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Résumé 
La contamination des sols par des Pesticides OrganoChlorés (POC) est une 

problématique mondiale. Ces substances ont largement été utilisées dans l’agriculture en 

France entre les années 1950 et 1970. Parmi les POC, la dieldrine et les chlordanes sont 

considérés comme des Polluants Organiques Persistants (POP) depuis la convention de 

Stockholm en 2001 à cause de (i) leur toxicité, (ii) leur persistance dans l’environnement, 

(iii) leur capacité à s’accumuler dans les organismes vivants, et (iv) leur transport à longue 

distance. Aujourd’hui encore, des sols agricoles d’une zone maraichère péri-urbaine de 

5 km2 en région Nouvelle-Aquitaine sont contaminés par ces POP. Cette contamination 

engendre une imprégnation des végétaux, notamment les Cucurbitacées, dont les 

concentrations dépassent les Limites Maximales en Résidus (LMR) autorisées dans les 

produits de consommations, induisant des risques pour les consommateurs. Les objectifs 

de cette thèse sont de (i) caractériser la distribution spatiale de la contamination au sein 

de la zone d’étude et de comprendre ses liens avec les propriétés physico-chimiques des 

sols, (ii) tester à l’échelle du laboratoire 4 techniques physico-chimiques de remédiation 

des sols agricoles respectueuses des propriétés agronomiques et (iii) étudier les voies de 

transferts et de distribution des POC vers les Cucurbitacées selon les concentrations dans 

le sol et la croissance des plantes. Les résultats de ces travaux ont permis de mettre en 

évidence que la dieldrine est le POC majoritairement quantifié dans les sols. La 

distribution spatiale des POC est hétérogène à l’échelle de la zone d’étude mais présente 

une homogénéité à l’échelle des parcelles et la contamination se situe principalement 

(85 %) sur une profondeur de 40 cm. Une corrélation entre la contamination en dieldrine 

et la teneur en matière organique naturelle des sols a été mise en évidence. Parmi les 4 

techniques de remédiation physico-chimiques des sols testées à l’échelle laboratoire, la 

dégradation au fer zéro valent et l’immobilisation par charbon actif sont très peu efficaces. 

En revanche, le traitement thermique à basse température (< 100 °C) et l’extraction au 

CO2 supercritique induisent une diminution de la concentration en dieldrine de 85 % en 

quelques heures sans altérer la qualité agronomique des sols. Ces deux techniques sont 

donc prometteuses pour le traitement de sols agricoles contaminés en dieldrine mais 

davantage de validations sont nécessaires pour développer et optimiser ces processus. 

Enfin, le transfert de la dieldrine vers des Cucurbita pepo L. se fait majoritairement par 

absorption racinaire et transport vers les parties aériennes des plantes (tiges, feuilles, 

fleurs et fruits). Les concentrations dans les organes végétatifs augmentent de manière 
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presque linéaire en fonction de l’augmentation de la concentration dans le sol. Pour les 

organes reproducteurs, cette relation n’est pas linéaire et il semble que lorsqu’un seuil de 

contamination dans le sol soit atteint, la concentration dans ces organes se stabilise. De 

plus, le fruit présente une différence de contamination entre ses tissus, avec la peau plus 

concentrée en dieldrine que la pulpe. Les résultats des expériences montrent également 

que la distribution de la contamination au sein des organes est primordiale pour le 

phytomanagement de cette contamination.  

Mots clés : Pesticides organochlorés, Polluant organique persistant, Dieldrine, LMR, 
Matière organique naturelle, Techniques de remédiation physico-chimiques, Traitement 
thermique basse température, Extraction au CO2 supercritique, Cucurbita pepo L., 
Absorption racinaire. 
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Abstract 
Soil contamination by Organochlorine Pesticides (OCPs) is a worldwide problem. 

These substances were widely used in agriculture in France between the 1950s and the 

1970s. Among the POC, Dieldrin and Chlordanes are considered as Persistent Organic 

Pollutants (POPs) since the Stockholm Convention in 2001 because of (i) their toxicity, (ii) 

their persistence in the environment, (iii) their ability to accumulate in living organisms, 

and (iv) their long-range transport. Nowadays, the agricultural soils of a peri-urban 

vegetable-growing area of 5 km2 in the Nouvelle-Aquitaine region are still contaminated 

by these POPs. This soil contamination leads to the impregnation of plants, particularly 

Cucurbitaceae, with concentrations exceeding the authorised Maximum Residue Limits 

(MRLs), thus posing risks to consumers. The objectives of this thesis are therefore (i) to 

characterise the spatial distribution of the contamination within the study area and 

understand its links with the physico-chemical properties of the soil, (ii) to test on a 

laboratory scale 4 physico-chemical remediation techniques for agricultural soils that 

respect agronomic properties and (iii) to study the transfer pathways and distribution of 

POC to Cucurbitaceous according to the concentrations in the soil and plant growth. The 

results of this work showed that Dieldrin is the most quantified POC in the soils. The 

spatial distribution of this OCP is heterogeneous at the scale of the study area but presents 

a homogeneity at the scale of the plots and the contamination is mainly located (85 %) at 

shallow depth (< 40 cm). A correlation between Dieldrin contamination and the soil 

organic matter (SOM) content was found. Among the 4 physico-chemical soil remediation 

techniques tested on a laboratory scale, zero valent iron (ZVI) degradation and activated 

carbon immobilisation were not very effective. On the other hand, very low-temperature 

thermal treatment (VLTTT) (< 100 °C) and supercritical fluid extraction (SFE) with CO2 

lead to a decrease in Dieldrin concentration of 85 % in a few hours without altering the 

agronomic quality of the soil. These two techniques are therefore promising for the 

treatment of Dieldrin-contaminated agricultural soils, but more validation are required to 

develop and optimise these processes. Finally, the transfer of Dieldrin to Cucurbita pepo 

L. is mainly by root uptake and transport to the aerial parts of the plants (stems, leaves, 

flowers and fruits). The concentrations in the vegetative organs increase almost linearly 

with soil concentration. For the reproductive organs, this relationship is not linear and it 

seems that when a contamination threshold in the soil is reached, the concentration in 

these organs stabilises. Furthermore, the fruit shows a difference in contamination 
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between its tissues, with the skin being more concentrated in Dieldrin than the flesh. The 

results of the experiments also show that the distribution of the contamination within the 

organs is crucial for the phytomanagement of this contamination. 

Keywords: Organochlorine pesticides, Persistent organic pollutant, Dieldrin, MRL, Soil 
organic matter, Physico-chemical remediation techniques, Low temperature thermal 
treatment, Supercritical fluid extraction with CO2, Cucurbita pepo L., Root absorption. 
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1.1. Contexte général 
Apparue il y a près de dix mille ans, l’agriculture est un processus par lequel l’être 

humain aménage et contrôle son environnement afin de produire de la nourriture 

d’origine animale ou végétale. Pour répondre à ce besoin essentiel, diverses technologies 

ont été inventées au cours des siècles : outils agraires manuels, mécanisation, fertilisation, 

sélection de variétés ou encore usage de produits phytosanitaires. Toutes ces découvertes 

et innovations se sont faites progressivement au cours du temps et à travers plusieurs 

révolutions agricoles.  

À la sortie de la seconde guerre mondiale, les progrès considérables de la chimie 

industrielle ont permis de synthétiser de nouveaux produits phytosanitaires, notamment 

des pesticides, pour protéger les cultures des organismes nuisibles. L’utilisation intensive 

de ces produits de synthèse dans l'agriculture moderne (Bernardes et al., 2015; Castelo-

Grande et al., 2010; Jayashree et Vasudevan, 2007) a permis d’augmenter 

significativement la production agricole mondiale afin de répondre à une demande de 

nourriture qui ne cesse de croitre (Bourguet et Guillemaud, 2016; Morillo et Villaverde, 

2017).  

Cependant, les applications régulières de ces pesticides dans le domaine agricole 

et durant plusieurs décennies ont laissé une trace permanente dans les sols (Gavrilescu, 

2005; Jayashree et Vasudevan, 2007; Thakur et Pathania, 2020). En effet, il n’est pas rare 

de trouver, aujourd’hui encore, des sols agricoles contaminés par des Pesticides 

OrganoChlorés (POC) par exemple, malgré des interdictions ou restrictions d’utilisation 

de ces substances depuis la fin des années 1970. Ces molécules conçues pour éliminer les 

insectes nuisibles résistent aux dégradations biologiques naturelles et imprègnent les sols 

en y persistant pendant plusieurs dizaines d’année (Chopra et al., 2011). De plus, ces 

substances nocives pour l’Environnement et l’Homme se retrouvent parfois dans certains 

végétaux, principalement les Cucurbitacées, destinées à la consommation humaine 

(Donnarumma et al., 2009; Hashimoto, 2005; Otani et al., 2007).  

En 2015, la détection de deux POC (dieldrine et chlordane) dans des légumes 

provenant d’une zone maraichère en région Nouvelle-Aquitaine a semé un doute et les 

mesures de précaution mise en place (autocontrôle libératoires des lots) par la préfecture 

de Gironde pénalisent la commercialisation des productions et met en péril la viabilité des 

exploitations agricoles. 
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1.2. Contexte de l’étude 
La Nouvelle-Aquitaine est la 1ère région agricole de France avec 64000 

exploitations recensées en 2020 et une grande diversité de productions (fruits, légumes, 

vins, viandes, lait, céréales) (Agreste, 2021). Le territoire agricole concerné par ces 

problèmes de contamination se situe dans le Périmètre de protection et de mise en valeur 

des Espaces Agricoles et Naturels Périurbains (PEANP) des Jalles créé en 2012 au sein de 

la métropole de Bordeaux, dans le département de la Gironde (33). Ce PEANP, de plus de 

740 ha, s’étend d’Est en Ouest sur 7 km et regroupe les communes de Blanquefort, Bruges, 

Eysines, Le Taillan-Médoc, Le Haillan et Saint-Médard en Jalles (Figure 1.1).  

 

Figure 1.1 : Localisation du PEANP des Jalles 

En créant ce PEANP, le Département de la Gironde s’est donné pour mission de 

préserver de manière pérenne les vocations agricoles et environnementales de ce 

territoire. Il est doté d’un programme d’action mené sur 10 ans (2015-2025), animé par 

Bordeaux Métropole et découpé en 3 axes principaux qui sont (i) maintenir une 

agriculture dynamique et respectueuse de l’environnement, (ii) protéger et restaurer les 

richesses naturelles du site et (iii) dialoguer, valoriser et animer le territoire. Ces 3 axes 



 
4 F. COLIN - 2022 

sont eux-mêmes déclinés en 9 objectifs qui s’inscrivent dans les politiques 

départementales concernant la maîtrise du foncier, la valorisation des productions 

agricoles, la préservation de l’eau et de la biodiversité (Department de Gironde, 2015). Ce 

programme d’action multi-partenarial permet également de rassembler tous les acteurs 

du territoire : exploitants, propriétaires fonciers, collectivités territoriales, État, 

gestionnaires, association de protection de la nature, etc. afin d’échanger et de mettre en 

place des solutions. De plus, cet espace riche en biodiversité et espèces protégées est 

classé au niveau européen en zone Natura 2000 pour sa majeure partie. 

Depuis plus d’une centaine d’années, l’activité économique principale de ce 

territoire est la culture maraichère grâce aux sols propices à ce type d’agriculture et où 

l’eau était gérée par un chevelu de fossés d’irrigations. Aujourd’hui encore, une 

quarantaine d’exploitants y cultivent diverses variétés de légumes, dont les 

Cucurbitacées, culture locale traditionnelle. Cette zone agricole péri-urbaine au cœur du 

tissu urbain bordelais est un véritable atout pour l’approvisionnement de la population 

en produits locaux et favorise les circuits courts (ventes directes, AMAP). 

Lorsque l’on regarde l’occupation des sols sur la métropole bordelaise à l’aide de 

la base de données du CORINE Land Cover (Figure 1.2), on s’aperçoit que le PEANP est 

une véritable enclave agricole au cœur du tissu urbain. En effet, au Sud du PEANP, la 

grande majorité des sols est occupée par le tissu urbain (continu ou discontinu), des zones 

industrielles ou commerciales et des installations publiques (en rouge et violet sur la 

figure). À l’Ouest du PEANP se trouve une majorité de végétations, principalement des 

forêts de feuillus, conifères ou mélangées (en vert sur la figure). Au Nord-Est du PEANP, 

les sols sont majoritairement des terres arables, des prairies et autres surfaces toujours 

en herbe à usage agricoles (en jaune sur la figure) et du tissu urbain discontinu. Le PEANP 

quant à lui est constitué de forêt de feuillus, de systèmes culturaux et parcellaires 

complexes, de prairies et de surface en herbe destinées aux usages agricoles.  
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Figure 1.2 : Occupation des sols de la métropole bordelaise (d'après les données du CORINE Land Cover 2018). 
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Caractérisation de la zone d’étude 
Au sein du PEANP des Jalles, une catégorisation de l’occupation des sols à l’échelle 

des parcelles cadastrales a été réalisée en étudiant une photographie aérienne de 2016 

(Figure 1.3) et par des observations de terrain. Les sols du PEANP des Jalles ont été classés 

dans six catégories : Boisement, Maraîchage, Habitation, Prairie, Incertitudes et Autres. La 

catégorie « Incertitudes » regroupe des parcelles pour lesquelles un doute persiste quant 

à leur utilisation au moment de l’étude ; et la catégorie « Autres » regroupe les friches, les 

pâturages pour chevaux, les jardins partagés, etc. 

 

 

Figure 1.3 : Photographie aérienne du PEANP des Jalles (Base de données de Bordeaux Métropole) 

 

Parmi ces six catégories, le Boisement et le Maraîchage représentent plus de la 

moitié de la surface totale du PEANP des Jalles, occupant 39 et 24 % de la zone d’étude, 

respectivement. La catégorie « Autres » couvre 20 % de l’emprise au sol, suivie des 

prairies avec 11 % et enfin les habitations et la catégorie « Incertitudes » avec 3 % 

chacune (Figure 1.4).  
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Figure 1.4 : Répartition de l'occupation des sols du PEANP des Jalles 

La surface boisée est la plus étendue avec 288 ha répartis sur 241 parcelles 

cadastrales. Les forêts sont situées principalement dans la partie Ouest du PEANP (Figure 

1.5). La surface maraîchère occupe quant à elle environ 180 ha du PEANP répartis sur 169 

parcelles cadastrales, avec des parcelles présentant une surface moyenne d’environ un 

hectare. Il faut noter que les surfaces de culture réelles ne sont pas toujours strictement 

équivalentes aux parcelles cadastrales. En effet, certaines parcelles cadastrales ne sont 

exploitées que sur une partie de leur surface et inversement, des petites parcelles 

cadastrales accolées peuvent parfois former un unique champ de culture. Les travaux de 

thèse se sont donc concentrés sur la partie Est du PEANP des Jalles : la vallée maraichère. 

Dans le reste du manuscrit le terme de « zone d’étude » fera uniquement référence à cette 

vallée maraichère. 

 

Figure 1.5 : Délimitation des zones du PEANP des Jalles 
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Historique récent 
En 2015, des contrôles ont été effectués par les services de l’État dans le cadre de 

la surveillance des produits phytosanitaires dans les fruits et légumes. Les analyses ont 

mis en évidence des concentrations en POC supérieures aux limites maximales en résidus 

(LMR) autorisées par les normes européennes dans des Cucurbitacées provenant de la 

vallée maraichère. Les deux principaux pesticides mis en cause sont la dieldrine et les 

chlordanes.  

En 2016, les sols de 34 exploitations agricoles du PEANP des Jalles ont été analysés 

par le Service Régional de l’Alimentation (SRAL) sous la supervision de la Direction 

Régionale de l’Alimentation, de l’Agriculture et de la Forêt (DRAAF). Les résultats issus de 

ces analyses ont mis en évidence une contamination en dieldrine et en chlordanes dans 

les sols. En effet, la dieldrine est détectée dans les sols de 97 % des exploitations et les 

chlordanes dans 32 %. Les concentrations sont comprises entre 10 µg kg−1 (limite de 

détection) et 670 µg kg−1 pour la dieldrine et entre 10 et 76 µg kg−1 pour les chlordanes. 

Cependant, les données issues de ce rapport ne sont que partiellement exploitables dans 

le cadre de ces travaux de thèse puisqu’aucun protocole d’échantillonnage et d’analyse 

précis n’ont été communiqués. 

À la suite de ces analyses des sols, la préfecture de la Gironde a mis en œuvre des 

mesures sur l'ensemble de la vallée maraichère des Jalles afin de garantir la mise sur le 

marché de légumes conformes à la réglementation et de protéger les consommateurs. 

Dans son communiqué de presse, la préfecture de Gironde impose un plan d’action qui 

repose sur (i) la mise en culture de végétaux adaptés en tenant compte, parcelle par 

parcelle, du taux mesuré en dieldrine et chlordane, (ii) la culture de végétaux moins 

accumulateurs lorsque les taux dans le sol sont les plus élevés, (iii) la surveillance des 

végétaux produits dans la zone pour confirmer l’innocuité des légumes produits dans la 

zone et (iv) le contrôle systématique des Cucurbitacées, lorsque leur culture ne peut être 

déplacée sur d’autres parcelles. Ces obligations contraignent donc fortement les pratiques 

culturales (absence de rotation de culture) et engendrent des problèmes économiques 

pour les agriculteurs, mettant en péril la viabilité de leurs exploitations (perte du label 

« agriculture biologie »).  

Afin de mettre en place des actions pour lutter contre cette contamination et 

proposer des solutions aux exploitants, Bordeaux Métropole a ajouté la problématique 
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« Dieldrine/Chlordane » au programme d’action du PEANP des Jalles. Ce projet de 

doctorat s’inscrit donc dans ce programme d’action mené par Bordeaux Métropole. 

Avant d’exposer les objectifs de ces travaux de thèse, un état de l’art des 

connaissances scientifiques est dressé concernant (i) les contaminations des sols par les 

POC, (ii) différentes techniques de remédiation des sols et (iii) l’imprégnation des 

végétaux par ces contaminations.  

1.3. Les pesticides 

1.3.1. Description générale 
Le terme « pesticide » rassemble une vaste gamme de produits chimiques utilisés 

pour prévenir, repousser ou éliminer les organismes vivants (végétaux, animaux, 

champignons, bactéries, etc.) considérés comme nuisibles par l'Homme. Il regroupe entre 

autre les insecticides, les herbicides, les fongicides ou encore les nématicides (Chopra et 

al., 2011). 

Ces produits servent dans de nombreux domaines comme (i) l’agriculture pour 

protéger les cultures contre les insectes nuisibles, les mauvaises herbes ou les maladies 

fongiques pendant la croissance des végétaux mais également pour protéger les 

semences, (ii) l’industrie du bois et la protection des habitations (charpentes) et (iii) en 

santé publique pour combattre certains insectes porteurs de maladies (Bernardes et al., 

2015; Chopra et al., 2011; INERIS, 2011a). D’après Gatignol et Étienne (2010), il s’est 

vendu en France en 2008 environ 79 000 tonnes de substances actives, dont 90 % pour 

l’usage agricole. Cette quantité est en recul par rapport à 1999 où 120 000 tonnes de 

pesticides ont été vendues.  

1.3.2. Les pesticides organochlorés (POC) 
Les POC sont des molécules organiques composées d’une chaine carbonée et d’au 

moins un atome de chlore. Ils sont très résistants à la dégradation par des processus 

biologiques, photolytiques ou chimiques car la liaison carbone-chlore est très stable et 

résiste aux réactions de dégradation (El-Shahawi et al., 2010; Fiedler, 2000). En outre, 

plus la molécule comporte des atomes de chlore, plus elle est résistante à la dégradation. 

Le chlore fixé à un noyau aromatique (benzène) est plus difficile à hydrolyser que le chlore 

fixé à une chaîne aliphatique. Ainsi, les POC ont habituellement des structures cycliques 

comportant des chaînes ramifiées ou non (Ritter et al., 1996).  
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Parmi les POC, on peut distinguer plusieurs familles telles que (i) celle du DDT 

(dichlorodiphényltrichloroéthane) et ses métabolites DDE 

(dichlorodiphényldichloroéthylène) et DDD (dichlorodiphényldichloroéthane), (ii) les 

HCH (hexachlorocyclohexanes, avec différents isomères α-, β- et γ-), ou encore (iii) les 

cyclodiènes comme l’aldrine (1,2,3,4,10,10-hexachloro-1,4,4a,5,8,8a-hexahydro-1,4-

endo,exo-5,8-diméthanonaphtalène), la dieldrine (1,2,3,4,10,10-hexachloro-6,7-époxy-

1,4,4a,5,6,7,8,8a-octahydro-endo,exo-1,4:5,8-diméthanonaphtalène) et le chlordane 

(octachloro-4,7-méthanohydroindane, avec deux isomères cis et trans). 

Ils sont considérés comme des polluants organiques persistants (POP) par la 

convention de Stockholm en 2001 et se définissent par les propriétés suivantes 

(Gavrilescu, 2005; Lodolo et al., 2001; Mrema et al., 2013; Thakur et Pathania, 2020; 

Wania et Mackay, 1996) :  

 Toxicité élevée présentant des effets néfastes pour l’environnement et la santé 

humaine en provoquant, entre autres, des cancers, des défauts de reproduction et 

des perturbations endocriniennes ;  

 Persistants dans l’environnement en raison de leur stabilité et leur résistance aux 

dégradations physiques, biologiques et chimiques naturelles ; 

 Bio-accumulateurs, une fois entrées dans la chaine trophique ces molécules 

s’accumulent et se concentrent dans les tissus adipeux des êtres vivants en raison 

de leur caractère lipophile ;  

 Transportables à longues distances, par volatilisation et déplacement 

atmosphérique, ces molécules se retrouvent partout à travers le monde, même aux 

niveau des pôles.  

La dieldrine  
Synthétisée pour la première fois en 1946, la dieldrine (Figure 1.6) est produite 

industriellement à partir de 1948. Elle entre dans la composition (2 à 70 % de substance 

active) de divers produits commercialisés (Dieldrite, Dieldrix, Illoxol, etc.) dans les années 

1950 à 1980 (Kanthasamy et al., 2005; Ritter et al., 1996). Elle a surtout été utilisée à 

travers le monde dans l’agriculture comme insecticide mais également dans le domaine 

de la santé publique pour lutter contre les insectes vecteurs de maladies telles que le 

paludisme ou la fièvre jaune et dans l’industrie du bois contre les termites (INERIS, 2011a; 

Kanthasamy et al., 2005). Elle servait d’une part à protéger les cultures de maïs, de coton, 

de canne à sucre ou de banane (Honeycutt et Shirley, 2014; Jorgenson, 2001; Kanthasamy 
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et al., 2005) et aussi pour traiter les semences (INERIS, 2011a). La dieldrine est également 

un sous-produit de dégradation de l’aldrine, un autre POC utilisé dans l’agriculture. 

L’aldrine se transforme dans l’environnement en dieldrine par époxydation, ce qui 

favorise l’accumulation de la dieldrine dans les sols par rapport à l’aldrine (INERIS, 

2011b; Jorgenson, 2001; Ritter et al., 1996). 

 

 

Figure 1.6 : Formule topologique de la dieldrine 

En France, l’utilisation de la dieldrine a été interdite dans le domaine agricole en 

1972, mais a continué à être utilisée dans la lutte contre les insectes xylophages des 

charpentes (INRS, 2007). Son interdiction totale dans tous les domaines interviendra en 

1994 (INERIS, 2011a). 

Le Tableau 1-1 présente les principales propriétés physico-chimique de la 

dieldrine (CAS : 60-57-1). Elle possède une masse molaire de 380,9 g mol−1 et est 

quasiment insoluble dans l’eau (< 0,2 mg L−1) (INRS, 2007; Matsumoto et al., 2009). En 

raison de sa faible pression de vapeur saturante (entre 2,4×10−5 et 1,0×10−4 Pa) et sa 

constante de Henry, la dieldrine est définie comme un composé organique semi-volatil 

(COSV). La dieldrine est également apolaire puisqu’elle possède un coefficient de partage 

octanol/eau (LogKow) relativement élevé compris entre 3,7 et 6,2 selon la source (INRS, 

2007), lui conférant donc une propriété liposoluble (Jorgenson, 2001). Enfin, le temps de 

demi-vie, qui est le temps nécessaire pour réduire de moitié la concentration initiale du 

composé (Barriuso et al., 1996), de la dieldrine dans le sol est estimé entre 5 et 25 ans 

selon les études.  
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Tableau 1-1 : Propriétés physico-chimiques de la dieldrine (INERIS, 2011, INRS, 2007, Ritter et al., (1996)) 

N°CAS 60-57-1 

Formule Brute C12H8Cl6O 

Masse molaire (g mol−1) 380,9 

Solubilité dans l’eau (mg L−1) < 0,2 

Pression de vapeur saturante à 20°C (Pa) 2,4×10−5 - 1,0×10−4 

Coefficient de partage octanol/eau (LogKow) 3,7 – 6,2  

Constante de Henry à 25°C (Pa m3 mol−1) 5,9 

Temps de demi-vie dans le sol (année) 5 à 25  

 

Les chlordanes 
Synthétisé pour la première fois en 1940, la production industrielle de chlordane 

débute en 1947. Ce pesticide fabriqué sous le nom de « chlordane technique » est un 

mélange de plus de 140 composés (Mattina et al., 1999) et entre dans la composition de 

nombreux produits commerciaux (Chlor Kill, Corodan, Kypchlor, Velsicol 1068, etc.). Dans 

le chlordane technique, on retrouve plusieurs molécules, notamment : le cis- chlordane 

(19 %) et le trans-chlordane (24 %), l’heptachlore (7 %) et le trans-nonachlore (7 %) 

(Sovocool et al., 1977). Dans le reste de ce mémoire, le terme « chlordanes » désignera les 

2 molécules isomères : le cis- et le trans-chlordane (Figure 1.7), qui se distinguent par la 

configuration spatiale d’un atome de chlore (Dearth et Hites, 1991; INERIS, 2011c; Ritter 

et al., 1996).  

 

Figure 1.7 : Formule topologique du chlordane, * atome de chlore pouvant être en conformation cis ou trans 

Tout comme la dieldrine, les chlordanes ont été utilisés comme insecticides de 

contact dans différents domaines (protection structure en bois, traitement des pelouses, 

désinsectisation des milieux de stockage de nourriture et agriculture). Son usage s’est 
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progressivement restreint à la fin des années 1970 jusqu’à l’interdiction de vente et 

d’utilisation en France en 1992 (INERIS, 2011c).  

Le Tableau 1-2 présente les principales propriétés physico-chimiques des 

chlordanes (CAS : 57-74-9). Ils possèdent une masse molaire de 409,8 g mol−1 et sont 

insolubles dans l’eau. Ces composés sont considérés comme semi-volatils à cause de leur 

faible pression de vapeur saturante (1,33×10─3 Pa) et présentent également un caractère 

lipophile compte tenu de la valeur de LogKow élevée comprise entre 5,5 et 6 (INERIS, 

2011c).  

Tableau 1-2 : Propriétés physico-chimiques du chlordane (INERIS 2011, INRS2007, Ritter et al., (1996)) 

N°CAS 57-74-9 

Formule Brute C10H6Cl8 

Masse molaire (g mol−1) 409,8 

Solubilité dans l’eau (mg L−1) Insoluble 

Pression de vapeur saturante à 25°C (Pa) 1,33×10─3 

Coefficient de partage octanol/eau (logKow) 5,5 – 6,0 

Constante de Henry à 25°C (Pa m3 mol−1) 4,9 

Temps de demi-vie dans le sol (année) 0,4 à 20 

 

Toutes les études ne sont pas d’accord sur le temps de demi-vie du chlordane 

technique dans le sol (Matsumoto et al., 2009; Mattina et al., 1999; Meijer et al., 2001; 

Nash et Woolson, 1967). Une dégradation bi-phasique de ce composé a été mis en 

évidence par Mattina et al. (1999) indiquant que le composé le plus volatil (trans-

chlordane) se dissipe plus rapidement après l’épandage que les composés récalcitrants 

(cis-chlordane) (Wang et al., 2016), données confirmé par Meijer et al. (2001) qui 

montraient un temps de demi-vie de 13 ans pour le composé trans- et de 240 ans pour le 

composé cis-. 

À cause de leur caractère persistant, ces POC utilisés dans les années 1950-1970 

continuent à contaminer l’environnement et notamment les sols agricoles.  
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RÉSUMÉ 

 Les POC étudiés dans ce mémoire sont la dieldrine et les chlordanes. 

 

 Ces POC sont très peu solubles dans l’eau et leur faible pression de vapeur 

saturante leur confère un caractère semi-volatil.  

 

 Leurs valeurs de coefficient de partage (LogKow) élevés montrent que ces POC 

sont liposolubles. 

 

 Ils sont classés parmi les POP à cause de leur toxicité, leur persistance, leur 

bioaccumulation dans l’environnement et leur capacité à être transportés à 

longues distances. 
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1.4. Contamination des sols par les POC 

1.4.1. Origine de la contamination  
Aujourd’hui encore, plus de 40 ans après leur interdiction, les POC sont retrouvés 

dans les différents compartiments de l’environnement (sol, sédiment, eau, air et 

organismes vivants), notamment les sols agricoles (Matsumoto et al., 2009) à cause des 

activités anthropiques passées. En France, les quantités de produits phytosanitaires 

épandues dans l’agriculture étaient estimées à 1,3 kg ha−1 an−1 entre 1950 et 2000 

(Gatignol et Étienne, 2010), mais d’autres auteurs indiquent une utilisation de 

4,1 kg ha−1 an−1 de substance active en 2014 (Hossard et al., 2017). À titre de 

comparaison, en Chine, entre 1985 et 1991 les quantités de pesticides appliqués étaient 

comprises entre 5 et 16 kg ha−1 an−1 (El-Shahawi et al., 2010). Ces estimations globales 

montrent que de grandes quantités de produits phytosanitaires ont été épandues sur les 

zones agricoles. Sur la zone d’étude, les quantités et les produits utilisés par le passé ne 

sont pas connus mais on peut supposer qu’ils se rapprochent de ces estimations. 

Lors des épandages de pesticides sur les cultures (Figure 1.8), il est estimé que 

45 % de la quantité atteint la culture ciblée ; 45 % se déversent sur directement sur le sol 

non ciblé et 10 % se volatilisent ou sont lessivés à travers les différents horizons du sol 

(Gavrilescu, 2005). Cette répartition est également confirmée par Jayashree et Vasudevan 

(2007) qui estiment qu’en moyenne 35 à 50 % du matériel phytosanitaire est déposé sur 

le sol immédiatement après la pulvérisation. Ces données, sont évidemment très variables 

selon les propriétés physico-chimiques des substances. Les pesticides peuvent aussi être 

directement appliqués sur la surface du sol ou incorporés dans les premiers horizons de 

sol sous forme de granulés (Bernardes et al., 2015). Ces données indiquent donc que les 

sols agricoles sont les principales zones touchées par la contamination en pesticides.  
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Figure 1.8 : Distribution des pesticides sur les zones ciblées et non ciblées (Gavrilescu, 2005) 

Outre les parcelles d’épandage, certaines zones à proximité directe (< 10 km) 

peuvent être également contaminées à cause du vent et de la volatilisation des POC 

(Miglioranza et al., 2003). Toutefois, les sols de zones beaucoup plus éloignées des 

parcelles agricoles peuvent aussi être touchés par la contamination en raison de la 

capacité des pesticides à être transportés sur de longues distances. Par exemple, la 

dieldrine a été quantifiée à de très faibles concentrations (< 1,4 µg kg−1) dans les sols en 

Chine alors qu’elle n’y a pas été utilisée (Jiang et al., 2009). D’autres territoires, bien plus 

éloignés des zones d’épandages comme l’Arctique, sont également contaminés à cause de 

la capacité de transport à longue distance des POP et des dépôts atmosphériques favorisés 

par les température plus faibles au niveau des pôles (Barrie et al., 1992; Shegunova et al., 

2007; Wania et Mackay, 1996). 

D’autres vecteurs de transport des pesticides comme (i) les eaux de ruissellement, 

et (ii) les eaux souterraines, existent et peuvent présenter divers risques pour la santé 

(Chopra et al., 2011). Cependant, ces aspects ne seront pas traités dans ce mémoire 

puisque les contaminants étudiés sont très peu solubles dans l’eau (Honeycutt et Shirley, 

2014; INERIS, 2011c, 2011a). 

1.4.2. Devenir des POC dans les sols 

Evolution dans le temps 
Une fois déposés sur le sol, les POC sont soumis à divers processus qui vont 

influencer l’évolution de leur concentration au cours du temps (Figure 1.9). D’une part, le 

phénomène de rétention qui est le résultat des interactions avec les particules de sol (les 
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constituants organiques et les minéraux) et d’autre part, la persistance qui est la 

résultante d’un ensemble de processus de dissipation (physico-chimiques et biologiques), 

qui font diminuer la concentration des contaminants avec le temps (Barriuso et al., 1996).  

 
Figure 1.9 : Diagramme conceptuel de l’évolution des concentrations en contaminants dans le temps (modifiée de Jones, 

1999) 

Lorsqu’ils entrent en contact avec le sol, les POC se distribuent entre les trois 

phases (solide, liquide et gaz) en fonction de leurs propriétés physico-chimiques et de 

celles du sol. Les concentrations de pesticides évoluent donc au cours du temps, selon les 

conditions climatiques et la dégradation des molécules mères (Barriuso et al., 1996). Cette 

distribution est fonction, notamment, de la sorption des pesticides sur les particules de 

sol. Sous le terme de sorption sont regroupés : l’adsorption et l’absorption. L'adsorption 

décrit la concentration d'un soluté à l'interface de deux phases, tandis que l'absorption 

décrit le processus par lequel un soluté est transféré d'une phase à l’autre (Suthersan, 

2001). Le terme sorption est donc fréquemment utilisé dans des situations 

environnementales pour désigner l'absorption ou l’adsorption d'un contaminant par le 

sol sans référence à un mécanisme spécifique, lorsque celui-ci est incertain (Suthersan, 

2001).  

Selon ces divers processus, les contaminants organiques dans le sol sont 

considérés comme disponibles (mobile) ou non (irréversiblement liée). Ce concept de 

disponibilité est très important car les produits disponibles vont être (i) dégradés par les 

micro-organismes du sol, (ii) entraînés en profondeur s'ils sont lessivables ou encore (iii) 
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accessibles pour les végétaux. Toutefois, l’augmentation de la rétention des contaminants 

dans le sol diminue les risques de dispersion, mais peut rendre difficile leur élimination 

complète (Barriuso et al., 1996). C’est pourquoi il faut faire la distinction entre cette 

fraction disponible de la fraction irréversiblement liée dû à l'effet de vieillissement. 

Effet du vieillissement  
Cet effet est défini comme étant l'augmentation du temps de contact entre un POC 

et le sol, permettant au composé de s'associer plus fortement aux composants du sol 

comme les composés organiques naturels au fil du temps réduisant ainsi leur disponibilité 

(Gevao et al., 2000; Ouvrard et al., 2014; Pignatello et Xing, 1996; Ren et al., 2018). Les 

processus physico-chimiques responsables du vieillissement sont (i) la diffusion interne 

lente, (ii) l'adsorption irréversible avec les composants organiques naturels et (iii) le 

piégeage structurel (Figure 1.10), rendant donc les contaminants inaccessibles même 

pour les micro-organismes, et encore moins pour les macroorganismes (Alexander, 2000; 

Ouvrard et al., 2014). 
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Figure 1.10 : Schéma conceptuel des interactions entre les contaminants organiques et les constituants du sols lors de 
l’effet de vieillissement (Pignatello et Xing (1996)) 

Ces associations peuvent résulter de la formation de liaisons covalentes, de liaisons 

hydrogènes, d’interactions de Van der Walls et d’interactions non covalentes de type π-π 

entre les POC et les particules du sol, mais également de la diffusion dans des zones 

spatialement éloignées (macro, méso, ou micropores du sol) ou du piégeage dans la 

matière organique du sol (Chianese et al., 2020; Gevao et al., 2000; Pignatello et Xing, 

1996). Cependant, il est impossible de savoir combien de temps les différentes fractions 
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de contaminant resteront dans cet état irréversiblement liées ou si les contaminants 

peuvent se remobiliser et redevenir extractibles et bio-disponibles (Semple et al., 2003). 

Cette notion de vieillissement est donc non seulement primordiale pour la 

contamination des sols, mais elle est également très importante pour la remédiation des 

sols et la contamination des végétaux. En effet, les pesticides encore présents dans les sols 

50 ans après leur application risquent d’être plus difficiles à remobiliser que ceux 

fraichement ajoutés sur des sols dopés par exemple. 

Ces phénomènes décrits dans les précédents paragraphes sont notamment 

influencés par les propriétés physico-chimiques des pesticides, des sols et par les 

pratiques et gestions des sols (Bernardes et al., 2015).  

