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Introduction

Introduction

Connues pour leur inteéret industriel et leur implication dans le développement
économique des pays qui les possedent, les hydrocarbures pétroliers et leurs deériveés
constituent des composeés organiques qui se distribuent d’une maniere ubiquitaire dans
I’environnement.

Les HP sont des composes organiques de structure chimique impliquant la présence
d’un noyau aromatique jusqu’a six noyaux, Ils sont des composés réactifs et présentent un
risque de toxicité plus ou moins €leve pour I’homme, cela en fonction de leur structure et de
leurs dérivés libérés dans le corps humain apres leurs meétabolisation par le systeme
Cytochrome P450c¢ des cellules du foie. Ils sont reconnus pour induire de nombreux etfets
toxiques chez I'animal (hépatique, hématologique. immunologique), et/ou des effets sur la
reproduction ainsi que des effets geénotoxiques et cancerigenes (Muntaz et al, 1995.
Doornaert et al, 2003. Rollin et al, 2005. T. Agarwal, 2009).

La pollution de ’environnement par ces composés se manifeste essentiellement dans
les eaux superficielles et souterraines, mais aussi dans les divers horizons des sols. La
pollution des sols par les HP semble étre peu intéressée par les études et la réglementation en
vigueur, cependant avant de gagner les nappes phreatiques, les polluants organiques en
générale et les HP en particulier, passent a travers ce milieu de structure hétérogéne et de
composition complexe et se lient plus ou moins fortement avec les constituants du sol. Cela
met la lumiere sur I’importance de I’élimination totale ou partielle des HP présente dans le sol
(L. Helian et al, 2010).

Bien que les HP soient fortement liés aux couches superficielles riches en matiére
organique, 1ls sont e¢galement retrouves dans les couches les plus profondes du sol.
caractéristique d'un phénomene de lessivage (Wild et Jones, 1995. Wilcke, 2000). Les taux
de lessivage des HP estimés dans des sols issus de sites pollués est de 0,009-0.14 mg/m/a
(Jones et al, 1989).

Ces auteurs indiquent que le transport des HP lourds se ferait par l'imtermediaire de la
matiere organique dissoute (MOD) des sols ou par association a des parficules. Cette idée est
reprise dans la littérature car le transport des HP est décrit par des modeles prenant en compte
le solide, une phase dissoute et une phase associée aux particules ou aux colloides (Johnson
et Amy, 1995). La MOD peut agir comme un "transporteur” de HP, facilitant ainsi leur
mobilité. Cependant, chaque type de MO n'a pas le meéme effet sur le transport. En effet,
Totsche et al. (1997) ont montré que la portion hydrophile de la MO est mobile par rapport
aux groupements hydrophobes.

En fonction du principe de base d’élimination des HP dans le sol. divers filieres de
traitement se presentent (S. Gan et al, 2009. J. Pichtel, 2007. V. Croze, 2000 ; P. Roudier,
2004) : Ainsi, la bioremédiation avec ses différents procédés offre des solutions de
dépollution d’efficacité approuve. Parmi ces procedes, la biopile exige la présence d’une
biomasse microbienne de plus de 10”7 UFC/g du sol, qui est responsable de la dégradation
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biocatalytique des HP dans le sol, et necessite un rapport en teneur de C/N/P de 100/10/1.
(A.K. Haritash et al, 2009. Anders R et al, 2005. D. Ballerini, 1999).

Au cours du procéde Biopile, on assiste au phénomene de lixiviation due
essentiellement a I’ajustement de la teneur en humidité entre 15-25% de poids du sol; le
lixiviat ainsi récupéré contient foujours une fraction du polluant du sol (HP) qui peut etre
eliminé par d’autres techniques de depollution des rejets liquides, comme les procedes
d’oxydation avancés incluant le procédé de photocatalyse hétérogene qui se base sur
Iutilisation de divers minéraux de transition comme catalyseur ZnO, CeO;, BaTiO3, CdS,
ZnS.

Le dioxyde du titane (T107) est I'un des semi-conducteurs les plus utilisés et les plus
répandus dans la littérature, ce proceédé nécessite un apport d’énergie lumineuse soit naturelle
(ensoleillement) ou par rayonnement aux UV a divers intensités (de 254 a 380 nm).

(J. C. Crittenden et al, 1997. M. N. Chong et al, 2010).

Les  procedes ¢lectrochimiques se  basant sur  les  phénomenes
d’eléctroflotation/coagulation permettent aussi de répondre a l'objectif d’élimination des
composes organiques telle que les HP presents dans les rejets industriels liquides. Les
eélectrodes utilisées lors de 1’électrocoagulation sont de diverses natures et le mode de leur
agencement offrent des multiples combinaisons et des choix bien précis, parmi lesquelles,
I’agencement bipolaire d’¢lectrodes en fer semble tres utilisé pour la dépollution des lixiviats
chargés en composés pétroliers telle que des HP (S. Tripathi, 2009. Y.O.A. Fouad et al,
2009).

Dans le but d’ameéliorer les rendements d’abattement des polluants organiques présents
dans le sol. de nouvelles filieres dites “"Hybrides™ visant le traitement du sol et de son
lixiviat, sont récemment étudier et leur mise en ouvre semble avoir un avenir prometteur (S.
Gan et al, 2009. B. Guieysse et al, 2004. M. T Alcantara et al, 2009).

Le couplage des procédés de bioremediation du sol aux procédeés d’oxydation avances
ef aux procédés electrochimiques de traitement de son lixiviat peut etre envisagé dans le cadre
de la présente etude.

Ainst, les objectifs viseés sont :

e Dr’une part, I’étude de ’efficacité de la biopile en procédant par la biostimulation de la
biomasse microbienne preéexistante dans le sol a traiter.

e Drautre part, I’étude de 1’efficacité de la Photocatalyse Hétérogéne en présence de
T10,, et de I’electrocoagulation bipolaire pulsée pour le traitement du lixiviat
provenant de la Biopile.

e Enfin, I’étude de la faisabilité du couplage Biopile-Photocatalyse /Electrocoagulation
dans le but d’accentuer le rendement d’abattement des HP totaux dans le sol, par
rapport au traitement biologique seul.
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Chapitre 1

La pollution des sols par les hydrocarbures
1.1 Le sol
Le sol est un milieu dynamique et complexe, soumis a des influences climatiques différentiées
et a des processus chimiques. physiques et biologiques. Il représente une interface entre les
différents milieux, c’est un lieu de ftransfert de particules et de polluants vers les
hydrosystémes (Pansu ef al, 1998; Bliefert et Perraud, 2004., Lecoz ef al, 1998).
1.1.1 Définition et généralités
Le sol peut étre défini comme la couche la plus externe qui recouvre la crotite terrestre,
composée de particules minérales, de matiere organique, d’eau, d’air et d’organismes vivants.
Il se forme sous ’effet de 1’altération de la roche-mere (minéraux primaires) soumise a des
agressions physico-chimique, meécanmiques et climatiques (temperature, humudité...) et
biologiques (Stegmann et al., 2001).
Comme 1interface enfre ’atmosphere et la lithosphere, le sol assure de nombreuses fonctions
essentielles pour la préservation de la vie et de ["activité humaine ; c’est le substrat nécessaire
pour la croissance vegetale et animale et le support de foute production agricole, il sert
comme couche protectrice et filtrante nécessaire pour garder propre les reserves d’eaux
souterraines (Lawrence K., 2010).

Interface avec ’atinosphere en recevant les pluies acides et en controlant en partie I'effet de
serre ; Interface avec 1’eau dont 1l determine la qualité (phosphate, nitrates, pesticides) :
bioréacteur vis-a-vis des déchets organiques ou accumulateur des €léments traces toxiques ou
des radionucleéides.

Le sol est un systeme polyphasique hétérogene et complexe. Il est composé d’une
phase solide représentée par les particules du sol, une phase liquide représentée par 1’eau du
sol (qui peut étre enrichie en de nombreux composes et particules) et une phase gazeuse
constituee par I’air emprisonne dans le sol. La figure 1.1 illustre les mteractions fonctionnelles
et structurales entre le sol et les milieux exterieurs.

Les sols sont des milieux dont les modes de fonctionnement sont définis par des interactions
complexes entre constituants-solutions et organismes vivants qu’ils renferment (voir tableau
1.1). IIs possedent la particularité de contenir des minéraux secondaires (argiles, oxydes) a
grande surface spécifique et charges de surface permanentes et/ou variables, anioniques ou
cationiques, qui leurs conferent une grande réactivite chimique et physicochimiques.

Les matieres organiques qui s’y trouvent (acides humiques, acides fulviques, humines,
polysaccharides) en renouvellement permanent (apport par la végetation, biotransformation-
mineralisation en tant que source de carbone et d’énergie pour les micro-organismes),
possedent aussi, tout comme les argiles et les oxydes, des propriétes colloidales et des charges
de surface qui sont autant de sites d’échange et de complexation etficaces. Les micro-
organismes ont aussi des proprietés colloidales (cas des bactéries) et des charges de surface
(bactéries et champignons) qui sont semblables a celles des matieres organiques. Par ailleurs,
leurs activités métaboliques interviennent fondamentalement dans le controle des conditions
acido-basiques, des conditions redox, la production de ligands et donc les propriétés
physiques, physicochimiques et chimiques des sols.
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Fig.1.1 : La complexité externe et interne du sol (GOBAT J M., 2003).

La présence de constituants specifiques tres reactifs dans le sol, ainsi que ses proprietes, le
rendent un veritable réacteur physico-chimique ; de plus, il s’agit d’un milieu vivant qui se
comporte dans certaines conditions comine un reacteur biologique (Robert M., 1996).

Nous ne présenterons pas dans cette partie une description détaillée des différentes
classifications des sols, mais nous nous contenterons de présenter les deux fractions
intervenant principalement dans la sorption des HP, a savoir les fractions organique et
minérale.
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Tab.1.1 : les principaux constituants du sol (d’aprés Soltner., Robert M., 1996).

Constituants solides Constituant Constituants gazeux
liquides (solution (atmosphere du sol)
Phase Minéraux =~ 45% Organiques ~ 5% du sol) = 25%
~ 25%
Désagrégation Décomposition des  Précipitation, Air hors sol, matiéres en
Origine p_hysi_qu_e et altération  étres vivants nappes, déco_mp_osition,

biochimique des ruissellement respiration

roches

Taille (granulométrie)  Etat (vivants, Origine Origine (air, organismes)

Qualité (minéralogie)  morts) (météorique, Qualité chimique
Critéres de Qualité chimiques phréatique)
classement (originelle, Etat physique

transformée) (potentiel hydrique)
Qualité chimique

Selon granulométrie * organismes * eau e gaz de I'air : N,, Oy,

s squelette (>2 mm) vivants * substances CO,

« terre fine (<2 mm) ¢ organismes morts  dissoutes * gaz issus de la

Selon minéralogie ematiéres glucides, alcools, respiration et de la

e quartz organiques acides organiques  décomposition des
Catégories e minéraux silicatés héri}ées cgllulose, et minéraux, _ organismes : CO,, H,,

« Minéraux lignine, résines cations et anions CH,, NH;

carbonatés * matiéres

organiques

humifiées : acides
fulviques et
humiques, humines

La fraction minérale est principalement constituée de minéraux primaires (quartz,
feldspaths, micas ...) et de minéraux secondaires, les oxydes métalliques ou les argiles
(Duchaufour, 2001). Généralement, cette fraction n'intervient pas ou peu dans la
sorption des HP sauf quand la fraction en carbone organique (fCO) du sol est faible,
c'est a dire lorsque fCO < 0,001 (Schwarzenbach et Westall, 1981 ; Murphy ef al ;
1990 ; Schlautman et Morgan, 1994 ; Mader ef al ; 1997 ; Hwang ef al., 2003).

La fraction organique est formeée en grande partie de cellulose et d'hémicellulose, de
lignine et de tanins en plus faibles pourcentages, venant du matériel décompose. Cette
matiere organique (MO) contient également de petites quantités de protéines et des
fragments d'hydrates de carbone, des composés aminés, phénoliques ou aromatiques
issus de l'activité biologique (Pignatello, 1998). D'autres types de molécules peuvent
entrer dans la composition de la MO du sol, tels que les acides gras, qui sont
incorporeés a la matrice organique par estérification (Gobé ef al; 2000).

1.1. 2 Types de pollution du sol

Les polluants organiques des sols proviennent principalement de trois ensembles

d’activites : industrielles (production d’énergie, metallurgie, industrie chimique...), urbaines
(transport, gestion et traitement des déchets), et agricoles (utilisation de produits
phytosanitaires).
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Mis a part les aliphatiques et les pesticides, d’autres polluants organiques sont largement
rencontrés dans les sols : les composés organiques volatils (COV), les hydrocarbures
aromatiques polycycliques (HAP) et les polychlorobiphényles (PCB) (Barriuso, 1996).

En fonction du mode d’apports des polluants au sol et de 1’é¢tendue des pollutions, on
distingue :

1) des pollutions ponctuelles ou accidentelles, se caractérisant par des déversements tres
localisés (pollution localisée), dans I’espace et dans le temps, d'un nombre limité de produits
a des concentrations €levees.

2) des pollutions diffuses. impliquant des polluants a faibles concentrations sur de grandes
surfaces, c’est le cas de la pollution des sols par les polychlorobiphényles (PCB) et les
hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) provenant de dépots atmosphériques ou des
pollutions dues aux pesticides lors de leur usage agricole.

1.1. 3 Risques environnementaux d’un sol pollué

A coté des grandes lois existant dans le domaine de 1’air et de 1’eau, les sols apparaissent
comine un secteur moins bien pris en compte par les politiques environnementales. C’est
pourtant un secteur a ne pas negliger, du fait de sa proxumte avec I’activité humaine et des
risques qui en deécoulent.

Trois propriétés importantes du sol doivent etre considérées pour ’appréciation de ces
risques, car :

— le sol est un milieu de transfert situé en interface avec les milieux aquatiques (eaux de
surface et souterraines), I’atmosphere et la biosphere ;

— 1l peut étre contaminé sur de longues périodes, voire en permanence, par des agents
biologiques ou chimiques, minéraux ou organiques qui s’accumulent plus ou moins selon les
cas et, de facon réversible, peu ou prou ;

— ses modifications s’effectuent avec des constantes de temps beaucoup plus longues que
pour les autres milieux.

Un site pollué preésente un risque pour les populations si, impérativement., se trouvent
combineés simultanément les trois elements survants :

— une source de pollution, aussi appelée « potentiel de danger ». ou « terme source » :

— des voies de transfert, c’est-a-dire des possibilités de mise en contact direct, ou indirect,
des polluants de la source avec les populations avoisinantes, par les eaux souterraines, les
eaux superficielles, les envols de poussieres, les transferts vers les produits alimentaires, les
émissions de vapeurs ;

— la présence de personnes exposées a cette contamination.

L impact a I’extérieur d’un site pollué concerne, généralement, les eaux souterraines. Les
usages qui en sont faits (captage d’eau potable, arrosage des cultures, ...) peuvent conduire a
des expositions directes des populations (par ingestion) ou indirectes (contamination des
cultures. ...).

Un sol pollué représente trois types de risques environnementaux :

- mise en contact direct des polluants avec I’occupant du sol (par exemple, jeux d’enfants sur
un site pollug) :

- lessivage des polluants par les eaux d’infiltration et transfert des polluants vers les eaux
souterraines et superficielles (pollution possible des ressources en eaux) ;

- réintroduction des polluants dans la chaine alimentaire par les végétaux et les organismes
vivants du sol (Riviere, 1979).
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1.2 La démarche générale de la réhabilitation d’un site pollué

Les polluants organiques tels que les HP. peuvent étre retrouvé dans les sols de certains
anciens sites industriels. Cela peut étre le cas des sites d’anciennes usines a gaz. Méme si
aucune conséquence sur la santé¢ humaine n’a ¢té signalée et méme si les risques paraissent
virtuels, le principe de précaution rend nécessaire de s’occuper des risques liés a ces anciens
sites industriels.

La démarche générale de la réhabilitation d’un ancien site passe nécessairement par les 3
¢tapes suivantes (Vercamer P., H.P. Nguyen., J.P. Faccendini, 1996; Wilson SC., Jones
KC., 1993) :

1.2.1 L’étude des sols

L’étude des sols comporte classiquement une recherche historique qui permet de situer sur le
terrain emplacement des unités de production, de fraitement et de stockage des anciennes
usines qui ont pu se succéder sur le site ; une recherche documentaire pour identifier les
caractéristiques de ’environnement a prendre en compte pour ensuite évaluer les risques et
enfin des investigations de terrain avec réalisation de sondages, pose de piézometres et
analyses chimiques pour mieux connaitre la géologie et I’hydrogéologie du site, localiser et
quantifier la pollution dans le sol, dans la nappe et éventuellement dans 1’air de batiments
presents sur le site.

1.2.2 L’évaluation des risques

Cette étude a pour objectif d’évaluer I'impact réel des polluants rencontrés, a court et long
terme, sur I’homme et sur I’environnement.

Elle permet a I’ensemble des acteurs impliqués dans la réhabilitation (exploitant du site,
pouvoirs publics, entreprise de dépollution, etc.) de prendre les décisions quant au devenir du
site et aux éventuelles mesures préventives et curatives a appliquer.

C’est elle qui permet de relativiser la toxicité infrinseque des produits et leurs concentrations,
en fenant compte d’autres paramefres, fout aussi importants, que sont par exemple
’accessibilite aux produits, le confinement des produits, la présence de population exposee, le
bruit de fond. etc.

Pour qu’il y ait un risque sur un site, il faut qu’il y ait a la fois une source, une cible et des
phénomenes de transfert de la source vers la cible (Luthy RG et al., 1994).

La démarche d’eévaluation des risques mise au point; est itérative et peut nécessite
"utilisation d’équations simplifiées ou de modeles mathématiques plus complexes ; comme le
montre la figure 1.2, elle peut comporter jusqu’a 3 étapes, et nécessitant souvent des
investigations complémentaires ciblées sur 1’objectif recherché : évaluation de la mobilisation
de la pollution ou évaluation des risques sanitaires.

1.2.3 Le traitement du site, si nécessaire

Le traitement du site est fonction des resultats de 1’évaluation des risques et du devenir du
site.

La rehabilitation d’un site comprend classiquement :

- la vidange des ouvrages de stockage ;

- I’¢limination ou le confinement des polluants ayant un impact sur la santé humaine et
I’environnement :

- la surveillance ultérieure du site.

Un échantillonnage maitrisé et réfléchi permet de minimiser les risques d’erreurs lors de ces
trois étapes (Caron S., Carmant S., 1997).
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1" étape : comparaison de nature et des concentrations

en polluant a des donné et des seuils standards

4

S1 les concentrations sont supérieures aux seuils standards
ou il ya présence de polluant dangereux.

J

etape : Analyse qualitative des résultats d’audit en tenant compte des

2ie|nf
caracteristiques suivantes :
- Les cibles potentielles et les voies d exposions concernées sur le site étudié.
- L'utilisation actuelle et future du terrain.
- La nature des polluants. leur teneur et leur quantité, les propriétés physico-chimiques.
toxicologiques et, éventuellement, écotoxicologique des polluants.
- Les caractéristiques topographiques, géologiques et hydrogéologiques du site.
- Les différentes échelles de temps : risques immédiats, en cas de travaux ou a long terme.

2

Si le site est sensible (enjeux d’aménagement importants, eau souterraine utilisé)
et sila 2" étape n’est pas suffisante :

i

étape : Quantification d’un risque ou d’un transfert de pollution :

sieme

Evaluation de la mobilisation des polluants, des flux et des vitesses de migration des
polluants.
Etude de I"exposition réelle de la population aux polluants.

Fig.1.2 : Démarche d’évaluation des risques sur un site pollué
(Costes .M., Druelle V_, 1997).

1.3 Généralités sur les hydrocarbures pétroliers (HP)
Dans ce chapitre, une présentation générale des HP (origines, classification, propriétés,
devenir, toxicité...) permettra, de mieux comprendre pourquoi la présence de certains de ces
polluants meéme a des concentrations traces dans les milieux naturels est problématique.
1.3.1Le pétrole et ces composés

Le pétrole brut est un mélange complexe de plusieurs composés chimiques formés par
I’enterrement et la transformation des organismes marins pendant des centaines de milliers
d’annees. Le processus de transformation implique la température et la pression, 1l est catalysé
par les constituants minéraux de la croute terrestre telle que les aluminosilicates.
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Selon son origine, la composition chimique du pétrole brut et ses propriétés varient d’une
région a une autre ; Le pétrole brut de la Mer du Nord est plus léger que celui de Venezuela.
Parmi les constituants du pétrole brut, 98% est organique.

Les trois principaux groupes d’hydrocarbures qui le forment sont : les aliphatiques, les cyclo-
alcanes, et les aromatiques.

Les aliphatiques (paraffines): incluant les »-alcanes (a chaine linéaires) et les iso-
alcanes (a chaines latérales) dans lesquels les atomes de carbones sont attachés aux atomes
d’hydrogéne ou aux autres atomes de carbone. Elles comprennent de 60 a 90 % des
hydrocarbures du pétrole brut. A température ambiante, les hydrocarbures saturés d’un
nombre de carbone inferieur a 5 sont des gazes: Ceux avec 5 a 17 ou 18 carbones sont
liquides. Les paraffines de 20 a 30 atomes de carbones par molécule, sont des solides et
considéré comme des cires. A haute température elles fusionnent en solution et se solidifient a
basse température.

Les cycloalcanes (naphtenes) : Ces composes saturés sont similaires aux alcanes
mais sont organisé en cycles. Chaque cycle contient une ou plusieurs chaines paraffiniques ou
un groupe d’alcane.

