

Celestite Sb (mg-g?) 0.007 0.005 - 0.004
Sr (mg-g?) 477 477 - 477
Mo (mg-g™) - - 0.06 0.06

Dolomite Sb (mg-g?) - - 0.002 0.002
Sr (mg-g™) - - 14.1 14.1

Ettringite Mo (mg-_g'l) - - - 0.008
Sb (mg-g?) - - - 0.001

Pyrite Mo (mg-g?) 8.0 8.0 8.0 8.0
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3.3. Results and discussion

3.3.1. Samples characterization

3.3.1.1. Excavated soil characteristics

TCA results are shown in Table 3-4. As expected, calcium (Ca) was the predominant element in all
samples with 36.7 wt.%, 33.0wt.%, 17.2wt.% and 19.2 wt.% for TM, CS, MLS-A and MLS-B
respectively. For CS, all other elements (except for silicon, Si) were close or below 1 wt.% suggesting a
mineral assemblage almost exclusively composed of calcium carbonates which was in agreement with
XRD results (Table 3-5). Although carbonates were also dominant in MLS-A and MLS-B, two main
differences have been outlined compared to CS. First, a lower content of carbonated minerals has been
identified by XRD with 70 wt.% and 73 wt.% respectively, with, for both samples, dolomite
(CaMg(C0s),) as the dominant mineral consistently with the high magnesium (Mg) content observed
in TCA. Second, a higher content of sulfate bearing minerals (gypsum, CaS04:2H,0 and especially
celestite, SrS04) was shown in MLS-A and MLS-B compared to CS as long as a non-negligible Strontium
(Sr) concentration in these samples. Celestite content was higher in MLS-A (8 wt.%) than in MLS-B
(1 wt.%) and, as a balance, the proportion of silicate minerals (illite, sepiolite, plagioclase and
feldspath) in MLS-B was higher (20 wt.% versus 14 wt.% in MLS-A). XRD and TCA confirmed that TM
shared characteristics with CS and MLS-A. As such, carbonated minerals were the most represented
(86 wt.%) almost equally split between calcite and dolomite. The slightly higher Ca content could be a
consequence of lime addition in the slurry treatment plan before sampling. TM also showed a non-
negligible amount of celestite (i.e. 3 wt.%). Finally, lime addition might have contributed to mineral
phases precipitation such as ettringite (CasAl2(SO4)3(0OH)12 :26H,0), which was not identified in CS or
MLS-A. The pH increase following lime addition probably resulted in partial dissolution of silicate and
sulfate minerals forming ideal conditions to ettringite precipitation by reaction with soluble Ca

(Buttress et al., 2013).

Total Organic Carbon concentrations were low in all samples attesting a relative absence of organic
matter in these geological formations. Furthermore, generic parameters for anion sorption onto humic
and fulvic acids are still scarce (Milne et al., 2003) and reactive organic matter groups (mostly
negatively charged) might not react extensively with anions. Hence, OM influence on Mo and Sb
speciation has been neglected in the present study. It was confirmed that only low levels of TE
concentrations occur. The highest concentrations for Mo and Sb were noticed in CS and MLS-A with
10.9 and 0.6 mg-kg? respectively. Total Mo content of 4.8 mg-kg* in TM was lower than both CS and
MLS-A values, which was not consistent with the mix of CS and MLS-A geological formation

represented in TM. This lower value might outline that a non-negligible Mo content was extracted
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during the slurry treatment process and more precisely during water recover after mucks pressing.
High pH values induced by liming created conditions favorable to both oxyanions leaching and
potential bearing phase dissolution, thereby explaining such Mo impoverishment in TM. Finally, Sb was
shown under the Quantification Limit (QL) of 0.5 mg-kg™ in MLS-B and TM.

Table 3-4: Total content results in CS, MLS-A, MLS-B and TM for major and trace elements expressed in mass
percentage and mg-kg™* of material respectively

MLS-A MLS-B CS ™
Major elements atomic percentage
Al 1.0% 1.0% 0.4 % 1.5%
Ca 17.2% 19.2 % 33.0% 36.7 %
Fe 0.7 % 0.6 % 0.4 % <1.0%
K 0.3% 0.2% 0.1% 0.6 %
Mg 7.6 % 8.6 % 1.0% 7.1%
Sr 4.1% 0.6 % 0.2% 1.0%
Na 0.5% 0.6 % <0.15% <0.5%
Si 7.4% 7.1% 43 % 6.6 %
Ti 0.1% 0.1% 0.04 % 0.1%
TOC 0.3% <0.1% 0.4 % 0.6 %
Total Content (mg-kg?)
Mo 7.2 2 10.9 4.8
Sb 0.6 <0.5 0.4 <0.5
Se 1.4 <0.5 2.76 1.2

Considering uncertainties of 2 to 3 wt.% in XRD results, a good consistency between XRD and TCA was
observed for Aluminum (Al), Ca, Mg, Potassium (K) and Si. Sr was also well retrieved as a celestite
tracer for the two marly limestone samples and TM. Iron (Fe) was the only element for which XRD
results led to underestimation of its total content in every samples. Such a result is not surprising since
Fe is expected to be present mainly as iron oxy-(hydroxides), which could be ignored by XRD

measurements given their poorly crystalized structures.

Molybdenum mobility was confirmed by the standardized leaching test NF 12457-2 results (Table 3-6).
Mo release was above acceptation criteria in Inert Wastes Landfills (i.e. 0.5 mg-kg™* of Dry Matter (DM))
for TM, CS and MLS-A. As far as the untreated excavated earths are concerned, the overrun was more
important in the case of CS with 3.6 + 0.1 mg-kg™ of DM against 0.66 + 0.07 mg-kg* of DM for MLS-A.
Concentrations of Mo leached in TM were even higher (i.e. 3.8 + 0.1 mg-kg* of DM) and represented
80 wt.% of total Mo in the sample. Mo leaching in MLS-B was not concerning but, for this sample as
long as in TM, it was noticed that fluorides leaching concentrations were above acceptance criteria in

inert-waste landfill (i.e 10 mg-kg* of DM) with values of 25 + 2 and 22 + 1 mg-kg™ of DM respectively.
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Even though no particular mobility for Sb was shown in our sample, the close behavior expected for

this element compared to Mo will help us to consolidate our observations.

Table 3-5: XRD results for CS, MLS-A, MLS-B and TM expressed in weight percentage of the total mineral
assemblage. Hyphen marks are used for phases not identified while "tr" abbreviation is used when the phase was
suggested to occur only in trace amounts.

MLS-A MLS-B cs ™
Calcite 9+3% 12+2% 82+3% 47+2 %
Dolomite 61+3% 61 £5% 4+3% 3622 %
Celestite 8+3% 1.0£05% - 3+2%
Quartz 7+3% 4+1% 4+3% 3+2%
Sepiolite 6+5% 8+2% - tr
Palygorskite 4+5% 4+1% 2+5% 1+3%
Illite 4+5% 5+1% tr 3+3%
Gypsum 1+3% 2+1% 2+3% 15+2%
Smectite tr - tr tr
Chlorite tr - tr tr
Plagioclase - 2+1% 1+3% -
Feldspath - 1.0+0.5% - 1+2%
Aragonite - - 5+3% 3t2%
Amphibole - - 1+3% -
Kaolinite - - tr tr
Ettringite - - - 15+2%
Talc - - - tr

Table 3-6: Leachates pH and concentrations obtained according to leaching tests at a Liquid/Solid ratio of 10 (NF
EN 12457-2). Values were calculated as the mean result obtained with triplicates while uncertainties are the
corresponding standard deviation. QL : Quantification Limit

QL MLS-A MLS-B Cs ™
F (mgkg " of DM) 1 10.7+0.6 25+2 9.0£0.1 22+1
Mo (mg.kg'l of DM) 0.001 0.66 +0.07 0.30+0.03 3.6+0.1 3.810.1
Sb (mg.kg'l of DM) 0.001 0.006 + 0.001 0.006 + 0.001 0.009 + 0.001 <0.001
Se (mg.kg'l of DM) 0.001 0.08+0.01 0.030+0.008 0.102+0.002 0.011+0.001
pH - 7.8+0.2 8.8+0.1 8.8+0.1 12.2+0.1
3.3.1.2. Mo and Sb bearing phases

Given the similarities between all samples regarding their major mineral phases, only CS and MLS-A

were investigated by SEM/EPMA assuming that main information could be obtained through these

two samples. Associations between Sb and particular mineral phases were not detected because of

the low total content of Sb occurring in all samples. Pyrite, although undetected by XRD, was shown to

be a systematic bearing phase for Mo in samples CS and MLS-A with Mo mass percentages (calculated
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as the mean value of seven measurements for each sample) equal to 0.8 £ 0.2 wt.% and 1.0 £ 0.2 wt.%
respectively (Figure 3-1a and b). Such associations are direct consequences of Mo chalcophile behavior
and probably consist in solid solutions Mo-Fe-S. (Smedley and Kinniburgh, 2017; Harkness et al., 2017).
However, samples overall observations showed that the number of pyrite grains remained low so that
Mo-FeS; associated might only represent a small fraction of total Mo. Unlike CS, MLS-A has shown
other bearing phases for Mo. Indeed, 14 different measurements were performed on celestites spread
all over the polished section (Figure 3-1c). Mo was systematically identified associated with those
minerals with a mass percentage of 0.16 + 0.08 wt.%. These observations have been used to feed the

geochemical modelling of pH dependence leaching tests.

Figure 3-1: SEM images of Mo bearing pyrites in MLS-A (a) and CS (b) and Mo bearing celestites in MLS-A (c)

3.3.2. Geochemical modelling

3.3.2.1. General description

As a preliminary stage, models reliability was estimated based on pH evolutions as a function of the
quantity of acid or base added. First, a natural batch pH (pHnat) has been determined for each sample,
which corresponds to batches in which solids were in contact with water only. Measurements made
after 72 h of agitation were 8.2, 9.1, 8.7 and 12.1 for MLS-A, MLS-B, CS and TM respectively. The
alkaline nature of the untreated soils was already acknowledged through pH measurement during
standardized leaching tests (Table 3-6). In the case of TM, pH value above 12 was the consequence of
lime addition. Modeled values were close to experimental results with a maximum difference of 0.2
pH units, which could be explained by the low buffer capacity from pHn.: observed in all samples. Figure
3-2 shows experimental pH curves along with modelling results. A maximum acid neutralization
capacity was observed at pH of 6.3, 5.1, 6.5 and 5.8 for MLS-A, MLS-B, CS and TM respectively, which
was expected given the predominance of carbonates in all mineral phase’s assemblages. Moreover,
buffer plateau lengths for each sample, which represent the quantity of protons (H*) needed to
dissolve carbonate phases, were consistent with relative carbonates quantities determined by XRD and

TCA. As such, CS have shown the most extended acid neutralization capacity (ca. 1.7 moles of H*-L?)
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followed by TM (ca. 1.6 moles of H*-L), MLS-B (ca. 1.5 moles of H*-L'!) and MLS-A (ca. 1.0 moles of
H*-L'1). Finally, one can note that CS and MLS-A showed higher experimental pH buffer values due to

renewal of atmospheric gas phase as bottles were regularly opened during agitation.

MILS-A = MLs-8 cs ™
T ™ PHpy= 121

PHpar = 8.2 10 PHpae=8.7 10

pH

H=65
P pH=582_op

(c) (d)

-05 0 05 1 15 -1 0 1 2 -1 0 1 2 -1 -0,5 0 0,5 1 15 2 2,5
H=+ equivalent (mol/L) H+equivalent (mol/L) H+equivalent (mol/L) H+equivalent (mol/L)

Figure 3-2: pH dependency curves for MLS-A (a), MLS-B (b), CS (c) and TM (d) as obtained during pH dependence
leaching tests. Solid curves and marks represent modeled and experimental data respectively. Negative and
positive values on the X-axis of pH dependency curves are defined for basic and acid batchs respectively. Gray
areas represent the carbonates buffer area with the retained value explicitly written in caption. Natural batch pH
are also explicitly stated and represented by an empty mark.

3.3.3. Major elements

Beside the description of general parameters such as pH, major elements leaching concentrations
during pH dependence leaching tests were used as tracers of mineral dissolution and/or precipitation.
In the following sections, comparison between experimental and modelling results will be presented
with particular attention paid on mineral phases susceptible to play a role in Mo and Sb speciation. For

K and Si, results are presented in Annex C (Figure C-2).

3.3.3.1. Calcium and Magnesium

The modelled and experimental concentrations during pH dependence leaching tests for MLS-A, MLS-
B, CS and TM are presented in Figure 3-3. In each sample, decrease of pH following addition of acid
solutions have resulted in a rise of Ca and Mg concentrations until complete dissolution of carbonate
minerals. In TM, a shift was observed between experimental and modelling results for Ca and Mg
concentrations increase during carbonates dissolution. This could be a consequence of liming, which
might trigger the precipitation of more soluble polymorph of calcite (aragonite, vaterite, hydrated
calcite), either through the presence of impurities (Boynton, 1980) or through carbonation of C-S-H
and/or ettringite (Auroy et al., 2018). Finally, in TM, Ca concentrations increase with the very first acid

addition (pH = 10.4) was linked to ettringite dissolution.

At pH values above pHn.t (i.e. after NaOH addition), Ca and Mg concentrations measured in each
sample were found to decrease. For Ca in MLS-A (Figure 3-3a), concentrations diminution was only
observed at pH > 11 and a good fit was obtained by letting ettringite precipitate (Meima and Comans,

1998a). In these sulfate-rich samples, the close behavior of Mg (Figure 3-3e) might be explained by the
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potential precipitation of a hydrotalcite-like (HT) mineral (Dou et al., 2017). Regarding TM, Ca
concentrations decreased above pHnat, Which was explained by further precipitation of ettringite and
hydrated silicate calcium (C-S-H). For MLS-B and CS (Figure 3-3b and c), the drop in Ca concentration
was seen immediately after the first addition of base and could not be represented by ettringite
precipitation, which was consistent with the much lower sulfates content compared to MLS-A. At
pH > 11, Mg concentrations in MLS-B were reasonably well represented by dolomite equilibrium
(Figure 3-3f). For CS, Mg concentrations below the Quantification Limit (QL) suggested the
precipitation of at least one Mg bearing phase (Figure 3-3g). Brucite (Mg(OH),) was the only
supersaturated mineral phase able to improve Mg concentration description without interfering with
the rest of the system. Mg behavior at pH > 10 was already linked to brucite solubility in different
context such as coal fly ash (Garavaglia and Caramuscio, 1994) or Municipal Solid Wastes incinerator

residues (Dijkstra et al., 2006).
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Figure 3-3: Experimental and modelling results of Ca and Mg concentrations as a function of pH during pH
dependence leaching tests for MLS-A (a and e), MLS-B (b and f), CS (c and g) and TM (d and h). Marks and solid
lines represent experimental and modelling data respectively, while cross marks represent value below the QL.
Vertical dashed and solid lines represent the experimental and modelled natural batch pH respectively.

3.3.3.2. Strontium and Sulfates

Figure 3-4 (a, b and d) show the good fit obtained between experimental and modelling data for Sr
concentration as a function of pH in MLS-A, MLS-B and TM respectively. Legitimately considered as an
exclusive tracer of celestite behavior, maximum Sr concentrations at pH < 2 gave us the proportion of
actually dissolved celestite, which was approximatively 9 wt.%, 63 wt.% and 67 wt.% for MLS-A, MLS-
B and TM respectively. The same RSA of 0.04 m?2-g-1 was fixed to represent the behavior of the natural

celestite occurring in both marly limestone samples while a slightly lower value of 0.01 m?-g-1 was
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used for TM (Tableau A-5). On the other side of the pH range, at pH values above 10, celestite
dissolution inferred by modelling results was not experimentally correlated with an increase of Sr
concentration, which could be explained by strontianite precipitation (Garavaglia and Caramuscio,
1994). SEM observations on solid residue for MLS-A after basic leaching test at pH = 12.6 (Figure 3-5)
have shown a clearly altered celestite with a preferential dissolution at grains edges. Quantitative
EPMA measurements inferred that in the attacked areas, grains were completely depleted in sulfates
and Sr content was close to 60 wt.%, which is the ratio expected in strontium carbonates. For CS,
assuming the presence of celestite (not seen by XRD analysis for this sample) resulted in a two orders
of magnitude overestimation of Sr concentration at pHnat. The higher proportion of carbonates in CS
compared to MLS-A and MLS-B could have resulted in the incorporation of Sr as a solid solution in
carbonated minerals (Lerouge et al., 2010), which was in better agreement with experimental results

(Figure 3-4c).
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Figure 3-4: Experimental and modelling results of Sr and SO4 concentrations as a function of pH during pH
dependence leaching tests for MLS-A (a and e), MLS-B (b and f), CS (c and g) and TM (d and h). Marks and solid
lines represent experimental and modelling data respectively. Vertical dashed and solid lines represent the
experimental and modelled natural batch pH respectively

Unlike strontium, sulfates (S04*) concentrations can be impacted by the over- and undersaturation of
several mineral phases so that it is often more difficult to discuss their evolutions. Celestite partial
dissolution was shown to be responsible for at least a part of the rise in SO4* concentrations at pH < 7
in MLS-A (Figure 3-4e). At high pH values, SO, was a part of both contradictory mechanisms of
celestite dissolution and ettringite precipitation so that its concentration did not depict strong
variations. Modelling results for sulfates concentrations in TM (Figure 3-4h) were in agreement with
experimental data at pH values below 10. For higher pH, and consistently with what was observed for

Sr, concentrations were underestimated either because precipitation of ettringite was too high or
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because celestite dissolution was underestimated. For MLS-B (Figure 3-4f), SO4* concentrations were
reasonably well described by celestite partial dissolution at pH values above pHn.t. However, the rise
of SO4% concentration at pH < 7 could not be explained by celestite dissolution alone and it has been
assumed that a part of SO4> was trapped in carbonated minerals and especially in calcite as previously
suggested by studies focused on alkaline fly ash leachates (Schramke J.A., 1992). The same assumption
was made in the case of CS. Finally, even though pyrite (FeS;) dissolution in carbonated systems was
already recorded in both acid and basic areas during pH dependence leaching tests (Drapeau C., 2018),
no direct insights of pyrite oxidation was observed in the present study. Only basic conditions might
lead to a partial dissolution as inferred by modelling results. In agreement with the low amount of iron
sulfides noticed in our samples (below the XRD detection limit and only few grains observed by SEM),
pyrite was only introduced in our model at trace levels so that its contribution on SO4 behavior would
be negligible.
$:0.2 %wt

@ Sr:62.9%wt
Mo : not seen }

$:16.8 %wt
Sr:49.7 %wt
Mo :0.12 %wt

Figure 3-5: SEM images of partially dissolved celestite following basic leaching test at pH = 12.6 in MLS-A. EPMA
measurements are presented in weight percentage for two points: one at the grain core and one at the edge.
Results inferred the disappearance of both sulfates and Mo at celestite edges while grains core still showed typical
composition for Mo-bearing SrSO4.

3.3.3.3. Iron and Aluminum

Fe behavior understanding is important since quantity of reactive surface sites for complexation
phenomena would vary as iron oxides dissolve or precipitate. Experimental data have shown that Fe
concentrations were often below or close to the QL of 0.2 mg-kg* (i.e. 4.107 mol-L}) at pH > 5, which
could be explained by the oversaturation of iron (hydr-)oxides such as goethite and/or ferrihydrite for
such slightly acidic to strongly alkaline conditions. However, this trend was less clear in CS and TM
(Figure 3-6¢ and d), where Fe concentrations in solution were regularly above QL resulting in their
underestimation by the geochemical model. One has to keep in mind that eluates were only filtrated
at 0.45 um, which limits but not prevents colloidal particles from being analyzed. Since our samples

are almost completely depleted in OM, colloidal iron might rather occur as amorphous oxides either
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stable or being precursors for ferrihydrite precipitation (Van der Woude and De Bruyn, 1983). In all
samples, at pH <5, Fe concentrations increased sharply as dissolution of oxides became more and
more important. For the most concentrated acid solution added in each sample, a maximum of Fe
release was reached experimentally, which represented 25 wt.%, 44 wt.%, 21 wt.% and 36 wt.% of
total Fe in CS, MLS-A, MLS-B and TM respectively. It pointed out the incomplete dissolution of both
oxides and silicate minerals (Drapeau C., 2018), which was well described by modelling results after
modification of RSA for Fe-bearing phases. The best results were obtained by representing iron (hydr-
)Joxides with two different mineral forms: (i) goethite with a dissolution kinetically limited and which
was the seat of surface sites for complexation and (ii) amorphous ferrihydrite allowed to precipitate

to control Fe leaching at pH > 5 but not considered for complexation reactions.
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Figure 3-6: Experimental and modelling results of Fe and Al concentrations as a function of pH during pH
dependence leaching tests for MLS-A (a and e), MLS-B (b and f), CS (c and g) and TM (d and h). Marks and solid
lines represent experimental and modelling data respectively while cross marks represent value below the QL.
Vertical dashed and solid lines represent the experimental and modelled natural batch pH respectively.

As Aluminum was concerned, at both ends of the pH range, incomplete dissolution of silicate phases
(illite, albite, kaolinite...) initially present in the total assemblage resulted in a rise of Al concentration
(Dijkstra et al., 2006). For pH values included between 5 and 10 approximatively, this rise was mitigated
by gibbsite precipitation. All four samples therefore presented a V-shaped curve for Al concentrations
as a function of pH (see Figure 3-6e, f, g and h). Inflections in the V-shaped curves were observed in
MLS-A and TM between pH = 10 and 12, consistently with ettringite precipitation as pH increased and

ettringite dissolution as pH decreased for MLS-A and TM respectively.
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3.3.4. Trace elements

Experimental and modelling results for Mo and Sb concentrations during pH dependence leaching tests
are given for each sample in Figure 3-7 and Figure 3-8 respectively. Each pH dependency curve is
presented along with a surface area plot representing repartition of Mo or Sb between solid and liquid
phases over the whole pH range. These results are expressed in weight percentage calculated from

modelling data and total TE content measured by TCA.
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Figure 3-7: Experimental and modelling results of Mo concentrations as a function of pH during pH dependence
leaching tests for MLS-A (a), MLS-B (b), CS (c) and TM (d). Marks and solid lines represent experimental and
modelling data respectively. Vertical dashed and solid lines represent the experimental and modelled natural
batch pH respectively. For each pH dependency curve, a corresponding area plot representing Mo repartition
between solid and liquid phase is given below. Mass balance has been made regarding the total Mo
concentrations measured by total content analysis for each sample

Assuming 0.08 mg of Mo per gram of celestite in MLS-A and MLS-B allowed us to describe well Mo
concentrations for pH > 5 (Figure 3-7a and b) directly confirming SEM/EPMA observations. For both
samples, two leaching maxima were noticed in relation to celestite partial dissolution at pH = 6.2
and 12.5 for MLS-A and at pH = 5.5 and 12.5 for MLS-B. SEM/EPMA quantitative measurement on solid
residue for MLS-A after basic neutralization capacity test (pH = 12.6) presented in Figure 3-5 have
shown the attacked edges of celestite grains completely depleted in Mo. On the contrary, celestite
core still presented a Mo content close to what was observed on the raw sample (i.e. 0.1 wt.%). To our

knowledge, no direct associations have been referenced between Mo and evaporitic salts like celestite
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(Smedley and Kinniburgh, 2017) even if evaporites have long been suspected to be a source of TE and
especially oxyanions (Kohut and Dudas, 1993). As far as excavated earths are concerned, Tabelin et al.
(2014) outlined significant associations between evaporitic salts (anhydrite, mirabilite, nahcolite...) and
oxyanionic species (As, B and Se). Mechanisms of incorporation of these elements in trace amounts
are related to ancient sedimentation in marine environment (Tabelin et al., 2018) which could be
consistent with the Parisian basin enrichment scenario. Ong et al. (1997) inferred that in areas with
high Mo contamination levels, the conditions recently created by saline agricultural evaporation ponds
rather led to the precipitation of CaMoQ,than Mo incorporation in evaporites. Hence, one can suggest
that low Mo content (as occurring in our samples) could be of primary importance for the emergence

of such associations.

Mo behavior at pH < 6 was similar in all samples. A drop of Mo concentrations was observed as
complexation at oxides surfaces became more and more important until Mo was almost totally in solid
form between pH = 2 and 4. The simultaneous kinetically limited dissolution of Mo-bearing phases and
goethite at pH < 2 led to a final rise of Mo concentrations, mostly released in a doubly protonated form
(H2Mo00Q4). Other similarities could be seen in pyrite behavior for all samples, which systematically

showed a partial dissolution at pH > 11 accounting for a relatively small fraction of total Mo release.

For CS (Figure 3-7c), Mo behavior revealed a strong pH dependency, showing leaching minimum and
maximum at pH = 1 and 12.5 respectively. The first acid addition resulted in a small decrease of Mo
concentration, as complexation at oxides surface sites was slowly favored. The subsequent dissolution
of dolomite (modelled at pH = 6 and observed at pH = 6.8) triggered an increase of Mo concentration
quickly compensated by the growing importance of complexation. In the basic area, first NaOH
addition led to a slight Mo concentration increase due to Mo desorption as oxides surface charges
became more and more negative. The final Mo increase (pH > 10) was exaggerated by modelling results
probably because of an overestimation of brucite precipitation (triggering dolomite dissolution and
therefore Mo release). Our model failed to improve further Mo concentration description even
considering time and pH dependencies for brucite precipitation (Dijkstra et al., 2006; Pokrovsky and

Schott, 2004).

Consistently with the mix of CS and MLS-A geological formation represented in TM, both celestite and
dolomite were considered to bear substantial quantities of Mo. Furthermore, lime addition disfavored
complexation phenomena and created conditions (pH > 10) for celestite partial dissolution enhancing
Mo mobility. Part of this labile Mo was removed during slurry treatment process resulting in the Mo
impoverishment outlined in section 3.3.1.1. Nevertheless, non-negligible amounts of Mo could also

have been incorporated in ettringite (Cornelis et al., 2008a). Although not particularly favored by Mo
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large size (Zhang and Reardon, 2003), SO4* replacement by Mo during ettringite precipitation might
explain the Mo concentrations increase between pH = 10 and 7 (Figure 3-7d). For such pH values, both
celestite and dolomite were oversaturated so that no particular impact on Mo concentrations were
expected. On the other hand, ettringite was shown to dissolve quickly at pH < 10, which allowed us to
describe Mo behavior assuming 0.008 mg of Mo per gram of ettringite. At pH values below 7, Mo
release triggered by successive celestite and carbonates dissolutions were hidden by complexation at

oxides surfaces.
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Figure 3-8: Experimental and modelling results of Sb concentrations as a function of pH during pH dependence
leaching tests for MLS-A (a), MLS-B (b), CS (c) and TM (d). Marks and solid lines represent experimental and
modelling data respectively. Vertical dashed and solid lines represent the experimental and modelled natural
batch pH respectively. For each pH dependency curve, a corresponding area plot representing Sb repartition
between solid and liquid phase is given below. Mass balance has been made regarding the total Sb concentrations
as measured by total content analysis for each sample

For each sample, Sb concentrations presented similar features compared to Mo over the whole pH
range (Figure 3-8). Repartition of Sb was not investigated by SEM/EPMA analysis because of DL issues,
but modelling results strongly suggested that celestite associations were also the main factor affecting
its mobility during pH dependence leaching tests in MLS-A and MLS-B. This was particularly clear for
MLS-B (Figure 3-8b), where assuming 0.005 mg of Sb per gram of celestite was sufficient to describe
Sb concentrations evolutions at pH > 4.5. At the end and after the carbonates buffer area (pH = 4.5
and below), Sb concentrations drop off in all samples because of the growing importance of

complexation at these favoring pH conditions. Assumptions made regarding Sb complexation occurring
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through simple ligand exchange between reactive surface sites and Sb(OH)s (Cornelis et al., 2012)
satisfyingly described experimental observations. Sb seemed to be proportionally more retained than
Mo at low pH. This might be due to its aqueous speciation in those pH and redox conditions, where a
part of Sb was still under the Sb(OH)s form directly concerned by complexation while the only Mo
aqueous form at pH < 2 (H,MO,) was not expected to be involved in complexation. One can note that
surface plot presented for MLS-B and TM (Figure 3-8f and h) might largely overestimate the non-
leachable Sb proportion since it was computed by fixing a Sb total content equals to QL. Despite the
slightly higher proportion of 0.007 mg of Sb per grams of celestite, the main difference between Sb
behavior in MLS-A and MLS-B was seen at pH above pHnat. Indeed, for MLS-A, the leaching maximum
corresponding to celestite acidic partial dissolution (pH = 6.2) was not symmetrically retrieved at
pH > 12, where Sb concentrations remained relatively low (< 1.9-10® mol-L?). Sb concentrations were
systematically under-saturated regarding calcium antimonate because of the low Sb total content. We
suggest that Sb was incorporated in ettringite structure during pH dependence leaching tests at
pH > 10 by replacement of SO4> (Cornelis et al., 2008b). Indeed, on one hand, ettringite was clearly
shown to precipitate in MLS-A (see section 3.3.3.1) and, on the other hand, this behavior was not
acknowledged in MLS-B or CS where no ettringite was formed. Figure 3-8e could be used to point out
the importance of celestite on Sb overall speciation in MLS-A. Moreover, at pHn.t, Sb seemed to be
mainly associated with unreactive mineral, consistently with its relatively low mobility compared to

Mo.

Sb concentrations in CS (Figure 3-8c) during pH dependence leaching tests could be described by
assuming a speciation close to what was stated for Mo. Indeed, considering a proportion of 0.002 mg
of Sb per grams of dolomite, we managed to represent both acid and basic maximum leached

concentrations, which were highly impacted by dolomite dissolution.

Finally, results for TM could be used to outline the main factor affecting Sb behavior (Figure 3-8d).
Precipitated ettringite was suggested to control Sb release between pH = 7 and 13. The lowest Sb
concentration in solution was seen at pHn.t because of ettringite initial presence and subsequent
precipitation during experiment, which was likely to have a stabilizing effect. Representation of Sb
complexation at oxides surfaces in TM was not as satisfactory as for other samples. Indeed
complexation was first overestimated between pH = 6 and pH = 8 resulting in a drop of Sb
concentrations inconsistent with experimental results. A second shift between modelling and
experimental results occurred at acidic pH resulting in considering a too high proportion of Sb in the
solid phase. Although some discrepancies persisted between modelling and experimental results in
TM, it is interesting to point out that hypothesis made to describe CS and MLS-A major and trace

elements speciation were also applicable to define this more complex material having undergone
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particular pretreatments (liming, filtration...). These conclusions might shed light to the fact that, upon
contact with air in a storage scenario, Sb and in a lesser extent Mo mobility in tunnel mucks might be
increased. Indeed, pH is expected to decrease following carbonation until an endpoint of 8 is reached
(Dijkstra et al., 2019), which will trigger the release of TE incorporated in ettringite. Such conclusions
consolidate the usefulness of geochemical modelling to help overcome issues in the management of

excavated materials untreated or with particular treatments.
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3.4. Conclusion

Excavated earths from Grand Paris Express construction sites often present high mobility regarding
particular trace elements. This study was aiming to present a complete overview of Mo and Sb
speciation in four different excavated rocks and soils through direct and indirect analysis coupled with
geochemical modelling. Among the four samples, three were raw materials only representing one
geological formation, while the fourth was a mix of two geological formations, which had been treated
(liming, filtration...) in a slurry treatment plan before sampling for the present study. All samples were
mainly carbonated and TE natural contamination only occurred through low levels. Total mineral
assemblages were modelled assuming kinetically dependent dissolution for each mineral phases
(excepted carbonates and gypsum). This approach could be determining to help us understand the
global behavior of excavated earths and soils in different scenarii (e.g. reuse, storage...). Mo was seen
in association with pyrite in all samples probably incorporated as a solid solution. The Mo associated
with pyrite was suggested to be released only under basic conditions. Complexation at iron (hydr-
)Joxides surfaces was seen to control Mo and Sb at acidic pH and was satisfyingly described by the
Generalized Two Layer Model. Mo and Sb associations with celestite were clearly identified in both
marly limestones so that, in celestite-rich samples, celestite dissolution should be monitored to predict
Mo and Sb long-term mobility. In the calcareous sample, an ambiguous behavior of Mo and Sb was
noticed, where incorporation into carbonates was preferred to describe their speciation compared to
celestite associations. Although only assumed from indirect characterization methods, it could partly
explain the highest mobility attested in this sample were Mo exchangeable fraction would therefore
be impacted by a large proportion of Mo associated with carbonates. Finally, hypothesis made for
modelling both calcareous and marly limestone samples were extended to describe satisfyingly Mo
and Sb behavior in the tunnel boring mucks, in which incorporation of both oxyanions during ettringite
precipitation has mitigated their leaching at the natural pH of the mucks. In terms of environmental
management of the excavated materials, the results presented here emphasize the importance of pH
on TE leaching behavior especially for alkaline tunnel mucks, which would undergo a pH decrease upon

contact with the air in a context of storage.
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4.1. Introduction

Over the past decades, several studies reported high concentrations of naturally occurring Trace
Elements (TE), particularly Selenium (Se), in some geological formations of the Parisian basin. For
instance, Se concentrations above the Upper Crust Continental (UCC) levels of 0.083 mg.kg™ (Hans
Wedepohl, 1995) were regularly observed in the northern Parisian basin (Sterckerman et al., 2006)
Although such enrichments were found in all geological layers, strong discrepancies were reported
depending on the parent materials composition. Naturally high Se concentrations were related mainly
to the presence of Eocene, particularly in Ypresian, and Oligocene formations (Chabart et al., 2006;
Gourcy et al., 2011; Cary et al., 2014). Concentrations above 10 mg.kg™* and as high as 695 mg.kg* were
reported in clay minerals from the Ypresian formations (Gourcy et al., 2011). Other horizons such as
alluvial deposits, chalks from the later Cretaceous and Carboniferous limestones revealed lower but

still significant enrichments (Sterckerman et al., 2006).

In a more global context, some authors reported that the process of natural geological Se enrichment
was linked to its redistribution from rocks through various phenomena of alteration, water/rocks
interactions, and biological activity (Wang and Gao, 2001). This was notably observed in clayey
fractions of sediments, in black shales with high contents of Organic Matter (OM) and in phosphatic
rocks showing affinities between phosphate and selenate ions (Fordyce, 2013). Se was often found in
association with sulfides minerals (pyrite, chalcopyrite, galena...) by substitution of sulfur (S) because
of its chalcophile behavior (Masscheleyn et al., 1991). Oxidation of sulfides was even suggested to be
the main mechanism of Se release leading to naturally high concentrations in groundwater of the
Seine-Normandy basin (Gourcy et al., 2011). Finally, carbonated soils and rocks were reported to
exhibit low levels of Se. Recently published studies on Japanese tunneling works focusing on
sedimentary rocks with high Se mobility were reviewed by Tabellin et al. (2018). The authors showed
that Se was mainly located in an exchangeable fraction of clayey rocks from marine environment
(Tabelin et al. 2012). Moreover, it was suggested that Se mobility was mainly related to the dissolution
of Se-bearing salts such as anhydrite (CaSO4), mirabilite (Na2S04) and nahcolite (NaHCO3) (Tabelin et
al., 2014).

Naturally occurring Se enrichments have driven increasing attention with the development of the
Grand Paris Express (GPE) project. This project aims at the implementation of 200 km of mostly
underground train lines, with 68 new train stations (SGP, 2019). It is expected that more than 40 million
tons of rocks and soils will be excavated, causing major issues regarding their management. Applicable
regulations and legislations control the fate of excavated materials based on their leaching potential.

Hence, acceptation criteria for several parameters (including Se leachable concentrations) are listed in
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the Annex Il (OJEC, 2003) of the European Landfill Directive (OJEC, 1999). A recent unpublished survey
of GPE construction sites conducted more than 9,000 leaching tests. The study showed that although
Se total contents were generally low, its mobility regularly overpassed the threshold limits set for

storage in Inert Wastes Landfill (IWL).