1.4.3. Influence des propriétés physico-chimiques des 

sols 
La distribution des POC dans le sol dépend de plusieurs propriétés physico-

chimiques naturelles des sols, notamment : le pH, la texture, la matière organique 

naturelle (MON) et l’humidité (Figure 1.11).  

 

Figure 1.11 : Facteurs naturels influençant le devenir des POC dans le sol (modifiée de Gavrilescu, 2005)  

La matière organique naturelle 
D’après la littérature, la MON est le paramètre naturel qui influence le plus la 

capacité de rétention des POC dans les sols, notamment en lien avec sa quantité et sa 

composition (Gavrilescu, 2005; Gong et al., 2004; Jiang et al., 2009; Krohn et al., 2019; Liu 

et al., 2015; Nam et al., 2008; Pignatello, 1998; Ren et al., 2018; Ribes et al., 2002; Wang 

et al., 2018; Yu et al., 2013).  

Tout d’abord, la MON est un mélange complexe résultant des dégradations 

biotiques ou abiotiques de substances organiques d’origine animale ou végétale, 

principalement constituée (85 %) de substance humiques, dont les acides humiques et 
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fulviques qui présentent différentes structures hydrophiles et hydrophobes (Chianese et 

al., 2020; Ukalska-Jaruga et al., 2021). Or, comme vu précédemment, les POC sont des 

composés lipophiles ce qui favorise les interactions avec ces macromolécules du sol 

(Miglioranza et al., 2003). 

D’une part, plus un sol contient de MON, plus la sorption des POC augmente (Bolan 

et Baskaran, 1996; Kah et al., 2007; Sakai et al., 2009). La relation linéaire positive entre 

la MON et les concentrations en contaminants présentent de fortes variations de 

coefficients de corrélation (r) et de détermination (R2) selon les études, entre 0,3 et 0,9 

(Liu et al., 2015; Nam et al., 2008; Ribes et al., 2002). Toutefois, d’autres études 

contredisent ces données en ne montrant aucune corrélation significative entre la teneur 

en MON du sol et la concentration en POC (Harner et al., 1999; Mattina et al., 1999).  

D’autre part, la composition et la qualité de la MON favorisent le développement 

de communautés microbiennes dont celles capables de dégrader les contaminants 

(Bernardes et al., 2015; Krohn et al., 2019), induisant une corrélation négative entre la 

teneur en MON et la concentration en POC négative (Zhang et al., 2006). La MON aurait 

donc un rôle ambivalent vis-à-vis des POC, d’un côté l’adsorption des contaminants sur la 

MON diminue leur biodisponibilité mais d’un autre la composition de la MON peut 

encourager la dégradation par les micro-organismes (Alexander, 2000).  

Ainsi, même si l’influence de la MON sur la rétention des POC semble être bien 

établie dans la littérature, toutes les études ne sont pas en accord, ce paramètre fera donc 

l’objet d’une attention particulière dans ces travaux.  

Le pH 
L’effet du pH n’a pas d’influence directe sur les POC mais joue sur leur 

biodisponibilité. Lorsque que le pH est basique, la capacité de biodégradation des micro-

organismes augmente alors qu’à pH acide, la sorption sur les particules de sol est 

favorisée (Pullagurala et al., 2018). Selon sa valeur, le pH peut aussi modifier la structure 

des acides humiques en faisant varier la taille de certaines cavités de ces polymères. Gong 

et al. (2004), par exemple, ont démontré que lorsque le pH augmente, la taille de la cavité 

diminue laissant moins de sites de fixation possibles pour le DDT. Ceci doit également 

réduire l’accessibilité aux POC lors de l’extraction puisque les concentrations en DDT 

retrouvées dans les sols sont plus importantes lorsque le pH est inférieur à 8 (Gong et al., 

2004; Wenzel et al., 2002). De plus, Martinez-Iñigo et almendros (1992) ont montré que 
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la sorption de certains herbicides sur les acides humiques diminue lorsque le pH 

augmente.  

En revanche, toute la littérature ne s’accorde pas sur ce point puisque Tan et al., 

(2020) n’indiquent aucune corrélation entre la valeur du pH et la concentration en divers 

pesticides sauf l’atrazine. Ainsi, l’effet de ce facteur sur la rétention des POC dans le sol 

reste donc encore à préciser. 

Le taux d’humidité  
La sorption des POC est favorisée sur un sol sec par rapport à un sol humide car les 

molécules d’eau entrent en concurrence avec les pesticides pour les sites de sorption sur 

les particules de sol (Gavrilescu, 2005). De plus, l’humidité agit de manière indirecte la 

rétention des POC puisqu’un sol sec implique un réchauffement plus rapide qu’un sol 

humide, ce qui favorise la volatilisation des POC (Gavrilescu, 2005). 

La texture du sol  
La texture du sol, c’est-à-dire la répartition granulométrique, peut avoir une 

influence sur la rétention des POC. En effet, Wang et al. (2018) ont montré que les 

fractions les plus fines (< 250 µm) présentent des concentrations en HCH et DDT plus 

importantes que les fractions grossières. De la même manière, Gavrilescu (2005) 

indiquait que l’adsorption de certains pesticides est plus forte sur les particules de sol 

plus fine que 50 µm contrairement aux particules plus grossières supérieures à 50 µm.  

Peu d’études se sont penchées sur l’influence de la granulométrie sur la 

distribution des POC dans les sols. Cette aspect nécessite donc plus d’approfondissement 

pour connaitre l’impact de ce paramètre sur la distribution des contaminants dans les 

sols.  

1.4.4. Influence des facteurs anthropiques 

Concentration appliquée 
Il a été constaté que la persistance des POC dans les sols augmente avec 

l'augmentation de la quantité épandue. En effet, les taux d’application jouent sur le temps 

de demi-vie de la dieldrine. Par exemple, des taux d’application 15 fois plus important 

induisent une durée de demi-vie 5 fois plus importante (Hashimoto, 2005; Jorgenson, 

2001). Ces épandages à fortes concentrations inhiberaient les micro-organismes 

responsables de la dégradation des POC (Gevao et al., 2000), ce qui n’est pas le cas de tous 

les pesticides. 
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De même, la proportion de POC liés aux sols diminue lorsque la concentration 

appliquée augmente, puisque les sites de fixation disponibles dans les sols se saturent 

plus rapidement (Gevao et al., 2000). Il en est de même lors d’applications répétées sur 

un sol, qui favorisent la volatilisation des POC à nouveau épandus puisque les sites de 

fixation du sol sont déjà occupés (Samuel et Pillai, 1991). 

Modes d’applications 
L’application de pesticides par pulvérisation en surface augmente la volatilisation 

et l’évacuation dans les eaux de ruissèlement alors que l’incorporation des pesticides 

directement dans le sol favorise leurs liaisons avec les particules de sol ou leur lessivage 

à travers les couches de sol jusqu’aux eaux souterraines (Bernardes et al., 2015; Gevao et 

al., 2000).  

Travail du sol (labourage) 
D’après Hashimoto (2005), des concentrations en dieldrine de l’ordre de 

100 µg kg−1 sont retrouvées jusqu’à 50-70 cm de profondeur sur certaines parcelles 

agricoles à cause d’un labourage en profondeur. D’autres auteurs ont indiqué que le 

labourage profond réduisait de 40 à 50 % la contamination en POC des sols (McDougall et 

al., 1995). Il est donc possible qu’une quantité non négligeable de POC puisse se retrouver 

dans des horizons compris entre 0 et 1 m, qu’il sera nécessaire de quantifier dans notre 

étude pour connaitre les profondeurs à risque et adapter les solutions de traitement. Ceci 

implique également qu’une dissipation potentielle des POC à cause du labourage a pu 

avoir lieu sur les parcelles agricoles de la zone d’étude.  

 

Les propriétés naturelles des sols et les facteurs anthropiques employés peuvent 

avoir un impact sur les quantités et la répartition des POC dans les sols agricoles, ce qui 

peut être une source d’hétérogénéités de concentrations en POC dans les sols. Aussi, il est 

impératif de caractériser la distribution et la variabilité spatiale (horizontale et verticale) 

à l’échelle de la zone d’étude mais également à l’échelle des parcelles agricoles pour avoir 

une meilleure compréhension de leur état de contamination. Comprendre le contexte, 

l'historique et les caractéristiques de contamination d’une zone est une étape primordiale 

avant de procéder à son assainissement dans des conditions optimales (Caliman et al., 

2011). 
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RÉSUMÉ 

 Les contaminations en POC des sols sont d’origine anthropique. 

 

 Une fois épandus, une partie des POC se dissipe, une autre partie est retenue dans 

les sols restants bio-accessible et une troisième se lie de manière irréversible 

aux particules de sols. 

 

 Les propriétés physico-chimiques intrinsèques des sols (humidité, pH, texture 

et teneur en MON) influencent le devenir des POC dans les sols.  

 

 Des facteurs anthropiques (concentration appliquée, travail du sol, mode 

d’application) influencent également la distribution de la contamination en POC 

retrouvée de nos jours dans les sols. 

 

 Tous ces facteurs sont des sources d’hétérogénéités de concentration en POC 
dans les sols. 
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1.5. Remédiation des sols  

1.5.1. Généralités 
La remédiation des sols est l’ensemble des processus basés sur des phénomènes 

physiques, chimiques ou biologiques ayant pour but de réduire, éliminer, isoler ou 

stabiliser les contaminants du sol afin de les rendre moins bio-disponibles (Morillo et 

Villaverde, 2017). Dans la littérature, de nombreuses technologies utilisant des processus 

physico-chimiques comme l'immobilisation, la séparation ou la destruction ont été 

étudiées sur des sols naturels et/ou dopés en contaminants organiques (Ajiboye et al., 

2020; Baldissarelli et al., 2019; Castelo-Grande et al., 2010; Kuppusamy et al., 2016; 

Morillo et Villaverde, 2017; Pavel et Gavrilescu, 2008). 

Le choix des technologies appropriées pour décontaminer le sol dépend de 

plusieurs facteurs, tels que la configuration du site, le type de contaminant, la 

concentration initiale, le seuil de décontamination à atteindre et l'utilisation finale du sol 

décontaminé (Gavrilescu, 2009; Morillo et Villaverde, 2017). Dans la majorité des cas de 

contamination de sols agricoles, la contamination est plus souvent diffuse (épandage) et 

demande un traitement différent de celle des sols présentant une contamination 

ponctuelle (déversement accidentel de produit) (Barriuso et al., 1996; Morillo et 

Villaverde, 2017; Sun et al., 2018). 

De plus, dans le cadre de sols agricoles contaminés, il est impératif de préserver la 

qualité du sol en maintenant ses fonctions agronomiques (Matsumoto et al., 2009; Morillo 

et Villaverde, 2017). La qualité du sol peut être mesurée selon plusieurs indicateurs 

biologiques, physiques ou chimiques. Les indicateurs les plus fréquemment étudiés sont 

des indicateurs chimiques : le pH et la teneur en MON (Bünemann et al., 2018). D’autres 

facteurs chimiques comme par exemple, le phosphore, le potassium, l’azote disponibles 

et la capacité d’échange cationique (CEC) sont également mesurés. Concernant les 

indicateurs physiques, on trouve la capacité de rétention d’eau, la densité apparente ou 

encore la texture. Enfin, les principaux indicateurs biologiques sont la respiration du sol, 

la biomasse microbienne et de ver de terre (Bünemann et al., 2018). 

Enfin, les techniques employées dans la littérature sont parfois testés sur des sols 

artificiellement contaminés (dopés) (exemple : Al-Marzouqi et al., 2019; Cocero et al., 

2000; Falciglia et al., 2011a; Gonçalves et al., 2006). Cependant, les sols dopés ne sont pas 

le reflet exact des sols historiquement contaminés (Andreu et Picó, 2004) ayant reçu des 

amendements en POC entre les années 1950 et 1970. L’effet de vieillissement de la 
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contamination est un paramètre essentiel à prendre en compte puisque les résidus de 

pesticides restants encore aujourd’hui sont ceux qui sont fortement sorbés sur les 

particules de sol. Ainsi, l’efficacité de remédiation est toujours plus importante sur des 

sols dopés que sur des sols présentant une contamination historique (Anitescu et 

Tavlarides, 2006; Saldaña et al., 2005), et les techniques ayant fait leurs preuves en 

utilisant des sols dopés n'ont pas donné de bons résultats pour des sols historiquement 

contaminés, qui sont beaucoup plus complexes (Kuppusamy et al., 2017a). Même si les 

travaux sur des sols dopés donnent des bonnes indications sur la faisabilité des 

techniques de remédiation, il est nécessaire de tester ces méthodes de traitement sur des 

sols anciennement contaminés. 

Ainsi, parmi les études recensées dans la bibliographie, 4 techniques de 

remédiation ont été retenues. Les critères de sélection étaient (i) une efficacité avérée sur 

les POC (> 50 %) et (ii) une adaptation possible à la remédiation de sols agricoles, afin de 

préserver leurs qualités agronomiques. Les techniques retenus sont : la dégradation au 

ZVI (pour Zero valent iron), l’immobilisation par charbons actifs (CA), le traitement 

thermique et l’extraction au fluide supercritique. Les paragraphes suivants détaillent les 

principes et limites de ces techniques de remédiation des sols qui présentent un intérêt 

pour ces travaux de recherches. 

 

1.5.2. Dégradation au ZVI 

Principe 
Le ZVI est le fer métallique au degré d’oxydation zéro, qui possède de nombreuses 

propriétés d’oxydo-réductions lui permettant de réagir avec d’autres métaux mais 

également avec les composés chlorés (O’Carroll et al., 2013; Zhang, 2003) et notamment 

les POC afin de les déchlorer comme le montre la Figure 1.12. 
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Figure 1.12 : Réaction du ZVI avec différents contaminants (modifiée de O’Carroll et al. (2013)) 

La dégradation des POC du sol est induite par la réduction d’un radical (R) lié à un 

atome de chlore (Cl) en substituant cet atome de chlore par un atome d’hydrogène (H) 

(Boussahel et al., 2007; O’Carroll et al., 2013; Zhao et al., 2016) suivant les réactions 

suivantes :  

 Fe0 + H+ + R─Cl => Fe2+ + R─H + Cl−  

 2 Fe2+ + H+ + R─Cl => 2 Fe3+ + R─H + Cl−  

Cette substitution nucléophile de l’atome de chlore nécessite donc un donneur 

d’électron (ici Fe0 ou Fe2+) en milieu acide.  

Le sol contaminé est directement traité avec un amendement de poudre de ZVI 

selon un pourcentage massique défini. Le ZVI en poudre est laissé au contact du sol 

pendant différentes durées selon les études, allant de quelques jours à une année 

(Comfort et al., 2001). Les études ont été menées à différentes échelles, allant du 

laboratoire en flacon de 500 mL (Cao et al., 2013; Yang et al., 2010), à l’échelle terrain sur 

plus de 100 m3 de sol (Boparai et al., 2008; Comfort et al., 2001; Shea et al., 2004). 

En général, le ZVI est utilisé sous forme de microparticules offrant une surface 

spécifique de l’ordre de 1 m2 g−1. Il est possible d’utiliser le ZVI sous forme de 

nanoparticules (nZVI), ce qui augmente la surface spécifique (40 m2 g−1) et le nombre de 

sites réactionnels favorisant l’efficacité de la réaction (O’Carroll et al., 2013; Zhao et al., 

2016). Cependant, le nZVI est 10 à 50 fois plus onéreux à produire que le fer sous forme 

de microparticules et peut engendrer une pollution environnementale supplémentaire et 

des risques sur la santé humaine (Gao et al., 2015; Nowack et Bucheli, 2007).  
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Les réactions du ZVI ont été étudiées sur différents POC comme l’atrazine, le 

métolachlore, le DDT, le HCH ou encore la dieldrine mais aucune étude n’a été trouvée sur 

le chlordane (Boparai et al., 2008; Comfort et al., 2001; Dombek et al., 2001; Monson et 

al., 1998; Shea et al., 2004; Yang et al., 2010). En 2017, des tests de dégradation de la 

dieldrine par le ZVI ont été réalisés avec un produit commercialisé sous le nom 

DARAMEND® qui contient entre 40 et 50 % de ZVI et 50 à 60 % de carbone organique 

(Dahmer et al., 2017). Dans cette étude, le produit est testé à l’échelle du laboratoire avec 

des amendements de 1 % et à l’échelle du pilote terrain, en ajoutant 2 kg de produit sur 

1 m2 et 10 cm de profondeur. Les résultats montrent que ce produit commercialisé est 

inefficace sur la dieldrine et le DDT.  

Cette technique de dégradation au ZVI peut être améliorée par ajout d’additifs, tels 

que (i) des catalyseurs comme le palladium (Pd), le cuivre (Cu) ou le nickel (Ni), (ii) des 

surfactants afin d’augmenter la désorption et la mobilité des contaminants organiques du 

sol en se liant à leur partie hydrophobe, (iii) des complexants comme l’acide 

éthylènediaminetétraacétique (EDTA) couplés au réactif de Fenton, ou encore (iv) 

d’autres réactifs comme le sulfate d’aluminium (Al2(SO4)3, abrégé SA) ou l’acide acétique 

(CH3COOH, abrégé AA) qui accélèrent la cinétique de réaction (Boparai et al., 2008; Cao et 

al., 2013; Comfort et al., 2001; O’Carroll et al., 2013; Wu et al., 2017; Zhao et al., 2016). 

Limites 
Cette technique présente des limites : faible réactivité, pH de travail étroit, perte 

de réactivité avec le temps due à la précipitation des hydroxydes métalliques, faible 

sélectivité du contaminant ciblé et efficacité limitée pour le traitement de certains 

contaminants réfractaires (Guan et al., 2015). De plus, lorsque le ZVI et les différents 

additifs sont incorporés dans le sol, leur devenir est incertain et pourrait, à terme, avoir 

des effets néfastes sur les qualités du sol. 

 

Dans notre cas d’étude, les sols seront amendés avec du ZVI et deux additifs 

retenus : le sulfate d’aluminium (SA) et l’acide acétique (AA) car leur utilisation a montré 

une très bonne efficacité de décontamination (> 90 %) des sols à l’échelle terrain sur le 

métolachlore (Comfort et al., 2001). De plus, d’après les fiches toxicologiques ces deux 

additifs peuvent présenter certains risques mais semblent moins nocifs pour l’Homme et 

l’environnement que les autres.  
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1.5.3. Immobilisation par charbons actifs (CAs) 

Procédé de fabrication 
Les CA sont fabriqués à partir de biochars. Ces derniers sont constitués de matières 

organiques issues de diverses sources (copeaux de bois, noix de coco, compost, tourbe, 

etc.) pyrolysées entre 250 et 800 °C. Les biochars sont ensuite « activés », c’est-à-dire 

qu’ils subissent des modifications chimiques et/ou physiques (Kupryianchyk et al., 2016; 

Ranguin et al., 2020). Ces différents procédés d’activation (attaque à l’acide ou à la vapeur 

d’eau) permettent ainsi de former des CA présentant des surfaces spécifiques plus 

importantes que les biochars (Yehya et al., 2017). Cette surface spécifique dépend 

principalement de la nature de la matière organique pyrolysée et des procédés de 

fabrication (Ali et al., 2019b). En effet, les températures de pyrolyse supérieures à 500 °C 

conduisent à un réarrangement des atomes de carbone, ce qui augmente la surface 

spécifique et favorise les interactions avec les molécules hydrophobes (Beesley et al., 

2011; Kookana et al., 2011; Yehya, 2017). Ces types de biochars sont donc à privilégier 

dans le cas d’une contamination par des POC, eux aussi hydrophobes (Figure 1.13).  

 

Figure 1.13 : Choix du type de biochars ou CA à utiliser selon le type de contaminant (modifiée de Beesley et al. (2011)) 
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Principe 
Grâce à leur composition en carbone, leur surface spécifique et leur porosité 

élevée, les CA et les biochars sont des pièges idéaux pour les POC (Khalid et al., 2020). Le 

but de cette technique de remédiation est donc d’amender les sols avec des CA afin 

d’augmenter la capacité de rétention des sols et d’immobiliser les POC, les rendant moins 

disponibles pour les végétaux. 

La littérature semble s’accorder pour dire que les proportions optimales de CA à 

ajouter dans le sol se situe autour de 3 % (m/m) (Ali et al., 2019a; Denyes et al., 2012). En 

effet, une proportion trop faible est inefficace et une proportion trop élevée de CA conduit 

à un déséquilibre chimique du sol et à une réduction de la biomasse des vers de terre 

(Eisenia fetida) (Denyes et al., 2012), qui est un indicateur biologique de la qualité des 

sols.  

L’efficacité de cette technique a surtout été étudiée en comparant la capacité de 

bioaccumulation des contaminants organiques par des plantes cultivées sur un sol en 

présence ou en absence de biochars ou CA (Centofanti et al., 2016; Denyes et al., 2016, 

2013; Khorram et al., 2016). Par exemple, les concentrations Polychlorobiphényles (PCB) 

et DDT ont diminué de plus de 50 % dans les racines de Cucurbitacées cultivés pendant 

50 jours sur un sol amendé avec 2,8 % de biochar (Denyes et al., 2013; Lunney et al., 

2010), la concentration en heptachlore epoxyde diminue de 80 % dans les Cucurbitacées 

cultivés en présence de CA mais pas en présence de biochar, ce qui montre que l’origine 

et la fabrication des sorbants impactent leur efficacité d’immobilisation (Murano et al., 

2009). De même, la concentration en dieldrine dans les concombres n’est pas 

significativement différente lorsque ceux-ci ont été cultivés sur un sol amendé avec 

certains types de biochars alors qu’elle diminue de 70 à 90 % avec d’autres biochars et 

des CA (Saito et al., 2011).  

Toutefois, cette méthode ne permet pas de savoir si les contaminants sont 

réellement sorbés sur les CA ou si les amendement ont favorisé la dégradation des 

contaminant par les micro-organismes du sol (Krohn et al., 2022). 

Limites 
Les amendements en biochar ou CA ne diminuent pas les concentrations en POC 

dans les sols mais les rendent moins disponibles. Cependant, cette augmentation de la 

rétention dans le sol peut présenter des inconvénients. Une étude a montré que le temps 
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de demi-vie de deux pesticides (chlorpyrifos et carbofuran) est augmenté sur les sols 

amendés en biochars (Yu et al., 2009).  

De plus, avec le temps, les sites de fixations présents dans les CA vont se saturer, 

provoquant un risque de diminution de l’efficacité de la méthode, mais également de 

potentiels relargages des contaminants sorbés sur les CA lorsque ces derniers vont se peu 

à peu se dégrader au cours du temps (Saito et al., 2011).  

 

Dans notre cas d’étude, il est donc recommandé d’utiliser des CA pyrolysés à haute 

température puisqu’ils présentent des affinités pour les molécules hydrophobes. Les tests 

seront réalisés pour mesurer directement les concentrations dans le sol selon les 

amendements en CA pour connaitre leur influence sur l’immobilisation d’une 

contamination ancienne en POC.  

 

1.5.4. Traitement thermique 
Définition 
Le traitement thermique regroupe toutes les applications utilisant l’augmentation 

de la température pour décontaminer les sols, par divers moyens de chauffage, par 

exemple : flux d’air chaud, micro-ondes, ondes radios ou électrique (Ding et al., 2019; 

Zhao et al., 2019). 

Selon la température utilisée, les processus physico-chimiques de 

décontamination sont différents. À faible température (< 200 °C) le but est d’augmenter 

la mobilité des contaminants. À température moyenne (200-650 °C) intervient la 

désorption thermique (TD) avec le détachement des contaminants des particules de sol 

et potentiellement leur dégradation chimique. Au-delà de 650 et jusqu’à 1000 °C, les 

composés subissent une combustion par incinération (O’Brien et al., 2018). Enfin, lorsque 

les températures sont comprises entre 1000 et 2000 °C, on parle de vitrification. Le sol 

commence à fondre, les composés organiques sont vaporisés ou détruits (Ding et al., 

2019). Nous nous concentrerons dans ce mémoire, sur la désorption thermique à faible 

température puisque ces températures intermédiaires (300-500 °C) semblent suffisantes 

pour traiter les pesticides (Figure 1.14). 
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Figure 1.14 : Types de traitements thermiques selon la température et effet sur les propriétés du sol (modifiée de O’Brien 
et al. (2018)) 

 

Principe 
Cette technique consiste donc à chauffer le sol afin de désorber les composés 

volatils et semis-volatils (COV et COSV), comme les hydrocarbures ou certains pesticides, 

des particules de sol et les faire passer en phase gazeuse (Castelo-Grande et al., 2010; 

Lodolo et al., 2001; Wang et al., 2021; Zhao et al., 2019). Bien que la littérature se soit 

penchée sur une large gamme de températures comprise entre 100 et 2000 °C (Ding et 

al., 2019) très peu d’études ont été recensées pour des températures inférieures à 100 °C. 

La désorption thermique (TD) est classée en 2 groupes selon la plage de température : (i) 

la désorption thermique à basse température (LTTD) de 100 à 350 °C et (ii) la désorption 

thermique à haute température (HTTD) de 350 à 650°C (O’Brien et al., 2018; Pavel et 

Gavrilescu, 2008; Wang et al., 2021; Yi et al., 2016; Zhao et al., 2019). 
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La TD a été étudiée sur des échantillons de sols contaminés en DDT et HCH de 0,2 g. 

Les résultats montrent que l’efficacité de la technique augmente avec l’augmentation de 

la température passant de 39 % à 99 % pour des températures de 225 et 500 °C et un 

temps de chauffage de 30 min (Gao et al., 2013). La diminution des concentrations dans 

des échantillons de sol de 10 à 80 g contaminés en PCB a été étudiée entre 50 et 450 °C. 

Les résultats montrent que le taux de décontamination est inférieur à 10 % pour des 

températures inférieures à 150 °C, alors qu’il est de plus de 90 % à partir de 300 °C (Risoul 

et al., 2002). 

Cependant, à des températures supérieures à 100 °C, les propriétés du sol 

commencent à se dégrader (Figure 1.14 (b)). 

Limites 
Les températures utilisées pour la TD sont comprises entre 200 et 650 °C. 

Cependant, à ces températures, les propriétés agronomiques des sols sont dégradées : 

perte de biomasse microbienne, la majeure parties des composants de la MON sont 

dégradés et il s’opère une augmentation du pH du sol (O’Brien et al., 2018; Vidonish et al., 

2016).  

Dans le cas de ces travaux de thèse, le traitement des sols agricoles à des 

températures élevées (> 100 °C) n’est donc pas adapté car cela entrainerait la dégradation 

de la qualité des sols. Ainsi, les tests seront menés avec des traitements thermiques à 

basse température (< 100 °C) nommé VLTTT (pour Very Low-Temperature Thermal 

Treatment), pour connaitre l’influence de cette technique sur les sols historiquement 

contaminés en POC et préserver les qualités agronomiques des sols agricoles.  

 

1.5.5. Extraction au fluide supercritique 
Définition 
Un fluide supercritique est un corps pur amené à une température et une pression 

supérieures à celles de son point critique (Castelo-Grande et al., 2010). Lorsqu’il est dans 

cet état, le fluide possède des propriétés intermédiaires entre celles des liquides et des 

gaz, avec une masse volumique élevée proche de celle des liquides, une diffusivité 

intermédiaire et une viscosité dynamique faible, proche de celles des gaz lui conférant de 

bonnes capacités d’extraction des contaminants (Saldaña et al., 2005). De plus, il est 

possible de contrôler les caractéristiques des fluides supercritiques (par exemple son 

pouvoir de dissolution) par de légères modifications des conditions de pression et de 
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température lors du traitement, ce qui rend la technique applicable pour un large spectre 

de contaminants (Castelo-Grande et al., 2010).  

Dans le cas d’une contamination en POC hydrophobes, le fluide le plus couramment 

utilisé est le dioxyde de carbone (CO2). En effet, le CO2 présente plusieurs avantage : (i) 

son point critique est assez bas (31 °C, 73,8 bar, Figure 1.15) (Anitescu et Tavlarides, 

2006) et (ii) la configuration moléculaire plane du CO2 en fait un solvant apolaire avec une 

forte affinité pour les contaminants organiques. Il est également chimiquement non 

toxique, non inflammable, génère peu de déchet et son coût est faible voire nul lorsqu’il 

est recyclé (Al-Marzouqi et al., 2019; Andreu et Picó, 2004; Saldaña et al., 2005; Sunarso 

et Ismadji, 2009). 

 

Figure 1.15 : Diagramme de phase du CO2, Pc : Pression critique et Tc : température critique 

 

Principe 
L’extraction au fluide supercritique (SFE, pour Supercritical Fluid Extraction) au 

CO2 utilise donc ce solvant comme agent de séparation et a été développée pour extraire 

les contaminations organiques des sols. Au départ, elle était envisagée comme technique 

alternative aux méthodes classiques d’extraction solide-liquide pour la quantification des 

résidus de pesticides dans les sols (Koinecke et al., 1997; Kreuzig et al., 2000; Marr et 

Gamse, 2000; Reimer et al., 1995; Van der Velde et al., 1994). L'une des principales raisons 

de l'application du SFE au CO2, pour l'élimination des pesticides des sols contaminés, est 

la possibilité d'effectuer l'extraction des contaminants sans modifier de manière 
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significative la structure du sol et sans laisser de résidus de solvant (Castelo-Grande et al., 

2010; Saldaña et al., 2005). 

Les études ont principalement mesuré l’efficacité du SFE au CO2 sur des sols dopés 

(Koinecke et al., 1997; Kreuzig et al., 2000; Meskar et al., 2019, 2018). Pour les 

hydrocarbures légers (C10 à C16), l’extraction est de l’ordre de 90 %, indépendamment de 

la température et de la pression. En revanche, pour les hydrocarbures lourds (> C16), 

l’augmentation de la température selon une pression constante n’entraine pas 

l’augmentation du taux d’extraction. En revanche, l’augmentation de pression (150 à 

550 bar) à température constante favorise l’extraction (passant de 65 à 90 %) des 

hydrocarbures lourds dans le sol, sûrement à cause de l’augmentation de la densité du 

CO2. En effet, l’augmentation de pression accentue la densité du CO2 et l’augmentation de 

la température favorise la volatilisation et la désorption des hydrocarbures du sol. Ainsi, 

d’après Meskar et al., (2018), des conditions de températures et pressions intermédiaires 

(75 °C et 330 bar) sont favorables pour un meilleur taux d’extraction des hydrocarbures, 

suggérant qu’il existe un optimum des conditions de pression et température pour 

l’extraction de ces contaminants. 

Limites 
Cette technique de remédiation des sols nécessite un dispositif lourd à mettre en 

place. De plus, aucune étude n’a été recensé sur les effets du SFE au CO2 les micro-

organismes qui doivent être impactés par l’augmentation de température et de pression. 

Il est également possible que les propriétés chimiques des sols soient modifiées après le 

traitement.  

 

Ainsi, dans notre étude, la vérification de l’efficacité de ce traitement sur des sols 

agricoles historiquement contaminés en POC sera menée, avec une vérification de 

différents indicateurs de la qualité des sols pour s’assurer de leur préservation.  
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RÉSUMÉ 

 La remédiation des sols permet de diminuer les concentrations en 

contaminants ou de les rendre moins disponibles. 

 

 Quatre techniques de remédiation des sols testées au cours de ces travaux : 

 Dégradation au ZVI ; 

 Immobilisation par CAs ; 

 Traitement thermique à basse température (VLTTT) ; 

 Extraction au CO2 supercritique (SFE). 

 

 Dans le cadre de sols agricoles contaminés, il faut s’assurer que les techniques 

employées ne dégradent pas les propriétés agronomiques des sols agricoles. 
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1.6. Contamination des végétaux par les POC 

1.6.1. Généralités  
On pensait que les plantes étaient incapables d'absorber et d'accumuler des 

composés organiques très hydrophobes (logKow > 4) et récalcitrants dans les sols 

(Schwab et Dermody, 2021; Schwitzguébel, 2017; Trapp et Legind, 2011). Cependant, au 

cours des deux dernières décennie, plusieurs publications ont rapporté le contraire en 

montrant que différentes espèces et variétés de plantes sont capables d'absorber les POP 

du sol (Al-Nasir et al., 2020; Gao et Zhu, 2004; Jiries et al., 2022; Mikes et al., 2009; Murano 

et al., 2010a; Namiki et al., 2013; Otani et al., 2007; Saito et al., 2012; Samsøe-Petersen et 

al., 2002; Trapp, 2002). 

Parmi les plantes, les Cucurbitacées ont été particulièrement étudiées puisqu’elles 

sont capables d’absorber et accumuler les contaminants organiques des sols (Inui et al., 

2008; Lunney et al., 2004; Mattina et al., 2006; Namiki et al., 2013; Otani et al., 2007; 

White, 2001). Bien qu'il n'existe pas de référence claire pour un hyper-accumulateur de 

polluants organiques, les Cucurbitacées sont généralement considérées comme des 

hyper-accumulateurs des POP (Nanasato et Tabei, 2018).  

1.6.2. Le cas particulier des Cucurbitacées 
La famille des Cucurbitacées est un type de plantes dicotylédones regroupant 

environ 800 espèces réparties en 130 genres (Salehi et al., 2019) qui sont cultivées pour 

leurs fruits ou leurs graines. Les 2 principaux genres cultivés sont Cucurbita et Cucumis. À 

l’intérieur de ces genres, les espèces les plus cultivées sont Cucumis sativus (concombre), 

Cucumis melo (melon) ; Cucurbita mochata (courge musquée), Cucurbita maxima 

(potiron) et Cucurbita pepo (courgette, citrouille).  

Les Cucurbitacées sont capables d’absorber les contaminants organiques par leurs 

racines mais elles ont surtout, contrairement aux autres familles, la capacité de 

transporter et d’accumuler les contaminants organiques dans leurs parties aériennes 

(Mattina et al., 2007; Murano et al., 2010b; Namiki et al., 2018, 2015, 2013; White, 2002). 

La capacité d’accumulation est toutefois dépendante, du genre, de l’espèce, de la sous-

espèces et même des variétés. La courgette, Cucurbita pepo L. ssp pepo (C. pepo L.) étant 

l'une des espèces les plus accumulatrices de composés organiques dans les racines et les 

parties aériennes (Chhikara et al., 2010; Inui et al., 2008; Isleyen et al., 2012, 2013; Isleyen 

et Sevim, 2012; White et al., 2003b). 
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L’accumulation des contaminants organiques dans les Cucurbitacées se déroule 

alors en 4 étapes : (i) la désorption des polluants des particules du sol grâce aux exsudats 

racinaires sécrétés par les plantes, (ii) l’absorption dans les racines, (iii) la translocation 

vers les parties aériennes, et enfin (iv) la distribution et l’accumulation dans les différents 

organes (Inui et al., 2008; Piutti et al., 2022; Schwab et Dermody, 2021) (Figure 1.16).  

 

 

Figure 1.16 : Absorption et accumulation des contaminants organiques par les Cucurbitacées (modifiée de Fujita et Inui 
(2021b)) 

 

Les racines des Cucurbitacées exsudent dans la rhizosphère des sucres, des acides 

organiques, des acides aminés et des protéines pour l'absorption des nutriments (Fujita 

et Inui, 2021a). Certains de ces composés, notamment l’acide citrique, déstructurent la 

MON du sol (White et Kottler, 2002; Yoshihara et al., 2014) pouvant libérer les POC qui 

sont ensuite solubilisés et absorbés par les racines (Figure 1.17).  
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Figure 1.17 : Mécanismes de désorption et d'absorption des contaminants organiques par les racines de Cucurbitacées 
(Fujita et Inui (2021b)) 

Une fois absorbés par les racines, les contaminants organiques sont transportés 

vers les parties aériennes par les vaisseaux du xylème. Ce transport est assuré par des 

protéines, les MLPs (pour Major latex-like proteins) qui ont de nombreuses fonctions 

biologiques pour la plante : résistance aux maladies, tolérance au stress salin, formation 

des feuilles, activité enzymatique, etc. (Fujita et Inui, 2021a). Ces protéines présentent 

également une cavité hydrophobe avec des groupements fonctionnels permettant aux 

composés organiques comme les POC de s’y lier et d’être transportés dans tous 

l’organismes par la sève du xylème (Fujita and Inui, 2021b; Goto et al., 2019; Greenwood 

et al., 2011; Inui et al., 2013).  

La dernière étape de distribution et d’accumulation de la contamination dans les 

différents organes des Cucurbitacées n’a cependant été que peu étudiée sur des plantes 

matures (Kelsey et al., 2006; Namiki et al., 2013; Saito et al., 2012) et souvent sans 

distinction entre les différents organes (tiges, feuilles, fleurs) qui sont regroupés en 

parties aériennes (Inui et al., 2011, 2008). Ce regroupement ne permet pas de caractériser 

correctement la distribution des POC dans les différents organes de la plante.  