Les aromatiques : Ces composes contient un ou plusieurs cycles aromatiques avec

des configurations alternées de doubles liaisons. Les aromatiques a un cycle incluent le
benzene, le toluene, 1’éthyle-benzene, et le xylene, sont désignés sous le nom des BTEX. Le
naphtaléne, anthracéne, pyrene, et coronene possedent deux, frois, cing, et siX noyaux,
respectivement, et font partie des Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP) parmi
lesquels existe des composés cancérigenes. En plus des hydrocarbures purs, quelques autres
composés organiques du pétrole brut renferment des petites quantités d’oxygene, d’azote et de
soufre. Les exemples de ces composés organiques hétéroatomiques incluent les phénols et les
thiophenes. Les deux groupes representatifs sont les reésines (PM<700-1,000) et les asphtalene
(PM, 1,000- 10.000).
Le pétrole brut est utilisé rarement a son état non raffiné. il est sujet aux processus de
distillation fractionnaire pour etre séparer en fractions légeres, lesquels sont utilisés comme
combustibles. Le gasoil, par exemple, comprends seulement les composes de C- 4 a C-10 et
peut contenir plus de 30% d’oléfines qui sont des composés a double liaisons et a chaines
linéaires, ou des hydrocarbures cycliques obtenus par le processus de craquage catalytique.

1.3.2 Propriétés physicochimique des HP :

Une fois émis dans ’environnement, le devenir des HP est fonction de leurs propriétés
physico-chimiques, car elles permettent de prévoir leur comportement avec la terre et les
différents milieux et d’établir les meilleures conditions d’extraction et de stockage des
echantillons de terre. mais encore d’avoir une idée en ce qui concerne leur éventuelle
¢limination (Angenault S. et al., 2007); ainsi les principaux parametres a considérer sont les
suivants :

— la solubilité dans I’eau définit la concentration maximale d’un composé a se dissoudre
dans I’eau au moment ou I'eau et le compose sont en equilibre :

— la densité et la viscosité du liquide par rapport al’eau ;

— la volatilité «La pression de vapeur saturante » : plus la pression de vapeur d’un composé
est faible, plus sa tempeérature d’ebullition est €levée. Comme les pressions de vapeur ne sont
connues que pour un nombre restreint de produits, I’évaluation de la capacité a se volatiliser
des composes est estimée a partir de leurs températures d’ébullition ;
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— la stabilité biochimique et/ou photochimique : le temps de demi-vie d’un composé dans
la terre représente le temps apres lequel une partie de 50 % de la quantité initiale du composé
est dégradée.

Les potentialités de persistance d’un composé dans la terre sont importantes, si son temps de
demi-vie est important :

— D’affinité avec ’eau (polarit¢, hydrophobie) : la polarit¢ d’un polluant influe sur la
maniere dont 1l se fixe dans les sols, et notamment sur la matiere organique. Elle va influer sur
la maniere dont le composé est mobilisé par ’eau de pluie ou dont 1l en est extrait lors des
opérations de dépollution. Elle participe aussi a sa biodisponibilité et a son potentiel de
bioaccumulation ;

— I'adsorption (la capacité a étre piége) : le coefficient de partage carbone organique — eau
(le K,.) définit la distribution d un compose entre les phases solide et liquide d’un sol. Il est le
rapport entre la quantité de substance adsorbée par unité de masse de carbone organique et la
concentration qui reste en solution a I’équilibre. Il caractérise donc la tendance d’un composé
a étre retenu par la matiere organique des sols : plus le K. est élevé, plus le composé tend a
quitter I’eau pour se fixer sur la matiere organique qui est présente en proportions variables
dans I’ensemble des sols ;

— la constante d’ionisation acide-base (pKa) : elle caractérise la capacité des composes a
s'1oniser dans les sols dont le pH se trouve entre 5 et 8. Un composé acide, dont le pKa est
inférieur a 3-4 est mobile dans les sols ; alors quun composé basique avec un pKa supérieur a
10 reste preésent dans la terre.

— la thermo-sensibilité : degré d’aptitude d’'un composé a réagir sous l'action d’une
¢lévation de température. En ce qui concerne les explosifs, il est impératif’ de connaitre la
température qui correspond a leur point de déflagration.

A ces propriétés physicochimiques vient s’ajouter un autre parametre important, a savoir la
biodisponibilté des HP, qui sera abordé au chapitre sur la bioremediation des sols.

1.3.2.1 Devenir des HP dans le sol

Le devenir des HP émis dans I’environnement, notamment leurs modes de transport et de
dispersion, leur transformation et leur évolution ultime. est un ¢lément essentiel d’évaluation
de la pollution due a ces composés.

Une fois deéposés sur la couche superficielle du sol. les HP sont susceptibles d’étre affectes
par certains phénomenes tels que la volatilisation, la migration, 1’absorption par des plantes,
I’adsorption a des particules de matiere organique ou la dégradation microbiologique
(Pichard, 2002).

_ La volatilisation ne semble avoir une influence que sur les HP a deux et trois cycles (Wild
et al, 1990).

_ La mugration des HP de la couche superficielle vers les couches inférieures est un
phénomene particulaire minime dépendant des caractéristiques du sol et touchant de maniere
non sélective 'ensemble des HP (Jones ef al, 1989).

_ L’élimination des HP. suite a une absorption par les plantes. est tres faible. Wild ef al.
(1992) ont montré que quelques HP de bas poids moléculaire (phénanthrene, fluoréne)
peuvent se retrouver dans les végétaux, apres analyse de plantes poussées sur des champs
amendés au préalable. Les HP trouvés dans les parties aériennes proviennent de deépots
atmosphériques tandis que les HP retrouvés dans les racines et les tubercules peuvent étre
absorbes a partir du sol.
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_ Dafférents auteurs ont noté que des concentrations ¢levées en HP sont associces a des
particules contenant des fortes teneurs en matieres organiques.

_ La biodégradation semble étre un des facteurs importants de 1I’évolution des HP

De maniére générale, on peut dire que le devenir des HP est fonction de leurs caractéristiques
physicochimiques (les HP de haut poids moléculaire sont les plus résistants) mais également
des caractéristiques intrinséques du sol (pH. pourcentage en matiere organiques) ainsi que de
son historique (adaptation de microorganismes).

1.3.2.2 Principaux parameétres régissant le transfert des polluants dans le sol

Le comportement et le devenir des polluants est complexe et est fonction (Colin,
2000; Clarke ef al., 1994):

* des conditions de déversement et de la quantité déversée ;

* des conditions spatiotemporelles de pression et de température dans le sol et des
conditions climatiques ;

* des variations verticales de permeabilité et la porosité qui influenceront
principalement le transport du polluant dans la phase liquide mobile dans laquelle 1l est
dissout (advection) :

* de la saturation en eau (perméabilité relative) :

* du temps de contamination et de I'activité biologique du milieu souterrain :

* de la complexité des mélanges, les fractions les plus légeres pouvant se déplacer plus
rapidement que les composés les plus lourds et les plus visqueux qui restent liés a la matrice
du sol.

L'importance et la cinétique de chacun de ces phénomenes de migration ou de
transformation dépendent des caractéristiques physico-chimiques du sol, de la nature des
polluants et des conditions climatiques/environnementales. Les principaux mécanismes de
modes de transfert des polluants sont (Colin, 2000 ; Lyman, 1990) :

* le partitionnement chimique des molécules entre I'eau, la phase liquide non aqueuse,
les phases organiques et solides du sol et la phase gazeuse de l'atmosphére souterrain.

* le transport en phase liquide, régi par les phénomenes de diffusion, de dispersion et
de pressions capillaires ;

¢ la dissolution dans l'eau interstitielle mobile et le transport sous les effets des
mouvements des eaux souterraines (advection) :

* le transport des vapeurs de polluants par les gaz du sol.

Bien que les HP soient fortement sorbeés aux couches superficielles riches en MO, 1ls sont
également retrouvés dans les couches plus profondes du sol, caractéristique d'un phénomene
de lessivage (Wild et Jones, 1995 ; Wilcke, 2000). Le partage des HAP entre le sol, I'eau du
sol et la matiere organique dissoute (MOD) est crucial pour observer le lessivage.

Une étude réalisée par Jones ef al. (1989) sur des sols 1ssus de sites pollues estime les taux de
lessivage des HAP a 0,009-0,14 mg/m/a. Ces auteurs indiquent que le taux ne diminue pas
avec l'augmentation de la masse molaire. Ceci indiquerait que le transport des HAP lourds se
terait par I''mtermédiaire de la MOD des sols ou par association a des particules. Cette 1dée est
reprise dans la littérature car le transport des HP est décrit par des modeles prenant en compte
le solide, une phase dissoute et une phase associée aux particules ou aux colloides (Johnson
et Amy, 1995). La MOD peut agir comme un "transporteur” de HP, facilitant ainsi leur
mobilité. Cependant, chaque type de MO n'a pas le méme effet sur le transport. En effet,
Totsche ef al. (1997) ont montré que la portion hydrophile de la MO est mobile par rapport
aux groupements hydrophobes.
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Dans ce qui suit, une importance sera accordée plus aux Hydrocarbures Aromatiques
Polyeycliques (HAP), car ils sont les plus dangereux vis-a-vis de la santé publique et les plus
nocifs pour I’environnement.

1.3 .3 Les hydrocarbures aromatique polycycliques (HAP)
La famille des HAP comprend environ une centaine de substances, différentes entre elles par
le nombre de noyaux et leur position respective. Les hydrocarbures aromatiques
polycycliques (HAP) sont des molécules organiques formées au minimum de deux noyaux
benzéniques (cycles aromatiques) juxtaposes, non substitués et condensés linéarrement ou en
amas. Ce sont des molécules planes qui se rapprochent d'une structure en feuillet de graphite
pour ceux de hauts poids moléculaires.
Exception faite du Naphtalene, les HAP sont des composés peu volatils qui se présentent a
I’état pur sous forme de solide ou de liquide plus ou moins visqueux. La condensation de
plusieurs noyaux benzéniques (de 2 a 10) implique qu’il existe une liaison commune entre
chaque cycle et que le rapport H/C de la molécule diminue avec le poids moléculaire pour
tendre vers zéro.
Les composeés comprenant de 1’azote, du soutfre ou encore de 1’oxygeéne sont souvent inclus
dans la classification des composés aromatiques polycycliques (CAP). en plus des composés
avec des substitutions alkylées . En géneéral. ces composés sont preésents dans I’environnement
sous forme de mélange complexe. (Miége et al., 1999 ; 2003). Les propriétés physico-
chimiques des HAP sont lices a leur poids moléculaire et a leur structure. Selon ces deux
propriétes, les HAP peuvent étre subdivisés en deux groupes :
(i) les HAP a faible masse moléculaire formes de moins de quatre noyaux. lesquels sont
peu solubles dans 1’eau et présentent tres souvent des substitutions alkylées;
(1i) les HAP a masse moléculaire élevée possédant quatre noyaux et plus, lesquels sont
généralement tres peu solubles dans 1’eau et se trouvent sous forme particulaire.
Les HAP ayant une masse moléculaire treés élevée ont une forte tendance a se fixer a la
surface des particules en suspension dans I’air et dans ’eau. Le Tableau 1.2 présente certaines
propriétés physiques et chimiques de quelques HAP couramment rencontrés dans
I’environnement.
Les HAP sont donc des molécules neutres et trés réduites, ce qui leur confere des propriétés
hautement hydrophobes qui croissent avec le nombre de cycles benzéniques. Cela explique
leur forte liaison au compose organique dans les divers milieux ou 1ls se trouvent.

Une des raisons ayant conduit les autorités internationales a classer les HAP comme
polluants prioritaires est leur toxicite. Avec de tres faibles pressions de vapeur saturante et des
coetficients de partition octanol/eau généralement élevés (excepté pour le naphtaléne). les
HAP vont avoir la capacité a s’adsorber sur des matieres particulaires et une fois ingérés par
les organismes, 1ls vont s’accumuler. sous certaines conditions. dans les tissus organiques. Ils
sont reconnus pour induire de nombreux effets toxiques chez 1'animal (hépathiques,
hématologiques, immunologiques), et/ou des effets sur la reproduction ainsi que des effets
génotoxiques et cancerigenes (Muntaz et al., 1995; Doornaert et al., 2003; Rollin et al.,
2005).

1.3 .4 Toxicite des HP

Les HP sont des molécules plus ou moins réactives les uns par rapport aux autres, cela en
fonction de leur structure et de leurs propriétés physicochimiques. Ainsi, ces composes
présentes divers évolutions dans ’environnement ou ils se retrouvent et peuvent constituer
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dans certains cas, de veritables agents toxiques qui presentes des risques pour toute formes de
vie et menace ’équilibre de plusieurs écosystemes.

A ce jour, environ 130 HAP sont identifies, cependant, 1’agence environnementale américaine
(US-EPA) definissent 16 d’entre eux comme étant les polluants prioritaires les plus
recherchés dans les études environnementales et les plus toxiques de cette famille (Keith et
al ; 1979). Cette liste, datant de 1979, sert de référence pour les études environnementales.
Cependant, certains composes (par. ex. le dibenzo[a.l]pyréne) n’ont pas été intégrés dans cette
liste malgre leur toxicité averée (Mahadevan et al., 2001; Nakatsuru et al., 2004; Dreij et
al., 2005a; Mahadevan et al., 2005).

Tab.1. 2 : Propriétes physico-chimiques et toxique de quelques HAP (Hailwood et al., 2001).

Nom Formule Masse Solubilitt/eau  Pression vapeur Classe  Pouvoir
{abbréviation) moléculaire saturante 4 25°C IARC '  cancer.
{g.mol ") (mg.L") (Pa) /BaP?
Naphtaléne C(: 128 31 10.4 3
Phénanthréne (IE: 178 1,1 2.10% 3 de 0,0005
40,01
Anthracéne cCO 178 0,045 1.10° 3 de 0,0005
40,01
Fluoranthéne ch 202 0.26 1,23.10° 3 de 0,001
40,08
Pyréne (E: 202 0,132 6.10° 3 de 0,001
40,08
Benzo[a)anthracéne Cﬁjﬁj 228 0,014 28.10° 2A de 0,005
a0.145
Chryséne (IS:O 228 0,002 5,7.107 3 de 0,001
40,089
Benzofkjfluoranthéne O:IS 252 0,0008 5.2.10° 28 de0,03
401
Benzole]pyréne O@ 262 0,004 7.4.107 3 de0
40,004
Benzo(ajpyréne EI%) 252 0,0038 7.0.107 2A 1
Indeno(1,2,3,cd]pyréne 5&3 276 . . 2B de 0,017
40,232
Benzo[ghi]perylene @ 276 0,00026 - 3 de 0,01
40,03

Coronéne (%) 300 0,00014 2.10™ 3
Dibenzo[a,l|pyréne 302 - - 2B de1
a 100
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Selon le risque cancérigéne, 'TARC' donne 4 classes pour les diverses substances chimiques :
Classe 1 : cancérigene pour I'homme,
Classe 24 : cancerigéne probable pour I'homme,
Classe 2B : cancérigéne possible pour I'homme,
Classe 3 : non classable par rapport au caractére cancérigene éventuel pour I'homme,
Classe 4 : probablement pas cancérigene pour l'homme.
1.3 .4.1 Biotransformation des HP dans I’organisme
Les composés exogenes dit xénobiotiques, sont produite a grandes quantités par 1’activiteé
industrielle humaine : probablement, 11 existe plus de 200.000 composeés organiques d’interet.
11 est, donc, attribuer aux enzymes (systémes enzymatiques) disponibles, qu’ils métabolisent
et détoxifient efficacement ces nouveaux composés (La grande majorité de ces nouveaux
composes sont meétabolises efficacement ou détoxifies).
Le meétabolisme
Le métabolisme enzymatique des composés organiques apolaires tel que les HAP (et en
particulier du benzo[a]pyrene) s effectue en deux types de réactions différentes :
Phase 1 : Les réactions de la Phase 1 sont de type catabolique dans la nature et nécessitent
I’addition de groupements fonctionnels aux molécules de départ, des enzymes provoquent des
actions d’oxydation, de réduction et d’hydrolyse créant ainsi des infermédiaires plus réactifs
(des dérives hydroxylés) qui sont les toxiques ultimes (cancérigenes).
Phase 2 : Les reactions de Phase 2 sont aussi de types catabolique ou biosynthetique dans la
nature et impliquent la conjugaison des intermeédiaires en des espéces hydrosolubles et plus
mobiles qui seront éliminer (excréter) dans la bile ou les urines.
Ces derives ultimes (surtout les tetrols) sont capables de se lier via des liaisons covalentes aux
macromolécules des cellules et en particulier aux protéines et a I’ADN pour former des
adduits.
Une partie de ces adduits provoque des mutations au sein du patrimoine geénétique des tissus
et constitue un phénomene d’initiation de la cancérogenese.
L’élimination
L’importance du metabolisme hépato-biliaire permet une élimination majoritairement fécale.
La voie urinaire est une autre voie importante pour eliminer les composés conjugues.

La figure 1.3 présente différentes voies métaboliques conduisant a la biotoxification et
a la biodétoxification du benzo[a]pyrene (B[a]P), qui est un des HAP les plus toxiques et
reconnu comine cancérigene par I'TARC (1983). En effet, plusieurs travaux ont montré que
son pouvoir cancerigene était un des plus eleves parmi ses homologues (INERIS, 2003).
Les HAP sont biotransformeés selon de multiples voies aboutissant, pour la plupart, a des
intermeédiaires époxydiques impliqués dans la génotoxicité. Ainsi, la biotoxification des HAP
se deroule en deux étapes. Dans un premier temps, les étapes de fonctionnalisation, par
I'intermédiaire d’enzymes, le cytochrome P450 (CYP141) et I’époxyde hydroxylase (EH),
conduisent a la formation d'un diol-époxyde, qui peut etre responsable d’adduits sur les sites
nucléophiles de I’ADN. Ces mutations peuvent, a terme, aboutir au développement de
cancers. Cependant, 1l existe e€galement des meécanismes de biodetoxification des HAP,
notamment par conjugaison des métabolites avec le glutathion S-transférase (GST) ou les
glucurono- et sulfo-transférases, éliminés ensuite par voie urinaire (Hecht, 2002).

1. L'TARC est l'association internationale pour la recherche sur le cancer.
2. Pouvoir cancérigéne relatif au pouvoir cancérigéne du benzo[a]pyréne.
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Fig.1.3 : Métabolisation du benzo[a]pyréne par I’organisme (Lodovici et al., 2004).

Sur le plan moléculaire, on a longtemps considéré que le récepteur AhR induisait
principalement des enzymes du meétabolisme des xénobiotiques dans le cadre de la réponse
génique adaptative qui suit ’afflux de xénobiotiques potentiellement toxiques. Parmi ces
dernieres enzymes, les cytochromes P450 de la famille 1 sont les plus induits. Or, ces
enzymes génerent des especes réactives de 1’oxygene (ERO) lors de leur cycle catalytique, ce
qui peut expliquer une partie de la toxicité des HP. Certains métabolites des HAP sont de bons
activateurs du récepteur AhR et sont particulierement génotoxiques et ceci peut expliquer une
part des effets cancérogenes associées a ces HAP.

1.3 .4.2 Le risque de cancer

L’mduction du cancer chez les mammiferes par les HAP passe par la participation d’un
groupe d’enzymes capables de transformer les composés xénobiotiques en produits solubles
dans I’eau. Ces enzymes sont des mono oxygénases qui appartiennent au groupe cytochrome
P450. Les HAP sont transformes en HAP diol-époxydes qui sont alors particulierement reactif
avec I’ADN, I’ARN et les protéines cellulaires, créant ainsi de nombreuses mutations
irréversibles et induisant la formation de tumeur. Ce systéme enzymatique est stimulé dans un
organisme par exposition aux composés lipophiles persistants.
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cytoplasme

Txam D

Fig. 1.4 : Activation du récepteur AhR par ses ligands (dioxine, hydrocarbures aromatiques)
conduisant a différents effets transcriptionnels ou mterférentiels (AFSSET et
INSERM, 2008).

Molécules chaperonnes : 90-kDa Heat Shock Protein (HSP90), Hepatitis B virus X-associated protein (XAP2),
23-kDa Heat Shock Protein (p23) ; ER : récepteur a l'oestradiol ; ARNT : Aryl Hyvdrocarbon Receptor Nuclear
Translocator ; CREB : cAMP Responsive Element Binding Protein ; SF-1 : Steroidogenic Factor-1; CBP :
CREB Binding Protein
Les expositions répétées a ces composés induisent de grandes quantités d’enzymes selon
chaque organisme. Les mammiferes par exemple, ont une grande capacité d’adaptation a ces
agents mutagenes et une exposition chronique aux HAP provoque a terme la production
d’anticorps dégradant les composés lipophiles persistants. Par contre, les poissons ont une

capacité limitée de deégradation (Sutherland et al ; 1995).

Les personnes travaillant dans I'industrie du bois, dans des locaux confinés contenant des
fourneaux ou utilisant du goudron ou de I'asphalte présentent un risque accru de cancer des
poumons, de I’oesophage et de la peau (Boffetta et al., 1997; Boffetta, 2000; Wornat et al.,
2001).

Quelle que soit la voie d’exposition (orale, pulmonaire et cutanée). la population est
généralement exposee a des mélanges des HAP. La part épidémiologique de chaque substance
étant difficile a évaluer, des Facteurs d’Equivalence Toxique (FET) ont été développés afin de
définir une valeur toxicologique pour des effets cancérigenes induits par un meélange de
composés chimiquement proches et ayant le meéme meécanisme d’action. Le pouvoir
cancerigene peut aussi etre calculé par rapport a un composé utilisé comme réference.

Le benzo[a]pyrene (BaP) est potentiellement le plus cancérigene (Phillips et Boffetta, 1994).
Déja dans les annees 50, il est connu comme étant un des composants les plus toxiques du
goudron (Whaley et al., 1954).

On sait aujourd’hui que sa toxicité est en partie liée au fort pouvoir cancérigene d'un de ses
metabolites, le benzo(a)pyrene-7,8-dihydrodiol-9,10-époxyde, qui se fixe au niveau de ’ADN
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des cellules et entraine des mutations pouvant a terme aboutir au développement d’un cancer.
Le BaP est maintenant utilisé comme marqueur pour €évaluer le risque associe a 1’exposition
de HAP présents dans I’atmosphere (Hailwood et al., 2001).