The objective of the present study was to describe Se speciation in five excavated rocks and soils of
different origins. Four of the studied materials were raw rocks and soils, excavated from specific
geological formations of the GPE area. The fifth sample was a slurry excavated by a tunnel-boring
machine at the interface of two geological formations. Unlike the other samples, the slurry was
submitted on the excavation site to a multistep treatment (scalping, liming, dehydration...) in order to
facilitate its evacuation. The complete characterization of the five types of excavated materials
included mineral phase’s identification and quantification and Se-bearing phase’s detection using both
direct and indirect methods. Geochemical modelling was used to describe the pH-dependent leaching
behavior of major and trace elements. This approach was already used in other studies (Cornelis et al.,
2008b; Peyronnard et al., 2009; Drapeau C., 2018) and by the authors to describe the speciation and
mobility of Mo and Sb in 4 of the 5 excavated materials selected here (Brandely et al., 2022). The
present study focuses on Se behavior. Its objective is to generate scientific knowledge on Se speciation
and leaching behavior in naturally contaminated rocks and soils to contribute to the development of
proper solutions to limit environmental risks and extra costs linked with the disposal of excavated

materials.
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4.2. Material and Methods

4.2.1. Origins of the excavated materials selected for the study

Excavated materials were sampled by Bouygues Travaux Publics Company between March and July
2018 from three different construction sites. A Calcareous Sample (CS) was collected in Courbevoie
(Hauts de Seine, France) during train station earthworks within a Lutetian inferior formation from the
Eocene. Two Marly Limestone Samples (MLS-A and MLS-B) were excavated under the city of Vitry-sur-
Seine (Val-de-Marne, France) in different geological formations (i.e. Lutetian superior, Eocene and
Montian, Paleocene respectively). A tunnel muck (TM) was excavated by a tunnel-boring machine at
the interface of CS and MLS-A geological formations. Finally, a Loamy Sample (LS) was collected in

Clamart (Hauts de Seine, France) within a Ypresian inferior clayey formation (Eocene).

X-Ray Diffraction (XRD) patterns were recorded on dried (< 38 °C) and micronized (20 um) samples
using a Bruker D8 Advance Da Vinci diffractometer equipped with a Cu Ka radiation tube at a scanning
speed of 0.03°20.s%. Crystallized and clayey fractions were identified by performing analysis on
powders and oriented aggregates mounts respectively. The quantitative analysis was performed with
the SIROQUANT™ V.4. software, which used the Rietveld method (Rietveld, 1969). The method is

based on describing the pattern with the use of structural models (Albinati and Willis, 2006).

Total Content Analysis (TCA) of major elements (Al, Ca, Fe, K, Mg, Mn, Na, Si and Ti) was realized by X-
Ray Fluorescence Spectroscopy (XRF; NF EN 15309, 2007) on a fused bead prepared with a lithium
tetraborate smelter after sample calcination (1025 °C). Se total content was quantified by Inductively
Coupled Plasma-Mass Spectrometry (ICP-MS; NF EN I1SO 17294-2, 2016) after a two steps digestion
using hydrofluoric and perchloric acids and hydrochloric acid. Total Organic Carbon (TOC) was also
determined by dry combustion analysis after carbonates removal using hydrochloric acid (NF 1SO

10694, 1995).

The characteristics of the four carbonated samples (i.e. CS, MLS-A, MLS-B and TM) were already
detailed in a previous paper dealing with Mo and Sb mobility (Brandely et al., 2022). Therefore,

analytical results for these four samples are only summarized in Annex B (Tableau B-1 and Table B-2).

4.2.2. Electron Probe MicroAnalysis (EPMA)

EPMA was used on carbon coated (20 nm using a CRESSINGTON 308Carbon) polished sections to
quantify Se presence on potential bearing phases in samples showing the highest Se total content,
namely LS, CS and MLS-A. Pre-selection of regions of interest was made by Scanning Electron

Microscopy (SEM) to limit the number of areas on which EPMA quantitative measurements would have
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to be performed. By doing so, it was intended to reduce issues linked with the Detection Limit (DL)L by
focusing the electron beam on small areas. In practice, an electron probe microanalyser CAMECA
SXFive (CAMECA, Gennevilliers, France) equipped with five wavelength dispersive X-Ray spectrometers
(WDS) was used with an accelerating voltage of 15 kV and a beam current comprised between 20 and
40 nA. Ca Ka, S Ka were measured on PET, Fe Ka on LiF and Si Ka, Al Ka and Mg Ka, on TAP. Standards
used for calibration were Albite for Si, Al,O3 for Al, Andradite for Ca, BaSO4 for S, and Fe,0s for Fe. The
phi-rho-Z method X-Phi (Merlet, 1992; 1994) was used for quantitative calculation.

4.2.3. Extractions and leaching tests

4.2.3.1. Standardized Batch Leaching Tests (SBLT)

SBLT (NF EN 12457-2, 2002) were used to control leaching potential of each sample according to the
European Landfill Directive (OJEC, 1999). Samples were dried (38 °C) and crushed (< 4 mm). SBLT were
carried out in triplicates using a Liquid/Solid ratio (Rys) of 10 using ultrapure water. Agitation was
ensured during 24 h by an end-to-end agitator. After centrifugation (30 min, 2,000 g) and filtration (<

0.45 um), Se concentrations in the leachates were analyzed by ICP-MS.

4.2.3.2. Citrate Buffered Dithionite extraction

A one step extraction using a Citrate Buffered Dithionite (CBD) solution as the extracting agent was
performed to get insights about the quantity of reactive iron (hydr-)oxides likely to occur in LS. The
extraction scheme followed the standardized protocol (NF EN ISO 12782-2, 2012) and takes advantage
of the oxidizing power of dithionite to dissolve most of iron (hydr-)oxides (crystalline and amorphous)
(Mehra and Jackson, 2013). The CBD solution was prepared by dissolving 60.4 g of dehydrated trisodic
citrate and 28.6 g of sodium acetate in 1 L of ultrapure water. Then 50.3 g of dithionite were added
and solution pH was adjusted to 4.8 using concentrated acetic acid. A crushed (< 4 mm) test portion of
25 g was put in contact with 500 mL of CBD solution and agitation was ensured using a water-bath
rotary agitator (3.5 h, 60 °C). Supernatants were recovered by centrifugation (30 min, 3,000 g) and
analyzed after filtration (< 0.45 pum) for their concentrations in Fe (analyzed by ICP-OES) and Se
(analyzed by ICP-MS). Solid residues were then digested with aqua regia to compare Fe and Se

quantities extracted through the extraction scheme with the ones measured by TCA.

4.2.3.3. pH dependence leaching tests

pH dependence leaching tests have been widely used on various types of solid materials to investigate
TE leaching behavior and their original speciation in bulk samples. Indeed, by modifying acidity or

basicity of leaching solutions, one can expect specific dissolution/precipitation of mineral phases
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according to their buffer capacity. Measurements of major elements concentrations in the leachates
would thus allow the identification of the relevant mineral phases. Simultaneous measurements of TE
concentrations might point out correlations likely to be synonym of TE associations. Nevertheless,
since correlations could be difficult to identify and dissolution/precipitation are not the only
mechanism controlling TE behavior over the pH range, pH-leaching tests are often coupled with

geochemical modelling.

The protocol used in the present study was adapted from the standardized reference (NF EN 14429,
2015) and other studies (Coussy et al., 2011; Drapeau C., 2018). Leaching solutions were prepared from
reagent grade nitric acid (HNOs) and sodium hydroxide (NaOH) and concentrations to be used to cover
the whole pH range were determined by preliminary titrations carried out on each sample. Agitation
was ensured by an end-to-end rotator at 60 rpm during 72 h, which was shown to be sufficient to reach
steady state in a preliminary study where pH did not vary significantly after 72 h of agitation. A Rs of
10 was used and general parameters (pH, redox potential and conductivity) were measured at the end
of the agitation. After centrifugation (3,000 g, 10 min) and filtration (< 0.45 um), Se released
concentrations were measured by ICP-MS while major elements were analyzed by Inductively Coupled
Plasma Optical Emission Spectrometry (ICP-OES) with a Jobin Yvon Ultima 2 instrument (NF EN ISO
11885, 2009). Finally, sulfates (SO.*) concentrations were analyzed by ionic chromatography
(DIONEX). Depending on the composition of the considered material, and especially depending on its
buffer capacity, different number of acid and base solutions were used. For LS, only 9 different
concentrations were employed, among which two were realized in duplicates. For carbonated
samples, the number of concentrations ranged from 16 to 19 with 4 to 5 duplicates. Standard
derivations for Se concentrations in the leachates calculated based on the tests realized in duplicates
were systematically below 11 % for CS, MLS-A, LS and TM. Slightly higher values (13 % and 21 %) were

seen with two out of the five duplicates carried out for MLS-B.

4.2.4, Geochemical Modelling

Geochemical modelling was used to represent experimental data from pH dependence leaching tests.
Two main objectives were aimed. First, a general mineralogical assemblage was defined for each
sample. They were designed to be consistent with the preliminary analysis (XRD, SBLT, TCA, SEM-
EPMA) and to describe fairly the behavior of major elements (Al, Ca, Fe, K, Mg, S, Si and Sr) during pH
dependence leaching tests. Second, the modelling approach was used to link Se concentrations
evolutions as a function of pH variations with its speciation in each sample. The geochemical model

was supported by the PHREEQC software (version 3.5.0.14000; Parkhurst and Appelo, 2013).

The methodology used was based on a trial and error approach following three steps:
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(i) a first simulation was realized using the analytical parameters obtained as presented
above (mainly XRD, EPMA and leaching tests)

(ii) parameters were adjusted to improve the simulation of experimental data for pH, Eh and
conductivity and the evolutions of major elements concentrations

(iii) Se was integrated in the model under different forms (see section 4.2.4.2) depending on

the excavated materials considered

Steps (ii) and (iii) were repeated until a satisfactory match was reached between modelling and
experimental data for each sample. While the goodness of the fit was mostly acknowledged by visual
comparison between each steps of the trial and error approach, a statistical indicator (the logarithm
of the Root Mean Square Error; RMSEqg) was also calculated to confirm that most experimental data
were represented by modelling results within one order of magnitude (Dijkstra et al., 2009). The

corresponding results can be seen in Annex D (Figure D-1 to Figure D-7).

4.2.4.1. Definition of the general mineralogical assemblage

Mineral phases composing the mineralogical assemblage for each sample were defined mainly based
on XRD analysis. Pyrite (FeS;) was added in trace amounts following SEM observations, which have
shown presence of small framboidal pyrites in all samples. Other mineral phases were allowed to
precipitate during the pH dependence leaching tests to improve description of major elements.
Equilibrium with a gas phase (atmospheric air) of fixed volume was considered to account for the
gaseous sky existing in experimental bottles as well as exchange with atmospheric air when the bottles
were opened (at the beginning and at the end of the experiment). The final geochemical model
retained for each excavated materials is presented in Annex A (Tableau A-5). For all mineral phases,
input concentrations are given and compared with the one suggested by XRD quantification. Finally,
to account for the incomplete dissolution expected for some mineral phases (i.e. sulfides, silicates,
celestite, iron oxides), pH and time dependent kinetics of dissolution were incorporated following the
approach of Marty et al (2015). Rate laws for dissolution and precipitation of the considered mineral
phases were derived from a Transition State Therory for which a set of parameters have been compiled
from literature data and non-linear regressions. In this study, all parameters were employed as
proposed by Marty et al., (2015) exception made for the Reactive Surface Area (RSA). Indeed, RSA was
used as an optimization tool considering that high differences could arise between values measured
for a pure phase (by BET method for instance) and actual RSA of the same phase in a natural excavated

material (Palandri and Karakha, 2004; Mertz et al., 2021).

The Charge Distribution Multi Site Complexation (CD-MUSIC) model (Hiemstra and van Riemsdijk,

1996) was used to model surface complexation of both major and trace elements at Fe (hydr-)oxides
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(Hfo) surfaces. In this study, it was decided to consider only one type of Hfo able to host complexation
reactions per mineralogical assemblage. Although several natural iron (hydr-)oxides surely coexist in
our excavated materials, they are expected to react in similar ways against pH variations. Considering
only one mineral phase as a surrogate for the total quantity of Hfo, it was possible to make total surface
sites concentration vary according to potential dissolution and precipitation of the considered mineral
phase. Since no measurements were carried out to quantify Hfo concentration in the four mainly
carbonated samples (CS, MLS-A, MLS-B and TM), it was set to 25 % of total Fe. Goethite (FeOOH) was
chosen as the surrogate for the total quantity of Hfo in these samples since this iron oxide is ubiquitous
in natural system. On the other hand, for LS, hematite (Fe,Os) was was identified by XRD analysis
(1 wt.%). Furthermore, Fe concentration measured after CBD extraction was consistent with the
hematite content suggested by XRD quantification (see section 4.3.1.1) so that this value was used as
the input Hfo concentration in LS geochemical model. Two types of surface sites (singly and triply
coordinated) were considered in each case. Surface sites characteristics are summarized in Table 4-1
for both goethite (Hiemstra and van Riemsdijk, 1996) and hematite (Yue et al., 2020). Complexation
reactions with Organic Matter (OM) were not taken into account because all samples were largely
depleted in OM. Moreover, simulation of oxyanions (like Se) complexation at OM surfaces still suffers
from the lack of thermodynamic data (Milne et al., 2003).

Table 4-1: Surface sites properties used in the present study for CD-MUSIC modeling. Data were taken from
Hiemstra and van Riemsdijk (1996) and from Yue et al. (2020) for goethite and hematite respectively.

Goethite® Hematite®
Singly coordinated site density (sites.nm-z) 3.45 10.11
Triply coordinated site density (sites.nmEZ) 2.7 1.5
Inner-Layer capacitance (F.m_z) 0.9 1.1
Outer-Layer capacitance (F.m ") 0.9 1.1
Specific Surface Area (mz.g_l) 100 12
PH,,c 9 9.3
Excavated materials CS, MLS-A, MLS-B and TM LS

Silicate minerals are known to develop non-zero surface charge either by isomorphic substitution or
by ionization of their surface groups (Maubec N., 2010). This disequilibrium is often compensated by
exchange reactions between ions in solution and ions in the solid phase. To account for this
phenomenon expected to have an influence on cationic major elements (Ca?*, Mg?*, Sr?*, K* and Na*)
behavior, an exchanger was defined through PHREEQC modelling. Its input concentration was
estimated from the Cationic Exchange Capacity (CEC) measured by saturation of the exchange sites
with ammonium ions (NH;*). The quantity of exchange sites was then calculated with a
spectrocolotrimetric dosage of NH,"ions concentrations displaced by percolation of a sodium chloride

(NaCl) solution (NF X31-130, 1999). CEC was much higher in LS (45.9 meq.100 g?) than in CS (2.9

145
Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2022LY SEI046/these.pdf
© [M. Brandley], [2022], INSA Lyon, tous droits réservés



DEUXIEME PARTIE: ETUDE DES TERRES EXCAVEES BRUTES

meq.100 g?) and below the Quantification Limit (QL) in all other samples. Therefore, exchange
reactions were only considered in LS, which was mainly composed of silicate minerals (kalonite and

smectite).

The thermodynamic database used for this study was Thermochimie (Giffaut et al., 2014) with
occasional addition to consider lacking mineral phases (i.e. palygorskite, sepiolite...). Thermodynamic
data for all mineral phases used in our geochemical models are given in Annex A (Tableau A-2).
Thermochimie was used in a version considering the Specific ion Interaction Therory (SIT), which was
expected to be more suitable to calculate aqueous species activities at high ionic strength likely to be
obtained during pH dependence leaching tests (Trémosa et al., 2014; Grenthe et al.,, 1997).
Complexation reactions used for major anions (COs*, NOs%, CI- and SO4%) and cations (Ca%*, Mg?, Sr*
and Na*) were written under CD-MUSIC formalism (Tableau A-3) as proposed by Ranhemaie et al.,
(2006). Selectivity constant for exchange reactions were taken from Tournassat et al. (2009) (Table D-

1).

4.2.4.2. Modelling Se behavior

Se input concentrations were incorporated in each geochemical model within two different forms: (i)
exchangeable and (ii) associated with mineral phases. Exchangeable fractions were implemented
directly in solution. Since Se is a redox sensitive element, simulation of its speciation was expected to
be influenced by the calculated redox potential. Given the fact that redox reactions have particularly
low kinetics (Bonhoure et al., 2006), it was decided to consider Se various oxidation states independent
of the redox potential following the approach of Cornelis et al. (2008b). Once this has been stated, it
remained to implement independently Sey; and Seyy input quantity. Retention of Se by the solid phase
is known to be strongly pH dependent (Balistrieri and Chao, 1990). At pH values between 8 and 9
(corresponding to all natural batch pH — pHn.t — except for TM), selenate ions were unlikely to be
retained (Loffredo et al., 2011) while selenite ions were already seen to form complexes with iron
(hydr-)oxides at pH values up to 10 (Su and Suarez, 2000). Hence, the concentration released at neutral
batch pH was considered as the exchangeable Sey. Then, the difference between the concentration
released at pH = 11.5 and the one released at neutral batch pH was identified as the exchangeable Seyy
considering that, at this pH value, the quantity initially retained by the solid would most likely be
released. Overall, this approach has led to consider a Seyi:Se\ ratio equals to 1:1 in all excavated

materials except for CS, which depicted a 3:1 ratio.

Modeled Se was also implemented in association with mineral phases mainly based on SEM-EPMA.
Incorporations have been considered by adding trace amounts of Se in the definition of the considered

mineral phases (i.e. pyrite, celestite, dolomite and ettringite) without modifying the associated
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solubility constants. This hypothesis consisted in a strong simplification, which did not take into
account the impact of a change in Se-bearing phase crystallographic structure (due to Se incorporation)
on its global behavior. However, it was used here as an approximation to identify correspondence
between major and trace elements release as a response of bearing phase dissolution. This was enough
to confirm the occurrence of suspected associations although the exact mechanisms could not have

been deducted from modelling results.

Se exchangeable fraction and Se released following bearing phases dissolution was allowed to
equilibrate with the surface defined in section 4.2.4.1. Complexation reactions for selenite and
selenate at Hfo surfaces have long been studied and several associated thermodynamic data have been
suggested. Our choice was based on reactions showing consistency with spectroscopic analysis having
studied the mechanisms responsible for Se retention. Selenate complexation at Hfo surfaces was seen
to occur through both outer-spheric and inner-spheric complexes depending on pH and ionic strength
conditions (Manceau and Charlet, 1994; Peak and Sparks, 2002; Fukushi and Sverjensky, 2007). Kersten
and Vlasova (2013) accounted for these observations in their attempt to model selenate complexation
at goethite surfaces using a CD-MUSIC model. As far as selenite is concerned, spectroscopic studies
inferred a predominance of a single bidentate inner-spheric complex (Rietra et al., 1999; Hiemstra et
al., 2007; Nie et al., 2017). Such a geometry for selenite complexation has been successfully applied by
Yue et al. (2020) using CD-MUSIC modelling to fit adsorption isotherm data onto goethite and
hematite. Formation reactions and associated thermodynamic data for selenium complexation used

in the present study are given in Annex A (Tableau A-3).

Finally, difference between Se total contents and Se concentrations incorporated in geochemical
model was used to calculate the quantity of Se not considered in the simulations. This fraction was

defined as “unreactive”, especially towards pH variations.
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4.3. Results and dicussions
4.3.1. Excavated materials characterization
4.3.1.1. General properties

Direct assessments of global mineralogical and chemical composition of the excavated materials were
used to feed the geochemical model used to characterize Se speciation in each sample. Table 4-2 and
Table 4-3 summarize XRD and TCA results for LS. As expected, silicates were the predominant
components in LS. They were equally present as kaolinite (39 wt.%) and smectite (39 wt.%) according
to the Rietveld quantification. The quantity of carbonated minerals (aragonite and calcite) was far
below the one measured in the others studied samples. Finally, natural titanium (Ti) and Fe oxides
have been identified in significant amounts (4 wt.% and 1 wt.% respectively). XRD quantification was
consistent with TCA for all major elements except for Fe. Indeed, it was only identified in XRD in
hematite (1 wt.%, i.e. a Fe total mass of 0.7 wt.%), while total Fe content in LS was measured by XRF
at 5.1 wt.%. A first explanation could be the inability of XRD to identify amorphous iron (hydr-)oxides
likely to be present in our excavated materials. Nevertheless, this assumption was not consistent with
the one-step CBD extraction scheme carried out on LS. As mentioned in section 4.2.3.2, this extraction
scheme has been designed to dissolve both amorphous and crystallized metallic (hydr-)oxides in order
to quantify the total pool of free iron (hydr-)oxides in soil samples (Stucki et al., 2012; NF EN ISO 12782-
2, 2012). In our case, 15 wt.% of total Fe was extracted using CBD solution (Figure 4-1). This amount
represented 0.8 wt.% of sample total mass, which was in close agreement with the Fe content in

hematite estimated by XRD (within the analytical technics uncertainties).
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Figure 4-1: Percentage of total Se and total Fe extracted using a Citrate Buffered Dithionite (CBD) extraction (NF
EN ISO 12782-2, 2012) followed by an aqua regia mineralization of solid residues. Results corresponds to mean
values of triplicates and standard derivations are presented on the graph.

Although CBD extraction could not be considered as fully selective, correlations between CBD-

extracted Fe and XRD-quantified hematite (and/or goethite) have already been reported (Kdmpf and
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Schwertzmann, 1982). Hence, hematite was considered as the predominant (if not the only) iron (hydr-
)Joxide in LS. The remaining Fe was probably associated to silicate fraction, either in the form of
nontronite-like mineral phases, or through isomorphic substitutions of Al which could incorporate

large amounts of Fe (Stucki et al., 2012).

Table 4-2: Mass percentages of major mineral components in LS as analyzed by XRD

Mineral phase Mass percentage
Smectite 39+5%
Kaolinite 39+5%
Quartz 11+3%
Anatase 4+3%
Aragonite 2+1%
Microcline 2+1%
Calcite 1+1%
Hematite 1+1%
Rutile tr
Siderite tr

Table 4-3: Total content of major elements in LS

Element Total content (wt.% or mg.kg™?)

Al 11.8 wt.%

Ca 1.6 wt.%

Fe 5.1 wt.%
K 0.2 wt.%

Mg 0.6 wt.%
Si 22.6 wt.%
Ti 2.0 wt.%

TOC <0.1wt.%
Sr 330 mg.kg?

XRD and TCA results for the mainly carbonated samples (i.e. CS, MLS-A, MLS-B and TM) are given in
Tableau B-1 and Table B-2 respectively. Their global composition was already extensively discussed in
a previous work on the characterization of Mo and Sb speciation in these specific materials (Brandely
et al.,, 2022). Here, one will only remind that CS was seen to be almost exclusively composed of
carbonates (mainly calcite), which were shown to bear a substantial quantity of Mo and Sb oxyanions.
MLS-A and MLS-B were mainly carbonated with a high dolomite (CaMg(COs),) content. They both
contained TE-bearing celestite (SrSQ,) although MLS-A in a higher proportion. Finally, TM composition
was consistent with a 50:50 mix between CS and MLS-A although the exact proportion of both
geological formations represented in this excavated material was unknown. Unlike others materials,

TM was treated in a Slurry Treatment Plan (STP) directly after its excavation. The treatment was made
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of several consecutive steps aiming to change slurries physical properties to ease their evacuation. It
has also been shown to have an impact on TM chemical and mineralogical composition. Notably, liming
was responsible for ettringite precipitation as long as celestite partial dissolution due to pH increase.

Both mineral phases were deeply involved in Mo and Sb speciation and mobility (Brandely et al., 2022).

4.3.1.2. Mineralogical assemblage definition

The methodology described in section 4.2.4 and used in the present study to define Se speciation in
naturally contaminated excavated materials mainly relied on pH dependence leaching tests modelling.
Before attempting to represent Se reactivity, the considered mineralogical assemblage for each sample
needed to be consistent with general parameters (pH and lonic Strength, IS) and major elements
concentration measured during pH dependence leaching tests. From the first mineralogical
assemblage defined according to XRD analysis, several adjustments were made until satisfactory
matches between modelled and experimental data were found. The corresponding mineralogical
assemblages are presented in Annex A (Tableau A-5) for each excavated materials. Here again, results
will only be presented in depth for LS since discussions regarding general behavior of CS, MLS-A, MLS-

B and TM as a function of pH variations could be found elsewhere (Brandely et al., 2022).
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Figure 4-2: Evolutions of pH and lonic Stength (IS) during pH dependence leaching tests carried out on LS. Marks
and solid lines represent experimental and modelled data respectively. Negative and positive values on the X-axis
of the pH dependency curves are defined for basic and acid batches respectively. Vertical dashed and solid lines
represent the experimental and modelled natural batch pH respectively.

Figure 4-2 represents pH and lonic Strength (IS) evolutions during pH dependence leaching tests
carried out on LS. Modelled curves obtained were in good agreement with experimental data for both
parameters. The experimental natural batch pH (pHnat) of 8.8, which is the pH obtained at the end of
the experiment without acid or base addition, was seen to be higher than the one measured during
SBLT (pH =7.8). This difference could be explained by the longer mixing time in pH dependence
leaching tests compared to SBLT (72 h versus 24 h), which might have resulted in a higher dissolution

of carbonates. Although in minority, these mineral phases were most likely the ones imposing their pH
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under natural conditions among the other identified minerals (silicate, oxides...). Despite the low buffer
capacity of LS, modelling results inferred that carbonates dissolutions occurred at pH=6.3 and
resulted in a small pH plateau (Stumm and Morgan, 2012; Drapeau et al., 2021a). Even if not captured
by the frame of the experimental data, such behavior was well integrated in the pH curve as long as in
major elements descriptions (Figure 4-3). Furthermore, the associated release of bicarbonate ions was
responsible for the IS increase observed experimentally between pH 8.8 and 7.4. As seen in Figure 4-3,
Ca, Mg and Sr concentrations increased with the first acid additions following calcite, dolomite and
aragonite dissolutions. Sr was incorporated in carbonates through a solid solution between aragonite
and strontianite (Sr(COs)) using thermodynamic constants from Plummer and Busenberg (1987). Sr-
enriched carbonates have already been assumed to model Sr leaching behavior for the Calcareous
Sample (CS) (Brandely et al., 2022) while such enrichments were regularly observed in natural rocks

and soils of varying composition (Apollaro et al., 2011; Gillon et al., 2010; Lerouge et al., 2010).
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Figure 4-3: Major elements concentrations evolutions during pH dependence leaching tests carried out on LS.
Marks and solid lines represent experimental and modelled data respectively. Vertical dashed and solid lines
represent experimental and modelled natural batch pH respectively. Cross marks stands for experimental values
measured below the Quantification Limit (QL)

At pH = 3.6, another small pH plateau was observed through experimental results. Such a value was
too low to be considered as resulting from carbonates dissolution, which lowest buffer areas were
acknowledged around pH = 4.5 in systems without any exchange with CO, atmospheric (Stumm and
Morgan, 2012). Silicate minerals, especially illite or smectite, could account for the second pH-
buffering plateau observed as already demonstrated (Drapeau C., 2018). Associated thermodynamic
data vary greatly depending on the structure and the composition of the silicate, which might result in
variations regarding pH-buffering capacity (Yong et al., 1990). The general composition of the studied

material could also influence the rate of silicate minerals dissolution (Yong et al., 1990). In our case,
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the best fit of experimental data (i.e., apparition of a pH plateau around 3.6) was obtained with a
montmorillonitic smectite (Cag3Mgo.sAl1.4Si4010(0H),2:4.45H,0) allowed to reach steady state
equilibrium. Nevertheless, such a consideration for the whole quantity of smectite identified by XRD
(i.e. 390 g.kg!) would result in a great overestimation of both the length of the buffer area and the
associated major elements release at pH = 3.6. This was directly linked with time and pH dependent
kinetic phenomena for clays, which will only result in a partial dissolution of the considered minerals
under pH dependence leaching tests conditions (Drapeau et al.,, 2021b). To account for these
observations, 10 % of the identified smectite have been introduced in the model at equilibrium while
the remaining 90 % were associated with a kinetically limited dissolution rate (Marty et al., 2015). The
easily dissolved fraction has already been linked with defects in clays structure and/or preferential
dissolutions of the finest grains and/or the heavily constrained areas located on large grains surfaces
(Rozalén et al., 2008). The partial dissolution of montmorillonite at pH = 3.6 was accompanied with a
more or less important increase of all cationic elements concentrations. Taking into account cationic
exchange reactions based on the measured CEC allowed the geochemical model to fairly retrieved this
trend for elements constitutive of the selected montmorillonite (such as Ca or Mg) as well as for
elements initially not represented in the mineral composition (such as Sr and K). At pH values above 4,
Al and Fe concentrations were seen to be controlled by oversaturation of the corresponding
hydroxides (i.e. gibbsite and ferrihydrite), which explained the low released concentrations observed
(Figure 4-3). Experimental data showed that, for lower pH values, leached concentrations increase was
more important for Fe than Al. Both increases were concomitant with montmorillonite partial
dissolution but, since the considered montmorillonitic smectite did not contain Fe, it resulted in a great
underestimation of Fe release. In the meantime, modelled Al concentrations were overestimated and
presented a shape close to the one observed for Fe experimental concentrations evolutions at acidic
pH. One might suppose here that the smectite occurring in LS should present a high rate of Al
isomorphic substitutions by Fe (Sposito et al., 1999). This assumption would have to be considered to
improve the poor fit obtained for these two elements (see Figure D-1 and Figure D-3). However,
although tools are now available to obtain reliable thermodynamic constants for phyllosilicate
minerals with particular compositions (Blanc et al., 2021), it could rapidly become time consuming. As
it will be discussed in section 4.3.2.1, clay minerals did not seem to play a role in Se speciation and
reactivity so that such an optimization of the geochemical model would not serve the purpose of the

present paper. It was therefore chosen to stick with the above-mentioned montmorillonite.
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4.3.2. Selenium speciation

This study couples direct assessments of Se presence and mobility in excavated materials with
geochemical modelling in order to propose a fine description of Se repartition between different
fractions, whose nature depends on each studied materials. The following paragraphs will therefore
present results based on direct measurements and the associated limitations due to quantification
limits issues. Then, exploitation of pH dependence leaching tests through the help of geochemical
modelling will be presented and discussed with an emphasis on Se speciation consequences in terms

of excavated materials management.

4.3.2.1. Direct observations

Se total contents and leached concentrations during SBLT are presented for each sample in Table 4-4
and Table 4-5 respectively. Out of the five studied materials, LS was shown to have the larger amount
of Se and the highest associated mobility. Nevertheless, it should be noted that Se total contents were
only limited to values below 5 mg.kg™ in all samples. Such low concentrations were in contrast with
the high mobility observed, especially in LS, for which Se release during SBLT overpassed IWL threshold
value by a factor 7 (and represented 15 % of total Se). Selenium leachability in the mainly carbonated

samples was less concerning, with only a small overpass of IWL acceptation criteria in the case of CS.

Table 4-4: Se total contents measured by ICP-MS (after acid digestion) in LS, CS, MLS-A, MLS-B and TM

Excavated material Se total content (mg.kg™)
LS 4.2
(&) 2.8
MLS-A 1.4
MLS-B <05
™ 1.2

Interestingly, both Se total content and release in TM was below expected values for this sample, which
was composed of a mix between CS and MLS-A geological formations. This observation was already
made for Mo in TM and was related to an impoverishment due to the specific treatment carried out
after material excavation (Brandely et al., 2022). In particular, liming created disfavoring conditions for
oxyanions retention due to pH increase (augmentation of the net negative charge, TE-bearing celestite
dissolution...). Based on a 50:50 mix of CS and MLS-A, the impoverishment ratios? of Se and Mo after

mud treatment were equal to 1.75 and 2.15 respectively. Although close, the smaller impoverishment

2 Impoverishment ratios were calculated by dividing the expected TE total content for a 50:50 mix of CS and MLS-
A by the actual value measured in TM by ICP-MS after acid digestion
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ratio for Se could be linked with its better ability to be incorporated in ettringite structure compared
to Mo (Cornelis et al., 2008a; Cornelis et al., 2008b). Oxyanions behavior during mud treatment should
be carefully considered since there is a possibility of uncontrolled release during dehydration steps
following liming. Indeed, waters exiting from muds filter presses could be significantly enriched in
oxyanions especially if they are recycled several times in the same process (and therefore put in
contact with a growing amount of naturally contaminated excavated materials).

Table 4-5: Results of standardized batch leaching tests (NF EN 12457-2, 2002) carried out on LS, CS, MLS-A, MLS-
B and TM. Results are only presented for pH and Se. For the latter, a percentage of extraction during leaching

tests has been calculated from Se total contents. Values in bold are above the Inert Wastes Landfill (IWL)
acceptation criteria (0.1 mg.kg™ for Se). QL : Quantification Limit.

Parameter QL LS CS MLS-A MLS-B ™
Se (mg-kg?) 0.001 0.7 £0.2 0.10+0.01 0.08+0.01 0.03+0.01 0.01+0.01
Se extracted (wt.%) - 17 wt.% 3.6 wt.% 5.7 wt.% > 6 wt.% 0.08 wt.%
pH - 7.8+0.2 8.8+0.1 7.8+0.2 8.8+0.1 12.2+0.1

EPMA carried out on LS, CS and MLS-A helped identifying potential Se-bearing phases as well as
outlining issues linked with the low total content of Se. In LS, small framboidal pyrite grains were seen
to carry substantial amounts of Se (Figure 4-4a), which was in direct agreement with previous works
focused on Se occurrence in pyrite-rich clayey geological formations of Parisian basin (Gourcy et al.,
2011). Quantification of such associations in LS showed a heterogeneous repartition of Se among
pyrites with measurements as high as 10 g of Se per kg of pyrite and others grains completely depleted
in Se. Same observations were made for CS with lower highest values of approximatively 4 g of Se per
kg of pyrite. In contrast, for MLS-A, measurements made on 9 different pyrite grains had not allowed
Se quantification above the Detection Limit (DL). Nevertheless, associations between Se and pyrite in
MLS-A were not ruled out given the heterogeneity observed in the other samples. In light of these
observations and through the visual impression obtained during SEM analysis that pyrite grains were
in minority, Se mobility in the studied samples might only be weakly impacted by pyrite dissolution.
The impact of sulfide oxidation was seen to control Se concentrations in groundwater in contact with
pyrite-rich rocks and soils such as clayey and marly geological formations from the Parisian basin
(Gourcy et al., 2011), wastes rocks in coal mines areas (Lussier et al., 2003) or shales exposed to
oxidizing conditions (Al Kuisi and Abdel-Fattah, 2010). On the other hand, although acknowledged,
pyrite oxidation was only weakly involved in Se mobility from sedimentary rocks and soils presenting

comparable Se (0.59 mg.kg?) and pyrites (trace amounts) total contents (Tamoto et al., 2015).

For CS, no other Se-bearing phases than pyrite were identified among the mineral observed (calcite,

dolomite, silicate and ilmenite). For MLS-A, consistent quantification of associations between Se and
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celestite were acknowledged for 14 different measurements. Values suggested were close but almost
systematically above the DL with a mean concentration of 0.3 gram of Se per kilogram of celestite.
Tabelin et al., (2017) already pointed out the importance of evaporites salts in Se speciation and short-

term mobility, especially in naturally contaminated excavated rocks and soils from marine origin.

Figure 4-4: SEM images of a pyrite (a) and a natural iron (hydr-)oxide (b) observed in LS. EPMA measurements on
these mineral phases have shown non-negligible Se concentrations.

In LS, natural iron (hydr-)oxides were assumed as a potential host for Se through heterogeneous
associations (Figure 4-4b). Indeed, quantification was not reproducible with three out of the six
analyzed oxides depleted in Se. Iron (hydr-)oxides are known as a sink for TE in natural rocks and soils
(Schwertzmann and Taylor, 1989). Se can be associated through precipitation, co-precipitation and/or
adsorption phenomena (Meima and Comans, 1998b). Given the low concentrations involved,
adsorption should be prioritized although it has been demonstrated that it could be difficult to
decipher between surface precipitation and adsorption (Young, 2013). Finally, Se is known to interact
with silicate minerals such as kaolinite, montmorillonite or illite (Goldberg and Glaubig, 1988;
Goldberg, 2014). Nevertheless, it was not possible to identify clearly such associations with EPMA
results. Se presence was suggested in 10 measurements spread through the polished section’s but

guantification was systematically below the DL so that further investigations should be performed.

4.3.2.2. Modelling Se speciation

Se behavior during pH dependence leaching tests carried out on all samples was simulated in order to
seek consistency between geochemical modelling and insights accumulated on Se speciation. Figure
4-5 presents experimental and modeled Se leached concentrations as a function of pH for all samples.
Each pH dependency curves (on the left part of Figure 4-5) are given simultaneously with area plots of
the estimated repartition of Se among the identified fractions (i.e. in solution, associated with a
mineral phase, complexed at oxides surfaces or unreactive). Table 4-6 summarizes the quantity of Se

added on each bearing mineral phases to obtain the leaching patterns presented in Figure 4-5.
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Figure 4-5: Experimental and modelling results of Se concentrations as a function of pH during pH dependence
leaching tests for LS (a), CS (b), MLS-A (c), MLS-B (d) and TM (e). Marks and solid lines represent experimental
and modelling data respectively. Vertical dashed and solid lines represent the experimental and modelled natural
batch pH respectively. For each pH dependency curve, a corresponding area plot representing Se repartition
between solid and liquid phase is given below. For MLS-A and TM, the area plot corresponds to modelling results
without taking into account SO+ complexation at iron (hydr-)oxides surfaces (dashed curves). Mass balance has
been made regarding the total Se concentrations measured by total content analysis for each sample
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Table 4-6: Input Se concentrations in geochemical models incorporated either in bearing mineral phases or in
solution (for further equilibration with available surface sites). Values are given in mg of Se per kg of material
added on each bearing mineral phase in geochemical models for all samples. Values are given in mg of Se per g
of mineral phase.