En outre, les conditions expérimentales peuvent modifier la physiologie des 

plantes et il n'est pas évident que les résultats obtenus avec des plantules (dans des 

conditions bien définies) puissent être étendus à des conditions réelles en plein champ 

(Schwitzguébel, 2017). Même si ce type d'expérimentation en laboratoire a permis 

d’obtenir une meilleure connaissance des mécanismes moléculaires impliqués dans 
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l'absorption, la translocation et l’accumulation ; leur transposition à des conditions 

réelles de culture n’est pas forcément évidente. En effet, les conditions expérimentales à 

court terme et la culture de plantules ne permettent pas toujours la croissance et le 

développement normaux des racines et des organes aériens en imposant un stress qui 

peut affecter la physiologie des plantes (Schwitzguébel, 2017). 

Biodisponibilité des contaminants 
En plus de travailler sur des plantules, certaines études travaillent sur les capacités 

d’absorption des Cucurbitacées avec des sols ou milieux hydroponiques dopés en 

contaminants (Inui et al., 2008; Namiki et al., 2013; Otani et al., 2007). Cette approche 

n’est pas adaptée pour étudier le transfert d’une contamination historique des sols vers 

les Cucurbitacées en raison des processus de vieillissement qui induisent une diminution 

de la biodisponibilité des contaminants (Inui et al., 2011; Simonich et Hites, 1996; Trapp 

et Legind, 2011). Ce manque de biodisponibilité des contaminants limite la capacité de 

phyto-extraction des végétaux (Nanasato et Tabei, 2018). 

La biodisponibilité des contaminants et leur absorption par les cultures sont 

également des paramètres essentiels pour établir des lignes directrices de réglementation 

fondées sur les risques et améliorer la sécurité des denrées alimentaires. Le passage du 

concept de la concentration totale d'un contaminant dans le sol à sa fraction bio-

disponible pour les plantes n'est cependant pas évident (Schwitzguébel, 2017). 

Limites Maximales en Résidus  
Les autorités sanitaires ont fixé des Limites Maximales en Résidus (LMR) dans la 

masse fraiche de fruits de Cucurbitacées à peau comestible. Elles sont de 50 µg kg−1 pour 

la dieldrine et à 10 µg kg−1 pour les chlordanes (Journal officiel de l'Union européenne, 

2008).  

Pour la législation, les valeurs seuils actuelles sont principalement basées sur la 

concentration totale d'un contaminant dans la partie comestible d’un végétal. Cependant, 

il n’existe pas de limite de concentration dans les sols pour ces POC. Certains auteurs ont 

essayé de mettre en relation des concentrations maximales en chlordécone dans les sols 

antillais avec différents types de plantes (non accumulatrices, modérément 

accumulatrices et hyper accumulatrices) afin de concevoir un outil d’aide à la décision 

basé sur le risque de non-conformité d'un produit agricole aux seuils réglementaires 

(Clostre et al., 2017). Cependant, même s’ils indiquent que cet outil pourrait être 

applicable à d’autres études, la détermination empirique des valeurs seuils spécifiques (i) 
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aux sols des zones étudiées et (ii) aux végétaux cultivés doit être impérativement menée 

en amont. 

 

Ainsi, dans cette étude, il nécessaire de caractériser le transfert et la distribution 

de ces contaminants dans les différents organes de Cucurbitacées matures afin de 

comprendre dans quelle mesure elles sont capables d’absorber et d’accumule une 

contamination ancienne en POC.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

RÉSUMÉ 

 Cucurbitacées principaux végétaux capables d’absorber les POC, grâce à leurs 

exsudats racinaires.  

 

 Contrairement aux autres végétaux, les Cucurbitacées sont capables de 

transporter les contaminants des racines vers les parties aériennes grâce aux 

MLPs. 

 

 La LMR de la dieldrine autorisée dans les fruits frais de C. pepo L. à peau comestible 

est de 50 µg kg−1 
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1.7. Objectifs de la thèse 

C’est dans ce contexte de zone maraichère péri-urbaine, dont les sols sont pollués 

par des POC, induisant de ce fait, une contamination des Cucurbitacées, que ces travaux 

de thèse ont été menés. Ils s’inscrivent dans une volonté de trouver et de mettre en place 

des actions pour lutter contre cette contamination des sols agricoles, qui est un enjeu 

majeur pour les gestionnaires des terres et surtout les exploitants.  

Ainsi, le premier objectif de ces travaux de thèse est d’analyser les concentrations 

en POC des sols de la zone d’étude selon (i) une stratégie d’échantillonnage adaptée à ces 

dimensions et (ii) les liens avec les propriétés physico-chimiques des sols pour obtenir un 

diagnostic de l’état de contamination. Cette étape de caractérisation de la distribution et 

de la variabilité spatiale de la contamination est un prérequis indispensable à toute action 

de remédiation bien ciblée. (Chapitre 2). 

Ensuite, le second objectif est de mettre en place des expériences de traitement 

physico-chimiques des sols à l’échelle laboratoire permettant d'immobiliser, de dégrader 

ou d’extraire la contamination en POC des sols agricoles tout en préservant leurs qualités 

agronomiques. Ainsi, 4 techniques de remédiation sont sélectionnées et testées afin de 

caractériser leur efficacité, leur cinétique de diminution des concentrations en POC et 

d’estimer leur coût. La validation de la préservation des qualités agronomiques des sols 

est également investiguée. (Chapitre 3).  

Enfin, la contamination en POC des sols agricoles induit une contamination des 

végétaux, le dernier objectif de ces travaux de recherche est donc de caractériser le 

transfert et l’imprégnation des Cucurbitacées. Ainsi, la répartition de la contamination en 

POC dans les organes (racines, tiges, feuilles, fleurs et fruits) en fonction (i) des 

concentrations dans le sol, (ii) du stade de développement des plantes et (iii) de diverses 

variétés de Cucurbitacées est analysée. (Chapitre 4). 
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2.1. Introduction 
Pour caractériser la distribution de la dieldrine au sein de la vallée maraichère des 

Jalles, ces travaux de thèse se sont intéressés à distinguer l’échelle des exploitations 

(parcellaire) et celle de la zone maraîchère dans son intégralité (environ 5 km2). Dans la 

littérature, diverses stratégies d’échantillonnage sont utilisées mais ne sont pas 

appropriées à notre échelle. En effet, soit la densité de prélèvements est trop faible par 

rapport aux étendues investiguées (régions ou provinces de plus de 1000 km2) 

impliquant des interpolations entre des échantillons espacées de plusieurs dizaine de 

kilomètre (Aichner et al., 2013; Gong et al., 2004; Jiang et al., 2009; Mishra et al., 2012; 

Orton et al., 2013; Qu et al., 2019, 2016; Ribes et al., 2002; Sánchez-Osorio et al., 2017; 

Shegunova et al., 2007; Tao et al., 2008; Wong et al., 2010; Yu et al., 2013; A. Zhang et al., 

2011; H. Zhang et al., 2009; Zhang et al., 2006) ; soit la densité de prélèvement est très 

importante car les études veulent caractériser avec précision une zone de quelques 

centaines de mètres carrés (Hashimoto, 2005; Mattina et al., 1999; Zhao et al., 2013). Cette 

forte densité sur une petite surface implique un nombre de prélèvement très conséquent 

pour notre cas d’étude. Il est donc primordial de mettre en place un système 

d’échantillonnage adapté à la zone d’étude pour caractériser la distribution horizontale 

(0-20 cm) de la contamination en POC des sols. 

En outre, la caractérisation verticale de la contamination est d’importance capitale 

puisque même si les POC sont très peu lessivables, certaines études montrent la présence 

de POC jusqu’à 1 m de profondeur (Hashimoto, 2005; Wang et al., 2006; H. Zhang et al., 

2009). Cette caractérisation verticale de la contamination servira aussi par la suite être 

pour définir une profondeur de traitement des sols.  

Les facteurs naturels, notamment les propriétés physico-chimiques des sols 

(Aichner et al., 2013; Gevao et al., 2000; Gong et al., 2004; Jiang et al., 2009; Krohn et al., 

2019; Miglioranza et al., 2003; Nam et al., 2008; Ribes et al., 2002; Wang et al., 2018; Yu 

et al., 2013; Zhang et al., 2006; N. Zhang et al., 2011) et les facteurs anthropiques 

(épandage et labourage) (Arias-Estévez et al., 2008; Harner et al., 1999; Hashimoto, 2005; 

Li et al., 2018; Liu et al., 2015; Mattina et al., 1999) influencent la répartition des POC dans 

les sols et peuvent être des sources d’hétérogénéités qui rendent complexe la 

compréhension de l’état de contamination en POC des sols. L’étude de ces paramètres est 

donc à prendre en compte. 



 
47 Chapitre 2 – Contamination en POC des sols de la zone d’étude 

Les objectifs de ce chapitre sont donc (i) de caractériser la distribution horizontale 

et verticale de la contamination en POC des sols de la vallée maraichère des Jalles en 

adoptant une stratégie d’échantillonnage adaptée à ses dimensions et (ii) d’évaluer les 

propriétés physico-chimiques des sols influençant cette distribution. 

2.2. Matériels et méthodes 

2.2.1. Stratégie d’échantillonnage 
La caractérisation de la distribution spatiale de la contamination en POC des sols 

de la zone d’étude s’est faite en 2 étapes. Une première campagne d’échantillonnage 

réalisée en juin 2019 a permis d’obtenir (i) la distribution horizontale de la contamination 

(entre 0 et 20 cm de profondeur) et (ii) la description pédologique des parcelles 

prélevées. Les résultats de cette première campagne ont ensuite été utilisés pour mettre 

en place une deuxième campagne de prélèvements pour la caractérisation verticale de la 

contamination en janvier 2020.  

Caractérisation horizontale 
Une stratégie d’échantillonnage semi-aléatoire, reposant sur les travaux de Atteia 

et al. (1994) et Oliver et Webster (1986) est utilisée pour caractériser la distribution 

horizontale de la contamination des sols de la vallée maraichère des Jalles.  

Pour créer l’ensemble points de prélèvements, nous avons sélectionné 6 parcelles 

appelées « parcelles de référence » (nommées A, B, C, D, E et F pour des raisons de 

confidentialité) à partir desquelles est construite la stratégie d’échantillonnage afin de 

déterminer la variabilité des concentrations en POC. D’après les données issues du 

rapport de la DRAAF, cinq de ses parcelles présentent les contaminations en dieldrine les 

plus importantes avec des concentrations supérieures à 200 µg kg−1. La 6ème parcelle est 

sélectionnée car elle comble un vide spatial dans le plan d’échantillonnage. Depuis le 

centre de chacune de ces 6 parcelles de référence, des cercles concentriques de rayon 10, 

45, 202 et 911 m (progression géométrique, facteur 4,5) ont été tracés. Puis, un angle 

aléatoire parmi 16 possibles (pas de 22,5°) par rapport à l’axe du Nord a été obtenu pour 

chacun des cercles afin de placer l’ensemble des points de prélèvements. Cette méthode 

permet (i) aux cercles concentriques les plus larges d’englober l’ensemble de la zone 

d’étude et d’entrecouper les autres cercles et (ii) aux plus petits cercles de rester dans les 

parcelles de référence afin de caractériser plus précisément ces parcelles. Elle a permis 

d’échantillonner au total 17 parcelles cadastrales, qui ont fait l’objet d’une caractérisation 

pédologique (section 2.2.3).  
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Caractérisation verticale 
Suite à la caractérisation pédologique de la zone et aux résultats de la première 

campagne de prélèvement, 4 parcelles de référence (B, C, D et F) ont été sélectionnées 

pour déterminer l’évolution de la distribution des POC en profondeur. Ces 4 parcelles de 

référence présentent en surface (0-20 cm) des concentrations en POC et des teneurs en 

MON différentes, ce qui permet d’évaluer un potentiel lessivage sur les parcelles moins 

contaminées en surface et d’analyser la relation avec l’évolution de la teneur MON. Sur ces 

4 parcelles, un profil vertical a été réalisé sur le point central et celui du cercle rayon 10 m, 

les mêmes que lors de la 1ère campagne (± 1 m). Deux profils supplémentaires ont été 

ajoutés sur deux nouveaux cercles concentriques de rayon 25 et 70 m. Les prélèvements 

de surface pour ces 2 nouveaux cercles permettent d’augmenter la précision de la 

caractérisation horizontale sur ces 4 parcelles.  

Au total, 16 profils verticaux (4 profils par parcelle) ont été réalisés et les 

prélèvements effectués à des profondeurs de : 0-20, 40, 60 et 80 cm, en réalisant un 

mélange du sol situé 5 cm au-dessus et en dessous de chacune des profondeurs, soit entre 

35-45 cm, 55-65 cm et 75-85 cm.  

2.2.2. Prélèvements des sols 
Au total de 99 échantillons de sol ont été collectés, dont 51 en surface (0-20 cm) et 

48 en profondeur (20-80 cm). Les prélèvements sont effectués à l’aide d’une tarière 

manuelle, nettoyée avec du papier absorbant imbibé d’acétone (SLR, qualité pesticide, 

extra pur 99,8+ %, Fisher Chemical, France) entre chaque point de prélèvement pour 

éviter les contaminations croisées. Environ 400 g de sol sont prélevés pour chaque point 

d’échantillonnage, puis stockés dans des flacons en verre de 250 mL (Schott, Duran, 

France) et conservés au réfrigérateur à 4°C jusqu’aux différentes analyses. 

2.2.3. Description pédologique 
Lors de la 1ère campagne de prélèvement, des sondages pédologiques ont été 

réalisés jusqu’à 1 m de profondeur à l’aide d’une tarière manuelle. Ainsi, 1 sondage par 

parcelle a été réalisé et ce pour l’ensemble 17 parcelles cadastrales ayant fait l’objet d’au 

moins un prélèvement de sol pour analyse des concentrations en POC.  

Cette caractérisation pédologique a été réalisée par Philippe CHÉRY, Maître de 

Conférence à Bordeaux Science Agro et expert pédologue sur la région bordelaise. Elle a 

permis de distinguer 8 types de sol différents : Calcosol, Brunisol, Luvisol, Podzosol, 

Histosol, Réductisol, Rédoxisol, et Anthroposol, qui ont été regroupés en 4 catégories de 
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sols : (i) brunifiés, (ii) lessivés, (iii) podzolisés et (iv) hydromorphes. Les profils des 

sondages, une carte de leur répartition sur la zone d’étude et un schéma de synthèse sont 

présentés en ANNEXE 2-1.  

Les sols brunifiés correspondent au Calcosol (parcelle F911) et aux Brunisols 

(parcelles B911, C202, C911 et D202). Les Calcosols se forment sur des substrats calcaires 

et présentent la succession d’horizons suivantes Aca/Sca/C. Leur pH est basique et 

généralement supérieur ou égal à 8. Par des effets de décarbonatation et décalcification 

en climat tempéré, les Calcosols se transforment en Brunisols. Les Brunisols sont des sols 

bruns peu évolués, qui se caractérisent généralement par la succession des horizons 

A/S/C/M ou R. Ils peuvent être eutriques avec des pH compris entre 6 et 7 ou dystriques 

avec des pH entre 4,5 et 5,5.  

Les sols lessivés ou Luvisols (parcelle A911) se forment par le lessivage et la 

lixiviation des Brunisols eutriques. Ils présentent une succession d’horizons A/Ea/BT 

avec des pH compris entre 4,5 et 5,5.  

Les sols podzolisés ou Podzosols (parcelles A, E, F et A202), sont des sols évolués 

formés par la lixiviation des Brunisols dystriques. Celle-ci entraine la migration des 

constituants organométalliques de fer ou d’aluminium vers les horizons sous-jacents. Ces 

sols présentent un pH inférieur à 4,5 et une succession d’horizons A/E/BP/C. L’horizon E 

(éluviation) qui subit une perte de matière organique (MO) n’est pas toujours présent. En 

son absence, les Podzosols sont qualifiés de Podzosols ocriques.  

Les sols hydromorphes concernent les Histosols, les Réductisols et les Rédoxisols 

(parcelles B, C, D, B202, D911, et F202). Ils se caractérisent par leur degré d’engorgement 

en eau et les battements de nappes superficielles.  

Les Histosols sont majoritairement composés de MO sous forme de tourbe et sont 

engorgés d’eau en permanence. Ils présentent la succession d’horizons Ah/H/Gr/C ou M 

avec des pH généralement inférieurs à 5.  

Les Réductisols sont également des sols quasiment saturés en eau en permanence 

et présentent la succession d’horizons suivantes : A/Go/Gr/C ou M.  

Les Rédoxisols, quant à eux, présentent des battements de nappe superficielle plus 

importants avec un niveau d’eau en hiver plus haut qu’en été, s’accompagnant d’une 

migration des cations vers la profondeur avec l’eau de la nappe. Ces sols possèdent des 

pH inférieurs à 6 et une succession d’horizons A/Sg/C ou M.  
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L’Anthroposol (parcelle E911) identifié sur la zone d’étude se situe à quelques 

mètres d’une habitation. Il présente un horizon LA remanié avec des débris de remblais 

et repose sur un Histosol profond. 

Pour les sols hydromorphes, les niveaux de nappe superficielle sont compris entre 

40 et 80 cm de profondeur au moment de la réalisation des sondages. Les horizons oxydés 

Go, traduisant un effet de remontées capillaires de la nappe, permettent de distinguer les 

niveaux d’eau en hiver. Afin de palier a ces niveaux d’eau très proche de la surface, 

certains agriculteurs réalisent sur ce type de parcelles des buttes de 20 à 30 cm pour 

éviter l’ennoiement des racines des cultures. 

2.2.4. Extraction des pesticides 

Séchage 
Dans la littérature, les échantillons de sols (pour analyse en POC) sont séchés à l’air 

libre entre 20 et 25°C. Il a été décidé dans ces travaux de sécher les échantillons de sols à 

30°C à l’étuve pour économiser du temps et standardiser le protocole. Ainsi, après 

homogénéisation de l’échantillon de sol collecté, un sous-échantillon d’environ 25 g est 

placé dans une barquette en aluminium et mis à sécher à 30 °C pendant 24 h à l’étuve 

(Venticell 55, MMM Medcenter, Allemagne) afin d’éliminer au maximum l’eau résiduelle. 

Ce temps de séchage a été déterminé en suivant les teneurs en eau de 9 échantillons de 

sol chauffés à 30°C pendant 28 h, les résultats sont fournis en ANNEXE 2-2. 

Broyage 
Une fois séchés, les sous-échantillons sont ensuite broyés à l’aide d’un broyeur 

planétaire (PM 100, Retsch, Allemagne) pendant 10 min à 400 rotations par minutes 

(rpm). Cette étape permet d’obtenir des échantillons de sol homogènes sous forme de 

poudre et des surfaces d’échanges plus importantes avec le solvant d’extraction.  

Extraction solide-liquide 
Après le broyage, les échantillons sont prêts à être extrait. Cette étape permet de 

faire passer les pesticides de la phase solide à la phase organique liquide analysée par la 

suite. Le solvant d’extraction retenu est l’heptane (n-Heptane, 99+ %, analyses de résidus, 

ACROS Organic, Royaume-Uni), les détails concernant le choix de ce solvant sont fournis 

en ANNEXE 2-3.  

L’échantillon broyé est introduit dans un flacon en verre de 50 mL (Schott, Duran, 

France). Puis, 10 mL d’heptane sont ajoutés pour réaliser l’extraction solide-liquide. Le 

flacon est fermé hermétiquement avec un bouchon équipé d’un joint antiadhésif en 
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Polytétrafluroéthylène (PTFE). Le matériel utilisé est en verre et les joints en matière 

antiadhésive pour limiter la sorption des POC sur ces surfaces lors de l’extraction.  

Les masses exactes des réactifs (sol et heptane) introduites dans chaque flacon 

sont obtenues par pesée à l’aide d’une balance de précision ± 0,001g (Nimbus, Adam 

Equipment, Royaume-Uni). 

Les flacons sont ensuite mis à agiter pendant 72 h à 250 rpm sur une table 

d’agitation horizontale (KS 250B, Ika, Allemagne). Après avoir testé plusieurs temps 

d’agitation (ANNEXE 2-4), le temps d’extraction de 72 h est retenu car la concentration 

en POC dans le solvant est stabilisée. 

Après la phase d’agitation, la séparation de la phase organique liquide (heptane) 

et de la phase solide (sol) est réalisée. Le contenu du flacon est introduit dans un tube à 

centrifuger en verre fermé par une capsule équipée d’un joint antiadhésif PTFE (Cloup, 

France). Les échantillons sont centrifugés pendant 8 min à 4000 rpm (Figure 2.1) (2-16P, 

Sigma, Allemagne). Puis, environ 1 mL de l’heptane surnageant est récupéré et introduit 

dans un flacon d’analyse (Chromoptic, France). La masse exacte d’heptane introduite dans 

chaque flacon d’analyse est obtenue par pesée. 

 

Figure 2.1 : Séparation des phases solides et liquides après centrifugation 

 

2.2.5. Analyse par chromatographie en phase gazeuse 

couplée à la spectrométrie de masse (GC-MS) 
Le dispositif utilisé pour l’analyse des POC est un chromatographe en phase 

gazeuse couplé à un spectromètre de masse (GC-MS) simple quadripôle (GC : 7820A ; MS : 

5977A, Agilent, USA) équipé d’un passeur automatique d’échantillons (CombiPal PAL3 
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RSI 85, CTC Analytics, Suisse). Le spectromètre de masse est équipé d’une source 

d’ionisation à impact électronique (EI). La colonne utilisée est une colonne apolaire (HP-

5 ms Ultra Inerte, 30 m × 250 μm × 0,25 μm, Agilent, USA) permettant la séparation de 

substances telles que les composés halogénés et aromatiques à l’état de trace. Le gaz 

vecteur est de l’hélium à 99,999 % (He Alphagaz 2, Air Liquide, France). Le programme 

de température du four est le suivant : température initiale de 45 °C maintenue pendant 

30 s, ensuite la température augmente de 30 °C min−1 jusqu’à 90 °C, température 

maintenue pendant 30 s également. Enfin, une nouvelle augmentation de température de 

10 °C min−1 est menée jusqu’à 310 °C, palier maintenu pendant 3 min.  

L'efficacité de cette méthode est évaluée en étudiant des critères de qualité, 

comprenant pour chaque composé, la validation de l'identification, la linéarité et la 

sensibilité avec la détermination de la Limite de Détection (LD) et la Limite de 

Quantification (LQ) comme recommandé par les directives internationales (Agency, 

2011; Hill et Reynolds, 1999; Muir et Sverko, 2006; Shabir et al., 2007).  

2.2.6. Identification et quantification des pesticides 
L'identification et la détermination des temps de rétention des POC ont été 

réalisées au préalable par l'injection d'une solution standard (EPA 505, Restek, France) 

diluée dans l’heptane et analysée en mode d’acquisition « full scan » (50-500 uma). Le 

spectre de masse associé à chaque pic chromatographique a été identifié grâce à la 

bibliothèque NIST (v2.2, 2014) avec des résultats de correspondance supérieurs à 94 %. 

La solution standard contient au total 16 POC : Aldrine (309-00-2), Alachlore 

(15972-60-8), Atrazine (1912-24-9), γ-BHC (Lindane) (58-89-9), cis-Chlordane (5103-

71-9), trans-Chlordane (5103-74-2), Dieldrine (60-57-1), Endrine (72-20-8), Heptachlore 

(76-44-8), Heptachlore epoxyde (isomère B) (1024-57-3), Hexachlorobenzène (118-74-

1), Hexachlorocyclopentadiène (77-47-4), Méthoxychlore (72-43-5), cis-Nonachlore 

(5103-73-1), trans-Nonachlore (39765-80-5) et Simazine (122-34-9), dont le 

chromatogramme est présenté sur la Figure 2.2. En raison de divers problèmes 

analytiques concernant l’Endrine, cette molécule n’a pas été étudiée. 
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Figure 2.2 : Chromatogramme du standard EPA 505, en rouge les molécules d’intérêts principaux 

 

Étalonnage externe 
La quantification des POC est réalisée en mode d’acquisition « SIM » avec 3 masses 

d'ions (1 quantificateur et 2 qualificateurs) dont la conformité des ratios (± 20 %) par 

rapport aux étalons est vérifiée. Les temps de rétention associés à chaque composé 

(± 0,01 min) sont également surveillés pour garantir la quantification des composés 

d’intérêts. La sensibilité de la méthode est évaluée par la LD et la LQ. Les LD sont estimées 

par trois fois le rapport signal sur bruit (S/N) et les LQ déterminées comme le plus bas 

niveau de pic validé (exprimé en µg L−1) au-dessus de dix fois S/N (Shabir et al., 2007). La 

linéarité de la réponse est étudiée à 6 niveaux de concentration, dans la gamme de 

concentration de 10-500 µg L−1. En raison des LQ plus élevées pour 

l'Hexachlorocyclopentadiène et la Simazine (20 et 15 µg L−1, respectivement), la linéarité 

de ces composés est étudiée dans la gamme de concentration de 20-500 µg L−1. À 

l'exception de l'Alachlore, de l'Heptachlore et du Métoxychlore, tous les R2 sont supérieurs 

à 0,995, ce qui démontre une très bonne relation linéaire pour la plupart des composés 
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analysés dans cette gamme de concentration. Le détail des différents paramètres est 

présenté en ANNEXE 2-5. 

La quantification des pesticides se fait donc à partir de cette solution étalon (EPA 

505) avec des concentrations de gammes étalons réalisées dans l’heptane de : 10 ; 20 ; 

50 ; 100 ; 200 et 500 µg L−1. Les séquences d’analyses sont toujours formées de la même 

manière avec, notamment, une 1ère gamme étalon analysée en début de séquence et une 

2ème en fin de séquence, détails fournis en ANNEXE 2-6. Malgré une très bonne linéarité 

de la réponse de l’appareil en fonction des concentrations des gammes étalons, il a été mis 

en évidence une dérive analytique au cours des séquences d’analyse (Figure 2.3).  

 Afin de réduire les erreurs de quantification liées à cette dérive, un étalonnage 

interne est effectué. 

 

Figure 2.3 : Schématisation de l’utilisation des droites d’étalonnage (ces valeurs sont théoriques)  

 

Étalonnage interne 
Une masse de 50 ng de Phénanthrène-d10 est ajoutée comme étalon interne dans 

chaque échantillon ainsi que dans les solutions étalons. Ce réactif présente un temps de 

rétention équivalent à ceux des POC analysés (13,87 min) et ses atomes d’hydrogène sont 

remplacés par du deutérium, signifiant qu’il ne peut pas être présent naturellement dans 
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les échantillons. Cet étalonnage interne permet d’améliorer la qualité et la fiabilité des 

données en s’affranchissant des erreurs de répétabilités et de dérive analytiques dues à 

l’appareil. 

Ainsi, le rapport entre l’aire de la réponse du composé et celle de l’étalon interne 

est calculé en fonction du rapport de concentration en solution du composé et de celle de 

l’étalon interne (éq.2.1) :  

𝐴𝑖

𝐴𝑒
=  𝑎

𝐶𝑖

𝐶𝑒
+ 𝑏          (2.1) 

Avec, 𝐴𝑖  : l’aire de la réponse du composé 𝑖, 𝐴𝑒 : l’aire de la réponse de l’étalon interne, 𝐶𝑖 : 

la concentration en solution du composé 𝑖, 𝐶𝑒 : la concentration en solution de l’étalon 

interne, 𝑎 : le coefficient directeur de la droite d’étalonnage et 𝑏 : l’ordonnée à l’origine. 

La concentration dans le solvant du composé 𝑖 s’exprime donc selon (éq.2.2) :  

𝐶𝑖 = (
𝐴𝑖

𝐴𝑒
− 𝑏) × 

𝐶𝑒

𝑎
         (2.2) 

Les concentrations des composés sont donc fonction des différents couples de 

valeurs (𝑎, 𝑏) fournis par la gamme étalon 1, 2 ou leur moyenne. La détermination du 

couple de valeurs à utiliser se fait selon l’erreur liée à l’étalonnage. Le couple (𝑎, 𝑏) 

fournissant l’erreur de concentration la plus faible pour le doublet d’étalon de contrôle 

est choisi pour le calcul des concentrations des 3 triplicats d’échantillons précédents 

(ANNEXE 2-6). Cette erreur est calculée par le rapport entre la concentration de l’étalon 

de contrôle et la concentration mesurée par l’étalonnage, elle est inférieure à 10 % 

lorsque la bonne décade et le bon couple (𝑎, 𝑏) sont utilisés.  

Les échantillons analysés sont répartis en fonction de la valeur de leur réponse 

analytique et sont quantifiés à l’aide de la décade « basse » ou « haute » afin de travailler 

dans une gamme de concentrations initiale s’étalant sur un ordre de grandeur seulement 

(Figure 2.4). 
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Figure 2.4 : Schématisation de l’utilisation des droites d’étalonnage corrigées par l’étalonnage interne (valeurs 
théoriques) 

Traitement des données  
Les données d’analyses fournies par le GC-MS sont traitées avec le logiciel MS 

quantitative analysis (Version B.07.01, Agilent, USA). Pour chaque composé, les 

échantillons sont classés selon le rapport S/N afin de vérifier lesquels sont quantifiables, 

inférieurs à la LQ ou à la LD. L’intégration de chaque pic et sa conformité au temps de 

rétention sont vérifiées afin d’assurer la quantification du bon composé.  

Une fois ces vérifications effectuées, les données sont exportées et traitées sur 

Excel afin de (i) prendre en compte l’étalonnage interne et (ii) calculer les concentrations 

massiques en pesticides dans chaque échantillon. 

Le Tableau 2-1 résume l’ensemble des étapes des protocoles d’extraction et 

d’analyses des POC. 
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Tableau 2-1 : Synthèse des étapes des protocoles d’extraction et d’analyses des POC dans le sol 

Étape  Réalisation 

Séchage Étuve (24 h à 30°C)  

Broyage Broyeur planétaire (10 min à 400 rpm) 

Extraction Solide-liquide (72 h à 250 rpm) 

Séparation Centrifugation (8 min à 4000 rpm) 

Analyses GC-MS 

Étalonnage externe EPA505 (10 à 500 µg L−1) 

Étalonnage interne Phénanthrène-d-10 

 

2.2.7. Propriétés physico-chimique des sols 

Le pH  
Le protocole de mesure du pH d’en l’eau est adapté d’après Rodier (1978). Pour 

chaque échantillon, 20 g de sol sont mélangés à 100 mL d’eau déminéralisée, rapport 1/5 

(m/v) pendant 10 min dans un bécher. La solution est mise à reposer pendant 2 min puis 

la mesure est réalisée à l’aide d’un pH-mètre étalonné (Consort C561, Belgique). 

La capacité d’échange cationique (CEC) 
La capacité d’échange cationique (CEC) mesure (à un pH donné) la capacité d’un 

sol à retenir les cations sur son complexe absorbant et donne une indication sur la fertilité 

des sols. Cette mesure est réalisée selon la méthode Metson, extraction à l’acétate 

d’ammonium et mesure par absorption atomique flamme, d’après la norme NF X31-130 

de décembre 1999. 

Taux d’humidité et teneur en MON 
Ces deux propriétés sont déterminées par perte au feu (Rodier, 1978). Un creuset 

en céramique est pesé à vide (m1) puis rempli d’environ 10 g de sol (m2). Le creuset 

contenant le sol est mis au four (NaberTherm Gmbh, Allemagne) à 105 °C pendant 6 h, 

puis pesé à nouveaux (m3) pour obtenir la masse sèche et le taux d’humidité (éq.2.3) :  

𝑇𝑎𝑢𝑥 𝑑′ℎ𝑢𝑚𝑖𝑑𝑖𝑡é =
𝑚2 − 𝑚3

𝑚2 − 𝑚1
         (2.3) 
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Le creuset et le sol sec sont ensuite remis au four à 525 °C pendant 4 h, laissés au 

four jusqu’à refroidissement (30 °C environ) et repesé (m4) pour obtenir la teneur en 

MON (éq.2.4) : 

𝑀𝑂𝑁 =
𝑚3 − 𝑚4

𝑚3 − 𝑚1
         (2.4) 

Ainsi, le taux d’humidité est donné en fonction de la masse humide de l’échantillon 

alors que la teneur en MON est donnée en pourcentage de matière sèche. 

Granulométrie 
La caractérisation précise de la distribution des fractions granulométriques des 

sols est réalisée d’après la norme NF X31-107 de septembre 2003, avec la méthode de la 

pipette Robinson. Les 5 fractions granulométriques étudiées sont : les argiles (< 2 μm), les 

limons fins (< 20 μm), les limons grossiers (< 50 μm), les sables fins (< 200 μm) et les 

sables grossiers (< 2000 μm). 

Une autre méthode est employée pour obtenir en plus grande quantité 3 fractions 

granulométriques : les argiles & limons (fraction < 50 μm) ; les sables fins (fraction 

comprise entre 50 et 200 μm) et les sables grossiers (fraction < 2000 μm) afin de réaliser 

diverses analyses sur chacune d’elle.  

Les sols bruts sont séchés en grande quantité à 30 °C pendant plusieurs jours puis 

tamisés à l’aide d’un tamiseur à vibration (AS 200 digit cA, Retsch, Allemagne) pendant 

40 min.  

  



 
59 Chapitre 2 – Contamination en POC des sols de la zone d’étude 

2.3. Résultats 
Parmi les 15 POC analysés, la dieldrine est majoritairement quantifiée dans les sols 

par rapport aux autres. La caractérisation de la distribution horizontale et verticale sur la 

zone d’étude et l’implication des facteurs naturels et anthropiques sur cette distribution 

sont menées en lien avec la dieldrine. Des éléments concis concernant les autres POC 

analysés sont fournis ensuite, mais le faible nombre de valeur empêche une 

caractérisation complète à l’échelle de la zone d’étude.  

2.3.1. Contamination en dieldrine des sols 
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2.3.2. Quantification des autres POC étudiés 

Le Tableau 2-2 présente les concentrations moyennes et médianes de chaque 

pesticide étudié ainsi que la gamme de valeurs dans laquelle il est quantifié dans les sols 

de la zone d’étude. Leur fréquence de détection et de quantification dans les échantillons 

sont également fournies.  

Tableau 2-2 : Données de concentration dans les sols pour tous les POC analysés 

POC Moyenne (ES) 

(µg kg−1) 

Médiane 

(µg kg−1) 

Gamme de 

valeur (µg kg−1) 

Fréquence 

de détection 

Fréquence de 

quantification 

Cis-Chlordane 5,2 (0,7) 4,4 < LD à 10,5 63/99 14/99 

Trans-Chlordane 4,0 (0,4) 3,2 < LD à 5,8 58/99 7/99 

Trans-Nonachlore 5,5 (0,6) 5,4 < LD à 8,2 64/99 5/99 

Aldrine 7,3 (0) 7,3 < LD à 7,3 25/99 1/99 

Heptachlore-époxyde 5,6 (0) 5,6 < LD à 5,6 32/99 1/99 

Cis-Nonachlore / / < LD à <LQ 39/99 0 

Hexachlorobenzène / / < LD à <LQ 9/99 0 

Lindane / / < LD à <LQ 1/99 0 

Hexachlorocyclopentadiène / / 

< LD 0 0 

Simazine / / 

Atrazine / / 

Alachlore / / 

Heptachlore / / 

Metoxychlore / / 

 

Le cis- et trans-chlordane sont les deux molécules les plus abondantes après la 

dieldrine, avec des concentrations moyennes de 5,2 et 4,0 µg kg−1 pour le cis- et trans-

chlordane, respectivement. Ils sont respectivement détectés dans 63 et 58 échantillons. 

La quantification de ces 2 POC est possible dans 14 échantillons (1 sur la parcelle C, 4 sur 

la D, 3 sur la E et 6 sur la F) et 7 (1 sur la C et 2 sur la B, E et F), pour cis- et trans-chlordane, 

respectivement. Pour ces deux molécules, les concentrations quantifiables se retrouvent 

dans les échantillons de surface (0-20 cm). Parmi les 7 échantillons dont la concentration 

est quantifiable en trans-chlordane, 5 montrent des concentrations plus importantes en 

cis- qu’en trans-chlordane. Pour les 2 autres échantillons provenant tous les deux de la 

parcelles B, la concentration en cis-chlordane n’y est pas quantifiable. 

Le trans-nonachlore est détecté dans 64 échantillons et quantifié dans 5 avec une 

concentration moyenne de 5,5 µg kg−1.  
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L’heptachlore-époxyde est détectée dans 32 échantillons de sols et quantifiée dans 

1 seul avec une concentration de 5,6 µg kg−1. 

L’aldrine est détectée dans 25 échantillons de sols et quantifiée dans 1 seul avec 

une concentration de 7,3 µg kg−1.  