En France, la directive n° 2004/107/CE du 15 décembre 2004 impose une valeur cible de 1
ng.m-3 (moyenne calculée sur l'année civile du contenu total de la fraction PM10) a atteindre,
s1 possible, au 31 decembre 2012. La caisse nationale d’assurance maladie préconise de
maintenir la teneur en BaP a une valeur inférieure a 150 ng/m3 comme valeur limite
d’exposition sur les lieux professionnels (Fiche toxicologique de I'INRS FT 144, 2007).
Certains HAP présents dans ’environnement. comme les dibenzo-pyrenes, ont un pouvoir
cancerigene jusqu’a cent fois plus fort que celui du BaP (Busby Jr et al., 1995; Mahadevan
et al., 2005).

Cependant, ces composés de hauts poids moléculaires sont difficiles a analyser et ne font
I’objet que de tres peu d’études. Il a pourtant été mis en évidence, que les dibenzo-pyrenes et
notamment le dibenzo[a.l]pyrene étaient structurellement plus favorables que le BaP a
I’induction d’effets cancérigenes (Katz et al., 1998; Dreij et al., 2005a).

N’appartenant pas au sens strict a la famille des HAP, leurs dérivés plus polaires sont souvent
mesures dans les échantillons avec les HAP. Certains de ces composés, fonctionnalises
(nitres, hydroxyles, oxygeéneés ou époxydes) ont des effets cancérigenes et mutagenes encore
plus prononcés que ceux des composés natifs. L’étude de cette classe dérivee des HAP suscite
un intéreét majeur car il a été démontré qu’ils pouvaient etre jusqu’a 100 000 fois plus
cancerigenes que leurs composes parents (Durant et al., 1996; Feilberg, 2000; Kielhorn et
al., 2003).

Les nitro-HAP les plus toxiques sont ceux composés d’au moins quatre noyaux aromatiques.
Six d’entre eux sont plus particulierement étudiés (l-nitropyrene, 3-nitropyréne, 2
nitrofluoranthene, 6- nitrochrysene, 1.6-dinitropyrene, 1.8-dinitropyrene) d’une part en raison
de leur fort pouvoir mutagene et d’autre part parce qu’ils sont suspectés de contribuer
fortement a la toxicité de la fraction respirable de 1’aérosol atmosphérique (Finlayson-Pitts et
al., 1986; Finlayson-Pitts et al.,, 1997; Miet, 2008). Il apparait que les dinitro-HAP
répondent positivement au test de mutagenicité (test d’Ames) : amsi le 3.6-
dinitrobenzo[a]pyréne, le 3.7-dinitrofluoranthene, le 3.9-dinitrofluoranthene, le 1.6-
dinitropyrene et le 1,8-dinitropyréne présentent une toxicité particulierement forte (Kielhorn
et al., 2003).
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Chapitre 2
Bioremédiation des sols

2.1 Démarche globale pour la décontamination des sites pollués

Le but de la depollution des sols est de restituer les sites dans un état aussi proche que
possible de I’état antérieur a la pollution. En outre, la ou les techniques de traitement des sols
ne doivent pas étre plus polluantes que le résultat de la dépollution. C'est-a-dire qu’il ne doit
pas y avoir de transfert de pollution.

La dépollution des sites est délicate puisque chaque site est spécifique. En effet, chaque site
est une combinaison unique de caractéristiques environnementales (géologie, hydrogéologie,
topographie, hydrologie), de polluants (nature. concentration, quanfité, comportements
physicochimiques, mélange. répartition spatiale, toxicité.....), d’usages présents ou futurs
(captages, usage sensible...). Par conséquent, il est tres difficile d'associer une technologie a
un type de pollution.

Par ailleurs. pour répondre aux exigences de temps, d'efficacite et d’espace. le traitement mis
en ceuvre est souvent une combinaison de différentes techniques.

En effet la stratégie des mesures de gestion d’un site pollu¢ doit se concevoir en intégrant le
triptyque suivant :

* Maitrise de la source de pollutionen relation avec les fravaux de réhabilitation
(enlevement/destruction total ou partiel de la source),

» Limitation du transfert dans les sols, les gaz des sols, les eaux souterraines et superficielles,
mais aussi au niveau des batiments et constructions au voisinage des sites a décontaminer

* Modification des aménagements en fonction de changement des usages (sur et hors site) et
du devenir du site (adaptation de 1’espace projet aux contraintes et pollutions résiduelles du
site ...) ; la figure 2.1 résume ces conditions.

La technique choisie permettra donc de s’attacher a traiter la source de pollution, a maitriser
les impacts et/ou a protéger les cibles.

D’une maniere geénérale, on privilégiera la solution permettant de maitriser en premiere
approche la source de pollution puis le transfert de pollution : de fraiter le maximum de
substances et de dimmimuer au maximum les risques reésiduels (donc les expositions
résiduelles).

Par ailleurs, sans maitrise des sources, il n’est économiquement ou techniquement pas
pertinent de chercher a maitriser les impacts.

La maitrise des impacts ne sera envisagée, qu’en seconde approche, une fois qu’il aura été
démontré que I’enlevement de la source de pollution (partielle ou totale) n’est pas possible.

Les options de limitation des transferts doivent permettre via les mesures de remédiation ou
des mesures constructives d’autoriser les usages des milieux sans risques excessifs ou, si cela
s’avere nécessaire, en restreignant les usages des milieux (changements d’usage).

Les différentes options de gestion sont comparées entre elles via des mini bilans couts-
avantages.
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Gestion du risque ~ mmmmmmmp  Différentes possibilités de
réhabilitation

Transfert

Enlevement Maitrise de
de la source I'impact

Protection

Réhabilitation Réhabilitation Réhabilitatior

eDestruction Stabilisation eLimitation des
- . p R usages
Extraction Immobilisation (servitudes)
«Confinement

sAtténuation naturelle
Fig.2.1 : Stratégie des mesures de gestion d’un site pollué (Nathanail et al., 2002)

2.2 Principe de classement des différentes techniques de dépollution

11 faut noter que la réhabilitation d’un site mettra souvent en ceuvre différentes techniques qui
peuvent etre classees en fonction de la nature des proceédeés employes, du lieu de traitement, du
devenir des polluants.

2.2.1 Classement en fonction de la nature des procédés employés

Les procédés employeés se repartissent sur diverses natures, a savoir :

* Les procédés physiques : Le principe consiste a utiliser des fluides (eau ou gaz), présents
dans le sol ou injectés, comme vecteur pour transporter la pollution vers des points
d’extraction ou pour I’immobiliser.

* Les procédeés biologiques : Ils consistent a utiliser des micro-organismes, le plus souvent des
bactéries (mais aussi des champignons et des végeétaux). pour favoriser la dégradation totale
ou partielle des polluants. Certains bioprocedeés permettent aussi de fixer ou de solubiliser
certains polluants.

* Les procédés thermiques : Ils utilisent la chaleur pour détruire le polluant (ex : incinération),
I'isoler (ex : désorption thermique, thermolyse, etc.), ou le rendre inerte (ex : vitrification,
etc.).

* Les procédeés chimiques : IIs ufilisent les propriétés chimiques des polluants pour, a l'aide de
réactions appropriées, les inerter (précipitation, etc.), les détruire (oxydation, etc.) ou les
separer du milieu pollue (surfactants, etc.).

2.2.2 Classement en fonction du lieu de traitement

On distingue les traitements suivants :
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« Traitements hors site (ou ex sizr') : ils supposent ’excavation/extraction du milieu pollué
(déchets, terre, eau) et son évacuation vers un centre de traitement adapté (incinérateur, centre
d’enfouissement technique, etc.).

» Traitements sur site (ou on site) : ils consistent a excaver les terres ou les eaux polluees et a
les traiter sur le site meme.

» Traitements 77 sitzr (ou en place) : ils correspondent a un traitement sans excavation : le sol
et les eaux souterraines sont laissés en place, il s'agit alors soit d'extraire le polluant seul, soit
de le dégrader ou de le fixer dans le sol.

* Confinement : il consiste a empécher / limiter la migration des polluants.

La répartition des tonnages de sols pollués traités par type de technique est assez homogene :
traitement in situ 37%, traitement sur site 33% et traitement hors site 30% (Leconte P, 1998).
2.2.3 Classement en fonction du devenir des polluants
Les techniques de réhabilitation peuvent étre classées en fonction du devenir des polluants. Il
existe deux possibilités :
» L’immobilisation : elle met en jeu des techniques qui permettent de modifier la mobilite et /
ou la toxiciteé des polluants par deux types de processus :

- Modification du polluant (changement du comportement, de la toxicité) en agissant

sur le niveau d’oxydoréduction, la complexation, la précipitation.
- Modification du milieu récepteur : réduction de la permeabilité et de la porosité par
solidification/ stabilisation, ou par confinement,

* La destruction (totale ou partielle) par les procédés chimiques, thermiques, physiques et
biologiques precédemment cites.
Les exemples des méthodes de traitement sont présentés dans le tableau 2.1.
Selon les cas, les traitements sont effectués sur site ou hors site. Sur site, le sol peut étre traité
« In situ » sans excavation ou « ex situ » apres excavation. Hors site, 1l est transporté vers un
centre de traitement fixe. Le traitement « in situ » est séduisant dans le principe, mais parfois
difficile a mettre en ceuvre et controler. Le traitement sur site est efficace, dans la mesure ou il
homogéneise les concentrations mais 1l est consommateur de temps et d’espace. Hors site, le
traitement en centre spécialise est tres efficace en termes de durée et trés €économique pour les
petits volumes (Ballerini D., 1999 ; Vogel T.M., 2001).

2.3 Les différentes méthodes de dépollution en fonction de la nature des procédés
employés

La décision de dépolluer ou non repose sur différents critéres, incluant le risque sanitaire, la
localisation du site, I'usage ultérieur envisage aimnsi que le cout et les delais. Ces memes
criteres orientent le choix des techniques a mettre en ceuvre.

2.3.1 Les procédés physico-chimiques

Les traitements classiques de dépollution des sols contamines par des composes organiques
sont essentiellement basés sur des methodes physico-chimiques : la neutralisation chimique,
I"incinération, I’adsorption sur charbon actif ou sur résines, la lixiviation des sols par des
solvants ou encore la photo-oxydation (UltraViolet UV/Ozone O3) (Oh ef al, 2004).

In situ désigne tout procédé de dépollution appliqué a un sol sans excavation, et gx sifu désigne tout procédé de
dépollution appliqué a un sol aprés excavation. Les fraitements ex sifu englobent les traitements on sife ou les
sols sont fraités sur place et les traitements off site ou les sols sonf transportés vers un centre de traitement fixe
adapté.
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Tab. 2.1 : Classification des techniques de traitements des sites selon le principe des procedes
employés (Gan S. et al., 2009; Simonnot M.O., Croze V., 2002).

Type Méthode

Confinement/mise en
Décharge

Stabilisation

Pompage et traitement
Ecrémage

Sparging (barbotage in situ)
Venting (volatisation)
Désorption thermique
Lavage a I'eau

Méthodes électriques

Physique

Extraction aux solvants: eau et solvants
Physico-chimique organiques, surfactant, cyclodextrine, huile végétale
Extraction aux fluides supercritiques,

Oxydation
Réduction

Chimique Barriére réactive
Lavage par solvant
Lavage par tensioactif

Bioventing
Biosparging

Barriére biologique
Atténuation naturelle

Biologique Phytoremediation
Andain
Biotertre (biopile)
Landfarming (épandage)
) Incinération, désorption thermique, extraction a la
Thermique

vapeur entrainé par la chaleur.

Bien qu’elles diminuent les concentrations en polluants, ces méthodes ne restaurent pas les
sols et ont la plupart du temps un effet néfaste sur I’activite biologique et la fertilité des sols
traites.

La technique physique la plus répandue actuellement consiste a injecter des fluides dans le sol
afin de transférer et concentrer la pollution vers des points de récupération. Cette technique de
« lavage des sols » préalablement excavés, peut éfre réalisée a pression normale ou haute
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pression, l’eau est ensuite dépolluée par passage dans une station d’épuration adaptée au
polluant, I’air chargé en vapeurs toxiques est filtré sur charbon actif. Cette méthode s’adresse
a la plupart des polluants sur sols grenus. elle atteint des rendements de 80 % et peut etre
ameéliorée si elle est associée a un traitement biologique ou en ajoutant des tensioactifs.
D’autres techniques font appel a des systemes d’extraction sous vide ou « venting » qui
repose sur la mise en dépression du sol contaminé par 1’intermeédiaire d’une pompe a vide ou
par 1njection d’air ou de vapeur « stripping ». Il y a alors aspiration de vapeurs polluees qui
peuvent étre traitées par oxydation catalytique, par condensation réfrigérée ou par adsorption
sur charbon actif. Cette technique s’applique essentiellement aux produits volatils ou semi-
volatils. elle est efficace sur sols sablonneux mais perd de son efficacité sur les sols argileux.
Le stripping s’adresse essentiellement aux composés tres volatils (solvants chlorés) sur des
sols sablonneux ou graveleux. Il s’agit d’injecter de 1’air ou de la vapeur sous pression dans
les sols. Des puits d’extraction permettent de récuperer les vapeurs toxiques qui sont ensuite
traitées sur filtre a charbon.

Pour I'extraction des métaux et des petites molécules organiques chargées, il existe des
procedes électriques, le principe repose sur la circulation d’un courant électrique dans le sol
par 'intermediaire d’électrodes poreuses, ce procedé sera d’autant plus efficace que le sol
aura une grande teneur en eau et un pouvoir tampon faible.

Les techniques d’ordre chimique consistent a détruire, fixer ou neutraliser les polluants par
I'introduction de composeés chimiquement actifs, toutefois ces techniques s’appliquent
difficilement aux matrices solides, et nécessitent de bien connaitre la nature du réactif et du
sol, en effet, leur utilisation non maitrisée pourrait générer d’autres formes de pollution.

A Theure actuelle, 1l existe un tres grand nombre de procedes chimiques qui permettent
d’éliminer la majeure partie des polluants, cependant les couts et 'efficacité des traitements
sont tres différents d’un produit a un autre.

L’extraction par solvant est la technologie la plus simple et donnant les meilleurs résultats.
comime solvant organique, on utilise des alcanes, des alcools ou des cétones qui permettent de
dissoudre la plupart des polluants organiques toxiques.

2.3.2 Les traitements thermiques

Dans le cadre de ces techniques physiques existent aussi des traitements thermiques qui
peuvent etre réalisés sur le site méme « on-site » ou sur des sites appropriés « hors-site »
comme une usine d’incinération.

Cette technique est adaptée aux sols contaminés par des composés organiques facilement
oxydables et convertibles en CO; et H,O. Avant le traitement thermique, il est nécessaire de
proceder a une excavation des sols, un broyage, un tamisage.

11 existe deux methodes de chauffage :

* le chauffage direct, le sol est chauffé a 1000°C directement en introduisant de I’oxygene,

» le chauffage indirect, le sol est dans un four etanche et n’est pas en contact avec la source de
chaleur.

2.3.3 Les méthodes de confinement

Le confinement est plus une solution qu’une méthode de dépollution, il permet le traitement
de surfaces importantes et de polluants multiples. La pollution n’est donc pas enlevee ni
supprimée (Legrand, 2006).

Le confinement peut s appliquer selon trois méthodologies :

* Le confinement de surface avec mise en place d’une géomembrane:
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* Le confinement vertical, derriere des parois etanches en béton, matériaux rétenteurs ou
mortiers plastiques ;

* Le confinement horizontal profond.

2.3.4 Les procédés biologiques

Les meéthodes biologiques s’appuient sur le metabolisme et ['activité des communautes de
bactéries, champignons, vegetaux superieurs, pour evacuer, dégrader ou stabiliser les
polluants.

2.3.4.1 La phytodépollution

La phytodepollution utilise des plantes afin de dépolluer le sol et 1’eau du sol en tirant
avantage des capacités des plantes pour extraire, accumuler et/ou dégrader les constituants de
leur environnement. La bioremeédiation assistée par les plantes, assimilée parfois a un type de
phytoremeédiation implique 1’interaction des racines et des microorganismes associés aux
systémes racinaires, cette technique permet de dépolluer les sols contenant des concentrations
elevées en composes organiques (Miller, 1996). La phytodépollution est une technologie de
dépollution qui semble efficace vis-a-vis d’un large spectre de polluants organiques et
morganiques, elle peut etre utilisée sur des substrats solides (sols pollués), liquides (eaux
contaminées) ou gazeux (filtration d’air chargé en composés nocifs volatils) (Pilon-Smits,
2005). Les principaux meécanismes de phytodépollution sont la phyto-extraction, la phyto-
dégradation, la rhyzo-dégradation et la phyto-stabilisation (Vila, 2006).

L’inconvénient principal de la phytodépollution est la durée du traitement qui peut s’étendre
sur plusieurs dizaines d’années. Bien que développée dans d’autres pays, cette solution n’est
actuellement pas appliquée en France.

2.3.4.2 La bioremédiation

La bioremédiation est basée sur 1'utilisation de souches microbiennes (bactéries et/ou
champignons) et consiste a ufiliser ces dernieres afin de dégrader des contaminants
(Boopathy, 2000), elles doivent faire face a un environnement hétérogene dans lequel la
plupart du temps. le(s) contaminant(s) est (sont) présent(s) en association avec des particules
du sol, dissous dans la solution du sol, etc. Pour cette raison, la technique se doit d’avoir une
approche pluridisciplinaire, prenant ainsi en compte la microbiologie, I’ingénierie, I’écologie,
I’écotoxicologie, la pedologie et la chimnie.

En plus d'eliminer les composés ayant des effets néfastes pour l'environnement, cette
technique permet de diminuer les couts d'assainissement (Biogénie, 1994).

Au stade actuel de deécontamination, la bioremeédiation est utilisée depuis un peu plus de dix
ans afin d'éliminer divers composés anthropogéniques ou d’origine naturelle présents dans
'environnement.

Tout comme les autres traitements, les procédes de bioremeédiation peuvent etre regroupeés en
2 sous parties, la premiere consacrée aux fraitements de depollution « in situ », la seconde aux
traitements « hors site ».

a) Les traitements « in situ ».

Les traitements « in sifu » s’imposent dans les cas ou les polluants ont penétre profondément
dans les sols, et sont répartis sur des surfaces importantes, rendant I’excavation trop couteuse.
Ces traitements visent a activer les processus de biodégradation, et a ameliorer I’accessibilité
des microorganismes a I’oxygeéne (Ballerini ef al., 1998).

1. Traitement biologique par aération de sol (ou bioventing)

Le bioventing est une technologie prometteuse qui consiste a stimuler la biodégradation in
situ de polluants dans les sols, en fournissant a la microflore en place I’oxygeéne nécessaire.
L’oxygene est apporté par I'injection d’air dans la zone contaminée.
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2. Traitement des sols par injection d’eau oxygénée (H>O>)

Certaines bactéries peuvent utiliser HyO, comme source d’oxygeéne jusqu'a des concentrations
de 1g/L, ce qui représente des teneurs en O, 50 fois plus élevées que celles mesurées dans une
eau satureée avec de l'air. Amsi, 'utilisation d’'H,O, a éte envisagee pour le traitement de
zones polluées.

I est important de maitriser la décomposition de 1’eau oxygenée, en effet, une décomposition
trop rapide risque de sursaturer I’eau en O, qui va avoir tendance a dégazer et bloquer la
circulation des fluides, de meéme une decomposition trop lente reduit le metabolisme
microbien et la vitesse de décontamination.

3. Traitement des sols associés a celui de la nappe

Ce type de fraitement se traduit par un pompage de I’eau de la nappe, qui est traitée en surface
(filtration, stripping, traitement biologique), souvent réaérée, additionnée de nutriments
minéraux, parfois avec des microorganismes avant d’étre réinjectée dans le sol.

b) Les traitements hors site

Les traitements hors site peuvent etre utilisés dans le cas ou les contaminants n’ont pas
penétre trop profondément, les sols peuvent alors étre excaveés puis traités. L utilisation de ces
procédés hors site permet la plupart du temps une réduction des durées de traitement
(Ballerini ef al., 1998, Ademe).

1. Traitement en réacteur ou bioslurry

Le but de ce procédé est de mélanger les microorganismes et les polluants afin de faciliter leur
dégradation. Pour les bioreéacteurs en condition anaérobie, 1'objectif final est de minéraliser le
polluant ou de diminuer sa biodisponibilité ou celle des métabolites en les liants de facon
iréversible a la matrice. Cette technologie n'est pas toujours tres efficace et peut nécessiter
des phases aérobies ainsi qu'un controle des flux hydriques a cause de la solubilité du polluant
et de ses metabolites.

2. Compostage

Lors du compostage, le sol est mélangé avec des coproduits de l'agriculture (pailles de
luzemne, tiges de betteraves a sucre et déchets végétaux). La mise en andains (tas allongés
disposés sur une aire bétonnée), a l'air libre ou sous hangar, avec retournement mecanique,
acration forcée et ajout de nutriments permet d'améliorer le rendement de la biodégradation
naturelle en diminuant la durée du traitement de 3 a 9 mois selon le polluant. Cette
biotechnologie est efficace pour dimmuer la toxicite des sols mais elle nécessite des temps
d'incubation longs et les couts de mise en place et de maintenance sont éleves.

3. Biotertre

Le traitement en biotertre (ou biopile) consiste a stimuler ou optimiser le metabolisme de
micro-organismes pour deégrader les polluants du sol. Cette technique est réalisée sous
couvert, avec traitement des gaz et des jus produits (lixiviats), aération, humidification et
addition de nutriments (azote et phosphore) au substrat a dépolluer. Des volumes importants
de matériaux pollués solides (plusieurs centaines de m’) contenant des hydrocarbures en
relativement forte concentration (jusqu'a 5% ou 50 000 ppm) peuvent ainsi etre traités pour la
réhabilitation des sols pollués. La durée du traitement va de 5 a 12 mois selon la nature du
polluant.