Mineral LS MLS-A MLS-B CS ™

Celestite - 0.66 0.12 - 0.15
Dolomite - - - 0.17 0.02
Ettringite - - - - 0.29

Pyrite 0.2 0.1 0.1 0.2 0.04

Initial Se quantity in solution  2.53 0.36 0.06 0.54 0.008

Clayey excavated materials

The pH dependence leaching test carried out on LS suffered from the lack of experimental points
(especially between pH =4 and 7 and between pH =9 and 12) due to the low buffer capacity occurring
in this sample. Nevertheless, hypotheses taken into account for Se behavior modelling resulted in a
good agreement between available experimental and modelled data. In the considered scenario,
exchangeable Se was equally split between selenite and selenate, which were allowed to equilibrate
with the hematite surface sites as defined in section 4.2.4.1. At natural batch pH (i.e. 8.8), most of
leached Se was under Sey, form, while Se\y was suggested to be mainly complexed at natural hematite
surfaces. The high mobility of Se in this sample should therefore be linked with the high proportion of
exchangeable Sey;, which was probably initially weakly adsorbed on components of the material (most
likely natural iron (hydr-)oxides but possibly carbonates or silicates). The alkaline natural pH of LS was
strongly disfavoring such weak complexations and contact with pure water was enough to cause the
high Se release observed. As regularly observed in the literature (Goldberg and Glaubig, 1988; Loffredo
et al., 2011), selenite seemed to be more strongly bound to iron (hydr-)oxides, even at pH values up to
10. Further additions of base were needed to release the extent of Sey still retained at hematite
surfaces, which eventually allowed reaching the maximum Se leached concentration. This maximum
was therefore almost exclusively related to initially adsorbed Se (except for a small fraction attributed
to pyrite dissolution) and was consistent with the quantity of Se extracted using CBD solution (Figure
4-1). On the other side of the pH range, acid additions have resulted in a strong decrease of Se
concentrations for pH values below 5. This was the result of the evolution of natural hematite surface
sites charge, which became more and more positive as proton were introduced in excess (van der Sloot
and Dijkstra, 2004). At pH < 2, Se was still mainly retained in solid phase given the low solubility of
hematite (Stucki et al., 2012), which still provided a sufficient amount of reactive surface sites. Hence
released concentrations were the smallest with a repartition mainly influenced by complexation
phenomena and others unidentified associations, which were seen to remain stable over the whole

pH range.
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Carbonated excavated materials

As far as the mainly carbonated excavated materials (i.e. CS, MLS-A, MLS-B and TM) were concerned,
hypotheses about Se speciation were also able to describe fairly its leaching behavior through the
whole pH range. For all samples, Se was shown to be mainly unreactive under pH dependence leaching
tests conditions. Indeed, in CS, MLS-B and TM, more than 50 % of total Se were assumed to be borne
by unidentified mineral phases through stable associations. This quantity might have been
overestimated in MLS-B since Se total content for mass balance calculation has been set to the ICP-MS
quantification limit (0.5 mg.kg?). In all cases, Se release at pHna: was therefore relatively low, which
was consistent with the corresponding mobilities observed in SBLT. Under such conditions, Se release
was supposed to be almost exclusively influenced by the leaching of initially weakly adsorbed selenate,
while the majority of Se was still in solid phase: either strongly retained at iron (hydr-)oxides surfaces

(through complexation of selenite) or associated with the previously identified bearing mineral phases.

Se leaching patterns were close in both samples containing celestite (i.e. MLS-A and MLS-B).
Considering a small amount of Se associated with celestite in the geochemical model (see Table 4-6)
led to a fair representation of the observed correlations between Se, Sr and SO, concentrations, which
all showed a simultaneous increase at pH < 6. This was a confirmation of the important role played by
celestite in oxyanions speciation and mobility in marly limestone samples already acknowledged for
the case of Mo and Sb (Brandely et al., 2022). The leaching behavior of Se in CS was similar but, in the
absence of celestite, concentrations evolutions were linked with carbonates (dolomite) dissolution, as
they are known for their ability to scavenge TE (Cornelis et al., 2008b; Mhanna et al., 2021). For all
samples, further additions of HNO; creating more acidic conditions, triggered the apparition of
complexes between selenate and iron (hydr-)oxides, which compensated Se release due to celestite
and dolomite dissolutions. One has to note here that for the two materials showing the highest sulfates
content (i.e. MLS-A and TM), selenate complexation was not suggested by modelling results unless
ignoring sulfate complexation. This might be due to a weakness in surface complexation models as
used here, which were unable to represent selenate/sulfate competition when high sulfate
concentrations occurred. In all cases, selenate complexation led to a minima of Se mobility at pH = 2
according to modelling results. Smaller pH values have systematically resulted in a new increase of Se

concentrations because of progressive proton-induced dissolution of iron (hydr-)oxides.

On the other side of the pH range, base additions resulted in a systematic increase of Se released
concentrations for all samples. This was the result of both dissolution of Se-bearing mineral phases
(pyrite, dolomite and celestite) and release of initially adsorbed selenite. For TM, experimental data

showed a significantly lower increase of Se leached concentration after base addition. In this material,
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a strong pH increase was already induced by lime addition during mud treatment carried out after its
excavation (pHnat = 12.1). As discussed in section 4.3.1.1, this treatment might have caused an
impoverishment of total Se content, which was partially mitigated by incorporation in the freshly
precipitated ettringite (Cornelis et al., 2008a; Cornelis et al., 2008b). Since further pH increase due to
NaOH addition was not expected to dissolve ettringite (as confirmed by modelling results), Se was still
mainly retained in the solid phase and the small release was due to partial dissolution of the remaining
Se-bearing celestite and pyrite (Drapeau et al., 2021a). On the other hand, first acid addition (at pH =
10.3) appeared to trigger ettringite dissolution leading to a significant release of the associated Se.
Nevertheless, this rise was rapidly compensated by selenite complexation at iron (hydr-)oxides

surfaces.
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4.4. Conclusion

This study was conducted to characterize different types of naturally contaminated rocks and soils
excavated from Grand Paris Express construction sites. Standard batch leaching tests revealed that Se
was more mobile in clayey formation from the Ypresian than in carbonated materials. Although iron
sulfides were shown to be potential Se-bearing phases in the five samples, their contribution in the Se
leaching patterns was limited. Each sample revealed specificities in Se speciation. The highest
leachability recorded in clayey sample was attributed to the presence of a high proportion of
exchangeable selenate, which was weakly adsorbed to hematite (although weak interactions with clays
or carbonates may exist). Celestite and carbonates were found to play a strong role on pH-dependent
Se leaching in two marly limestones samples (MLS-A and MLS-B) and in one calcareous sample (CS),
respectively. Se speciation in the tunnel mud (TM) was found more complex because (i) the material
was excavated at the interface between MLS-A and CS geological formations and (ii) it was treated
onsite before sampling. The treatment included liming, which modified the mineralogical and chemical
composition of the initial material. In particular, the resulting precipitation of ettringite was likely to
retain part of the leachable Se. In addition, mass balance considerations suggested that a significant

fraction of Se was removed from the TM material during the onsite treatment operations.

Regarding the disposal options of the excavated materials, the associations of Se with natural iron
(hydr-)oxides by complexation of selenite was considered as the major issue in all samples. Indeed, the
stability of the associations remains uncertain after disposal of the excavated materials. Results from
this study revealed that pH increase would most likely induce the release of the naturally adsorbed Se.
Such conditions might occur in field operations since rocks and soils are regularly treated with alkaline
reagents (cements, hydraulic binders, lime...) to improve their physical properties (van der Sloot and
Dijkstra, 2004). As shown specifically for TM, ettringite precipitation under alkaline conditions could
retain a high fraction, but not all, of leached Se. However, pH should be maintained above 10 to
guarantee ettringite stability and prevent Se release. This would demand regular amendments with
alkaline materials since natural carbonation would otherwise reduce pH down to 8 (Dijkstra et al.,
2019). Associations with other mineral phases (celestite, pyrite and carbonate minerals) might also
result in further Se release because of pH decrease or increase. Finally; Se is a redox-sensitive element,
whose speciation at iron (hydr-)oxides surfaces might be influenced by electron transfer mechanisms
at the oxide/water interface (Charlet et al., 2007). Depending on the environmental conditions, either
oxidation or reduction could occur resulting in either a weaker or a stronger adsorption of Se (Gruebel
et al.,, 1995; Myneni et al.,, 1997). In the present study, Se oxidation states were considered
independently so that complementary investigations would be needed to determine more specifically

the role of redox on Se speciation and mobility.
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\

A retenir

La singularité des études présentées dans les Chapitres 3 et 4 provient principalement des faibles
teneurs en ETM rencontrées qui compliquent I'identification des phases porteuses. Pour permettre
une caractérisation de la spéciation malgré des quantités en ETM initialement faibles, nous avons
couplé des analyses directes ayant servies a préciser la composition chimique et minéralogique des
échantillons, avec des analyses indirectes. Ces derniéres concernaient principalement des lixiviations
avec dépendance au pH permettant de mettre en évidence des corrélations entre le relargage des
éléments majeurs (suite a la dissolution d’'une phase minérale) avec celui d’ETM pouvant étre
synonymes d’associations particulieres. Néanmoins, I'exploitation de ce type de corrélation peut vite
devenir subjective et |'utilisation de la modélisation géochimique permet de vérifier les hypothéses de

spéciation.

La méthodologie de modélisation utilisée a permis d’éditer des modéles géochimiques cohérents avec
les analyses directes réalisées sur chaque échantillon et représentant efficacement le comportement
des éléments majeurs sur I'’ensemble de la gamme de pH. La réactivité vis-a-vis des variations de pH
des oxyanions étudiés (Mo, Se mais aussi Sb) a également été fidelement représentée par le modele.
Leur spéciation aux pH naturels (pHnat) des terres étudiées montre des similitudes comme par exemple
les phases minérales porteuses identifiées (e.g. célestine, carbonates, pyrites, etc.) pour chaque
échantillon qui sont communes aux trois éléments étudiés. Des différences ont également été mises
en évidence comme la part plus importante de Se en association avec les (hydr-)oxydes naturels de
Fe. Ceci expliquerait en partie la plus faible mobilité du Se dans les échantillons carbonatés par rapport
au Mo. La rétention de ce dernier par des mécanismes d’adsorption aux (hydr-)oxydes naturels de Fe
ainsi qu’a d’autres composés minéraux (e.g. carbonates, silicates) serait moins forte que pour le Se
(notamment aux pHnat) et donc rapidement rompue lors des essais de lixiviation normés utilisés pour

I’acceptation des terres en ISDI selon la réglementation en vigueur.

Dans un contexte de gestion des terres excavées, nous avons confirmé les fortes mobilités empéchant
le stockage de ces matériaux en ISDI. La variabilité constatée de la spéciation du Mo et du Se en
fonction de la formation géologique d’origine de I’échantillon considéré complique nécessairement la
prise de décision quant au devenir de chaque type de terre. En particulier, la considération de la
stabilisation chimique pour réduire la mobilité du Mo et du Se devra passer par une étude de faisabilité

sur chacune des formations géologiques concernées.
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Troisieme Partie

Synthese de I'étude laboratoire visant la sélection d’un agent
stabilisant
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Préambule

Cette partie présente une étude charniere pour la these puisqu’elle exploite les résultats ayant abouti
a la sélection d’un additif performant pour la stabilisation du Mo et du Se dans les terres excavées
caractérisées dans la 2°™ partie de ce manuscrit. Rédigé sous la forme d’un article scientifique proposé
pour publication dans Journal of Hazardous Materials, I'unique chapitre de cette partie exploite les
essais de stabilisation réalisés par le laboratoire central de Bouygues Travaux Publics. Plus de 45
formulations de stabilisants (additif seul ou combinaison d’additifs) ont été testées et pas moins de
500 essais de lixiviations normés (NF EN 12457-2, 2002) ont été réalisés. Ici, nous avons choisi de
réduire I'exploitation des résultats a deux grandes familles de stabilisants a savoir les stabilisants a
base de composés métalliques (oxydes métalliques et leurs précurseurs) et les liants minéraux
alcalins (chaux, liants hydrauliques et ciments). Les tentatives de combinaison de plusieurs agents
stabilisants n’ont pas montré de réel intérét vis-a-vis de I'immobilisation du Mo et du Se et n"ont donc

pas été inclus a la présente restitution de cette étude.

L'efficacité d’un additif donné sur un échantillon de terres excavées a été considérée au regard de sa
capacité a diminuer la mobilité du Mo et du Se sous les seuils d’acceptation en ISDI (cf. section
1.2.2.1). U'impact sur la mobilité des anions fluorures (F) et sulfates (S04*) est aussi discuté étant
donné que des dépassements des seuils sont également constatés pour ces parametres chimiques
dans certaines formations géologiques. Le but de cette étude n’est pas de discerner précisément les
mécanismes d’immobilisation du Mo et du Se associés a chaque type de stabilisant. Nous cherchons
plutét a mettre en avant les critéres objectifs ayant conduit a retenir un additif unique pour la suite

de la thése et notamment pour I'étude sur la pérennité des mécanismes de stabilisation.
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CHAPITRE 5

Influence of the composition of rocks and soils excavated
from the Parisian basin on the performance of various
stabilizing treatments aiming to reduce Selenium,
Molybdenum, Sulfates and Fluorides mobility
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5.1. Introduction

With the development of more than 200 km of train lines and 68 new train stations (SGP, 2019), the
Grand Paris Express (GPE) project will drastically increase the production of excavated rocks and soils
in Paris area. Objectives have been set to limit the landfilled proportions and promote the reuse of
these materials, as long as regulatory constraints are respected. However, some geological formations
from the Parisian basin present natural enrichments in Trace Elements (TE) such as Molybdenum (Mo)
and Selenium (Se) and/or anions such as fluorides (F) and sulfates (SO4*). Excavated materials
transported outside of their construction site have to be considered as waste according to
environmental regulations. Their reuse or disposal in one of the three main categories of waste landfills
is based on their leaching behavior as stipulated by Annex Il (OJEC, 2003) of the European Landfill
Directive (OJEC, 1999). A non-published survey covering more than 900 boreholes from various
geological formations was conducted in the early 2010s over the entire GPE territory. More than 2000
leaching tests were done on the whole set of collected samples and revealed that Mo, Se, SO4* and F
measured concentrations were above Inert Waste Landfills (IWL) criteria in 15%, 6%, 40% and 9% of
the leaching tests respectively. Although these results should be considered cautiously due to high
disparities between geological formations, the survey suggested that important amounts of excavated

rocks and soils from the GPE would need to be disposed of in suitable landfills at high costs.

Se and Mo enrichments have been reported in several geological formations of the Parisian basin
(Gourcy et al., 2014; Carabrerizo et al., 2020; Diaz Casalles et al., 2021; Brandely et al., 2022). High Mo
contents were mainly found in calcareous formations from the Lutetian (Eocene) in which
exchangeable fractions could easily overpass 40 wt.% of total Mo content. In marly limestones where
Mo was assumed to be mainly associated with celestite (SrSO.), leachable amounts were less
important but still of concern regarding IWL threshold values. Although sharing similarities with Mo
speciation in carbonated excavated materials, highly leachable Se in Parisian basin was rather observed
in clayey rocks and soils from the Ypresian (Eocene inferior) (Vernoux et al., 1998). A previous work
(results not shown) focusing on Se speciation in such geological formation suggested that
complexation to natural iron (hydr-)oxides played a key role in its mobility over a wide pH range.
Sulfates leaching from excavated rocks and soils can be explained by the presence of gypsum
(CaS04-2H,0) at concentrations above 0.1 wt.%, which are likely to induce release above IWL
acceptation criteria (Diaz Casalles et al., 2020). Finally, presence of fluorine has been less studied but
preliminary measurements on GPE samples suggested leached concentrations above IWL threshold
values for various geological formations with a particular concern regarding clayey rocks and soils from
the Ypresian (SGP, 2017a). The observed high release of fluorides could be explained by fluorite (CaF,)

dissolution or desorption from silicate minerals (Lions et al., 2016).
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Stabilization has been widely studied as a potential in situ or ex situ technique to remediate
contaminated soils. However, (oxy-)anions stabilization has received relatively little attention, except
in the fields of drinking waters or wastewaters treatments (Mohapatra et al., 2009; Sandy and Disante,
2010; Runtti et al., 2018; Verbinen et al., 2013). In a recent review paper, Palansooriya at al. (2020)
reported that among the few published articles considering specifically (oxy-)anions, most addressed
the remediation of arsenic and chromates contaminated soils. Same observation could be made when
focusing on field studies dealing about in situ stabilization of TE contaminated soils (Kumpiene et al.
2019). Sulfates and fluorides stabilization in soils was generally considered by the addition of alkaline
materials (lime, hydraulic binders, cements...) through the incorporation and/or adsorption of the
anions with the precipitated phases formed (Calcium Silicate Hydrate, CSH; ettringite...) (Kamei et al.,
2015; Diaz Caselles et al., 2020). Alkaline reactants were also studied to stabilize Se and Mo in
artificially contaminated materials (Moon et al., 2009; Diaz Caselles et al., 2021). Although retention
of both oxyanions was reported, the stabilization efficacy could be limited because of competition
phenomena (Cornelis et al., 2008a). Iron (hydr-)oxides are probably the most widely used stabilizing
agents for TE contaminated soils. Interactions between iron (hydr-)oxides and Se or Mo are well
documented through basic sorption studies with varying conditions (Goldberg et al., 1996; Goldberg
S.,2010; Geng et al., 2013; Duc et al., 2006; Loffredo et al., 2011). This sorption capacity has been used
in Mo/Se contaminated soils using both natural and synthetic oxides (amorphous or crystalline) or
iron-based compounds such as iron sulfates (FeSO4) or zero valent iron (Fe) (Maning and Burau, 1995;
Rashid et al., 2002; Mancini et al., 2020; Tian et al., 2020; Wang et al., 2021). In most cases, stabilization
occurs through complexation and depends on environmental conditions and on iron (hydr-)oxides
characteristics. Similar mechanisms are involved when using different kinds of metallic (hydr-)oxides
such as Aluminum (Al) or Manganese (Mn) (Goldberg S., 2010; Loffredo et al., 2011). Other published
studies showed that fluorides and sulfates also have affinities with metallic (hydr-)oxides (Bhatnagar
et al., 2011; Essington and Stewart, 2018). Although other stabilizing agents could be mentioned, the
present study focused on alkaline materials, which were widely investigated in soil treatment

operations, and metallic-based compounds for their ease of provisioning and relative low-cost.

This paper aims to discuss the impact of these stabilizing agents on Mo, Se, sulfates and fluorides
mobility in four excavated rocks and soils representative of GPE construction sites. Stabilization
efficiency was assessed by comparison between results of standardized Batch Leaching Tests (SBLT)
done on raw and stabilized samples. This experimental approach allowed us to evaluate the
performance of the treatments over the short term and select the stabilizing agents likely to be further

considered in long-term studies. Moreover, given the disparity of behavior and composition of
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excavated materials, the influence of their characteristics on stabilization efficiency was investigated

with a particular emphasize on initial leachable elements speciation.
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5.2. Material and methods

5.2.1. Excavated rocks and soils

Four samples of excavated rocks were collected from GPE construction sites. Their main characteristics

are gathered in Table 5-1 while their origins and natures are summarized below:

- A calcareous sample (CS) mainly composed of carbonates from the Eocene period (Lutetian
inferior, (depth. 24 — 27 m) was collected by a mechanical excavator in Courbevoie (Hauts-de-
Seine, France) in March 2018.

- A marly limestone samples (MLS-A) was extracted in Vitry-Sur-Seine (Val-de-Marne, France) in
March 2018 and corresponded to sulfate rich carbonates from the Eocene period (Lutetian
superior, depth. 13 — 14 m).

- Aloamy sample (LS) was collected in Clamart (Hauts de Seine, France) in November 2018. It
was mainly composed of clayey minerals from the Eocene period (Ypresian inferior, depth. c.a.
15 m).

- ATunnel Muck sample (TM) was extracted by a tunnel-boring machine below the city of Vitry-
sur-Seine (Val-de-Marne, France). Its digging horizon was at the border between CS and MLS-
A geological formations (depth. 30 — 40 m). This material followed several steps of treatment
carried out directly in a slurry treatment plan located on the construction site. In particular,

lime was added to the slurry to facilitate subsequent de-watering operations.

5.2.2. Stabilizing reagents

The stabilizing reagents described below were used on two of the four samples to evaluate their ability
to reduce Mo, Se and F" release in priority. CS and LS were chosen because preliminary leaching tests
on raw materials showed the highest mobility for Mo and for Se and F respectively. Then, a short-list
of reagents was tested on the two others samples (MLS-A and TM) to assess the reproducibility of the
stabilization on different geological formations containing high levels of sulfates. Table 5-2 presents a
summary of all stabilizing treatments having been applied to each sample as long as the number of

replicates involved.

The stabilizing reagents tested were either natural (hydr-)oxides : magnetite (Fes04), hematite (Fe,0s)
and manganite (MnO(OH)) or synthetic materials : Al hydroxides (Acros Organics, > 99 %), iron sulfates
(FeSO4) (VWR, > 99 %) and Zero Valent Iron (Fe®) (VWR, > 98 %). Alkaline materials were also tested for
stabilization. They were selected from the reagent materials classically used for soil treatments: lime
(Ca0), calcium sulfoaluminate clinker (CSA) and a hydraulic binder (PC/Ca0O) mainly composed of

Portland Cement with high lime content (> 30 %).
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Table 5-1: Overview of raw excavated materials main characteristics. A scale for (oxy-)anions mobility commonly observed in each sample is proposed based on Standardized
Batch Leaching Tests results (NF EN 12457-2, 2002) : (-) weak mobility — leached concentrations systematically below IWL acceptation criteria; (+) slight mobility — leached
concentrations occasionally over IWL acceptation criteria; (++) strong mobility —leached concentrations systematically above IWL acceptation criteria ; (+++) highly concerning

mobility —leached concentrations leading to evacuation in more constraining waste landfills. pHnat refers to the natural pH of soils

Geological Excavation . _— oxy-)anions .
Sample g. . Main characteristics (oxy-) oy Trace elements speciation
formation site mobility
L Mo +++ Mo mainly exchangeable and presenting
Lutetian Limestone . L . . .
. . Almost exclusively composed of carbonated Se + associations with pyrites and carbonated minerals
csS (Eocene, Lutetian Courbevoie . ] . 5 .
. . minerals (mainly calcite) S04~ - Se exchangeable fraction at pHnat only represent
inferior) .
F+ 5% of total Se
Lutetian Marl Mo ++ Mo and Se mainl jated with celestit
utetian Mar . . . . A o0 and Se mainly associated with celestite
) ¥ Vitry-Sur- Mainly carbonated (calcite, dolomite) with high Se + y .
MLS-A Limestones (Eocene, . . 5 TE exchangeable fractions represent 10 wt.% of
. . Seine content of sulfates (gypsum, celestite) SO4% +++
Lutetian superior) e total TE
. . . . Mo - Mo almost exclusively insoluble
Ypresian Clays Mainly composed of clay minerals (smectite and . y . .
. . Se +++ Se mainly exchangeable with equal repartition
LS (Eocene, Ypresian Clamart kalonite) 5 . .
. . . . S04~ - between Sevi and Sew, the former being retained
inferior) Presence of natural oxides (Ti, Fe) . .
F+++ at oxides surfaces at pHnat
Mainly carbonated (calcite, dolomite
Lutetian Limestone y ( ’ . ) Mo +++ Mo highly exchangeable with small incorporation
. Presence of sulfate (gypsum, celestite) . s . . .
and Vitry-Sur- e L . Se - in ettringite and associations with celestite,
™ . . Composition impacted by liming carried out after 5 . .
Lutetian Marly Seine . L L . SO4* ++ carbonated minerals and pyrite
. excavation (precipitation of ettringite, partial . . S .
Limestones F+ Se mostly insoluble with similar associations

dissolution of celestite, Mo impoverishment)
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5.2.3. Stabilization protocol

Stabilization treatment was performed by mechanical mixing using cutting mixer during
approximatively 5 minutes. This duration was long enough to obtain a good homogeneity of the
mixture except for LS where manual breaking of clayey blocks and a longer time of mechanical mixing
were needed. The mass of stabilizing agent to add, ms.b, Was calculated using equation [5.1] to obtain

the targeted mass percentage (W):

W X (mgy X DMC)
Mstab = 152 W [5.1]

whith

- My the quantity of excavated material to stabilize,

- DMC the Dry Matter Content.

The curing period, which represents the time between stabilizing agent addition and Standardized
Batch Leaching Tests (SBLT), was set to 5 days to account for the necessity of obtaining a fast

immobilization of labile elements.

5.2.4. Standardized Batch leaching tests

SBLT were carried out on raw samples and on the mixtures obtained after the stabilization treatments
according to NF EN 12457-2 protocol. Raw and treated samples were crushed (< 4 mm), dried (38 °C)
and contacted with water at a liquid/solid ratio (Rys) of 10 mL.g™ for 24 h in an end-to-end agitator.
pH of the eluates was measured and supernatants were analyzed after centrifugation (30 min, 2000 g)
and filtration (< 0.45 um). Leached concentrations of Mo and Se were determined by ICP-MS while F
and SO4% were analyzed with potentiometric (NF T90-004, 2002) and spectrophotometric UV/vis (NF
ISO 15923-1, 2014) detection respectively.
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Table 5-2 : Summary of the treatment (stabilizing agent + dosage) tested for each excavated material. For each
case, the number of replicates used is indicated. When a dash is mentioned, the corresponding treatment has not

been tested.

Treatment

cs

LS MLS-A ™

Raw sample

Zero Valent Iron (Fe°)
1%
2%
3%

Iron sulfate (FeSO,)
1%
2%
3%

Aluminum hydroxide (Al(OH)s)
1%
2%
3%

Magnetite (Fes04)
1%
2%
3%

Hematite (Fe;03)
1%
2%
3%

NN

Manganite (MnOOH)
1%
2%
3%
1%

P NNNN

Lime (Ca0)
1%
2%
4%

Calcium Sulfoaluminate clinker (CSA)

2%
3%
4%

Portland cement + lime (PC/CaO)

1%
2%
4%
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5.3. Results

Figure 5-1 to Figure 5-4 show SBLT results obtained for each excavated material, in the form of graphs
ploting leached concentrations of monitored elements as a function of pH for raw and stabilized
agents. Detailed analytical results on each stabilized sample are presented in Annex E (Table E-1

to Table E-4).

5.3.1. Calcareous Sample

Se and more particularly Mo were released above Inert Wastes Landfill (IWL) threshold limits (0.5 and
0.1 mg.kg? for Mo and Se respectively). Overall, their leached concentrations were modified in a
similar manner by the different stabilizing agents, but some specificities were observed. First, Mo and
Se leaching was strongly reduced by the treatment with Fe® (Figure 5-1a and b) down to leached
concentrations almost systematically below IWL limits. The leaching of both elements was also strongly
reduced by the treatment with FeSQ,4, below IWL limits using a 3 wt.% amendment ratio. The use of
oxides as stabilizing agents was less effective. Fe oxides did not affect Mo mobility and seemed to
enhance slightly Se release. The use of Al and Mn oxides allowed reducing Se leached concentrations
below IWL limits in most of the SBLT carried out (Figure 5-1b). However, although also reduced, Mo
leaching was still systematically above IWL acceptation criteria (Figure 5-1). The main difference
between Se and Mo behavior in stabilized CS was observed when pH was increased. On one hand, Mo
released concentrations were not significantly influenced by lime, CSA or PC/Ca0O additions (Figure
5-1a). On the other hand, Se leached concentrations were strongly pH dependent (Figure 5-1b). While
the leached concentrations were higher from stabilized than raw samples at pH values between 9 and
11, the opposite was observed at pH > 11. Se mobility was even further reduced by a factor 2 and more

at the highest pH values.

Fluorides mobility in the raw sample was slightly above IWL limit (10 mg.kg™). Treatments with Fe® and
Al oxides were found to reduce only slightly fluorides leaching, while a stronger decrease was observed
with CSA material, which systematically led to leached concentrations below the Quantification Limit
(QL; 5 mg.kg?) (Figure 5-1c). Fluorides mobility was also significantly reduced with the use of PC/CaO
and lime but only for pH values above 11 (as noticed for Se). This trend was also observed for sulfates
stabilization (Figure 5-1d), which was only efficient using lime or PC/CaO at pH above 11.5. All other
stabilizing agents were ineffective to reduce SO4* mobility, which remained close IWL limit (1 000
mg.kg?). The use of sulfates bearing materials as stabilizing agents even resulted in a strong increase

of S04 release.
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Figure 5-1 : Mo (a), Se (b), fluorides (c) and sulfates (d) concentrations in the leachates of standardized leaching
tests as a function of pH and of the stabilizing treatment in CS. Vertical gray areas represent samples natural pH
commonly observed. Dashed and dot dashed horizontal lines represent the mean value and the extrema values
observed on raw sample. Red solid lines represent Inert Wastes Landfill (IWL) acceptation criteria and dotted lines
the limit of quantification. Attention has to be paid on the gap in the y-axis of CS-SO4* (d)

5.3.2. Loamy Sample

In LS, Fe® reduced Se leaching only when used at concentrations of 3wt.% and more (Figure 5-2b). It
was the only stabilizing agent to decrease leached concentrations below IWL limits. Using FeSO4 or
ZVM reduced leaching only slightly, while metallic oxides did not affect significantly Se release (leached
concentration between the mean and the maximum values observed in raw samples). With pH
increase, Se release was further enhanced, especially when using small amounts of stabilizing agents
(i.e. 2wt.% of lime, CSA or PC/CAQ). For higher dosages (i.e. 4 wt.%), Se leaching concentrations were
close to the mean value observed in raw sample, suggesting that the negative effect of pH increase

was somehow compensated. Mo release from unstabilized LS was always below IWL limits and even
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occasionally below QL. It can be noted that when using stabilizing agent having limited impact on pH
(i.e. Fe%, oxides, FeS0sa...), the leached concentrations remained below the mean value observed in raw
sample, while pH increase induced higher leached concentrations (Figure 5-2a). Fluorides were highly
leachable in LS and most of the stabilizing agents used had little effect on their release (Figure 5-2c).
FeSO, and lime or PC/CaO at high dosages (with pH > 11) divided by 2 fluorides leaching
concentrations, which remained however above IWL limits. Fe® addition was almost ineffective. When
pH was buffered between pH =9 and 11 by addition of lime, CSA or PC/Ca0, the trend was clearly an
increase of fluorides leaching. Finally, LS was the only material for which sulfates leaching was not of

concern given the absence of sulfated minerals in this sample (Figure 5-2d).
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Figure 5-2 : Mo (a), Se (b), fluorides (c) and sulfates (d) concentrations in the leachates of standardized leaching
tests as a function of pH and of the stabilizing treatment in LS. Vertical gray areas represent samples natural pH
commonly observed. Dashed and dot dashed horizontal lines represent the mean value and the extrema values
observed on raw sample. Red solid lines represent Inert Wastes Landfill (IWL) acceptation criteria and dotted lines
the limit of quantification. Attention has to be paid on the logarithm scale for LS-S04> (d).
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5.3.3. Marly Limestone Sample

Only six stabilizing agents were tested for MLS-A. Fe® was found to reduce Mo leaching below IWL
limits. Mn oxides also reduced Mo leaching but to concentrations close to the threshold value (Figure
5-3a). Other oxides (Al and Fe) did not have any effects. The increase of pH following the addition of
lime or PC/Ca0 increased leached Mo concentrations by a factor 2 and more. The same effects were
observed on Se leaching, excepted at high pH. Indeed, at pH > 10, Se leached concentrations remained
below the mean value observed on raw sample and were not further increased as observed at pH
between 9 and 10 (Figure 5-3b). Dosages of at least 2 wt.% of Fe® were needed to reduce fluorides
leached concentrations below (but close to) IWL limit (Figure 5-3c). Here again, oxides had no
particular effects and pH between 9 and 10 led to further increase of F leaching. Sulfates were released
in high concentrations from MLS-A mainly because of gypsum presence. A significant reduction of
sulfates leaching was achieved only when using lime. The resulting leached concentrations were above
IWL threshold value (Figure 5-3d) but below the threshold limit for Non Dangerous Wastes Landfill
(NDWL) of 3 000 mg.kg™.

5.3.4. Tunnel Muck

Five stabilizing agents were tested on this sample (Fe’, Al oxides, CSA, PC/CaO and lime). Although a
small reduction of Mo and F leaching was observed with all the reagents, the effect was very low
(Figure 5-4a and c). A more significant decrease was observed for sulfates leaching but leached
concentrations remained above IWL limit. The efficiency of the stabilizing agents ranged as follows:

CSA > Al oxides > lime = PC/CaO > Fe® (Figure 5-4d).
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Figure 5-3 : Mo (a), Se (b), fluorides (c) and sulfates (d) concentrations in the leachates of standardized leaching
tests as a function of pH and of the stabilizing treatment in MLS-A. Vertical gray areas represent samples natural
pH commonly observed. Dashed and dot dashed horizontal lines represent the mean value and the extrema values
observed on raw sample. Red solid lines represent Inert Wastes Landfill (IWL) acceptation criteria and dotted lines
the limit of quantification.
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Figure 5-4 : Mo (a), Se (b), fluorides (c) and sulfates (d) concentrations in the leachates of standardized leaching
tests as a function of pH and of the stabilizing treatment in TM. Vertical gray areas represent samples natural pH
commonly observed. Dashed and dot dashed horizontal lines represent the mean value and the extrema values
observed on raw sample. Red solid lines represent Inert Wastes Landfill (IWL) acceptation criteria and dotted lines
the limit of quantification.
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5.4. Discussion

5.4.1. Effect of Metal based reagents

The efficiency of metal oxides to reduce TE mobility strongly depends on parameters such as pH, oxides
type and competition between ions (Komarek et al., 2013). Under oxic conditions, Mo and Se are likely
to be found under their oxyanionic forms (molybdate Mo0.?; selenite SeO3? and selenate Se04%)
(Smedley and Kinniburgh, 2017; Sharma et al., 2015). Complexation would then be favored at acidic
pH, where oxides surface sites are mainly positively charged (Dzombak and Morel, 1990). Hence, the
slight (CS, LS and MLS-A) to strong (TM) alkaline pH occurring in the studied excavated materials could
explain why all (hydr-)oxides used here (Fe, Al or Mn) had only little impact on Mo and Se leaching
behavior. Although sulfates were not expected to have a strong competitive effect on Mo adsorption
at oxides surface sites (Xu et al., 2006), their presence at very high levels (especially in MLS-A) might
have prevented TE immobilization by limiting the available number of surface sites. Competition for
adsorption sites could also occur with (bi)-carbonate ions (van Geen et al., 1994) in the predominantly
carbonated samples (CS and MLS-A). The use of iron oxides precursors (Fe® and iron salts) led to a
significant decrease of Mo and Se mobility in CS, MLS-A and LS whereas it was ineffective in the case
of TM because of the high pH due to liming after material excavation. Oxidation of zero-valent iron
along with FeSO, decomposition were expected to produce amorphous iron (hydr-)oxides (Kumpiene
et al., 2008). Using iron sulfates, precipitation would result in sulfuric acid (H.SO4) production, which,
although not having a significant impact on pH because of carbonates buffering capacity, would
eventually enhance protonation of oxides surface sites. Hence, (oxy-)anions complexation might be
favored compared to direct iron (hydr-)oxides amendments. In addition, it can be noted that, at a same
dosage of stabilizing agent, Fe® had the advantage to present a higher proportion of Fe compared to
iron (hydr-)oxides or salts (Kumpiene et al., 2008). Hence, the sink for oxides precipitation was larger
and would eventually lead to the creation of a more important number of surface reactive sites. Long-
term efficacy of stabilization might also beneficiate from the fact that Fe® oxidation was kinetically
limited and fresh amorphous iron (hydr-)oxides would be produced over a longer period of time as
compared to FeSO, (Kumpiene et al., 2008). The higher efficacy of Fe® or FeSO4 compared to iron oxides
could also be linked to the formation of amorphous oxides such as ferrihydrite (Fe(OH)s). Indeed, such
poorly crystalline mineral phases are known to have a larger specific surface area (Schwertzmann and
Taylor, 1989), which is expected to favor complexation phenomena compared to crystalline iron
oxides. Finally, Fe® could both induce oxidation or reduction reactions through the release of Fe(ll)
species (Leupin and Hug. 2005; Tang et al., 2014). The significant Se immobilization observed in LS and
CS with Fe® amendments was not consistent with an oxidation path, which would disadvantage

complexation at the excavated materials natural pH. Hence, Fe® might be assumed to act as a reductant
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and convert to some extent the highly leachable selenate (Se04%) ion into a selenite (Se03%) ion, which
would be more likely to adsorb at alkaline pH (Balistrieri and Chao, 1990). Se reduction is a stepwise
reaction, which might eventually lead to the production of insoluble elemental selenium (Seo) and/or
selenides (Se.;). However, this path was mostly acknowledged for Se removal from solutions during
batch experiments (Yoon et al., 2015, Sandy and DiSante, 2010) and no evidences have been found in

a context of low contaminated excavated materials stabilization.