Le lindane, l’hexachlorobenzène et cis-nonachlore sont détectés dans 1, 9 et 39 

échantillons respectivement, mais pas de manière quantifiable 

Enfin, l’hexachorocyclopentadiène, la simazine, l’atrazine, l’alachlore, 

l’heptachlore et le metoxychlore n’ont pas été détecté dans les échantillons de sols 

provenant de la zone d’étude.  

 Aucune relation n’a été identifiée entre les différentes concentrations en pesticides 

et les propriétés physico-chimiques des sols, exceptée pour la dieldrine. 

2.4. Discussions 

2.4.1. Les chlordanes 
La contamination des sols par les POC est le plus souvent jugée comme 

« ancienne », c’est-à-dire datant de la période où ils étaient fortement utilisés entre 1950 

et 1975 (Liu et al., 2015; Qu et al., 2016). Cette datation de la contamination se fait soit 

par rapport aux sous-produits de dégradation des composés (pour le DDT et l’aldrine par 

exemple) soit avec une détermination des ratios isomériques mesurés par rapport au 

ratio du produit initialement commercialisé (pour les HCHs et les chlordanes). Wang et 

al. (2016) ont montré que le ratio des concentrations cis/trans-chlordane est de 0,77 dans 

le chlordane technique, principe actif supposé être utilisé dans les produits épandus. La 

présence de trans-nonachlore et d’heptachlore-époxyde (métabolite de l’heptachlore 

(Murano et al., 2009)) dans les sols peut attester de l’utilisation du chlordane technique 

puisque le trans-nonachlore et l’heptachlore entre dans sa composition (environ 7 % 

chacun) (Sovocool et al., 1977).  

Comme le trans-chlordane est plus volatil que le cis-chlordane (INERIS, 2011c; L. 

Zhang et al., 2009), le ratio cis/trans-chlordane dans les sols doit être supérieur au ratio 

initial de 0,77 si les épandages sont anciens et que cette formulation des produits a été 

utilisée. 

Les résultats présentés ici montrent que les concentrations en composé cis- sont 

supérieures à celles du composé trans-, ce qui est en accord avec le caractère plus volatil 

de ce dernier. La dissipation du trans-chlordane dans les sols est donc plus rapide que 
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celle du cis-chlordane. De plus, les ratios dans les 5 échantillons où cis- et trans-chlordane 

sont quantifiables sont en moyenne de 1,8. Ainsi, ces ratios supérieurs à 0,77 peuvent 

attester d’épandages anciens. 

En revanche, deux échantillons de la parcelle B, présentent une concentration en 

trans-chlordane quantifiable mais pas en cis-chlordane, les ratios sont donc inférieurs au 

ratio initial de 0,77. Il pourrait donc s’agir (i) d’une dégradation différentielle de ces 

composés sur cette parcelle, (ii) de l’utilisation d’un produit initial différent ou (iii) 

d’épandage plus récents de chlordanes sur cette parcelle. Ces explications restent 

cependant des hypothèses au vu du très faible nombre de données et de l’impossibilité de 

trouver la formulation des produits utilisés et les quantités épandues sur les parcelles.  

2.4.2. L’aldrine 
Les quantités et les produits utilisés sur la zone d’étude ne sont pas connus mais 

l’aldrine était aussi employée comme insecticides dans l’agriculture (Jorgenson, 2001). 

Or, l’aldrine se dégrade naturellement dans les sols en dieldrine par époxydation (INERIS, 

2011b). De plus, elle présente une constante de Henry et une pression de vapeur 

saturante 10 fois supérieures à celles de la dieldrine (INERIS, 2011a, 2011b; Ritter et al., 

1996) impliquant une capacité de volatilisation plus importante que la dieldrine. Des 

estimations montrent qu’une perte de 50 % de l’aldrine est observé 15 semaines après 

l’application dans les sols (INERIS, 2011b). Ainsi, l’aldrine potentiellement appliquée sur 

la zone d’étude a pu (i) se métaboliser en dieldrine au cours du temps, soit (ii) se 

volatiliser, ce qui peut justifier des plus grandes quantités de dieldrine analysés dans les 

sols. 

 

Considérant ce nombre restreint de données sur ces autres molécules et leurs très 

faibles concentrations dans les sols, seule la dieldrine fera l’objets d’investigations dans 

le reste du manuscrit.  
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2.5. Conclusions 
La dieldrine est le POC majoritairement identifié dans les sols de la zone d’étude 

avec un taux de détection de 90 % dans les sols échantillonnés et des concentrations allant 

de la LD à 204 µg kg−1.  

La méthode d’échantillonnage semi-aléatoire employée a permis de mettre en 

évidence que la distribution de la contamination en dieldrine en surface (0-20 cm), est 

homogène l’échelle des parcelles mais hétérogène sur l’ensemble de la zone d’étude. Ceci 

est identifié comme un héritage des épandages passés, en lien avec les itinéraires 

techniques propres à chaque parcelle.  

La répartition verticale de la dieldrine montre que cette molécule se situe 

majoritairement (85 %) dans les horizons superficiels (0-40 cm de profondeur) montrant 

sa faible mobilité dans les sols. Toutefois, des concentrations quantifiables ont été 

identifiées jusqu’à 80 cm sur certaines parcelles, probablement dû au labourage profond 

des parcelles en question ou à des quantités épandues plus importantes. 

Parmi les paramètres physico-chimiques des sols étudiés, seule la teneur en MON 

montre une relation avec la concentration en dieldrine dans le sol. Cette relation n’est pas 

évidente à l’échelle du sol global peut-être à cause des épandages différentiels entre les 

parcelles mais aussi probablement dû à la composition de la MON. Cependant, une 

relation log-log linéaire entre ces deux facteurs s’établie lorsque des différenciations 

granulométriques sont réalisées. À taux de MON équivalent, les sables grossiers 

présentent des concentrations en dieldrine 33 fois plus importante que les fractions fines. 

Il serait donc intéressant de poursuivre des investigations en comparant la qualité et la 

composition de la MON sur les différentes fractions granulométriques.  

Dans l’optique de mettre en place des traitements de remédiation, l’ensemble des 

résultats obtenus montrent que ces traitements devront être adaptés pour chaque 

parcelle en fonction de leur degré et profils de contamination. Ces traitements pourraient 

être appliqués sur certaines profondeur et/ou fractions granulométriques afin 

d’optimiser la remédiation et impacter le moins possible les qualités agronomiques des 

sols. Ceci sera principalement fonction des seuils de décontamination à atteindre pour 

permettre des cultures de Cucurbitacées présentant des teneurs en contaminants 

inférieures aux LMR en vigueur. 
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À retenir 

 Les protocoles de quantification et d’analyses des POC dans les sols ont été 
présentés. 
 

 Le système d’échantillonnage semi-aléatoire développé est adapté à la 
caractérisation d’une zone de quelques km2. 

 

 La dieldrine est le POC majoritairement détecté dans les sols de la zone d’étude, 
avec des concentrations allant jusqu’à 204 µg kg−1. 
 

 La distribution de la dieldrine est hétérogène à l’échelle de la zone d’étude et 
homogène à l’échelle parcellaire. 
 

 Cette distribution est liée aux épandages passés, aux itinéraires techniques 
propres à chaque parcelle, à la teneur en MON des sols et probablement sa 
composition. 
 

 La majorité (85%) de la contamination en dieldrine se situe entre 0 et 40 cm de 
profondeur. 
 

 À taux de MON équivalent, les sables grossiers présentent une concentration en 
dieldrine 33 fois plus importante que les fractions fines.  
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ANNEXE 2-1 : Caractérisation pédologique de la zone 

 La Figure S1 présente la caractérisation des 17 profils pédologiques réalisés au 

cours de ces travaux de thèse.  

 

Figure S1 : Profils pédologiques (1/3) 
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Figure S1 : Profils pédologiques (2/3) 
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Figure S1 : Profils pédologiques (3/3) 
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 La Figure S2 présente une carte de la répartition des profils sur la zone d’étude, 

regroupés selon leur catégorisation.  

 

Figure S2 : Carte de répartition des sondages réalisés sur la zone d’étude 

 

D’après la note explicative de la carte géologique au 1/50 000ème de Bordeaux, les 

sols au sein du PEANP sont plus sableux vers l’Ouest et plus limoneux vers l’Est. À l’Ouest, 

les sols sont en domaine majoritairement podzolisé, c’est-à-dire, des sols sableux acides 

(pH < 4,5) ayant subis du lessivage. Une partie de la vallée maraichère des Jalles se trouve 

dans des alluvions légères et des tourbes. Ces tourbes se forment lors des remontées de 

nappes superficielles, dans les zones les plus basses. Un schéma synthétique de la 

pédologie de la zone d’étude est proche alentours et présenté sur la Figure S3.  

 

Figure S3 : Schéma de synthèse de la pédologie étendue autour de la zone d'étude 
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ANNEXE 2-2 : Détermination du temps de séchage des échantillons de sol 

 Afin de déterminer le temps de séchage nécessaire pour éliminer au maximum 

l’eau résiduelle dans les échantillons de sol, neuf échantillons de sol chauffés à 30°C 

pendant 28 h et leur teneur en eau est mesuré après 3, 20 et 28 h de séchage. Les résultats 

montrent qu’il faut attendre au moins 20 h pour que l’eau résiduelle soit évaporée (Figure 

S4). Pour des raisons de standardisation du protocole, le temps de séchage de 24 h est 

retenu.  

 

Figure S4 : Teneur eau des échantillons de sol en fonction du temps de séchage à 30 °C.  
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ANNEXE 2-3 : Choix du solvant d'extraction 

Dans le cadre de précédents travaux réalisés au sein du laboratoire, 3 solvants ont 

été testés pour extraire les POC du sol : l’acétone, l’hexane et le dichlorométhane (DCM) 

(Villeneuve, 2017). 

L’acétone est le solvant qui extrait la quantité la plus importante de POC du sol par 

rapport aux 2 autres (Villeneuve, 2017). Cependant, l’acétone est un solvant polaire, il est 

donc à exclure pour lors des extractions liquide-liquide sur la matrice fraîche (fruits de 

Cucurbitacées) car sa miscibilité à l’eau rend impossible l’obtention d’une phase 

organiques pure nécessaire à l’analyse en GC-MS.  

L’hexane et le DCM sont en revanche apolaires, donc non miscibles à l’eau. Ils 

peuvent ainsi être utilisés pour les 3 types de matrices (sol sec, végétaux séchés et fruits 

frais). Le DCM est toutefois plus dense (1,33) que l’eau, ce qui complique sa récupération 

après l’extraction liquide-liquide puisque la phase aqueuse flotte au-dessus du DCM. Le 

DCM est donc écarté car peu pratique. Enfin, l’hexane moins dense (0,65) que l’eau est 

plus facilement récupérable lors des extraction liquide-liquide puisqu’il surnage. 

Cependant, c’est un alcane composé d’une chaine d’atome de carbone paire et d’après 

l’INRS, la toxicité des alcanes de chaine impaire est moindre. Ainsi, le choix s’est porté sur 

l’heptane, un solvant composé d’une chaine carbonée impaire présentant une densité de 

0,684 et moins toxique que l’hexane puisque sa Valeur Maximale d’Exposition (VME) est 

de 400 ppm contre 20 ppm pour l’hexane (INRS, 2019, 2008). 
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ANNEXE 2-4 : Détermination du temps d’extraction 

 Deux sols différents sont extraits avec l’heptane pendant différents temps. Pour le 

sol 1 présentant une concentration faible en dieldrine, la stabilisation de la concentration 

est très rapide (3 h). En revanche, pour le sol 2 il est nécessaire d’attendre plus longtemps 

(au moins 20 h) pour voir cette stabilisation malgré un ressaut à 72 h (Figure S5). Pour 

des raisons de standardisation du protocole, le temps d’extraction de 72 h est retenu.  

 

Figure S5 : Concentration en dieldrine dans le sol en fonction du temps d’extraction. Les barres d’erreurs correspondent 
aux écart-types analytiques, inférieurs à 5 % pour le sol 2. 
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ANNEXE 2-5 : Paramètres de validation de la méthode analytique 

La Figure S6 présente les paramètres évaluées pour valider la méthode analytique 

employée durant ces travaux de thèse.  

 

Figure S6 : Paramètres de la procédure analytique 



 
84 F. COLIN - 2022 

ANNEXE 2-6 : Séquence d’analyse 

La séquence débute par 2 blancs d’heptane afin de vérifier la ligne de base et 

nettoyer la colonne de chromatographie. Puis une première gamme étalon (gamme étalon 

1) est analysée (dans le sens croissant des concentrations), suivie d’un nouveau blanc 

pour nettoyer la colonne des traces d’étalons restant (Figure S7, Ligne 1). Ensuite, la 

séquence est découpée en séries de 3 échantillons analysés chacun en triplicat et séparés 

par des blancs (Figure S7, Lignes 2 à 8). À la fin de chaque série (toutes les 13 analyses) 

un doublet d’étalons de contrôles (50 et 100 µg L−1) est analysé pour s’assurer de la 

fiabilité de la méthode analytique au cours de la séquence (Figure S7, Lignes 2 à 7). Enfin, 

une deuxième gamme étalon (gamme étalon 2) est analysée (dans le sens croissant des 

concentrations) afin de comparer la dérive analytique au cours de la séquence. La 

séquence se termine par 2 blancs. 

 

Figure S7 : Séquence analytique type 

 



 
85 Chapitre 2 – Contamination en POC des sols de la zone d’étude 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
86 F. COLIN - 2022 

 



 
87 Chapitre 3 – Décontamination des sols agricoles par traitements physico-chimiques 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Chapitre 3.  

Décontamination des sols agricoles 

par traitements physico-chimiques 
 

  



 
88 F. COLIN - 2022 

3.1. Introduction 

Le chapitre précédent à mis en évidence une contamination en dieldrine 

omniprésente dans les sols agricoles de la zone d’étude. Ces sols accueillent des cultures 

maraichères et cette contamination en dieldrine impacte certains végétaux destinés à la 

consommation humaine (Murano et al., 2010b; Namiki et al., 2015; Otani et al., 2007). Il 

est donc nécessaire de mettre en place des essais de remédiation des sols par des 

techniques physico-chimiques afin de trouver des solutions pour réduire les risques de 

contamination des végétaux et des consommateurs.  

La remédiation des sols par des processus physico-chimiques consiste à diminuer 

la concentration en contaminants dans les sols ou d’en réduire la disponibilité. Les 

mécanismes reposent notamment sur : l’immobilisation, la séparation ou encore la 

destruction des contaminants (Castelo-Grande et al., 2010; Morillo et Villaverde, 2017). 

Dans le cas de sols agricoles, la contamination est plus souvent diffuse (épandage) et 

demande souvent un traitement différent de celle des sols présentant une contamination 

ponctuelle (déversement accidentel de produit) (Morillo et Villaverde, 2017). De plus, les 

propriétés agronomiques des sols agricoles (leurs qualités) doivent être maintenues, et 

les technologies utilisées pour la remédiation des sols ne sont pas toutes applicables à ce 

type de sol.  

La qualité du sol désigne des attributs et des fonctionnalités du sol. Il s'agit d'un 

outil qui intègre différents indicateurs de l'état du sol afin d'évaluer sa capacité à faire « ce 

que l'on attend de lui » (Patzel et al., 2000), c’est-à-dire accueillir une culture maraichère 

dans ce cas d’étude. Dans la littérature, les deux indicateurs chimiques les plus 

fréquemment étudiés pour juger de la qualité des sols sont le pH et la teneur en MON 

(Bünemann et al., 2018). Dans une moindre mesure, d’autres indicateurs chimiques 

comme la capacité d’échange cationique (CEC) et son taux de saturation sont également 

étudiés. Ils peuvent être complétés de paramètres physiques (capacité de rétention de 

l’eau et texture, par exemple) et biologiques (respiration du sol et masse microbienne, par 

exemple) (Bünemann et al., 2018). 

Dans ces travaux de thèse, 4 techniques de remédiation physico-chimiques sont 

sélectionnées et testées sur des sols agricoles présentant une contamination historique 

en dieldrine. La sélection de ces techniques d'assainissement est basée sur 2 critères (i) 

une efficacité d'au moins 50 % de diminution de la concentration en contaminant dans les 

sols et (ii) un impact supposé faible sur les propriétés agronomiques des sols. Nous avons 
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donc retenu : la dégradation au fer zéro valent (ZVI pour Zero Valent Iron), 

l’immobilisation par charbons actifs (CAs), le traitement thermique à basse température 

(VLTTT pour Very Low-Temperature Thermal Treatment) et l’extraction au CO2 

supercritique (SFE pour Supercritical Fluid Extraction).  

Puisque certaines de ces techniques sont encore en développement à l'échelle du 

laboratoire, elles sont généralement testées sur des sols artificiellement contaminés par 

divers contaminant organiques (Al-Marzouqi et al., 2019, 2007; Bielská et al., 2013; 

Falciglia et al., 2011a). Bien que ce type d’expérimentation soit un outil efficace pour 

tester différents paramètres des processus de remédiation, les échantillons dopés en 

contaminant ne réagissent pas de la même manière que ceux présentant une 

contamination ancienne (Anitescu et Tavlarides, 2006; Bielská et al., 2013; Ling et Liao, 

1996; Saldaña et al., 2005). En effet, il est établi que le comportement des composés 

organiques fraîchement appliqués sur le sol est différent de celui d’une contamination 

historique en raison de l’effet de vieillissement (Alexander, 2000; Duan et al., 2015; Jones 

et De Voogt, 1999; Ncibi et al., 2007; Pignatello et Nason, 2020) qui engendre des liaisons 

plus fortes des POC aux particules de sol telles que les composants de la MON (Benner, 

2015; Gonçalves et al., 2006), rendant le traitement de ces contaminations plus complexe.  

La dégradation à l'aide du ZVI seul ou combiné à d'autres réactifs comme l'acide 

acétique (AA), le sulfate d'aluminium (SA), ou un tensioactif, est utilisée pour divers POC 

(Cao et al., 2013; Comfort et al., 2001; Li et al., 2006; Ševců et al., 2017; Shea et al., 2004; 

Wu et al., 2017; Yang et al., 2010). Cette technique est basée sur la déchloration des POC 

grâce au pouvoir réducteur du ZVI (Boussahel et al., 2007). Une quantité de ZVI de 5 % 

(m/m) s'avère optimale pour la remédiation des sols (Boparai et al., 2008; Comfort et al., 

2001; Satapanajaru et al., 2003). Cependant, dans ces études, les tests sont principalement 

réalisés en solutions et non directement dans le sol. Dans les quelques études traitant des 

sols directement, les concentrations en POC sont élevées (> 1 mg kg−1) dues à des 

déversements accidentels de produits et montrent des efficacités de 70 à 90 % (Comfort 

et al., 2001; Dahmer et al., 2017; Shea et al., 2004; Yang et al., 2010). Ainsi, la dégradation 

au ZVI seul et avec d’autres réactifs doit être testée directement sur les sols agricoles 

historiquement contaminés afin de valider la capacité à dégrader la dieldrine. 

L’immobilisation par CA permet réduire la biodisponibilité des contaminants grâce 

aux propriétés physico-chimiques des CA (surface spécifique, teneur en carbone 

organique, structure des pores) qui leur confèrent une forte capacité de sorption 
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(Khorram et al., 2016). Dans la littérature, les études sont souvent menées en comparant 

la capacité de bioaccumulation de plantes cultivées sur un sol avec ou sans amendement 

(Denyes et al., 2016, 2013), avec des efficacités relatives (20 à 90 %) dépendantes de la 

composition des CA (Saito et al., 2011). La quantité de CA optimale pour la remédiation 

des sols se situe autour de 3 % (m/m) (Ali et al., 2019b; Denyes et al., 2012; Rakowska et 

al., 2012). En effet, une proportion trop faible n’a pas d’impact sur la biodisponibilité de 

la contamination alors qu’une proportion trop élevée conduit à un déséquilibre chimique 

et à une réduction de la biomasse des vers de terre (Denyes et al., 2012) qui est un 

indicateur biologique de qualité du sol. Il est donc nécessaire de tester cette technique sur 

un sol agricole historiquement contaminé en dieldrine pour valider la capacité 

d’immobilisation des CA. 

Les traitements thermiques ont pour but de désorber, volatiliser ou dégrader les 

contaminants du sol en augmentant la température (Vidonish et al., 2016). Cependant, les 

températures supérieures à 200 °C conduisent à une altération des propriétés 

agronomiques du sol telles que la teneur en MON, le pH, la texture et la CEC (Ding et al., 

2019; O’Brien et al., 2018, 2016). Afin de minimiser l’impact des traitements sur les 

qualités agronomiques des sols, des tests avec des températures inférieures à 100 °C sont 

menés dans le cadre de ce travail de thèse.  

Le SFE au CO2 est principalement testé sur des sols dopés en divers contaminants 

organiques (Al-Marzouqi et al., 2007; Meskar et al., 2019, 2018) afin d'optimiser les 

conditions expérimentales (Anitescu et Tavlarides, 2006; Benner, 2015; Gonçalves et al., 

2006). Ces conditions (pressions, températures et temps de séjour du CO2) ont une 

influence sur la capacité d’extraction du CO2 (Alonso et al., 2002; Meskar et al., 2019, 

2018) selon le type de sol ou le contaminant, c’est pourquoi il est nécessaire de tester 

divers paramètres lors du SFE au CO2 sur des sols historiquement contaminés en dieldrine 

pour valider son efficacité.  

 L’objectif de ce chapitre est donc de caractériser l’efficacité de ces 4 techniques de 

remédiation physico-chimiques appliquées sur des sols agricoles anciennement 

contaminés par la dieldrine. Les cinétiques de diminution des concentrations en dieldrine 

dans le sol et les coûts financiers des techniques sont ensuite évalués et comparés afin de 

déterminer quelles techniques seraient les plus avantageuses. Enfin, l’impact des 

différentes techniques sur les qualités agronomiques des sols est évalué.  
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3.2. Matériels et méthodes 
Cette section détaille (i) la caractérisation du sol utilisé pour les tests de 

remédiation, (ii) les modèles cinétiques de diminution de la concentration en dieldrine 

dans le sol, (iii) les protocoles mis en place pour les essais de remédiation et (iv) le calcul 

des coûts financiers, afin de comparer les techniques entre elles.  

3.2.1. Prélèvement du sol initial 
Pour l’ensemble des expériences de remédiation, le sol agricole provenant de la 

parcelle F (parcelle la plus contaminée en dieldrine) est utilisé. Un prélèvement de 60 kg 

de sol a été effectué au centre de la parcelle, sur une surface d’environ 4 m2 et sur une 

profondeur d’environ 20 cm (cet horizon présentant les concentrations en dieldrine les 

plus importantes). Après homogénéisation, le prélèvement est réparti en sous-

échantillons dans des bouteilles en verre de 1 L (Schott, Duran, France) (Figure 3.1).  

 

Figure 3.1 : Échantillons de sol utilisés pour les expériences de décontamination 

3.2.2. Efficacité des traitements et modèles cinétiques 
Les différents sous-échantillons sont une nouvelle fois homogénéisés avant de 

réaliser les essais. La concentration en dieldrine de chaque sous-échantillon est analysée 

en triplicat afin d’obtenir la valeur initiale à t0 ([Dieldrine]0).  

Pour chaque technique de remédiation testée, l’efficacité du traitement est 

présentée sous forme d’un ratio (Rt) entre la concentration en dieldrine après traitement 

([Dieldrine]t) et la concentration initiale. Les analyses des concentrations en dieldrine 

menées avant et après traitement suivent le protocole d’extraction et de quantification 

présenté dans le chapitre 2.  

Pour caractériser les cinétiques de diminution des concentrations en POC dans les 

sols, les modèles employés sont généralement du premier ordre (Alonso et al., 2002; 
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Falciglia et al., 2011a; La Mori et al., 2010; Wang et al., 2011). Dans cette étude, le modèle 

employé est adapté de Northcott et Jones (2001) pour rendre compte des seuils 

maximaux atteints pour chacune des techniques (éq.3.1) :  

𝑅𝑡 = (1 − 𝑅∞) × 𝑒−𝑘𝑡 + 𝑅∞         (3.1)  

Avec, 𝑅𝑡 le rapport des concentrations en dieldrine dans le sol initial et au temps t 

(𝑅𝑡 = [Dieldrine]t/[Dieldrine]0, sans dimension), 𝑅∞ le rapport entre la concentration 

résiduelle de dieldrine dans le sol après traitement et la concentration initiale 

(𝑅∞ = [Dieldrine]∞/[Dieldrine]0, sans dimension), 𝑘 est la constante cinétique du premier 

ordre (h−1) et 𝑡 le temps (h).  

Les modèles sont optimisés à l'aide du solveur Excel (GRG non linéaire) et 

comparés au modèle nul selon l'efficacité de modélisation (ME) définie par Mayer et 

Butler (1993) (éq.3.2) :  

𝑀𝐸 = 1 −  
∑  (𝑦𝑖 − ŷ𝑖)2

∑(𝑦𝑖 − �̄�)2 
          (3.2) 

Avec, 𝑦̄ la moyenne de la variable observée, ŷ𝑖  la variable prédite (issue du modèle) 

et 𝑦𝑖 la variable observée. Les ME vont de 0 (le modèle choisi n'est pas meilleur que le 

modèle nul ȳ) à 1 (relation parfaite entre les données et le modèle). 

3.2.3. Dégradation au fer zéro valent (ZVI) 
Environ 20 g de sol sont introduits dans des flacons en verre de 50 mL (Schott, 

Duran, France) et mis en contact avec l’un des trois traitements : 

 ZVI (99 %, poudre < 212 µm, Arcos Organics, Royaume-Uni) à 5 % (m/m) 

(série ZVI) ;  

 ZVI (5 %) avec du sulfate d’aluminium (SA) (Al2(SO4)3, > 94 %, Déshydraté, 

Fisher Scientific, France) à 2 % (m/m) (série ZVI-SA) ; 

  ZVI (5 %) avec de l’acide acétique (AA) (100 %, NORMAPUR®, VWR Chemicals, 

États-Unis) à 0,5 % (v/m) (série ZVI-AA).  

Le contenu de chaque flacon est homogénéisé puis les flacons sont fermés 

hermétiquement et stockés à 22°C à l’abri de la lumière pendant des temps d’incubation 

de 10, 20, 30 et 70 jours.  
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Pour l’ensemble des séries, les expériences sont menées en triplicat. Après chaque 

temps d’incubation, le contenu entier (sol + traitement) de chaque flacon suit le protocole 

de quantification des pesticides.  

3.2.4. Immobilisation par charbons actifs (CA) 

Sélection des CA 
Pour les expériences d’immobilisation, 3 CA différents sont utilisés (Figure 3.2) : 

DARCO® un CA à base de tourbe (20-40 mesh, Sigma-Aldrich, États-Unis), ORBO™ à base 

de noix de coco (20-40 mesh, Sigma-Aldrich, États-Unis), et un charbon actif en granule 

(GAC) également à base noix de coco (PRIMA KLIMA, Hydroparadise, France). DARCO et 

ORBO proviennent de matières premières distinctes et leur procédé d’activation diffère 

(Delannoy et al., 2018) tandis que GAC présente une granulométrie plus grossière mais 

aucune donnée sur son processus d’activation n’est connue. 

 

Figure 3.2 : Types de CA utilisés pour la technique d'immobilisation 

Analyses de surface spécifique des CA  
La surface spécifique de chacun des CA est déterminée par la méthode Brunauer-

Emmet-Teller (BET). Les mesures sont effectuées sur la base d'une volumétrie 

d'adsorption-désorption d'azote ultra-pur (> 99,9995 %) à une température de N2 liquide 

de −196 °C et enregistrées sur un ASAP2020 (Micrometrics®, États-Unis), appareil équipé 

de capteurs de pression dans la gamme 0-133 kPa. Après dégazage, l’échantillon est 

chauffé à 80 °C pendant 1 h, suivi d'une augmentation de 10 °C min−1 jusqu'à 200 °C 

pendant 6 h sous un vide résiduel de 0,01 Pa. Ensuite, les isothermes d'adsorption-

désorption d'azote (c'est-à-dire le volume d'azote adsorbé à −196 °C en fonction de la 
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pression relative P/P0, où P est la pression d'équilibre du gaz adsorbant à cette 

température et P0 est la pression de saturation de la vapeur) sont réalisés en utilisant une 

méthode « pas à pas » dans l'intervalle des pressions relatives.  

Capacité de sorption de la dieldrine sur les CA 
Afin de vérifier que les CA sélectionnés sont capables d’adsorber la dieldrine, des 

tests sont réalisés dans une solution d’heptane contaminé en dieldrine. Pour ce faire, un 

échantillon d’environ 60 g de sol est introduit dans un flacon en verre de 250 mL (Schott, 

Duran, France) et extrait avec 50 mL d’heptane selon le protocole d’extraction présenté 

dans le chapitre 2. Après 72 h d’agitation, l’heptane est récupéré et centrifugé. Un aliquot 

de 1 mL d’heptane est analysé pour obtenir la concentration en dieldrine dans l’heptane 

à t = 0. Le volume restant est réparti en 6 fractions égales dans des flacons en verre de 

50 mL (Schott, Duran, France) dans lesquels sont ensuite introduit 3 % (m/v) de CA. Puis, 

une nouvelle agitation à 250 rpm est réalisée pendant 0,5 ; 4 ; 7,5 ; 24 ; 48 et 72 h Après 

chaque temps d’agitation, l’heptane et le CA sont séparés par centrifugation, puis la 

quantification de la dieldrine dans le solvant est menée (Figure 3.3). Cette expérience est 

réalisée pour chacun des 3 CA et les séries sont nommées ORBO-solvant, DARCO-solvant 

et GAC-solvant. 

 

Figure 3.3 : Protocole de sorption de la dieldrine sur les CA dans une solution d’heptane 

Expériences de remédiation  
Environ 20 g de sol sont introduits dans des flacons en verre de 50 mL et mis en 

contact avec les différents CA à 3 % (m/m), proportion idéale d’après la bibliographie. Le 

mélange est homogénéisé puis les flacons sont fermés hermétiquement et stockés à 22°C 

à l’abri de la lumière pendant des temps d’incubation de 10, 20, 30 et 70 jours. 
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Pour l’ensemble des séries (DARCO, ORBO et GAC), les expériences sont menées 

en triplicats. Après chaque temps d’incubation, le contenu entier (sol + CA) de chaque 

flacon suit le protocole de quantification des pesticides. Pour la série GAC, les CA sous 

forme de granules sont facilement repérables, il a donc été décidé de les retirés après le 

traitement (GAC-R) dans 1 des 3 flacons avant de suivre le protocole d’extraction, pour 

les temps d’incubation 10, 20 et 30 j. 

3.2.5. Traitement thermique à basse température 

(VLTTT) 
Environ 20 g de sol brut sont placés dans des barquettes en aluminium et chauffés 

à 90 °C pendant 6 ; 24 ; 48 et 96 h dans une étuve (UF55plus, Memmert, Allemagne) sans 

renouvellement d’air. Cette expérience représente la série d’expériences VLTTT-1 

(Tableau 3-1). 

Afin de connaitre l’influence de la température et du renouvellement de la phase 

gazeuse sur l’efficacité du traitement, une seconde série VLTTT-2 est menée dans l’étuve 

avec ventilation. Dans cette série, des échantillons de 20 g de sol brut sont chauffés à 50, 

70 et 90 °C pendant 0,5 ; 1 ; 3 ; 5 ; 7 ; 16 ; 24 et 96 h avec un flux d’air dans l’étuve 

d’environ 6 m3 h−1 (50 L renouvelés 123 fois par heure). 

Etant donné qu’il a été montré un effet de la granulométrie sur la sorption de la 

dieldrine, une troisième série, VLTTT-3, s’intéresse à la décontamination des 3 fractions 

granulométriques du sol présentées dans le chapitre 2 : sables grossiers, sables fins et 

argiles & limons. Dans cette série, des échantillons de 20 g de chacune des 3 fractions 

(obtenue par tamisage) sont chauffées à 50, 70 et 90 °C dans l’étuve ventilée pendant 1 ; 

4 ; 7 et 48 h.  

Pour les séries VLTTT-1, VLTTT-2 et VLTTT-3 les expériences sont menées en 

triplicat. Une fois le chauffage terminé, les échantillons de sol sont mis à reposer pour 

revenir à température ambiante puis ils suivent le protocole de quantification des 

pesticides. 
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Tableau 3-1 : Traitements thermiques des sols  

Nom de la série VLTTT-1 VLTTT-2 VLTTT-3 VLTTT-4 

Température (°C) 90 50 / 70 / 90 50 / 70 / 90 90 

Temps d’incubation (h) 6 à 96 0,5 à 96 1 à 48 336 

Granulométrie (mm) Sol brut Sol brut Sable grossier 

Sable fin 

Argile & limon 

Sol brut 

Masse de sol (g) 20 20 20 10 000 

Ventilation étuve (m3 h−1) 0 6 6 13 

 

Enfin, une dernière série VLTTT-4 est menée pour valider l’efficacité du 

traitement lors d’un changement d’échelle (volume de sol plus conséquent : 40 kg) mais 

aussi tester la durabilité du traitement, c’est-à-dire connaître l’évolution dans le temps de 

la concentration dans le sol après traitement.  

Ainsi, 4 lots de 10 kg de sol contaminé (parcelle F) sont traités par VLTTT à 90 °C 

avec renouvellement de la phase gazeuse pendant 14 jours (336 h). Les 10 kg de sol sont 

placés dans un contenant en inox cylindrique (diamètre de 27,5 cm, hauteur de 25 cm) 

puis dans une étuve (différente de celle utilisée pour les 3 précédentes séries) qui a été 

équipée d’un système d’aspiration (Figure 3.4). En raison de la forte capacité d’aspiration 

du dispositif (760 m3 h−1), l’aspiration est programmée pour renouveler l’air de l’étuve 

pendant 1 min toutes les heures, soit environ 13 m3 h−1. Ceci permet de ne pas abaisser la 

température dans l’étuve lors de l’extraction d’air. De plus, au vu de la profondeur du 

contenant, seule la surface du sol est au contact de l’air, c’est pourquoi le sol est 

homogénéisé quotidiennement pendant les 14 jours de traitement.  
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Figure 3.4 : Dispositif expérimental utilisé pour la série VLTTT-4 

Après traitement, 3 échantillons de 20 g de sol sont prélevés dans chaque lot afin 

d’analyser la concentration en dieldrine finale. Afin de connaitre la durabilité du 

traitement, les 4 lots sont stockés séparément pendant 4 mois dans des fûts en plastique 

fermés hermétiquement. À l’issue de ce temps de repos, 3 prélèvements de 20 g sont à 

nouveau effectués dans chacun des 4 lots afin de mesurer la concentration en dieldrine.  

Ces 40 kg de sol serviront également pour une expérience de culture de 

Cucurbitacées, qui sera détaillée dans le chapitre suivant (Chapitre 4). 

3.2.6. Extraction au CO2 supercritique (SFE) 

Expériences de remédiation 
Plusieurs conditions d’expérimentation ont été testés, les échantillons sont donc 

répartis en plusieurs séries afin de mesurer spécifiquement l’influence de chaque 

paramètre. L’ensemble des séries est résumé dans le Tableau 3-2. 

Pour les 4 premières séries, environ 120 g de sol sont placés dans le réacteur à 

haute pression de 300 mL pour être extraits par le CO2 supercritique. Les détails 

concernant ce dispositif sont fournis dans l’étude de Cario et al. (2022) et en ANNEXE 3-1.  

Dans une première série, CO2-1, le sol est extrait à une pression de 200 bar 

pendant 7 h en réacteur fermé. Trois températures (37 ; 43 et 50°C) sont testées afin de 
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voir l’influence de ce paramètre sur l’efficacité du traitement. En effet, la température joue 

sur la densité de CO2, ce qui peut impacter sa capacité de solubilisation de la dieldrine. 

Une seconde série, CO2-2, est menée en extrayant le sol à 50°C pendant 1,75 à 7 h 

en réacteur fermé mais à deux pressions différentes (200 et 250 bar) pour également faire 

varier la densité du CO2.  

Ces 2 premières séries permettent de fixer les conditions de pressions et de 

températures optimales (200 bar et 50 °C) qui seront conservées dans les expériences 

suivantes.  

Pour la série CO2-3, le sol est extrait avec un flux continu de CO2 (800 ml h−1) à 

200 bar et 50 °C pendant 1 ; 2,25 et 4 h, afin de connaitre l’influence d’un balayage continu 

du milieu poreux.  

Une quatrième série, CO2-4, est menée à 200 bar et 50 °C pendant 2 h en flux 

continu, mais en bridant le débit de la pompe à 50 et 70 % de sa capacité maximale, soit 

400 et 240 mL h−1. Ces expériences sont menées pour connaitre le rôle du temps de séjour 

du CO2 dans le réacteur.  