4. Epandage contrélé (ou landfarming)

L'épandage controlé ou landfarming a été longtemps le seul procédé de biodégradation utilisé
pour des matériaux pollués peu chargés en hydrocarbures (moins de 1 a 2 %). Il exige de
grandes surfaces avec un plan d'¢pandage difficile a mettre en action (nombreux acteurs a
convaincre et controles a réaliser). L’efficacité et la rapidité (un a deux ans) de la
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biodegradation varient notamment en fonction de l'aération du sol. de son humidité, de la
biodisponibilité des nutriments, de la richesse microbienne et de la température. La mise en
culture favorise le métabolisme des micro-organismes. Le principal risque a maitriser se
rapporte a la migration du polluant dans le sol ef I'entrainement par 1'eau libre (ruissellement
en surface, mfiltration vers la nappe).

5. Technique des zones humides ou « lagunage »

Utilisée pour le traitement des eaux usées ou pour les eaux de mine, la technique du lagunage
consiste a développer, en aval des zones génératrices de ces pollutions, des étendues au
travers desquelles coulent les effluents.

Cette technique est un procéde d'épuration qui consiste a maintenir les eaux usées dans des
étangs de faible profondeur pendant une longue période durant laquelle l'action des
microorganismes, des veégétaux, du vent et du soleil, avec ou sans aération artificielle,
provoque la deégradation lente des matieres organiques. En aval de ce systeme, l'eau est en
théorie de qualité acceptable et peut étre envoyée telle quelle dans le réseau hydrologique.
Dans tous les cas, un suivi intensif et une évaluation finale (au niveau chimique et
écotoxicologique) de la dépollution sont nécessaires pour la prise en compte de la protection
de l'environnement (Ramos ef al, 2005). Ces traitements sont ainsi adaptés a des
contaminations ¢levées en explosifs et relativement localisées, ils sont peu adaptés a des
pollutions faibles et diffuses. De plus, cette technologie ex situ implique une altération de
I'environnement difficile a remedier.

Comme nous venons de le voir, 1l existe un grand nombre de techniques différentes qui ont
chacune une efficacité et un cout. Dans certains cas, la combinaison de plusieurs méthodes est
envisageée dans le but de dépolluer un sol, au fait, il semble difficile de classer les différentes
techniques quelque soit le critere de classification, car les sols et sites pollués sont tous
différents, les techniques doivent étre adaptées au site et a la nature des polluants.

Dans tous les cas, le degré de dépollution suit une courbe trés caractéristique qui permet
d’atteindre des rendements de depollutions de 80 a 90% a des couts modestes, mais il faut
parfois multiplier par deux les délais et donc les couts, pour atteindre 95%. En réalité une
dépollution totale semble impossible a réaliser, toutefois le site pourra étre amené a une
situation acceptable dans le cadre de la réglementation.

Un des problemes majeurs dans la dépollution des sites pollués est le cout de revient tres
lourd des techniques physiques et chimiques qui impliquent dans la majorité des cas
d’excaver les sols.

2.4 Configurations des procédés biologiques :

Les procédes biologiques, regroupent deux catégories de traitement. ex situ et in situ,
qui dans tous les cas, font appel a la biostimulation du milieu réactionnel, en procurant aux
micro-organismes un environnement favorable a leur développement avec ou sans inoculation
de consortiums bactériens (bioaugmentation).

e Biostimulation

La biostimulation consiste a modifier les parametres imtrinseques d’un site pour
stimuler ’activité microbienne. Un apport de nutriments, pour reéequilibrer les rapports
carbone/azote/phosphore et d’agents correcteurs du milieu est généralement nécessaire
(Vogel, 2001). La biostimulation implique une augmentation de la teneur en oxygene, un
ajustement des teneurs en eléments nufritifs tels que l'azote et le phosphore (Coulon et
Delille, 2005), et dans certains cas I’amélioration des conditions physico-chimiques du sol
pollué.
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¢ Bioaugmentation

La bioaugmentaion est I’adjonction de micro-organismes et d’enzymes spécifiquement
elevés et adaptés pour digérer un type précis de polluants en vue d’améliorer le taux de
bioremédiation du sol lorsque la biostimulation de la flore indigéne ne parvient pas a
augmenter les vifesses de biodégradation (Balba ef al., 1998; Yu ef al., 2005). Elle s’avere
particulierement intéressante dans les cas de bioremediation de polluants tres récalcitrants
et/ou présents a des concentrations importantes dans le site (Potin ef al., 2004).

De récentes recherches ont mis en evidence que la biostimulation de la flore
microbienne endogene pour le traitement de sols pollués par des hydrocarbures n'est pas
toujours avantageuse comparee a la bioaugmentation. Toutefois, ['utilisation de flores
microbiennes isolées a partir du sol pollué et adaptées a la dégradation des hydrocarbures ne
génere pas un taux ¢levé de dégradation des hydrocarbures.

Yu et al. (2005) ont trouve, apres une semaine de traitement, que le pourcentage de
dégradation des HAP était plus important dans un sol non stérile inoculé que dans le cas d’un
sol stérile inoculé. Par contre, dans le cas du sol non stérile sans aucune inoculation, le plus
faible pourcentage de dégradation est observe.

2.4.1 Technologies in situ

Les technologies in situ (bioventing, biosparging, phytoremeédiation ...) sont utilisées sur le
site méme sans aucune excavation du sol, lorsqu’il y a risque de contamination de la nappe
phreéatique ou qu’il est impossible d’excaver le sol (sites industriels en activite). La flore
microbienne autochtone adaptée est stimulée par I'injection d’air, d’eau oxygéneée et de
nutriments moyennant des puits d’injection. Dans ce contexte, les processus de
bioremediation in situ suscitent de plﬂ}ls en plus l'intéret, en particulier lorsque les coefficients

de permeabilité sont supérieurs a 10 (Troquet ef al., 2003) puisqu'ils présentent des
avantages de cout substantiels et ne produisent pas de sous-produits toxiques (Vogel, 2001 ;
Lecompte, 1998).

2.4.2 Les technologies ex situ
Les technologies ex situ, apres excavation du sol, mettent en ceuvre sur le site meme
ou ailleurs :

e  des systemes a lits fixes non satures pour la biodégradation en tas (compostage,
landfarming. biopile) qui permettent le ftraitement de quantités considérables de sols
moyennement pollués. Ce type de traitement requiert de grandes superficies et les cinétiques
de dégradation observees sont faibles et par conséquent les durées de traitement sont longues
(plusieurs semaines a annees), particulierement pour les climats froids ;

e des bioréacteurs a l'intérieur desquels il est possible d’optimiser les différents
parametres environnementaux (nutriments, température, pH, accepteurs d’électrons et
biomasse) pour aboutir a des vitesses de dégradation maximales. Ces systemes parfaitement
controlés, permettent plus de tflexibilité et peuvent étre utilisées sous des conditions aérobies
ou anaérobies.

e Le landfarming est une technique plus €laborée qui repose sur 1’épandage du sol sur
une surface plane impermeable en couches tres fines de sorte a favoriser son aération naturelle
(Ballerini, 1999). Un fertilisant est ensuite ajoute, soit sous forme d’engrais chimique, soit
sous forme de fumier, et a intervalles réguliers, le sol est travaillé, retourné et biné, pour
permettre son aération. Le landfarming requiert de grandes surfaces et les taux de dégradation
sont relativement faibles (Geerdink ef al., 1996). Les rendements sont meilleurs en été alors
qu’en hiver le processus peut meme s'arreter completement par temps de gel (Lecompte,
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1998). Dans le cas de sols pollués contenant une fraction de composés volatils non
negligeable, ces derniers sont eliminés par évaporation et des précautions doivent etre prises
conformément a la réglementation en vigueur (USEPA, 2004). Au Quebec. ou la législation
mterdit tout traitement de dépollution a 1’air libre, le compostage et le landfarming sont
remplacés par une technique de biodégradation en tas plus €élaborée, appelée biopile :

e La biopile est un compostage plus élaboré ou les parametres biologiques et physico-
chimiques sont parfaitement controlés. Les matieres a fraiter sont empilées dans un ordre
précis jusqu’a 2 a 4 metres de hauteur sur une surface imperméable, légerement en pente,
surmonteée ou non d’une couche de gravier drainante. L introduction de drains uniformément
repartis, permet I’aération forcée du milieu dans le cas de biopiles aerobies. Au sommet, un
dispositif d’aspersion est mis en place ; il sert a humidifier et, éventuellement, a ajouter des
nutriments et/ou des micro-organismes. L’ensemble est isolé de ’extérieur par une membrane
immpermeéable (Scriban, 1999). Au démarrage de 1’opération, une aspiration des gaz par le
systeme de drainage du fond permet de récupérer un maximum de composés volatils. Ensuite,
le dispositif est inversé afin d'injecter de 1’air frais par la base du tas, provoquant ainsi
I'augmentation de la vitesse de biodégradation.

2.5 Procédé Biopile : Principe et maturité

Le biotertre (ou biopile en anglais) et le landfarming regroupent toutes les applications qui
mettent en ceuvre des tas de terre contaminees de différentes hauteurs, y compris ceux qui ont
été additionnés de matieres veégetales (composts).

Pour cela. le sol est etale apres excavation sur une grande surface impermeable. sur une
épaisseur de quelques dizaines de cenfimetres et la terre est ensuite retournée avec d'éventuels
ajouts favorisant la biodégradation. Les biotertres sont presque exclusivement aérobies.

Les couts sont de 'ordre de 45 a 80 €/t et la duree de traitement est de 12 a 24 mois pour les
HP telle que les aromatiques, pour un taux moyen d'élimination de 80 % (le rendement varie
selon la molécule). Lorsque le taux n'est pas suffisamment ¢levé, de la biostimulation peut
etre effectuée par ajout de nutriments spécifiques. ou bioaugmente par ajout de bactéries
adaptées a la pollution.

Straube ez al. (2003) ont constaté une réelle amelioration des taux de deégradation des HAP
apres avoir ajouté de l'azote (augmentation de 10 % du taux de biodégradation). De meéme,
révelent que la bioaugmentation est une solution pour favoriser la dégradation des HAP lourds
(benzo[a]pyrene) ou le traitement des sols fortement contamines.

Pour des sols pollués contenant des contaminants volatils en quantités non négligeables, ou
dans des pays ou la législation interdit le traitement de dépollution a l'air libre (Québec par
exemple), ['utilisation de la "biopile" est nécessaire. Les réacteurs a l'air libre sont alors
remplaces par des réacteurs ou les flux de gaz et de liquide sont parfaitement controlés. On
réalise une pile de plusieurs metres de haut que l'on place sur une couche drainante. Un
systeme d'aspersion et un systeme de rigole sont mis en place. Pour les gaz, le procedé utilise
le plus souvent un systéme de ventilation/extraction qui permet d'aspirer les composés émis
ou d'injecter de l'air frais. Une couverture étanche (géomembrane) vient recouvrir 'ensemble.
Le biotertre consiste a mettre des sols pollués en tas en vue d’un traitement biologique.

Pour ce faire, les sols pollués font généralement 1’objet d’un amendement et les conditions
dans le biotertre sont controlées (aération, ajouts de nutriments ...).

Cette technique est couramment employée sur les sites présentant des hydrocarbures volatils a
semi-volatils biodégradables. Le biotertre est frés largement utilisé pour les dépollutions on
site. En France, on compte une vingtaine de biocentres : centre de traitement biologique.
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2.5.1 Description et moyens matériels

Le procéde nécessite au préalable une excavation. Les sols pollués sont meélangés avec un
amendement (agent structurant) et sont par la suite dirigés vers une aire de traitement
contenant a minima un systeme de collecte de lixiviats et des unités d’aération (extraction ou
msufflation d’air) afin d’optimiser le transfert de l'oxygene et la stimulation de la
biodégradation.

Les biotertres sont le plus souvent recouverts par une géomembrane imperméable afin de
limiter les infiltrations d’eaux pluviales, la volatilisation des polluants, le
maintien/I’augmentation de la température. Les lixiviats sont en partie recyclés et en partie
traités sur site avant d’étre rejetés. Les rejets atmosphériques sont traités si nécessaire
(présence de COV notamment).

La dégradation biologique est, la plupart du temps, réalisée par biostimulation.

Les tas ne sont d’une manieére générale pas d’une hauteur supérieure a 3 m (afin d’éviter le
compactage).

Le biotertre s’applique a des sols pollues par les produits pétroliers de type gasoils, fuels,
kérosene, pesticides et certaines coupes pétrolieres lourdes (HAP, huiles organiques ...) qui
peuvent aussi, dans certaines conditions, étre traités mais avec des rendements €puratoires

plus faibles.
Stockage tampon intermédiaire

de terres polluées

Nutriments Tri des terres
Oxygéne Homogénéisation
bactéries

Humidificateur Traitement

Couverture imperméable
Pompe ‘ des gaz

Biodégradation

. Dalle étanche
Drains pour

ventilation 4-——-’-'75"/

ente
brgm
Collecteur des effluents o .
Fig. 2.2 : Schéma de principe du biotertre.

Le systeme de biopile est constitué des €éléments suivants :

+ plateforme de prétraitement (homogénéisation, criblage, amendement de matiere organique
ou structurante si nécessaire ...),

* plateforme de traitement fixe ou mobile sur des alveéoles impermeéabilisées (béton ou PEHD-
polyéthylene haute densité),

» matériel relatif a I’ajout de nutriments : cuve de stockage, systeme de mélange avec 1’eau,
réseau de récupération et de recirculation des lixiviats,

» matériel relatif a I’ajustement de I"humidité (drain, sprinkler, pompes ...),

* materiel nécessaire a I’aération (drain, pompes ...) ;

* si nécessaire, filiere de traitement des gaz (traitement biologique ou biofiltre le plus
souvent),

* matériel de controle de conditions du milieu : oxygénation du milieu, humidité,
concentration des nutriments, temperature, densité de la population microbienne en place,
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* stockage des dechets solides et liquides 1ssus du traitement.

Les variantes a la configuration présenter a la figure 2.2 résident dans :

* le mode d’apport d’air (extraction ou insufflation),

* le type de deégradation (bioaugmentation ou biostimulation).

Si nécessaire, le biotertre pourra étre chauffé (entre 25 et 45°C) afin de favoriser la
biodégradation (injection d’air chautfé, circulation d’eau chaude en circuit fermé .. .).

2.5.2 Données nécessaires au dimensionnement

Les donnees nécessaires au dimensionnement sont essentiellement recueillies lors des tests de
biodégradabilité (oxygénation du milieu, humidité, concentration des nutriments, température,
densite de la population microbienne adaptee en place).

Ces tests, associés a la prise en compte des parametres intrinseques du milieu (perméabilité a
I’eau, permeéabilité a I’air, vitesse de percolation...) vont permettre de définir les conditions
d’opération optunales et le dimensionnement de 1’'unité de traitement :

* la géomeétrie en fonction des données de terrain (H/L/1),

» les caractéristiques du réseau de ventilation (taux d'oxygénation) :

* nombre, espacement et caractéristiques des drains d’extraction,

* type et puissance de [’extracteur,

» les caractéristiques du réseau d’aspersion (ajout de nutriments et recirculation des lixiviats)

* nombre, espacement et caractéristiques des drains de récupération et de recirculation
(aspersion) des lixiviats,

* type et puissance de la pompe de recirculation et des éléments associés (cuve de stockage,
systeme de melange),

* type de nutriments,

* éventuellement les dimensions des unités de traitement (rejets liquides et gazeux).

2.5.3 Efficacité et facteurs limitant

Le rendement de ce procéde varie fortement en fonction des conditions du milieu ; 1l peut
dans certains cas atteindre plus de 90 % si le temps de traitement est suffisamment long.

Les avantages du biotertre sont :

 technique éprouvée ayant démontré une grande fiabilité et des resultats extrémement
significatifs,

* procede destructif,

* technique fortement utilisée pour les sols hétérogenes et facilement biodegradables,

» technique permettant un meilleur controle des parametres intervenant dans le processus de
biodégradation que les traitements biologiques in situ (et donc de meilleurs rendements
epuratoires),

» technique permettant un excellent controle microbien (oxygeénation du milieu, humidité,
concentration des nutriments, temperature, densiteé de la population microbienne en place...),

* compétitivité en termes de cout et de performance,

» fiabilité,

» applicabilité a de nombreux polluants,

» la surface au sol est moins importante que celle nécessaire au compostage et au landfarming,
» amélioration des qualités physiques des sols (faux de matiere organique notamment).

Les inconvenients et facteurs limitants sont :

* technique nécessitant I’excavation des sols,

* I’hétérogeénéité des sols peut interférer sur I’homogénéité de la distribution de la circulation
d’air et donc sur Iefficaciteé du traitement,

* le pourcentage de fines contenues dans le sol est un facteur limitant,
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» les sols contenant de I’argile et un taux de matiere organique €levé engendrent une grande
adsorption des polluants sur la matrice solide, ce qui diminue les rendements épuratoires,

+ le systeme nécessite souvent un ftri au préalable : les granulomeétries supérieures a 60 mm
sont souvent exclues du procedé ;

+ le devenir des sols excavés doit étre examiné avec attention (une fois excaveés. les sols
pollués sont considérés comme des déchets),

+ la nature du contaminant (biodégradable) et les teneurs en polluants doivent étre considérées
avec attention,

+ les biopiles statiques (sans retournement) peuvent aboutir a des résultats moins homogenes
que ceux obtenus avec un retournement ou un mélange,

+ taux d’humidité a maintenir autour de 40 a 60 % de la capacite de rétention,

» le ratio carbone/azote/phosphate/potassium doit eétre maintenu autour de 100/15/1/1,

* 'injection d’oxygene peut provoquer le colmatage d’une partie des pores des sols,

+ les eémissions atmospheriques nécessitent parfois un traitement d’air (surcout),

+ les concentrations éleveées peuvent etre toxiques pour les microorganismes ;

* les concentrations élevées en metaux/metalloides sont incompatibles avec ce procéde,

* des températures faibles diminuent considérablement 1’efficacite du traitement,

+ la hauteur des tertres est généralement comprise entre 1 et 3 m au maximum, ce qui implique
une surface en sol parfois importante,

» le fait de rajouter parfois des agents structurants augmente le volume de sols.

Sur plusieurs sites d’anciennes usines a gaz, des traitements biologiques ont été utilisés pour
traiter des terres polluées par des HAP. A titre d’exemple, on peut citer le cas d’un traitement
biologique par tertre statique de 16 000 m’ de terres polluées par HAP (concentration
moyenne : 1000 ppm).

Les résultats obtenus sont donnés dans la figure 2.3. Au bout de 6 mois. la concentration a été
abaissee a 500 ppm.

ppm

1000 —

600 —

400 —

200 —

0 7 | | |
déc. 94 mai 95 sep. 95 jul. 96

Fig. 2.3 : Résultats d’un traitement biologique par tertre, de terres polluées par HAP
provenant d’un site d’ancienne usine a gaz (Costes J.M., Druelle V., 1997).

2.6 Aspect moléculaire de la biodégradation des hydrocarbures

La biodégradation est une réaction de type redox qui aboutit a la dégradation des
molécules organiques sous I’action de micro-organismes indigenes (autochtones) ou rapportes
(allochtones) (Chaplin, 2002 ; Milcic-Terzic, 2000).
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Le processus se développe selon une réaction en chaine, ou les composés carbonés sont
transformes (par cassures successives) en molécules de moins en moins complexes, jusqu’a
I’obtention de sous-produits simples, généralement CO, et H,O (la minéralisation). Les
produits de transformation sont appelés métabolites.

_— €0,
H,0
Substrat
carboné Micro-organismes
ChHm
Naouvelles cellules
Eléments minéraux == e micro-organismes
N, P, .. (CxHyOsz}

Fig. 2.4 : Mineéralisation d'un polluant organique (cas d’un hydrocarbure C,H,,) (Ballerini D,
1992)

En condifions oxydantes (aérobie), le role d’oxydant est tenu par I'oxygene. En
conditions réductrices (anaerobie), ce role est tenu par les nitrates, les sulfates, le méthane, ...
(Boopathy, 2004).

La biodegradation des composes organiques dépend de leur structure chimique, de

leur concentration et de leur accessibilit¢ a la flore microbienne. Le potentiel de
biodégradation permet de classer les composés en composes dégradables, persistants (ne
changeant pas d'état spontanément) et récalcitrants. En regle générale, les hydrocarbures de
faible poids moléculaire sont plus facilement biodeégradables que les grosses molécules et la
vitesse de dégradation dépend du degré de ramification. En général, les taux de
biodegradation dans des conditions aérobies sont considerablement plus elevés que ceux dans
des conditions anaérobies (Mukherji ef al., 2004 ; Zappi ef al., 1996).
Il peut arriver que des composes potentiellement biodégradables ne subissent pas d’attaques
par les microorganismes. Plusieurs raisons peuvent étre suggerées (Lecompte, 1998 ; USEPA
1998) :

e le polluant n’est pas biodisponible pour les micro-organismes :

les teneurs intrinseques en nutriments neécessaires sont insuffisantes ;
la concentration du polluant est trop élevée dans le site de sorte qu’elle empeche la
prolifération microbienne et le métabolisme

e la présence de melanges de substances peut développer des phénomenes

d’inhibition et stopper le processus, parfois en empoisonnant les micro-organismes
presents.
Par ailleurs, il peut arriver que des produits réputés non biodégradables sous certaines
conditions le deviennent sous d’autres.

2.6.1 Biodégradation des hydrocarbures aliphatiques

Les n-alcanes sont plus rapidement meétabolisés, leur cinétique est deux fois supérieure
comparee a celle des hydrocarbures totaux (Namkoong ef al., 2002).