Sulfates leaching was not significantly modified in CS and LS, where the sink of leachable sulfates was
initially low. On the other hand, the leaching was more reduced in MLS-A, where sulfates were initially
highly leachable. The stabilization effect remained however relatively low with leached concentrations
from stabilized samples never lower than the lowest value observed on raw samples. These results
suggested that sulfur total content (especially gypsum) in MLS-A was simply too high to be immobilized
by complexation onto oxides surfaces using reasonable dosages (up to 3 wt.%) of metal-based
reagents. Interestingly, it was observed that sulfates leaching was reduced in TM by the addition of Al
(hydr-)oxides. Given the alkaline pH of this material, complexation was probably not the stabilizing
mechanism, which more likely occurred through the precipitation of ettringite
(CagAl2(S0O4)3(0OH)12:26H,0). Indeed, the instability of Al (hydr-)oxides in pH regions over 10 would
result in Al release (Kumpinene J., 2010). Yet, the presence of Al was the limiting factor for ettringite
precipitation in TM since all other conditions were gathered (i.e. pH > 10 due to liming, available Ca
due to carbonated minerals and liming and available sulfates due to gypsum and celestite) (Dou et al.,
2017). Such mechanism was consistent with experimental observations since the highest dosage of Al

oxides led to the lowest sulfates release.

Fluorides release was reduced by Fe®, FeSO,4 and Al (hydr-)oxides amendments in CS, and by Fe®in MLS-
A, which could probably be attributed to complexation under the slightly alkaline conditions observed
(Mohapatra et al., 2009). Quantitatively, the additions of Fe® and FeSO, led to a higher stabilization of
fluorides in LS as compared to CS. Since immobilization mechanisms were expected to be identical,
this observation suggested different fluorides initial speciations in the samples, due to the different
characteristics of the excavated materials. In LS, the presence of smectite in large amounts might be a
sink for exchangeable fluorides, which are known to interact weakly with clay minerals surface sites
(Pickering W.F., 1985). On the other hand, in carbonated materials such as CS, fluorides might rather
be present as calcium fluorides (CaF;) which are poorly soluble under near-neutral conditions and low
temperatures (Henry R.L., 2018). Therefore, the higher proportion of exchangeable fluorides in LS as
compared to CS would explain their higher stabilization observed in LS by the addition of metal-based

reagents.
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Figure 5-5 allows a direct visualization of Fe® impact on Mo, Se, F and SO;* mobility as a function of
the quantity added for each sample. The relative inefficiency acknowledged for sulfates and fluorides
in all samples as long as for Mo in TM is confirmed here. One can see a difference between Mo
stabilization in CS and MLS-A, which was significant with the smallest addition of Fe® (1 wt.%), and Se
stabilization in LS, for which a 3 wt.% amendment was necessary to reduce Se leaching below IWL
acceptation criteria. This might be a consequence of the slightly different mechanisms mentioned
before. The exchangeable Mo was expected to be present in a MoO4* form easily adsorbed by the
freshly formed iron (hydr-)oxydes. On the other hand, exchangeable Se in LS was expected to be split
between its Se04% and Se0s* forms. Hence, the adsorption through weak interactions of Se04% and/or

its reduction into Se0s* might have needed higher concentrations of Fe®.
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Figure 5-5 : Concentrations of Mo, Se, sulfates and fluorides in the leachates of batch leaching tests (NF EN 12457-
2) as impacted by the percentage of Zero Valent Iron added in CS, LS, MLS-A and TM. If no bars are presented for
a given percentage, then this percentage has not been tested for the sample concerned. Red horizontal lines refer
to the IWL threshold value.
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5.4.2. Effects of alkaline reagents

The addition of PC/CaO and lime was observed to increase pH above 10 whereas CSA addition
increased pH less strongly to values between 9 and 10. As a result, F and SO4* leaching was reduced
here by alkaline reagents except for sulfates with CSA amendments. At pH above 11, where ettringite
precipitation was favored, leached concentrations of sulfates were reduced below the lowest value
observed on raw carbonated samples (CS, MLS-A and TM). In LS however, no significant decrease was
observed in sulfates leached concentrations after lime or PC/CaO addition, suggesting that ettringite
did not precipitate due to relative scarcity of sulfates. On the other hand, under the same conditions
(pH > 11) a decrease of fluorides leaching was observed with all excavated materials, including LS.
Although fluorides incorporation in ettringite was reported in some studies dealing with fluorides
removal from water using wastes materials (Kamei et al., 2015), this phenomenon was unlikely to occur
in LS. Thus, precipitation of calcium fluorides (CaF,) (Bathnagar et al., 2011) and/or interactions with
CSH might rather be considered as the main stabilizing mechanisms. Under slightly lower pH values
(between 9 and 10), higher fluorides leached concentrations were observed, probably due to the
combined effect of a slight undersaturation of initial bearing minerals (fluorite) and unfavorable
conditions for F© complexation. At such pH values, both effects were not compensated by F-
incorporation in ettringite or adsorption onto CSH. Finally, one can note that the slurry treatment
preceding TM sampling involved addition of lime so that ettringite precipitation might already have
reached equilibrium. Hence, the use of lime as a stabilizing agent in TM induced only a small reduction
of sulfates leaching. On the other hand, provisioning the system with Al (through sulfoaluminate CSA
addition) further enhanced ettringite formation, leading to a slightly stronger stabilization (Figure 5-4c

and d).

It has been reported that the stabilization of oxyanions can occur by substitution of sulfates by selenate
and/or molybdate ions in ettringite structure during its precipitation (Cornelis et al., 2008a). Hence, Se
and Mo concentrations would be expected to decrease with pH increase especially above 11. This
phenomenon was observed here only in CS (Figure 5-1a and b), suggesting that in this sample both
oxyanions were mainly exchangeable and readily available for incorporation into ettringite. Selenium
was relatively more incorporated than Mo, which was consistent with the interaction preferences
reviewed by Cornelis et al. (2008a). In MLS-A, Se was poorly affected while Mo concentrations in the
leachates strongly increased with pH, which was radically different from the observations made on CS.
This result may be attributed to the initial speciations of these elements in MLS-A, where celestite was
the main Mo-bearing phase. In a previous work (Brandely et al., 2022), the authors observed that the
addition of sodium hydroxide (NaOH) to MLS-A induced similar evolution patterns of Mo leached

concentrations under alkaline pH. It was shown by geochemical modelling and Scanning Electron
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Microscopy coupled with Electron Probe MicroAnalysis (SEM-EPMA) that the phenomenon was
explained by the partial dissolution of celestite. Although celestite was suspected to bear a small
guantity of selenium as well, Se exchangeable fraction was proportionally higher as compared to Mo.
Since Se incorporation in ettringite was favored, it was considered that the mechanism of stabilization
was compensated by celestite dissolution, resulting in the globally unchanged leached concentrations
observed (Figure 5-3b). Finally, for LS, Mo and Se release was increased by the addition of alkaline
materials, revealing their poor sorption onto natural oxides surface sites. Indeed, a previous study
(results not shown) addressing Se speciation in LS had inferred that, at material natural pH, almost one
third of total Se was retained through inner-sphere complexation of selenite onto natural iron oxides.
Furthermore, since ettringite precipitation was unlikely to occur in this sample, no stabilizing effect of
alkaline material was observed. Hence, even the highest dosage of lime tested here did not succeed to

reduce significantly TE leaching.

186
Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2022LY SEI046/these.pdf
© [M. Brandley], [2022], INSA Lyon, tous droits réservés



TROISIEME PARTIE: SELECTION D’UN STABILISANT

5.5. Conclusion

Metal-based compounds and alkaline reagents were investigated for their capacity to reduce the
leaching of anions and oxyanions (fluorides, sulfates, Mo and Se) from four types of rock materials
excavated from the civil works operations of the Grand Paris Express (GPE) project. Results from
standard leaching tests showed that none of the stabilizing agents tested were able to reduce
simultaneously the leaching of all considered (oxy-)anions to comply with Inert Wastes Landfill
threshold values. Nevertheless, Zero Valent Iron was identified as a promising reagent to control Mo
and Se release through complexation onto oxides surfaces. A decrease of fluorides and sulfates
leaching was also observed, but the stabilization effect was not sufficient when applied to the
excavated materials with the highest initial leachability. Conversely, alkaline materials, particularly
PC/Ca0 and lime, were found to reduce efficiently the leaching of sulfates and fluorides but were
unsuccessful in TE stabilization due to pH increase. It was found in particular that alkaline reagents
induced an undesirable increase of leaching when applied on TE-bearing celestite rich materials, due

to SrSO, partial dissolution.

Overall, this study showed that the efficiency of stabilizing agents depended on the targeted element
and its initial speciation in the excavated material. Consequently, the design of the proper conditions
to implement stabilization treatments impose a good knowledge of (i) the composition and
characteristics of the excavated materials, and (ii) the probable mechanisms of stabilization. The latter
point was addressed here through the combination of experimental leaching assays and literature
investigations Finally, this work did not address long-term behavior of stabilized materials which is
critical for stabilization to be used safely either in a context of storage or recycling. Hence, future

studies should be focused on this particular issue.
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TROISIEME PARTIE: SELECTION D’UN STABILISANT

\

A retenir

Plusieurs enseignements issus de I'étude présentée en Chapitre 5 ont influencé la suite de cette these.
Tout d’abord, en ce qui concerne le choix du stabilisant, il est apparu que I'ajout de Fe® entraine une
réduction significative de la mobilité du Mo et du Se dans les terres excavées naturelles. Pour ces deux
ETM, les seuils d’acceptation en ISDI ont été atteints avec des dosages de stabilisation variables selon
les terres mais toujours inférieurs ou égaux a 3 wt.%. Ceci ainsi que le temps réduit nécessaire a
I'obtention de I'effet stabilisant font de la stabilisation chimique un outil crédible pour obtenir le
reclassement de terres naturelles initialement considérées comme non inertes. Il est toutefois
important de préciser que certaines formations géologiques ont montré des dépassements des seuils
ISDI pour les anions sulfates (Marnes et Caillasses et Calcaire Marneux) et fluorures (Argile Plastique)
qui n’ont pas pu étre controlés par I'ajout de stabilisant. Enfin, aucune stabilisation des oxyanions dans
le marin de tunnelier (TM) n’a été obtenue en raison du traitement par chaulage effectué sur le site
de son excavation. Ce traitement, bien que nécessaire a I'’évacuation des boues, altére certaines des
caractéristiques chimiques et minéralogiques des terres composant I’échantillon. En particulier, le pH
fortement basique (pH > 12) résultant est défavorable a la rétention d’espéces chargées négativement
a la surface des (hydr-)oxydes de fer formés suite a 'oxydation du Fe°. Linefficacité des solutions de
stabilisation testées sur ce type de terre nous a poussé a I'écarter de I’'étude sur les mécanismes de

stabilisation présentée en 4™ Partie.

De maniére générale, il est apparu que I'efficacité de la stabilisation était fortement dépendante de
I’élément considéré, de sa spéciation et des caractéristiques chimiques et minéralogiques de la terre.
Par exemple, l'incapacité des matériaux alcalins a réduire la mobilité des oxyanions a été en partie
reliée a la création de conditions défavorables a la rétention d’especes chargées négativement. La
caractérisation des terres brutes réalisée en 2°™ Partie a permis d’ajouter a ce constat la possibilité
d’une dissolution partielle de phases porteuses (e.g. célestine) pouvant aller jusqu’a entrainer une

augmentation de la mobilité, soit I'effet inverse de celui désiré initialement.

Au vue de ces résultats, la suite de nos travaux s’est donc concentrée sur l'utilisation du Fe® comme
agent stabilisant avec pour objectif de déterminer la nature et la pérennité des mécanismes physico-

chimiques a l'origine des changements de réactivité observés pour le Mo et le Se.
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Quatrieme Partie

Identification des mécanismes d’immobilisation du Mo et du
Se apres stabilisation au fer zéro valent et étude du
comportement sur le long terme
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QUATRIEME PARTIE: NATURE ET PERENNITE DES MECANISMES DE STABILISATION

Préambule

A'heure actuelle, la législation frangaise n’autorise le recourt a la stabilisation que lorsque celle-ci est
réalisée dans le but d’améliorer les caractéristiques géotechniques des terres (Hale et al., 2021). Dans
une logique de stockage ou de revalorisation, la stabilisation chimique ne peut donc pas étre utilisée
sur des terres excavées naturelles pour limiter le risque lié au relargage de contaminants. Cependant
cette solution pourrait permettre de désengorger les filieres de stockage de déchets non-dangereux
et dangereux voire méme, a terme, d’étendre le champ des possibilités quant a la revalorisation de
terres excavées présentant des enrichissements naturels en ETM. La partie précédente a permis de
mettre en évidence I'efficacité du Fe® pour diminuer la mobilité du Mo et du Se sur un panel varié de
terres excavées issues des chantiers du GPE. Ce constat a été réalisé sur la base d’essais de lixiviation
standardisés (NF EN 12457-2, 2002) qui caractérisent le relargage des ETM sur la seule base d’un
contact solide/liquide. Néanmoins, dans le but de faire évoluer la considération de la stabilisation
chimique, il est nécessaire de s’intéresser au comportement des terres stabilisées sur le long terme

afin d’obtenir des garanties sur la pérennité des mécanismes de stabilisation (Coussy et al., 2014).

La 4%™ Partie de ce manuscrit s’inscrit donc dans cet objectif. Pour cela, le Chapitre 6 est consacré a
I'identification des mécanismes de stabilisation pouvant expliquer la diminution de la mobilité du Mo
et du Se apreés ajout de Fe® dans les terres excavées naturelles caractérisées en 2°™ Partie. A I'image
des Chapitres 3 et 4, la modélisation géochimique a été mobilisée pour tenter d’expliquer les
différences de comportement du Mo et du Se au cours des lixiviations avec dépendance au pH sur les
terres non stabilisées et stabilisées. Enfin, le Chapitre 7 exploite les résultats d’essais de vieillissement
accéléré (soxhlet) pour évaluer la résistance de la stabilisation a des conditions altérantes plus
contraignantes que celles obtenues au travers des expériences de lixiviation en batchs. La discussion
est orientée sur la comparaison de la quantité d’ETM relarguée au cours des essais soxhlet réalisés sur
les terres non stabilisées et stabilisées. De plus, une modélisation hydrodispersive permet de
présenter I’évolution de la qualité des eaux en aval d’une ISDI accueillant des terres naturellement
contaminées sans et avec stabilisation au Fe® produisant un terme source extrait des essais de

vieillissement accéléré.
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QUATRIEME PARTIE: NATURE ET PERENNITE DES MECANISMES DE STABILISATION

CHAPITRE 6

Identification of Molybdenum and Selenium
immobilization mechanisms in naturally contaminated
excavated rocks and soils stabilized with zero valent iron
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QUATRIEME PARTIE: NATURE ET PERENNITE DES MECANISMES DE STABILISATION

6.1. Introduction

In the framework of ambitious public works project such as the Grand Paris Express (GPE), a growing
interest has been put on Trace Elements (TE) fates after excavation of naturally contaminated rocks
and soils. Indeed, their management fall under the restrictions fixed for waste materials by the
European decision 2003/33/EC (OJEC, 2003), which regulates their storage in terms of leaching
potentials rather than total contents. In GPE construction sites, a large amount of excavated materials
was characterized by a relatively low TE total content but a high leaching potential (especially regarding
Molybdenum, Mo and Selenium, Se), which rises specific environmental and economic issues
associated with naturally contaminated materials. Environmental concerns mainly comes from the risk
of groundwater contamination following TE release in a storage scenario, although uncertainties
remained regarding the exact behavior of TE in naturally contaminated materials. To fill this scientific
gap, studies have tried to discuss TE leachability by identifying their initial distribution in the host rocks
for different types of naturally contaminated excavated rocks and soils (Tabellin et al., 2014). As far as
the Parisian basin is concerned, a high diversity was acknowledged depending on the considered
geological formation. Mo and Se releases were seen to be higher in carbonated and clayey rocks and
soils respectively (Sterckeman et al., 2006; Cabrerizo et al., 2020; Diaz Caselles et al., 2021; Gourcy et
al., 2011; Cary et al., 2014). Although specific associations with mineral phases (pyrites, carbonates,
celestite...) were acknowledged, their dissolutions should not account for the easiest TE mobilization,
which were more accurately linked to weak interactions with natural iron (hydr-)oxides, clayey fraction
and/or carbonates (Brandely et al., 2022). The above-mentioned economic issues have to be related
to the extra costs needed to evacuate naturally contaminated materials. Indeed, predicted costs linked
with excavated rocks and soils management during GPE were calculated considering that a large
amount of material would be evacuated in Inert Waste Landfill (IWL). However, operating kick-off of
the project quickly showed that, depending on the construction site, a significant proportion of

excavated materials might have to be evacuated in more restrictive (i.e. more expensive) landfills.

Because of its low cost, its rapidness and its ease of operation, chemical stabilization has been widely
used to reduce toxic elements mobility in a large variety of context (Khalid et al., 2017, Beiyuan et al.,
2016). The objective of chemical stabilization is to achieve the decrease of materials toxicity by
trapping the contaminant in the solid bulk in a sustainable way (NF EN ISO 11074, 2015). The efficiency
of the stabilization strongly depends on the physico-chemical mechanisms involved, which, in turn,
depend on the type of contaminant, the selected stabilizing agent, the composition of the bulk material
and the environmental conditions at which it will be exposed (Palansooryia et al., 2020). Overall, the

choice of suitable stabilizing agents represents the most challenging step since almost each scenario is
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QUATRIEME PARTIE: NATURE ET PERENNITE DES MECANISMES DE STABILISATION

specific and has to be consider through a case study. In a previous work (Chapitre 53%) testing the
efficiency of different materials to reduce (oxy-)anions mobility in 4 types of excavated materials
originated form GPE construction sites, zero valent iron (Fe®) showed the most promising results to

mitigate Mo and Se mobility based on standardized batch leaching tests (NF EN 12457-2, 2002).

Fe® based technologies have been widely used for on site or ex situ remediation of soils contaminated
with inorganic toxic elements such as As, Cd, Cr, Cu, Pb or Zn (Houben et al., 2012, Kumpiene et al.,
2006; Hartley et al., 2004; Tiberg et al., 2016; Mench et al., 2006). The observed mechanisms of
stabilization involved mainly the high reactivity of Fe® under most environmental conditions (Guan et
al., 2015). Two major types of mechanisms were proposed: (i) stabilization using iron as a sorbent
involving sorption and/or (co)-precipitation phenomena with freshly formed iron (hydr-)oxides, and
(ii) reductive stabilization involving electrons coming from Fe® oxidation to reduce contaminants into
less mobile forms (Cundy et al., 2008). The two mechanisms may of course occur together. Regarding
Mo or Se contamination, examples of soils treatment with Fe® alone have not been reported yet.
Recent studies rather focused on the use of enhanced materials such as biochar or polysulfide
supported nanoscale Fe® (Mandal et al., 2020; Wang et al., 2021). Nevertheless, the most common
forms of Mo and Se under oxic environments, namely molybdate (MoQ4%, Mov), selenate (Se04%, Sev)
and selenite (Se0s%, Sey), are known to interact strongly with iron (hydr-)oxides so that Fe® addition

have been efficiently used for wastewaters treatments (Vollprecht et al., 2019; Calugaru et al., 2021).

This article presents qualitative and quantitative evaluation of the efficiency of Fe® addition for Mo and
Se stabilization in four different excavated materials from the GPE construction sites. One of the
specificity of the present study was the low total content of contaminants observed in all excavated
materials (< 11 mg.kg). Most published studies on the subject considered higher concentrations up
to 670 mg.kg™ (Wang et al., 2021; Mancini et al., 2020; Mandal et al., 2020; Xie et al., 2015; Rashid et
al.,, 2002). In a context of waste materials management, precise identification of physico-chemical
mechanisms involved in TE immobilization will help consider stabilization as a viable solution to be
incorporated in storage or recycling processes. To identify the mechanisms of Mo and Se
immobilization and the behavior of Fe® in the solid bulk, both direct and indirect observations were
exploited. The latter were obtained by performing geochemical modelling of pH dependence leaching
tests carried out on the samples spiked or not with Fe® while the former involved powerful X-Ray
analysis such as micro Proton Induced X-ray Emission (u-PIXE) to circumvent detection limits issues

related to the low levels of contamination.

3 Les références aux Chapitres du présent manuscrit seront remplacées par des références aux articles correspondant dans
la version a soumettre de chaque papier
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6.2. Materials and methods

6.2.1. Samples

Four materials excavated from distinct geological formations of GPE construction sites were selected
for the present study. A Calcareous Sample (CS) was collected in March 2018 during train station
earthworks in Courbevoie (France). Almost exclusively composed of carbonated minerals, CS was
originated from a geological formation of the Lutetian inferior (Eocene, depth 24 - 27 m). A Loamy
Sample (LS) mainly composed of kaolinite and smectite-type minerals was excavated within a Ypresian
inferior clayey formation (Eocene, depth c.a. 15 m) in Clamart (France), during metro station
earthworks. Finally, two Marly Limestones were collected in Vitry-sur-Seine (France) either during train
station earthworks (MLS-A) or during diaphragm walls construction (MLS-B). MLS-A was originated
from a marly formation corresponding to Lutetian superior (Eocene, depth 13 - 14 m) while MLS-B was
sampled within a deeper formation of the Montian (Paleocene, depth 12 - 13 m). Although sharing
similarities, MLS-A and MLS-B mineralogical compositions mainly differ through the higher total

content of sulfates occurring in MLS-A (especially celestite, SrSO4).

As it will be used to feed the discussion of the present paper, Mo and Se total contents are reminded
in Table 6-1 while the main mineral phases composing each excavated materials are given in Annex B
(Tableau B-1). For more complete and precise information about the global composition of these
materials as well as Mo and Se speciation, the reader can refer to previous works (Brandely et al., 2022;

Chapitre 43).

Table 6-1 : Mo and Se total contents in CS, LS, MLS-A and MLS-B as measured by ICP-MS (after acid mineralization)

(&) LS MLS-A MLS-B
Mo (mg.kg™) 10.9 1.6 7.2 2.0
Se (mg.kg?) 2.8 4.2 1.4 <0.5

6.2.2. Chemical stabilization

As mentioned in section 6.1, a previous work (Chapitre 5%) has shown that zero valent iron (Fe®) was
efficient to reduce Mo and Se mobility in CS, MLS-A and LS (i.e. three out of the four samples
considered in this study). The quantity of stabilizing agent needed to reach IWL acceptation criteria
was also determined during this preliminary work and differed depending on the considered material
as presented in Table 6-2. The Fe® used as stabilizing agent in this study was provided by VWR (> 98 %).
A X-Ray Diffraction (XRD) qualitative analysis of the dried (38 °C) and micronized (20 um) commercial

Fe® was made using a Bruker D8 Advance Da Vinci diffractometer equipped with a Cu Ka radiation tube
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at a scanning speed of 0.03°20.s. The diffractogram pattern presented in Annex F (Figure F-1) shows
the almost exclusive presence of native Fe.

Table 6-2: Stabilization dose used for each sample considered in the present study based on a preliminary work
showing Fe° efficiency to reduce Mo and Se leaching below IWL acceptation criteria

Excavated material CS LS MLS-A MLS-B
Stabilization dose of Fe® 3 wt.% 3 wt.% 1wt% 1wt%

Chemical stabilization was realized using a cutting mixer to ensure mechanical mixing for a short
duration of approximatively 5 minutes. Occasionally, and especially for the clayey material (LS), longer
mixing time and manual breaking of clayey blocks were needed to reach a good homogeneity of the
mixture. Before adding Fe®, a quantity of deionized water was added to reach an optimal water content
(i.e. the one giving the highest dry bulk density). The mass of Fe® to add (m) in order to reach the

desired mass percentage (W) was then calculated using:

W x (M x DMC)
= 6.1
m T—w [6.1]

With M the mass of material and DMC the Dry Matter Content.

6.2.3. pH dependence leaching tests

pH dependence leaching tests protocol was adapted from the standard (NF EN 14429, 2015) and other
references (Coussy et al., 2011; Drapeau C., 2018). It was applied on both raw and Fe®-stabilized
samples. A preliminary titration was carried out on raw materials to detect the main buffer area and
to frame the maximum concentration of nitric acid (HNOs) and sodium hydroxide (NaOH) to add in
order to cover the whole pH range. From these results, solutions with varying concentrations of HNO3
or NaOH were prepared and used to recover previously dried (< 38 °C) and crushed (< 1 mm) solid
samples with a Liquid/Solid ratio of 10 L.kg*. The number of solution used varied from one material to
another but at least 20 % were realized in duplicates to ensure the reproducibility of the experiment.
Leaching tests were carried out in plastic bottles during 72 h with an agitation (60 rpm) ensured by an
end-to-end agitator. The trial duration was also fixed by a preliminary study investigating pH variations
after different agitation time. Three days of agitation were needed to obtain stability in pH
measurements (variations below 0.1 pH unit) inferring that a steady state was reached. At the end of
agitation, supernatants were first recovered by centrifugation (3 000 g, 10 min) and then filtrated (<
0.45 um) before analysis. Major elements concentrations were analyzed by Inductively Coupled Plasma
Optical Emission Spectrometry (ICP-OES) with a Jobin Yvon Ultima 2 instrument (NF EN ISO 11885,

2009). Mo and Se concentrations were measured by Inductively Coupled Plasma — Mass Spectrometry

200
Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2022LY SEI046/these.pdf
© [M. Brandley], [2022], INSA Lyon, tous droits réservés



QUATRIEME PARTIE: NATURE ET PERENNITE DES MECANISMES DE STABILISATION

(ICP-MS) using a THERMO X Series Il instrument according to (NF EN ISO 17294-2, 2016). Anions

(Chlorides - CI, Fluorides - F and sulfates - SO,%) were analyzed by ionic chromatography (DIONEX).

6.2.4. Geochemical Modelling

6.2.4.1. General considerations for mineralogical assemblage modelling

The geochemical model was supported by the PHREEQC software (version 3.5.0.14000; Parkhurst and
Appelo, 2013) fed up by the thermodynamic database Thermochimie (Giffaut et al., 2014). The
database was occasionally modified by adding lacking mineral phases or implementing complexation
reactions to be used by the surface complexation model described below. The modelling methodology
employed to represent the global mineralogical assemblage reactivity during pH dependence tests was
already described and used in previous works aiming the characterization of each studied material
without any stabilization treatment (Brandely et al., 2022). The objective of the present study was to
use geochemical models developed for raw materials to describe the reactivity of Fe’-stabilized
materials towards pH variations with a particular emphasize on Mo and Se behavior. Briefly, initial
models were decomposed in several parts to represent fairly the mineralogical assemblage of each
raw material. The solid bulk was considered through a mix of mineral phases, some were expected to
react until reaching thermodynamic equilibrium within the time of the leaching test (i.e. carbonates,
gypsum) while others (i.e. silicate, sulfides, celestite, iron oxides) dissolution and precipitation were
kinetically limited by a time and pH dependent rate law following the approach of Marty et al. (2015).
Moreover, mineral phases (e.g. ettringite, strontianite, brucite, and ferrihydrite) were allowed to
precipitate during the batch leaching tests to represent particular features of major elements leaching
patterns. The initial quantity of all mineral phase considered in each material are given in Annex F
(Table F-1) and compared with the quantity suggested by XRD analysis. The dissociation reactions
considered for each mineral phases as well as the associated thermodynamic constants are also

presented in Annex A (Tableau A-2).

A reactive surface was defined to account for complexation phenomena, which were shown to have a
significant influence on major and trace element behavior. Complexation was only considered at
metallic (hydr-)oxides surfaces since all samples were largely depleted in organic matter. Here, it has
been chosen to consider only one mineral phase per material as a surrogate for the whole pool of
metallic (hydr-)oxides likely to be involved in complexation reactions. In the mainly carbonated
samples (CS, MLS-A and MLS-B), natural iron (hydr-)oxides were not detected by XRD so that a fixed
quantity of goethite (FeOOH) was considered to host the reactive surface sites (i.e. equivalent to
25 wt.% of total Fe). For LS, a non-negligible amount of hematite (Fe,Os) was detected by XRD and

therefore implemented in the complexation model. In all cases, the number of available reactive
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surface sites varied along with precipitation and dissolution of the corresponding iron (hydr-)oxide.
The formalism of the complexation model depended on the studied trace element. For Mo, the
Generalized Two Layered Model (Dzombak and Morel, 1990) was used for its convenience of
parametrization while, for Se, the Charge Distribution MUItiSite Complexation (CD-MUSIC) model
(Hiemstra and van Riemsdijk, 1996) was preferred given its ability to consider bidentate complexes
and to differ between inner and outer sphere complexes. For GTLM, main characteristics of surface
sites were fixed in agreement with the parameters specified by Dzombak and Morel (1990) for goethite
in GTLM. Two types of reactive surface sites (Hfo_s and Hfo_w) were defined with surface sites
densities of 0.005 mol.mol of Fe? and 0.2 mol.mol of Fe! respectively. Specific surface area varied
depending on the iron (hydr-)oxide considered (Table 6-3). For CD-MUSIC, surface sites characteristics
were taken from iron (hydr-)oxides crystallographic structures as proposed by Hiemstra and van
Riemsdijk (1996) for goethite, Yue et al. (2020) for hematite and Gustafsson and Tiberg (2015) for
ferrihydrite (Table 6-3). Complexation reactions were considered regarding both TE (Mo and Se) and
potentially competing major elements. The associated thermodynamic data are presented in Annex A
(Tableau A-3 for CD-MUSIC and Tableau A-4 for GTLM).

Table 6-3: Surface sites properties used in the present study for CD-MUSIC modeling. °Hiemstra and van Riemsdijk

(1996); *Yue et al. (2020); “Gustafsson and Toberg (2015). Values of specific surface area were also applied to
surface complexation modelling using the GTLM.

Goethite? Hematite® Ferrihydrite®
2
Singly coordinated site density (sites.nm ) 3.45 10.11 6.25
-2
Triply coordinated site density (sites.nm ) 2.7 1,5 1.55
2
Inner-Layer capacitance (F.m ) 0.9 11 1.15
-2
Outer-Layer capacitance (F.m ) 0.9 11 0.9
Specific Surface Area (mz.g-l) 100 12 650
PH,,c 9 9,3 8.1
N'atu.ral oxides a”d, Natural oxides in Oxidation
. oxidation products in 3 -
Excavated materials raw and Fe’-stabilized raw and Fe®- product in Fe®-
stabilized LS stabilized LS

CS, MLS-A, MLS-B

Finally, Mo and Se were incorporated to the model in two different ways. First, depending on the
considered material, identified mineral phases (i.e. pyrite, dolomite and celestite) were considered to
bear a substantial quantity of Mo and/or Se as presented in Annex F (Table F-2). Then, an exchangeable
quantity was directly implemented in the liquid phase and allowed to equilibrate with the available
surface sites. For Mo the exchangeable quantity was set equal to the concentration released at
materials natural pH (pHnat) While for Se, concentration released at alkaline pH was considered. This

difference could be explained by the fact that, Mo initial distribution is mainly controlled by
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incorporation in mineral phases (carbonates, celestite...), whose partial dissolution would contribute
largely to the measured concentrations at alkaline pH. Thus, taking into account concentrations
released at pHna: for such materials will prevent from overestimating the exchangeable fraction of Mo
allowed to equilibrate with available reactive surface sites. On the contrary, Se reactivity was
suggested to be highly impacted by complexation at iron natural (hydr-)oxides surface even at the
natural pH of the material. Furthermore, since Se is a redox sensitive element and given the slow
kinetics of redox reactions (Bonhoure et al.,, 2006), it was chosen to make Se aqueous species
independent regarding redox reactions following the approach of Cornelis et al. (2008b). As such, initial
exchangeable Se quantity was split between Se"' (concentration released at pHnat) and Se" (difference

between concentration released at alkaline pH and the one released at pHnat).

6.2.4.2. Modelling Fe® stabilized materials

Based on the here-above described geochemical models applied to raw materials, Fe%-stabilization was
simulated by adding iron (hydr-)oxides consistently with the actual mass of Fe® used during
stabilization protocols. Occasionally, minor adjustments of geochemical models were performed to
describe small deviations between experimental observations made on raw and on Fe’-stabilized
materials. Among these adjustments, one can note that initial carbonates quantity were slightly
modified in Fe%-stabilized CS and MLS-A to account for discrepancies in the pH buffer plateau length
or that a small quantity of nontronite-like mineral was considered in Fe®-stabilized LS. All these
differences are summarized in Annex F (Table F-1). Finally, unlike most major elements, Mo and Se
concentrations were deeply impacted by stabilization so that geochemical models had to account for
potentially immobilizing mechanisms. Precipitation and surface complexation were considered in this
study. The main features of modelling scenarios developed to represent Mo and Se reactivity during

pH dependence leaching tests are presented in Table 6-4 and Table 6-5 respectively.

Table 6-4: The modelling scenarios used to represent Mo reactivity in raw (Case 1) and Fe®-stabilized (Case 2
and 3) materials. °Gustafsson (2003); "Dzombak and Morel (1990); “Kinniburgh and Cooper (2011);

Case 1 Case 2 Case 3
Sample Raw sample Fel-stabilized sample  Fel-stabilized sample
Modelling Fe° Fe® converted into Fe

) 0 . i
addition (hydr-)oxides Fe® converted into Fe (hydr-)oxides

Surface complexation Generalized Two Layer Model (GTLM)?

Non-protonated® :

Non-protonated® : =Hfo_OHMoO,;*
Non-protonated®:  =Hfo_OHMoOs*

Bi-protonated® :

) = 2 Bi-protonated® :
Mo surface species B?for_c)ciz::/:?c:;b . P Mono-protonated? : =Hfo_wMo0,2
P ’ with optimization of the formation
Hfo_OMo(OH)s Mono-protonated?: tants usine Phreeplot soft .
=Hfo_ WMoO.2 constants using Phreeplot software
Precipitation Control of the saturation ratio of ferromolybdate minerals: FeMoO4 and Fe2(MoQOa4)3
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Table 6-5: The modelling scenarios used to represent Se reactivity in raw (Case 1) and Fe®-stabilized (Case 2 and
3) materials. *Hiemstra and van Riemsdijk, 1996); *Yue et al. (2020); Kersten and Vlasova (2013)

Case 4 Case 5 Case 6
Sample Raw sample Fe-stabilized sample Fel-stabilized sample
Fe® converted into Fe Fe® converted into Fe
. 0 . i
Modelling Fe” addition (hydr-)oxides (hydr-)oxides
Surface complexation Charge Distribution Multi Sites Complexation (CD-MUSIC)?
Sew
Inner sphere complex bidentate binuclear® : =(Fe0).Se0"
Se surface species Sevi

Inner sphere complex bidentate® : =(Fe0)2Se02
Outer sphere complex monodentate® : =FeOH>Se04%°

Major anions competing

) SO4*and COs* SOs*and COs* Only COs*
for complexation

Control of the saturation ratio of ferrous selenite (Fe2(Se03)3:6H20 Fez(Se0s3)s

Precipitati .
recipitation and FeSeO0s), ferrous selenate (Fez2(SeOs)3 and FeSeQa) and ferroselite (FeSez)

6.2.5. Nuclear Microprobe Analysis

Micro Proton Induced X-Ray Emission (u-PIXE) and Micro Rutherford Backscattering Spectroscopy (p-
RBS) analysis were simultaneously carried out using a micro-proton beam (2x2 um?) at 2.7 MeV and a
current of 180 pA. Analyses were performed on Fe®-stabilized CS to detect and quantify the presence
of Mo and/or Se on newly formed iron (hydr-)oxides following the addition of Fe°. Carbon coated (20
nm) polished sections were analyzed using the Laboratoire d'Etude des Eléments Légers (LEEL) nuclear
microprobe in Saclay, France (Khodja et al., 2001). A preliminary Scanning Electron Microscope (SEM)
investigation allowed to select potentially Mo/Se bearing iron (hydr-)oxides grains. u-RBS was used to
highlight the different phases located in the scanned region and to provide the major elements’
composition. u-PIXE, using previously assessed composition was used to evaluate Mo/Se trace element
concentrations and limits of detection. It was also possible to use the O/Fe ratio to decipher whether

TE immobilization had to be linked with particular types of iron (hydr-)oxides.
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6.3. Results and discussions

6.3.1. Qualitative impact of Fe® addition on Mo and Se leaching

As mentioned in section 6.2.3, pH dependence leaching tests were used to extend our understanding
of Mo and Se behavior in Fe’-stabilized samples. Figure 6-1 and Figure 6-2 present Mo and Se
concentrations (main y-axis) evolution during pH dependence leaching tests in raw and Fe-stabilized
samples. For each material, a bar graph (secondary y-axis) is also presented to indicate the actual
percentage of total Mo released at regular pH intervals. First, by taking the results as a whole (i.e. all
samples and all elements confounded), one can notice that leached concentrations from stabilized
samples were mainly inferior to the one obtained from raw materials. Only one exception was
observed in MLS-A at pH < 2, for which stabilized material released a slightly higher quantity of Mo
than raw material (Figure 6-1b). Nevertheless, it fell into the experimental uncertainties so that both

concentrations should be considered similar.