La dernière série, CO2-5, consiste à recréer les conditions d’expérimentation de la 

série CO2-3, lors d’un changement d’échelle, avec un réacteur plus volumineux de 

2300 mL et le traitement d’une masse de sol de 1927 g. À l’inverse du précédent dispositif 

utilisé, l’injection du CO2 se fait par le bas du réacteur et la sortie se situe en tête de 

colonne, contraignant le CO2 à traverser l’ensemble de l’échantillon de sol. Les détails 

concernant ce dispositif expérimental sont présentés en ANNEXE 3-1.  

Tableau 3-2 : Traitements des sols par SFE au CO2 

Nom de la série CO2-1 CO2-2 CO2-3 CO2-4 CO2-5 

Température (°C) 37 / 43 / 50 50 50 50 50 

Pression (bar) 200 200 / 250 200 200 200 

Débit pompe (mL h−1) 0 0 800 240 / 400 720 

Temps max (h)  7 1,75 à 7 1 à 4 2 4 

Régime  Fermé Fermé Continu Continu Continu 

Volume du réacteur (mL) 300 300 300  300 2300 
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Pour l’ensemble des séries, les tests n’ont été réalisés qu’en un seul réplicat en 

raison du temps nécessaire pour la mise en place des manipulations.  

Concentrations en dieldrine dans le CO2 
Des estimations de la concentration moyenne en dieldrine dans le CO2 sont 

obtenues par deux équations. La première équation (3.3) présente le calcul pour les 

expériences en flux continu :  

[𝐷𝑖𝑒𝑙𝑑𝑟𝑖𝑛𝑒]𝐶𝑂2
=  

[𝐷𝑖𝑒𝑙𝑑𝑟𝑖𝑛𝑒]0 − [𝐷𝑖𝑒𝑙𝑑𝑟𝑖𝑛𝑒]𝑡

𝑄 × 𝜌𝐶𝑂2
 ×  𝑡

 × 𝑚𝑠𝑜𝑙         (3.3) 

Avec, [𝐷𝑖𝑒𝑙𝑑𝑟𝑖𝑛𝑒]𝐶𝑂2
 la concentration en dieldrine dans le CO2 (µg g−1), 

[𝐷𝑖𝑒𝑙𝑑𝑟𝑖𝑛𝑒]0 la concentration en dieldrine dans le sol initial (µg g−1), [𝐷𝑖𝑒𝑙𝑑𝑟𝑖𝑛𝑒]𝑡 la 

concentration en dieldrine dans le sol après traitement (µg g−1), Q le débit volumique de 

la pompe (mL h−1), 𝜌𝐶𝑂2
 la masse volumique du CO2 en sortie de pompe (0-5°C) 

(1010,6 g mL−1, d’après la NIST), t le temps de le traitement (h) et enfin 𝑚𝑠𝑜𝑙 la masse de 

sol extraite (g).  

La deuxième équation (3.4) présente le calcul de la concentration en dieldrine dans 

le CO2 pour les expériences en réacteur fermé :  

[𝐷𝑖𝑒𝑙𝑑𝑟𝑖𝑛𝑒]𝐶𝑂2
=  

[𝐷𝑖𝑒𝑙𝑑𝑟𝑖𝑛𝑒]0 − [𝐷𝑖𝑒𝑙𝑑𝑟𝑖𝑛𝑒]𝑡

(𝑉𝑅 − 
𝑚𝑠𝑜𝑙

𝜌𝑠𝑜𝑙
) ×  𝜌𝐶𝑂2

 ×  𝑚𝑠𝑜𝑙          (3.4) 

Avec, 𝑉𝑅 le volume du réacteur (mL) et 𝜌𝑠𝑜𝑙  la masse volumique du solide 

(2,6 g mL−1, mesures réalisées au pycnomètre).  

Calcul du temps de séjour du CO2 
 Pour les expériences en réacteur fermé, le temps de séjour du CO2 dans le réacteur 

correspond au temps de manipulation. En effet, lorsque les conditions de pression et 

température sont atteintes dans le réacteur, les vannes sont fermées, emprisonnant le CO2 

dans le réacteur pendant toute la durée de l’expérience. 

Pour les expériences en flux continu le calcul du temps de séjour se fait en fonction 

du débit de la pompe, selon l’équation (3.5) :  

𝑇𝑒𝑚𝑝𝑠 𝑑𝑒 𝑠é𝑗𝑜𝑢𝑟 =  (𝑉𝑅 − 
𝑚𝑠𝑜𝑙

𝜌𝑠𝑜𝑙
)  × 

𝜌𝐶𝑂2(𝑇,𝑃)

𝜌𝐶𝑂2

×  
1

𝑄
          (3.5)  

Avec, VR le volume du réacteur (mL), 𝑚𝑠𝑜𝑙 la masse de sol extraite (g), 𝜌𝑠𝑜𝑙  la masse 

volumique du solide (2,6 g mL−1), 𝜌𝐶𝑂2(𝑇,𝑃)
 la masse volumique du CO2 (g mL−1) aux 
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conditions de pression et température de l’expérience, 𝜌𝐶𝑂2
 la masse volumique du CO2 

en sortie de pompe (0-5°C) (g mL−1) et Q le débit de la pompe (mL h−1). 

3.2.7. Impact des traitements sur certains paramètres 

agronomiques du sol 
La vérification de la qualité du sol après la dégradation au ZVI et l’immobilisation 

par CA n’a pas été menée car ces deux techniques ne présentent pas une efficacité de 

remédiation suffisante (< 40 %). 

En revanche, pour le VLTTT les deux principaux paramètres chimiques de qualité 

du sol (pH et teneur en MON) sont analysés après les traitements à 90 °C pendant 14 jours 

(VLTTT-4), en suivant les protocoles détaillés dans le chapitre 2. De plus, la fertilité du 

sol après VLTTT sera vérifiée dans le chapitre suivant en réalisant une culture de 

Cucurbitacées sur les 40 kg de sol décontaminé.  

Pour le SFE au CO2, les deux principaux indicateurs chimiques de qualité du sol 

sont également analysés après 4 h de traitement en flux continu à 200 bar et 50°C (CO2-

3). Les quantités de sol traitées par ce processus sont très faibles empêchant de réaliser 

une culture de Cucurbitacées après traitement. Aussi, deux autres paramètres chimiques 

des sols supplémentaires sont analysés après traitement : la CEC et son taux de saturation.  

3.2.8. Détermination des coûts financiers 
Des estimations des coûts financiers des techniques de remédiation sont menées 

pour une masse de sol d’une tonne, en considérant le prix des réactifs et le coût 

énergétique (ANNEXE 3-2), selon l’équation (3.6) : 

𝐶𝑜û𝑡 =  𝑃𝑅𝑒𝑎𝑐𝑡𝑖𝑓 + 𝑃𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒           (3.6) 

Avec, 𝑃𝑅𝑒𝑎𝑐𝑡𝑖𝑓 le prix des différents réactifs utilisés et 𝑃𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒 le coût énergétique, 

principalement la consommation électrique.  

Le premier terme 𝑃𝑅𝑒𝑎𝑐𝑡𝑖𝑓 est défini par l’équation (3.7) :  

𝑃𝑅𝑒𝑎𝑐𝑡𝑖𝑓  =  𝑚 × ∑(𝑃𝑖 × 𝑥𝑖)

𝑖

          (3.7) 

Avec, 𝑚 la masse d’une tonne de sol contaminé considérée, 𝑃𝑖  le prix des réactifs 

(€ kg−1) et 𝑥𝑖  le pourcentage massique de chaque réactif utilisé.  
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Le deuxième terme 𝑃𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒 représente les coûts énergétiques pour le chauffage et 

le maintien de la température définie dans le système tout au long des expériences et se 

définit par l’équation (3.8) :  

𝑃𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒 = (𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒1 + 𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒2) × 𝑃𝐸𝑙𝑒𝑐𝑡𝑟𝑖𝑐𝑖𝑡é          (3.8) 

Avec, 𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒1 l'énergie nécessaire pour chauffer le sol à une température donnée, 

𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒2 l'énergie pour maintenir cette température dans le système (comme les 

systèmes ne sont pas parfaitement isolés les pertes de chaleur sont prises en compte) et 

enfin 𝑃𝐸𝑙𝑒𝑐𝑡𝑟𝑖𝑐𝑖𝑡é le prix de l'électricité (€ kWh−1) 

Les deux termes 𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒1 et 𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒2 sont calculés d’après l’équation (3.9) 

décrite par Schön (2015) :  

𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒 = 𝐶 × (𝑇𝑓 − 𝑇𝑖)  × 𝑚          (3.9) 

Avec, 𝐶 la capacité thermique (J °C−1 kg−1) du sol ou du fluide vecteur, 𝑇𝑖 et 𝑇𝑓 sont, 

respectivement, la température initiale et finale de l'expérience (°C) et 𝑚 est la masse (kg) 

de sol à chauffer (𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒1) ou la masse (kg) de fluide utilisée pour maintenir la 

température du système (𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒2). Les valeurs utilisées sont fournies en ANNEXE 3-2.  

Le coût des techniques de dégradation au ZVI et d’immobilisation par CA ne sont 

calculés qu'avec le facteur 𝑃𝑅𝑒𝑎𝑐𝑡𝑖𝑓 puisqu'aucune énergie électrique n'est fournie au 

système (𝑃𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒 = 0). Le coût pour VLTTT est estimé avec le facteur 𝑃𝐸𝑛𝑒𝑟𝑔𝑖𝑒 uniquement 

car l’air utilisé pour chauffer est gratuit. En revanche, pour le SFE au CO2 l'estimation du 

coût prend en compte l'achat de CO2. Toutefois, ce coût d’achat du CO2 est négligeable 

puisque dans les procédés industriels le CO2 est recyclé Zhou et al. (2004). 

Afin de comparer nos résultats avec ceux de la littérature, nous avons utilisé (i) un 

taux de conversion de 1 $ = 0,88 € et (ii) une densité apparente du sol de 1,49 tonne m−3 

(Bruand et al., 2004) pour convertir le coût volumique (€ m−3) de la littérature en coût 

massique (€ tonne−1).  

Enfin, puisque nous traitons de sols agricoles, il est plus simple pour les exploitants 

de parler de coûts à l’hectare. Ainsi, le coût massique est converti en un coût surfacique 

(€ ha−1) pour le traitement des horizons entre 0 et 40 cm de profondeur, puisque le 

chapitre précédent a montré que 85 % de la contamination se situe dans ces horizons. À 

cette profondeur de 40 cm, le traitement d'une surface de 1 ha équivaut au traitement de 

5960 tonnes de sol.  



 
102 F. COLIN - 2022 

3.3. Résultats et discussions 
La détermination des concentrations initiales en dieldrine dans les sous-

échantillons de sol montre que malgré les étapes d’homogénéisation, celles-ci fluctuent et 

une hétérogénéité globale de la concentration de 15 % a été retenue (ANNEXE 3-3). Ainsi, 

les ratios de concentration (éq.3.1) se trouvant dans l’intervalle [0,85 ; 1,15] sont 

considérés comme non différents du ratio initial, faisant donc partie de l’hétérogénéité 

globale du sol. Cet intervalle est modélisé sur les figures par un hachuré gris. 

3.3.1. Dégradation au ZVI 
La Figure 3.5 présente les résultats des séries ZVI, ZVI-AA et ZVI-SA. Pour les 

traitements ZVI et ZVI-AA, les ratios sont compris dans l’intervalle [0,85 ; 1,15], signifiant 

que ces deux traitements n’ont pas d’effet sur la concentration disponible en dieldrine 

dans le sol, même après 70 j.  

En ce qui concerne le traitement ZVI-SA, la concentration en dieldrine diminue 

avec le temps et présente une efficacité maximale de 40 % après 70 j. Cette diminution de 

concentration est modélisée par une cinétique d’ordre 1 qui est classiquement utilisée 

pour la dégradation des composés organiques par ZVI en solution aqueuse (Boparai et al., 

2008; Boussahel et al., 2007; Cao et al., 2013; Satapanajaru et al., 2003; Wang et al., 2011). 

Le modèle utilisé conduit à une constante cinétique k de 9,3×10−4 h−1 et à une valeur de 

ME de 60,3 %. 
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Figure 3.5 : Ratios de concentration en dieldrine lors de la dégradation au ZVI, ZVI-AA et ZVI-SA en fonction du temps. Les 
barres d'erreurs corresepondent aux erreurs standard (N = 3).ZVI : fer zéro valent, AA : acide acétique et SA : sulfate 

d’aluminium. Le hachuré gris correspond à l’hétérogénéité du sol initial. 

Les résultats de l’étude montrent que la dégradation au ZVI seul ou avec additifs 

est très limitée. Les expériences menées ici ont été réalisées dans des flacons en verre de 

50 mL fermés hermétiquement pas un bouchon. Cependant, l’échantillon de sol ainsi que 

le traitement ne représentaient que la moitié du contenant, laissant donc une quantité 

d’air non négligeable dans le flacon. Les conditions n’étaient donc pas anaérobies et la 

formation d’oxyde de fer sur les parois des flacons l’attestait. Ainsi, les conditions d’oxydo-

réduction non contrôlées dans ces expérimentations ont pu provoquer l’inefficacité de la 

méthode de remédiation. En effet, il a été montré que la présence d’O2 diminue la 

dégradation de la dieldrine par le disulfure de fer (FeS2) en solution aqueuse (Hara, 2011).  

Dans la littérature, des incertitudes subsistent quant à l'effet de déchloration des 

POC par le ZVI, avec des études contradictoires. En effet, Comfort et al. (2001) et Shea et 

al. (2004) observent une diminution de la concentration en métolachlore de 70 et 98 % 

dans le sol après 90 j, avec des traitements au ZVI, ZVI+AA ou ZVI+SA tandis que Dahmer 

et al. (2017) montrent que l'application in-situ de DARAMEND® (produit commercial 

composé de 40-50 % de ZVI et 50-60 % de matière organique) à 2 % (m/m) n'a aucun 

effet sur les concentrations en dieldrine et en DDT. Des observations similaires sont 



 
104 F. COLIN - 2022 

rapportées par Ševců et al. (2017) qui indiquent que le ZVI est inefficace pour traiter les 

PCB dans le sol. 

Ces différences entre les études peuvent s’expliquer par plusieurs facteurs. D’une 

part, la concentration initiale du contaminant pourrait avoir un impact sur l’efficacité de 

la technique. En effet, dans l'étude de Comfort et al. (2001), réalisée sur un sol naturel, la 

concentration de métolachlore est très élevée (1700 mg kg−1) et due à un déversement 

accidentel de produit, ce qui peut rendre le contaminant plus disponible pour le 

traitement par ZVI par rapport à notre étude où les concentrations en dieldrine sont plus 

faibles (≈ 0,1 mg kg−1). De plus, ils présentent des diminutions de concentrations du 

métolachlore très élevées (75-95 %) après 90 jours de traitement. Cependant, même avec 

une telle efficacité, les concentrations restent 400 à 5000 fois plus élevées que la 

concentration initiale en dieldrine trouvée dans notre étude. Au regard de ces résultats, 

la dégradation au ZVI pourrait potentiellement être envisagée pour les sites hautement 

contaminés présentant une disponibilité des contaminants plus importante.  

D’autre part, les conditions d'applications du traitement peuvent impacter 

l’efficacité. En effet, dans notre étude, aucune agitation n'a pas été réalisée pendant les 

70 j d’expérimentation afin de conserver les conditions réelles d'applications sur le 

terrain, mais cela limite très certainement le contact entre le sol et les ZVI. Une meilleure 

incorporation des réactifs dans les sols par des mélanges réguliers avec des outils 

mécaniques ou l'ajout d'un agent de désorption pourraient augmenter l’efficacité de cette 

technique (Wu et al., 2017).  

Les propriétés physico-chimiques des contaminants pourraient également 

expliquer ces différences d’efficacité entre les études. En effet, l’accessibilité aux atomes 

de chlore dépend de la configuration de la molécule. Yang et al. (2010) ont montré que α-

HCH, γ-HCH et δ-HCH ne sont pas dégradées par le ZVI après 40 j de traitement 

contrairement au β-HCH, ce qui pourrait s’expliquer par l’encombrement stérique des 

molécules. Toutefois, la configuration spatiale de la molécule de dieldrine ne semble pas 

limitante avec certains atomes de chlore accessibles, l’encombrement stérique ne devrait 

pas rentrer en compte pour la dieldrine.  

Malgré une faible efficacité de ZVI-SA dans notre étude, il faudrait s’assurer que si 

la dieldrine a été dégradée, les sous-produits formés ne sont pas plus toxiques que la 

dieldrine elle-même. En effet, dans l’étude de Yang et al. (2010), la concentration en DDD 

augmente puisque cette molécule est formée par la dégradation du DDT et du DDE. Le 
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DDD est plus toxique que les deux molécules mères (Cao et al., 2013), signifiant que la 

technique de remédiation au ZVI est peu adaptée pour diminuer la toxicité des sols 

contaminés en DDT. La détermination et la quantification des sous-produits seraient deux 

choses à prendre en compte. De la même façon, le devenir du fer et du sulfate d’aluminium 

dans le sol devrait également être étudiés avant l'application sur les sols agricoles. 

Ainsi, le traitement des sols agricoles par dégradation au ZVI avec ou sans additifs 

réalisé dans les conditions d’expérimentation présentés ici ne semble pas être une 

technique de remédiation adaptée aux sols agricoles contaminés en dieldrine.  

3.3.2. Immobilisation par CA 

Surfaces spécifiques 
 Les surfaces spécifiques des CA sont présentées dans le Tableau 3-3. DARCO est le 

CA qui présente la plus faible surface spécifique avec 555 m2 g−1 suivi d’ORBO avec 

892 m2 g−1 (respectivement, 794 et 1126 m2 g−1 d’après Delannoy et al. (2018)) et enfin 

GAC avec 1096 m2 g−1. Les différences de 20 à 30 % entre ces résultats et ceux de la 

littérature peuvent s’expliquer par des protocoles et des appareils de mesures employés 

différents.  

Tableau 3-3 : Surfaces spécifiques des CA et leur taille de mailles. a données issues de Delannoy et al. (2018).  

CA  Surface spécifique (m2 g−1) Taille de mesh Granulométrie (µm) 

DARCO 555 ± 10 794 ± 15a 20-40 ≈ 750-375 

ORBO 892 ± 25 1126 ± 12a 20-40 ≈ 750-375 

GAC 1096 ± 26 NA 4-6 ≈ 4800-3300 

 

Le GAC (sous forme de granule) présente une surface spécifique plus importante 

que les 2 autres CA qui ont pourtant une granulométrie plus fine. Les processus de 

fabrication de GAC ne sont pas connus, mais les procédés d’activation sont sûrement à 

l’origine de ces différences de surface spécifique. 

Sorption en présence de solvant 
La Figure 3.6 présente les résultats des séries ORBO-solvant, DARCO-solvant et 

GAC-solvant. La concentration en dieldrine dans le solvant diminue très rapidement 

après l’ajout des différents CA. Pour DARCO, la concentration en dieldrine se stabilise 

après 4 h et montre une diminution de la concentration dans l’heptane de 70 %. Pour 
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ORBO, le même phénomène est observé avec une diminution de 80 %, dès 4 h. Pour GAC, 

la diminution est plus progressive et il faut attendre 24 h pour que la diminution de 

concentration en dieldrine soit de 80 %. 

 

Figure 3.6 : Ratios de concentrations en dieldrine dans l'heptane après l'ajout de CA (DARCO, ORBO et GAC) en fonction 
du temps et cinétique associée. Les barres d’erreur (non visibles) correspondent aux écarts-types analytiques (< 5 %) 

La sorption de la dieldrine sur les CA est modélisée par des cinétiques d’ordre 1 

avec des constantes k associées de 0,36 ; 0,97 et 1,08 h−1 pour GAC, ORBO et DARCO, 

respectivement. Les valeurs plus importantes des constantes pour ORBO et DARCO 

peuvent s’expliquer par le fait que ces deux CA soient sous forme de poudre ce qui favorise 

la diffusion de la dieldrine (solubilisée dans l’heptane) par rapport aux granules de GAC. 

Cependant, les capacités de sorption d’ORBO et de GAC sont légèrement plus importantes 

que celle de DARCO puisque la concentration en dieldrine diminue de 80 % pour les 2 

premiers CA et de 70 % pour DARCO. Cette légère différence peut s’expliquer par la 

surface spécifique de DARCO qui est 1,6 à 2 fois plus faible que celle d’ORBO et de GAC, 

respectivement. Il y aurait ainsi davantage de sites de fixation pour la dieldrine dans 

ORBO et GAC par rapport à DARCO.  

Ces résultats montrent que lorsque de l’heptane contaminé est mis en contact avec 

des CA, la concentration en dieldrine en solution diminue prouvant une sorption de la 

dieldrine sur les CA. 
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Remédiation des sols  
La Figure 3.7 présente les résultats des séries ORBO, DARCO, GAC et GAC-R. Le 

traitement avec DARCO est inefficace pour réduire la concentration en dieldrine 

disponible dans le sol quel que soit le temps d’incubation. L’ajout d’ORBO montre une 

diminution de la concentration en dieldrine disponible, qui est maximale (40 %) après 

70 j et suit une cinétique d’ordre 1 avec une constante associée k de 0,003 h−1 

(ME = 99,6 %). Le traitement au GAC présente la même tendance qu’ORBO mais avec une 

constante cinétique k de 0,006 h−1 (ME = 97,4 %) et une diminution plus importante 

(70 %) de la concentration en dieldrine après 70 j d’incubation. Le traitement par GAC-R 

ne conduit en revanche a aucune réduction de concentrations en dieldrine dans le sol. 

 

Figure 3.7 : Ratios de concentrations en dieldrine lors de l'immobilisation par CA (série DARCO, ORBO, GAC et GAC-R) en 
fonction du temps. Les barres d’erreurs correspondent aux erreurs standards (N = 3). Le hachuré gris correspond à 

l’hétérogénéité du sol initial. 

Nos résultats sont en accord avec ce que montraient Ali et al. (2019a) sur la 

réduction de la disponibilité de la dieldrine (25 à 55 %) dans les sols directement avec 

l’ajout de biochars. D’autres études en revanche ne montraient aucune efficacité de la 

réduction de concentration en dieldrine disponible avec l’ajout de biochar (Krohn et al., 

2022). Toutefois, les biochars n’ont pas subi de procédés d’activation ce qui leur conférant 

une surface spécifique plus faible que les CA. De plus, il est probable que la provenance de 
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la matière première pyrolisée ait un impact sur la capacité de sorption (Saito et al., 2011). 

Néanmoins, dans toutes nos expériences, l’ensemble du contenu du flacon d’incubation 

(sol + CA) est broyé puis extrait suivant le protocole d’extraction. Ainsi, lors des 72 h 

d’extraction l’heptane est en contact avec le sol et le CA. Lors de cette étape la dieldrine se 

désorbe du sol pour passer en phase liquide dans l’heptane, la sorption sur les CA est alors 

possible. Cette hypothèse est vérifiée avec la condition GAC-R, puisque lorsque les GAC 

sont retirés du sol avant le protocole d’extraction aucune différence avec le sol initial n’est 

observée. Ainsi, les précédentes diminutions de concentration en dieldrine dans le sol 

pour les séries ORBO et GAC semblent être le résultat d’un effet conjoint des CA et de 

l’heptane. Ce phénomène peut également être à l’origine des résultats d’Ali et al. (2019a), 

puisque leur protocole n’explique pas si les biochars sont conservés ou non dans le sol 

lors des extractions. 

Il semble y avoir un effet du temps d’incubation du sol avec les CA (Figure 3.7), 

puisque la diminution de concentration en dieldrine dans le sol suit une cinétique d’ordre 

1 pour ORBO et GAC. Cet effet du temps ne devrait pas exister puisque les résultats de la 

Figure 3.6 montrent que lorsque la dieldrine est en solution, les CA sont saturés très 

rapidement (< 7 h). L’effet de diminution temporel de la concentration en dieldrine par 

les CA n’est pas clair et ne peut pas être attribué au seul amendement des sols par des CA.  

Ces résultats indiquent qu’un solvant, jouant le rôle d’agent de désorption et de 

vecteur de transfert entre sol et les CA est nécessaire pour observer l’efficacité de cette 

technique (Figure 3.8). Si nos résultats sont généraux, et qu’il n’y a pas de vraie sorption 

de dieldrine par les CA sans solvant, la diminution de la contamination des végétaux 

lorsque ceux-ci sont cultivés en présence de CA dans le sol (Ali et al., 2019b; Denyes et al., 

2012; Saito et al., 2011) pourrait s’expliquer par le fait que les exsudats racinaires, jouent 

le rôle de désorbant, et la fixation de la contamination se fait préférentiellement sur les 

CA au lieu d’être absorbée par les plantes. Ceci signifie que l’utilisation de CA comme 

technique de remédiation serait limitée par la proximité entre les racines et les sorbants 

(Lehmann et al., 2015). 
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Figure 3.8 : Schéma conceptuel de l’immobilisation par CA avec ou sans solvant de désorption, les étape A), B) et C) 
représentent l’évolution dans le temps 

Finalement, cette technique de décontamination utilisant de simples 

amendements de sols avec des CA ne semble pas pertinente pour diminuer les 

concentrations en dieldrine dans les sols puisqu’aucune efficacité n’est démontrée sans 

l’ajout d’un solvant. Cependant, ces résultats ne préjugent pas d’une utilisation en 

présence de plantes afin de diminuer les concentrations dans ces dernières par un effet 

conjoint des exsudats racinaires comme désorbant et des CA comme sorbant au lieu d’une 

absorption par les racines. 

3.3.3. Traitement thermique à basse température 

Sol brut 
La Figure 3.9 présente les résultats des séries VLTTT-1 et VLTTT-2. Le chauffage 

du sol brut à 90 °C dans un système fermé entraine une augmentation de la disponibilité 

de la dieldrine dans le sol. En effet, la concentration en dieldrine mesurée augmente avec 

le temps de traitement, jusqu’à atteindre 50 % d’augmentation après 96 h. Le modèle 

cinétique d’ordre 1 associé présente une constante k de 5,2×10−2 h−1 (ME = 99,6 %). Ainsi, 

on peut supposer que lorsque le sol est chauffé à 90°C la structure de la MON est impactée, 
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libérant potentiellement une quantité supplémentaire de la dieldrine auparavant non 

extractible par l’heptane (solvant d’extraction) car plus fortement sorber à la MON.  

En revanche, les résultats de la série VLTTT-2, montrent que lorsque le sol est 

chauffé à 90 °C avec renouvellement de la phase gazeuse, la concentration en dieldrine 

diminue avec le temps pour atteindre une baisse de 85 % en 24 h. Le modèle cinétique 

d’ordre 1 présente une constante k de 2,5×10−1 h−1 (ME = 91,6 %). Ceci montre que le 

renouvellement d’air impacte fortement l’efficacité du traitement thermique et suggère 

que la dieldrine se volatilise et est extraite par le renouvellement de la phase gazeuse de 

l’étuve. De plus, la cinétique de désorption (VLTTT-1) présente une constante k cinq fois 

plus faible que celle de volatilisation/extraction (VLTTT-2 à 90 °C) dans la phase gazeuse.  

Selon Wang et al. (2021) il y a 2 étapes pour l'élimination des contaminants par 

désorption thermique : (i) la volatilisation des contaminants depuis la surface des 

particules du sol et (ii) la diffusion et la migration dans la porosité du sol et à la surface 

des particules. D’après nos résultats, l’étape (i) de désorption de la dieldrine serait plus 

limitante que l’extraction vers la phase gazeuse.  

 

Figure 3.9 : Ratios de concentration en dieldrine pour les séries VLTTT-1 et VLTTT-2 en fonction du temps. Les barres 
d'erreurs correspondent aux erreurs standard (N = 3). Le hachuré gris correspond à l’hétérogénéité du sol initial. 
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Les autres résultats de la série VLTTT-2 présentent des efficacité plus faibles avec 

les températures de 50 et 70 °C. Lorsque le sol est chauffé à 50 °C avec renouvellement de 

la phase gazeuse, la concentration en dieldrine diminue puis se stabilise à 45 % 

d’abattement après 40 h. La constante cinétique k associée à cette température est de 

1,3×10−1 h−1 (ME = 82,9 %). À 70 °C, la diminution de la concentration en dieldrine est 

plus rapide avec une constante k de 3,8×10−1 h−1 et une stabilisation de l’efficacité de 55 % 

après 20 h (ME = 50,8 %). Cette faible ME est due à la valeur après 24 h de traitement qui 

semble très élevée par rapport à la tendance générale. Ainsi, la désorption thermique et 

la volatilisation de la dieldrine sont contrôlées thermodynamiquement et la température 

joue en rôle crucial dans l’efficacité et la cinétique du VLTTT.  

Ces diminutions de concentration en dieldrine sont modélisées par des cinétiques 

de premier ordre, ce qui a déjà été observé par Falciglia et al. (2011), travaillant sur un 

sol artificiellement contaminé en hydrocarbures et pour des températures de traitement 

comprises entre 100 et 300 °C. Gao et al. (2013) ont également décrit des cinétiques 

d’ordre 1 sur des sols historiquement contaminés par le DDT avec des constantes k de 

8,0×10−1 et 1,8×101 h−1 à 225 et 500 °C, respectivement. Les constantes k plus 

importantes, par rapport à notre étude, sont probablement liées (i) aux températures de 

traitement plus élevées qui accélère le processus de désorption/volatilisation et (ii) aux 

propriétés physico-chimiques des contaminants. 

En outre, la concentration initiale des contaminants peut également avoir une 

influence de 10 à 20 % (Risoul et al., 2002) sur l'efficacité de la désorption thermique 

(TD) : à une température donnée une concentration plus faible dans le sol entraîne une 

efficacité plus faible. (Zhao et al., 2019) expliquent (i) que lorsque la concentration initiale 

en contaminant est élevée, une plus grande quantité de contaminants est directement 

exposée à la surface des particules de sol et peut donc être plus facilement éliminée et (ii) 

qu’à une concentration initiale faible (comme pour une contamination historique), les 

contaminants sont fortement adsorbés sur des sites à haute énergie et sont plus difficiles 

à désorber des particules de sol. Dans le cas présent, la faible concentration de dieldrine 

(≈ 100 µg kg−1) pourrait limiter l'efficacité de la méthode et les 15 % de dieldrine restants 

après traitement sont sûrement adsorbés plus fortement aux particules du sol et n'ont 

donc pas été affectés par le VLTTT. 

En outre, le flux de gaz vecteur affecte la TD en augmentant la volatilisation net la 

migration des contaminants des particules de sol (Risoul et al., 2002; Wang et al., 2021) 
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et les résultats de Falciglia et al. (2011b) ont montré qu'il existe un flux optimal d'hélium, 

comme gaz vecteur, pour diminuer la concentration du diesel dans le sol. Dans le cas 

présent, le flux d'air a été estimé globalement dans l’étuve (6 m3 h−1) mais les volumes 

d’air exacts traversant les sols dans les barquettes en aluminium n'ont pas été quantifiés. 

Toutefois, des tests avec des flux d’air davantage contrôlés pourraient permettre 

d’optimiser le processus de VLTTT. 

Des mécanismes de dégradation des contaminants dus à de fortes augmentations 

de température peuvent exister (Ding et al., 2019; Kuppusamy et al., 2017b; Vidonish et 

al., 2016). Cependant, les taux de dégradation des contaminants observés avec la TD 

conventionnelle entre 100 et 600 °C sont faibles (Zhao et al., 2019). Ainsi, dans notre cas 

d’étude, il est très peu probable que la dieldrine se soit dégradée aux températures testées 

(< 100 °C). 

 Ainsi, la désorption thermique et la volatilisation de la dieldrine s’effectue dès 50°C 

et s’accentue avec l’augmentation de la température à 70 puis 90°C. Ces températures 

sont bien inférieures à celles présentées dans la bibliographie qui indiquait que les POP 

n’étaient pas atteints par TD avant 200°C (O’Brien et al., 2018). Le chauffage du sol à 90°C 

a donc apporté une solution pour diminuer de 85 % la concentration en dieldrine 

disponible dans les sols anciennement contaminés. Les expériences ont toutefois été 

menées sur des volumes très faibles et une validation sur des échantillons plus 

volumineux sont nécessaires pour confirmer ces tendances.  

Fractions granulométriques 
La Figure 3.10 présente les résultats de la série VLTTT-3 concernant le traitement 

à 90 °C des 3 fractions granulométriques (sables grossiers, sables fins et argile & limons). 

Les résultats peu concluants pour les autres températures testées (50 et 70 °C) sont 

présentés en ANNEXE 3-4. 



 
113 Chapitre 3 – Décontamination des sols agricoles par traitements physico-chimiques 

 

Figure 3.10 : Ratios de concentration en dieldrine pour la série VLTTT-3. Les barres d’erreur correspondent aux erreurs 
standards (N = 3). SG : sables grossiers, SF : sables fins et A&L : argiles & limons. Le hachuré gris correspond à 

l’hétérogénéité du sol initial. 

Le traitement à 90 °C sur les 3 fractions granulométriques montre une diminution 

de la concentration en dieldrine qui est maximale après 48 h avec des diminutions 

comprises entre 92 et 96 %. Les modèles cinétiques d’ordre 1 présentent des constantes 

k de 1,2×10−1 ; 1,7×10−1 et 1,2×10−1 h−1 avec des ME associées de 99,4 ; 98,4 et 94,2 % 

pour les argiles & limons, les sables fins et les sables grossiers, respectivement. Ainsi, la 

vitesse de décontamination des argiles & limons et des sables grossiers est identique alors 

que celle des sables fins est légèrement plus rapide. 

 Le bilan massique de la dieldrine sur chaque fraction granulométrique montre que 

sur le sol initial et après n’importe quel temps de traitement, les sables grossiers 

contribuent toujours pour 45 ± 2 % de la contamination, les sables fins pour 11 ± 1 % et 

les argiles & limons pour 44 ± 1 %. Cela signifie que chaque fraction granulométrique est 

décontaminée de manière identique par le VLTTT. Ainsi, on peut supposer que dans le sol 

brut, le VLTTT impacte de manière similaire les 3 fractions granulométriques.  
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Influence d’un changement d’échelle et durabilité de la remédiation  
La Figure 3.11 présente les résultats de la série VLTTT-4, montrant que le 

chauffage des lots de 10 kg de sol à 90 °C pendant 14 jours a abaissé en moyenne de 75 % 

la concentration en dieldrine lorsque l’analyse est réalisée juste après le traitement. Ceci 

confirme que le VLTTT fonctionne sur un volume de sol traité plus important et que 

malgré des conditions d’expérimentation légèrement différentes par rapport à VLTTT-2, 

les taux d’abattement entre ces deux expériences sont relativement similaires.  

Cependant, lorsque les mesures de concentration en dieldrine sont réitérées sur 

les mêmes échantillons de sol 4 mois après le traitement, la concentration en dieldrine 

dans le sol est revenu au niveau de l’hétérogénéité globale (Figure 3.11). Ceci suggère une 

remobilisation d’une quantité de dieldrine jusqu’alors non-extractible selon le protocole 

d’extraction utilisé. Des résultats assez similaires ont été observés avec une autre 

technique de remédiation des sols (immobilisation par CA) par Saito et al. (2011). Ils ont 

montré que la concentration en dieldrine dans des concombres (Cucumis sativus), cultivés 

sur un sol traité par amendements de CA, avait diminuée de 85 % à l’année n, mais qu’à 

l’année n+2 le taux d’abattement n’était plus que de 60-70 %. Ils donnaient deux 

hypothèses à ce phénomène, (i) les CA se sont saturés au cours du temps avec les 

composés de la MON ou des exsudats racinaires et (ii) les CA ont été dispersés sur la 

parcelle par le labourage diminuant leur efficacité. Une troisième hypothèse peut être 

avancée avec une désorption des molécules de dieldrine sorbées sur les CA au cours du 

temps, à l’image du phénomène de remobilisation observé ici.  
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Figure 3.11 : Ratio de concentration en dieldrine pour la série VLTTT-4. Les barres d’erreur correspondent aux erreurs 
standards (N = 3). 

Dans l’optique d’une remédiation efficace mais surtout durable des sols agricoles, 

de futures recherches devraient s’attarder sur un traitement du sol au VLTTT à 90 °C avec 

plusieurs cycles de traitement/repos fin de s’assurer que la contamination disponible au 

temps t et celle qui se remobilise ensuite soient éliminer. 

3.3.4. Extraction au CO2 supercritique 

Conditions de pression et température 
Les Tableau 3-4 et Tableau 3-5 présentent le taux d’abattement dans le sol ainsi 

que les concentrations en dieldrine calculées dans le CO2 pour la série CO2-1 et CO2-2.  