Les alcanes entre Cio et Cyo sont des substrats aisément dégradables, tandis que les composés
a chaine plus courte sont un peu plus toxiques. Les alcanes a chaines plus longues entre Cyg et
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Cao (cires) sont des solides hydrophobes difficiles a dégrader du fait de leur faible solubilité et
biodisponibilité. Les alcanes a chaines ramifiees sont également dégradés mais beaucoup plus
lentement que les alcanes a chaines linéaires correspondants. L’augmentation du nombre de
ramification a pour effet de diminuer leur biodégradabilité (Soltani, 2004). Les cinétiques de
dégradation des alcanes sont inversement proportionnelles a la longueur de leur chaine tandis
que celles des cycloalcanes, elles sont quelque peu variables selon Atlas (1981) mais tendent a
étre beaucoup plus lentes que celles des alcanes et a umpliquer souvent plusieurs especes
microbiennes (Balba ef al., 1998).

2.6.2 Biodégradation des hydrocarbures aromatiques

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques a nombre de cycles éleveé (>4) sont les
plus résistants et sont considérés comme réfractaires a la biodégradation (Colombo ef al.,
1996, Zappi ef al, 1996). Leur biodégradation nécessite des micro-organismes
spécifiquement adaptés. Les positions ortho et meéta conferent une plus grande stabilité et
augmentent la résistance des molécules aromatiques comme c’est le cas pour les substitutions
sur le carbone en alpha comparativement a celles en oméga. En général, plus une molécule est
substituée, plus elle est difficile a dégrader et plus elle est récalcitrante.

La deégradation des hydrocarbures polyaromatiques (HAP) par les micro-organismes
est étroitement liée au nombre de cycles : le potentiel de dégradation des HAP diminue a
mesure que le poids moléculaire ou le nombre de cycles augmente. A 'inverse, Potin e al.
(2004) observent des taux de dégradation des HAP plus élevés pour les composés a 5 et 6
cycles.

Richard et Dumad (2002) ont observé que la vitesse de dégradation des HAP est
imversement proportionnelle a leur poids moléculaire et donc au nombre de cycles
aromatiques composant la molécule.

Villemur ef al. (2000) ont observe dans le cas du pyrene, une dégradation complete en
moins de 15 jours, puisque 80% était minéralisé au bout de 11 jours. Le benzo(a)pyrene, est
dégradé a raison de 65% au bout de 32 jours tandis que dans le cas du chryme, la
minéralisation commence apres 7 jours et atteint 70% apres 54 jours de traitement.

Richard et Dumad (2002) estiment que tous les HAP répertoriés par (EPA) sont
concernés par le traitement biologique et que les taux de biodégradation varient entre 76,5%
pour les plus lourds et 98,9% pour les plus légers.

La dégradation des hydrocarbures monoaromatiques est initiée par des
monooxygenases (hydroxylases) agissant sur les substituants alkyles du cycle aromatique ou
sur le cycle lui- méme. Le mode d’attaque dépend des groupements alkyles mais pour un
meme composé, il dépend également de la souche bactérienne (Seriban, 1999). Le processus
de biodégradation des hydrocarbures aromatiques polycycliques est semblable a celui des
aromatiques monocycliques. Apres la double hydroxylation du premier noyau, une étape
d’oxygénation supplémentaire est nécessaire pour chaque ouverture de cycle.

I ressort des différentes études que la faible biodisponibilité des HAP est
particulierement prononcée dans les sols pollués depuis un certain temps et que la teneur
mitiale en polluants dans le sol influence de maniere significative les niveaux de dégradation
des HAP.

Les structures aromatiques et cycloparaffiniques fortement condensees, les goudrons, le
bitume et les matériaux asphaltiques ont les points d'ébullition les plus élevés et montrent la
plus grande résistance a la biodégradation (Atlas, 1981).
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2.6.3 Micro-organismes dégradeurs des hydrocarbures

Les bactéries, les levures et les mycetes sont largement présentes dans les systemes
aqueux et le sous sol. Les bactéries et les levures semblent étre les micro-organismes
dominants dans les systémes aquatiques tandis que les mycetes et les bactéries sont les
principaux dégradeurs des hydrocarbures dans le sol. Il est bien établi qu'une espece
microbienne ne peut dégrader a elle seule completement une huile donnée. La deégradation
d'huiles brutes et de raffinage semble impliquer un consortium de micro-organismes, y
compris les formes euckaryotiques et prokaryotiques (Barriuso ef al., 1996).

Les principaux genres connus pour etre responsables de la dégradation des
hydrocarbures sont : Nocardia, Pseudomonas, Acinetobacter, Flavobacterium, Micrococcus,
Arthrobacter, Corynebacterium, Achromobacter, Rhodococcus, Alcaligenes, Mycobacterium,
Bacillus, Aspergillus, Mucor, Fusarium, Penicillium, Rhodotorula, Candida et
Sporobolomyces (Atlas, 1981).

Les travaux de Song ef al. (1986) montrent que 82% de la minéralisation du n—
hexadécane est attribuée aux bactéries tandis que 13% aux fungis.

La degradation des hydrocarbures monoaromatiques, est essentiellement le fait de
bactéries gram-négatives (Pseudomonas) et gram- positives du groupe CMN (Scriban, 1999).

Ghazali ef al. (2004) ont mis en évidence les performances de [’espece P. deruginosa,
et les genres Bacillus et Micrococcus pour dégrader et minéraliser les alcanes a moyennes et
longues chaines présents dans le gasoil tandis que Slaoui er al. (2001) ont observé que
’espece P. deruginosa est la plus performante.

Dans le sol, beaucoup de champignons responsables de pourriture blanche, du genre
white rot fungi sont également connus pour dégrader un eventail de composés aromatiques et
polyaromatiques consideres comune non degradables tels le Phanerochaete, Chrysosporium
selon Potin er al. (2004).

L'utilisation de mycetes, champignons qui regroupent certaines levures et des
moisissures et meéme parfois (rarement) des bactéries (comme les actinomycetes) pouvant
produire du mycélium (ensemble de filaments plus ou moins ramifiés, appelés hyphes) est de
plus en plus préconisée pour la biodégradation des HAP. Ces micro-organismes du sol ont la
capacité d’atteindre les xénobiotics meme lorsqu’ils sont immobilisés dans des micropores
grace a leur mycélium multicellulaire (ou extension myceélienne).

Dans les processus de bioremédiation, les micro-organismes issus d’un sol pollué sont en
général beaucoup plus adaptés pour métaboliser les HAP que des organismes exogenes 1Ssus
d'ailleurs.

2.7 Parameétres de controle d’un procédé de bioremédiation

La mise en ceuvre des différentes techniques de bioremeédiation demande souvent une maitrise
de parametres de controle qui sont liés au développement des micro-organismes tels que
présenter sur la figure 2.5
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Fig.2.5 : Triangle de la biodégradation (Suthersan S., 1997).

2.7.1 Teneur en oxygéne
La teneur des sols en oxygene est controlée par différents facteurs. Un minimum d’espaces
occupés par lair (10% en volume) est généralement considéré comme nécessaire pour
I’activité microbienne.
L oxygene peut etre fourni selon Lecomte (1995), sous plusieurs formes : 1’oxygene pur, ’air
atmospheérique, le peroxyde d’hydrogeéne (H;0;) ou « eau oxygénée ».
Des tests, au laboratoire, réalisés par Jestin-Hurst er a/ (1996) ont montré I'effet de la
concentration de I'oxygene O sur la dégradation et la minéralisation du pyrene et des seize
HAP présents dans le sol. Le taux de dégradation du pyréne et des HAP pour des
concenfrations en oxygene comprises entre 2 % et 21 %. La minéralisation du pyreéne atteint
un pourcentage de 45 % a 55 % au bout de 70 jours.

e L’aération
Il existe différents moyens pour maintenir I'environnement du sol dans des conditions
aérobies. Le labourage est la technique la plus simple pour aérer un sol. Il n’est utile que dans
le cas d’une contamination en surface, alors que l’injection sous pression ou 1’injection
aqueuse permet de traiter plus en profondeur.
L’air peut étre introduit dans de milieu poreux en créant une difféerence de pression soit
positive par l'injection forcée, soit négative par exftraction sous vide (AFNOR X 31-412,
2000).
Cette technique a été proposée par Jestin - Hurst er a/ (1996) afin d’augmenter le pourcentage
en oxygene et ainsi diminuer le temps de remeédiation, avec ajout de nouveaux composeés.

¢ Injection d’eaun oxygénée
Un oxydant tel que 1’eau oxygenée H,O; est employe a une concentration comprise entre 200
et 1000 ppm (0,02 a 0,1% en volume). La premiére difficulté rencontrée avec 1’eau oxygénée
concerne sa toxicité vis-a-vis des micro-organismes, lorsqu’elle est employée a de fortes
teneurs. Cependant, la microflore bactérienne est capable de s’adapter lorsque les
concentrations en H>O, sont augmentées progressivement. La réactivité chimique de H»O;
aboutit, dans certains cas, a sa décomposition rapide dans le sol et a ["oxydation des
substances inorganiques et organiques (AFNOR X 31-412, 2000 ; Vogel, 2001).
2.7.2 Humidité du sol
La description quantitative de la phase liquide repose sur la notion teneur volumique en eau
ou humidité. L’eau est un facteur important pour le développement des micro-organismes.
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L’eau transporte les nutriments vers les cellules, favorise la catalyse des enzymes et maintient
la pression osmotique de la cellule (Vogel, 2001).

Un micro-organisme, se deéveloppant dans un milieu pauvre en eau, devra dépenser de
I’énergie pour en extraire l'eau. En dessous d’une certaine teneur en eau, lactivité
microbienne cessera et le micro-organisme mourra (Lallemand-Barrés, 1995).

2.7.3 pH du sol

Beaucoup de sols naturels sont acides pour avoir une activité microbienne optimale et le
probléme est exacerbé par une forte fertilisation avec certains nutriments et par les pluies
acides. La fixation biologique de I'azote crée €galement une acidité par production d’ions
hydronium I~ (Vogel, 2001).

Le controle du pH par I’ajout de chaux est utilisé en agriculture et dans les procédés de
dépollution pour neutraliser les substances toxiques. Le niveau d’ajustement du pH dépend
également de la profondeur de la contamination dans un site.

Selon Lecomte (1995), il convient de rester dans une gamme de pH comprise entre 5,5 et 8,5,
les champignons acceptent généralement des conditions plus drastiques que les bactéries.

Tl est important de noter que des changements de pH peuvent influencer la dissolution ou la
précipitation de certains composés dans le sol. Il faut vérifier que 1’augmentation ou la
diminution du pH ne mobilise pas des composés dangereux (AFNOR X 31-412, 2000).

2.7.4 Température

La température, affectant la physico-chimie de I’environnement des microorganismes, est 1’un
des parametres les plus influents sur le taux de biotransformation (Vogel, 2001).

Les communautés microbiennes présentes dans les couches les plus proches de la surface du
sol seront les plus exposées aux fluctuations de températures quotidiennes et saisonnieres.
D’ou I'intéret de réguler les radiations solaires et de changer les propriétés thermiques du sol.
La végétation joue un role important dans cette régulation. Un sol avec beaucoup de
végétation se réchauffera moins, en été, qu’un sol nu et se refroidira moins en hiver.

En général, les micro-organismes préferent des températures modérées. Par exemple, si la
température ambiante varie entre 0°C et 20°C, les micro-organismes indigénes ont souvent
une vitesse de dégradation maximale a 20°C (AFNOR X 31-412, 2000 ; Vogel, 2001).

2.7.5 Biodisponibilité des polluants

A coté des facteurs physiques, la disponibilité des polluants est un critere important. Les
conditions optimales de dégradation existent lorsque le polluant est dissout en concentration
suffisante dans I’eau (AFNOR X 31-412, 2000).

Les polluants (notamment les petites molécules) diffusent dans la microporosité des particules
de sol ou dans des phases organiques condensées (composés humiques, goudrons) et
deviennent ainsi plus difficilement accessibles a 1’eau, aux solvants organiques et aux micro-
organismes. Pour les molécules plus grosses et donc plus hydrophobes, des liaisons de forte
énergie, éventuellement covalentes, peuvent étre crées avec les composés organiques des sols
en présence d’'une activité microbienne, tendant a réduire encore la mobilité des polluants
avec le temps.

L’ensemble de ces processus cinétiquement limités et/ou irréversibles tend ainsi a réduire
relativement rapidement la mobilité des molécules d’HP dans des sols riches en matiere
organique ou en particules microporeuses (comme les argiles).

Ceci explique le rdle de I’apport de matiere organique exogéne (de type compost) pratiqué
pour le traitement de certains sols, qui « stabilise » les polluants davantage qu’il ne stimule
leur biodégradation (Gourdon et Barriuso, 2002).
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La biodisponibilité des HP dépend également du temps de contamination du milieu. En effet,
des HP ajoutés dans des sols déja contaminés sont plus rapidement dégradés que les HP dits,
anciens, vraisemblablement plus intimement liés a la matrice (Bernal , Nartinez ; 2005).

2.8 Choix de 1a méthode de dépollution

Le choix d’un procédé qui est souvent une combinaison de plusieurs techniques.
simultanément ou successivement est régi par la géologie du site, les propriétés du sol, la
nature et la concentration polluants présents, les risques de contamination des eaux
souterraines, les objectifs de dépollution a atteindre, les délais imposés, I’espace disponible. le
contexte économique et réglementaire et la destination future du site (Gogoi ef al., 2003).
Parmi les criteres auxquels doivent répondre les techniques de dépollution, on cite :

« enlever ou neutraliser les contaminants cible,

* peser aussi peu que possible sur les ressources mises en ceuvre (eau, air, énergie, capital...)

* ne pas provoquer d’émissions secondaires (eau et air du processus) contenant des polluants.
+ obtenir un taux important de recyclage du matériau traité,

* minimiser la quantité et le danger potentiel des matieres résiduelles,

* ne pas produire de nouvelles substances toxiques par I’enlevement ou le transfert de celles
déja existantes.

Toutefois, la dépollution d’un site encore en activité sera beaucoup plus contraignante que
celle d'un site fermé (Legrand, 2006).

Les différents procédés sont dépendants d’un facteur de temps, sachant que les traitements «
in situ » demandent un temps plus long que ceux réalisés hors site. Enfin, le type de traifement
choisi dépendra également de la nature du ou des polluants, certains d’entre eux présentant la
caractéristique d’etre biodégradables et d’autres non.

D’une manic¢re générale, le choix de la méthode (ou filiere de traitement) dépendra de
caractéristiques intrinséques des techniques (rendement, mise en place) mais aussi des
contraintes spécifiques au site (Fig. 2.6).

Apres une présélection des techniques de dépollution applicables au site, le choix et le
dimensionnement de(s) la technique(s) de dépollution seront réalisés en fonction de plusieurs
criteres spécifiques au site (Fig. 2.7).

Nature des moyens mis en
ceuvre : thermiques,
biologiques, physiques,
chimiques

Localisation des moyens
techniques : in situ, sur site,
hors site

Techniques de
traitement

Contraintes associées aux
moyens mis en ceuvre, a
I'environnement, a la
maintenance, a la surveillance

Devenir des polluants :
immobilisalion, destruction
(partielle ou tofale)

Dimensionnement des travaux

(critéres techniques, éco-

nomiques, environnamen-
laux, socio-politiques)

Fig. 2.6 : Eléments constitutifs du choix de la technique de traitement
(Boivin et Ricour, 2005).
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Autorisation des rejets - Pircinaitios b5 dii
Critéres d’acceptation en ps : Délais d'exécution
e g milieu souterrain
centre d'élimination
rame lies & metres lie
Parametres lies a Dinensionnement des Parametres lies aux

-— polluants (nature,

I'environnement (bruit, |—= travaux
concentration, stabilité)

odeurs, poussieres)
R ! v
iy i I Ii
Couts de traitement Parameires lis & c?elzerﬁllif:uie(:aﬂuzgzé
I'encombrement du site sol) : ?

Fig. 2.7 : Schéma des parametres entrant dans le dimensionnement des travaux
(Boivin et Ricour, 2005).
La répartition des couts d’une operation de décontamination est présentée sur la figure 2.8,
ainsi, la part des couts d’exploitation est de plus d’un tiers du cotit global, suivi par les cotts

de maintenance et de construction.

Colts

A

Colits de maintenance

|
|

Colits d'exploitation A ;

o d suprotia | |Cots de repli

|
|
i

Codts de construction '

Codts de conception ! Codts de contréle
: B
Temps

Fig.2.8 : Cout global d’une opération de traitement (BRGM., 2010).
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2.9 Vue sur la réglementation Algérienne en termes de protection des sols :

Une présentation, non exhaustive, des principaux textes reglementaires régissant la protection
des sols contre toute forme de pollution est donnée par la loi n® 2003-10, et le décret exécutif
n° 06-198 :

¢ Loin®2003-10 du 19 Joumada El Oula 1424 correspondant au 19 juillet 2003
relative a la protection de I'environnement dans le cadre du développement
durable.

TITRE III DES PRESCRIPTIONS DE PROTECTION ENVIRONNEMENTALE.
Chapitre 4 des prescriptions de protection de la terre et du sous-sol.

Article 59
La terre, le sol et le sous-sol et les richesses qu'ils contiennent en tant que ressources limitées,
renouvelables ou non, sont protéges contre toute forme de dégradation ou de pollution.

Article 62
Sont fixées par voie réglementaire : “entre autres

1) les conditions et mesures particulieres de protection environnementale destinées a lutter
confre la désertification, I'érosion. les pertes de terres arables, la salinisation et la pollution de
la terre et de ses ressources par les produits chimiques ou tout autre matieére pouvant altérer
les sols a court ou a long terme:

¢ Décret exécutif n° 06-198 du 4 Joumada El Oula 1427 correspondant au 31 mai
2006 deéfinissant la réglementation applicable aux établissements classés pour la
protection de I’environnement.

CHAPITRE IV DE LI’INSTITUTION, DES CONDITIONS ET DES MODALITES DE
CONTROLE DES ETABLISSEMENTS CLASSES.
Section 3 de I’arret d’exploitation de I’établissement classé.
Article 41
Si I’établissement classé est mis a ["arrét définitif, son exploitant est tenu de remettre son site
dans un état tel qu’il ne s’y manifeste aucun danger ou inconvénient pour I’environnement.
Article 42
A ce titre, dans les trois (3) mois précédant la date de cet arrét, I’exploitant est tenu d’informer
“les autorités compétente et de leur® transmettre un dossier comprenant un plan de
dépollution du site, précisant :
- I’évacuation ou I’¢€limination des produits dangereux, ainsi que des déchets présents sur le
site :
- la dépollution des sols et des eaux souterraines éventuellement polluges ;
- les modalites de surveillance du site, en cas de besoin.
Article 43 La commission saisie du plan de dépollution en contrdle 1’exécution et s’assure de
la remise en état dans les conditions fixées a ’article 41 ci-dessus.
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Chapitre 3
Les procédes d’oxydation avancée pour le traitement des effluents
aqueux

3.1 Les procédés d’oxydation avancée

Dans le domaine de traitement de l'eau, les progres les plus récents ont été faits dans
’oxydation des composés organiques biologiquement récalcitrants.

L’oxydation est souvent présentée comme une alternative « propre » a 1’épuration biologique,
car elle n’est pas productrice de déchets. De plus. lorsqu’elle n’est pas suffisante pour
atteindre 1’objectif recherche, elle permet souvent de rendre biodégradable ou de détoxifier
’effluent avant un éventuel traitement par voie biologique. Toutefois, les proceédés utilisant
des oxydants traditionnels permettent rarement de dégrader totalement les composeés
organiques et geénerent des sous-produits a caractere parfois toxique et/ou réfractaire a une
oxydation poussée. Les procédés d’oxydation avancés (POA) sont généralement plus
performants, bien que certains d’entre eux produisent également des sous-produits réfractaires
et que la dépense énergétique et/ou en réactifs supplémentaires est souvent un frein a leur
utilisation industrielle (R. Golich et D. Bahnemann, 1997).

3.1.1 Généralités sur Les procédés d’Oxydation Avancées

Les procédes d’oxydation avancée (ddvanced Oxidation Processes) ont été définis par Glaze,
des 1987, comme les procedés de fraitement d’eau fonctionnant a température et pression
proches des conditions ambiantes et qui nmpliquent la production d’un oxydant secondaire
plus puissant a partir d’un oxydant primaire (W.H. Glaze et al., 1987).

IIs ont pour objectif d’obtenir des rendements d’oxydation poussés pour les polluants
difficiles & oxyder méme en utilisant 1’ozone, qui est le réactif a potentiel d’oxydo-réduction
le plus élevé parmi les oxydants traditionnellement utilisés en traitement de 1’eau.

3.1. 2. Les radicaux hydroxyles

Ces procédés reposent sur la formation des radicaux libres réactifs in siru. principalement le
radical hydroxyle (OH®) qui possédent un pouvoir oxydant supérieure a celui des oxydants
traditionnels, tels que Cl,, ClO, ou Ojz. Ces radicaux sont capables de minéraliser
partiellement ou en totalité la plupart des composés organiques (M. Edelahi, 2004).

Non sélectif

Facile a produire Forte réactivité
Ubiquitaire Courte vie
Oxydant puissant Cinétique de réaction
controlée

Fig. 3.1 : Quelques caractéristiques du radical hydroxyle (Thomas Oppenlander, 2003).
Contrairement a la molécule d’oxygene appelé oxydant mou, ces radicaux hydroxyles sont
tres actifs et peu sélectifs. Ils sont donc capables de réagir avec un large éventail de molécules
organiques (O’Shea, 2003 ; Sauer et al., 2006 ; Penarroya, 2007).