More specifically, at natural batch pH (pHnat) which was measured between pH values of 8 and 9 in all
materials, Mo release was significantly reduced by addition of Fe®. A minimum difference with the
release from raw samples of one order of magnitude was observed (Figure 6-1). This was in strong
agreement with SBLT results and, through mass balances calculation, one can visualize that the
fractions of total Mo released after Fe®-stabilization became almost negligible. This was particularly
clear for CS, for which total Mo released at pHnat decreased from 43 wt.% in unstabilized sample to
only 1 wt.% in Fe%-stabilized sample. In the case of Se, mobility decrease at pHn.t appeared to be less
important, especially in the case of the mainly carbonated samples (i.e. CS, MLS-A and MLS-B). This
was probably due to the low initial mobility of Se in those materials, which only provided a small
quantity of exchangeable Se to be stabilized during the mechanical mixing used to add Fe®.
Nevertheless, in LS, which presented the highest initial Se mobility, leached concentration at pHna: was
reduced after Fe%-stabilization in a similar manner to Mo in CS, with a drop in the percentage of total
Se released from 30 wt.% to 1.5 wt.%. This comforted the ability of Fe® to be also used for Se
stabilization. Decrease of Mo and Se mobility was not limited to pHnat so that significantly lower
concentrations were measured in Fe’-stabilized materials following both acid and base additions.
Discrepancies were noticed between Mo and Se and between the different excavated materials. For
example, Mo appeared to be strongly retained in the solid bulk in Fe®-stabilized CS over the whole pH
range with a release not exceeding 11 wt.% of total Mo. On the other hand, under strongly acidic
conditions, Mo leaching in Fe%-stabilized MLS-A and ML-B were very close to the one obtained with
raw sample inferring a lower impact of stabilization in these samples. In the following sections, factors

influencing these differences will be discussed through the identification of immobilizing mechanisms.
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Figure 6-1: Main y-axis - Comparison of Mo leaching patterns from raw materials (filled marks) and Fe®-stabilized
materials (empty marks) during pH dependence leaching tests. Cross marks represent values below the
Quantification Limit. Secondary y-axis - Mo released percentage calculated based on total content measured by
ICP-MS.
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Figure 6-2: Main y-axis - Comparison of Se leaching patterns from raw materials (filled marks) and Fe%-stabilized
materials (empty marks) during pH dependence leaching tests. Cross marks represent values below the
Quantification Limit. Secondary y-axis - Se released percentage calculated based on total content measured by
ICP-MS.
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6.3.2. Identification of stabilization mechanisms
6.3.2.1. Direct observations of stabilizing impact on Mo and Se speciation

The quantitative measurements performed using pu-PIXE were used to attest Mo and/or Se speciation
changes following Fe® addition on CS. Two Regions Of Interest (ROI) were selected as they presented
two different stages of zero valent iron grains oxidation process (Figure 6-3). Mineral grains similar to
those presented in Figure 6-3 were seen homogeneously spread over the studied polished section of
FeC-stabilized CS. Such phases could be unambiguously linked to the addition of Fe® during stabilization
procedure since they were not observed during SEM analysis carried out on raw CS (Brandely et al.,
2022). The first ROI, CS-Fe-A, was composed of a pristine Fe® grain, as shown by the absence of other
elements such as O, which could have been considered as a witness of oxidation or C and Ca, which
could have been detected given the high proportion of carbonated mineral in this sample. On the other
hand, CS-Fe-B was most certainly composed of an iron (hydr-)oxides formed after Fe® oxidation. The
mass percentage ratio O/Fe calculated (0.55) was respectively higher and lower than the values
expected for hematite (0.43) and ferrihydrite (between 0.69 — 0.81 depending on the hydration state)
but consistent with the one expected for goethite (0.57). The evaluated concentrations of Se and Mo,
in the range or over the limits of detection obtained with u-PIXE measurements confirmed the
presence of Mo and Se associated to goethite in CS-Fe-B. To our knowledge, this is the first time that
such a straightforward recognition is made of speciation changes due to Fe® addition on a material
with a low level of geogenic contamination. The absence of both trace elements on the pristine Fe°
grain (CS-Fe-A) supported the importance of oxidation to favor complexation phenomena by creating
surface sites likely to be protonated (Cundy et al., 2008; Komarek et al., 2013). It also confirmed that
the added Fe® was not completely converted into iron (hydr-)oxides inferring that further oxidation
might slowly provide additional reactive surface sites likely to be involved in complexation
mechanisms.

Table 6-6: Quantitative results obtained by u-PIXE and u-RBS on the two Regions Of Interest (ROI) presented in

Figure 6-3. For u-RBS measurements of trace elements the Limit Of Detection (LOD) is given. O/Fe represents the
weight ratio of Oxygen and Iron in the considered ROI.

C (o) Ca Fe Se LOD Se Mo LOD Mo O/Fe
Unit wt.% wt.% wt.% wt.% mg‘kg1 mgkgl mg‘kg-l mg‘kg-l -
CS-Fe-A 0 0 0 100 0 50 0 74 0
CS-Fe-B 16.6 29.5 1.8 53.9 12 11 141 60 0.55
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Figure 6-3: SEM images and quantitative mapping of Fe distribution obtained with u-PIXE measurements on two
iron oxides grains selected in Fe’-stabilized CS

6.3.2.2. Geochemical modelling

Figures in Annex F (Figure F-2 to Figure F-6) present pH dependence leaching tests experimental and
modelling results for general parameters (pH and conductivity) and major elements concentrations for
both raw and Fe®-stabilized materials. For major elements, experimental data obtained from stabilized
materials were very close to the one obtained from raw samples. Therefore, as introduced in section
6.2.4.2, the attempt presented here to model Fe%-stabilized materials reactivity towards pH variations
was based on the geochemical models created for raw materials with only minor changes. The main
exception logically concerned Fe concentration evolutions, which were seen to differ significantly
between raw and stabilized materials due to Fe® addition (see indices (e) of Figure F-3 and Figure F-6).
Based on the maximum Fe concentration released at pH < 2 during pH dependence leaching tests
carried out on Fe%-stabilized materials, a consistent fit was obtained for each sample considering that
80% of the added Fe® was converted into iron (hydr-)oxides. Goethite was chosen to represent Fe°
oxidation products in mainly carbonated samples (CS, MLS-A and MLS-B) according to nuclear
microprobe analysis. For Fe%-stabilized LS, evolution of Fe concentrations (Figure F-6e) and pH (Figure
F-2g) during pH dependence leaching tests were better described by taking into account ferrihydrite

(Fe(OH)s).

Molybdenum

Figure 6-4 to Figure 6-7 show experimental and modelling results of Mo concentrations evolution

during pH dependence leaching tests for all samples. A comparison is presented between modelling
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results obtained for raw (Case 1; see Table 6-4) and Fe’-stabilized (Case 2; see Table 6-4) materials. A
simultaneous representation of the evolution of Mo sorbed species is given on the right hand side of
the figures. First, one can notice that addition of iron (hydr-)oxides to raw materials geochemical
models to simulate the stabilizing effect of Fe® resulted in significant changes of Mo leaching behavior.
For all samples, a decrease of Mo released concentrations was observed at pH values of 10 and below.
No precipitation of the two considered ferromolybdate mineral phases (i.e. FeMoQO,4 and Fe;(Mo0Q,)s)
were acknowledged, both remaining largely under saturated (S| < -8) in the whole pH range. Mo
precipitation was therefore ruled out as a potential mechanism explaining the changes in Mo reactivity
observed with the addition of Fe’. Such an information could have been anticipated because of the
very low initial total content of Mo measured in all materials (Table 6-1) and given that ferrous
molybdate precipitation was seen to required much higher Mo concentrations (Hem, 1977). The
observed changes of Mo global mobility at pH < 10 were attributed to complexation enhancement due
to the multiplication of surface reactive sites. Indeed, surface sites protonation increased with the
decrease of pH so that retention of negatively charged species like Mo0O4* ions was favored (van der

Sloot and Dijkstra, 2004).

The representation of experimental data could be considered as satisfying at pH values below 5,
especially for Fe%-stabilized MLS-A, MLS-B and LS (Figure 6-5 to Figure 6-7), while Mo release appeared
to be still slightly overestimated in the case of CS (Figure 6-4). The formation of the bi-protonated Mo
surface species (Hfo_OMo(OH)s) was enhanced compared to raw materials because of the increasing
number of surface sites as well as the positive charge induced by acid addition. However, at pH > 5,
the decrease of Mo leaching obtained with modelling results due to complexation enhancement was
not enough to meet experimental data. The integration of a mono-protonated Mo sorbed species
(Hfo_Mo0y) as defined by Dzombak and Morel (1990) was first inferred to have no impact on Mo
leaching behavior. Nevertheless, it should be noted that its formation (red curves on Figure 6-4d,
Figure 6-5d, Figure 6-6d and Figure 6-7d) was centered on a maximum value reached at pH = 7.4 for
all samples. At such pH values, Mo released concentrations were particularly overestimated by the
modelling scenario so that considering a stronger affinity for the formation of mono-protonated
complexes was foreseen as a promising optimization tool to improve the representation of

experimental observations.
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Figure 6-4: Mo concentration evolutions during pH dependence leaching tests in raw (filled marks) and Fe®-
stabilized (empty marks) CS. Modelling results of Mo concentrations and Mo surface species concentrations are
given on the left hand side and on the right hand side respectively. RAW (a and b) : no addition of stabilizing agent
(Case 1); STAB (c and d): addition of iron (hydr-)oxides (80 % of the quantity of Fe’ added) and consideration of
three Mo surface species (non-, mono- and bi-protonated) without optimization of formation constants (Case 2)
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Figure 6-5: Mo concentration evolutions during pH dependence leaching tests in raw (filled marks) and Fe°-
stabilized (empty marks) MLS-A. Modelling results of Mo concentrations and Mo surface species concentrations
are given on the left hand side and on the right hand side respectively. RAW (a and b) : no addition of stabilizing
agent (Case 1); STAB (c and d): addition of iron (hydr-)oxides (80 % of the quantity of Fe® added) and consideration
of three Mo surface species (non-, mono- and bi-protonated) without optimization of formation constants
(Case 2)
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Figure 6-6: Mo concentration evolutions during pH dependence leaching tests in raw (filled marks) and Fe®’-
stabilized (empty marks) MLS-B. Modelling results of Mo concentrations and Mo surface species concentrations
are given on the left hand side and on the right hand side respectively. RAW (a and b) : no addition of stabilizing
agent (Case 1); STAB (c and d): addition of iron (hydr-)oxides (80 % of the quantity of Fe® added) and consideration

of three Mo surface species (non-, mono- and bi-protonated) without optimization of formation constants
(Case 2)
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Figure 6-7: Mo concentration evolutions during pH dependence leaching tests in raw (filled marks) and Fe®-
stabilized (empty marks) LS. Modelling results of Mo concentrations and Mo surface species concentrations are
given on the left hand side and on the right hand side respectively. RAW (a and b) : no addition of stabilizing agent
(Case 1); STAB (c and d): addition of iron (hydr-)oxides (80 % of the quantity of Fe® added) and consideration of
three Mo surface species (non-, mono- and bi-protonated) without optimization of formation constants (Case 2)
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Optimization of thermodynamic constants associated with Mo surface species formation reactions was
carried out in three steps using Phreeplot software (Kinniburgh and Cooper, 2011). The first step was
dedicated to find an optimal value for the mono-protonated complex while constants for the non-and
bi-protonated complexes were let as compiled by Gustafsson (2003). This procedure was carried out
using geochemical models of Fe®-stabilized CS, MLS-A and MLS-B. LS was not considered given the high
proportion of Mo concentrations measured below the Quantification Limit (QL). Then, two more steps
were carried out to see whether thermodynamic constants optimization for bi-protonated and non-
protonated complexes could also improve the representation of Mo reactivity. The optimization
process is presented graphically in Annex F (Figure F-7 to Figure F-9) while the resulting formation
constants are summarized in Table 6-7.

Table 6-7: Optimized thermodynamic constants for the three considered complexation reactions between Mo and

iron (hydr-)oxides surfaces sites (Hfo) in Fe° stabilized samples. Optimization has been carried out using Phreeplot
(Kinniburgh and Cooper, 2011). C1= Hfo_OHMo004* ; C2 = Hfo_MoOs ; C3= Hfo_OMo(OH)s; *This study

Log kC; Log k C, Log k Cs3
Dzombak and Morel (1990) 2.5 9.5 -
Gustafsson (2003) 3.14 - 17.96
CS* 4.25 12.98 18.70
MLS-A* 4.15 12.84 17.40
MLS-B* 4.05 12.13 17.13
Mean value* 4.15+0.10 12.59+0.46 17.76 £ 0.84

The calculated thermodynamic constants were consistent between the three considered materials
(Fe%-stabilized CS, MLS-A and MLS-B). The optimization significantly improved the representation of
experimental data by the geochemical model as confirmed by the decrease of the Root Mean Square
Error (RMSE) and the increase of the determination coefficient (Figure F-7 to Figure F-9). In all cases,
the strongest change was seen for the formation constant of the mono-protonated complex with a
three-log unit difference. The two other complexes (non and bi-protonated) formation constants were
only slightly modified, but still led to further improvements of experimental data simulation. Based on
these observations, a final attempt was made to model Mo released concentrations from Fe%-stabilized
materials during pH dependence leaching tests by using the mean values obtained for each Mo surface
species (Case 3). The associated modelling results are presented for all samples in Figure 6-8 and
compared with the leaching behavior obtained from raw materials (solid curves). For each pH
dependence leaching curves obtained from Fe®-stabilized samples (dotted curves), an area plot is given
to represent the distribution of Mo between solid and liquid phase as suggested by the modelling
results. The mass balances were calculated using Mo total content in each sample considering the
difference between Mo total content and the quantity actually incorporated in the geochemical model

as an unreactive fraction under pH dependence leaching tests conditions (dark grey areas).
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Figure 6-8: Mo concentration evolutions during pH dependence leaching tests carried out on raw (filled marks)
and Fe-stabilized (empty marks) CS, MLS-A, MLS-B ad LS. Both experimental (marks) and modelling (lines) results
are presented. Modeled curves for raw materials (solid lines) were obtained in a previous work (Brandely et al.,
2022). Vertical dashed and dotted lines represent the experimental natural batch pH for raw and Fe’-stabilized
samples respectively while vertical solid lines represent modelled natural batch pH. Cross marks represent values
below the Quantification Limit. Area plots on the right hand side of the figure represent Mo repartition between
solid and liquid phase in Fe’-stabilized samples as suggested by geochemical models. Mass balances were
calculated using Mo total content measured by ICP-MS.
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In LS, Mo was initially mainly under unreactive forms with approximatively 95 wt.% of total Mo inferred
to be strongly associated with the solid bulk consistently with the very low mobility observed. Despite
the particular behavior and initial speciation of Mo in LS, modelling results using the optimized
complexation constants allowed a fair representation of Mo release, especially at pH < pHnat Where
concentrations fell down below the QL. In the mainly carbonated samples, modelling of Fe’-
stabilization considering a major role played by complexation phenomena also resulted in satisfactory
representation of experimental data at pH < pHnat. First, one can notice that the Mo release at the
natural pH was fairly retrieved by modelling results for all materials. This might be of interest since
these conditions were close to the one occurring in standardized batch leaching tests and therefore
might help foreseen the efficiency of the stabilizing solution regarding the compliance of acceptation
criteria fixed for IWL. From the area plots presented in Figure 6-8, it could be inferred that Mo mobility

at pHnat Was strongly mitigated by the formation of a mixture of non- and mono-protonated complexes.

Mo complexation at iron (hydr-)oxides surfaces was shown to prevail in Fe®-stabilized materials when
pH decreased with a leaching pattern well described by geochemical modelling. However, on the other
side of the pH range, the same discrepancies between modelling and experimental data were observed
for all materials. According to modelling results, Mo concentrations progressively increased with
addition of base because of successive desorption of Mo from iron (hydr-)oxides and partial dissolution
of Mo-bearing mineral phases (celestite, dolomite and pyrite). The Mo leaching patterns of Fe®-
stabilized materials were calculated to be eventually confounded with the one of raw materials.
Nevertheless, experimental results have shown a persistence of Mo immobilization even at the highest
pH values. These results inferred a relative stability of immobilization mechanisms since alkaline pH
are strongly disfavoring conditions for the retention of negatively charged species, especially through
complexation at oxides surfaces (van der Sloot and Dijkstra, 2004). Given that Fe® addition was not
expected to affect Mo-bearing phases behavior and no other stabilizing mechanisms were suspected,
the difference between experimental and modelling results might rather come from uncompleted
desorption. Compared to adsorption, Mo desorption mechanisms are poorly understood (Sun and
Selim, 2020). Yet, regular deviations between adsorption and desorption patterns have been
acknowledged either performing Mo adsorption studies on raw materials (Lang and Kaupenjohann,
2003) or on iron oxides coated sand (Sun and Selim, 2018; 2019). Several assumptions were suggested
to explain these hysteresis-like phenomena such as two-steps desorption process based on (i) fast
release of Mo sorbed at reactive surface sites and (ii) slow release due to diffusion out of oxides
crystalline structures. It might also be advanced that some of the adsorbed Mo was actually
precipitated at the surface of iron (hydr-)oxides. Surface complexation and surface precipitation are

mechanisms known to be difficult to distinguish from each other (Young, 2013). The stronger binding
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involved with the latter could result in irreversible desorption. The geochemical models presented here
might therefore be further improved by integrating a time and/or pH dependency for Mo desorption,
especially at alkaline pH. By doing so, Mo reactivity in Fe®-stabilized materials could be predicted over
the whole pH range, which would be helpful to foresee their leaching potential under a variety of

storage scenarios.

Selenium

Figure 6-9 shows comparison between observed and modelled Se concentrations in raw (Case 4) and
Fel-stabilized (Case 5) materials. Overall, representation of experimental data was unsatisfactory
regardless of the considered material. Se concentrations were overestimated so that the more or less
important decrease of Se mobility observed depending on the considered material could not have
been explained by the surface complexation modelling as defined here. Nevertheless, valuable
information on Se reactivity from Fe®-stabilized materials could still be extracted. First, based on the
results presented for LS (Figure 6-9d), one can note that the modelling scenario used could represent,
at least qualitatively, Se immobilization at pH < 5. The increase of the total number of reactive surface
sites was shown to allow both a larger pH range of existence for Sey, surface species and a higher
adsorption rate (especially for monodentate outer sphere complex =FeOH,Se0,°). On the other hand,
Se release at pH < 5 from Fe%-stabilized carbonated materials was poorly represented (Figure 6-9a, b
and c). In particular, the samples showing the highest concentration of sulfates (MLS-A and MLS-B) did
not depict any changes between raw and stabilized materials modelling results. Such observations
could come from the inability of our surface complexation model to simulate efficiently competing
anions impact on Se complexation at iron (hydr-)oxides surfaces. Repartition of surface species in MLS-
A and MLS-B at pH < 5 showed that, while Se\y was almost exclusively adsorbed at iron (hydr-)oxides
surfaces, Seyi complexation was negligible. On the contrary, sulfates coming from celestite and gypsum
dissolution occupied the majority of available surface sites. These observations were consistent with
sorption studies showing that selenite adsorption on goethite was only weakly affected by the
presence of sulfate (Rietra et al., 2001) while presence of selenate could largely impact sulfate
adsorption on hematite surface inferring the likeliness of competing interactions between these two
anions (Lefévre and Fédoroff, 2006). In the case of CS, which contained less sulfated minerals (i.e. only
1 wt.% of gypsum), a decrease of Se concentrations was seen in a similar shape to what was described
for LS. Nevertheless, the calculated Se concentrations were still largely overestimating the
experimental observations. The dashed curves (Figure 6-9) were obtained by suppressing the
possibility for sulfates ions to form complexes at iron (hydr-)oxides surfaces (Case 6). This time, the
results were shown to underestimate Se concentrations in mainly carbonated samples, especially at

pH < 2, inferring that the role of sulfates competition should not be ignored either. Hence, further
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developments of surface complexation modelling are needed to integrate competition effects in

materials showing high sulfate content.
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Figure 6-9: Experimental (marks) and modelling (curves) results for Se concentration evolutions during pH
dependence leaching tests carried out on raw (filled marks) and Fe®-stabilized (empty marks) CS, MLS-A, MLS-B
and LS. Curves represent modelling results : Case 4 (solid lines): raw samples; Case 5 (dotted lines): Fe’-stabilized
samples with complexation of sulfates; Case 6 (dashed lines): Fe’-stabilized samples without complexation of
sulfates Vertical dashed and dotted lines represent the experimental natural batch pH for raw and Fe®-stabilized
samples respectively while vertical solid lines represent modelled natural batch pH.

Once this has been stated, it should also be noted that Se release from Fe®stabilized materials was
again poorly represented at higher pH values. According to modelling results, this was related to the
fact that at pH > 6, no significant adsorption of Sey, species were recorded. Hence, around the pHnat,
Se concentrations were exclusively composed of selenate, which was unaffected by the increasing
number of reactive surface sites due to Fe® oxidation. Several hypothesis could be made to explain the
difficulties of the present model to retrieve experimental observations. First, complexation of selenate
at iron (hydr-)oxides surfaces was already acknowledged to be significant at pH values up to 8 (Hayes
et al., 1988) although such observations were only made with very low electrolytes concentrations (i.e.
with limited presence of competing ions). Overall, most sorption studies showed that Sey, should not

be expected to be significantly retained at pH values above 7 (Rietra et al., 2001; Hayes et al., 1987,
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Balistrieri and Chao 1990; Davis and Leckie, 1980). In the present study the extent of Se immobilization
was still observed at pH = 10 in Fe%stabilized CS and MLS-B and pH = 11 in Fe%stabilized LS and MLS-
A. The unlikeliness of initial selenate complexation under such alkaline conditions encouraged us to
assume that other mechanisms were at play. According to p-PIXE measurements carried out on Fe’-
stabilized CS (Table 6-6), a small quantity of Se was associated with the newly formed goethite.
Modelling results showed that Se-bearing mineral phases were under-saturated over the whole pH
range so that, like for Mo, precipitation should be a priori ruled out as a potential stabilizing
mechanism. One credible path for Se immobilization could be the partial reduction of Sey following
Fe® addition. Such a mechanism was regularly observed in studies aiming selenate removal from
contaminated waters (Guan et al., 2015; Tang et al., 2014; Klas and Kirk, 2013) although the optimal
conditions of occurrence are still a debate topic. The impact of several factors (e.g. pH, dissolved
oxygen concentration, initial Se concentration and presence of facilitating agents for electron transfer)
on Sey, reduction rates was extensively studied but not systematically led to consistent observations
(Yoon et al., 2011). In some cases, direct analysis (such as X-Ray Photoelectron Spectroscopy) allowed
to identify adsorbed selenite and elemental selenium as the dominant reduced species following
addition of Fe® to Sey enriched solutions (Tang et al., 2014). Reduction of selenate involving electrons
coming from Fe® oxidation would result in the production of various species such as selenite, which
might be sorbed at iron (hydr-)oxides at higher pH values compared to selenate, or elemental
selenium, which is readily insoluble. Nevertheless, the occurrence of such mechanisms following Fe®
amendments to naturally contaminated rocks and soils containing only low level of Se should be

supported by spectroscopic evidences.
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6.4. Conclusion

Molybdenum and Selenium mobility in naturally contaminated excavated materials was shown to be
significantly reduced by reasonably low addition of zero valent iron (< 3 wt.%) over a wide pH range
according to pH dependence leaching tests results. Coupling these leaching tests with geochemical
modelling allowed to suggest an immobilizing pathway involving complexation at iron (hydr-)oxides
surfaces. For Mo, modelling results were strongly inferring that three Mo surface species could be
suspected to occur depending on pH with non- and mono-protonated Mo complexes explaining the
stabilization observed at natural pH of the studied materials. For Se, the geochemical models and
especially the surface complexation models used here failed to represent experimental data for two
main reasons: (i) a relative insensitivity towards competition with major anions regarding
complexation at reactive surface sites and (ii) reductive action linked with Fe® addition was not taken
into account although it might promote Se retention under slightly alkaline conditions. The use of
nuclear microprobe analysis unambiguously identified speciation changes for Mo and Se with presence
of both TE in association with iron (hydr-)oxides (goethite identified here) formed due to Fe® oxidation

and initially absent in raw materials.

Complexation at iron (hydr-)oxides due to Fe® addition appeared to be resilient to pH variations
towards soils acidification as well as alkalinization (especially for Mo but also for Se in clayey sample
showing the most concerning Se mobility). The delay in desorption under disfavoring conditions such
as basic pH could be a witness of strong stabilizing mechanisms joining surface complexation (i.e.
surface precipitation or diffusion into oxides structure after adsorption). Although the exact
contribution of such mechanisms was not clearly attested, corresponding results were in support of a
sustainable effect of Fe® addition on Mo and Se mobility. Further studies should be carried out to see
whether TE immobilization would resist to stronger altering conditions that might mimic evolution of

excavated materials in a long-term storage or reuse scenario.
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7.1. Introduction

A large amount of rocks and soils are currently excavated because of the increasing number of land
development projects ever more ambitious such as the Grand Paris Express (GPE) in France. Despite
the fact that most of the considered materials are not affected by anthropogenic activities, a significant
amount might still present environmental risks so that it should be considered as potential
contamination sources when planning their storage and/or reuse. As far as the GPE is concerned, the
main risk linked to these naturally contaminated excavated rocks and soils comes from the high
mobility observed for specific Trace Elements (TE) such as Mo and Se. Indeed, previous works carried
out on materials collected from various geological formations acknowledged Se and Mo high leaching
potential in clayey rocks from the Ypresian (Gourcy et al., 2011; Cary et al., 2014) and in carbonated
materials from the Lutetian (Brandely et al., 2022; Cabrerizo et al., 2020) respectively. Most of the
excavation products are still typically landfilled despite the incitation and the evolution of regulation
to promote their recycling. According to decision 2003/33/CE of the European Council (OJEC, 2003),
excavated rocks and soils have to be considered as wastes. As such, their acceptation in storage
facilities is dependent on the leaching behavior of a list of parameters (among which 11 TE) rather than
the corresponding total contents. Once the leachability has been measured, evacuation could be
performed in one of the three classes of waste landfill, namely Inert Wastes Landfill (IWL), Non-

Hazardous Wastes Landfill (NHWL) and Hazardous Wastes Landfill (HWL).

In addition to the environmental challenges, public works companies producing such excavated
materials could face huge extra costs when large amounts of naturally contaminated rocks and soils
have to be sent towards more constraining (and therefore more expensive) landfills than IWL. An inert
waste is defined by the EU Landfill Directive (OJEC, 1999) as a waste that does not undergo any
physical, chemical or biological transformations. Such characteristics should be directly translated in
the wastes leachates composition, whose ecotoxicology has to be negligible. Previous works have
acknowledged the ability of chemical stabilization to reduce TE leachability from artificially and
naturally contaminated rocks and soils (Kumpiene et al., 2008; Kumpiene et al., 2010; Houben et al.,
2012). Used as stabilizing agent in rocks and soils excavated form GPE construction sites, zero valent
iron (Fe®) was shown to allow compliance with Inert Wastes threshold values for both Mo and Se
(Chapitre 5%). Main stabilization mechanisms appeared to be due to the formation of iron (hydr-)oxides
after Fe® corrosion, which provided reactive surface sites available for complexation phenomena to

occur (Komarek et al., 2013). Some advantages were seen to come with the use of Fe® such as the low

4 Les références aux Chapitres du présent manuscrit seront remplacées par des références aux articles correspondant dans
la version a soumettre de chaque papier
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dosage (i.e. < 3 wt.%) required to reach a significant stabilization and the corresponding fast rates of
immobilization. Nevertheless, the use of chemical stabilization still suffers from lack of guarantees on
its long-term efficiency, especially in a context of wastes storage in IWL (Bolan et al., 2014; Coussy et

al., 2014; Khalid et al., 2017; Gong et al., 2018).

Initially, the establishment of the different classes of landfill was based on percolation tests carried out
on granular mineral wastes such as Municipal Solid Wastes Incineration (MSWI) residues or rocks and
tailings from mining. The experimental results were then implemented in a modeling approach used
to calculate their potential impact on groundwater quality downstream the storage site (Hjelmar et
al., 2001; Scharff et al., 2011). Finally, based on the leaching behavior observed during percolation
tests and given the assumption that, under certain conditions, TE mobility could be predicted from
simpler laboratory experiments, it has been decided to control acceptation criteria for each class of
landfill using Standardized Batch Leaching Tests (SBLT) (Hjelmar and van der Sloot, 2010). Some issues
could be noticed from the aforementioned approach among which the fact that naturally
contaminated excavated materials are expected to behave differently compared to mineral wastes
due to the lower TE total content. One might also wonder if anticipating the long-term behavior of
mineral wastes could be made only based on percolation tests. Other experimental setups could be
considered as they privileged strongly disturbing conditions likely to mimic natural alteration of the
bulk sample. The choice between the diversity of ageing protocols could be relatively uneasy and
should be made regarding the physicochemical mechanisms to study. Experiments simulating the
abiotic alteration likely to occur as a consequence of precipitation and water infiltration often involved
immersion of the studied material with or without water flow and with or without alternation of drying
sequences (e.g. humidity cells, column tests, soxhlet extraction...) (Senkayi et al., 1981; Jeng A.S., 1992;
US EPA, 1994; Schillawski and Petsch, 2008). Other experiments might involve bacterial degradation
to attest its potential role in material reactivity (Pye and Miller, 1990; US EPA, 1994). When applied on
rocks and soils showing complex mineralogical and chemical composition, results interpretation from
ageing experiments could be further complicated since it would be more difficult to isolate the
predominant disturbing mechanisms. Soxhlet extractions are now considered as artificial ageing
experiments given their relatively ease of execution and short duration (Benzaazoua et al., 2004;
ADEME, 2009; De Windt et al., 2007; Mahoney et al., 2019). Their ability to force disequilibrium
between the solid and liquid phases should provide maximum TE leaching allowing the anticipation of
the worst-case scenario in terms of environmental risks management. Using such assays might also be
insightful to attest the long-term efficiency of chemical stabilization and its ability to retain

contaminant (especially Mo and Se) despite the strong altering conditions involved.
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This paper aims to characterize the reactivity of four different excavated rocks and soils with and
without Fe® stabilization regarding their leaching potential under particularly aggressive conditions. A
soxhlet extraction was carried out on unstabilized and Fe’-stabilized materials. Results were discussed
through comparison between leachates composition from rocks and soils as well as through previous
knowledge accumulated on TE speciation in those particular materials. Finally, a hydro dispersive
transport model was used to anticipate the long-term release of Mo and Se from the considered
excavated rocks and soils stored in a context of Inert Wastes Landfill (i.e. without any artificial or
geological barriers). For the modelling scenario, it has been chosen to stick with the hypothesis
considered for the definition of the different classes of wastes landfill. Overall, our contribution was
aimed to help understand the altering mechanisms induced by soxhlet protocols. We also tried to
overcome issues linked with the management of (un)stabilized naturally contaminated excavated

rocks and soils by bringing insights on their behavior under conditions favoring TE release.
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7.2. Material and methods

7.2.1. Excavated materials

Four excavated rocks and soils from GPE construction sites were selected for their high Mo and/or Se
leaching potential. A Calcareous Sample (CS) almost exclusively composed of calcite was collected in
Courbevoie (France) in March 2018 from a Lutetian inferior (Eocene) geological formation (depth. 24 -
27 m). Two Marly Limestones Sample (MLS-A and MLS-B) were sampled in March 2018 in Vitry-sur-
Seine (France). MLS-A (Eocene, Lutetian superior) was shown to be mainly carbonated (dolomite and
calcite) with a high content of celestite (SrSO4). MLS-B (Paleocene, Montian) showed lower content of
sulfated minerals but higher proportion of silicates. Finally, a Loamy Sample (LS - Eocene, Ypresian
inferior) collected in July 2018 in Clamart (France) was mainly composed of silicate minerals (kaolinite
and smectite). X-Ray Diffraction (XRD) and total content (measured by X-Ray Fluorescence, XRF)
analysis were carried out during previous works (Brandely et al., 2022). Results will be occasionally
discussed here so that they are reminded in Annex B (Tableau B-1 and Table B-2). Mo and Se speciation
and mobility were also characterized in previous works mainly based on geochemical modelling of pH
dependence leaching tests. Results are summarized in Figure 7-1 by plotting Mo and Se distribution in
each sample among six identified fractions: exchangeable (i.e. poorly adsorbed to carbonates, iron
(hydr-)oxides and/or silicates), adsorbed to natural iron (hydr-)oxides, celestite-associated,
carbonates-associated, pyrite-associated and unreactive (i.e. towards pH variations).
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Figure 7-1: Estimation of Mo and Se distribution in the studied excavated materials mainly based on pH
dependence leaching tests coupled with geochemical modelling. Concentrations in the middle of each diagram
are the total content measured by ICP-MS expressed in parts per million (ppm).
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7.2.2. Stabilization

All samples were stabilized using Fe® (VWR, > 98 %) with varying dosages selected based on a
preliminary study (Brandely et al., 2022). Efficiency of stabilization was attested by performing
Standardized Batch Leaching Tests (NF EN 12457-2, 2002) and controlling Mo and Se release in
comparison with acceptation criteria in IWL (Table 7-1). A cutting mixer was used to perform
stabilization treatments. If needed, deionized water was added to raw materials to reach an optimal
water content (i.e. the one giving the highest dry bulk density). Mixing were carried out to stabilize 5
kg of material during approximatively 5 minutes, which was enough to achieve a good homogeneity of
mixtures. The sole exception was for LS, for which manual breaking of large clayey blocks and a longer
mixing time were needed. The curing time between Fe® addition and efficiency control by SBLT was
reduced to a maximum of 5 days to ensure that both Mo and Se could be quickly immobilized.