Les résultats de la série CO2-1 montrent que les taux d’abattement sont similaires, 

compris entre 43 et 52 % en fonction des 3 températures testées. Le taux légèrement plus 

faible à 43 °C est sûrement dû aux hétérogénéités de concentration en dieldrine dans le 

sol initial. Toutefois, ces expériences ont été réalisées en un seul réplicat ce qui rend 

difficile une interprétation de ces légères variations (Tableau 3-4). 
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Tableau 3-4 : Résultats de la série CO2-1 

Température (°C) Taux d’abattement (%) [Dieldrine]CO2 (µg g−1) 

37 52 0,019 

43 43 0,017 

50 52 0,020 

 

Les résultats de la série CO2-2, concernant les 2 pressions testées, montrent que le 

taux d’abattement augmente avec le temps de traitement, passant de 38 à 52 % (200 bar) 

et de 3 à 31 % (250 bar). L’efficacité de diminution de la concentration en dieldrine dans 

le sol est 1,7 fois plus faible à une pression de 250 bar qu’à une pression de 200 bar, après 

7 h de traitement. Il est plus difficile de comparer les taux d’abattement pour les autres 

temps de traitement puisque la période d’exposition/extraction est différente mais 

globalement, l’efficacité est 2 à 15 fois plus faible avec le traitement à 250 bar (Tableau 

3-5). 

Tableau 3-5 : Résultats de la série CO2-2 

Pression (bar) Temps (h) Taux d’abattement (%) [Dieldrine]CO2 (µg g−1) 

200 2,5 39 0,016 

 5 46 0,019 

 7 52 0,020 

250 1,75 3 0,001 

 3,5 19 0,007 

 7 31 0,011 

 

Nos résultats de taux d’abattement sur un sol historiquement contaminé en 

dieldrine sont en accord avec ceux de plusieurs études travaillant sur sols artificiellement 

contaminés. En effet, des études montrent des diminutions de 70 à 99 % de la 

contamination en hydrocarbures du sol après quelques heures (entre 1 et 15 h) de 

traitement (Al-Marzouqi et al., 2007; Meskar et al., 2019, 2018). 
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Dans la littérature, les conditions de pression et température sont les principaux 

paramètres influençant l'efficacité de cette technique (Alonso et al., 2002; Ling et Liao, 

1996; Saldaña et al., 2005). D’une part, Al-Marzouqi et al. (2007) ont montré que 

l'augmentation de la pression (en condition isotherme) améliore la capacité d’extraction 

des contaminants car la densité et le pouvoir de solvatation du CO2 augmente. D’autre 

part, Meskar et al. (2019) ont montré qu’il existe un optimum des conditions de pression 

et de température pour atteindre un taux d'extraction maximal des hydrocarbures.  

A l’inverse, nos résultats montrent que dans la gamme de températures testée, ce 

paramètre n’a pas d’influence sur le traitement SFE contrairement à ce que montraient 

Meskar et al. (2018). Toutefois, ils ont réalisé leurs tests entre 30 et 120 °C, il alors est 

plus probable d’observer de potentielles variations d’efficacité avec ces écarts de 

températures plus importants. La température pourrait donc avoir un effet sur la 

remédiation de la dieldrine par SFE mais d’autres expériences, avec des écarts de 

températures plus importants seraient à envisager afin de voir si des densités de CO2 plus 

ou moins importantes ont un réel impact sur les taux d’abattement. 

De plus, nos résultats montrent qu’à 50 °C et une pression de 250 bar la technique 

de SFE au CO2 est moins efficace par rapport à une pression de 200 bar. L’augmentation 

de la densité du CO2 passant de 784 kg m−3 (200 bar) à 834 kg m−3 (250 bar) diminuerait 

l’efficacité du traitement, ce qui est contraire à ce que Al-Marzouqi et al. (2007) 

indiquaient : plus la densité du CO2 est importante plus sa capacité d’extraction l’est aussi. 

Cependant, ils précisent que la viscosité du CO2 a aussi son importance sur la capacité du 

fluide à pénétrer dans la matrice. Ainsi, il peut s’agir ici d’un optimum de pression et de 

température pour l’extraction de la dieldrine, comme le décrivait Meskar et al. (2018) 

pour les hydrocarbures.  

Les résultats de ces deux séries ont permis de fixer la valeur de la pression et de la 

température pour les expériences suivantes à savoir 200 bar et 50 °C, puisque ces 

conditions semblent optimales pour diminuer la concentration en dieldrine dans le sol. 

Extraction en flux continu 
La Figure 3.12 présente les résultats de la série CO2-3. Les ratios de concentration 

en dieldrine en fonction du temps diminuent très rapidement. En 1 h, la diminution de 

concentration en dieldrine est de 50 % et elle atteint 86 % après 4 h de traitement en 

suivant un modèle cinétique d’ordre 1 avec une constante associée k de 8,1×10−1 h−1. 

(ME = 99,2 %). Cette cinétique de premier ordre a été observée par Alonso et al. (2002) 
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avec une constante k comprise entre 3,8×100 et 2,2×101 h−1, pour des expériences menées 

à 260 bar, 40 °C pour un sol contaminé par du gasoil. Ces valeurs plus élevées des 

constantes k pourraient être expliquées par les propriétés des hydrocarbures différentes 

de celle de la dieldrine, comme la pression de vapeur saturante (Saldaña et al., 2005). Nos 

résultats sont également en accord avec la littérature montrant une forte efficacité 

(> 70 %) de cette technique pour éliminer le composé organique du sol (Al-Marzouqi et 

al., 2019; Meskar et al., 2019). 

 

Figure 3.12 : Ratios de concentrations en dieldrine en fonction du temps pour la série CO2-3. Les barres d’erreurs 
correspondent aux écarts-types analytiques. 

La diminution de la concentration de dieldrine observée dans le sol est 

probablement due à la solubilisation de la dieldrine du sol dans le CO2, car aucune 

dégradation de la dieldrine ne se produit avec le SFE (Khan, 1995). L'extraction des 

contaminants organiques des matrices solides a été résumée en 4 étapes : (i) désorption 

du contaminant des particules du sol, (ii) diffusion du CO2 à travers le solide, (iii) 

solubilisation des contaminants dans le CO2 et (iv) transport du contaminant solubilisé 

vers la sortie du système (Al-Marzouqi et al., 2007). Dans notre étude, étant donné qu'il 

s'agit d'une contamination historique, la dieldrine est sûrement plus fortement 

séquestrée dans la matrice du sol (Benner, 2015) et l'étape (i) pourrait être l'étape 
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limitante qui contrôle majoritairement l'efficacité du SFE. À l'inverse, l’efficacité et la 

cinétique de cette technique sur des échantillons dopés ou fortement contaminés 

devraient être régis principalement par l'étape (iii) et la solubilité du contaminant dans 

le CO2 (Hawthorne et al., 1995). Enfin, l'étape (ii) pourrait également avoir un impact, car 

le flux de CO2 (800 mL h−1) utilisé ici pourrait être ajusté pour modifier le temps de séjour 

du CO2 dans le réacteur et favoriser le lessivage de tout l'échantillon de sol. Même si Al-

Marzouqi et al. (2019) ne montraient pas d’effet significatif du débit de CO2 sur des sols 

contaminés en hydrocarbures, les résultats de la série CO2-2 ont montré que le temps de 

traitement en réacteur fermé et donc le temps de séjour a un impact sur l’efficacité de la 

technique.  

Influence du temps de séjour du CO2 

 La série CO2-4 a permis d’extraire en flux continu le sol avec une réduction du débit 

de CO2 afin d’augmenter le temps de séjour du CO2 dans le réacteur. Les concentrations 

en dieldrine calculées et le temps de séjour associé pour les séries CO2-1, CO2-3 et CO2-4 

sont présentés sur la Figure 3.13. Les concentrations en dieldrine calculées dans le CO2 

suivent une cinétique d’ordre 1 avec une constante k de 7,7×101 h−1 (ME = 98 %).  

 

Figure 3.13 : Concentration en dieldrine calculée dans le CO2 en fonction du temps de séjour du CO2 dans le réacteur (les 
barres d’erreur correspondent aux écart-types analytiques) 
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Ces résultats confirment que le temps de séjour du CO2 dans le réacteur est un 

facteur important comme démontré par Alonso et al. (2002) car il permettrait d’optimiser 

le processus. En effet, si la dieldrine se solubilise bel et bien dans le CO2, alors 

l’augmentation du temps de séjour favorise la solubilisation d’une plus grande quantité 

de dieldrine pour une même quantité de CO2 utilisée.  

Les résultats de la série CO2-1 montrent que les concentrations en dieldrine 

calculées dans le CO2 sont comprises entre 0,016 et 0,020 µg g−1, soit entre 13 et 16 µg L−1 

de CO2. Ces concentrations sont extrêmement faibles, puisqu’en comparaison la dieldrine 

est jugée quasiment insoluble dans l’eau avec une concentration maximale de 186 µg L−1 

(INERIS, 2011a). Ces faibles concentrations théoriques obtenues par calculs peuvent 

s’expliquer par la très faible quantité de dieldrine dans les sols, il faudrait toutefois 

quantifier la dieldrine dans le CO2 en sortie de système pour vérifier que la dieldrine se 

solubilise effectivement dans le CO2.  

Toutefois, d’après Zhou et al. (1997) pour une contaminations ancienne, l’efficacité 

du SFE semble être principalement lié à un transfert de masse ou à des processus de 

diffusion. Par conséquent, la solubilité du contaminant dans le fluide supercritique ne 

semble pas être un paramètre important pour une meilleure efficacité d'extraction. Ils 

ajoutaient qu’en utilisant une extraction statique suivie d'une extraction dynamique, plus 

de 80 % de la contamination historique en atrazine ont été extraits du sol en 25 à 

30 minutes. Ceci suggère que dans notre cas d’étude, il serait possible d’envisager des 

extractions en réacteur fermé suivies de renouvellements du CO2 sur plusieurs cycles afin 

d’améliorer davantage l’efficacité du processus.  

Le processus SFE dépend de facteurs spécifiques aux caractéristiques de la matrice 

solide tels que la taille des particules, leur forme, leur surface, leur humidité et leur 

porosité (Anitescu et Tavlarides, 2006; Ling et Liao, 1996; Sunarso et Ismadji, 2009), mais 

également aux conditions d’expérimentation tels que la vitesse de chauffage, le recyclage 

du CO2 ou encore la configuration du réacteur (Al-Marzouqi et al., 2007; Anitescu et 

Tavlarides, 2006; Cocero et al., 2000; Saldaña et al., 2005). Autant de paramètres qui 

pourraient être ajustés afin d'optimiser davantage le processus.  

Influence de la configuration du réacteur 
Les résultats de la série CO2-5 sont présentés dans le Tableau 3-6 et comparés à 

l’expérience de 4 h de la série CO2-3. La masse de sol utilisée est 16 fois plus importante 

que dans l’expérience de la série CO2-3, pour une consommation en CO2 équivalente. Le 
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taux d’abattement est certes plus faible (69 contre 86 %) mais la solubilité de la dieldrine 

calculée dans le CO2 est 10 fois plus importante avec ce réacteur de 2,3 L, mais également 

1,6 fois plus importante que lors de l’expérience en réacteur fermé de 7 h dans la série 

CO2-1 (Tableau 3-4). Cette meilleure solubilité pourrait s’expliquer par le temps de séjour 

6 fois plus long dans la configuration de la série CO2-5 que dans CO2-3 mais aussi par la 

configuration du dispositif avec l’injection du CO2 par le bas du réacteur qui balaye 

davantage le milieu poreux.  

Tableau 3-6 : Résultats de la série CO2-5 

Série CO2-3 CO2-5 

Volume du réacteur (mL) 300 2300 

Masse sol traité (g) 117 1927 

Masse CO2 (g) 3234 2911 

Taux d’abattement (%) 86 69 

[Dieldrine]CO2 (µg g−1) 0,003 0,033 

Temps séjour (min) 15 90 

 

Cette expérience confirme que cette technique de décontamination fonctionne lors 

d’un changement d’échelle. Toutefois, ces résultats montrent que le procédé peut encore 

être amélioré avec une configuration différente du réacteur. En effet, le flux vertical 

ascendant de CO2 balayant le milieu poreux permet un lessivage certainement plus 

efficace de l’échantillon de sol, favorisant la diminution de la concentration en dieldrine 

dans le sol.  

 

Le SFE au CO2 permet de diminuer la concentration en dieldrine de 85 % en 4 h de 

traitement en flux continu à 200 bar et 50 °C. Même si les expériences n’ont été menées 

qu’en un seul réplicat, les diverses séries montrent que les tendances se confirment. Cette 

technique nécessite encore des optimisations pour être applicables à l’échelle pilote mais 

les résultats sont prometteurs pour la remédiation de sol contaminé par la dieldrine.  
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3.3.5. Impact des traitements sur les propriétés 

chimiques du sol 
 Le Tableau 3-7 présente les principaux indicateurs chimiques de la qualité des sols 

avant et après traitement au VLTTT à 90 °C pendant 14 jours et SFE au CO2 pendant 4 h à 

200 bar et 50°C.  

Le VLTTT n’a pas d’impact sur le pH et la teneur en MON du sol puisque ces valeurs 

ne sont pas différentes du sol témoin. Ces deux paramètres ne sont donc pas dégradés par 

le VLTTT. Ces résultats sont prometteurs pour une potentielle utilisation de cette 

technique à grande échelle pour des sols agricoles. Le chapitre suivant fournira des 

données supplémentaires sur la capacité du sol décontaminé par VLTTT à accueillir une 

culture de Cucurbitacées 

Le SFE au CO2 ne modifie pas non plus la teneur en MON du sol, mais une légère 

baisse de pH (0,4 unité) est à noter, probablement due à une dissolution du CO2 dans l’eau 

résiduelle du sol. Concernant la CEC et son taux de saturation, ces deux paramètres ne 

sont pas modifiés par le traitement. 

Tableau 3-7 : Propriétés chimiques des sols avant et après traitement (NA : non analysé)  

Série MON (%) pH CEC (meq%)  Taux de saturation (%) 

VLTTT-4     

Témoin 8,6 ± 0,1 5,8 ± 0,1 NA NA 

Après traitement 9,1 ± 0,3 5,9 ± 0,1 NA NA 

CO2-3 (4h)     

Témoin 11,6 6,8 24,5 104,3 

Après traitement 11,4 6,4 24,9 119,8 

  

Ces deux techniques de remédiation des sols sont donc respectueuses des 

principales propriétés chimiques du sol. Ces résultats sont en accord avec la littérature 

qui indique qu’à faible température (< 100 °C) le pH et la teneur en MON des sols ne sont 

pas impactés (García-Corona et al., 2004; O’Brien et al., 2018). D’autres paramètres 

physiques, comme la texture des sols, pourraient être suivis mais d’après Saldaña et al. 

(2005) la texture du sol n’est pas modifiée par le SFE au CO2. Toutefois, l’effet de ces 
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traitements sur des paramètres biologiques comme la diversité et la quantité des 

communautés microbiennes et sur la mésofaune devrait aussi être évaluée dans 

l’éventualité d’un traitement à grande échelle. 

3.3.6. Analyses des coûts financiers  
Dans cette section, les coûts financiers des techniques sont présentés. Concernant 

la dégradation, seul ZVI-SA est prise en compte puisque les autres traitements ne sont pas 

efficaces. De même, cette analyse n’a pas été menée pour les CA puisque cette technique 

n’a pas montré d’efficacité. 

Pour les autres techniques, les coûts ont été calculés avec le temps le plus court 

pour atteindre l'efficacité maximale de chaque technique, c’est-à-dire une fois que la 

diminution de la concentration en dieldrine est stabilisée. Les résultats sont présentés 

dans le Tableau 3-8. 

Tableau 3-8 : Coûts des traitements pour une tonne de sol et à l’hectare.  

Traitement Coût par tonne Coût par hectare 

ZVI-SA 191 € 1100 k€ 

VLTTT (50°C) 1 € 7 k€ 

VLTTT (70°C) 2 € 12 k€ 

VLTTT (90°C) 3 € 18 k€ 

SFE CO2 68 € 405 k€ 

 

Pour la ZVI-SA le coût est estimé à 191 € par tonne de sol après 70 jours de 

traitement. Par conséquent, le traitement d'un hectare sur les 40 premiers centimètres 

coûte 1,1 M€ pour réduire la concentration en dieldrine de 40 %. Ce prix est beaucoup 

trop élevé pour les exploitants. En comparaison, Comfort et al. (2001) et Guan et al. (2015) 

ont estimé le coût de la dégradation avec le ZVI à 5 % (m/m) pour 1 tonne de sol entre 30 

et 500 € en fonction des prix du ZVI et des autres réactifs. Ces différences sont 

principalement dues aux coûts des réactifs achetés auprès de divers fournisseurs. Ainsi, 

la dégradation du ZVI, sur la base de ses coûts et de sa faible efficacité, ne semble pas être 

une méthode rentable au problème de la contamination historique des sols par la 

dieldrine. 

Les coûts de la VLTTT sont calculés à 1, 2 et 3 € par tonne de sol pour un traitement 

de 24 h aux températures de 50, 70 et 90 °C, respectivement. Cela implique des coûts de 
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traitement pour 1 ha de 7, 12 et 18 k€. Dans la littérature, le coût de la TD (> 100 °C) est 

estimé entre 53 et 224 € par tonne de sol, selon la technologie utilisée pour le chauffage 

et le contaminant ciblé (Anitescu et Tavlarides, 2006; Ding et al., 2019). Contrairement à 

notre cas d’étude, en plus du coût électrique, d'autres paramètres sont pris en compte 

comme les coûts des équipements et la main d'œuvre. Par exemple, Truex et al. (2009) 

ont estimé que le coût électrique ne représentait que 8 % du coût total de la TD, ce qui 

augmenterait les coûts totaux à environ 12 et 38 € par tonne dans notre étude. Le coût à 

l’hectare passerait donc entre 70 et 200 k€ pour réduire de 85 % la contamination en 

dieldrine des sols agricoles. 

Le coût énergétique pour le SFE au CO2 est estimé à 68 € par tonne, ce qui implique 

un coût de traitement à l’hectare de 405 k€, ce qui est très cher pour les agriculteurs. Dans 

la littérature, Saldaña et al. (2005) donnent un coût du SFE au CO2 entre 140 et 300 € par 

tonne de sol et Zhou et al. (2004) estiment le coût de la remédiation des PCB dans le sol 

et les sédiments entre 70 et 90 € par tonne comme dans la présente étude. Cette technique 

aussi efficace (85 %) que le VLTTT à 90 °C est au moins deux fois plus coûteuse selon les 

paramètres pris en compte. Cependant, les calculs sont réalisés en prenant en compte des 

données non optimisées d'extraction à l'échelle du laboratoire. L'ensemble du cycle 

thermodynamique doit être optimisé afin de minimiser la consommation d'énergie pour 

le chauffage et le refroidissement du CO2 mais également lors de la pressurisation et 

dépressurisation.  

Ainsi, il faut être prudent sur les prix calculés dans notre étude, car le changement 

d’échelle et l'utilisation d'équipement de taille industrielle peuvent modifier de manière 

significative les coûts de chaque technique. Les coûts des techniques présentées devront 

être recalculés lors de futurs tests sur des expériences à l’échelle pilote et terrain. 

3.3.7. Valorisation des travaux 
Certains des résultats présentés ont fait l’objet d’une publication scientifique 

soumise au journal Chemosphere, l’article est fourni en ANNEXE 3-5.  

  

2ème publication : Comparison of the effectiveness, kinetics and costs of three 

remediation techniques for agricultural soils historically contaminated with Dieldrin, 

using laboratory scale experiments 

Auteurs : Félix COLIN, Grégory J.V. COHEN, Guillaume AUBERT, Cyril AYMONIER et 

Olivier ATTEIA 

Publication soumise dans le journal Chemosphere, le 24/06/22 
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3.4. Conclusion 
Dans ce chapitre, 4 techniques physico-chimiques de remédiation des sols ont été 

testées sur un sol historiquement contaminé par la dieldrine, afin de déterminer leur 

efficacité, leur cinétique et leur coût financier. Parmi ces 4 techniques, la dégradation au 

ZVI à 5 % (m/m) et l’immobilisation par CA à 3 % (m/m) sont inefficaces pour diminuer 

la concentration en dieldrine dans le sol. Seul le traitement ZVI-SA présente une légère 

diminution (< 40 %) de la concentration en dieldrine après 70 jours d’incubation. La 

littérature a pu montrer dans certains cas de meilleures efficacités du traitement au ZVI, 

mais sur d’autres POC à des concentrations plus élevées. Soulignons ici que nos 

expériences sur l’effet d’un traitement avec CA doit être analysé avec beaucoup de 

précaution si l’extraction au solvant est effectuée en présence des CA. 

Les deux autres techniques : VLTTT et SFE au CO2 ont quant à elles démontré une 

capacité à diminuer la concentration en dieldrine dans le sol de l’ordre de 85 %. Les 

cinétiques de diminution de la concentration en dieldrine montrent que le VLTTT est plus 

lent que le SFE au CO2 mais l’efficacité maximale de 85 % est tout de même obtenue en 

moins de 24 h pour ces deux techniques.  

Les coûts des techniques pour le traitement d’une tonne de sol ont été estimés à 

191 € pour ZVI-SA, 3 € pour VLTTT à 90 °C et 68 € pour le SFE au CO2. Le VLTTT est donc 

la technique la plus rentable pour réhabiliter les sols agricoles contaminés par la 

dieldrine. Il apparaît aussi, au vu de ces différences que dans le contexte agricole où le prix 

à l’hectare est primordial, une recherche plus approfondie concernant le ZVI n’a pas trop 

d’avenir. Toutefois, ces coûts sont à prendre avec précautions car des optimisations des 

processus et les changements d’échelle de traitement impacteront le prix final.  

Enfin, le VLTTT et le SFE au CO2 n’ont montré aucun changement notable des 

propriétés chimiques des sols : pH et teneur en MON, ce qui est un atout majeur pour 

l’utilisation de ces techniques pour des sols agricoles. Cependant, la remobilisation dans 

le sol d’une fraction de la dieldrine a été observé 4 mois le traitement par VLTTT. Des 

essais de culture de Cucurbitacées sur ce sol décontaminé pour vérifier la biodisponibilité 

de la dieldrine remobilisée seront nécessaires, tout comme des tests sur des sols 

présentant des taux de contamination différents sont à investiguer pour comprendre dans 

quelles mesures ces végétaux s’imprègnent de cette contamination. 
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À retenir 

 L’immobilisation par CAs et la dégradation au ZVI ne présentent pas une efficacité 
suffisante pour le traitement des sols anciennement contaminés par la dieldrine.  
 

 Le VLTTT et le SFE au CO2 diminuent la concentration en dieldrine des sols de 85% 
en moins de 24 h, validant l’efficacité de ces techniques pour des sols anciennement 
contaminés. 

 

 Les tests de durabilité de la remédiation ont montré qu’une fraction de la dieldrin 
se remobilise dans les sols 4 mois après la fin du traitment.  
 

 Le VLTTT est une solution moins couteuse que le SFE au CO2 mais des optimisations 
des processus sont à prévoir pour réduire les coûts de ces techniques. 
 

 Ces deux techniques n’impactent pas les propriétés chimiques des sols, ce qui est 
d’une importance capitale pour la remédiation de sols agricoles. 
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ANNEXE 3-1 : Dispositifs expérimentaux pour SFE au CO2 

Les expérimentations par SFE au CO2 ont été réalisées à l’Institut de Chimie de la 

Matière Condensée de Bordeaux (ICMCB). La Figure S8 présente le schéma du dispositif 

expérimental utilisé.  

Pour chaque expérience, environ 120 g de sol sont introduits dans un réacteur de 

300 mL en acier inoxydable à haute pression (Top Industrie, France). Le réacteur est 

fermé hermétiquement avec le couvercle et un joint en viton® (remplacé à chaque 

expérience). Le CO2 (CO2 4.8, Messer, Suisse) sort de la bouteille à une pression de 60 bar. 

Il passe par une étape de refroidissement (entre 0 et 5 °C) afin de le faire monter en 

pression (200 bar) à l’aide de la pompe haute pression (MiltonRoy, USA). Le CO2 passe 

ensuite par une bobine de préchauffage, réglée à la température souhaitée avant d’être 

injecté dans le réacteur (par le dessus). Le réacteur est lui aussi équipé d’un système de 

bague de chauffage en céramique pour maintenir la température constante durant 

l’extraction. Le CO2 est ensuite évacué en tête de réacteur et passe à travers le régulateur 

de pression qui permet une dépressurisation rapide de 5 bar min−1. Afin de minimiser la 

contamination de l’air en sortie, le CO2 traverse un filtre de charbons actifs. Le temps 

d’expérience est mesuré à partir du moment où les conditions de pression et de 

température sont atteintes dans le réacteur et jusqu’au début de la dépressurisation. 

L’échantillon de sol est récupéré et stocké dans un flacon en verre de 250 mL (Schott, 

Duran, France).  

 

 

Figure S8 : Schéma du dispositif de SFE pour le réacteur de 300 mL 
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La Figure S9 présente le schéma du dispositif expérimental par SFE au CO2 pour le 

réacteur de 2300 mL. Les éléments du dispositif sont les mêmes que pour l’autre réacteur 

à la différence de l’injection qui se fait par le dessous du réacteur.  

 

Figure S9 : Schéma du dispositif de SFE pour le réacteur de 2300 mL 
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ANNEXE 3-2 : Prix des réactifs et valeurs de références 

 La Figure S10 présente les prix des réactifs utilisés au moment des calculs en 2021.  

Figure S10 : Prix des différents réactifs 

Traitement Réactif Prix au kg (€) 

ZVI-SA ZVI 0,6 

 SA 8,0 

VLTTT Air / 

SFE au CO2 CO2 9,5 

Electricité  kilowattheure 0,18 

  

La Figure S11 présente les valeurs de capacité thermique utilisées.  

Figure S11 : Valeurs de références utilisées. a : Wang et al. (2019), b : Schön (2015) c : Green and Southard (2019) 

Capacité thermique Matrice Valeur Unité 

 Sol 730a J °C−1 kg−1 

 Air 1005b J °C−1 kg−1 

 CO2 842c J °C−1 kg−1 
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ANNEXE 3-3 : Hétérogénéité de concentration en dieldrine du sol initial 

Lors des différentes expérimentations, 52 échantillons (N) de sol ont été analysés 

pour caractériser la concentration en dieldrine initiale (Figure S12), avec une moyenne 

(�̄�) de 112,3 µg kg−1, une médiane de 109,8 µg kg−1, un écart-type (σ) de 30,9 µg kg−1 et 

l’erreur standard (ES) de 4,3 µg kg−1. L’intervalle de confiance de la moyenne à 99 % est 

calculé et donne : 112,3 ± 12,9 µg kg−1, représentant 11 % d’erreur sur la moyenne. Afin 

de s’assurer que les valeurs sont significativement différentes de cette moyenne, une 

erreur de 15 % est retenue, soit pour des ratios l’intervalle [0,85 ; 1,15].  

 

Figure S12 : Boxplot des valeurs des concentrations en dieldrine initiales dans le sol (la ligne en pointillé indique la 
moyenne, celle en trait plein la médiane) 
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ANNEXE 3-4 : traitement fraction granulométrique à 50 et 70 °C 

La Figure S13 présente les résultats du VLTTT à 70°C sur les différentes fractions 

granulométriques. Les deux fractions grossières ne sont pas impactées par le traitement 

alors pour les argiles & limons la disponibilité de la dieldrine semble légèrement 

augmentée avec le traitement. Ces résultats sont contradictoires avec ceux concernant le 

traitement du sol brut (série VLTTT-2). Ces éléments contradictoires peuvent être dus à 

une différence dans le protocole de chauffage puisque pour ces expériences, une plus 

grande quantité d’échantillons de sol ont été chauffés en même temps dans l’étuve. Le 

positionnement des échantillons sur plusieurs étages pourrait expliquer cette baisse 

d’efficacité, tout comme les plus grandes incertitudes sur les mesures.  

 

 

Figure S13 : VLTTT des sables grossiers, sables fins et argiles & limons à 70°C 
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Pour le traitement à 50 °C, une légère baisse de concentration est observée pour 

les deux fractions grossières après 4 et 7 h de traitement (Figure S14). Cependant, cette 

baisse n’est pas validée au cours de l’expérience puisqu’après 48 h de traitement, la 

concentration en dieldrine est revenu à l’état initiale. Tout comme pour l’expérience 

précédente à 70 °C, la disposition et le nombre d’échantillon traité en même temps a pu 

influencer l’efficacité de la technique. 

 

 

Figure S14 : VLTTT des sables grossiers, sables fins et argiles & limons à 50°C 
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ANNEXE 3-5 : Article soumis au journal Chemosphere 
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Transfert et distribution de la 

dieldrine dans les Cucurbitacées 
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4.1. Introduction 

En 2015, des contrôles sanitaires réalisés sur des Cucurbitacées produites sur la 

zone d’étude ont mis en évidence des concentrations en POC supérieures aux Limites 

maximales en résidus (LMR) autorisées par l’Union Européenne. Ainsi, dans ces travaux 

de thèse, il est primordial de comprendre le transfert et la distribution de la dieldrine dans 

les différents organes de Cucurbitacées cultivés sur ces sols historiquement contaminés. 

Parmi les plantes, la famille des Cucurbitacées est capable d'absorber, mais surtout 

de transporter et d'accumuler les contaminants organiques des racines jusqu’aux parties 

aériennes (Mattina et al., 2007; Murano et al., 2010b; Namiki et al., 2018, 2015, 2013; 

White, 2002). La capacité d'accumulation des composés organiques par les Cucurbitacées 

dépend notamment des espèces (Mattina et al., 2006; Otani et al., 2007), des sous-espèces 

et des variétés, la courgette Cucurbita pepo L. ssp pepo (C. pepo L.) étant l'une des espèces 

les plus accumulatrices de composés organiques dans les racines et les parties aériennes 

(Chhikara et al., 2010; Inui et al., 2008; Isleyen et al., 2012, 2013; Isleyen et Sevim, 2012; 

White et al., 2003b).  

L'accumulation des contaminants organiques du sol dans les plantes peut être 

divisée en 4 étapes : (i) la désorption des contaminants des particules du sol et leur 

dissolution dans l'eau interstitielle, (ii) l’absorption par les racines, (iii) le transport vers 

les parties aériennes et enfin (iv) le stockage et l’accumulation dans les organes (Inui et 

al., 2008; Piutti et al., 2022; Schwab et Dermody, 2021). Grâce à la composition de leurs 

exsudats racinaires, notamment la présence d’acide citrique les Cucurbitacées sont 

capables de désorber et de solubiliser les contaminants liés à la MON, facilitant leur 

absorption par les racines (Mattina et al., 2007; Richardson et al., 1982; Wang et al., 2004; 

White et al., 2006b; White et Kottler, 2002). Ensuite, le transport vers les parties 

aériennes se fait via des protéines MLP (pour Major Latex-like protein) qui ont la capacité 

structurelle de lier les contaminants et de les transférer à travers la sève du xylème (Fujita 

et Inui, 2021a, 2021b; Garvin et al., 2015; Inui et al., 2013; Iwabuchi et al., 2020). La 

distribution des contaminants organiques dans les différents organes des Cucurbitacées 

résultant de ces quatre étapes n'a été que partiellement étudiée (Donnarumma et al., 

2009; Mattina et al., 2004) alors qu'elle est de première importance pour l'utilisation des 

parties comestibles de ces plantes et le phytomanagement de la contamination des sols.  

Jusqu'à présent, la distribution des POC dans les différents organes a été étudiée 

sur des C. pepo cultivées moins de 30 jours (Kelsey et al., 2006; Namiki et al., 2013; Saito 
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et al., 2012) et souvent sans distinction entre les différents organes aériens (tiges, feuilles, 

fleurs) qui sont regroupés en tant que « pousses » (Inui et al., 2011, 2008). Ce 

regroupement ne permet pas de caractériser correctement la distribution des POC dans 

les différents organes de la plante. En particulier, la distinction entre les organes pourrait 

aider à identifier la localisation de la contamination afin de déterminer les organes 

préférentiels à produire dans une optique de phytoremédiation. 

De plus, les courtes périodes de croissance dans les précédentes études ne 

permettent pas aux plantes de produire des fruits. Or, les fruits ne semblent pas réagir de 

la même manière à la contamination (Mattina et al., 2004), avec des concentrations en 

POC plus faibles comparées aux autres organes. De plus, certains auteurs ont également 

montré des différences de contamination en POC entre la peau et la pulpe de plusieurs 

légumes (Saito et al., 2012; Samsøe-Petersen et al., 2002; Trapp, 2002). Ainsi, cette 

distinction des tissus (peau/pulpe) des fruits doit être davantage étudiée puisque les 

courgettes (C. pepo L.) ont une peau comestible. Peu d'attention a été accordée à la 

contamination dans les fleurs (Donnarumma et al., 2009; Lunney et al., 2004), 

probablement en raison de son caractère éphémère. En somme, il est crucial de 

caractériser la distribution des POC dans les différents organes de C. pepo L. (racines, tiges, 

feuilles, fleurs et fruits) à différents stades de développement et en fonction de la 

concentration de contamination dans le sol. En effet, la distribution des contaminants 

dans les organes des plantes peut varier dans le temps car (i) les fractions de masse 

relatives des différents organes changent au fur et à mesure de la croissance des plantes 

(Poorter et al., 2015) et (ii) le partage des contaminants entre les différents organes peut 

varier avec le développement des plantes (par exemple Jeke et al. (2015)). 

En outre, les résultats des études antérieures ont parfois été obtenus à partir de 

plantes cultivées sur des sols artificiellement contaminés (Inui et al., 2008; Namiki et al., 

2013; Otani et al., 2007). Cette approche n’est pas adaptée pour étudier le transfert d’une 

contamination historique des sols vers les plantes en raison des processus de 

vieillissement qui induisent une diminution de la biodisponibilité des contaminants (Inui 

et al., 2011; Simonich et Hites, 1996; Trapp et Legind, 2011). Certaines études ont été 

menées sur différents POC et variétés de C. pepo L. cultivées jusqu'à 60 jours sur des sols 

anciennement contaminés (Mattina et al., 2000, 2004, 2003; White, 2001; White et al., 

2006a), mais avec une ou deux concentrations différentes dans le sol. Il y a donc un 

manque de connaissances sur la distribution des POC le long d'un gradient de 

concentration dans le sol et dans les plantes matures capables de produire des fruits. 
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Enfin, le chapitre précédent (Chapitre 3) a montré que le VLTTT à 90 °C diminue la 

concentration et/ou la disponibilité en dieldrine du sol, sans impacter les principaux 

indicateurs de qualité chimique que sont le pH et la teneur en MON. Aucune étude n’a été 

recensée dans la bibliographie concernant une culture de Cucurbitacées sur un sol ayant 

été traité par désorption thermique. Ainsi, pour valider la pertinence de ce traitement de 

remédiation, il est nécessaire de vérifier que le développement de végétaux cultivés sur 

un sol décontaminé par VLTTT n’est pas impacté. 

De plus, nous avons développé un protocole d’extraction des POC pour les sols 

(Chapitre 2) qui est adapté dans ce chapitre pour les matrices végétales (sèches et 

fraiches). Puisque la matrice fraiche (fruits) est la seule matrice présentant une LMR, il 

est essentiel de comparer et valider les résultats obtenus avec notre protocole et ceux 

d’un laboratoire certifié COFRAC (Comité Français d’Accréditation). 

L’objectif de ce chapitre est donc de caractériser la distribution de la contamination 

en dieldrine dans les différents organes (racines, tiges, feuilles, fleurs et fruits) de 

différentes variétés de Cucurbitacées selon (i) la concentration dans le sol et (ii) le 

développement des plantes. Le fruit étant l’organe comestible, il fait l’objet d’une 

caractérisation plus détaillée en regardant la distribution de la contamination dans la 

peau et la pulpe. Enfin, une culture de Cucurbitacées est mise en place sur un sol 

décontaminé par VLTTT, afin de (i) vérifier que les plantes se développent sur ce type de 

sol, (ii) connaitre la distribution en dieldrine dans les organes et de (iii) voir si le seuil de 

décontamination atteint dans le sol est suffisant pour obtenir des fruits dont la 

concentration en dieldrine est inférieure à la LMR en vigueur. 
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4.2. Matériels et méthodes 
Afin de caractériser le transfert et la distribution de la dieldrine dans les différents 

organes (racines, tiges, feuilles, fleurs et fruits) de C. pepo L., 4 expérimentations de 

culture ont été réalisées.  

4.2.1. Préparation du sol, mise en place et entretien 

des cultures 
Dans les 4 expériences de culture réalisées, les graines de C. pepo L. sont semées 

dans des godets en plastique de 200 mL contenant du terreau non contaminé (Bio Motte 

20, PROVEEN), à raison d’une graine par godets. Après 2 semaines de pré-croissance, les 

plantules de Cucurbitacées (formées des 2 cotylédons et d’une première vraie feuille) sont 

transplantées individuellement dans des pots de culture de 20 L (expérience 1, 2 et 4), 

afin de contrôler au maximum la concentration en dieldrine du sol ou directement en 

plein champ (expérience 3).  