Cette propriété est intéressante dans le cas du traitement des eaux usees, car elles ont, la
plupart du temps, une composition trés hétérogene. Cette forte réactivité implique une durée
de vie éphémere et des concentrations instantanées tres faibles dans le milieu. Les constantes
de réaction des radicaux hydroxyles avec la plupart des composés organiques connus sont
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comprises entre 10 et 10 mol/L/s (S. Dash et al, 2009). Notamment, sa réaction est trés
rapide avec les alcénes et les composés aromatiques, les constantes de vitesse étant de 1’ordre
de 104 10" mol/ L/s (G.V. Grennstock et al, 1988; W.R. Haag et C.C.D. Yao, 1992).
L’attaque de ces radicaux sur les polluants organiques initie un meécanisme radicalaire
conduisant a la minéralisation par trois modes d’action : addition électrophile, abstraction
d'atome dhydrogene et transfert €lectronique. Ces processus réactionnels dépendront des
caractéristiques électroniques du composé organique et menent généralement a une
dégradation complete, donnant des acides minéraux correspondants, 1’eau, et le dioxyde de
carbone suivant le schéma ci-dessous (O’Shea, 2003).

R + O,—— Intermédiaires—— CO, + H,0

La souplesse d’utilisation des POA vient du fait qu’il y a beaucoup de méthodes pour
générer le radical hydroxyle de facon continue tel que présentées sur la figure 3-2. En
revanche, 1l faut prendre en compte le fait que certains de ces proceédes fait usage de quelques
réactifs chers ; H2O; et/ou Oz (R. Andreozzi et al, 1999).

Flazma non
thermique

-

Fig. 3.2:

Les POA s’operent habituellement a température et a pression ambiante, Ils peuvent étre
classifies en considérant la phase ou le procédé a lieu. Par conséquent, des procédés
homogenes ou hétérogenes peuvent étre différenciés, ou selon la meéthode utilisée pour
produire le radical hydroxyle (chimique, photochimique, sonochimique ou par les techniques
radiolytiques).

Concernant les opportunités d’applications des POA : seuls des rejets avec des faibles valeurs
de la DCO, ne dépassant pas les 20 g/l au maximum, peuvent efre fraités par ces techniques.
Ainsi pour des concentrations en carbone organique supérieures a 5 g/L, il devient peu
mtéressant d’utiliser des POA car les grandes valeurs de DCO nécessitent la consommation
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d’importantes quantités des réactifs. Si la charge polluante est trop élevée ou le débit trop
nnportant, 1l est nécessaire de les associer avec d’autres procédés capables de diminuer cette
charge.

C’est pourquoi les eaux usées avec de grandes masses polluantes peuvent étre plus
efficacement traitées par oxydation humide ou incinération comme le montre la figure 3.3 (R.
Andreozzi et al. , 1999).

AOP Oxydation humid Incinération

| | | »>
0 20 200 1000
DCO (1)

Fig. 3.3 : Technologies de traitement des eaux usées selon leurs teneurs en DCO

Les procédés d’oxydation avancée envisages sont nombreux. De fagon générale, ils mettent
en ceuvre une activation chimique, photochimique, catalytique pour activer I’ozone, le
peroxvde d’hydrogéne, I’oxygene et induire la formation de radicaux hydroxyles.

La classification des principaux systemes de production de ces radicaux est présentée a la
figure 3.4.

Chimique || Photochimique || Catalytique |

]

Oq/catalyseur
O3 04/UV 3
03/H30, Hy04/UV Hq0,/Fell (Fenton)
NaOCl/catalyseur
[ OgH;051UV H,0,/Felluv
TiOo/UV

Fig. 3.4 : Principaux systémes d’oxydation avancée.

Drautres systemes ont fait ou font I’objet de développement. Ils sont bases sur I’électrolyse de
I’eau, la sonolyse, la décharge plasma et le bombardement électronique.

3.1. 3 Applications, efficacité et choix des POA

L’efficacité et les effets secondaires de chaque systéme d’oxydation avancée dépendent de
nombreux facteurs eux-memes en interaction tels :

— la qualité d’eau a traiter qui détermine la nature des réactions potentiellement en
competition, la pénétration des rayonnements UV, la capacité de transfert de 1’ozone :

— la dose de réactif — oxydant chimique, UV — employée qui est a adapter en fonction des
vitesses des différentes réactions et des conditions de transfert de matiére
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— la géométrie et le dimensionnement du réacteur qui influent sur la qualité de la mise en
contact et fixent le temps de réaction.

Depuis leur introduction sur le marché des les années 1970, le nombre d’installations des
procédés d’oxydation avanceée s’éléverait a plus de 150 et couvre une large gamme
d’application (Tab.3.1). Le systéme le plus exploité¢ est le couplage ozone/ peroxyde
d’hydrogene pour I’élimination de pesticides en vue de la production d’eau potable. Son
utilisation est toutefois limitée aux eaux contenant peu de bromures. En France ce procédé est
mnterdit a cause des sous-produits de dégradation des pesticides (« métabolites d’oxydation »)
et des bromates formes.

Si sur le plan fondamental. toutes les techniques recensées sont efficaces. il reste a savoir la
limite de chacune d’elles quant a leur applicabilité a grande échelle. Tres peu d’études dans ce
sens ont eté consacrées a ce sujet. Legube et Hoang (2007) ont dressé un bilan global sur la
dégradation de trois molécules modéles (Le Chlorophénol. le nitrophénol et [’acide
succinique) en utilisant soit la photolyse directe UV, oxydation par le systeme H,0,/UV, O3
ou encore le systeme O3/ UV. Ces auteurs ont conclu que ’ozonation simple est le procédé
qui semble le plus économique tout au moins lorsqu’il s’agit de dégrader le composé initial.
Lorsque le composé a €liminer est réfractaire, [’apport du peroxyde d’hydrogene ou d’un
catalyseur comme Fe" est toutefois indispensable.

Dans une étude réalisée sur la dégradation des nitrophénols par les procédés UV, UV/H,0,,
Fe2+"‘H202 et U'\-"r"Fe2+;"'H203. il a été montré en revanche que les procédeés Fenton et photo-
Fenton sont les plus économiques a efficacité égale (90% d’élimination de la concentration
mitiale). La méme conclusion a été faite lors de la photominéralisation du colorant rouge
azoique 354 par plusieurs procédés (A. Goi et M. Trapido, 2002 ; M. Neamtu et al., 2004).
11 est important de noter qu'un procédé a lui seul ne permet pas d’épurer une eau contaminée.
Une technique va étre intégrée dans une chaine de traitement. La transformation de polluants
peu biodégradables en intermédiaires moins récalcitrants aux procédeés biologiques peut
aisément étre realisée par les POA.

La photocatalyse hétérogéne compte parmi les procédés étudiés ces vingt dernieres années.
Son application a grande échelle n’a cessé de se développer. Comme, nous le verrons juste
apres, 1’entité qui absorberait la lumiere est un semi-conducteur caractérisé par une Bande
mnterdite relativement faible. Plusieurs photocatalyseurs ont été testés : TiO,, ZnO, CeO,,
BaTiOs, CdS, ZnS, etc. (C. Karunakaran et al., 2007).

Le T10; est de loin le plus étudi€, car il présente une stabilité photochimique et une activité
photocatalytique dans un large domaine de pH. Il a permis entre autre de conduire la
dégradation d’un certains nombre de molécules les plus diverses et notamment des colorants
(Y. Bessekhouad et al, 2003). Ce solide photo-actif est utilisé soit sous forme de poudre soit
en couche mince déposée sur différents matériaux (F.Sunada et A. Heller, 1998 ; A.
Fernandez et al, 1995 ; N. Takeda, 1998).
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Tab. 3.1 : Efficacité des procédes d’oxydation avanceée (Baig S., Mouchet P., 2010)

Systéme

oxydant Avantages Limitations Application Cible a éliminer
A COT éleve Injection H>O, en continu selon
Réactivité tres étendue O3 Consommeé Eau potable Pesticides, godts,
Temps de contact court Transfert de |'ozone ; . odeurs
G3H202 Biodégradabilité améliorée  Alcalinité Industrie slectronique Composés
Activation métallique Composés sans liaison CH organiques traces
possible réfractaires
Absorption H,O; faible a 254 nm
Intensité d'irradiation Ny
Formation de composés filtres Eau potable gglsv“acrl\?se .
H202/UV A COT élevé (80-90 %) Alcalinité Eaux souterraines Phenols
Temps de reaction long Industrie chimique cyanur e's
H.O,IS éleve solvants, COT
Composés sans liaison CH
réfractaires
, . Transfert de 'ozone
gzggfw?tgdé:;’gﬁn de Os Intensité d'irradiation UV Eaux souterraines cov
Teribs de réaction piiis Réacteur Lixiviats de décharge DCO
o3/uv oy rtp P Alcalinité Galvanisation Complexes
i i s Turbidité Métallurgie cyanures
ifé%':lmé;:,giglg I;a)“mlé Composés sans liaison CH Complexants
® réfractaires
ACOT éleve (> 90 %) Intensité d'irradiation COV com
; 7 posés
03/H202/UV Dégradapon sea Tr’ansfert faliazons Eaux souterraines organiques
composés organiques Réacteur Volahlat
chlorés volatiles Reéactivité peu exemplifiée z
Absorption H,0, faible a 254 nm
Irradiation visible possible Intensité d'irradiation
H202/FelUV H20./S réduit Formation de composés filtres Eaux souterraines Solvants,
ACOT élevé (75 %) Pénétration des UV hydrocarbures
Temps de réaction long
Réactivité peu exemplifiée
Réactivité étendue pH
Adapté aux composés Temps de réaction long
chlorés Intensiteé d'irradiation
Reécupération du Reéacteur Industrie chimique COT, recyclage
Photochimie  catalyseur facile Activité liée aux propriétés de Industrie électronique Ccov
TiO2/UV Formation H.0; in situ surface du semi-conducteur eta  Armement Explosifs
Dopage métallique et la concentration en O, dissous aromatiques
traitement combiné O Catalyseur : suspension/lit fixe
pour plus d’efficacité Pénétration de ['irradiation
Irradiation solaire possible Peu de résultat sur ACOT
pH acide favorable
i P Catalyse homogeéne (fer en
l;/lés;&nazexu:;;f:g:zs solution) par rapport a une 2 Métallurgie Phenols, huiles
H202/Fell phénoles gﬁti'gts; gitlérnzg;nes(s;ér%aaﬁtilg: Industrie agroalimentaire Cyanure's
Addition de Cu(l) pour ySeur, lemp Industrie textile, du papier DCO
RS long et passivation)
régénerer Fe(ll) ACOT < 20 % Couleur
Composés sans liaison CH
réfractaires
ACOT élevé (90 %)
Conjugaison Effets du métal suivant la nature ~ Eaux souterraines Organiques
O3/catalyseur adsorption/catalyse des polluants Industrie électronique chlorés
M Temps de réaction réduit Empoisonnement de site actif Industrie textile COT, recyclage
selon [M] Génération de O, a partir de O, Lixiviats de décharge Pesticides
Formation H20;in situ DCO
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3.2 La photocatalyse Héterogéne sur TiO;

La décontamination des eaux polluées par le traitement photocatalytique a été suggérée
comune technique viable, peu couteuse et favorable a I’environnement.

La photocatalyse hétérogeéne est une technologie de type POA qui repose sur ['utilisation de
I’oxygene, de la lumiere et des particules d'un semi-conducteur. Les recherches qui ont été
menées durant la derniere décennie, montrent essentiellement que tous les aliphatiques
chlores (excepte le tétrachlorure de carbone), les composes aromatiques chlores, plusieurs
pesticides, herbicides, agents tensioactifs et colorant sont completement ou partiellement
oxydés en produits inoffensifs (Simon et al.,, 2008). La photocatalyse, en particulier, est
étudiée aujourd’hui pour résoudre une grande variété problémes écologiques.

3.2.1 Principe de la photocatalyse hétérogéne sur le Dioxvde de Titane

La photocatalyse hétérogene met en jeu des photo-réactions a la surface du catalyseur solide :
s1 le processus de photo-excitation initiale se produit sur une molécule adsorbée, laquelle alors
mteragit avec le catalyseur, le processus est appelé photoréaction catalysée, par contre, si ce
processus a lieu sur le catalyseur et qu’ensuite le catalyseur photo-excite réagit alors avec une
molécule adsorbée, on parle de photoréaction sensibilisee. Elle fait référence a un semi-
conducteur photocatalyseur ou a un semi-conducteur photo-sensibilisateur (Sarantopoulos,
2007).

Le terme « photo » signifie qu’une réaction n’a lieu qu’en présence de lumiere et le terme
« catalyse » indique que le catalyseur (le solide) est régénére ; A la différence d’une réaction
de catalyse hétérogene ou l'activation est réalisée par voie thermique, celle de la
photocatalyse hétérogene résulte d’une activation photonique. Les seuls catalyseurs actifs sont
du type semi-conducteur.

Par définition, un semi-conducteur a une structure de bandes caractérisée par deux séries de
niveaux d’énergie : la premiere série constituée de niveaux d’énergie tres proches correspond
a la bande de valence (BV) relative aux liaisons entre atomes : la seconde couche de plus
haute énergie représente la bande de conduction (BC) de la structure macromoléculaire.

La différence d’énergie entre la bande de valence occupée par des électrons et la bande de
conduction ¢€lectroniquement vacante gouverne la réactivité du semi-conducteur sous
irradiation car elle correspond a 1’énergie nécessaire a la photoexcitation (quelques eV) ou
I’énergie de la bande mterdite £ g,, qui sépare la bande de valence de la bande de conduction
(K. Nagaveni et al, 2004).

Lors de I'irradiation d’un semi-conducteur par une source d’énergie lumineuse suftisante (hv
> E Gqp) un €lectron peut passer de ’orbitale la plus haute en énergie de la bande de valence a
"orbitale la plus basse vacante de la bande de conduction. Il y a alors création d’une carence
en électron au niveau de la bande de valence appelée « trou » et noté h™ « hole », et une
surcharge é€lectronique notée « e- », au niveau de la bande de conduction : Donnant ainsi
naissance a des pairs €lectrons (e-) / trou (h+) ou lacune électronique (Fig. 3.5). (T.
Morikawa et al, 2001).
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Fig. 3.5 : La transition d’un électron de la couche de valence vers la couche de conduction
d’une particule de semi-conducteur suite a une excitation photonique.

Ces deux porteurs de charge peuvent soit se recombiner en dégageant de la chaleur, soit se
séparer pour réagir avec des espéces adsorbées a la surface du semi-conducteur ce qui confere
au solide son activité photocatalytique.
Le trou d’électron est assimilé a une entité chimique : il peut initier un transfert électronique a
I’interface solide-liquide a partir du substrat organique ou de molécules d’eau adsorbées.
3.2.2 Photochimie et photocatalyse
La photolyse directe consiste en I'iitadiation de la matrice par une intensité lumineuse de
longueur d’onde judicieusement choisie, afin que I’énergie des photons puisse étre absorbée
dans le milieu, en particulier par les contaminants a dégrader.

400 nm 100 nm

Visible

400 315 280 200 100

Fig.3.6: Lumiere UV dans le spectre électromagnétique.
En effet, en raison de leur propriété a absorber la lumiére UV, les molécules sont activées par
les photons avant d’étre dégradées. Ainsi, de nombreuses études ont montré que la photolyse
gétait un proceédé efficace pour oxyder certains composés, comme le chloro-4 phénol, par
exemple.
La valeur de 1’énergie transportée par un photon (ou par un quantum de radiation) est donnée
par la relation de Planck (Braun et al ; 1986).

E=hv=hCA=hCV’ (Jounle/photon)
Avec 7 - Constante de Planck = 6.6256 10™*(J /s/photon)
C : Vitesse de la lumiére = 2,9979 10° (m/s)
Vv : Fréquence de la radiation (s-1)
v’ : Nombre d’onde (m-1)
A : Longueur d’onde de la radiation (m).
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L’énergie des photons diminue lorsque la longueur d’onde augmente. Dans 1’intervalle 200-
800 nm, I’énergie passe de 598 kl/Einstein (a 200 nm) a 149,6 kJ/Einstein (a 800 nm).

A 253.7 nm (raie principale des lampes basse pression a vapeur de Hg). 1’énergie est égale a
471.9 kJ/Einstein. Ainsi les photons possedent suffisamment d’énergie pour rompre quelques
types des liaisons chimiques, notamment dans la lumiére UV. (1 Einstein = 1 mole de
photons)

Ultra-violet Visible Infra-rouge
1 1 I [] ]
Vo 3 1z 121 O
uv A iBiC| 2 1+ € 13, 3 NIR
1 ] I =1 [
1 ! I! : : 1 : 1

1 1 | | | 1
100 200 300 400 500 600 700 800 900 1000  A/nm
> 7 de photoactivité de TiO,

0.0 5T 40 30 25 20 T7 15 17 E/eV

Fig. 3.7 : Spectre de la lumiere avec la zone d’action du TiO;.

Le traitement de I’eau par photocatalyse hétérogeéne utilise la partie la plus énergétique du
spectre solaire (A < 400 nm) afin d’induire des réactions d’oxydo-réduction.
En effet, pour le TiO; d’une bande Gap de 3,02 eV, lactivation de la réaction
photocatalytique nécessite un rayonnement de longueur d’onde égale ou inférieure a 400 nm
correspondant aux UV (Fig.3.8).
3.2.3 Les mécanismes moléculaires et les étapes d’une dégradation photocatalytique de
composés organiques

Irradiation

A <400 nm

Bande de conduction

Adsorption A

r 3

Réduction A+ne — A"

Recombinaison :

des charges
32eV

h+

A 4
Bande de
valence

Oxydation D —D“ " +ne

Adsorption D

Fig. 3.8 : Principe de la photocatalyse hétérogene avec un semi-conducteur.
(T. Morikawa et al, 2001)
Le dioxyde de titane est le semi-conducteur le plus utilis¢ en photocatalyse hétérogene.
D’autres semi-conducteurs ont été aussi testés, en particulier ZnO CdS et GaP ont ’avantage
d’absorber, par rapport au TiOj, une fraction plus importante du spectre solaire (C.F.I. Jabs
et al, 2001; S. Moncada et al, 1991).
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Malheureusement ces semi-conducteurs sont dégradés pendant le processus photocatalytique.
Le Ti10,, au contraire, est stable et constitue un bon compromis entre efficacité et stabilité. Sa
non-toxicité et son faible cout présentent par ailleurs des avantages considérables.

La photocatalyse sur suface réactive met en jeu trois phénomenes principaux :

— I"adsorption du substrat organique :

— la photoexcitation du semi-conducteur ;

— le transfert de charge entre le catalyseur et le substrat (B. Neppolian et al, 2002).

En milieu aqueux, les particules de catalyseur sont recouvertes de groupements hydroxyles ou
de molécules d’eau physisorbées qui induisent 1’adsorption de substrats organiques par
interaction faible : électrostatique, hydrophobe ou liaison hydrogene (E. Neyens et al, 2003).
Apres diffusion de la matiére polluante a travers la couche limite du liquide jusqu’a I’interface
du catalyseur et son adsorption en surface de TiO,: On peut schématiser le processus en
quatre étapes successives (J.M. Herrmann et P. Pichat, 1989) :

3.2.3 .1 Production de paires électron / trou

Les paires électrons /trou résultant de I’excitation du semi conducteur, Il y a alors création
d’un site d’oxydation (trou h+) au niveau de la bande de valence, et d'un site de réduction (un
électron e-) dans la bande de conduction.

. hv . + -
TiO, ——>TiO, + hy, + ey

3.2.3 .2 Séparation des électrons et des trous
La durée de vie des paires (e-/h’) est de quelques nanosecondes et leur recombinaison
s’accompagne d’un dégagement de chaleur. Des lors, en 1’absence d’accepteur et de donneur
d’électrons appropri€s, une réaction de recombinaison trou/électron tres rapide a lieu. Pour
que l'oxydation photocatalytique soit efficace, il faut bien entendu éviter cette recombinaison.
Ceci est rendu possible par le transfert et le piégeage des charges libres vers des niveaux
d’énergie intermeédiaires grace a des irrégularités de structure ou via des molécules adsorbées.
Ainsi, le piégeage des électrons peut intervenir au niveau de sites défectueux du catalyseur
(T au lieu de Ti*) ou des molécules d’oxygene adsorbées. Dans ce dernier cas, les
molécules d'oxygene forment des espéces O, trés réactives. Le schéma de la figure 1 résume
les différentes réactions au niveau du catalyseur (TiO2) tout en expliquant la dégradation des
polluants.
3.2.3 .3 Réactions d’oxydation et de réduction intéressantes pour la dépollution
Les charges crédes migrent a la surface du catalyseur et réagissent avec des substances
adsorbées susceptibles respectivement d’accepter ou de donner des €lectrons a condition que
ces composes possedent un potentiel redox thermodynamiquement compatible avec les
niveaux énergetiques des bandes de valence et de conduction (A.L. Linsebigler et al, 1995).
Le transfert des charges est plus efficace si les espéces sont pré-adsorbées a la surface du
photocatalyseur (R.W. Matthews, 1988).

- D'une part, les ¢€lectrons réagissent avec des accepteurs (4) d’électrons tels que
I’oxygene adsorbé pour former des radicaux superoxydes (Fig. 3.9.a).
En présence de protons adsorbés, le radical superoxyde peut mener a la formation d’un radical
hydroperoxyde puis de peroxyde d’hydrogene décomposé a la surface du catalyseur en radical
hydroxyle sous 1’action des radiations, ou par réaction avec Ti* ou O2°".
Dans le cas du TiO,, le potentiel rédox de la bande de conduction est trés proche du potentiel
de réduction de I’oxygene (H. Gerischer et A. Heller, 1992). C’est pour cette raison que
I’oxygene sert de piége a électrons dans de nombreuses réactions photocatalytiques. L’anion
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superoxyde et le radical hydroperoxyle sont formés et réagissent par réduction de I’accepteur
d’électron.

TiO, +iv—s{&/h'} — &+h

— A

(/0:(1-6 — Ox Red +h —. Red"’
| -
| Ox=0;,HO ... Red = H,0, OH"...
| 0,+é — 0] H,0+h' — HO + H'
LHZO +& — HO+ HO' OH +h' —. HO'

e +A—->A" ht +D->D*+

a b

Fig. 3.9 : Reéactions de réduction () et d’oxydation (») pouvant avoir lieu en surface de TiO;.