Table 7-1 : Concentrations of Mo and Se in the leachates obtained after Standardized Batch Leaching Tests carried
out on CS, MLS-A, MLS-B and LS without and with zero valent iron stabilization. The percentage of reduction of

the leached quantity by stabilization treatment is shown as a criterion for stabilization efficiency evaluation.
Underlined values are above the IWL threshold values of 0.5 mg.kg™ and 0.1 mg.kg™* for Mo and Se respectively

Leaching from Untreated Leaching from Stabilized Percentage of
Sample Fe®dose samples samples reduction
Mo (mg.kg?) Se(mg.kg?) Mo (mg.kg?) Se (mg.kg?) Mo Se
CS 3wt.% 36+0.1 0.10+0.01 0.04 +£0.01 0.04 £0.01 99 % 61 %
MLS-A 1wt.% 0.7+0.1 0.08 £0.01 0.07 £0.01 0.05+0.01 89 % 35%
MLS-B 1wt.% 0.3+0.1 0.03+0.01 0.007 +0.001 0.002 + 0.001 98 % 92 %
LS 3wt.% 0.03 +0.02 0.7+0.2 0.004 +0.001 0.07 £0.03 87 % 90 %
7.2.3. Artificial ageing protocols

Used as an artificial ageing protocol, soxhlet extraction principle takes advantage of the repetition of
flooding / wash out cycles (Benzaazoua et al., 2004 ; ADEME, 2009). Test portions (ranging from 175 g
to 225 g) of excavated materials (untreated and treated with Fe®) were placed in cellulose thimbles in
the extraction column on top of a two-necked round-bottom flask (Figure 7-2). A test was performed
without any solid and was used as a control sample to ensure that no contamination has been
introduced by glassware and/or cellulose thimbles. In all cases, a volume (500 mL) of leaching solution
(Deionized Water) was added into the flask. During operation, water was evaporated and then
condescended on top of the setup resulting in slow immersion of the sample. When the column was
filled out, an overflow system allowed a sudden draining and water loaded with leached elements fell

down in the flask. Released elements were accumulated while re-boiled pure water initiated a new
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immersion cycle. Succession of a large number of flooding / wash out cycles resulted in a gradual
increase of the total Liquid/Solid Ratio (R] '), calculated as follows:
L

RTOT %
M X DMC

Ly = Ri'/s Xn= n [7.1]

where M is the mass of the test portion, L is the volume of water in contact with the solid in each cycle,

DMC is the dry matter content of the sample and n is the total number of cycles during the experiment.

— Cooling system

Pipe for rising

steemand [} |;p Over-flow pipe
descending
liquid
Sample in an
""""" extraction thimble
Deionized ./ ©°0 N\ Two-necked
water = flask

H@ ————————————— Heating mantle

Figure 7-2: Schematic representation of soxhlet setup used as artificial ageing experiment

Two durations were used for soxhlet experiments. A 10 days long protocol was carried out in triplicates
for all samples to reach a high RZ/OST and a maximum alteration of excavated materials. Regularly
spaced renewals of leaching solutions were ensured after 2, 4, 7 and 8 days. A shorter protocol was
carried out on two excavated materials (unstabilized and Fe%stabilized CS) in duplicates to control the

increase of RLT/OST and characterize the early behavior of samples undergoing soxhlet alteration.

Duration of those short trials was limited to the time needed to reach a RZ/OST of approximatively 10

L.kg™, which corresponded to 4 cycles using a 175 g test portion and considering that 90 % of total

water was actually in contact with the sample during each cycle (see Figure 7-3).

For each renewal and at the end of both protocols, leachates were collected and pH, redox potential
and conductivity were measured after cooling. Furthermore, TE (As, Ba, Cd, Cr, Cu, Mn, Mo, Ni, Pb, Sb,
Se, Sr, Ti, V and Zn) concentrations were analyzed after filtration (< 0.45 um) by Inductively Coupled
Plasma — Mass Spectrometry (ICP-MS ; THERMO X Series Il instrument) while anions (CI, F- and S04%)

concentrations were analyzed by ionic chromatography (DIONEX). Mass balances were calculated for
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a given element using the ratio between the quantity released during soxhlet experiments and the

total content in the considered sample:

k o
D
, =22 mi [7.2]

CTOT,i

where W; is the released mass percentage for the element i, k is the number of sampling, er;li is the

concentration of the element i expressed in mg.kg™* and measured in the leachates of the sampling j

and Cror; is the total content of the element i in the sample expressed in mg.kg™.

Start of heating, 4t cycle, t 5,75 h
st = nd = rd P ’ '
t=0h 1%tcycle,t=2h 2"¢cycle,t=3,25h 3" cycle,t=4,5h end of heating
M=175¢g Ris=25 Rys=5 Rys=75 R.s= 10
Vcclumn: 0mL V. ' =
- column

Ris=0 90 % Vyer

Trace Elements

Flooding Wash gut Wash _out Wash put concentrations

Vipater = 500 mL Flooding Flooding Flooding analysis

Figure 7-3: Schematic representation of the number of cycles needed to reach a Ris of 10 with the soxhlet setup

The short-duration soxhlet protocol was designed to ensure a Rys close to 10 L.kg™ comparable with
the one used in SBLT. To compare both leaching tests and see whether soxhlet setup played a special
role in TE mobility (independently of the overall higher Rys), an alteration coefficient, K,;;, has been

defined. It consisted in the ratio between the Mo or Se quantity released during SBLT (C;/i;) and

the one released during short-duration soxhlet experiments until Ris = 10 L.kg* (Cf/%)ilo).

Kot = e [7.3]

Finally, a specific investigation using the nuclear microprobe of the Laboratoire d’Etude des Eléments
Légers (LEEL; Saclay, France) was performed on a solid residual (Fe®stabilized CS) obtained after 10
days of soxhlet experiment. Micro Proton Induced X-Ray Emission (u-PIXE) and Micro Rutherford
Backscattering Spectroscopy (1-RBS) analysis were performed as described in section 6.2.5 to see if
Mo and/or Se could still be detected in association with iron (hydr-)oxides despite the altering
conditions of ageing experiments. A preliminary observation of the sample using Scanning Electron
Microscopy (SEM) was done to select potential Mo and/or Se bearing iron (hydr-)oxides formed

following Fe® oxidation.
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7.2.4. Modelling

A hydro dispersive transport model has been used to simulate TE release from untreated and treated
excavated materials in a storage scenario considering standard geometry and characteristics for the
waste mounts without any physical barriers (geological or artificial). Analytical resolution of the
problem was realized using MISP software (Guyonnet, 2008). It combines a solution for TE vertical
migration (considering advection and diffusion-dispersion) from a pollution source downward through
the Non-Saturated Zone with a solution for the tri-dimensional migration of pollutants in the aquifer
from a horizontal source located on the groundwater table. In agreement with previous works having
led to the definition of the different classes of waste landfills, water quality regarding TE
concentrations was evaluated considering a Point Of Compliance (POC) located 20 m downstream from
the storage area (Figure 7-4). World Health Organization guidelines for drinking water published in
1996 were used as objectives for water quality at the POC (WHO, 1996b). Although actualized since,
these values have the advantage to be the one existing when the different class of wastes landfills

were defined and to be more constraining than the current recommended values (WHO, 2022).
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Figure 7-4: Schematic representation of the storage scenario considered for hydro dispersive modelling. NSZ =
Non-Saturated Zone; SZ = Saturated Zone; POC = Point Of Compliance; | = net infiltration rate; ¢ = porosity; o =
longitudinal dispersivity; vx = groundwater lateral speed

The particularity of this study consisted in the fact that concentrations extracted from soxhlet trials
were used as the source term for hydro dispersive modeling. The source term has to be defined as a
flux of matter as a function of time. As such, results of soxhlet trials expressed in concentrations as a
function of artificial ageing time (i.e. the duration of soxhlet experiment) were converted as a function
of the actual ageing time, t, of the material in a context of storage. This time was estimated using the

following equation, initially developed for standardized batch leaching tests (Kosson et al., 1996):
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H
t=RLXdX— [7.4]
5 I

where R, /s is the Liquid/Solid ratio obtained during soxhlet trials, d is the apparent bulk density of
excavated rocks and soils (1.500 kg.m3), H is the mean height of the landfill (20 m) and I is the net

infiltration rate (300 mm.year?).

Experimental data from soxhlet trials have been extrapolated using the Curve Fitting Toolbox of Matlab
(v.R2021b) to give a continuous solution for the source term. Considering that the initial concentration
(Ct=p) from the pollution source was zero, all data were correctly represented by a two terms

exponential function:
C=axell+cxed [7.5]

where a, b, ¢ and d are optimized extrapolation coefficients. For all samples, they are summed up in
Annex G (Table G-1) as long as the corresponding Root-Mean-Square Errors (RMSE) and determination

coefficients (r?).

231
Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2022LY SEI046/these.pdf
© [M. Brandley], [2022], INSA Lyon, tous droits réservés



QUATRIEME PARTIE: NATURE ET PERENNITE DES MECANISMES DE STABILISATION

7.3. Results and Discussion

7.3.1. Samples alteration visualized through general parameters variations

A general trend could be noticed for all samples when looking at leachates’ parameters such as pH,
redox potential and conductivity evolutions during soxhlet experiments (Figure 7-5). Unstabilized and
stabilized materials all showed a pH increase during the first days of the ageing experiment ultimately
buffered at values between 9.5 and 9.9. The control sample pH was relatively stable between 6.2 and
6.7 over the whole experiment, which were values expected for hot pure water (Light T.S., 2002). Thus,
pH variations during experiments with excavated materials should be caused by bulk composition
rather than unrelated factors such as the degradation of cellulose thimble for instance. Carbonated
minerals dissolution during laboratory or field ageing conditions has already been observed (Ritsema
and Groenenberg, 1993; Mahoney et al., 2019; Drapeau et al., 2021b). Instability of such mineral
phases resulting in bicarbonate ions (HCO3') release in the leachates was probably the main factor
explaining the observed pH increase and buffering. Indeed, for CS, MLS-A and MLS-B the bulk
geochemistry was mainly composed of calcite (CaCOs) and/or dolomite (CaMg(COs),). For LS, calcite
was in minority but still observed by XRD with a Ca total content of 1.6 %atomic measured by XRF
(Tableau B-1 and Table B-2). Its dissolution might still explain pH increase since shales with two times
lower Ca total contents were shown to have their pH buffered around 8.9 during 4 weeks long soxhlet
experiments (Mahoney et al.,, 2019). Interestingly, MLS-A (unstabilized and stabilized) pH
measurement after 2 days of ageing was significantly lower than for the three other samples. The
presence of sulfated minerals could be used to distinguish MLS-A from CS and LS, while a higher
content of celestite (SrSO4) distinguished it from MLS-B. Release of sulfate ions could have
compensated the increase of pH due to carbonates dissolution. Since MLS-B did not show such lower
initial pH values (although having higher gypsum content), one might infer that sulfates released (and
pH decrease) was mainly due to celestite partial dissolution. Overall, stabilization through Fe%addition

was not seen to have an influence on pH evolution during ageing experiments.

Conductivity was shown to decrease as a function of ageing time for all samples. The highest values
were always observed in the first leachates sampling. The following decrease was due to the
impoverishment in reactive soluble salts in bulk samples. LS showed the lowest conductivity values so
that dissolution of both carbonated and sulfated minerals could be considered of main influence in
conductivity total values. A higher impact might be attributable to sulfated minerals as inferred by the
higher values observed in (un)stabilized MLS-A leachates. As noticed for pH, addition of Fe® did not
affect conductivity measurements and results were consistent between unstabilized and stabilized

samples.
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Redox potential in raw samples was stable during the 10 days of ageing with values ranging from 0.17
to 0.28 V. The sole exception was seen in LS, for which redox potential was stable in the two first
leachates sampling but then suddenly increased in the following measurements with values around
0.35 V. In stabilized samples, redox potential was seen to be slightly higher except for MLS-A, where
no significant discrepancies were seen with or without addition of Fe. Overall, redox potential
variations were difficult to discuss since they were likely to be dictated by contradictory mechanisms.
One might notice here that slightly higher redox potential with Fe addition could be linked to iron
corrosion, which will release Fe?* rapidly oxidized in amorphous iron (hydr-)oxides such as goethite

(FeOOH) and/or ferrihydrite (Fe(OH)s) (Fiedor et al., 1998).
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Figure 7-5: pH, Eh and conductivity evolution in the leachates collected during the 10 days of soxhlet ageing
carried out on unstabilized and stabilized excavated materials
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7.3.2. Mo and Se release during soxhlet experiments

7.3.2.1. Comparison with standardized batch leaching tests (SBLT)

During soxhlet experiment, Mo and Se concentration profiles were seen to follow a decreasing trend
for all samples (Figure 7-6). As expected, overall intensities of Mo and Se release from unstabilized
samples during soxhlet ageing were consistent with TE mobility previously noticed through SBLT.
Consequently, the quantity of Mo leached was the highest in CS and the lowest in LS while, for Se, it
was the highest in LS and the lowest in MLS-B.
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Figure 7-6: Molybdenum and Selenium concentrations in the leachates sampled during soxhlet experiments
carried out on unstabilized and Fe®-stabilized excavated materials

Nevertheless, significant differences have been noticed when looking at mass balances calculated from
the released concentrations after the two leaching tests. Mass percentages of Mo and Se released
from unstabilized and stabilized excavated materials after SBLT and after soxhlet experiment are
presented in Figure 7-7. The proportions of TE released from unstabilized samples during soxhlet
experiment were systematically higher than the proportion released during standardized batch
leaching tests. This was particularly significant for Mo in all samples and for Se in MLS-A and LS. These
results strongly supported soxhlet as a suitable experimental protocol to attest the efficiency of a
stabilizing treatment. Indeed, the increase in TE mobility compared to SBLT should be linked to the
strong altering conditions imposed by the experimental setup. Several factors could explain these
discrepancies like the increasing Liquid/Solid ratio (Ris); the constant disequilibrium between the re-
boiled leaching solution and the bulk sample; the flooding and washout cycles, which might create

alternating between local anoxic and oxic conditions; or the high temperature of leaching solutions

234
Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2022LY SEI046/these.pdf
© [M. Brandley], [2022], INSA Lyon, tous droits réservés



QUATRIEME PARTIE: NATURE ET PERENNITE DES MECANISMES DE STABILISATION

when it fell over the sample after condensation. Unfortunately, it was difficult to decipher which factor

might prevail compared to the others because of their simultaneous occurrence.
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Figure 7-7: Percentage of total Mo and Se released from unstabilized and Fe®-stabilized excavated materials after
Standardized Batch Leaching Tests (SBLT) and Soxhlet experiments (SOX).
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Table 7-2 shows the alteration coefficients calculated as mentioned in section 7.2.3 for the two
samples having undergone this short-duration soxhlet ageing. First, it should be noticed that
coefficients were relatively low (between 1 and 1.5), which seemed to show that early kinetics of
soxhlet alteration did not induce a strong increase of Mo and Se leaching compared to SBLT. For Se,
Figure 7-7 showed that overall quantity extracted from SBLT was close to the one extracted from
soxhlet experiment for both unstabilized and Fe®-stabilized CS. Hence, for this element, one might read
Kai values close to 1 as an indicator showing that soxhlet setup did not bring into play specific
alterations likely to increase Se mobility. This could be explained from Se distribution in CS, which has
shown low initial mobility and a major residual fraction unlikely to be mobilized (). On the other hand,
as far as Mo was concerned, K, close to 1 have to be interpreted in light of the mass balances
presented in Figure 7-7, which shows that soxhlet ageing lead to a significantly higher release
compared to SBLT. This extent of released Mo increased its extraction from the bulk sample by a factor
2 and 30 in unstabilized and Fe%stabilized CS respectively. Hence, one might suggest that, unlike for
Se, the following flooding/washout cycles were of importance to reach the total amount of Mo
extracted because of soxhlet ageing. It remains to know whether it was only due to the increasing Ry/s
during the course of soxhlet ageing or if other factors were involved. Nevertheless, depending on TE
initial speciation, these results have shown that SBLT might hide a large amount of the potential
leachability to be expected from naturally contaminated excavated materials.

Table 7-2: Alteration coefficients (Kart) for Mo and Se in unstabilized and Fe®-stabilized CS. Ko have been calculated

as the ratio between TE quantity extracted during SBLT and the one extracted during short-duration soxhlet
experiments

Element cs CS-3%Fe°
Mo 1.0 1.0
Se 1.2 1.5
7.3.2.2. Factors affecting TE release

Mo and Se bearing phases (such as celestite in MLS-A and MLS-B and carbonates in CS) partial
dissolution should be considered as consequences of soxhlet altering conditions and as causes for high
TE concentrations in soxhlet leachates. Iron sulfides (pyrite, FeS,) have also been identified as bearing
phases for both Mo and Se in all samples. Even if their global contribution to Mo and Se repartition
was shown to be relatively low (< 15% except for MLS-B), pyrite dissolution during soxhlet experiments
would still generate an extent in TE release. Soxhlet conditions are known to favor pyrite oxidation
although it has been shown that the presence of carbonates might act as a limiting co-factor (Mahoney
et al., 2019). Carbonates buffering capacity in presence of iron sulfides surely maintain a pH in favor of

iron (hydr-)oxides precipitation (Drapeau et al., 2021). Such conditions could firstly be in favor of pyrite
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dissolution but would eventually trigger its passivation as precipitation covers pyrite surfaces, thus
preventing its complete dissolution (Mahoney et al., 2019). Finally, a fraction of Mo and Se was also
initially associated to natural iron (hydr-)oxides through surface complexation. This was particularly
significant for Se in LS (). One might infer that such associations should hardly resist to soxhlet
alteration because of the increasing Risand pH, which are conditions strongly in disfavor of oxyanions

retention.

By linking the quantity of TE released during soxhlet experiment (Figure 7-7) and their initial repartition
in each sample (), it was possible to suggest which fractions were more likely to have been impacted
by soxhlet conditions. In LS, the quantity of Se released during soxhlet (73 + 3 % of total Se) was close
to the sum of three out of the four fractions (exchangeable, adsorbed and pyrite-associated) identified
for this sample (65 % of total Se). Mobilization of the exchangeable Se was expected and already
noticed through standardized batch leaching tests. Mobilization of the adsorbed fraction could be
anticipated given the increasing pH, which resulted in the augmentation of the net negative charge of
surface reactive sites ultimately repelling oxyanions. Finally, supposing that the residual fraction was
not affected by soxhlet conditions, one might infer that the fraction of Se associated with pyrites was
also released. In this sample with very low carbonate content, passivation of pyrite should be less
efficient so that its oxidation would be higher than in the other samples. Relations between soxhlet
mass balances and initial speciation of TE were less obvious in the three other excavated materials.
This might be caused by the fact that, apart from the exchangeable fractions, Mo and Se speciation
were mainly related to associations with carbonates and celestite and most probably occurred through
incorporation and/or solid solution mechanisms. Since neither carbonates nor celestite dissolution
should reasonably be considered as complete, it became difficult to compare extracted quantities from
soxhlet experiments with clearly identified fractions. The resulting amount of TE released should be
considered carefully as the sum of Mo and Se release from mineral partial dissolution, while a

significant amount could still be carried by the unaltered mineral phases.

Given the high Mo and Se mobility acknowledged during the ageing experiment, comparison between
their behavior from unstabilized and stabilized samples should give insights on Fe? stabilizing impact
under strongly altering conditions. In Figure 7-7, it can be seen that proportions of Mo and Se released
during soxhlet experiments carried out on Fe%stabilized samples were systematically below the
proportion released in unstabilized samples. This observation was particularly significant for the two
samples showing the highest initial leaching potential, that is CS and LS regarding Mo and Se mobility
respectively. The total amount of Mo leached at the end of the experiment was decreased by 7 times
in stabilized CS while the decrease reached a factor of 11 for Se in stabilized LS. Impact of Fe addition

was significant but less important in MLS-A and MLS-B. In these samples, one can notice that, for both
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Mo and Se, the difference between the proportion of TE released without stabilization and the one
released with stabilization was close to the quantity extracted during standardized batch leaching tests
(i.e. the more mobile fraction). It is possible that addition of Fe® in these two samples almost exclusively
targeted oxyanions fraction initially free in the bulk sample, while other associations (with celestite
and pyrite) remained unchanged because of strong affinities ensured by the corresponding
mechanisms (incorporation and/or solid solution). Hence, soxhlet results for these two samples could
be used to infer that the adsorbed oxyanions on freshly precipitated iron (hydr-)oxides were strongly
retained and accounted for the mobility loss observed between unstabilized and stabilized MLS-A and
MLS-B. From that point, one should also notice that, since soxhlet conditions triggered partial celestite
(and perhaps pyrite) dissolution, stabilization of the corresponding Mo and Se released was unlikely.
In other words, the extent of oxyanions removal due to soxhlet strongly altering conditions was not
subject to stabilization during the course of the ageing experiments. This result could have been
anticipated since it has already been shown that Fe® effect on Mo and Se release control in such
excavated materials was mainly due to complexation at iron (hydr-)oxides surfaces. Yet, the alkaline
pH induced by carbonates dissolution was strongly in disfavor of oxyanions adsorption as was the high
Rys, already 10 times higher than the one used in standardized batch leaching tests after 48 h of ageing

experiment.

In light of these assumptions, it was not possible to justify the stronger stabilization already discussed
for Mo in CS and Se in LS by invoking a retention mechanism taking place during the course of the
ageing experiments. Presumably, the mineral phases controlling TE speciation in these two samples
(i.e., carbonates for Mo in CS and natural iron (hydr-)oxides for Se in LS) involved weaker mechanisms
than the one occurring with celestite in MLS-A and MLS-B. Addition of Fe® might have bring to CS and
LS a sufficient quantity of newly formed reactive surface sites to trigger complexation with highly
exchangeable oxyanions but also with the oxyanions weakly bound with carbonates and/or natural
iron (hydr-)oxides. Based on mass balance considerations, the resulting associations appeared to be
(at least partly) resilient towards the altering conditions induced by soxhlet experiments. Such
assumptions were directly confirmed by nuclear microprobe analysis carried out on soxhlet
experiment residuals of Fe%-stabilized CS. Figure 7-8 presents an iron (hydr-)oxide formed following Fe°
addition, on which p-PIXE and p-RBS measurements were performed. The same procedure carried out
in a previous works (Chapitre 6) on an unaged Fe®-stabilized CS allowed the identification and the
guantification of both Mo and Se in association with a goethite-like mineral phase. Here one can notice

that, despite the ageing protocol, both TE were still detected in association with iron (hydr-)oxides (see

Table 7-3).
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Figure 7-8: Scanning Electron Microscopy (SEM) images and quantitative mapping of Fe and Mo distributions
obtained with u-PIXE measurements on an iron (hydr-)oxide grain selected from solid residual obtained after
soxhlet ageing carried out on Fe%-stabilized CS. Quantifications presented in were performed on the two Regions
Of Interest (ROI) indicated here.

In the case of Mo, u-PIXE measurements were below the Detection Limit (DL) but quantitative mapping
of Mo distribution was unambiguously associated with the observed iron grains as shown in Figure 7-8
and in the PIXE spectrum corresponding to ROI-02 presented in Annex G (Figure G-1). Based on the
O/Fe weight ratios calculated, it is possible to suggest the nature of iron (hydr-)oxides. Interestingly,
ROI-01 and ROI-02 showed significantly different results with values close to O/Fe ratios expected for
hematite (0.43) and goethite (0.57) respectively.. Fe corrosion products could be multiple depending
on the environmental conditions (Guan et al., 2015). Moreover, soxhlet experiments could have result
in further change in iron (hydr-)oxides degree of oxidation explaining such variable composition. Here,
the corresponding quantitative mapping of Mo distribution showed a preferential association in the
bottom left corner of the grain corresponding to ROI-02. Goethite-like minerals would therefore be
once again inferred as the preferential Fe® oxidation products likely to control Mo mobility after
stabilization.

Table 7-3 : Quantitative results obtained by u-PIXE and u-RBS on the four Regions Of Interest (ROI) presented in

Figure 7-8. For u-RBS measurements of trace elements the Detection Limit (DL) is given. O/Fe represents the
weight ratio of Oxygen and Iron in the considered ROI.

C (0] Ca Fe Se DL Se Mo DL Mo O/Fe

Unit wt.% wt.% wt.% wt.% mg.kg_l mg_kg'l mg.kg_l mg.kg_l -
ROI-01 7.8 28.9 3.2 60.4 68 26 0 - 0.48
ROI-02 8.4 34.2 2.5 54.3 32 32 172 297 0.63

Such conclusions have direct consequences in terms of environmental management of stabilized
excavated materials. Fe® addition to rocks and soils representative of Mo and Se leachability issues in
GPE showed strong retention potential, especially when applied to materials with high proportion of
initially exchangeable and poorly adsorbed oxyanions. Nevertheless, Mo and/or Se bearing mineral
phase’s progressive dissolution due to changing conditions (pH, redox potential...) in a storage scenario

would eventually enhance TE release, which might not be mitigated if, in the same time, complexation
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at iron (hydr-)oxides is disfavored. Evolution of excavated materials pH in an inert waste landfill could
go either ways (towards more acidic or more alkaline values) under the action of intrinsic and/or
external factors. For instance, co-storage with soils showing more acidic characteristics or exposure to
acidic rain would potentially result in pH decrease. On the other hand, addition of lime or cement,
which are common treatments used to improve physical properties of soils, would displace pH towards
more alkaline values (van der Sloot and Dijkstra, 2004). In the case of growing acidity, oxyanions
release as a response of bearing phase’s dissolution might be easily mitigated by complexation
phenomena as it has been already recorded in unstabilized and stabilized samples through pH
dependence leaching tests (Tiberg et al., 2016; Brandely et al., 2022). Under such conditions, the net
surface charge of iron (hydr-)oxides (natural or added through Fe® stabilization) would be positive and
in favor of negatively charged ionic species adsorption. Nevertheless, as far as our excavated materials
are concerned, the strong buffering capacity induced by the high carbonates content will probably
prevent them from acidification. Hence, as demonstrated by soxhlet extraction experiments, the real
problem would most likely come from a hypothetical pH increase. As such, the use of Fe® as a stabilizing
agent could be limited to control TE release during storage, especially when initial TE speciation
involves associations with mineral phases likely to react under alkaline pH. To see how such results
would be translated in a context of inert waste storage scenario, we present hereafter a
hydrodispersive modelling using a pollution term source based on concentration profiles obtained with

soxhlet experiments.

7.3.3. Hydrodispersive modelling

The aim of the modelling approach was to quantify and compare the impact of unstabilized and
stabilized excavated rocks and soils mounts of known geometries stored directly on top of an aquifer.
Environmental impact of excavated materials was only discussed regarding groundwater quality
downstream the storage site with a particular emphasize put on the maximum Mo and Se
concentrations reached 20 m far from the potential contamination source. The same strategy was used
to define acceptation criteria for the various class of landfill in the frame of the European Council
decision 2033/33/CE (Hjelmar et al., 2001). However, back in the days, ascending percolation tests
were used to describe the source term. In the present study, TE concentrations measured in soxhlet
leachates as a function of the ageing time were used as a new approach to define the source term. It
was thus expected to represent a worst-case scenario considering strongly altering conditions for the
bulk material. As presented in section 7.2.4, an extrapolation has been realized to convert discrete
experimental values from leachates sampling into continuous functions usable as source term in
hydrodispersive modelling. Briefly, it has to be noted that the maximum released concentration of TE

was systematically observed in the first sampling (after 2 days of ageing). Due to the experimental
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setup, these maximum concentrations were reached after the accumulation of released TE from the
sample in the boiler as the flooding/washout cycles number raised. It would thus be unrealistic for data
extrapolations to consider higher concentrations. Hence, definition of continuous functions was
constrained by setting the maximum concentrations equal to the values measured after 2 days of
ageing. Finally, as mentioned in section 7.2.3, two samples (CS and CS - 3%Fe®) have also undergone a
shorter ageing protocol limited to 4 flooding/washout cycles. For these samples, an additional
concentration has been considered. Extrapolated curves are presented for Mo and Se in Figure 7-9 and
Figure 7-10 respectively while the corresponding extrapolated coefficients, determination coefficients

and RMSE are given in Table G-1.

= 3 02 1 05

@ .

2.5 |1 MLS-A /8 MLS-A- 1%Fe

g 1 016 | T 08 04 i

3 2 1z HE

s 012 06 03 f %

3 15 L

g : .

S 008 | 0.4 02 f 5
1 5 i -

B - 0

3 % g

£ os 004 02 01

= r tr.0
0 L ol 0 0

_ 02 01 003 0.008

=

) I

£ o016 I 0.08 0.025 ¢

= T \ 0006 | T

2 ' 1 002 L

o1z [ 4 006 .

£

g 0015 0004 - <

< oos 004 k =

8 - 001

s o™ 2 0002 [

]

2 004 - 002 0005 |

2

]

&

f ' 0 s 0 s s 0

o

0 20000 40000 60000 80000 100000 0 20000 40000 60000 80000 100000 0 20000 40000 60000 80000 100000 0 20000 40000 60000 80000 100000
Storage time (year) Storage time (year) Storage time (year) Storage time (year)

Figure 7-9: Mo concentrations measured in soxhlet leachates and the corresponding extrapolated continuous
functions used as input data for the source term. Concentration are expressed in mg.L™! and are represented
against the estimated storage time calculated based on the Liquid/Solid ratio of soxhlet experiments
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Figure 7-10: Se concentrations measured in soxhlet leachates and the corresponding extrapolated continuous
functions used as input data for the source term. Concentration are expressed in mg.L™? and are represented
against the estimated storage time calculated based on the Liquid/Solid ratio of soxhlet experiments
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Table 7-4 presents Mo and Se maximum concentrations calculated at the POC for the four excavated
materials without and with Fe’-stabilization. Two scenarii were considered in which groundwater
lateral speeds were set to slow or fast values of 4 and 20 m/y! respectively. The influence of the
thickness of the Non-Saturated Zone (NSZ) was also investigated but concentrations at the POC were
not different when calculated considering a 1 m or 5 m thick NSZ. Only a delay was observed in the
time needed to reach the maximum concentrations given the longer distance to travel in the NSZ for
the TE before reaching the groundwater level. Hence, quantitative results will only be discussed with
a 5 m thick NSZ.

Table 7-4: Maximum Mo and Se concentrations obtained at POC for each excavated material (unstabilized and
stabilized) according to the hydrodispersive modelling. The bulk of solid was located on top of the aquifer with a
5 m thick Non-Saturated Zone. Two groundwater lateral speeds of 4 and 20 m.y were used. Concentrations were

means of several measurements regularly spaced through the water column. Values in bold are below WHO
guidelines values for drinking water published in 1996.

Concentrations obtained at POC (mg.L?)

Groundwater velocity 4 my? 20 m.y?
Element Mo Se Mo Se
CS 5.482 0.201 1.141 0.042
CS —3%Fe 0.335 0.056 0.069 0.012
MLS-A 1.712 0.145 0.356 0.03
MLS-A — 1%Fe 0.998 0.059 0.208 0.012
MLS-B 0.331 0.029 0.069 0.006
MLS-B — 1%Fe 0.158 0.033 0.033 0.007
LS 0.055 2.34 0.011 0.487
LS —3%Fe 0.012 0.049 0.002 0.01
WHO (1996b) 0.07 0.01 0.07 0.01
WHO (2022) 0.07 0.04 - 0.04

Most of the unstabilized samples were seen to give maximum concentrations higher than the 1996
WHO guidelines values (WHO, 1996b). These values were chosen as main comparative criteria as they
were in effect when the different classes of waste landfill were defined. Some exceptions were noticed
and corresponded to the cases initially showing the lowest mobilities, which concerned Mo in LS and
both TE in MLS-B. For the latter, a slow groundwater speed still resulted in concentrations slightly
higher than the 1996 WHO guidelines values. Overall, maximum Mo and Se concentrations at POC
were seen to decrease with the increase of the groundwater lateral speed. Indeed, in both cases, the
quantity of contaminant reaching the groundwater level was the same but higher lateral speed
resulted in a stronger dispersion and a stronger dilution effect. Consistently with the behavior
observed during soxhlet experiments, Fel-stabilized samples allowed relatively good mitigation of Mo
and Se concentrations at the POC compared to unstabilized samples. Nevertheless, the compliance

with the 1996 WHO guidelines values for drinking water was still scarcely observed especially when
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groundwater speed was set to 4 m.y. One might still point out that Mo concentrations reached at
POC from Fe%-stabilized CS showed significantly mitigated values (with a division by a factor 16). Similar
results were obtained considering Se in Fe’-stabilized LS. In a situation where these two materials
would be stored above an aquifer with a relatively high velocity (i.e. > 20 m.an), it would result in safe
concentrations regarding 1996 WHO guideline values for Mo and only a small overpass for Se (Table
7-4). The fact that Fe® addition could reach such results when applied on the materials showing the
highest initial TE mobility should promote the consideration of stabilization to limit environmental
issues linked with TE release from naturally contaminated rocks and soils. Slightly less significant
results were obtained with MLS-A. Despite its lower initial mobility in raw materials, Mo concentration
obtained at the POC from Fe®-stabilized MLS-A was three times higher than the one obtained from Fe®-
stabilized CS. Even with the highest groundwater lateral speed, Mo concentrations at POC remained
above the 1996 WHO guidelines values. Here again, this was consistent with our previous discussions,
which shred light to the reactivity of TE bearing phases likely to dissolve under soxhlet altering
conditions. It is difficult to discuss whether these conditions could represent a true behavior for
elements originated from naturally contaminated excavated materials or not. Indeed, soxhlet ageing
triggered mineral phase’s dissolution by accelerating the reaction kinetics. Although celestite and
carbonated minerals dissolution should be expected over a more or less long period, the resulting pH
increase observed during soxhlet experiments might be less significant with slower kinetics. Hence,
conditions could be less in disfavor of oxyanions stabilization than what was observed during soxhlet
experiment. If so, equations used to define the source term might ultimately underestimate the ability

of oxyanions to be retained at iron (hydr-)oxides surfaces.

In light of the previously discussed results, the hydrodispersive modelling involving artificial ageing
results as input data for the source term should be used to step back considering the management of
naturally contaminated excavated rocks and soils. First, it should be noticed that the concern regarding
such materials leaching potential was justified. Indeed, results for unstabilized CS, MLS-A and LS have
shown Mo and/or Se concentrations high above the 1996 WHO guidelines values. One could argue
that our approach was likely to overestimate the pollution source given the strong alteration observed
under soxhlet conditions. Although probably true, this could also be used to outline the efficiency of
stabilization. Indeed, in the same samples after addition of Fe® concentrations downstream the
storage area were much lower. Even if WHO guideline values were not systematically met, the
environmental risk linked to these materials with low total TE contents appeared to be at least partly
limited. Second, as mentioned in earlier works, the initial speciation of contaminants played a key role
in the whole stabilization process. Stronger associations and low mobility could be expected to result

in smaller risk of high concentration in the aquifer. However, in some cases, the fact that TE are initially
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strongly associated could consist in a major drawback for Fe® stabilization. This would be explained by
the fact that TE were unavailable for complexation during the operation of stabilization (i.e. the
mixing). As ageing of the material occurred, a significant quantity of Mo and Se was released from the
deterioration of the aforementioned strong associations. Presence of iron (hydr-)oxides due to Fe°
addition might mitigate such a release only if conditions are in favor of oxyanions complexation. On
the contrary, in excavated materials with a high content of poorly adsorbed TE, stabilization would
occur in a large extent during the mixing. Soxhlet extraction has shown that the resulting associations

were relatively resilient so that Fe® stabilization in such material could be considered as efficient on a

long-term basis.
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7.4. Conclusion

Overall, the ageing protocol used in this study has been shown to trigger Mo and Se release from
naturally contaminated excavated materials compared to Standard Batch Leaching Tests. Differences
in the initial speciation of TE seemed to result in various behavior, which could have varying impact
when planning (un)stabilized rocks and soils storage. In an unintuitive way, high Se and Mo initial
mobility (mainly acknowledged in clayey and carbonated rocks respectively) were shown to result in a
better long-term response to Fe’-stabilization treatment. On the other hand, initially less worrying
mobility might result in higher risks regarding TE release from stabilized materials. Such observations
have been explained by considering that higher availability of TE during Fe%-stabilization process should
result in formation of a large number of strong complexes between oxyanions and iron (hydr-)oxides.
These complexes appeared to be stable under soxhlet altering conditions, which was demonstrated by
both ageing experiments coupled with hydrodispersive modelling and direct measurements with
nuclear microprobe analysis. In other materials, TE initial speciation involved stronger associations
with mineral phases unlikely to be rearranged during the stabilization process. Their storage should be
carefully considered since, with time, conditions favoring dissolution of such bearing phases might
induce an increase of contamination source, which would not be necessarily mitigated by the presence

of iron (hydr-)oxides.