Pour l’expérience 1 et 2, les pots sont placés en extérieur sur la parcelle F, ils sont 

enterrés à moitié de leur hauteur afin de limiter au maximum les variations de 

température du sol dans les pots. Des inspections fréquentes sont effectuées pour couper 

les racines qui pourraient sortir par les trous de drainage des pots. 

Les cultures sont arrosées trois fois par semaine avec de l'eau issue d’un puits se 

trouvant sur la parcelle F (expérience 1, 2 et 3) ou de l’eau du robinet (expérience 4). Elles 

sont fertilisées une fois par semaine avec un engrais organique (Bio-grow, Biobizz®, NPK : 

4-3-6) à une concentration de 2 mL par litre d’eau. Les fruits produits lors des expériences 

sont récoltés tout au long de la croissance des plantes, lorsqu’ils atteignent une taille 

commercialisable (entre 15 - 20 cm de long).  

Expérience 1 (gradient de concentration)  
 Afin de connaitre l’influence de la concentration en dieldrine dans le sol sur le 

transfert et la distribution de la dieldrine dans les différents organes de C. pepo L. (racines, 

tiges, feuilles, fleurs et fruits), un gradient de 5 concentrations est réalisé. Pour ce faire, 

environ 500 kg de sol historiquement contaminé en dieldrine (parcelle F) sont collectés, 

tamisés grossièrement (1 cm) et disposés sur une bâche à l’air libre. De même, 500 kg 

d’un autre sol agricole (sol NC) présentant une concentration en dieldrine inférieure à la 

LD (1 µg kg−1) sont collectés, tamisés grossièrement et disposés sur une bâche. Ces deux 

sols présentent un pH similaire de 6,7 ± 0,1 et une répartition granulométrique (85 % de 
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sables, 5 % de limons et 10 % d’argiles) identique. En revanche, le sol NC présente une 

teneur en MON de 14 ± 1 % alors que celui de la parcelle F en contient 9 ± 1 %.  

Ces 2 sols sont mélangés pour obtenir 5 niveaux de concentration en dieldrine, 

selon les proportions suivantes (%contaminé-%non-contaminé) : 0-100, 30-70, 50-50, 

75-25 et 100-0. Les mélanges de sol sont préparés en ajoutant la proportion massique de 

chaque sol dans un bidon en plastique de 60 L pour une masse totale d'environ 15 kg. 

Chaque mélange est homogénéisé et placé dans un pot de culture. Pour chaque niveau de 

concentration, 5 pots sont préparés. Ce test est mené avec deux variétés de C. pepo L : 

‘Allegria’ produisant des fruits verts foncés longs et cylindriques (CLAUSE, France) et 

‘Gold Rush’ produisant des fruits jaunes également longs et cylindriques (Essem’bio, 

France), soit un total de 50 pots (Figure 4.1). Les plants sont récoltés intégralement 

90 jours après transplantation.  

 

Figure 4.1 : Préparation et présentation du gradient de concentration en dieldrine dans le sol pour les 2 variétés de C. 
pepo L.  

Une fois chaque pot préparé, 3 échantillons de sol sont prélevés pour analyser la 

concentration en dieldrine. Pour la variété ‘Allegria’, le gradient de concentration est de 

< LD, 30 ± 2, 54 ± 3, 83 ± 4 et 145 ± 2 µg kg−1, significativement différentes (p < 0,001). 

Pour la variété ‘Gold Rush’, le gradient de concentrations est de < LD, 41 ± 4, 65 ± 4, 98 ± 5 

et 135 ± 1 µg kg−1 significativement différentes (p < 0,001). 
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Expérience 2 (développement des plantes) 
Afin de connaitre l’influence du développement des plantes sur la distribution de 

la dieldrine dans les organes (racines, tiges, feuilles et fleurs) 10 pots supplémentaires 

sont préparés avec le sol contaminé (proportion 100-0). Ces pots sont également disposés 

sur la parcelle F. 

Cette expérience est réalisée avec la variété ‘Allegria’, 10 plantes sont cultivées et 

intégralement récoltées après 30 jours (5 plantes avant le premier fruit) et après 

140 jours (5 plantes).  

Expérience 3 (peau VS pulpe)  
Cette expérience vise deux objectifs, (i) caractériser plus précisément la 

distribution de la dieldrine dans les tissus (peau et pulpe) des fruits des 2 variétés de C. 

pepo L. (ii) réaliser une inter-comparaison des résultats obtenus avec le protocole 

d’extraction des POC mis en place dans ce chapitre et avec un protocole certifié COFRAC. 

Ainsi, une dizaine de C. pepo L. ’Allegria’ et ‘Gold Rush’ sont transplantées directement en 

plein champ contaminé (parcelle F) et cultivées pendant 60 jours afin d’obtenir 

suffisamment de fruits qui sont récoltés tout au long de l’expérience.  

Pour réaliser le premier objectif, cinq fruits de chaque variété sont coupés en deux 

dans le sens de la longueur. Une moitié de chaque fruit est conservée entière et pesée en 

masse fraiche (MF). L'autre moitié est pelée puis la peau et la pulpe sont pesées 

séparément pour obtenir la proportion massique de chaque tissu dans le fruit 

correspondant. Après la pesée, la concentration en dieldrine dans les différents tissus 

(fruit entier pour la première moitié ; peau et pulpe pour la seconde moitié) est analysée 

individuellement. Les bilans massiques de dieldrine entre la peau et la pulpe par rapport 

au fruit total montre une récupération de 98 %. 

Le protocole concernant l’inter-comparaison est détaillé en ANNEXE 4-1. 

Expérience 4 (sol décontaminé)  
Dans le chapitre précédent, 40 kg de sol ont été décontaminés par VLTTT à 90 °C 

(série VLTTT-4). Ce sol est donc utilisé dans cette dernière expérience, consistant à 

évaluer l’influence du traitement du sol sur (i) la croissance des plantes et (ii) leur 

capacité d’absorption de la dieldrine. Il aurait été préférable d’utiliser une des deux 

variétés précédentes mais aucune des graines n’a germé lors de cette expérience. Une 

autre variété a donc été utilisée : C. pepo L. ‘Orélia’ produisant des fruits jaunes longs et 

cylindriques (CLAUSE, France). De plus, cette variété est très accumulatrice (Affholder et 



 
154 F. COLIN - 2022 

al., 2022), ce qui permet aussi d’optimiser l’expérience en comparant l’absorption de la 

dieldrine sur sol décontaminé et non traité avec une variété très accumulatrice.  

Après avoir été stockés pendant 4 mois, les 4 lots de sol (10 kg chacun) sont 

réhydratés avec, pour chacun, 2 L d’eau du robinet (l’eau excédentaire est évaporée à l’air 

libre pendant 4 à 5 jours). Les lots sont ensuite réunis dans un bidon en plastique de 60 L, 

dans lequel sont rajoutés 5 kg (environ 10 %) de sol non contaminé (sol NC) en supposant 

que cet ajout permette une remise à l’équilibre plus rapide du biote du sol, présumé 

impacté par le VLTTT. Après homogénéisation, le sol est réparti dans 3 pots de culture 

(15 kg par pot).  

En parallèle, 2 pots de 15 kg de sol contaminé (parcelle F) sont réalisés pour 

constituer un groupe témoin de croissance des plantes et de leur capacité d’absorption de 

la dieldrine. Au total, 5 plants de la variété ‘Orélia’ sont cultivés en pot dans une chambre 

de culture avec un cycle jour-nuit de 14-10 h (Murano et al., 2010b) et une température 

maintenue entre 20 et 28 °C durant les 60 jours de culture.  

Enfin, en l’absence de pollinisateurs naturels en intérieur, les fleurs sont 

pollinisées manuellement : les fleurs mâles sont arrachées, les pétales sont découpés pour 

laisser apparaitre les étamines qui sont ensuite frottés sur les pistils des fleurs femelles 

pour les féconder (Figure 4.2). En raison de la viabilité des fleurs qui n’est que d’un jour 

et des différences entre les moments de floraison des fleurs mâles et femelles, il n’a été 

possible de féconder (à partir de 5 plants) qu’une seule fleur femelle par plant lors de 

l’expérience, conduisant donc à l’analyse d’un seul fruit par plante. 

 

Figure 4.2 : Photographie de fleurs de C. pepo L. femelle et mâle 
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Tableau de synthèse des expériences  
 Le Tableau 4-1 résume les différents paramètres et conditions pour les 4 

expériences de culture réalisées.  

Tableau 4-1 : Synthèse des conditions d'expérimentations pour les 4 expériences de culture de C. pepo L. 

Paramètres Expérience 1 Expérience 2 Expérience 3 Expérience 4 

Mode de culture Pot (20 L) Pot (20 L) Plein champ Pot (20 L) 

Type de sol Gradient 100-0 100-0 Décontaminé  

Environnement  Extérieur Extérieur Extérieur Intérieur  

Variété  Allegria 

Gold Rush 

Allegria Allegria 

Gold Rush 

Orélia 

Temps de culture 

(jours) 

90  30 

140 

60 60 

Organes analysés Racines 

Tiges 

Feuilles 

Fleurs 

Fruits 

Racines 

Tiges 

Feuilles 

Fleurs 

 

Fruits Racines 

Tiges 

Feuilles 

Fleurs 

Fruits 

 

 

4.2.2. Extraction des pesticides 
Une fois récoltés, les plants issus des expériences 1, 2 et 4 sont séparés en 

différents organes (racines, tiges, feuilles, fleurs et fruits). Pour l’expérience 3, seuls les 

fruits sont récoltés. 

Nettoyage 
Les tiges, feuilles, fleurs et fruits sont rincés avec de l’eau du robinet afin de retirer 

les particules de sol (Figure 4.3). Une attention particulière est portée au nettoyage des 

racines, organe le plus fragile et comportant le plus de particules de sol. Les racines sont 

trempées dans plusieurs bains successifs d’eau du robinet et frottées minutieusement à 

l’aide d’une brosse.  
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Figure 4.3 : Plant de courgette récolté, nettoyage et découpage du plant en différents organes 

Séchage 
Les racines, tiges, feuilles et fleurs sont séchés à 30°C à l’étuve pendant au moins 

72 h, ces organes sont donc étudiés en masse sèche (MS). Lors de cette étape, les fleurs 

provenant de condition de culture identique et de la même variété sont regroupées pour 

obtenir une masse suffisante pour les analyses.  

Il n’y a pas d’étape de séchage pour les fruits qui sont analysés sur masse fraîche 

(MF) afin d’être en adéquation avec les normes sanitaires qui fournissent les LMR en 

masse fraiche.  
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Broyage 
Les différentes matrices végétales sont broyées : sous forme de poudre pour les 

matrices sèches (racines, tiges, feuilles et fleurs) et sous forme de « purée » pour la 

matrice fraîche (fruits), à l’aide d’un broyeur à couteaux (Pulverisette 11, Fritsch, 

Allemagne) pendant 35 s : 5 s à 2000 rpm, 10 s à 5000 rpm, 10 s à 7000 rpm et enfin 10 s 

à 10 000 rpm.  

Extraction, séparation, quantification en dieldrine 
Ces parties du protocole sont quasiment identiques à celles présentées pour les 

sols dans le chapitre 2, quelques ajustements ont été réalisés :  

 Pour la matrice fraiche (fruits), une pointe de spatule de sulfate de magnésium 

anhydre (Fisher Chemical, France) est ajoutée dans les flacons d’analyses afin 

d’éliminer les traces d’eau pouvant se trouver dans l’heptane. En effet, l’injection 

d’eau dans le GC-MS provoque la mise en défaut de l’appareil à cause de la pression 

élevée engendrée par la vaporisation de l’eau et endommage la colonne de 

séparation ; 

 Étant donné que certains organes présentent des concentrations en dieldrine très 

importantes, les concentrations de la gamme étalon ont été ajustées et sont 

comprises entre 10 et 2500 µg L−1. 

Le Tableau 4-2 résume l’ensemble des étapes des protocoles d’extraction et 

d’analyses pour les matrices sèches et fraiches.  
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Tableau 4-2 : Synthèse des étapes des protocoles d’extraction et d’analyses des POC dans les matrices végétales sèches et 
fraiches. * indique que l’étape est identique à celle réalisée pour la matrice sol (cf Chapitre 2).  

 

4.2.3. Validation du protocole sur la matrice fraiche 
Les résultats de l’inter-comparaison des protocoles présentés en ANNEXE 4-1 

montrent que notre protocole d’extraction et d’analyse fournis des résultats similaires à 

ceux du laboratoire accrédité pour la molécule de dieldrine dans la gamme de 

concentration testée. Ceci valide donc la méthode employée durant ces travaux de thèse 

pour quantifier la dieldrine sur matrice fraiche.  

4.2.4. Analyses des données et statistiques  
L’ensemble des tests statistiques sont réalisés à l'aide du logiciel R (R Core Team, 

2016). Pour l’expérience 1, une ANOVA est réalisée pour confirmer la différence 

significative des concentrations en dieldrine entre les différents mélanges de sols pour 

chaque variété. 

L’analyses des données des expériences 1, 2 et 3 sont détaillés dans la section 

suivante (4.3.1) Les points importants sont résumés ici :  

 Pour l’analyses, les organes végétatifs (racines, tiges et feuilles) sont 

séparés des organes reproducteurs (fleurs et fruits) ; 

Étape Réalisation 

 Végétaux séchés Végétaux frais 

Nettoyage Eau du robinet 

Séchage* Étuve (72 h à 30°C) / 

Broyage Broyeur à couteaux (35 s) 

Extraction* Solide-liquide (72 h à 250 rpm) Liquide-liquide (72 h à 250 rpm) 

Séparation* Centrifugation (8 min à 4000 rpm) 

Élimination traces d’eau  / Sulfate de magnésium anhydre 

Analyses* GC-MS 

Étalonnage externe* EPA505 (10 à 2500 µg L−1) EPA505 (10 à 500 µg L−1) 

Étalonnage interne* Phénanthrène-d-10 
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 Les données issues des fruits (pesés et analysés en masse fraiche (MF)) ont 

été transformées en masse sèche (MS) pour les comparer aux autres 

organes. Puisque les fruits contiennent 95 % d’eau (Rana, 2017), leur 

biomasse est multipliée par 0,05 et leur concentration en dieldrine divisée 

par 0,05 ; 

 Pour chaque organe végétatif, des ANOVAs à un facteur sont réalisées sur 

pour tester l’effet de (A) la concentration dans le sol et (B) le 

développement des plantes, sur les variations de différentes variables : (1) 

la biomasse des organes (g, MS), (2) la répartition de cette biomasse dans 

la plante (%), (3) la concentration en dieldrine (µg kg−1, MS), (4) la quantité 

de dieldrine (µg) et (5) sa répartition dans la plante (%). En cas d'effet 

significatif (p < 0,05) d'une variable (A ou B), des comparaisons multiples 

par test de Tukey ont été effectuées. Pour respecter les conditions 

d'applications des ANOVAs (normalité et homoscédasticité des résidus), les 

données ont été transformées (arcsin ou racine carrée) ; 

 Pour les organes reproducteurs, les mêmes ANOVAs sont conduites pour 

les fruits entre les variables (A) et (B) et les variables (1), (3) et (4). Aucune 

analyse statistique n’a été menée pour les fleurs puisqu’il n’y a qu’un seul 

échantillon (N = 1) par condition ; 

 Les facteurs de bioconcentration (BCF) sont calculés avec les 

concentrations en MS pour chaque organe selon l’équation : 

BCForgan = Corgan / Csoil. 

 Les BCFs, entre les organes végétatifs des 2 variétés, sont comparés par une 

ANOVA à un facteur.  

 Pour l’expérience 4, des ANOVAs sont réalisées pour tester l’effet du type de sol 

(décontaminé ou non) sur la biomasse des organes (g, MS) et leur concentration en 

dieldrine (µg kg−1, MS). En cas d'effet significatif (p < 0,05) du type de sol variable, des 

comparaisons multiples par test de Tukey sont effectués. 
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4.3. Résultats 

4.3.1. Distribution de la dieldrine dans les organes de 

C. pepo L. ‘Allegria’ 
Les résultats des expériences 1, 2 et 3 concernant la variété Allegria sont présentés 

dans cette section ayant fait l’objet d’un article scientifique en cours d’écriture. 

 

 

 

3ème publication : Response of vegetative and reproductive organs of Cucurbita pepo 

L. subsp pepo ‘Allegria’ to aged Dieldrin contamination according to soil contamination 

and plant development 

Auteurs : Félix COLIN, Grégory J.V. COHEN, Marie-Cécile AFFHOLDER, Florian 

DELERUE et Olivier ATTEIA 

Article en cours de rédaction pour le journal Science of the Total Environment 
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4.3.2. Distribution de la dieldrine dans les organes de 

C. pepo L. ‘Gold Rush’ 

En fonction du gradient de concentration dans le sol 
 La Figure 4.4-1 présente la biomasse des organes végétatifs des ‘Gold Rush’ après 

90 jours de croissance. Pour les tiges, les biomasses ne sont pas significativement 

(p = 0,32) différentes, elles pèsent en moyenne 5,6 ± 0,5 g. Il en est de même pour les 

racines qui pèsent en moyenne 2,5 ± 0,2 g (p = 0,44) et les feuilles 5,9 ± 0,8 g (p = 0,27). 

Les biomasses de tiges et de feuilles ne sont pas significativement différentes selon les 

concentrations dans le sol mais significativement plus importantes que celle des racines. 

Ceci se répercute sur la répartition des biomasses entre ces organes puisqu’aucune 

variation significative de la proportion de tiges (39 ± 1 % p = 0,08), de racines (18 ± 1 %, 

p = 0,38) et de feuilles (41 ± 2 %, p = 0,14) n’est observée selon la concentration en 

dieldrine du sol (Figure 4.4-2). Les tiges et les feuilles représentent une proportion 

identique mais significativement plus importante de celle des racines quelle que soit la 

concentration dans le sol.  

La concentration en dieldrine dans les tiges, racines et feuilles augmente 

significativement avec la concentration dans le sol, passant de 264 ± 56 à 

10795 ± 906 µg kg−1 (MS) pour les tiges, 483 ± 102 à 8170 ± 298 µg kg−1 (MS) pour les 

racines et de 93 ± 4 à 2406 ± 239 µg kg−1 (MS) pour les feuilles (Figure 4.4-3). Les feuilles 

sont toujours moins concentrées en dieldrine que les deux autres organes. La 

concentration en dieldrine dans les tiges et les racines n’est pas significativement 

différentes pour les 2 concentrations dans le sol les plus faibles, mais pour les 3 sols les 

plus contaminés, les tiges présentent la concentration la plus forte suivie des racines puis 

des feuilles.  

La Figure 4.4-4 indique les masses de dieldrine quantifiées dans chaque organe 

végétatif, elles résultent de la multiplication des données de la Figure 4.4-1 et Figure 4.4-

3. Cette masse augmente significativement dans les organes avec l’augmentation de 

concentration dans le sol. En moyenne par plant, la masse de dieldrine a augmenté de 

1,4 ± 0,3 à 72,8 ± 12,7 µg dans les tiges, de 1,1 ± 0,2 à 23,9 ± 2,3 µg dans les racines, de 

0,4 ± 0,1 à 22,7 ± 8,2 µg dans les feuilles. 

 La répartition de cette quantité de dieldrine entre les organes végétatifs est 

présentée sur la Figure 4.4-5. La tige est l’organe qui représente la plus grande proportion 

de dieldrine (entre 43 et 67 %) dans le plant par rapport aux deux autres organes et cette 
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proportion s’accentue avec l’augmentation de la concentration dans le sol. Pour les 

racines, ce pourcentage s’atténue passant de 36 à 16 % avec l’augmentation de 

concentration dans le sol. Les feuilles quant à elles ne montrent pas de différences 

significative (p = 0,87) selon concentration dans le sol, représentant entre 13 et 17 % de 

la proportion de dieldrine. 

 

Figure 4.4 : Résultats de l'expérience 1 pour les organes végétatifs de la variété ‘Gold Rush’ en fonction de la 
concentration du sol : 1) Biomasse des organes (g, MS) ; 2) Répartition de la biomasse entre les différents organes 

(fractions de masse des organes en %) ; 3) Concentration en dieldrine dans les différents organes (µg kg−1) ; 4) Masse de 
dieldrine (µg) et 5) Répartition de la dieldrine (%) dans les différents organes. Pour chaque organe, les lettres minuscules 

différentes indiquent une différence significative en fonction de la concentration du sol. Pour une même concentration 
dans le sol, les lettres majuscules différentes indiquent une différence significative entre les organes (comparaisons 

multiples de Tukey). À noter que pour respecter les conditions d'application de la modélisation linéaire, les données en % 
ont été transformées en arcsin (graphiques 2 et 5) et les autres variables sont transformées en racine carrée (graphiques 

1, 3 et 4) avant l’analyse. Les barres d'erreur correspondent à l'erreur standard de la moyenne (N = 5). Les lignes 
pointillées facilitent la visualisation de l'évolution des différentes variables analysées avec la concentration dans le sol. 
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Au cours de cette expérience, 12, 9, 12, 17 et 12 fruits de la variétés ‘Gold Rush’ ont 

été récoltés pour les mélanges de sol 0-100, 30-70, 50-50, 75-25 et 100-0, respectivement. 

La biomasse moyenne par fruit n’est pas significativement différente (p = 0,41) selon la 

concentration dans le sol, et chaque fruit pèse en moyenne 12 ± 1 g (MS) (Figure 4.5-1). 

Cette analyse est toutefois biaisée puisque les fruits ont été récoltés selon un critère de 

taille mais elle valide le fait que toutes les plantes cultivées sont capables de produire des 

fruits de taille commercialisable. La biomasse des fleurs est de 0,3 ± 0,1 g. 

La concentration en dieldrine dans les fruits et fleurs augmente significativement 

avec la concentration dans le sol, passant 438 ± 85 à 808 ± 39 µg kg−1 (MS) µg kg−1 (MS) 

pour les fruits et de 236 à 920 µg kg−1 pour les fleurs (Figure 4.5-2). Une stabilisation de 

la concentration dans ces 2 organes est à noter lorsque la concentration dans le sol est 

supérieure ou égale à 41 ± 4 µg kg−1.  

La masse moyenne de dieldrine dans les fruits augmente aussi avec la 

concentration dans le sol passant de 5 ± 1 à 11 ± 2 µg, alors qu’elle est comprise entre 0,01 

et 0,35 µg dans les fleurs (Figure 4.5-3). 

 

Figure 4.5 : Distribution de la dieldrine dans les organes reproducteurs de la variété ‘Gold Rush’ en fonction de la 
concentration dans le sol. 1) Biomasse des fruits (g, MF), 2) Concentration de Dieldrine (µg kg−1, MF) et 3) Masse de 

dieldrine (µg) dans les fruits. Des lettres minuscules différentes indiquent une différence significative selon la 
concentration dans le sol (comparaisons multiples de Tukey). Les barres d'erreur correspondent à l'erreur standard de la 

moyenne. Les lignes pointillées facilitent la visualisation de l'évolution des différentes variables analysées selon la 
concentration dans le sol. 
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Les valeurs des BCFs des organes végétatifs sont présentées sur la Figure 4.6-1. Le 

résultat de l'ANOVA à deux facteurs montre que l'organe a un effet significatif (p < 0,001) 

alors que la concentration du sol n'a pas montré d'effet (p = 0,10) tout comme l’interaction 

entre ces 2 paramètres (p = 0,14). Ainsi, les variations de valeurs des BCFs des organes 

végétatifs ne dépendent que de l’organe analysé. Les tiges présentent un BCF moyen de 

70 ± 4, les racines de 57 ± 3 et les feuilles de 16 ± 1.  

Pour les organes reproducteurs, les BCFs diminuent avec l’augmentation de la 

concentration en dieldrine du sol, en lien avec la stabilisation de concentration retrouvée 

dans ces organes (Figure 4.6-2). Contrairement, aux organes végétatifs, le BCFs des 

organes reproducteurs n’est pas constant selon la concentration dans le sol.  

 

 

Figure 4.6 : BCF des tiges, racines, feuilles et fleurs de ‘Gold Rush’ en fonction de la concentration dans le sol. Les 
moyennes ± l'erreur standard de la moyenne sont indiquées (N = 5). Les données sont analysées par ANOVA à deux 

facteurs (type d'organe, niveau de concentration dans le sol) après transformation en racine carrée. Les lettres 
majuscules différentes indiquent des différences significatives des BCFs entre les organes. Aucune statistique n'a été 
réalisée pour les fleurs (N = 1), ni les fruits. Les lignes en pointillés indiquent la valeur moyenne du BCF pour chaque 

organe. 
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Distinction peau et pulpe 
 La Figure 4.7-1 présente la concentration en dieldrine dans les différents tissus du 

fruit avec une moyenne de 76 ± 4, 132 ± 27 et 55 ± 1 µg kg−1 (MF), pour le fruit, la peau et 

la pulpe, respectivement. La répartition de la biomasse dans le fruit entre la peau et la 

pulpe montre que la pulpe représente 82 % de la biomasse tandis que la peau en 

représente 18 % (Figure 4.7-2). Concernant la répartition de la masse de dieldrine, la peau 

en contient 34 % et la pulpe 66 % (Figure 4.7-3). 

 

 

Figure 4.7 : Distribution de la Dieldrine dans la peau et la pulpe des fruits de ‘Gold Rush’. 1) Concentration en dieldrine 
(µg kg−1, FW) dans le fruit, la peau et la pulpe 2) Répartition de la biomasse (MF) entre la peau et la pulpe dans le fruit. 3) 

Répartition de la dieldrine entre la peau et la pulpe dans le fruit. Les lettres différentes indiquent une différence 
significative entre les tissus (Comparaisons multiples de Tukey), les données sont transformées en log10. Les barres 

d'erreur correspondent à l'erreur standard de la moyenne (N = 5) 
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4.3.3. Croissance de C. pepo L. ‘Orélia’ cultivées sur sol 

décontaminé par VLTTT 

Croissance des plantes 
 Les résultats de l’expérience 4 montrent que la croissance des C. pepo L. ‘Orélia’ 

n’est pas altérée par la culture sur un sol décontaminé par rapport à la culture sur sol non 

traité. En effet, les biomasses des organes ne sont pas significativement différentes entre 

les plantes poussant sur sol décontaminé et celles sur sol non traité, sauf pour les feuilles 

(Figure 4.8). Les biomasses sèches des tiges et des racines sont d’environ 3 g et celle des 

fleurs sont d’environ 1 g. Pour les feuilles, la biomasse sèche entre les deux types de sol 

est significativement différente (p < 0,05), les plantes poussant sur sol décontaminé ayant 

une biomasse de feuilles légèrement plus importante (23,4 ± 1,0 g) que celles poussant 

sur sol contaminé (17,3 ± 0,1 g). Pour les fruits, la biomasse n’est pas significativement 

différente (p = 0,82) selon le type de sol, avec une moyenne de 280 ± 17 g (MF) (14 ± 1 g 

(MS)). 

 

Figure 4.8 : Biomasse (g, MS) des différents organes pour la variété 'Orélia' en fonction du type de sol (décontaminé ou 
non). Les symboles indiquent une différence significative de la biomasse de l’organe selon le type de sol d’après l’ANOVA 

(* : p < 0,05). Les barres d’erreurs indiquent les erreurs standards à la moyenne (N = 3, sol décontaminé ou N = 2, sol 
contaminé) 
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Contamination des plantes 
Pour rappel, dans le chapitre précédent, la concentration en dieldrine dans le sol 

avait été mesurée juste après le traitement (24 ± 4 µg kg−1) et 4 mois après le stockage 

(86 ± 3 µg kg−1), juste avant la transplantation des plantules. Pour le sol, non traité la 

concentration en dieldrine était de 96 ± 4 µg kg−1. 

Les résultats de la concentration en dieldrine dans les différents organes de C. pepo 

L. ‘Orélia’ sont présentés sur la Figure 4.9. Pour les 3 organes végétatifs (racines, tiges et 

feuilles), les concentrations en dieldrine sont environ 2 fois plus faibles pour les plantes 

ayant poussé sur le sol décontaminé par rapport celles cultivées sur le sol contaminé. La 

concentration dans les tiges est de 4531 ± 146 et 11725 ± 663 µg kg−1 (MS), pour les 

racines de 2984 ± 171 et 5635 ± 156 µg kg−1 (MS) et pour les feuilles de 2086 ± 225 et 

4008 ± 240 µg kg−1 (MS), sur le sol décontaminé et contaminé respectivement. Pour les 

fleurs, la concentration en dieldrine est identique pour les deux types de sol 

(1210 ± 60 µg kg−1). Il en est de même pour la concentration en dieldrine dans les fruits 

qui n’est pas significativement différentes (p = 0,93) selon le type de sol, avec une 

moyenne de 63 ± 11 µg kg−1 (MF) (1260 ± 220 g (MS)), dépassant la LMR (50 µg kg−1 (MF) 

et 1000 µg kg−1 (MS)). 

 

Figure 4.9 : Concentration en dieldrine (µg kg-1, MS) dans les différents organes pour la variété ‘Orélia‘ en fonction du 
type de sol, décontaminé ou non. Les symboles indiquent une différence significative de la concentration en dieldrine dans 
l’organe selon le type de sol selon l’ANOVA (** : p < 0,01, * : p < 0,05). Les barres d’erreurs indiquent les erreurs standards 

à la moyenne (N = 3, sol décontaminé ou N = 2, sol contaminé)  
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4.4. Discussion 
Les éléments de discussion concernant la variété ‘Allegria’ et les comparaisons 

avec la littérature ont été fournis dans l’article présenté en section (4.3.1). Ici, la 

discussion concerne principalement la comparaison de résultats entre les deux variétés 

testées lors des expériences 1 et 3 ainsi que les résultats de l’expérience 4. 

4.4.1. Comparaison des résultats entre les variétés 

‘Allegria’ et ‘Gold Rush’ 

Croissance des plantes 
Comme ce qui a été montré dans la section (4.3.1) sur la variété ‘Allegria’, la 

biomasse des organes de C. pepo L ’Gold Rush’ est constante selon le gradient de 

concentrations dans le sol, montrant que, à ces concentrations, la dieldrine ne semble pas 

avoir d’effet phytotoxique sur les 2 variétés de C. pepo L testées. Il en est de même dans 

l’étude de Murano et al. (2010), dans laquelle la croissance de C. pepo L. ‘Black Tosca’, 

cultivée sur un milieu hydroponique et exposée à 15 µg de dieldrine durant toute leur vie, 

n’avait pas montré de signe d’inhibition. De plus, la répartition des biomasses des organes 

végétatifs de ‘Gold Rush’ est identique à celle des ‘Allegria’ après 90 jours de croissance, 

avec 20 % de la biomasse située dans les racines et 80 % dans les parties aériennes (tiges 

et feuilles) comme présenté par Murano et al. (2010). 

Concentration en POC 
 Les concentrations en dieldrine dans les organes végétatifs et reproducteurs pour 

les 2 variétés lors de l’expérience 1 sont regroupées et présentées sur la Figure 4.10. Les 

résultats montrent que pour les 2 variétés testés, la concentration en dieldrine dans les 

organes végétatifs suit un relation quasiment linéaire positive avec la concentration dans 

le sol. Pour les organes reproducteurs cependant, il semble s’établir un seuil de 

concentration dans le sol au-delà duquel les concentrations dans ces organes 

n’augmentent plus. Ces deux types d’organes semblent donc réagir différemment à une 

contamination en dieldrine ancienne dans le sol.  
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Figure 4.10 : Compraison des concentrations en dieldrine dans les organes végétatifs (haut) et reproducteurs (bas) de 
C.pepo L. 'Allegria' et 'Gold Rush' confondues. Les traits noirs pleins aide à la visualisation des comportements globaux 

différents entre les types d’organes. 

Dans cette expérience 1, les plantes des deux variétés cultivées sur le sol non 

contaminé (< LD) présentent des concentrations en dieldrine quantifiables, comprises 

entre 90 et 500 µg kg−1 (Figure 4.10). La présence de dieldrine dans les organes peut être 

liée à l’absorption par voie foliaire comme présenté par Mattina et al. (2004) et Lee et al. 

(2003) pour les chlordanes, avec un transfert potentiel par la sève du phloème. 
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Cependant, pour la variété ‘Gold Rush’, des racines sont sorties par les trous de drainage 

des pots et une absorption de la dieldrine dans le sol environnant est donc très probable, 

contrairement aux ‘Allegria’ qui ont été beaucoup mieux maitrisées et dont l’absorption 

en dehors des pots ne peut être que supposée. Les résultats ne permettent pas de trancher 

sur la proportion de contamination provenant d’une contamination aérienne ou d’une 

absorption racinaires en dehors des pots. Toutefois, les concentrations et les quantités de 

dieldrine retrouvées sont très faibles par rapport aux autres conditions, ce qui signifie que 

les concentrations en dieldrine mesurées dans les organes semblent correspondre à la 

contamination présente dans les pots.  

Accumulation de la dieldrine  
Les BCFs moyens calculés pour les organes végétatifs aériens ne sont pas 

significativement différents entre les deux variétés. Pour les tiges, il est de 70 ± 3 et 70 ± 4 

(p = 0,82) et pour les feuilles il est de 19 ± 1 et 16 ± 1 (p = 0,10) pour ‘Allegria’ et ‘Gold 

Rush’, respectivement. En revanche pour les racines, le BCF est significativement différent 

(p < 0,01) entre les 2 variétés, il est plus faible pour la variété ‘Allegria’ (47 ± 2) que pour 

‘Gold Rush’ (57 ± 3). D’après la littérature, l‘absorption de la contamination en POC est 

dépendante de la variété de C. pepo L. cultivée (Inui et al., 2008; Isleyen et al., 2012; White 

et al., 2003), mais d’après nos résultats les deux variétés testées absorbent et concentrent 

de manière similaire la dieldrine dans leurs organes aériens. En revanche, les BCF des 

racines sont différents, ce qui laisse penser que les mécanismes de désorption/absorption 

par les racines sont peut-être légèrement différents entre ces deux variétés, avec 

potentiellement des exsudats racinaires de composition différentes, permettant au ‘Gold 

Rush’ d’absorber davantage la dieldrine par exemple.  

Les quantités de dieldrine dans la variété ‘Gold Rush’ sont cependant plus 

importantes que pour la variété ‘Allegria’ pour toutes les concentrations en dieldrine dans 

le sol. Ceci s’explique par le fait que (i) les biomasses des organes végétatifs de ‘Gold Rush’ 

sont plus importantes que l’autre variété et que (ii) la concentration dans les racines de 

‘Gold Rush’ est supérieure à celle des ‘Allegria’. Ceci complète les résultats fournis pour la 

variété ‘Allegria’ montrant que les variations de biomasses des organes influencent la 

quantité de contaminant extrait.  

Distribution entre peau et pulpe 
 Les variétés ‘Allegria’ et ‘Gold Rush’ présentent la même répartition massique de 

peau et pulpe dans leur fruit : 80 % de pulpe et 20 % de peau. Cependant, la peau de la 

variété ‘Gold Rush’ présente une concentration en dieldrine 2,5 fois plus importante que 
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la pulpe, alors que pour la variété ‘Allegria’ la peau est 17 fois plus concentrée que la pulpe. 

Ce contraste de concentration en dieldrine dans les tissus est donc beaucoup moins 

marqué pour la variété ‘Gold Rush’ et rejoint ce qui est présenté dans la littérature pour 

d’autres molécules et variétés (Mattina et al., 2000, 2002; Saito et al., 2012; White, 2001), 

avec des peaux de C. pepo L. 2 à 3 fois plus concentrées que les pulpes.  

La répartition de la contamination en dieldrine est également différente entre les 

deux variétés puisqu’un tiers de la quantité de dieldrine se situe dans la peau des fruits 

de ‘Gold Rush’ alors que pour ‘Allegria’ la peau contient trois quart de la quantité de 

dieldrine du fruit. Cette spécificité de la variété ‘Allegria’ à concentrer plus fortement la 

dieldrine dans sa peau par rapport à l’autre variété reste toutefois inexpliqué. 

4.4.2. Croissance des C. pepo L ‘Orélia’ cultivées sur sol 

décontaminé par VLTTT 

Croissance des plantes 
Les résultats de l’expérience 4 confirment que les C. pepo L. ’Orélia’ ont une 

croissance similaire, qu’elles soient cultivées sur un sol ayant subi un traitement 

thermique de 14 jours à 90° C ou un sol non traité. Ceci valide donc le fait que le traitement 

n’a pas impacté les qualités agronomiques du sol nécessaires à la croissance des C. pepo 

L. ’Orélia’.  

De plus, les plants cultivés sur les deux types de sol ont produit des fruits, mais un 

seul fruit a pu être obtenu par plant ce qui rend délicat l’interprétation d’une productivité 

différente selon le type de sol (décontaminé/non traité). Cette difficulté d’obtenir 

plusieurs fruits par plant vient du fait que (i) cette culture a été menée en intérieur et donc 

en l’absence de polinisateurs naturels, (ii) la pollinisation manuelle n’est pas optimisée et 

(iii) les fleurs mâles et femelles ont rarement fleuri au même moment (1 seule fois). La 

température dans la chambre de culture (entre 22 et 28 °C) peut être responsable de ce 

phénomène car pour les Cucurbitacées, une température trop importante augmente la 

production de fleurs mâles et retarde celle de fleurs femelles (Maynard, 2007). 