- D'autre part, les trous h™ réagissent avec certaines espéces susceptibles de donner des
électrons. Ainsi, ils forment des radicaux hydroxyles en oxydant ces donneurs (D) d’électrons
tels que 1’eau, les anions OH™ et les produits organiques adsorbés a la surface du semi-
conducteur (Fig.3.9.b). Le piégeage des trous est réalisé par des donneurs d’électrons
(exemple H20) adsorbés a la surface du photocatalyseur (T. Shiragami et al., 1989).

Dans le cas de I'oxydation de H,O, il y a formation de HOH™ qui se fragmente rapidement
pour donner un radical HO et un proton H™ (H. Gerischer, 1993). La figure 3.10 schématise
le déroulement de ces etapes.

B.C. ) Réduction

Excitation Recombinaiso
électronigue des charges

H,0
Oxydation

B.v.\

OH- '.o"
Polluantilsorbék/
Produit oxydé Espéce réactive
+0,

Fig. 3.10 : Mécanisme de dégradation photocatalytique dans une particule de semi-conducteur
(J. McCormick, 2006).

3.2.3 .4 Dégradation des molécules organiques

A leur tour, les radicaux générés (R°, OH°, 0,°) sont tres oxydants et peuvent décomposer

des polluants réfractaires (pesticides, herbicides, colorants, etc.) adsorbés sur la surface du
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semi-conducteur, jusqu’a les minéraliser. Les produits finaux de ce mécanisme sont
principalement de I’eau et du dioxyde de carbone.

Apres la dégradation, 1l y’aura une désorption des produits de la réaction, puis leur diffusion
de la couche limite vers le milieu liquide (dans la phase homogene). Ainsi le cycle catalytique
est bouclé et le semi conducteur est apte a étre encore excité (Fig. 3.11).

A AS-

S | 1A+S —— AS Chimisorption
!
B /2 AS = BS Reaction superficielle
BS - 3 BS = B+ §Deésorption

S : Site actif ; AS, BS : réactif A et Produit B chimisorbés
Fig. 3.11 : Le cycle catalytique de la réaction de réarrangement de A en B.
(Guisnet M ., Naccache C., 2004).

3.2.4 Effet des parameétres opérationnels de la vitesse de dégradation par photocatalyse
Parmi les parameétres opérationnels influencgant la vitesse de photodégradation des composés
organiques, on trouve celle relatives au catalyseur lui méme, le composé a dégrader et
I’environnement photochimique réactionnel (Bosc. F, 2004).

3.2.4. 1 La masse de catalyseur

La vitesse de dégradation des composés organiques depend fortement de la masse de
catalyseur ; au-dessus d’une certaine valeur, cette vitesse devient indépendante de la masse de
catalyseur, dans le cas du T10, en suspension elle est de 2.5 g / litre (Herrmann, 1999).

En effet, au dessus d'une certaine valeur, la masse de catalyseur inhibe la transmission des
photons (Saquib et Muneer, 2003).

3.2.4.2 La surface spécifique

Dans de nombreuses réactions photocatalytiques, il est possible de trouver une relation
linéaire entre la vitesse de dégradation et la quantité de substrat adsorbé a la surface du
photocatalyseur. Quand on augmente la surface spécifique (aire développée par unité de
masse de solide photocatalytique), sans en changer les propriétés de surface, la vitesse de
réaction entre les e- et les h™ avec le substrat devient plus rapide du fait du nombre plus
important de molécules adsorbées entourant les paires (e-, h'). Ainsi une surface spécifique
plus grande permet d’envisager une activité photocatalytique plus importante (A. Piscopo,
2002 ; M. Kaneko et I. Okura, 2002).

3.2.4.3 La nature du composé a oxvder

Les molécules organiques qui peuvent adhérer a la surface du photocatalyseur seront plus
susceptibles d’étre oxydées. En général, I’adsorption des composés possédant des groupes
attracteurs d’électrons est plus importante que celle des composés possédant des groupes
donneurs d’électrons. Par exemple, la dégradation photocatalytique des composes
aromatiques dépend du groupe substituant. Bhatkhande er o/ (2004) montre que le
nitrobenzene est adsorbé plus fortement que le phénol, donc plus facilement dégradé par
photocatalyse. Palmisano er al., (2007) précisent que le phénol et le monochlorophénol sont
dégradeés plus rapidement que les di et tri-chlorophénols.
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Par ailleurs, les molécules possédant des groupes fonctionnels attracteurs d’électrons, comme
le nitrobenzéne et I’acide benzoique par exemple. sont moins réactifs avec le radical
hydroxyle que les molécules possédant des groupes domneurs d’électrons (Dore, 1989 ;
Palmisano ef al, 2007).
3.2.4.4 La concentration initiale en substrat
L’oxydation des composés organiques par photocatalyse dépend également de la
concentration initiale des composés. Si la concentration initiale est trop importante, le
catalyseur peu étre saturé, ce qui est un facteur d’inhibition de formation des radicaux
hydroxyles (Herrmann, 1999 ; Arana ef al., 2004).
3.2.4.5 La longueur d’onde
La vitesse de dégradation dépend fortement de la longueur d’onde pour des valeurs comprises
entre 340 nim et 400 nm. En effet, ["activation de la réaction photocatalytique avec la bande
Gap (de 3,02 eV) de TiO,, nécessite un rayonnement de longueur d’onde égale ou inférieure a
400 nm.
3.2.4. 6 Le flux lumineux
La vitesse des réactions de dégradation des composes organiques par photocatalyse dépend
nécessairement de l'intensité de la source lumineuse (Herrmann, 1999 ; Gimenez ef al,
2002; Qamar ef al, 2006). La littérature mentionne que l’augmentation de [’intensité
d’irradiation conduit globalement a une amélioration de la dégradation des composes
polluants.
Pour ce qui concerne 1’énergie solaire, il y a environ 5 % de cette énergie qui peut exciter le
catalyseur pour des réactions de photocatalyse (Wilke et Breuer, 1999), le reste de I'énergie
solaire confribue seulement a augmenter la température de la solution.
3.2.4 .7 Influence du pH
Le pH est un parametre important dans les réactions photocatalytiques, parce qu’il influe,
d’une part, sur la charge de catalyseur et, d’autre part, sur les espéces présentes des composés
a oxyder (forme dissociée ou forme moléculaire).
Le pH pour lequel la charge de surface de I'oxyde est nulle s’appelle le Point de Charge
Nulle. A titre d’information, le point de charge zéro du catalyseur de type DEGUSSA - P25
est de 6.9 (Kosmulski ef al., 2006).

Awvant et apres ce PCN, la surface hydroxylée de 1’oxyde est alors chargée :

TiOH + H" = TiOH," pH < 6,5
TiOH — TiO + H' pH > 6,5

Les données de la littérature a ce sujet sont tres nombreuses. Il a été noté, par exemple, que le
dioxyde de titane est plus actif en milieu basique pour dégrader le colorant « Orange G »
(Guillard ef al., 2003), alors qu’un pH optimal de 3 a été rapporté par Mansilla er a/., (2006)
pour la dégradation de ’EDTA.

Dans ces conditions, si I’on envisage la dégradation photocatalytique de composeés organiques
ionisés, leur dégradation sera tres affectée par le pH. En effet, il peut y avoir des interactions
répulsives entre le polluant ionisé et la charge de surface du photocatalyseur diminuant la
probabilité de rencontre avec le photocatalyseur.
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3.2.5 Modéle cinétique usuel en photocatalyse hétérogéne

La photocatalyse en milieu aqueux est un procédé de catalyse hétérogene classique qui
fait intervenir cing étapes nécessaires pour permettre le déroulement des réactions hétérogenes
a la surface du solide T10; :
- Transfert des réactifs de la phase liquide a la surface de catalyseur ;
- Adsorption sur le catalyseur (au moins le composé cible) :
- Réaction en phase adsorbée :
- Désorption du (ou des) produit(s) de réaction ;
- Diffusion du (ou des) produit(s) dans la phase liquide.
La vitesse de la réaction de photocatalyse dépend ainsi de ces cinq étapes. Comme le radical
hydroxyle réagit tres rapidement et peu sélectivement et que le systéme est parfaitement agité,
on peut faire I'hypothese que le phénomene d’adsorption-désorption joue un 1ole tres
important dans la cinétique de la photocatalyse.
Pour les réactions d’adsorption-désorption, de nombreuses eéquations peuvent etre utilisées
pour modéliser 1’équilibre ou pour modéliser la cinétique d’adsorption.
En catalyse hétérogene, une simplification consiste a utiliser un modele qui couple la
cinétique de réaction et 1’équilibre d’adsorption. Ce modele dit de « Langmuir-Hinshelwood »
suppose une réaction se produisant entre les espeéces adsorbées sur la surface du catalyseur,
avec une vitesse de réaction proportionnelle a la production d’especes adsorbées. Son
expression s’applique généralement bien a la photocatalyse (Posner et Bowden, 1980) et est
de la forme suivante :

5

V0=- d_C :ke:klﬂ_(rt
dt |1+ KC |

vy, vitesse initiale apparente (donc mesurée) de la réaction de photocatalyse (en M./s)
6 = Nads/Nmax (provenant de [’1sotherme de Langmuir ).

-

KC
0 = Nads/Niax = Jl L

1+ KC |

K. constante d’équilibre d’adsorption de « Langmuir »,

k. constante de la vitesse de réaction de second ordre global,

C, concentration en composé (supposée a I’équilibre a chaque temps t de photocatalyse).

Si D’adsorption obéit au modele deéfini ci-dessus, 1'étape limitante du systeme est la
transformation chimique du polluant sur le site actif situé a la surface du photocatalyseur.

La vitesse de disparition du polluant est donc déterminée par 1’équation :

r=-dCp/dt = k.6 = k. (K.Cp )/ (1 + K.Cyp)

Avec k : constante de vitesse de la transformation chimique au niveau du site actif

Pour les solutions diluées (Cg < 107 mol/L), le terme K.C devient trés inférieur a 1, la réaction
est du pseudo-premier ordre ; pour les solutions concentrées (Cy = 5.107 mol/L), au contraire,
K.C =>> 1, la vitesse de réaction est d’ordre pseudo zéro et atteint un maximum.

De nombreuses réactions ont pu étre etudiées par ce modele méme s’il possede des lacunes
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En effet, il stipule que la totalité des réactions se déroulent a la surface ; or les espeéces
adsorbées peuvent désorber et migrer en solution ot d’autres réactions ont lieu (C.S. Turchi
et D.F. Ollis, 1990).

3.3 Le Dioxyde de titane

La photochimie des semi-conducteurs a €té inifiée par Becquerel en 1839. Il mit en évidence
la formation d’un courant électrique lors de I’'irradiation solaire d’une €lectrode de chlorure
nnmergée dans une solution d’electrolytes (A.E. Becquerel, 1839). Un siecle plus tard, les
propri¢tés photocataytiques du pigment « titane blanc » utilisé dans les peintures ont &té
observées. En 1972, Fujishima et Honda ont réalisé la premiére décomposition de [’eau sur
des électrodes de TiO; (A. Fujishima et K. Honda, 1972). Quatre ans plus tard, Carey et al.
réaliserent la dégradation du biphényle et du chlorobiphényle en présence de TiO, (J.H.
Carey et al, 1976). Depuis, de nombreux travaux de recherche ont été menés dans le domaine
de la photocatalyse. essentiellement dans un but de dépollution.

En raison de leur résistance a la photocorrosion, les oxydes métalliques possédant une
structure ¢lectronique a bande interdite large sont tres utilisés pour la photocatalyse. La
stabilité et la non toxicité sont des criteres importants pour le bon choix d’un photocatalyseur
(M.R. Hoffman et al, 1995).

Parmi les oxydes métalliques, le TiO; est le matériau le plus utilise en photocatalyse et le plus
efficace pour la dégradation des polluants. C’est le semi-conducteur le plus approprié pour la
photocatalyse dans un but de dépollution grace a sa stabilité thermique et photochimique, son
inertie chimique et biologique, il est non toxique et peut favoriser I’oxydation des composes
organiques, y compris I'inactivation des microorganismes, ce semi-conducteur est employé
mtensivement dans des ¢tudes du laboratoire et dans les installations pilotes comme
photocatalyseur pour la réduction de la pollution.

D’aufres semi-conducteur sembles aussi utilisables que le TiO;, mais, soit ils ne résistent pas
aux solutions acides, tel est le cas de I’oxyde de zinc, ou se dégrades durant leur utilisation et,
en conséquence, n’ont pas les memes perspectives d’application que le TiO, (Bosc, 2004 ;
Lasa et al., 2005).

Le TiO; trouve également son application dans le domaine industriel, il est utilisé comme
pigment blanc dans 'industrie du papier, de la peinture, de plastique et électronique. Il est
¢galement employé dans la protection solaire comme amortisseur des radiations UV, il est
utile aussi comme détecteur de gaz (CO et CHy) a température €levée (McCormick, 2006).
3.3.1 TiO, comme photocatalyseur

Un photocatalyseur est défini comme une substance qui est lancée par 1’absorption d’un
photon et accélere la vitesse d’une réaction. sans étre consommee. Les facteurs qui
mfluencent 1’activité de photocatalyseur incluent : la structure, la dimension particulaire, les
proprieteés extérieures, la préparation et la résistance aux stress mécaniques. Suri et al. (1993)
démontrent le fait que 1’activité de la photoconversion est une fonction des propriétés du
catalyseur, des espéces organiques a dégrader et des conditions expérimentales. Ils ont montré
qu'un catalyseur ayant une activité plus €levée avec un composé ne pourrait pas
nécessairement étre le meilleur catalyseur pour la destruction des autres espéces organiques
(Lasa et al., 2005).

Comme 1’on peut voir sur le graphique de la figure 3.12, ces derniéres annees, le nombre de
travaux sur Ti0; comine photocatalyseur a fortement augmenteé (Pal. B et al., 1999 ; Tang. J.
et al.,2003 ; Olalla J.F., 2007).
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Fig. 3.12 : Evolution du nombre annuel de publications traitant de TiO; comme
photocatalyseur.

3.3.2 Mise en ceuvre du TiO;

Le dioxyde de titane est ufilisé dans les réactions en milieu aqueux, soit directement ajouté
dans la solution sous forme suspension, soit fixé sur un support.

De nombreux travaux ont été réalisés a partir de suspension de dioxyde de titane et d’autres,
moins nombreux, avec du dioxyde de fitane supporté. Récemment, Nguyen (2007) montrent
que le diclofénac et le sulcotrione sont bien dégradés dans un systéme photocatalytique avec
un catalyseur de type PC 500 fixé sur du papier (Ahlstrém Papier Group) avec une
concentration de 18 g/m®.

Egalement, Wang er al (2009) obtiennent une dégradation du chloro-4 phénol par
photocatalyse avec un catalyseur de type nano-tube de dioxyde de titane. Leurs résultats
montrent que 100 % de chloro-4 phénol sont dégradés (avec 50 % de diminution du DCO)
apres 3h d’irradiation par une lampe de 200 W a une longueur d’onde de 365 nm. Les
principales caractéristiques des nano-tubes de TiO, sont un diametre de tube de 60 a 100 nm
et une surface spécifique de 285 mzf"g.

3.3.3 Les propriétés physico-chimiques et formes allotropiques du TiO,

Le dioxyde de titane posséde trois formes cristallines : rutile, anatase et brookite. Il est présent
dans la nature combiné a d’autres oxydes sous une forme rhomboédrique, la brookite, difficile
a synthétiser en laboratoire et peu abondante, et sous deux formes tétragonales : le rutile,
phase thermodynamiquement stable et I’anatase, forme métastable. La transformation d’une
phase a I’autre se fait a 600°C.

Parmi les formes cristallisées de dioxyde de titane, [’anatase est la plus photo-active des trois
formes, mais elle est moins stable que le rutile.

Les structures anatase et rutile sont formees d’octaedres de TiOg, un cation de Ti*" étant au
centre d’un octaedre de six atomes d’oxygene (Fig. 3.13). Les cristaux ne difféerent que par
I"arrangement des octaedres et de leurs distorsions.

Dans la forme anatase, chaque octaédre est en contact avec huit autres octaedres alors que
dans la forme rutile, un octaédre possede dix voisins. Les distances Ti -T1 sont plus grandes
dans la forme anatase que dans la forme rutile alors que les distances Ti - O sont plus grandes
dans la forme rutile que dans la structure anatase (R. Sanjines et al, 1994).
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Fig. 3.13 : Structures cristallines anatase et rutile du dioxyde de titane (¢ O, ® Ti)
(NIOSH., 2011).

L’anatase est moins dense que le rutile, elle a un gap de 3,23 eV (384 nm) et le rutile de 3,02
eV (411 nm), correspondant a la lumiére ultraviolette.

La forme utilisée dans les différents usages industriels est presque toujours la forme rutile.
Les performances photocatalytiques du rutile dépendaient fortement du procédé de
préparation et de la nature du composé a traiter. Dans 'industrie, les poudres de TiO, sont
principalement produites par ’attaque d’acide sulfurique sur de I'ilmeénite (FelITiIVOs,
minerai naturel contenant entre 45% et 65% en masse de TiO,) ou par le procédé mis en place
par Du Pont de Nemours ou I’extraction du titane se fait par carbochloration, entre 800°C et
1000°C, a partir de minerais riches en TiO;.

Selon Sarantopoulos (2007), du point de vue thermodynamique, 'anatase et le rutile sont
aptes a initier des réactions d’oxydation photocatalytique car la position de la bande de
valence est similaire. Cependant, dans plusieurs travaux scientifiques, 1’anatase a été identifié
comme la variété la plus efficace des deux en photocatalyse.

Cette différence d’efficacité peut étre attribuée a différents parametres. La mobilité des
charges créées dans la matrice du semi-conducteur TiO, sous I’impact des photons, la taille
des grains, la surface spécifique, le teneur en OH de la surface, I’adsorption des especes a
décomposer, 1’absorption des photons UV (affectée par la taille des particules et la texture)
sont des parametres dont 1’effet joue un role primordial sur la différence d’activité entre les
deux variétes allotropiques.

Des travaux sur la photoconductivité comparée entre I’anatase et le rutile ont montré que la
durée de vie des porteurs de charge, électrons et trous positifs, est plus élevée pour 1’anatase
que pour le rutile, la vitesse de recombinaison des porteurs de charge est significativement
plus grande pour le rutile. Cette recombinaison ralentit la photodégradation des polluants car
elle limite la formation des especes oxydantes, nécessaires a la minéralisation des matieres
organiques adsorbées sur la surface des grains.
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Ce sont ces différences de structure qui entrainent des différences de propriétés entre les deux
formes. En effet, le rutile a plus de mal a adsorber I’oxygeéne. Ainsi, le piégeage des électrons
est moins efficace, le nombre de recombinaisons électron-trou augmente et par conséquent
I"efficacité photocatalytique du rutile est plus faible que celle de 1’anatase (J.M. Herrmann,
P. Pichat, 1989).

Le TiO; absorbe donc a des longueurs d’onde inférieures a 385 et 410 nm respectivement
pour les formes anatase et rutile.

Selon les conditions de préparations, le dioxyde de titane cristallise dans 1'une ou 1’autre des
phases, la transformation anatase / rutile a lieu entre 400°C et 900°C.

Anatase Rutile Anatase

900

i

L | L | 1
400 500 600 700 800 900 =

Calcination temperature/°C

Fig. 3.14 : Schéma simplifi¢ de la transformation de phase de TiO; en fonction de la
température de calcination (Zhang et al. ,20006).

Le dioxyde de titane le plus vendu actuellement, pour ses propriétés photocatalytiques, est le
P25 fabriqué par DEGUSSA, c’est un produif qui contient une majorité d’anatase (80 %) et
une fraction de rutile (20 %). Sa surface spécifique est environ de 50 m¥g et une taille de
particules de I’ordre de 20 nm.

On retrouve eégalement I’anatase et le rtutile vendus par Aldrich. La société Millenium
Inorganic Chemicals travaille sur 1’élaboration de nouveaux photocatalyseurs. Le but de ces
travaux est la synthese de TiO; ayant des propriétés physiques et chimiques bien particuliéres.
Dans notre étude nous avons utilisé le Ti0; supporte.

Comme modele, on peut donner les caractéristiques d’un produit commercialisé par la firme
Abhlstrom (France) (réf : meédial048) : Le dioxyde de Titane PC500 de marque Millennium
inorganic chemicals S.A. (Anatase : > 99%, Surface spécifique 350 a 400 m*g, Taille des
particules = 5-10 nm) est supporté sur des fibres naturelles et synthétiques non ftissées en
utilisant un liant inorganique. Le liant est une dispersion colloidale de SiO2 (EP1069950B1
European patent). De la zéolite (UOP, 2000 m*/g) a été utilisée pour augmenter la surface
specifique et ameliorer ainsi les propriétés de l'adsorption du photocatalyseur. [L’image au
microscope €lectronique a balayage du photocatalyseur est montrée sur la figure 3.15.

Les fibres de cellulose enchevétrées (Fig. 3.15, gauche) forment la matrice organique du
medial 048. Cette matrice est ensuite couverte par un mélange liant silice/PC500 (Fig. 3.15,
milieu) qui assure la tenue mécanique de TiO; a la surface du média 1048.

Comme signalé plus haut, la réaction de recombinaison trou/électron est un facteur qui limite
I’efficacité de cette méthode, c’est pourquoi de nombreuses recherches sont effectuées pour
augmenter 1’efficacité photocatalytique.

Dans cette optique, on peut envisager le dopage du semi-conducteur par d’aufres métaux
(pour élargir la gamme d’adsorption vers le visible) ou encore I’addition au milieu réactionnel
d’accepteurs d’électrons (ozone, peroxyde d’hydrogene, Fe’", ..)) limitant la recombinaison
des charges et renfor¢ant considérablement la formation de radicaux OH®.

Y
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Fig. 3.15 : Vues au MEB de dioxyde de Titane sur fibres de cellulose (N. Barka, 2008).