The diversity of naturally contaminated excavated materials studied here should put light on the
difficulty to consider stabilization as an automatic tool to help managing their evacuation from
construction sites. Indeed, although showing consistent and promising results regarding its ability to
reduce Mo and Se mobility in particular cases, it appeared to be strongly dependent on TE initial
speciation. However, public works companies facing issues regarding the acceptation of naturally
contaminated rocks and soils truly need readily executable solutions. Because of the huge amount of
material involved and the varying composition likely to occur, it might probably be adventurous to
guarantee stabilization efficiency without a specific case study as performed here. Another solution
could be the use of generic characterization methods likely to foresee the stabilizing efficiency based
on the knowledge accumulated on TE speciation. For instance, for naturally contaminated materials
from the Parisian basin, our study counterintuitively suggested that Fe%stabilization should be the
most efficient on materials showing the highest TE initial mobility, which could be observed by simple

standardized batch leaching tests.
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\

A retenir

Peu de travaux se sont penchés sur la stabilisation de terres excavées naturellement contaminées
présentant de faibles teneurs totales en ETM. Parmi ceux recensés, aucun ne traite le cas de
contaminations en Mo ou en Se. La nature et |'efficacité des mécanismes de stabilisation dépendent
de plusieurs facteurs dont le type de stabilisant, le type de contaminant, la nature des matériaux ou
encore les conditions environnementales. Bien que le Fe® soit reconnu pour agir sur la mobilité des
ETM via la formation d’(hydr-)oxydes de Fe susceptibles d’adsorber les contaminants, la nature des
mécanismes impliqués a fait 'objet ici d’'une investigation en relation avec les spécificités de nos

matériaux (e.g. faibles teneurs totales, pH naturels alcalins des terres).

Nous avons d’abord pu montrer que I'ajout du Fe® aux quatre échantillons de terres retenus (CS, MLS-
A, MLS-B et LS) permet une réduction de la mobilité du Mo et du Se sur ’ensemble de la gamme de
pH. Pour le Mo, la modélisation géochimique des essais de lixiviation avec dépendance au pH a mis en
évidence un scénario d’'immobilisation impliquant uniquement des phénomeénes d’adsorption. La
persistance de la stabilisation pour des pH supérieurs a 10 (mal représenté par la modélisation) a
toutefois été interprétée comme un signe de I’existence conjointe de mécanismes d’immobilisation
réputés plus stables. Dans le cas du Se, la modélisation géochimique a souffert de quelques manques
tels que l'incapacité a prendre en compte les phénoménes de compétition dans les échantillons
présentant les plus fortes teneurs en sulfates ou encore I'absence de prise en compte de I'impact de

I"ajout de Fe® sur le degré d’oxydation du Se.

Un protocole de vieillissement accéléré (soxhlet) a mis en évidence un maintien de la quantité d’ETM
stabilisée malgré les conditions plus altérantes imposées par rapport aux essais de lixiviation
statiques utilisés jusqu’ici. Ce résultat était particulierement significatif pour les échantillons
présentant les mobilités en Mo et Se initiales les plus fortes. Une modélisation de transport
hydrodispersif a été définie pour simuler I'impact du stockage des terres brutes et stabilisées en
scénario ISDI sur la qualité des eaux souterraines en aval du lieu de stockage. Méme si 'ensemble des
valeurs guides définies par 'OMS pour les eaux a destination de la consommation humaine ne sont
pas toujours respectées, la stabilisation au Fe® est apparue comme un moyen efficace de réduire le
risque de surconcentrations dans les eaux souterraines, conséquences du stockage des terres
excavées dans le cadre du GPE. Néanmoins, les disparités observées en fonction des différents types
de terres excavées ont souligné I'importance de la réalisation d’une étude de cas spécifique a chaque

problématique pour I'évaluation de la pérennité d’un traitement par stabilisation.
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Conclusion générale et
perspectives

Synthése générale de I'étude

Sous I'impulsion de la réalisation de travaux d’aménagements du territoire impliquant le creusement
de grandes sections souterraines (routes, métro, trains...), la gestion des terres excavées s’est imposée
comme un défi technique et logistique portant des enjeux environnementaux et économiques. Le
projet du Grand Paris Express ne fait pas exception a la régle en raison, principalement, du volume et
de la nature des déblais générés qui présentent des enrichissements naturels récurrents en Eléments
Traces Métalliques (ETM). En particulier, de fortes mobilités en Molybdéne (Mo) et en Sélénium (Se)
sont a l'origine de codts significatifs lors de I’évacuation des terres vers les filieres de stockage
spécialisées. Ceci est lié au fait que les terres excavées, polluées ou non, prennent le statut de déchets
des lors qu’elles quittent leur site d’origine. Dans ce contexte, cette thése a eu pour objectif principal
d’évaluer la pérennité d’un traitement par stabilisation chimique pour réduire le potentiel de lixiviation
en Mo et/ou Se de terres naturelles issues des chantiers du GPE. L’ambition affichée était d’évaluer
la possibilité d’obtenir un reclassement en Installation de Stockage de Déchets Inertes (ISDI) des
terres initialement considérées comme non-inertes au regard de la législation actuelle. Pour cela,
plusieurs études ont été conduites pour répondre a des interrogations sur (i) la spéciation des ETM
dans les terres excavées brutes, (ii) la capacité d’un stabilisant a réduire la mobilité du Mo et du Se
pour I'ensemble des terres étudiées, (iii) la nature des mécanismes impliqués dans la rétention des

ETM et (iv) I’évolution sur le long terme du comportement du Mo et du Se dans les terres stabilisées.

Sur la spéciation des ETM dans les terres naturelles

Cette partie visait la caractérisation de la spéciation du Mo et du Se dans cinq types de terres excavées,
issues de formations géologiques variées et présentant des compositions chimique et minéralogique
sensiblement différentes. Des tests de lixiviation avec dépendance au pH adaptés de la norme NF EN
14429 couplés a une modélisation géochimique ont permis de proposer une répartition crédible du
Mo et du Se au sein de la matrice solide cohérentes avec les analyses directes (contenu total, DRX,

MEB-MSE) effectuées sur chaque type de terre.
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CONCLUSION GENERALE ET PERSPECTIVES

De cette partie, on retiendra donc que d'importantes différences de spéciation existent d’'un élément
a I'autre mais également d’un type de terre a un autre malgré des compositions parfois proches. Les
fortes mobilités observées aux pH naturels des sols ne sont pas liées a la dissolution (méme partielle)
de phases porteuses mais proviennent plutot d’interactions faibles avec différentes phases minérales
(e.g. carbonates, (hydr-)oxydes métalliques, silicates) rapidement rompues par le contact avec la
solution lixiviante. La réactivité des ETM vis-a-vis des variations de pH est en accord avec un scénario
impliquant I'adsorption a la surface d’(hydr-)oxydes de fer naturel comme mécanisme principal de
contréle du relargage. Ainsi, a pH acide, le relargage entrainé par la dissolution partielle de phases
porteuses (célestine, carbonates, pyrite) est compensé par les conditions favorables a I’adsorption
d’oxyanions tandis qu’a pH basique, la dissolution de ces phases entraine les maximums de relargage
observés. Dans un contexte de gestion des terres excavées, ceci a son importance puisque des
modifications de pH peuvent avoir lieu au sein d’un lot de terres entreposé en Installation de Stockage
de Déchets, amenant aussi bien des conditions plus acides que des conditions plus basiques. De plus,
I'utilisation de traitement (avec objectif de stabilisation ou non) ayant un impact sur le pH des terres
ne sera pas sans conséquences sur la réactivité des ETM. Cette conclusion a été illustrée par le cas d’un
échantillon de marins de tunneliers ayant subi un traitement aprés excavation contenant une étape
de chaulage. L'augmentation du pH associée a eu pour conséquence un appauvrissement de la teneur
totale en Mo et Se et une augmentation de leur mobilité qui s’est avérée faiblement compensée par

la précipitation de phases de type ettringite.

Sur la sélection d’un agent stabilisant

De nombreux stabilisants et mélanges de stabilisants ont été testés dans une vaste étude réalisée par
le laboratoire central de Bouygues TP. Dans cette thése, nous avons relayé et exploité les résultats
concernant deux grandes familles, a savoir les liants minéraux (chaux, liants hydrauliques et ciment)
et certains composés métalliques (fer zéro valent — Fe®, sulfate de fer, oxydes de fer, d’aluminium et
de manganeése). Sur la base des résultats de tests de lixiviation standardisés, un ajout raisonnable
(i.e. <3 wt.%) de Fe® s’est avéré capable de réduire la mobilité du Mo et du Se sous les seuils
d’acceptation en ISDI pour I'ensemble des terres naturelles concernées. Certaines limites ont
cependant été notées comme l'incapacité d’action sur I’échantillon de marins de tunneliers en raison
du pH élevé de ce dernier (pH > 12) ou encore une action limitée sur les ions fluorures ou sulfates qui
sont également soumis a des valeurs seuils pour I'acceptation des terres en IDSI. Néanmoins, I'objectif
initial de stabilisation du Mo et du Se étant atteint, la stabilisation au Fe® a été retenue pour la suite
de la these afin d’étudier la nature et la résilience des mécanismes de stabilisation (en écartant

toutefois le marin de tunnelier).
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Sur la nature des mécanismes de stabilisation apreés ajout de Fe°

L’analyse au microscope électronique d’un échantillon de calcaire grossier stabilisé a permis de mettre
en évidence la présence d’(hydr-)oxydes de fer avec des degrés d’oxydation variés issus de la
corrosion du Fe®. Néanmoins, en raison des faibles teneurs totales en ETM, il a fallu passer par une
analyse a la microsonde nucléaire pour identifier la présence de Mo et Se en association avec ces
phases minérales, témoins de changements de spéciation initiés par I’ajout du Fe°. De nouveaux tests
de lixiviation avec dépendance au pH ont été réalisés sur les terres stabilisées au Fe’. La modélisation
géochimique a permis, dans le cas du Mo, de proposer un scénario de stabilisation impliquant
exclusivement une adsorption a la surface des (hydr-)oxydes de Fe. La persistance de la stabilisation
a pH basique (notamment au-dessus de 10) est cependant en faveur d’un scénario alternatif (mais non
contradictoire) impliquant des mécanismes simultanés réputés plus stables (e.g. précipitation de
surface, diffusion au sein de la structure cristallographique des (hydr-)oxydes de fer). Le cas du Se a
été moins bien traité par la modélisation géochimique et il serait nécessaire de conduire des
expériences supplémentaires pour parvenir a expliquer les comportements observés. En I'état, nous
avons supposé, en accord avec la littérature scientifique, que le Fe? est susceptible d’avoir un effet
réducteur sur la forme la plus mobile du sélénium (sélénate, Se0.%). Il en résulterait, a minima, une
augmentation de la proportion de sélénite (SeOs?), espéce reconnue comme étant adsorbée 3 la

surface des (hydr-)oxydes de fer a des valeurs de pH pouvant aller jusqu’a 10.

Sur la pérennité du traitement par stabilisation au Fe®

Dans cette derniére partie, des protocoles de vieillissement artificiels (soxhlet) ont été réalisés sur les
terres brutes et stabilisées. Les conditions altérantes des essais retenus proviennent de facteurs
multiples (i.e. rapport liquide/solide élevé, augmentation de la température, alternance de cycle
humectation/lessivage, déséquilibre thermodynamique constant entre phases liquide et solide) et
représentent probablement un cas de figure majorant par rapport a un scénario de stockage. Ceci en
fait un essai d’autant plus crédible pour évaluer la pérennité du traitement par stabilisation. Les
profils de concentration issus de ces essais ont été implémentés dans une modélisation
hydrodispersive permettant de suivre I'impact sur la qualité des eaux souterraines en aval de
I'installation de stockage. Les résultats expérimentaux et de modélisation ont permis de mettre en
évidence un comportement des ETM fortement dépendant de leur spéciation initiale dans les terres
considérées. Ainsi, de fagon contrintuitive, les terres présentant les mobilités initiales les plus élevées
n‘ont pas systématiquement engendré les concentrations les plus élevées dans les eaux
souterraines. |l découle de ces résultats que les associations formées au cours du mélange

terre/stabilisant concernaient quasiment exclusivement les ETM initialement faiblement retenus a la
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surface de phases minérales présentes dans la matrice solide. Ces associations se sont montrées
résistantes aux essais de vieillissement accélérés quel que soit I’échantillon considéré. A I'inverse,
dans des terres présentant une mobilité plus faible avec des ETM initialement fortement liés a des
phases minérales porteuses (incorporation, solution solide...), seule une quantité limitée d’ETM était
disponible lors de I'opération de stabilisation. La dissolution progressive de ces phases porteuses de
Mo et de Se sera alors susceptible d’entrainer une augmentation du relargage et si, dans le méme
temps, les conditions s’averent défavorables a la rétention d’espéces chargées négativement, la

qualité des eaux souterraines en aval du stockage pourrait étre impactée.

Perspectives

La conclusion d’'une thése améne les auteurs a s’interroger sur les perspectives éventuelles qui
découlent de leur travail. Dans notre cas, il semble encore possible d’aller plus loin dans la
compréhension des mécanismes de stabilisation et de leur comportement a long terme, notamment
en améliorant, développant et généralisant I'outil de modélisation géochimique présenté dans ce
manuscrit. D’un point de vue plus opérationnel, il apparait important de s’interroger sur le(s)
contexte(s) d’utilisation susceptibles d’accueillir la stabilisation au Fe® telle qu’étudiée dans nos

travaux.

Amélioration et développement de I'outil de modélisation géochimique

La principale piste d’amélioration de nos travaux de modélisation appliquée aux terres stabilisées
concerne lareprésentation du Se et notamment I'impact d’éventuels changements d’états d’oxydation
sur la réactivité de ce dernier. Ces changements de degré d’oxydation peuvent provenir de I'ajout de
Fe® ou tout simplement de I’évolution des conditions environnementales (e.g. variations de pH dans le
cas des tests de lixiviation avec dépendance au pH). Une étude expérimentale de suivi du ratio
Seyv :Sey, dans les éluats (Cornelis et al., 2008b) serait intéressante pour contréler de maniére directe
ces changements de degrés d’oxydation ainsi que pour vérifier et préciser les hypothéses faites dans
nos modeles géochimiques. Les résultats présentés ont indiqué, par ailleurs, une dégradation de la
représentation du comportement du Se corrélée a I'augmentation de la teneur en sulfates des
échantillons. Ce type de matrice riche en sulfates est omniprésente dans le bassin parisien mais
également dans I'ensemble des formations géologiques gypsiferes. C’'est pourquoi, le développement
de modeles de complexation de surface intégrant les phénoménes de compétition entre sulfates et
sélénium devrait permettre de mieux évaluer la réactivité du Se dans des contextes de contamination

variés.
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Une seconde relative faiblesse des modéles appliqués aux terres stabilisées correspond a I'incapacité
de représenter I'influence de la stabilisation a pH > 10. Le modéle de complexation de surface utilisé
ne rend pas compte du retard a la désorption observée a pH basique, ce qui laisse supposer que
certains mécanismes de stabilisation sont ignorés. Une premiére approche pour traiter ce point
pourrait donc étre d’ajouter une dépendance au temps et au pH pour la formation des espéces
surfaciques de Mo et de Se dans la lignée des récents travaux publiés par Sun and Selim (2018 ; 2019).
Ceci nécessiterait une étude expérimentale spécifique visant a compiler des isothermes de sorption du
Mo et du Se a la surface d’(hydr-Joxydes de Fe formés suite a I'oxydation du Fe®, en veillant & ce que
les conditions opératoires s’approchent des conditions réelles applicables aux terres excavées du GPE
(i.e. faibles teneurs en ETM, Fe® dilué dans une matrice carbonatée...). Une autre approche pourrait
étre d’évaluer par modélisation géochimique la part de mécanismes différents de la simple

adsorption jouant un role dans la rétention du Mo et du Se (Meima and Comans, 1998b).

Enfin, dans I'optique de représenter au mieux I’évolution sur le long terme du Mo et du Se dans les
terres stabilisées, une modélisation intégrant un couplage géochimie transport serait un plus. Ici,
nous avons directement intégré les résultats expérimentaux issus des essais de vieillissement accélérés
comme données d’entrée a la modélisation hydrodispersive. Dans un premier temps, il serait pertinent
d’utiliser la modélisation géochimique couplée au transport sous PHREEQC pour essayer de définir les
aspects géochimiques a I'origine des relargages en Mo et Se observés au cours des essais soxhlet. En
fonction de la réussite de cette étape, I'implémentation d’un terme source calculé sur la base d’une
évolution géochimique d’un massif de déchet pourrait étre prise en compte dans la modélisation

hydrodispersive (De Windt et al., 2007).

Application concréte pour la stabilisation au Fe®

Dans le contexte spécifique des terres naturellement contaminées issus des chantiers du GPE, le
développement de la solution de stabilisation a été remis en question durant cette these par
I’évolution de la législation. Les volumes importants impliqués ont contraint, pour éviter
I’engorgement des filieres d’évacuation, la création d’exutoires dont les seuils d’acceptation ont été
revue a la hausse par arrétés préfectoraux. Ceci a considérablement réduit la marge de manceuvre
économique dans laquelle inscrire la stabilisation des terres. De plus, dans une logique louable et
attendue de développement durable, la loi n°2020-105 relative a la lutte contre le gaspillage et a
I’économie circulaire a directement impactée la gestion des terres excavées avec pour objectif de
faciliter leur réutilisation. La procédure de sortie du statut de déchet s’en est vu allégée par 'arrété
ministériel du 4 juin 2021 (JORF, 2021) et la procédure de valorisation hors-site des terres excavées

issues de sites non pollués a été mise a jour (BRGM, 2020). Selon cette procédure, certains projets de
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valorisation nécessitent toujours un contrdle de I'absence d’impact des terres sur la ressource en eau
par réalisation de tests de lixiviation. Une des perspectives de la stabilisation telle que nous I'avons
étudiée ici pourrait donc étre d’étendre la possibilité de valorisation des terres excavées a des cas de

figures initialement non envisagés.

Il est également a considérer que la réglementation, en plus d’étre évolutive, n’est pas identique dans
toutes les régions du monde. Si I'Union Européenne fixe un cadre réglementaire pour inciter le
recyclage des terres excavées, dans la pratique, I'ensemble des pays membres n’ont pas forcément les
mémes habitudes, en particulier pour ce qui est de la gestion des terres excavées naturellement
contaminées. Ainsi, a I’heure actuelle, la France ne permet pas le traitement de terres dans le but de
controler les risques environnementaux associés alors que, dans le méme temps, d’autres pays (dans
et hors de I'UE) autorisent de tels recours (Hale et al., 2021). Notre travail ayant apporté des éléments
concrets en faveur de I'efficacité durable de la stabilisation chimique, il pourrait donc s’inscrire dans
un autre contexte géographique que celui des chantiers du GPE. Une des limites au développement
de la réutilisation de terres naturellement contaminées provient aussi de la résistance de I'opinion
publique lorsque la qualité environnementale des matériaux est évoquée. L' utilisation d’une technique
comme la stabilisation qui, elle, dispose des faveurs de la société civile (Khalid et al., 2017) pourrait

donc contribuer a I'augmentation du taux de réutilisation de ce type de terres.
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ANNEXES

ANNEXE A. Relative au Chapitre Matériels et Méthodes

Récapitulatif des expériences conduites sur chaque échantillon de terres excavées

Tableau A-1: Récapitulatif des expériences réalisées sur chaque échantillon de terres excavées (brutes et stabilisées). o = expérience réalisée ; x = expérience non réalisée. CBD
= Citrate Buffered Dithionite ; DRX = Diffraction des Rayons X ; MEB = Microscope Electronique a Balayage ; MSE = Microsonde Electronique ; u-PIXE = Micro Particule Induced

X-Ray Emission

Expérience MLS-A ™ MLS-A-1%Fe

Caractérisation chimique et étude de la spéciation des ETM

Contenu total o o o X X
Lixiviation NF EN 12457-2 o] o o o] o
Lixiviation avec dépendance

au pH o 0 o o o
Extraction CBD X X X X X
Caractérisation minéralogique et étude de la spéciation des ETM

DRX o o o X X
MEB o o o X X
MSE o o X X X
u-PIXE X X X X X
Vieillissement artificiel

Soxhlet (10 j) o o o o o]
Soxhlet (L/S = 10) o X X X X
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ANNEXES

Récapitulatifs des données thermodynamiques associées a I’ensemble des phases
minérales utilisées lors de la modélisation

Tableau A-2: Constante de solubilité (log_k) a 25°C associées aux phases minérales utilisées dans cette thése tous
travaux de modélisation confondus. °Giffaut et al. (2014) ; *Singer et al. (1977) ; “Blanc et al. (2012) ; “Cornelis et
al. (2008) ; ¢Séby et al. (2001); {Meima and Comans (1998b)

Mineral phase Réaction (Itzag:ck)
Calcite CaCOs = Ca®*+ COs* -8,48?
Dolomite CaMg(COs)2 = Ca®* + Mg?* + 2 COs> -17,13°
Aragonite CaC0s = Ca®* + COs> -8,312
Quartz SiO2 + 2H20 = H4Si04 -3,742
Gypsum CaS04:2H,0 = Ca?* + SO4% + 2H,0 -4,612
Celestite SrSOa4 = SO4% + Sr?* -6,622
Kaolinite Al2(Si20s)(OH)a + 6 H* = 2 AIP* + 2 HaSiO4 + H,0 6,50°
Montmorillonite Cao,3Mgo,6Al1,45ia010(0H)2 + 6 H* + 4 qu =0,34 Mg* + 0,34 Na* + 1,66 A" + 4 6,157
H4SiO4
lllite (Fell) Ko,8sFe0,25A12,355i3,4010(0H)2 + 8,4 H* + 1,6 HzO = 0,85 K* + 0,25 Fe?* + 2,35 A** + 3,4 9,45°
HaSiO4
Palygorskite MgAISizO10(OH) + 5 H* + 5 H20 = Mg?* + AIP* + 4 HaSiOa4 37,1°
Sepiolite MgaSisO15(OH)2 : 6H20 + 8 H* + H20 = 4 Mg?* + 6 HaSiOs 31,42¢
Microcline K(AISiz)Os + 4 H* + 4 H20 = AIP* + K* + 3 HaSiO4 0,05°
Albite Na(AlSi3)Os + 4 H* + 4 H20 = AI3* + Na* + 3 HaSiOa 2,742
Nontronite | C2017Fe167Alog7Sisc010(OH)2:4,45H;0 + 7,36 H* = 0,17 Ca®* + 1,67 Fe™ + 0,67 AP*+ o,
3,66 HaSiO4 + 1,81 H20 !
Ettringite CacAl>(S04)3(OH)12 : 26H20 + 12 H* = 2 AP* + 6 Ca?* + 3 SO42 + 38 H20 56,97°
Talc Mg3Si20010(OH)2 + 6 H' + 4 H20 = 3 Mg?* + 4 HaSiOs 24,92°
Ferrihydrite Fe(OH)s + 3 H* = Fe3* + 3 H,0 2,542
Goethite FeOOH + 3 H* = Fe3*+ 2 H20 0,39?
Hematite Fe203 + 6 H" = 2 Fe3* +3 H20 -1,022
Rutile TiO2 + 2 H20 = Ti(OH)a4 -8,86°¢
Pyrite FeSz + 2H" + 2% = Fe?* + 2 HS -15,79°
Strontianite SrCOs3 = COs%+ Sr** -9,272
CSHO0,8 Ca0,sSi02,3: 1,54H20 + 1,6 H* = 0,8 Ca?* + HaSiO4 + 0,34 H,0 11,052
Gibbsite AI(OH)s + 3 H* = AI3*+ 3 H20 7,742
Brucite Mg(OH)2 + 2 H* = Mg?* + 2 H,0 17,12
Powellite CaMoO, = Ca” + MoO, " 7,9°
Ca(Se0a4):2H.0 CaSe04:2H,0 = Ca?* + Se04> + 2H,0 -4,20¢
Ca(Se0s):H.0 CaSe03:H,0 = Ca®* + Se03* + H.0 -6,84¢
Ca(Sb(OH),), Ca(Sb(OH),), = Ca’ +2Sb(OH), -12,55°
Fez(SeOs)s Fez(SeOs)s = 2 Fe3* + 3 Se0s3* -34,0¢
Fez2(Se0s)s3:6H20 Fez(Se0s)3:6H20 = 2 Fe3* + 3 Se03% + 6 H20 -41,58°¢
Fez(Se0a)s Fe2(Se04)3 = 2 Fe®* + 3 Se04> -23,2¢
FeSeOs FeSeOa = Fe?* + Se0s* -6,52¢
FeMoOa4(s) FeMoO: = Fe?* + Mo04* -8,35°
Fe2(Mo0a4); Fe2(MoOa)s = 2 Fe3* + 3 Mo0s> -35,29f
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ANNEXES

Récapitulatif de I’'ensemble des réactions de formation considérées lors de la modélisation

Tableau A-3: Réactions de formations des espéces surfaciques considérées dans les modéles de complexation de
surface de type Charge Distribution Multi Sites Complexation (CD-MUSIC ; Hiemstra and van Riemsdijk, 1996).
Deux types de sites de surfaces (simplement coordonnés, =FeOH/? et triplement coordonnés, =Fes0™/?) ont été
considérés. Az, Az et Az représentent le changement de la charge de surface aux plans 0, 1 et 2 respectivement.
“Rahnemaie et al. (2006); "Blanc et al. (2012); “Yue et al. (2020); ‘Kersten and Viasova (2013)

Formation reaction Azo Azy Az logK
=FeOH™Y2 + Na* = =FeOHNa*/? 0 0,59 0,41  -0,38°
=Fe30Y2 + Na* = =FesONa*/2 0 0,59 0,41 -0,382
=FeOH™Y/2 + Ca? = =FeOHCa*?/? 0,62 1,38 0 2,23°
=Fe30™V2 + Ca®* = =Fe;0Ca*¥? 0,62 1,38 0 2,232
2 =FeOH 2 + Ca?* = (=FeOH),Ca* 0,18 1,82 0 3,11°
2 =Fes0? + Ca?* = (=Fe30):Ca* 0,18 1,82 0 3,11°
=FeOH Y2 + Mg?* = =FeOHMg*3/2 0,62 1,38 0 4,332
=Fes02 + Mg?* = =Fes0Mg*3/2 062 1,38 0 4,33
=FeOH™Y/2 + Sr?* = =FeQHSr*3/? 0 1,95 0,05 3,34
=Fe30Y2 + Sr2* = =Fe30Sr+3/2 0 1,95 0,05 3,34°
=FeOH 2 + SO4% + H* = =Fe0S03%/2 + H,0 0,5 -1,5 0 9,37°
=FeOH Y2 + S04 + H* = =FeOH,5043/2 1 -1,84  -0,16  11,06?
=FeOH™/2 + H4Si04 = =Fe0SiO3H3 ™2 + H,0 0,6 0,6 0 4,65°
2 =FeOH 2 + CO3* + 2 H* = (=Fe0)2CO" + 2 H20 0,67 -0,67 0 21,4°
2 =FeOH 2 + Se03% + 2 H* = (=Fe0),5e0" + 2 H.0 0,67 0,67 0 24,3¢
=FeOH Y2 + Se04% + H* = =Fe30H,Se0432 0,67 0,67 0 9,944
2 =FeOH 2 + Se04> + 2 H* = (=Fe0),Se0> + 2 H,0 1 -1 0 17,314
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ANNEXES

Tableau A-4: Réactions de formations des espéeces surfaciques considérées dans les modeles de complexation de
surface de type Generalized Two Layered Model® (GTLM). °Dzombak and Morel (1990) ; *Hansen et al. (1994) ;
‘Gustafsson (2003) ; “van Geen et al. (1994) ; ¢Cornelis et al. (2012)

Formation reaction logK

Strong sites (Hfo_s)

=Hfo_sOH + H* = =Hfo_sOH»* 7,292
=Hfo_sOH = =Hfo_sO" + H* -8,93°
=Hfo_sOH + Ca®* = =Hfo_sOHCa?* 4,972
=Hfo_sOH + Sr?* = =Hfo_sOHSr?* 5,012
=Hfo_sOH + SO4% + H* = =Hfo_sSO4 + H20 7,782
=Hfo_sOH + SO4? = =Hfo_sOHSO4? 0,79°
=Hfo_sOH + H4SiO4 = =Hfo_sOSi(OH)s +H20 3,6°

=Hfo_sOH + Mo04% = =Hfo_sOHMo0* 3,14¢
=Hfo_sOH + MoOa? + 2H" + H20 = =Hfo_sOMo(OH)s 17,96¢
=Hfo_sOH + Mo004? + H* = =Hfo_sMo004> + H.0 9,5°

=Hfo_sOH + Sb(OH)s + H* = =Hfo_sSb(OH)4 + 2H20 10°

Weak sites (Hfo_w)

=Hfo_wOH + H* = =Hfo_wOH2" 7,29°
=Hfo_wOH = =Hfo_wO" + H* -8,93°
=Hfo_wOH + Ca®* = =Hfo_wOCa?" + H* -5,852
=Hfo_wOH + Mg?" = =Hfo_wOMg?* + H* -4,6°
=Hfo_wOH + Sr?* = =Hfo_wOSr?* + H* -6,582
=Hfo_wOH + Sr?* + H,0 = =Hfo_wOSrOH + 2H* -17,6°
=Hfo_wOH + SOs> + H* = =Hfo_wS04 + H,0 7,782
=Hfo_wOH + SO4* = =Hfo_ wOHS0+* 0,79°
=Hfo_WOH + H4SiO4 = =Hfo_wOSi(OH)3 +H20 3,6°
=Hfo_wOH + COs% + H* = =Hfo_wCOs + H20 12,56¢
=Hfo_wOH + CO3% + 2H* = =Hfo_ wHCO3 + H20 20,62¢
=Hfo_wOH + Mo04? = =Hfo_wOHMo004* 3,14¢
=Hfo_wOH + Mo04* + 2H" + H,0 = =Hfo_wOMo(OH)s 17,96°
=Hfo_wOH + M004> + H* = =Hfo_wMo004> + H,0 9,5°
=Hfo_wOH + Sb(OH)e + H* = =Hfo_wSb(OH)4 + 2H20 13,2¢
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Récapitulatif des assemblages minéralogiques retenus pour les terres excavées brutes caractérisées dans cette thése

ANNEXES

Tableau A-5: Comparaison entre les quantités initiales des phases minérales implémentées dans la modélisation géochimique des lixiviations avec dépendance au pH (Mod.)
et celles déterminées par Diffraction des Rayons-X (DRX). DO = dissolve_only; SS = Solution Solide; K = cinétique de dissolution prise en compte (selon Marty et al., 2015);
0 = minéral initialement absent de 'assemblage mais autorisé a précipiter; n.o. = minéral non observée par DRX; tr. = minéral observé en quantité trace par DRX

Phase MLS-A ™ Surface réactive
XRD (mol-L'Y)  Mod. (mol-L'!) XRD (mol-L'!) Mod. (mol-L'!) XRD (mol-L!) Mod. (mol-LY) XRD (mol-L'Y) Mod. (mol-L?) XRD (mol-L?) Mod. (mol-L?) (m2-g?)
Kaolinite 0,15 + 0,02 0,15 K n.o. - n.o. - tr. - n.o. - 80
Montmorillonite 0,10 + 0,02 0,1K tr. - tr. - tr. - tr. - 30
Quartz 0,18 + 0,05 0,18 K 0,12 £ 0,05 0,12 K 0,07 £ 0,05 0,07 K 0,07 £ 0,05 0,07 K 0,05 + 0,03 0,05 K 0,03
Rutile 0,05 0,04 0,05 n.o. - n.o. - n.o. - n.o. - -
Aragonite 0,02 + 0,01 0,015 SSstront n.o. - n.o. - 0,05 + 0,03 0,5DO 0,03 + 0,02 0,03 DO -
Microcline 0,007 + 0,004 0,007 K n.o. 0,004 K 0,004 + 0,002 0,004 K n.o. 0,003 K 0,004 + 0,007 0,004 K 30-100
Calcite 0,01 £+ 0,01 0,005 DO 0,09 + 0,03 0,16 DO 0,12 + 0,01 0,17 DO 0,81 + 0,03 0,67 DO 0,47 £ 0,02 0,43 DO -
Hematite 0,006 + 0,006 0,006 K n.o. - n.o. - n.o. - n.o. - 5
Dolomite n.o. 0,0012 DO 0,33 £0,02 0,2 0,33 + 0,02 0,26 DO 0,022 + 0,017 0,03 0,19 + 0,02 0,17 -
Gypsum n.o. - 0,006 + 0,02 0,004 DO 0,012 +0,03 0,007 DO 0,01 + 0,03 0,0009 0,01 +0,01 0,006 DO -
Celestite(Se) n.o. - 0,04 £ 0,02 0,04 K 0,005 + 0,003 0,005 K n.o. - 0,015+ 0,011 0,014 K 0,01-0,04
lllite(Fell) n.o. - 0,01 +0,01 0,01 K 0,012 + 0,002 0,012 K tr. 0,0008 K 0,007 +0.007 0,007 K 18
Palygorskite n.o. - 0,005 + 0,006 0,005 K 0,005 + 0,005 0,005 K 0,003 +0,003 0,0024K 0,001+0,004 0,0014K 18 - 1000
Sepiolite n.o. - 0,019 £ 0,015 0,019 K 0,02 + 0,01 0,012 K n.o. - tr. - 18
Albite n.o. - n.o. 0,003 K 0,008 + 0,01 0,008 K 0,003 +£0,01 0,0035 K n.o. 00045 K 75 - 250
Ferrihydrite n.o. 0 n.o. 0 n.o. 0 n.o. 0 n.o. 0 -
Goethite n.o. - n.o. 0,004 K n.o. 0,003 K n.o. 0,002 K n.o. 0,002 K 0,1-5
Pyrite n.o. 0,00005 K n.o. 0,00005 K n.o. 0,00005 K n.o. 0,0001 K n.o. 0,00005 K 0,07
Talc n.o. - n.o. - n.o. - n.o. - tr. 0,0003 DO -
Ettringite n.o. - n.o. 0 n.o. - n.o. - 0,001 + 0,002 0,001 -
CSHO,8 n.o. - n.o. 0 n.o. - n.o. - n.o. 0 -
Strontianite n.o. 0,0003 SSarag n.o. 0 n.o. 0 n.o. 0 n.o. 0 -
Gibbsite n.o. 0 n.o. 0 n.o. 0 n.o. 0 n.o. 0 -
Brucite n.o. 0 n.o. - n.o. - n.o. 0 n.o. - -
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ANNEXES

ANNEXE B. Relative a la caractérisation des terres

Les résultats de caractérisations des terres excavées brutes (DRX et Contenu total) sont présentés et
discutés dans le texte principal des Chapitre 3 (pour CS, MLS-A, MLS-B et TM) et 4 (pour LS). lls sont
ensuite appelés dans les Supplementary Information des différents articles pour appuyer différents
éléments de la discussion. Pour limiter les répétitions, nous les intégrons donc dans I’Annexe B et les
appelons en conséquence dans le texte des Chapitres 4, 6 et 7.

Tableau B-1: Pourcentage massique déterminés par DRX de chaque phase minérale en présence dans les
échantillons de terres excavées étudiés dans cette thése

MLS-A ™
Calcite 9+3% 12+2% 82+3% 1+1% 47+2 %
Dolomite 61+3% 61 +5% 4+3% - 3622 %
Celestite 813 % 1,0+£0,5% - - 3+2%
Quartz 7t3% 4+1% 4+3% 11+3% 3+2%
Sepiolite 6+5% 8+2% - - tr
Palygorskite 4+5% 4+1% 2+5% - 1+3%
Illite 4+5% 5+1% tr - 3+3%
Gypsum 1+3% 2+1% 2+3% - 1,5+2%
Smectite tr - tr 39+5% tr
Chlorite tr - tr - tr
Plagioclase - 2+1% 1+3% - -
Feldspath - 1,0+£0,5% - 2+1% 1+2%
Aragonite - - 5+3% 2+1% 3+2%
Amphibole - - 1+3% - -
Kaolinite - - tr 39+5% tr
Ettringite - - - - 1,52 %
Talc - - - - tr
Hematite - - - 1+1% -
Siderite - - - tr -
Anatase - - - 4+3% -
Rutile - - - tr -
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ANNEXES

Table B-2: Contenu totaux (ICP-MS aprés minéralisation tri-acide) en éléments majeurs exprimés en pourcentage
massique pour chaque échantillon étudié dans cette thése

MLS-A ™
Al 1,0% 1,0% 0,4 % 11,8 % 1,5%
Ca 17,2 % 19,2 % 33,0% 1,6 % 36,7 %
Fe 0,7 % 0,6 % 0,4 % 51% <1,0%
K 0,3% 0,2% 0,1% 0,2% 0,6 %
Mg 7,6 % 8,6 % 1,0% 0,6 % 7,1%
Sr 4,1% 0,6 % 0,2% 0,03 % 1,0%
Si 7,4 % 7,1% 4,3 % 22,6 % 6,6 %
Ti 0,1% 0,1% 0,04 % 2,0% 0,1%
TOC 0,3% <0,1% 0,4 % <0,1% 0,6 %
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ANNEXES

ANNEXE C. Relative au Chapitre 3

Validation du modeéle

The logarithm of the Root Mean Square Error (RMSE;,g) was used as an indicator to evaluate the
goodness of the fit. It can be used to determine the proportion of experimental data represented by

modelling results within one order of magnitude (Dijkstra et al., 2009).