En comparaison, avec les variétés ‘Allegria’ et ‘Gold Rush’ (cultivées également en 

pots mais extérieur), les ‘Orélia’ présentent des biomasses sèches de tiges et de racines 

proches (environ 4-5 g) alors qu’elles possèdent des biomasses sèches de feuilles 2 à 4 

fois plus importante. Ceci peut s’expliquer par deux hypothèses : (i) les conditions de 

culture en intérieur ont favorisé le développement des feuilles ou (ii) les aléas 
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météorologiques en extérieur n’ont pas permis aux ‘Allegria’ et aux ‘Gold Rush’ de 

développer leur surface foliaire de manière optimale.  

Contamination en dieldrine 
Nous avons vu dans le chapitre précédent qu’après 4 mois de stockage, la 

concentration en dieldrine extractibles dans le sol étaient revenue au niveau de 

l’hétérogénéité globale du sol initial, suggérant une remobilisation d’une partie de la 

dieldrine jusqu’alors non-extractible avec le protocole utilisé. Cependant, les 

concentrations en dieldrine dans les organes végétatifs des plantes cultivés sur sol 

décontaminé sont environ 2 fois plus faibles que celles des plantes cultivées sur sol non 

traité. Ces résultats indiquent que la biodisponibilité de la dieldrine a été 

significativement diminuée pour les organes végétatifs de C. pepo L. ‘Orélia’, et que la 

concentration en dieldrine disponible dans le sol pour les plantes se situe entre 24 et 

86 µg kg−1.  

En revanche, aucune différence significative de concentration en dieldrine dans les 

organes reproducteurs n’a été observée entre les plantes cultivées sur sols décontaminé 

ou non. Ces résultats rejoignent ce qui a été montré dans l’expérience 1 : une stabilisation 

de la concentration en dieldrine dans les organes reproducteurs à partir d’un certain seuil 

de concentration dans le sol. Toutefois, ce seuil ne peut pas être déterminer pour cette 

variété car la concentration en dieldrine disponible dans le sol pour les plantes de la 

variété ‘Orélia’ se situe entre 24 et 86 µg kg−1 (Figure 3.11). D’après les résultats de 

Affholder et al. (2022), les fruits de la variété ‘Orélia’ cultivées sur des sols présentant une 

concentration en dieldrine entre 90 et 170 µg kg−1, ont montré une concentration 

moyenne de 70 ± 4 µg kg−1 (MF) similaire à celle trouvée ici (63 ± 11 µg kg−1 (MF)), ce qui 

démontre aussi que le seuil de contamination dans le sol pour cette variété est atteint 

entre 24 et 86 µg kg−1. 

Contrairement aux variétés ‘Allegria’ et ‘Gold Rush’ cultivés en pots (expérience 1), 

les fruits de la variété ’Orélia’ dépassaient la LMR fixée (50 µg kg−1, MF) quel que soit le 

type de sol (décontaminé ou non traité), ceci suggère que le taux d’abattement du VLTTT 

n’est pas suffisant pour obtenir une production de fruits sains pour la variété ‘Orélia’. 

Cette variété étant très accumulatrice(Affholder et al., 2022), des tests semblables avec 

d’autres variétés qui le sont moins pourraient être menés afin de trouver qu’elles variétés 

utiliser après une décontamination de sol pour produire des fruits sains pour la 

consommation humaine. 
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4.5. Conclusion  
Dans ce chapitre, la caractérisation de la distribution de la dieldrine dans les 

différents organes de 2 variétés de Cucurbitacées (C. pepo L.) a été menée. Pour ces 2 

variétés (‘Allegria’ et ‘Gold Rush’) la caractérisation s’est faite selon un gradient de 5 

concentrations dans le sol allant de < LD à 145 µg kg−1. Une caractérisation plus précise 

dans les fruits a aussi été réalisée pour ces 2 variétés. La distribution de la dieldrine a 

également été mesurée selon le stade de développement des plantes pour la variété 

‘Allegria’. Enfin la variété ‘Orélia’ a servi à vérifier une croissance normale des plantes 

cultivées sur un sol décontaminé par VLTTT à 90 °C et vérifier la biodisponibilité de la 

contamination.  

Les variétés ‘Allegria’ et ‘Gold Rush’ ont montré une forte relation positive entre 

les concentrations en dieldrine dans le sol et celles retrouvées dans les organes, avec des 

comportements différents entre les organes végétatifs et reproducteurs. En effet, les 

organes végétatifs absorbent la dieldrine de manière proportionnelle à la concentration 

dans le sol alors qu’une stabilisation de concentration dans les organes reproducteurs 

semble s’opérer lorsque la concentration dans le sol dépasse 50 µg kg−1. Les 

concentrations en dieldrine retrouvées (et donc les BCFs) pour ces 2 variétés étaient 

classées ainsi : tiges > racines > feuilles > fleurs ≈ fruits. Cette plus forte concentration 

dans les tiges par rapport aux racines est contraire à la bibliographie et des hypothèses 

concernant le stockage de la dieldrine dans cet organe ont été proposées, (i) la 

composition chimique des cellules de cet organe de support (subérine), (ii) des 

différences de quantités MLPs ou (iii) des MLPs spécifiques à cet organe qui 

s’accumulerait avec la dieldrine liée.  

 La distribution de la dieldrine dans les fruits montre que la peau est plus 

concentrée que la pulpe mais que, selon la variété, la quantité de dieldrine stockée dans 

la peau n’est pas la même, avec environ un tiers pour les ‘Gold Rush’ et trois quart pour 

les ‘Allegria’.  

 Enfin, la croissance de la variété ‘Orélia’ sur le sol décontaminé n’a pas montré de 

de signe d’inhibition, validant l’absence d’altération des paramètres chimiques du sol 

pour la culture de Cucurbitacées par VLTTT. L’impact sur les micro-organismes du sol n’a 

cependant pas été étudié ici et devrait être confirmé. De plus, les concentrations en 

dieldrine dans les organes végétatifs étaient 2 fois plus faibles sur le sol décontaminé. Ceci 

indique que malgré une remobilisation de la dieldrine pour notre protocole d’extraction, 
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cette quantité remobilisée n’est pas totalement bio-disponible pour les C. pepo L. En 

revanche, la concentration dans les organes reproducteurs n’est pas différente selon le 

type de sol et les fruits présentaient une concentration supérieure à la LMR. Ainsi, il 

faudrait vérifier qu’avec plusieurs cycles de VLTTT le seuil de décontamination atteint 

dans le sol est suffisant pour produire des fruits sains pour la consommation humaine.  

 

 

 

  

À retenir 

 La concentration en dieldrine dans les organes de C. pepo L. ‘Allegria’ et ‘Gold Rush’ 
dépendent de la concentration dans le sol, montrant une absorption racinaire de la 
contamination. 
 

 Les concentrations en dieldrine et donc BCF des organes pour les deux variétés 
testées suivent ce classement : tiges > racines > feuilles > fleurs ≈ fruits. 
 

 La distribution massique de la contamination dans les différents organes dépend 
de leur concentration mais surtout de leur biomasse. 

 
 La peau du fruit concentre plus la dieldrine que la pulpe, mais la répartition de la 

quantité de dieldrine entre ces deux tissus dépend de la variété.  
 

 La croissance de C. pepo L. ‘Orélia’ cultivée sur un sol traité au VLTTT n’est pas 
altérée. Cependant, le seuil de décontamination atteint n’est pas suffisant pour 
produire des fruits présentant des teneurs en dieldrine inférieure à la LMR pour 
cette variété très accumulatrice.  
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ANNEXE 4-1 : Comparaison des protocoles d'analyses de la dieldrine sur matrice 
fraiche 

L’inter-comparaison de notre protocole avec celui d’un laboratoire certifié 

COFRAC est réalisée avec une vingtaine de fruit provenant de la variété ‘Allegria’ cultivés 

en plein champ sur un sol historiquement contaminé. 

Un gradient de concentration en dieldrine dans les échantillons est réalisé en 

mélangeant une proportion de peau et de pulpe des fruits. En effet, la littérature a montré 

que la peau présente une concentration en POC plus importante que la pulpe (Mattina et 

al., 2000, 2002; Saito et al., 2012; White, 2001). Ainsi, les 20 fruits sont pelés puis les peaux 

et les pulpes sont regroupées entre elles. Ensuite, différentes proportions massiques de 

peau et de pulpe (Figure S15) sont mélangées pour former 6 échantillons. Chaque 

échantillon est broyé selon le protocole détaillé dans ce chapitre (4.2.2). Les 6 échantillons 

font chacun au moins 1 kg (masse minimale à envoyer au laboratoire certifié) et 3 sous-

échantillons de 20 g sont conservés pour chaque échantillon afin d’être analysés par la 

méthode décrite dans ce chapitre. 

Figure S15 : Masses des échantillons et proportion de peau pour l’inter-comparaison des protocoles 

 

 La Figure S16 présente les concentrations en dieldrine mesurées dans les 6 

échantillons pour les 2 protocoles d’analyses. Les résultats montrent une relation linéaire 

positive forte (R2 = 0,993) entre les concentrations obtenues par les 2 protocoles. De plus, 

cette relation n’est pas différente de la droite y = x, cela signifie que les concentrations 

fournies par les deux protocoles sont identiques dans la gamme de concentration en 

Échantillon  Masse de 

peau (g) 

Masse de 

pulpe (g) 

Masse totale 

(g) 

Proportion de peau 

dans l’échantillon 

Ech-1 0 1104 1104 0 % 

Ech-2 99 1004 1103 9 % 

Ech-3 220 909 1129 19 % 

Ech-4 470 623 1093 43 % 

Ech-5 709 399 1108 64 % 

Ech-6 1092 0 1092 100 % 
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dieldrine étudiée. Enfin, ces résultats montrent également que notre protocole fourni une 

meilleure répétabilité, erreur standard de la moyenne plus faible.  

 

Figure S16 : Concentrations en dieldrine (µg kg−1) mesurées dans les échantillons selon les deux protocoles d’extraction. 
Les barres d’erreur horizontales correspondent aux erreurs standards selon notre protocole (N = 3). Les barres d’erreurs 
verticales sont les erreurs standards fournies par le laboratoire habilité. Les LQ sont de 10 et 5 µg kg−1 selon le protocole 

COFRAC et celui présenté ici, respectivement. 
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5.1. Synthèse des travaux  
Dans notre cas d’étude, une zone maraichère péri-urbaine de la région bordelaise 

présente une contamination en POC des sols, principalement à cause de la dieldrine qui 

impacte les végétaux et la production agricole. En effet, la découverte de cette 

contamination paralyse depuis 2015 la gestion des territoires et les agriculteurs qui 

voient la viabilité de leur exploitation mise en danger par cette contamination ancienne. 

Il était donc urgent dans ces travaux de thèse (i) de caractériser spatialement la 

distribution de la contamination(horizontale et verticale) à l’échelle de la zone d’étude et 

parcellaire (exploitations), mais aussi comprendre les liens avec les propriétés naturelles 

des sols, (ii) de tester des techniques de traitement physico-chimiques des sols qui 

n’altèrent pas les qualités agronomiques des sols afin d’apporter des premières pistes de 

solution pour les exploitants et enfin (iii) de comprendre le transfert et la distribution de 

la dieldrine dans les organes de Cucurbitacées afin de mieux appréhender le 

phytomanagement de cette contamination. 

Les différents chapitres ont permis de mettre en avant certains aspects : 

Chapitre 2 :  

 Contamination en dieldrine omniprésentes des sols agricoles sur la zone d’étude ; 

 Distribution hétérogène à l’échelle de la zone d’étude et homogène à l’échelle 

parcellaire ; 

 Influence des paramètres anthropiques et naturels (MON et granulométrie) sur la 

distribution. 

Chapitre 3 :  

 Deux techniques peu efficaces sur cette contamination ancienne (dégradation au 

ZVI et immobilisation par CA) ; 

 Deux techniques efficaces (VLTTT et SFE) pour réduire la disponibilité de la 

contamination d’un sol historiquement contaminé ; 

 Techniques économiquement réalisables et n’affectent pas les propriétés 

chimiques du sol. 

Chapitre 4 :  

 Les variétés de C. pepo L. cultivées sont capables d’absorber la dieldrine d’un sol 

historiquement contaminé et de la distribuer dans tous leurs organes ; 
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 Les parties aériennes représentent la majorité de la contamination des plants ; 

 Les organes végétatifs et reproducteurs ne répondent pas de la même manière à 

cette contamination du sol. 

Au travers de ces 3 chapitres, nous voyons que l’interconnexion des différentes 

recherches est primordiale pour comprendre l’ensemble des phénomènes liés à cette 

contamination et comment les paramètres peuvent s’influencer mutuellement (Figure 

5.1).  

 

 

Figure 5.1 : Schéma de synthèse des investigations menées durant ces travaux de thèse 

 

 

 

 

 



 
200 F. COLIN - 2022 

5.2. Capacité d’extraction du protocole mis en 

place 
Lors de ces travaux, un protocole d’extraction et de quantification des POC a été 

mis en place pour les trois matrices étudiées : sol sec, végétaux séchés et végétaux frais 

(fruits). Puisqu’il n’existe pas de méthode universelle, un des objectifs de la mise en place 

de ce protocole était d’obtenir une répétabilité et une reproductibilité les plus fiables 

possibles pour comparer nos résultats entre les différentes matrices. En effet, dans la 

littérature différents protocoles d’extraction sont décrits, utilisant divers types de 

solvants (acétone, méthanol, hexane, etc.) avec des conditions d’extraction spécifiques 

(chauffage, ultrason, séparation sur colonne, etc.) et souvent propres à chaque équipe de 

recherche (Mattina et al., 2004; Muir et Sverko, 2006; Sakai et al., 2009; Tan et al., 2020; 

L. Zhang et al., 2009; Zhao et al., 2013). Ainsi, la comparaison des résultats entre les 

diverses études n’est qu’indicative, puisque chaque méthode a un impact différent sur (i) 

les capacités d’extraction des contaminants, (ii) la réaction des différents POC étudiés et 

(iii) des effets de vieillissement sûrement différents sur les sols historiquement 

contaminés. Toutes ces différences conduisent à des résultats variables sur l’état de 

contamination d’un sol, qui sous-estiment ou surestiment les risques, car en définitive 

c’est la quantité de contaminant bio-disponible pour les plantes qui est primordiale pour 

juger d’un risque sanitaire (Alexander, 2000).  

Des inter-comparaisons de notre protocole d’extraction sur la matrice sol avec un 

laboratoire habilité aurait permis d’évaluer plus clairement les capacités d’extraction de 

la dieldrine disponible avec le protocole mis en place. En effet, lorsque l’on compare nos 

résultats avec ceux partiellement apportés par le rapport de la DRAAF, on constate que 

notre protocole fournit des concentrations en dieldrine et chlordane jusqu’à 10 fois moins 

importantes. Cependant, aucune comparaison précise n’est possible avec ces données 

puisque les extractions n’ont pas été réalisées sur les mêmes échantillons.  

Il aurait également été possible de vérifier le pouvoir d’extraction de l’heptane avec 

des expériences de dopage des sols par de la dieldrine. Cependant, les contaminations 

fraiches ne réagissent pas de la même façon que les contaminations anciennes à cause de 

l’effet de vieillissement (Alexander, 2000; Benner, 2015; Duan et al., 2015; Ncibi et al., 

2007; Pignatello et Xing, 1996). Toutefois, ces phénomènes sont très difficiles à étudier 

car ils nécessitent des expériences à très long terme et, dans l'environnement, ils se 

produisent dans un contexte changeant qui n’est pas reproductible en laboratoire. Par 
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exemple, la structure et la composition du sol sont soumises à des changements sous 

l'influence de la température, de la teneur en eau, de l'activité biologique (Ouvrard et al., 

2014). 

D’après les précédents travaux menés au laboratoire, le solvant utilisé (heptane) 

ne présente pas le meilleur pouvoir d’extraction par rapport à d’autre (acétone, par 

exemple) et que la récupération des POC présents dans le sol n’est pas totale. L’expérience 

VLTTT-4 nous l’a montré avec une remobilisation d’une quantité de dieldrine 4 mois 

après traitement et jusqu’alors non-extractible par notre protocole. Cependant, il n’était 

pas obligatoire d’obtenir une extraction totale sur les sols anciennement contaminés car 

les plantes n’extraient qu’une fraction disponible de la contamination des sols (Sakai et 

al., 2009) et ceci a été vérifié avec l’expérience de culture sur sol décontaminé puisque 

cette fraction de dieldrine remobilisée n’est pas complètement disponible pour les plantes 

(Figure 4.9). Ces différentes capacités d’extraction des protocoles selon les études posent 

toutefois la question de la pertinence des BCFs présentés dans chaque étude, puisqu’ils 

sont finalement dépendants du pouvoir d’extractions de chaque méthode. 

En revanche, un dopage en contaminant des fruits est plus pertinent pour 

comparer la capacité de récupération du protocole sur la matrice fraiche, car les POC sont 

remobilisés dans cette matrice. Des tests de dopages de fruits frais par l’étalon EPA505 

ont ainsi été réalisés au laboratoire dans le cadre du projet PhytoPOC, auquels étaient 

associées ces travaux de thèse. Les résultats ont montré que, pour la dieldrine, le taux de 

récupération est de plus de 90 % et la corrélation linéaire entre les concentrations 

analysées et les concentrations dopées présente un coefficient de détermination R2 de 

0,998 (Affholder et al., 2022), ce qui démontre que le protocole est adapté pour la 

quantification de cette molécule. Cependant, ce n’était pas le cas pour toutes les 

molécules, ce qui prouve que chaque protocole d’extraction n’est pas adapté à tous les 

contaminants.  

 

 

 

5.3. Distribution des contaminations en POC dans 

les sols 
Les POC sont présents dans différents types de sols (urbain, agricole, forestier), à 

cause des épandages passés mais également à cause des dépôts atmosphériques 
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provenant de sols contaminés qui se redistribuent à travers le monde et constitue une 

seconde source de contamination en POC (Qu et al., 2016; Zhang et al., 2011). Dans notre 

cas d’étude, ces dépôts atmosphériques n’ont pas été mis en évidence, même si une 

contamination aérienne ne peut pas être totalement exclue, elle est négligeable par 

rapport aux degrés de contamination engendrés par les amendements réalisés 

directement sur les sols dans le passé (Jiang et al., 2009).  

Les itinéraires techniques (quantités épandues, fréquences, labourage, etc.) 

propres à chaque parcelle de la zone d’étude ne sont connus, mais les maraichers 

interrogés au cours de ses travaux ont affirmé que l’utilisation des POC était une chose 

courante dans la vallée maraichère dans les années 1960. Ainsi, il est légitime de 

considérer que les quantités de dieldrine retrouvées dans les sols de la zone d’étude 

proviennent bien de cet héritage de l’épandage. Toutefois, on peut supposer que la grande 

majorité (> 95 %, d’après nos estimations) des quantités épandues se sont dissipées au 

cours du temps. Ainsi, les hétérogénéités de contamination entre les parcelles sont 

principalement dues aux facteurs naturels qui confèrent aux sols une capacité de 

rétention plus ou moins importante. 

Parmi les paramètres physico-chimiques naturels étudiés, les concentrations en 

dieldrine mesurées ne sont pas corrélées au pH et au taux d’humidité des sols, ce qui 

montre que ces paramètres ne semblent pas influencer la rétention de la dieldrine dans 

les sols, contrairement à ce qui a été annoncé pour d’autres POC (Pullagurala et al., 2018; 

Wenzel et al., 2002).  

En revanche, les contaminations en dieldrine observées sont corrélées à la teneur 

en MON et à la texture du sol. En effet, il a été démontré une relation log-log linéaire entre 

les teneurs en MON des différentes fractions granulométriques et les concentrations en 

dieldrine. Ces résultats confirment les données de la bibliographie qui indiquent que les 

fractions fines présentent des concentrations en POC plus importantes que les fractions 

grossières (Wang et al., 2018), mais surtout que la teneur en MON est le paramètre le plus 

fortement lié aux contamination en POC, à cause de ses composants hydrophobes 

capables de sorber les POC (Chianese et al., 2020; Krohn et al., 2019). Néanmoins, la 

composition de la MON sur les différentes fractions granulométriques devrait être 

déterminée dans de futures recherches afin de comprendre plus précisément sur quel 

type de MON se sorbent principalement les POC (Cornelissen et al., 2005; Huang et al., 

2003). 
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5.4. Décontamination des sols agricoles 
Afin d’apporter des pistes de solutions pour la gestion de cette contamination des 

sols, 4 techniques de décontaminations ont été testées durant ces travaux de thèses. La 

dégradation au ZVI et l’immobilisation par CA n’ont pas montré de résultats aussi probant 

que ceux fournis dans la littérature sur d’autres contaminants (Ali et al., 2019a; Comfort 

et al., 2001; Shea et al., 2004) principalement à cause des conditions d’expérimentation 

qui n’étaient pas optimisées. En revanche, les traitements au VLTTT et au SFE au CO2 

fournissent des résultats similaires sur un sol agricole anciennement contaminé par la 

dieldrine que sur des sols dopés en contaminant organiques (Al-Marzouqi et al., 2019; 

Falciglia et al., 2011a, 2011b).  

Le traitement VLTTT à 90 °C avec renouvellement de la phase gazeuse et le 

traitement SFE au CO2 à 200 bar et 50 °C en flux continu ont permis de diminuer les 

concentrations en dieldrine extractible de 85 %. Les concentrations dans le fluide 

d’extraction (CO2) obtenues par calcul sont très faibles et même inférieures à la solubilité 

de la dieldrine dans l’eau. Ainsi, on peut se demander s’il y a une réelle solubilisation de 

la dieldrine dans le fluide et s’il est nécessaire d’utiliser un fluide apolaire tel que le CO2 à 

l’état supercritique pour réduire la concentration en dieldrine du sol, puisque l’air à 90 °C 

provoque le même taux d’abattement avec moins de contraintes liées au dispositif 

(pompe et réacteur à haute pression, par exemple). Il est possible que le passage de 

n’importe quel fluide chaud (50-90 °C) à travers le sol suffise pour désorber et extraire la 

dieldrine du sol et ainsi diminuer la concentration disponible. Des tests en environnement 

plus contrôlé pour le VLTTT, avec des colonnes de sol et injections d’air à 90 °C pourraient 

par exemple compléter les données acquises. Des tests avec d’autres types de sols 

agricoles présentant d’autres niveaux de contamination, comme ceux de la parcelle A ou 

E, devraient être menées afin de confirmer les résultats observés dans le Chapitre 3.  

Il faudrait également continuer à investiguer ces deux techniques de traitement 

des sols prometteuses, en réalisant des changements d’échelles avec des pilotes de tailles 

métriques. Ceci permettra de valider ou non les résultats obtenus dans cette étude mais 

également d’obtenir des estimations financières plus robustes. Aussi, la récupération du 

fluide vecteur (air ou CO2), pour ces deux techniques, lors des changements d’échelle sera 

un enjeu crucial. En effet, la dieldrine volatilisée et transportée par ces fluides à la sortie 

du système pourrait être traitée par piégeage sur CA ou par dégradation (UV ou ozone 

semblent efficaces sur les contaminants organiques (Ajiboye et al., 2020)) afin de ne pas 
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simplement déplacer le problème de contamination de sol agricole à l’air ambiant qui se 

redistribuerait ensuite dans l’environnement (Miglioranza et al., 2003). 

Des indications sur un seuil de décontamination à atteindre nous ont été fournies 

par les résultats des expériences de culture de Cucurbitacées sur sol décontaminé. Même 

si le seuil de décontamination atteint lors de VLTTT-4 n’est pas connu avec exactitude à 

cause de la remobilisation de la dieldrine extractible, on sait qu’il n’est pas suffisant 

puisque les fruits de la variété ‘Orélia’ cultivés sur le sol décontaminé présentaient des 

concentrations supérieures à la LMR. Ainsi, il pourrait être envisagé de réaliser plusieurs 

cycles de VLTTT sur un même sol pour réduire au maximum la quantité de dieldrine bio-

disponible pour les plantes. Toutefois, même après l'élimination à 100 % de la fraction 

extractible d’un contaminant, une grande partie de la molécule peut encore être présente 

mais irréversiblement liée, tout comme des métabolites peuvent encore être largement 

retrouvés (Mottes et al., 2021). Une étude, s'intéressant à la chlordécone (Clostre et al., 

2017), s’est penchée sur la détermination d’un seuil de contamination à atteindre dans le 

sol afin d’obtenir une production saine de différents légumes. Une distinction est faite 

entre les végétaux non accumulateurs qui peuvent être cultivés sur des sols présentant 

une concentration de 1 mg kg−1 et les végétaux très accumulateurs comme les 

Cucurbitacées qui ne peuvent pas être cultivées sur un sol présentant une concentration 

supérieure à 0,1 mg kg−1. Cependant, ils indiquent clairement que les seuils qu’ils ont 

déterminés sont spécifiques aux sols antillais. Ainsi, pour d’autres cas d’études il est 

impératif de déterminé empiriquement ces seuils à atteindre qui sont fonction des 

contaminants étudiés et des végétaux cultivés. 
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5.5. Transfert des POC vers les Cucurbitacées et 

phytomanagement de la contamination 
Les résultats présentés dans le Chapitre 4 montrent que les variétés de C. pepo L. 

testées sont capables d’absorber la dieldrine provenant d’un sol anciennement contaminé 

et de la distribuer dans tous ces organes, comme cela a été démontrer pour d’autres POC 

et d’autres variétés (par exemple, Inui et al., 2008; Mattina et al., 2004; White et al., 2003). 

Contrairement à ce qui est indiqué dans la bibliographie, nos résultats montrent que 

l’organe qui concentrent le plus la dieldrine est la tige et non les racines comme ce qui est 

classiquement montré (par exemple, Chhikara et al., 2010; Lunney et al., 2004). Bien 

qu’aucun mécanisme impliqué dans cette accumulation n’a été démontré, les éléments 

bibliographiques permettent de supposer que la composition chimique de cet organe 

ainsi que son rôle de support pourraient être à l’origine de ce phénomène d’accumulation.  

Certaines études se sont penchées sur l’utilisation des Cucurbitacées très 

accumulatrices pour réduire la contamination en POP des sols (Campanella et al., 2002; 

Eevers et al., 2018, 2017; Lunney et al., 2004; Matsumoto et al., 2009; Whitfield Åslund et 

al., 2007). Dans notre étude, le potentiel de phytoremédiation des variétés de C. pepo L. 

cultivées n’a pas été investigué. Cependant, quelques éléments peuvent être apportés ici.  

Lors d’une saison de culture, les maraichers ne récoltent que les fruits destinés à 

être commercialisés et laissent sur le champ les organes végétatifs afin qu’ils se dégradent 

et reforment de la MON pour la saison suivante (Figure 5.2). Ceci implique aussi la 

quantité de dieldrine sur le champ n’est quasiment pas modifiée au cours du temps 

puisque seule la quantité se trouvant dans ces fruits a été exportée des sols. Cela signifie 

également que la dieldrine contenue dans les organes végétatifs est remise à disposition 

l’année suivante et que cette quantité peut être remobilisée à chaque culture. Ainsi, dans 

l’éventualité d’une phytoremédiation, l’ensemble des organes devrait être récoltés. 

Toutefois, cela impliquerait un travail supplémentaire pour les exploitants et 

nécessiterait d’apporter des intrants extérieurs pour rééquilibrer ces pertes de MON dans 

les sols.  
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Figure 5.2 : Schéma conceptuel de la remobilisation de la dieldrine dans les sols agricoles 

 

D’après l’expérience 1 du Chapitre 4, il est possible d’estimer le pourcentage de 

dieldrine absorbée par les plantes par rapport à la quantité extractible totale dans les pots 

de culture. Après 90 jours de culture, ce pourcentage se situe entre 1 et 5 % selon la 

variété et la concentration dans le sol. Ces résultats sont à prendre avec précautions au 

regard des potentielles absorptions de dieldrine en dehors des pots, de la non 

quantification de l’intégralité des plants (pertes de racines, fleurs éphémères, premières 

feuilles fanées, par exemple) et des teneurs non extractibles du sol. Néanmoins, puisque 

la majeure partie (≈ 80 %) de la dieldrine se situe dans les parties aériennes, il serait 

préférable, de favoriser la culture de plantes produisant une biomasse importante des 

parties aériennes (notamment des tiges) qui sont les organes les plus accumulateurs de 

cette molécule afin de les récolter et de les envoyer en filière de traitement. On peut 

supposer que, dans le cas d’une phytoremédiation des sols contaminés par la dieldrine, la 

variété ‘Gold Rush’ serait la plus efficace car produisant des biomasses d’organes aériens 

plus importantes. Si la phytoremédiation est envisagée, elle sera tout de même à comparer 
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avec les techniques de remédiation physico-chimique afin de juger des avantages et 

inconvénients de chaque méthode.   

Pour les deux variétés de C. pepo L. testées (‘Allegria’ et ‘Gold Rush’), des relations 

quasi linéaires entre les concentrations dans les organes et le sol ont été montrées, avec 

de plus des BCFs identiques pour les tiges et les feuilles de ces variétés. Cela signifie qu’en 

connaissant la concentration dans les organes et le BCF de la variété, il est possible de 

recalculer la concentration dans le sol. Il serait alors possible d’envisager ces plantes 

comme nouvel indicateur de l’état de contamination des sols.  

Le prélèvement d’échantillons de feuilles ou de tiges (plus délicat à mettre en place 

pour ne pas endommager la plante) de Cucurbitacées et leurs analyses permettraient 

peut-être d’avoir une cartographie plus précise et rapide de l’état de contamination des 

sols. En effet, grâce à leur système racinaire développé, les plantes investiguent un volume 

de sol très important par rapport à des prélèvements ponctuels de quelques grammes de 

sol, ce qui donne des indications plus représentative du sol. Toutefois, ceci implique une 

connaissance totale de la plante utilisée comme indicateur, c’est-à-dire sa capacité 

d’extraction en fonction des contaminants impliqués (BCF). Cela suppose également que 

soit la variété utilisée est toujours la même, soit que la caractérisation précises des BCFs 

est menée pour chaque variété. 

D’un point de vue réglementaire, une recommandation pourrait être formulée sur 

le fait d’éplucher les fruits de courgettes pour la consommation humaine. Cette 

recommandation ne fonctionne pas pour toutes les variétés, puisque la LMR est dépassée 

dans les fruits entiers (incluant la peau) mais aussi dans la pulpe seule de la variété ‘Gold 

Rush’. Cependant, la règlementation en vigueur ne tient pas compte de ces éventualités 

d’épluchage de fruits puisque les LMR sont définies pour le fruit entier. On peut alors se 

demander s’il ne serait pas envisageable d’intégrer les modes de consommations 

(épluchages, cuissons, etc.) à la réglementation, puisque ceux-ci sont principalement 

culturels et qu’ils peuvent avoir un impact sur les risques de contamination selon la partie 

du fruit consommée. De plus, nos résultats ont montré que les fleurs de courgettes, qui 

peuvent également être consommées, présentent des concentrations en dieldrine 

supérieures aux LMR des fruits (Figure 4.9). Ainsi, selon les éléments évoqués, il est 

légitime de se poser la question d’une règlementation plus adaptée pour les fruits et la 

détermination d’une LMR spécifique aux fleurs.  
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Enfin, les résultats ont montré qu’entre les trois variétés de C. pepo L. testées, les 

fruits sont plus ou moins contaminés en dieldrine, supposant une influence de la variété 

sur sa capacité de transport et d’accumulation des POC (Affhloder et al., 2022 ; White et 

al., 2003). Une solution alternative, qui consisterait à sélectionner en amont des variétés 

non accumulatrices afin de réduire les risques, pourrait être envisagée. Le choix devra 

considérer des aspects économiques et culturaux pour les exploitant mais également 

l’acceptation culturelle pour les consommateurs prêts à consommer des variétés 

différentes ou méconnues. Toutefois, ce changement de variété suppose qu’aucune 

véritable action de remédiation des sols n’est réalisée et donc que la contamination 

persistera dans les sols. Il faudra alors attendre que les phénomènes naturels réduisent 

davantage la part de contaminants bio-disponibles, pour pouvoir cultiver à nouveau les 

variétés accumulatrices.  
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La contamination des sols par des POC est aujourd’hui encore un problème à 

l’échelle mondiale. En France, malgré l’interdiction d’utilisation de ces produits dans le 

domaine agricole depuis près de 50 ans, il a été constaté qu’ils ont laissé une marque 

permanente dans les sols à cause de leur persistance. Cela pose notamment des 

problèmes sur les sols agricoles, puisque cette contamination constitue la source 

d’imprégnation des végétaux par les POC, plus particulièrement des Cucurbitacées, 

destinées à la consommation humaine.  

Dans un premier temps, ces travaux de thèse ont mis en évidence que la 

contamination des sols de la zone d’étude est majoritairement due à la présence de 

dieldrine. Grâce à la stratégie d’échantillonnage adaptée aux dimensions de la zone 

d’étude, il a été démontré que cette contamination est homogène à l’échelle parcellaire et 

hétérogène à l’échelle de la zone maraichère péri-urbaine. De plus, 85 % de la 

contamination se situe en proche surface, entre 0 et 40 cm de profondeur. Cette 

distribution repose sur différents facteurs qui peuvent être d’origine anthropiques 

(épandage, labourage) ou naturels (teneur en MON, répartition granulométrique). Des 

investigations complémentaires sur la composition et la qualité de MON sur les 

différentes fractions granulométriques permettraient peut-être de mieux comprendre ces 

différences de disponibilité de la dieldrine. 

Un second volet de recherches concernait la mise en place de tests de 

décontamination des sols par des procédés physico-chimiques sans altérer leurs qualités 

agronomiques. Parmi les 4 techniques testées, le traitement thermique à basse 

température (< 100 °C) et l’extraction au CO2 supercritique ont montré la capacité à 

diminuer la concentration en dieldrine des sols de 85 % en moins de 24 h sans modifier 

leurs qualités agronomiques. Les coûts de ces deux méthodes de traitement semblent 

raisonnables mais sont à prendre avec précautions puisque tous les paramètres n’ont pas 

été pris en compte dans les estimations. Ces résultats confirment donc que ces techniques 

de traitement des sols pourraient être applicables à des sols agricoles historiquement 

contaminés par la dieldrine. Toutefois, nous avons vu que la durabilité de la remédiation 

par traitement thermique est limitée à cause d’une remobilisation de la dieldrine mais que 

la fraction bio-disponible pour les Cucurbitacées a quand même été réduite. Il faut garder 

à l’esprit que les tests ont été conduits à l’échelle du laboratoire et donc qu’il reste encore 

des phases (i) de tests pour confirmer et optimiser les processus et (ii) de changement 

l’échelle, en passant sur des pilotes de taille métrique avant d’envisager des applications 

de ces procédés directement sur le terrain.  



 
211 Conclusion générale 

Enfin la mise en place de culture de diverses variétés de Cucurbitacées (C. pepo L.) 

a révélé que l’imprégnation des végétaux se fait principalement par absorption racinaire 

puis un transfert vers les autres organes (tiges, feuilles, fleurs et fruits). La concentration 

en dieldrine dans les organes végétatifs (tiges, feuilles, racines) augmente 

continuellement avec la concentration dans le sol alors que pour les organes 

reproducteurs (fruits et fleurs), un plateau est atteint à partir d’une certaine 

concentration dans le sol. La distribution et l’accumulation de la dieldrine dans les plantes 

a révélé que 80 % de la quantité se situe dans les organes aériens et que la contamination 

spécifique des fruits montre que, selon la variété, l’accumulation peut se faire 

principalement dans la peau. Des recommandations sur l’épluchage des courgettes 

pourraient être faites afin de réduire, dans un premier temps, les risques d’exposition à la 

dieldrine par ingestion de ces légumes et pourraient permettre aux exploitants de 

reprendre la production de certaines variétés de Cucurbitacées. 

Ces travaux de thèse ont donc permis de mieux comprendre l’impact de la 

contamination en dieldrine des sols sur l’imprégnation des Cucurbitacées mais également 

d’apporter des premières pistes de solution de traitement des sols. Il faudra à l’avenir 

compléter ces recherches pour trouver, à terme, des solutions de gestion ou de 

remédiation adaptées et pérennes qui permettront de cultiver des Cucurbitacées sans 

risque pour la consommation humaine. 
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