1
N llog(C ) —10g8(Coyp i 2172
RMSElog — Zz—ll g( mod,tlzl g( exp,l)' [B.l]

Where Cpq,and Ceypare the modelled and measured concentrations for the observation i and N

represents the total number of observations.

Figure C-1 presents values of RMSE; calculated for the model discussed in the paper. For most
elements, more than 95% of experimental observations were represented by modelling data within
one order of magnitude (RMSE,z < 0.5) witnessing a good overall representation of excavated
materials behavior during pH dependence leaching tests. Nevertheless, RMSE oz for Al and Fe were
above 0.5 for MLS-A, CS and TM. For Al, high values of RMSE,; obtained could be linked to a slight gap
between experimental and modelled pH (< 1 pH unit) for which Al concentrations have been seen to
increase following dissolution of gibbsite. This abrupt rise could easily result in variations of at least
one order of magnitude even if the evolution trend are similar. RMSEo; has been calculated without
taking into account observations below the Detection Limit (DL). Hence, for Fe, values above the DL at
pH > 5 (especially in the case of MLS-A and CS) attributed to the presence of amorphous colloidal iron

oxides (see section 3.3.3.3) and not represented by our geochemical resulted in a high RMSE|q,.
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log RMSE

05

Hnl‘lnnﬂHHH Hﬂniﬂrﬂﬂnﬂﬂﬂﬂﬂﬂﬂ ‘mﬂﬂﬂnﬂﬂﬂﬂ | mﬂﬂHﬂﬂﬂHﬂﬂﬂ—
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pH SI Ca MgsOs st Si Al K Fe Mo Sb pH SI Ca MgSO4 St Si Al K Fe Mo Sb pH S Ca MgsO4 St Si Al K Fe Mo Sb pH SI Ca MgsO4 S Si Al K Fe Mo Sb

Figure C-1: Values of the logarithm of the Root Mean Square Error (RMSEog) for each excavated materials and
each element. The total number of observations are 16, 19, 16 and 16 for MLS-A, , CS and TM respectively.
IS stands for lonic Strength.
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ANNEXES

Modélisation du comportement de K et Si

Both experimental and modeling results are shown for K and Si in Figure C-2. Overall, reasonably good
fits have been obtained by fixing replicable values for silicate minerals RSA in kinetic models. Only in
TM, an enhanced dissolution of palygorskite was needed (and obtained by setting a higher RSA of
1000 m2-g!) to ensure precipitation of ettringite and talc, the latter mimicking the M-S-H formation.
Since silicate minerals were not expected to have particular impact on Mo and Sb speciation, no

particular efforts were made to improve representation of K or Si concentrations.

1,0E+00 1 1,0E+00 1,06+00 1,0E+00
{ (a (b) (c) (d)
|
1,06-01 | 10601 10601 1,0601
|
o |
3 |
£ 3 [ 0 b , 02
£ 1,002 7%l><wt of : 1,002 F 11 %wt of LOE02 9 o4t of L0E-02 - 6 %wt of
E K K
g ‘tot : ‘tot Km( p ‘tot
€ 10603 | 1,0603 - 1,0603 1,0603 [
] | = -
S | o
S o o (=] o
| o 1
1,0604 m | 10604 | I sl 1,06-04 10604 m
|
|
|
1,06-05 1,06-05 1,06-05 1,06-05
o 2 4 6 8 10 12 14 0 2 4 6 8 10 12 14 0 2 4 6 8 10 12 14 0 2 4 6 8 10 122 1
pH pH pH pH
1,06+00 n 1,0€+00 1,0E+00 1,0€+00
] (e) () (&) 11 %wt of (h)
i 4
1,0e-01 | 3 %wt of i 1,0E01 F K
. . i 1,0E01 | 1,06-01 Siioe
= Siior ! 4 %wt of
o -
£ 10602 | Siiot 1,0602
<
-] | 10802 1,06-02
£ | a®
£ 10603 i 10603 -
5 ] D 1 %wt of o’b
S I o | Loe03 [ 7OWEO B 10E03 1_9/
1,06-04 i Sirot an 10504 -
i
i MLS-B cs ™
1,0E-05 1,06-04 1,06-04 L L L L L L 1,08-05
0o 2 a 6 g 10 12 14 0 2 4 6 8 10 12 14 0o 2 4a 6 & 10 12 14 o 2 4 6 8 10 1 14
pH pH pH pH

Figure C-2: Experimental and modelling results of K and Si concentrations as a function of pH during pH
dependence leaching tests for MILS-A (a and e), (b and f), CS (c and g) and TM (d and h). Marks and solid
lines represent experimental and modelling data respectively. Vertical dashed and solid lines represent the
experimental and modelled natural batch pH respectively.
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ANNEXES

ANNEXE D. Relative au Chapitre 4

Validation du modeéle
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Figure D-1: Logarithm of the Root Mean Square Errors (RMSEog) calculated for major elements and Se from
modelling data obtained using the mineralogical assemblages presented in Tableau A-5. By definition a
RMSEiwg < 0,5 means that at least 95 % of the experimental values are represented within an one order of
magnitude margin. As it can be seen, most of the RMSE.; were below 0,5 exceptions made for Fe and Al for which
several issues were acknowledged whether because of presence of colloidal Fe (or Al) (hydr-)oxides (Brandely et

al., 2022) or Al isomorphic substitutions by Fe in smectite structure for

(see main text).
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Figure D-2: Graphical representation of modelling performance for Se in all excavated materials. Values located
on the black solid lines represent a perfect fit. Values within the two black dashed lines represent a difference
between observed and predicted concentrations less than an order of magnitude.
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Figure D-3: Graphical representation of modelling performance for major elements in LS. Values located on the
black solid lines represent a perfect fit. Values within the two black dashed lines represent a difference between
observed and predicted concentrations less than an order of magnitude.
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Figure D-4: Graphical representation of modelling performance for major elements in CS. Values located on the
black solid lines represent a perfect fit. Values within the two black dashed lines represent a difference between
observed and predicted concentrations less than an order of magnitude.
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Figure D-5: Graphical representation of modelling performance for major elements in MLS-A. Values located on
the black solid lines represent a perfect fit. Values within the two black dashed lines represent a difference
between observed and predicted concentrations less than an order of magnitude.
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Figure D-6: Graphical representation of modelling performance for major elements in . Values located on

the black solid lines represent perfect. Values within the two black dashed lines represent a difference between
observed and predicted concentrations less than an order of magnitude.
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Figure D-7: Graphical representation of modelling performance for major elements in TM. Values located on the
black solid lines represent perfect. Values within the two black dashed lines represent a difference between
observed and predicted concentrations less than an order of magnitude.
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Coefficients de sélectivité spécifiques aux reactions d’échanges cationiques

ANNEXES

Table D-1: Selectivity coefficients for cation exchange reactions on montmorillonite surfaces used in the

geochemical models (Tournassat et al., 2009)

Cations Selectivity coefficients
K* 1.2
Ca? 0.7
Mgt 0.7
Fe* 0.8
Sr* 0.6
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ANNEXES

ANNEXE E. Relative au Chapitre 5

Table E-1: Results of standardized leaching tests (NF EN 12457-2) carried out on CS using various stabilizing
agents. Dosing refers to the mass percentage of stabilizing agent per mass of dry excavated material. F,, SO4%,
Mo and Se concentrations were measured in the leachates as long as pH. The curing time refers to the time
interval left between stabilization mix and leaching tests.

Stabilizing Dosing Trial oH Fluorides Sulfates Mo Se Curing
agent Number (mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) time

Al(OH)3 1% CSs-1 9.1 <5 765 3.56 0.037 5 days
Al(OH)3 1% CS-2 82 7.44 1120 4.52 0.022 5 days
Al(OH)3 2% Cs-1 82 <5 647 3.01 0.032 5 days
Al(OH)3 2% CS-2 8.2 561 941 3.14 0.052 5 days
Al(OH); 3% Cs-1 84 5.02 676 2.81 0.023 5 days
Al(OH); 3% CS-2 8.2 5.09 791 2.38 0.044 5 days
Al(OH); 3% Cs-3 82 104 786 1.37 0.1 5 days
Al(OH)3 3% Cs-4 9.5 11.7 757 3.25 0.12 5 days
CSA 2% Cs-1 9.7 <5 3300 4.08 0.11 5 days
CSA 2% CS-2 9.2 <5 2920 4.05 0.2 5 days
CSA 2% Cs-3 9.2 <5 4520 4.49 0.16 5 days
CSA 2% CS-4 95 <5 3020 4.54 0.19 5 days
CSA 4% Cs-1 9.6 <5 3480 4 0.079 5 days
CSA 4% CS-2 10.6 <5 2340 3.92 0.16 5 days
CSA 4% Cs-3 10.2 <5 2830 4.11 0.14 5 days
Fe30a 1% CS-1 82 116 847 3.596 0.14 5 days
Fe30a 1% CS-2 84 12.2 811 4.89 0.11 5 days
Fe30a 2% CS-1 82 121 1190 3.87 0.12 5 days
Fe30a 2% CS-2 81 12 986 3.57 0.12 5 days
Fe30a 3% Cs-1 86 113 831 3.15 0.11 5 days
Fe30a 3% CS-2 8.8 12.7 1010 3.82 0.13 5 days
Fe 03 1% Cs-1 81 126 956 3.82 0.14 5 days
Fe 03 1% CS-2 83 123 973 3.94 0.14 5 days
Fe 03 2% CS-2 8 11.7 944 2.97 0.11 5 days
Fe 03 2% Cs-1 83 121 1120 3.18 0.11 5 days
Fe 03 3% Cs-1 86 119 925 2.81 0.12 5 days
Fe 03 3% CS-2 82 115 868 2.71 0.13 5 days
FeSO4 1% Cs-1 7.7 9.64 4390 1.26 0.038 5 days
FeSO4 1% CS-2 7.8 113 3240 1.57 0.059 5 days
FeSO4 1% Cs-3 79 11.2 2810 1.51 0.11 5 days
FeSO4 2% Cs-1 79 116 7050 0.806 0.04 5 days
FeSO4 2% CS-2 7.6 116 6730 0.857 0.043 5 days
FeSO4 3% Cs-1 79 116 10900 0.339 0.027 5 days
FeSO4 3% CS-2 7.8 129 10500 0.428 0.037 5 days
PC/Ca0 1% Cs-1 10.3 12.9 1310 473 0.17 5 days
PC/Ca0 4% Cs-1 12.3 8.58 222 3.61 0.045 5 days
PC/Ca0 4% CS-2 12.2 6.49 68.5 3.59 0.04 5 days
PC/Ca0 4% Cs-3 12 9.12 438 3.72 0.06 5 days
PC/Ca0 4% CS-4 12.2 10 260 3.96 0.061 5 days
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ANNEXES

Table E-1 (continued)

Stabilizing Dosing Trial oH Fluorides Sulfates Mo Se Curing
agent Number (mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) time

PC/Ca0 1% CS-5 11.6 9.27 637 3.68 0.095 5 days
PC/Ca0 1% CS-6 11.3 10.7 1010 4,104 0.1 5 days
PC/Ca0 1% CS-7 11.1 126 1310 3.91 0.11 5 days
PC/Ca0 1% Cs-8 11.7 11.7 731 4.02 0.087 5 days
Lime 1% CSs-1 11.3 12.2 576 5.79 0.19 5 days
Lime 1% CS-2 10.2 16.2 1240 5.87 0.26 5 days
Lime 1% CSs-1 12.6 6.88 50.2 3.42 0.067 5 days
Lime 1% CS-2 12.6 7.08 144 3.82 0.07 5 days
MnO(OH) 1% Cs-1 84 111 1070 3.03 0.12 5 days
MnO(OH) 1% CS-2 8.3 10.8 982 2.73 0.059 5 days
MnO(OH) 2% CS-1 84 119 1010 2.53 0.1 5 days
MnO(OH) 2% CS-2 79 121 805 2.47 0.036 5 days
MnO(OH) 3% Cs-1 84 13 958 2.08 0.041 5 days
MnO(OH) 3% CS-2 83 118 1080 2.11 0.033 5 days
MnO(OH) 4% CS-1 7.9 10.9 926 2.25 0.039 5 days
Fe® 1% Cs-1 8.8 9.72 878 0.506 0.026 5 days
Fe® 1% CS-2 85 8.99 869 0.276 0.028 5 days
Fe® 1% Cs-3 84 9.96 1040 0.409 0.046 5 days
Fe® 1% CS-4 8.6 10.3 1120 0.488 0.052 5 days
Fe® 1% CS-5 8.2 10.6 902 0.396 0.048 5 days
Fe® 1% CS-6 7.9 10.6 926 0.432 0.039 5 days
Fe® 1% Cs-7 81 116 943 0.537 0.016 5 days
Fe® 2% Cs-1 8 8.39 1120 0.308 0.017 5 days
Fe® 2% CS-2 9.5 9.78 753 0.6 0.033 5 days
Fe® 2% Cs-3 7.7 10 995 0.446 0.023 5 days
Fe® 2% CS-4 8 10.3 732 0.586 0.014 5 days
Fe® 3% Cs-1 84 7.87 860 0.287 <0.01 5 days
Fe® 3% CS-2 7.8 9.24 856 0.319 0.017 5 days
Fe® 3% Cs-3 8.8 12.7 992 0.671 <0.01 5 days
Fe® 3% CS-4 8.6 9.06 995 0.28 0.014 5 days

300

Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2022LY SEI046/these.pdf
© [M. Brandley], [2022], INSA Lyon, tous droits réservés



ANNEXES

Table E-2: Results of standardized leaching tests (NF EN 12457-2) carried out on LS using various stabilizing
agents. Dosing refers to the mass percentage of stabilizing agent per mass of dry excavated material. F,, SO+,
Mo and Se concentrations were measured in the leachates as long as pH. The curing time refers to the time
interval left between stabilization mix and leaching tests.

- . Fluorides  Sulfates Mo Se Curing
Stabilizing agent Dose  Trial Number  pH (mg/kg)  (me/ke)  (me/ke)  (ma/ke) time
Al(OH)s 1% LS-1 8.3 38.4 458 0.068 1.2 5 days
Al(OH)s 1% LS-2 8.3 35.9 431 0.065 1.2 5 days
Al(OH)s 3% LS-1 8.3 36.5 339 0.074 1.2 5 days
Al(OH)s 3% LS-2 8.4 37.5 406 0.069 1.4 5 days
Fe304 1% LS-1 9.2 37.8 609 0.068 14 5 days
Fe304 1% LS-2 8.3 38.1 414 0.05 1.2 5 days
Fe304 3% LS-1 8.9 44.9 382 0.067 11 5 days
Fes04 3% LS-2 8.4 38.1 373 0.057 1.3 5 days
Fe203 1% LS-1 8.5 40.8 338 0.071 11 5 days
Fe203 1% LS-2 8.4 39 384 0.062 14 5 days
Fe203 3% LS-1 8.3 41.4 410 0.066 1.8 5 days
Fe203 3% LS-2 8.6 37.3 323 0.045 14 5 days
MnO(OH) 1% LS-1 8.2 39.9 406 0.064 1.5 5 days
MnO(OH) 1% LS-2 8.2 36.7 399 0.051 1.7 5 days
MnO(OH) 3% LS-1 8.4 32.9 404 0.072 1.7 5 days
MnO(COH) 3% LS-2 8 36.3 387 0.055 1.6 5 days
Fe® 1% LS-1 8.7 43.5 417 <0.01 0.43 5 days
Fe® 1% LS-2 8.2 38.8 507 0.011 0.41 5 days
Fe® 3% LS-1 8.1 33.6 248 <0.01 0.035 5 days
Fe° 3% LS-2 8.6 32.7 391 <0.01 0.077 5 days
FeSOa 1% LS-1 7.9 221 3490 0.03 0.51 5 days
FeSO4 1% LS-2 8 23.6 3500 0.035 0.52 5 days
FeSO4 3% LS-1 7.8 15 16000 <0.01 1 5 days
FeSOa 3% LS-2 8.4 18.4 8200 <0.01 0.75 5 days
Lime 2% LS-1 11.1 50.3 310 0.084 1.9 5 days
Lime 2% LS-2 11.4 43.5 382 0.107 2.4 5 days
Lime 4% LS-1 12.2 20.1 98 0.055 0.99 5 days
Lime 4% LS-2 12.2 16.9 72 0.059 1 5 days
PC/Ca0O 2% LS-1 10.2 48.9 494 0.063 2.2 5 days
PC/Ca0 2% LS-2 9.9 47.5 737 0.107 1.9 5 days
PC/Ca0O 2% LS-3 10.8 46.6 667 0.062 2.4 5 days
PC/CaO 2% LS-4 111 42.7 899 0.106 15 5 days
PC/CaO 2% LS-5 10.7 53.3 716 0.085 2.3 5 days
PC/CaO 4% LS-1 11.4 34.4 875 0.152 1.7 5 days
PC/CaO 4% LS-2 11.2 41.9 572 0.086 11 5 days
PC/CaO 4% LS-3 11.6 23.2 655 0.203 1.7 5 days
PC/CaO 4% LS-4 11.3 30 480 0.112 1.2 5 days
PC/Ca0O 4% LS-5 11.5 42.6 755 0.117 1.9 5 days
CSA 2% LS-1 9.6 43 5800 0.12 2.2 5 days
CSA 2% LS-2 10.2 49.5 2310 0.177 1.7 5 days
CSA 2% LS-3 8.7 48 2660 0.084 1 5 days
CSA 2% LS-4 9.1 37.9 1700 0.144 13 5 days
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Table E-2 (continued)

ANNEXES

- . Fluorides  Sulfates Mo Se Curin
Stabilizing agent  Dose  Trial Number  pH (mg/ke)  (mg/ke)  (me/ke)  (me/kg) timeg
CSA 4% LS-1 10.1 37.2 5560 0.145 1.2 5 days
CSA 4% LS-2 9.9 40.6 3260 0.365 1 5 days
CSA 4% LS-3 7.6 12.8 7570 0.253 0.14 5 days
CSA 4% LS-4 9.9 45.6 2670 0.219 1.2 5 days
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ANNEXES

Table E-3: Results of standardized leaching tests (NF EN 12457-2) carried out on MLS-A using various stabilizing
agents. Dosing refers to the mass percentage of stabilizing agent per mass of dry excavated material. F,, SO4%,
Mo and Se concentrations were measured in the leachates as long as pH. The curing time refers to the time
interval left between stabilization mix and leaching tests.

- . Fluorides  Sulfates Mo Se Curin
Stabilizing agent Dose  Trial Number pH (ma/ke) (ma/ke) (me/ke) (me/ke) timeg
Al(OH)3 1% LT-1 7.8 12.5 3550 0.997 0.091 5 days
FesO4 1% LT-1 7.9 13.7 3390 0.657 0.11 5 days
FesOs 1% LT-2 7.9 14.2 4250 0.785 0.12 5 days
FesO4 2% LT-1 7.8 14.8 3840 0.716 0.13 5 days
FesOs 2% LT-2 7.7 14 4490 0.77 0.13 5 days
Fe.03 1% LT-1 7.7 13.8 4050 0.617 0.11 5 days
Fe.03 1% LT-2 7.6 13.7 4000 0.533 0.12 5 days
Fe.03 2% LT-1 8.4 13.7 3530 0.567 0.1 5 days
Fe203 2% LT-2 7.9 12.7 4200 0.46 0.1 5 days
MnO(OH) 1% LT-1 7.9 13 4350 0.519 0.12 5 days
MnO(OH) 1% LT-2 7.8 12.5 4250 0.488 0.12 5 days
MnO(OH) 2% LT-1 7.8 12.8 4120 0.538 0.11 5 days
MnO(OH) 2% LT-2 7.8 13.1 4170 0.372 0.12 5 days
Fe® 1% LT-1 8.3 14.8 3730 0.256 0.017 5 days
Fe® 1% LT-2 7.9 10.2 3680 0.07 0.052 5 days
Fe® 2% LT-1 8 8.82 3960 0.052 0.034 5 days
Fe® 3% LT-1 8.3 8.24 3750 0.063 0.018 5 days
Lime 2% LT-1 12 12.6 2600 2 0.07 5 days
Lime 4% LT-1 12.7 9.4 2970 2.01 0.075 5 days
PC/Ca0 1% LT-1 9.6 16.3 4020 1.45 0.15 5 days
PC/Ca0 1% LT-2 9.7 16.8 3890 2.68 0.16 5 days
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ANNEXES

Table E-4: Results of standardized leaching tests (NF EN 12457-2) carried out on TM using various stabilizing
agents. Dosing refers to the mass percentage of stabilizing agent per mass of dry excavated material. F, SO4%,
Mo and Se concentrations were measured in the leachates as long as pH. The curing time refers to the time
interval left between stabilization mix and leaching tests.

- . Fluorides  Sulfates Mo Se Curin
Stabilizing agent Dose  Trial Number pH (ma/ke) (ma/ke) (me/ke) (me/ke) timeg
Al(OH)3 1% LS-1 12 9.14 2310 1.34 <0.01 5 days
Al(OH)3 2% LS-2 11.9 9.12 1810 1.21 <0.01 5 days
Al(OH)3 3% LS-3 12.1 9.54 1440 1.24 <0.01 5 days
Fe® 1% LS-1 11.8 8.54 3250 1.4 <0.01 5 days
Fe® 2% LS-2 11.8 8.01 2920 1.11 <0.01 5 days
Fe® 3% LS-3 11.9 8.75 2580 1.27 <0.01 5 days
Lime 1% LS-1 12.3 9.31 2240 1.37 <0.01 5 days
Lime 2% LS-2 12.4 9.42 2100 1.32 <0.01 5 days
Lime 3% LS-3 12.4 8.98 2280 1.15 <0.01 5 days
PC/Ca0 1% LS-1 12.2 9.08 2080 1.34 <0.01 5 days
PC/Ca0 2% LS-2 12.3 9.12 2180 1.304 <0.01 5 days
PC/Ca0 3% LS-3 12.3 9.29 2040 1.37 <0.01 5 days
CSA 3% LS-1 11.8 7.43 1390 1.23 0.012 5 days
CSA 3% LS-2 11.9 7.38 1570 1.14 <0.01 5 days
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ANNEXES

ANNEXE F. Relative au Chapitre 6

Caractérisation DRX du Fe®
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Figure F-1: X-Ray diffractogram of zero valent iron used as stabilizing agent in the present study. Results showed

a major presence of native Fe and a small proportion of iron (hydr-)oxides likely to have formed by oxidation of
Fe® and/or during Fe° synthesis.
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Représentation des éléments majeurs
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Figure F-2: pH curves and ionic strength (IS) variations during pH dependence leaching tests carried out on raw
and Fe’-stabilized CS, MLS-A, and LS. Both modelling (curves) and experimental (marks) results are
presented. The x-axis of pH dependence curves are represented in terms of H* equivalent, meaning that addition
of base correspond to negative values. Vertical solid lines in IS graphs represent modeled natural batch pH (pHnat)
while vertical dashed and dotted lines represent the experimental pHnat obtained from raw and Fe’-stabilized
materials respectively.
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Figure F-3: Major elements concentration during pH dependency test carried out on raw and Fe®-stabilized CS.
Both modelling (curves) and experimental (marks) results are presented. Vertical solid lines represent modeled
natural batch pH while vertical dashed and dotted lines represent the experimental natural batch pH obtained
from raw and FeO-stabilized materials respectively. Cross marks represent values below the Quantification Limit.
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Figure F-4: Major elements concentration during pH dependency test carried out on raw and Fe°-stabilized MLS-
A. Both modelling (curves) and experimental (marks) results are presented. Vertical solid lines represent modeled
natural batch pH while vertical dashed and dotted lines represent the experimental natural batch pH obtained
from raw and Fe’-stabilized materials respectively. Cross marks represent values below the Quantification Limit
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Figure F-5: Major elements concentration during pH dependency test carried out on raw and Fe’-stabilized

. Both modelling (curves) and experimental (marks) results are presented. Vertical solid lines represent modeled
natural batch pH while vertical dashed and dotted lines represent the experimental natural batch pH obtained
from raw and Fe®-stabilized materials respectively. Cross marks represent values below the Quantification Limit.
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Figure F-6: Major elements concentration during pH dependency test carried out on raw and Fe®-stabilized

Both modelling (curves) and experimental (marks) results are presented. Vertical solid lines represent modeled
natural batch pH while vertical dashed and dotted lines represent the experimental natural batch pH obtained
from raw and Fe®-stabilized materials respectively. Cross marks represent values below the Quantification Limit.
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Optimisation de la représentation du Mo

Log of Mo concentration {mol/L}

Log of Mo concentration {mol/L}

-6

-10

pH pH
2 4 6 8 10 12 14 0 4 6 8 10 12 14
log(k)_C,=9.5 log(k)_C,=13.27+/-0.16
log(k) C,=17.96 (a) (b) log(k)_C,=17.96(noopt.)
log(k)_C;=3.14 log(k)_C5=3.14 (noopt.)
RMSE= 0.90 RMSE=0.48
r’=0.67
XK XK
e XX
’S& y X ’S& "
X ° B
x x"&,* X
observed
x calculated

log(k)_C,;=12.98 +/-0.16 log(k)_C,=12.80 +/-0.16
log(k)_C, = 18.70+/-0.13 (c) (d) log(k)_C,=17,71+/-0.13
log(k)_C;=3.14(no opt.) log(k)_C;=4.25+/-0,21
RMSE=0.33
r’=0.85

XK K

R X R
b4
% R % il
P MO
X X
2 4 6 8 10 12 14 0 4 6 8 10 12 14
pH pH

ANNEXES

Log of Mo concentration {mol/L)

-10

Log of Mo concentration {mol/L)

-10

Figure F-7: Mo concentrations as a function of pH as calculated during the three-step optimization process of

thermodynamic constants (log(k)) for Mo surface species formation performed on Fe’-stabilized

. The

optimization was carried out with Phreeplot (Kinniburgh and Cooper, 2011) using geochemical model of stabilized
materials with a testing loop set up on each log(k) value to optimize. Best compromise was retained through
minimizing the residual sum of squares. Goodness of the fit indicators are presented in caption: RMSE (Root Mean
Square Error) and r? (determination coefficient). C1 = Hfo_ OHMoO4* ; C; = Hfo_MoOs ; C3 = Hfo_OMo(OH)s. (a)
Comparison of experimental data and geochemical modelling results without changing thermodynamic constants
proposed for C1 (Dzombak and Morel, 1990), C2 and Cs (Gustafsson, 2003). (b) log(k) optimization for C1 while
thermodynamic constants of C2 and Cs remained fixed. (c) log(k) optimization for C: and Cz while C3 remained

fixed. (d) log(k) optimization for Ci, C2 and Cs.
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Figure F-8: Mo concentrations as a function of pH as calculated during the three-step optimization process of
thermodynamic constants (log(k)) for Mo surface species formation performed on Fe’-stabilized MLS-A. The
optimization was carried out with Phreeplot (Kinniburgh and Cooper, 2011) using geochemical model of stabilized
materials with a testing loop set up on each log(k) value to optimize. Best compromise was retained through
minimizing the residual sum of squares. Goodness of the fit indicators are presented in caption: RMSE (Root Mean
Square Error) and r? (determination coefficient). C1 = Hfo_ OHMoO4* ; Cz = Hfo_MoOs ; C3 = Hfo_OMo(OH)s. (a)
Comparison of experimental data and geochemical modelling results without changing thermodynamic constants
proposed for C: (Dzombak and Morel, 1990), C2 and Cs3 (Gustafsson, 2003). (b) log(k) optimization for C: while
thermodynamic constants of C2 and Cs remained fixed. (c) log(k) optimization for C: and Cz while Cs remained
fixed. (d) log(k) optimization for C1, C2 and Cs.
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Figure F-9: Mo concentrations as a function of pH as calculated during the three-step optimization process of
thermodynamic constants (log(k)) for Mo surface species formation performed on Fe’-stabilized . The
optimization was carried out with Phreeplot (Kinniburgh and Cooper, 2011) using geochemical model of stabilized
materials with a testing loop set up on each log(k) value to optimize. Best compromise was retained through
minimizing the residual sum of squares. Goodness of the fit indicators are presented in caption: RMSE (Root Mean
Square Error) and r? (determination coefficient). C1 = Hfo_ OHMoO4* ; C; = Hfo_MoOs ; C3 = Hfo_OMo(OH)s. (a)
Comparison of experimental data and geochemical modelling results without changing thermodynamic constants
proposed for C: (Dzombak and Morel, 1990), C2 and Cs3 (Gustafsson, 2003). (b) log(k) optimization for C: while
thermodynamic constants of C2 and Cs remained fixed. (c) log(k) optimization for C: and Cz while C3 remained
fixed. (d) log(k) optimization for Ci, C2 and Cs.
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Assemblages minéralogiques

ANNEXES

Table F-1: Comparison between the quantity inferred by X-Ray Diffraction (XRD) analysis for each mineral phase and the quantity used to define mineralogical assemblage of raw and FeO-stabilized excavated
materials. Quantities are given in mol.L! as used in the geochemical models (i.e. re-calculated to represent 100 g of dry material). n.o. = not observed; tr. = potential presence in trace amounts; DO = dissolve_only;
K =pH and time (O, and Fe concentration in the case of pyrite) dependent kinetic for mineral phases’ dissolution taken into account (Marty et al., 2015); - = mineral phase not considered in the corresponding model;
0 : mineral phase initially absent but allowed to precipitate during the pH dependence leaching test; RSA = the Reactive Surface Area was used in rate laws definition and considered as an adjustable parameter

Echantillon MLS-A SR (m2-g1)
Phase minérale DRX Brut mod. Stab mod. DRX Brut mod. Stab mod. DRX Brut mod. Stab mod. DRX Brut mod.  Stab mod.

Calcite 0.81+0.03 0.67 DO 0.65 DO 0.01+0.01 0.005 DO 0.007 DO 0.09 +£0.03 0.16 DO 0.13 DO 0.12+0.01 0.17 DO 0.17 DO -
Dolomite 0.022 +0.017 0.03 0.045 DO n.o. 0.0012 DO  0.0008 DO 0.33+0.02 0.2 0.25 0.33+0.02 0.26 DO 0.26 -
Aragonite 0.05 £ 0.03 0.5 DO 0.5 DO 0.02 £0.01 0.015 DO 0.017 DO n.o. - - n.o. - - -

Quartz 0.07 £ 0.05 0.07K 0.07K 0.18 £0.05 0.18K 0.18K 0.12 £0.05 0.12K 0.12K 0.07 £0.05 0.07 K 0.07 K 0.03

Celestite(Se) n.o. - - n.o. - - 0.04 £0.02 0.04 K 0.04 K 0.005 + 0.003 0.005 K 0.005 K 0.01-0.04
Gypsum 0.01+£0.03 0.0009 0.0009 n.o. - - 0.006+0.02 0.005DO 0.005DO 0.012+0.03 0.0017 DO 0.0009 DO -
Palygorskite 0.003 + 0.003 0.0024 K 0.0024 K n.o. - - 0.005 + 0.006 0.005 K 0.005 K 0.005 + 0.005 0.005 K 0.005 K 18 - 1000

Albite 0.003+0.01 0.0035K 0.0035K n.o. - - n.o. 0.003 K 0.003 K 0.008 £ 0.01 0.008 K 0.008K 75 - 250
Illite(Fell) tr. 0.0008 K 0.0008 K n.o. - - 0.01+0.01 0.01 K 0.01K 0.012 + 0.002 0.012 K 0.012 K 18
Microcline n.o. 0.003 K 0.003 K 0.007 + 0.004 0.007 K 0.007 K n.o. 0.004 K 0.004 K 0.004 + 0.002 0.004 K 0.004 K 30-100
Sepiolite n.o. - - n.o. - - 0.019 £ 0.015 0.019K 0.019 K 0.02 £0.01 0.012 K 0.012 K 18

Montmorillonite tr. - - 0.10+0.02 0.1K 0.0975 K tr. - - tr. - - 30
Nontronite n.o. - - n.o. - 0.0025 DO n.o. - - n.o. - -
Kaolinite tr. - - 0.15 +0.02 0.15K 0.15K n.o. - - n.o. - - 80

Pyrite n.o. 0.0001 K 0.0001 K n.o. 0.00005 K 0.00005 K n.o. 0.00005 K 0.00005 K n.o. 0.00005K  0.00005 K 0.07

Ferrihydrite n.o. 0 0 n.o. 0 0.042 K n.o. 0 0 n.o. 0 0 -
Goethite n.o. 0.002 K 0.044 K n.o. - n.o. 0.004 K 0.018 K n.o. 0.003K 0.018 K 0.1-5
Hematite n.o. - - 0.006 £ 0.006 0.006 K 0.006 K n.o. - - n.o. - - 5

Rutile n.o. - - 0.05 £ 0.04 0.05 0.05 n.o. - - n.o. - -
Gibbsite n.o. 0 0 n.o. 0 0 n.o. 0 0 n.o. 0 0 -

Brucite n.o. 0 - n.o. 0 0 n.o. - - n.o. - -

Strontianite n.o. 0 - n.o. 0.0003 DO 0.00015 DO n.o. 0 - n.o. 0 - -
Ettringite n.o. - - n.o. - - n.o. 0 0 n.o. - - -
CaMoOq n.o. 0 0 n.o. 0 0 n.o. 0 0 n.o. 0 0 -

Ca(Se0Qq4):2H,0 n.o. 0 0 n.o. 0 0 n.o. 0 0 n.o. 0 0 -
Ca(Se03):H,0 n.o. 0 0 n.o. 0 0 n.o. 0 0 n.o. 0 0 -
Fe,(Se0s)s n.o. - 0 n.o. - 0 n.o. - 0 n.o. - 0 -
Fe,(Se0s);:6H,0 n.o. 0 n.o. 0 n.o. - 0 n.o. 0 -
Fey(SeQq)s n.o. - 0 n.o. - 0 n.o. - 0 n.o. - 0 -

FeSeO4 n.o. - 0 n.o. - 0 n.o. - 0 n.o. - 0 -
FeMoOuy(s) n.o. - 0 n.o. - 0 n.o. - 0 n.o. - 0 -

Fez(MoQ4)s n.o. - 0 n.o. - 0 n.o. - 0 n.o. - 0 -
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ANNEXES

Quantité de Mo et Se considérée en association avec des phases minérales

Table F-2: Quantity of Mo and Se considered in geochemical models as initially associated with Trace Elements
bearing mineral phases (celestite, dolomite, pyrite). For celestite and pyrite, values were first obtained by Electron
Probe Micro Analysis (Brandely et al., 2022) and occasionally adjusted to represent experimental data obtained
during pH dependence leaching tests.

Mineral Element MLS-A
) Mo (mg-g?) 0.08 0.08 - -
Celestit
SeSe e (meg) 0.008 0.01 - -
) Mo (mg-g?) - - 0.06 -
Dol t
COMIEE 56 (me-g?) - - 0.003 -
M g1 8.0 8.0 8.0 0.8
Pyrite © (mggl )
Se (mg-g?) 1.65 0.66 1.65 3.29
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ANNEXES

ANNEXE G. Relative au Chapitre 7

Résultats complémentaires PIXE

Fe Ka/Ka pile-up
Fe Ka/K/ pile-up
Se Ka l Sr Ka Mo Ka

} l

10 @ e o
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i —e—ROI-02
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10 12 14 16 18 20
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Figure G-1: Particle Induced X-ray Emission spectrum obtained after measurement on an iron (hydr-)oxide
selected in Fe’-stabilized CS residual after ageing experiment. The data compare measurements obtained for
Regions Of Interest ROI-01 and ROI-02 (see main text) showing that Mo was only significantly detected in the case
of ROI-02
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ANNEXES

Coefficients d‘extrapolation

Table G-1: Coefficients obtained after extrapolation of soxhlet experimental data to create a continuous function
for concentration evolution as a function of ageing time. Results are given for unstabilized and Fe®-stabilized
materials along with the corresponding determination coefficients (r?) and Root Mean Square Errors (RMSE)

Sample a b c d r? RMSE
3.5 -0.015 -3.5 -0.173 0.8377 0.6019
-0.455 -0.022 0.455 -0.009 0.8292 0.0359
MLS-A 2 -0.019 -2 -0.058 0.9266 0.0876
MLS-A - 1%Fe 1 -0.016 -1 -0.060 0.9284 0.0494
0.5 -0.023 -0.5 -0.053 0.8952 0.0204
0.11 -0.011 -0.11 -0.090 0.8392 0.0136
0.42 -0.030 -0.42 -0.035 0.9164 0.0043
0.010 -0.008 -0.010 -0.040 0.8057 0.0062
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