3.3.4 Profil toxicologique général du nanomatériau du TiO,

Les particules de TiO; sont connues par leur inertie chimique et biologique, cependant,
plusieurs €tude réaliser sur les particules les plus fine de ce catalyseur met en évidence
quelques suggestions concernant sont réactivité et son aspect dangereux pour ’homme.

Les études épidémiologiques sur les nanoparticules inorganiques du TiO; n’ont pas permis de
démontrer une augmentation du risque de morbidité ou de mortalité lices au cancer
pulmonaire chez les travailleurs affectés a la production de T10, (NIOSH, 2005).

Aucune ¢étude n’a été faite concernant des travailleurs manipulant ou utilisant le TiO,. Le
National Institute for Occupational Safety and Health (NIOSH) consideére que les preuves
sont actuellement mmsuffisantes pour désigner le TiO, comme un agent cancérogene potentiel
pour la voie inhalée.

Le NIOSH a élaboré en 2005 un document de travail qui fournit des recommandations
concernant l’exposition professionnelle au TiO;. 11 recommande une valeur limite
d’exposition de 0,1 mg/m’ pour les particules ultrafines de TiO, de dimensions
nanomeétriques, alors que la limite recommandée pour les particules fines de TiO; est de 1,5
mg/m® (pour une exposition jusqu’a 10 h par jour pendant une semaine de travail de 40 h).
Cette différence reflete I’'influence de la surface spécifique dans la toxicité des particules
ultrafines. Le respect de ces recommandations devrait diminuer le risque de cancer
pulmonaire a moins de 1 sur 1 000 chez les travailleurs exposés au TiO; (NIOSH, 2005).
L’organisme a conclu que :

e l'effet tumorigéne de 1’exposition au TiO; ne semble pas étre lié au produit ou a une
action directe, mais serait plutot fonction de la dimension des particules et de leur surface qui
agirait comme un meécanisme génotoxique secondaire (non spécifique) associé a une
mflammation chronique et une prolifération cellulaire ;

* les indices indiquent que 1’exposition professionnelle a des faibles concentrations de
TiO, produit un risque négligeable de cancer du poumon chez les travailleurs, il n’est pas
possible de déterminer si 'exposition a des fortes concentrations est cancérogene chez
I"humain ;

* les limites d’expositions recommandées peuvent permettre de réduire les risques qui
peuvent etre associés au developpement de l'inflammation pulmonaire et du cancer (1.5
mgfm3 pour les particules fines et 0,1 mg,f’m3 pour les particules ultrafines ; 10 h pendant une
semaine de travail de 40 h).

Le NIOSH considere que les indices sont insuffisants pour classer le TiO; comme «
cancérogene professionnel potentiel ».
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De son coté, le Centre International de Recherche sur le Cancer (CIRC) considére que les
preuves de la cancérogénicité du TiO; chez I'homme sont insuffisantes, mais qu’elles sont
suffisantes chez 1’animal (IARC, 2006). En février 2006, un groupe consultatif du CIRC pour
la révision des monographies a réévalué la classification du dioxyde de titane qui était
considéré comme inclassable quant a sa cancérogénicité pour lhomme (groupe 3).
L’organisme 1’a reclassifié comme « agent cancérogene possible pour I'homme (groupe 2B) ».
Cependant, le CIRC mentionne que les études souffraient de limitations méthodologiques (par
exemple concernant la classification des expositions, la dimension des particules, 1’entabage).
Le Ti0,, sous forme pigmentaire et ultrafine, a €té testé pour sa cancérogénicité par diverses
voies d’exposition (inhalation, orale, intra-trachéale, injections) chez plusieurs espéces
animales (rat, souris).

L’évaluation du CIRC a tenu compte de considérations meécanistes et d’autres données
pertinentes (Baan R., 2007) les données humaines disponibles par inhalation concernent des
rapports de cas qui ont montré un dépot dans le fissu pulmonaire et les ganglions
lymphatiques ;

e une ¢tude clinique par ingestion de fines particules de Ti0; a montré une absorption
gastro-intestinale dépendante de la dose avec une grande variation interindividuelle des
concentrations sanguines :

e les études chez les rongeurs ont montré une atteinte dépendante de la dose de la
clairance par les macrophages alvéolaires ;

e la clairance des particules ultrafines de TiO, était plus lente que celle des particules
fines :

e chez les rongeurs, la foxicité pulmonaire est plus forte aprés une exposition aux
particules ultrafines qu’apres une exposition aux particules fines (sur une base de masse). Ces
différences seraient reliées a la charge pulmonaire en termes de surface de particules, et sont
considérées comme résultant de 1’atteinte de la phagocytose et la séquestration des particules
dans le tissu interstitiel ;

e les particules ultrafines de TiO; inhibent la phagocytose des macrophages alvéolaires
humains in vifro a une concentration massique a laquelle cet effet n’est pas produit pour les
particules fines ;

e D'induction in vitro de domunages a I’ADN, qui suggére la géneération d’especes
réactive d’oxygene, est plus forte pour les particules ultrafines que pour les particules fines.
L’ACGIH, American Conference of Governmental Industrial Hygienists. (ACGIH, 2005)
classifie le dioxyde de titane comme substance non classifiable comme cancérogéne pour
I'homme (groupe A4).

L'ACGIH a évalué le dioxyde de titane (Ti0,) comme une « substance non classifiable
comme cancérogéne pour l'homme » en se basant sur ’absence d’indice concluant entre
I’exposition au dioxyde de titane et le cancer, ainsi que sur des résultats négatifs ou non
concluants concernant 1’activité cancérogeéne chez les animaux.

11 a été montré que le dioxyde de titane, méme sous forme nanométrique, ne présente pas de
risque sanitaire en 1’absence d’activation (Cai, Kubota et al. 1992). Sa tres large utilisation
comme pigment blanc et comme additif pour plastiques avec une production japonaise pour
2007 supérieure a 250.000 tonnes a permis d’obtenir des études de toxicité sur de tres longues
durées sans qu’on puisse mettre en évidence un caractere carcinogene, c’est de plus un
matériau tres stable et biocompatible, lorsqu’il n’est pas activé (Boffetta, Soutar et al. 2004 ;
Cui, Liu et al. 2005).
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la révision des monographies a réévalué la classification du dioxyde de titane qui était
considéré comme inclassable quant a sa cancérogénicité pour l'homme (groupe 3).
L’organisme 1’a reclassifié comme « agent cancérogene possible pour I'homme (groupe 2B) ».
Cependant, le CIRC mentionne que les études souffraient de limitations méthodologiques (par
exemple concernant la classification des expositions, la dimension des particules, I’enrobage).
Le Ti0;, sous forme pigmentaire et ultrafine, a ¢été testé pour sa cancérogenicité par diverses
voies d’exposition (inhalation, orale, intra-trachéale, injections) chez plusieurs especes
animales (rat, souris).

L’évaluation du CIRC a tenu compte de considérations meécanistes et d’autres données
pertinentes (Baan R., 2007) les donnees humaines disponibles par mhalation concernent des
rapports de cas qui ont montré un dépot dans le tissu pulmonaire et les ganglions
lymphatiques :

e une ¢tude clinique par ingestion de fines particules de TiO2 a montré une absorption
gastro-intestinale dépendante de la dose avec une grande variation interindividuelle des
concentrations sanguines ;

e les études chez les rongeurs ont montré une atteinte dépendante de la dose de la
clairance par les macrophages alveolaires ;

¢ la clairance des particules ultrafines de TiO, était plus lente que celle des particules
fines ;

e chez les rongeurs, la toxicité pulmonaire est plus forte apreés une exposition aux
particules ultrafines qu’apres une exposition aux particules fines (sur une base de masse). Ces
différences seraient reliées a la charge pulmonaire en termes de surface de particules, et sont
considérées comme résultant de 1’atteinte de la phagocytose et la séquestration des particules
dans le tissu interstitiel ;

e les particules ultrafines de TiO; inhibent la phagocytose des macrophages alvéolaires
humains 7» vifre a une concentration massique a laquelle cet effet n’est pas produit pour les
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e linduction 7/n vitro de dommages a I’ADN, qui suggere la génération d’especes
réactive d’oxygene, est plus forte pour les particules ultrafines que pour les particules fines.
L’ACGIH, American Conference of Governmental Industrial Hygienists, (ACGIH, 2005)
classifie le dioxyde de titane comme substance non classifiable comme cancérogéne pour
I'homme (groupe A4).

L'ACGIH a évalué le dioxyde de titane (TiO,) comme une « substance non classifiable
comme canceérogene pour l'homme » en se basant sur I’absence d’indice concluant entre
I’exposition au dioxyde de titane et le cancer, ainsi que sur des résultats négatifs ou non
concluants concernant 1’activité cancérogene chez les animaux.

I1 a été montré que le dioxyde de titane, meéme sous forme nanométrique, ne présente pas de
risque sanitaire en 1’absence d’activation (Cai, Kubota et al. 1992). Sa trés large utilisation
comme pigment blanc et comme additif pour plastiques avec une production japonaise pour
2007 supérieure a 250.000 tonnes a permis d’obtenir des études de toxiciteé sur de tres longues
durées sans qu’on puisse mettre en ¢évidence un caractere carcinogeéne, c¢’est de plus un
materiau tres stable et biocompatible, lorsqu’il n’est pas activeé (Boffetta, Soutar et al. 2004 ;
Cui, Liu et al. 2005).




Premiere partie : Efude bibliographique

Chapitre 4 : Coagulation électrochimique appliquée au traitement des eanx usées

Chapitre 4
Coagulation électrochimique appliquée au traitement des eaux usées

4.1. Principe d’électrocoagulation

L’électrocoagulation est une méthode de traitement des eaux basées sur le principe de la
dissolution électrochimique d’un métal sacrificiel.

C’est une technique de séparation alternative a la coagulation floculation qui permet la
formation des cations métalliques (Fe*' ; Fe'" : AI’") in situ par électrodissolution d’anode
métallique soluble suite au passage d’un courant (ou potentiel) entre deux électrodes (Fer ou
Aluminium en générale) immergées dans un électrolyte contenu dans un réacteur.

Les cations coagulants et les hydroxydes meétalliques vont alors « interagir » avec les
particules colloidales chargees négativement et permettent la neutralisation de leur charge et
leur coagulation ; Il s’en suit une concentration des especes colloidales dans la région proche
de I’anode (Matteson ef al., 1995 ; Parga efal., 2005a ; Ofir ef al., 2007).

Zongo (2009), confirme les travaux de Rovel, de 1947, et constate que 1’action directe
d’un champ électrique sur une eau résiduaire permet de créer des conditions d’une bonne
coagulation-tloculation. En effet, le champ électrique permet de créer, d'une part, un gradient
de vitesse affectant toutes les particules chargées notamment les ions et les colloides facilitant
ainsi leur rencontre (Debillemont, 1996) et, d’autre part, en utilisant les anodes de fer et
d’aluminium, on arrive a faire passer en solution des quantités controlables d’ions métalliques
indispensables a la création de flocs de taille suffisante.

Un schéma des mécanismes intervenant au cours du proceédé d’électrocoagulation est donné
sur la figure 4 .1. On pense que les réactions entre les especes vont suivre un ordre impose par
I’écoulement du fluide et la diffusion des ions Fe*” et OH  libérés a la surface des électrodes.
Les ions Fe*” vont rencontrer les colloides avant de réagir avec OH, et ce d’autant plus que
les colloides sont chargés négativement.

Ce procédé se caractérise donc par [’action d'un champ électrique ayant pour effet de mettre
en mouvement les particules colloidales chargées. Cependant, contrairement a 1’agitation
meécanique intervenant au cours du procédé de coagulation floculation, les particules mises
prioritairement en mouvement au cours de 1'électrocoagulation sont les particules les plus
petites et les plus chargées.

L’application du procédé est rendue possible par 1'utilisation d’anodes dont la solubilisation
électrolytique entraine la coagulation. De plus, la floculation est favorisée par la mise en
mouvement des particules colloidales sous 1'action du champ électrique. L’avantage réside
dans 1’absence d’agitation mécanique susceptible de briser les flocs formeés (Persin &
Rumeau, 1989 ; Mollah ef al., 2004). Ainsi, la séparation de la masse aqueuse est réalisée
par flottation ou par décantation.

En effet, Au cours du traifement. plusieurs processus électrochimiques.
physicochimiques et chimiques peuvent étre observes :

* ]'¢électrophorese (déplacement de particules chargees sous l'effet du chamyp électrique):

* la réduction cathodique et chimique des composés organiques et inorganiques ainsi
que la formation de dépots meétalliques a la cathode.

* Jes interactions chimiques entre les ions Fe™ (ou AI7) geénérés par dissolution
anodique, et les anions présents dans les eaux usées (sulfures, phosphates, etc.).
lesquelles entrainent la formation de composés insolubles ;

67

——
| S—



Premiére partie : Etude bibliographique

Chapitre 4 : Coagulation électrochimique appliquée au traitement des eaux usées

Générateur de courant électrique

Flocs stables
o
Monté du polluant CO"“ o] o°
en surface ° ° P
ety telectrons H 0 o
> O A 5 o I 2 i
o o electrons
>M"* o o 0° 0 °
e oflotation o °
Polluant ¢, © ©°p
coa ulatlon LT
¢ & €5 Huta)
Anode * _Fermation de gazf cathode
(Oxydation) P N (reduction)
Cations hydrmes( """"" \\/LJ’--.._.._.._ OH-P ,_( o
VA Lo Agregatlon de © ¥ ©
Précipite polluant pH de I'eau

Fig. 4.1 : Schéma des mécanismes de I’¢lectrocoagulation avec des électrodes meétalliques
(Holt et al., 2001).

* ]a flottation de particules solides et d'impuretés dissoutes dues a la présence de bulles
de gaz d'hydrogene (Hz) générées a la cathode ;

*  l'adsorption des polluants a la surface des hydroxydes ferreux (ou des hydroxydes
d'aluminium), lesquels possedent une forte capacité d'adsorption (Bureau, 2004).

Actuellement, 1'électrocoagulation est considérée comme un procédeé complexe avec une
multitude de mécanismes synergiques concourant au traitement de la pollution. Divers auteurs
ont pu identifier trois catégories de mécanismes en €lectrocoagulation

-les phénomenes électrochimiques,- la coagulation et la floculation - 1'hydrodynamique
(Martinez, 2007), le schéma de la figure 4.2 illustre 'interaction des divers phénomenes
interagissant lors de 1’électrocoagulation.

4.2 Déstabilisation des suspensions colloidales par I’électro- coagulation

Les particules colloidales sont soumises a deux types de force qui conditionnent la stabilité de
la suspension : les forces de répulsion liées aux charges superficielles des colloides et les
forces d’attraction de type Van der Waals lices a la surface spécifique et a la masse des
colloides ainsi qu’a la nature du milieu. La résultante de ces forces favorise ou non la
rencontre des particules.

Dans le cas des eaux naturelles, les colloides sont majoritairement chargés négativement, la
force de répulsion des colloides est supérieure a la force d’attraction créant ainsi un systéme
colloidal stable.
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Fig.4.2 : Relation entre les bases scientifiques et les parametres opératoires de

I’électrocoagulation sur le diagramme de Venn.

4.2 .1 Coagulation-floculation

La coagulation-floculation facilite 1’élimination des MES (Matieres En Suspension) et des
colloides en les rassemblant sous forme de flocs dont la séparation s’effectue par décantation,
flottation et/ou filtration. C’est donc un traitement physique qui permet d’éliminer tout ou une
partie des polluants des effluents notamment les fractions particulaires inertes ou vivantes, les
fractions floculables de matiéres organiques et de certains meétaux lourds, les micropolluants

associes aux MES et les macromolécules colloidales.

Le temps de décantation des particules coagulées dépend du type de particules, du diametre
des particules et de leur surface spécifique. Ce temps va d’une seconde pour du gravier
coagulé ayant un diameétre de 10 mm et une surface spécifique de 600m™/m’ a 20 ans pour du
colloide de 102pum ayant une surface spécifique de 6.108 m*/m’ (Degremont, 2005).

Il est donc 1mpossible que certaines particules notamment les colloides et les particules a
surface spécifique tres €leveée décantent naturellement. Pour obtenir la décantation de ces
particules, il faudrait assembler un trés grand nombre de colloides en agrégats d’au moins 10
a 100pm. Malheureusement, ces particules exercent entre elles des forces de répulsion de
nature €lectrostatique empeéchant leur assemblage. C’est ce phénomene qui rend certaines

suspensions totalement stables.

La déstabilisation des entités en suspension passe par des phénomenes d’adsorption, expliqués
par la théorie de la double couche. Elle explique comment les colloides sont traités par

coagulation.

!
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4.2.2 Théorie de la double couche

Les colloides sont généralement chargés négativement. Afin de neutraliser cette charge
négative de surface., des ions positifs présents dans I’eau brute ou ajoutés sont attires et
forment une couche autour du colloide. Diverses theéories expliquent le phénomene
(Bensadok, 2007).

* Théorie de Helmholtz : selon cette théorie. la totalit¢ de la surface du colloide est
recouverte par les ions positifs assurant ainsi une électroneutralité.

* Théorie de Gouy-Chapman : La couche d’ions positifs est inégalement repartie autour du
colloide ; la neutralité s’obtient a plus grande distance.

* Théorie de Stern : elle combine les deux et arrive a la neutralisation des colloides par une
double couche.

La figure 4.3 montre les différentes couches et le potentiel électrique des particules
colloidales.

I - Particule colloidale
> II - Couche adhérée de Stern
ITI- Couche diffuse de Gouy-
Chapman
4
pZ
@ : Potentiel total a l'interface
_ A ®o : Potentiel différentiel dans
L — — » la couche adsorbée
=g = @, pZ : Potentiel zéta
o — —® vy Y

Fig. 4.3 : Potentiel €lectrique de particules colloidales (Bensadok, 2007).

Un colloide se caractérise par deux potentiels :

- Potentiel thermodynamique ou potentiel de Nernst ;

- Potentiel zéta ou potentiel électrocinétique.

Le potentiel thermodynamique est présent a la surface méme du colloide mais est
malheureusement non mesurable par des méthodes simples.

Le potentiel zéta reste négatif comme la charge génerale des colloides. Il donne le niveau de
I"interaction mutuelle des colloides et se mesure par électrophorese.

4.2.3 Electrocoagulatinn et principales lois de I’électrolyse

Une des principales lois explicitant les réactions d’électrocoagulation est la seconde loi de
Faraday. Elle montre que la quantité d’ions métalliques dissous par oxydation anodique est
proportionnelle a D'intensité imposée et a la durée d’électrolyse mais inversement
proportionnelle a la valence de 1'ion formeé (Vik ef al., 1984 ; Prétorius ef al., 1991 ; Rubach
., Saur, 1997 ; Parga ef al., 2005b). Ottewill et Walsh (1995) expriment la seconde loi de
Faraday relative a une €lectrode comme :

ot
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avec  Mimorique - Masse théoriquement dissoute (g)
M : masse molaire de I'ion considéré (g.mol)
"hmmmwzzéixli n : Nombre d'électrons mis en jeu dans la réaction considérée
n F I : Intensité imposée aux bornes des électrodes (A)
i - durée d'élecirolvse (s)

F : constante de Faraday = 96485.3 C.mol

Selon Dobolyi (1978), Groterud et Smoczynski (1986) et Prétorius ef al. (1991), le rendement
Faradique (RF) est de 100 % pour des électrodes en fer.

En revanche, Lewandowski (1977) et Canizares er al. (2005) avancent qu'en raison d'une
dissolution chimique, ce rendement pour des électrodes en aluminium est supérieur a 100 %.
La masse perdue par des électrodes en aluminium lorsqu'elles sont soumises a un courant
continu est de 1,15 a 1,20 fois plus importante que celle prévue par la loi de Faraday (Chen ef
al., 2000 ). Picard (2000) confirme ce rendement d'environ 120 %.

La loi de Faraday s applique a toutes les réactions électrochimiques mais la quantité dissoute
dépend également du nombre d’électrodes et du mode de connexion. Selon Papp (1994), il
existe plusieurs modes de connexion : le mode monopolaire série, le mode monopolaire
paralléle et le mode bipolaire série.

4.3 Connexions électriques dans les cellules électrochimiques

En électrocoagulation, les anodes et les cathodes utilisées peuvent avoir différentes
configurations. Elles peuvent se présenter sous forme de plaques, de boules, de spheéres a lit
fluidisé, de fil, de tige et de tube.

Ces électrodes peuvent étre constituées de divers métaux qui sont choisis de maniere a
optimiser le procéde de traitement. Les deux meétaux communément utilisés sont le fer et
I"aluminium (Kobya et al., 2003). Enfin, Le procéde d’électrocoagulation peut étre utilisé
seul ou en série avec d’autres procédeés dans une chaine de traitement des eaux.

Différents types de connexion peuvent etre utilisées dans les cellules électrochimiques Les
électrodes peuvent étre monopolaire branchées en série ou en parallele, ou encore bipolaires
branchées en série. L’arrangement en série nécessite une plus forte tension de cellule du a la
plus grande résistance que doit traverser le courant. Toutefois, le méme courant traverse
toutes les électrodes. En arrangement paralléle, le courant est divisé entre les différentes séries
d’électrodes. Le potentiel de cellule pour la circulation d'un courant donné correspond donc a
la résistance d’un seul couple d’électrodes.

En pratique, les arrangements en série sont préferables puisqu’ils permettent d’utiliser un plus
faible courant et une forte différence de potentiel.

Les différentes possibilités de connexion sont illustrées a la figure 4.4.

Brett et Brett (1993) conseillent d’utiliser le mode bipolaire en série car il ne nécessite que
deux connexions €lectriques quel que soit le nombre d’électrodes. Ce mode de connexion
permet de travailler a de faibles densités de courant et de générer de maniere plus efficace et
plus rapide les espéces coagulantes (Mamer1 et al., 1998 ; Parga et al., 2005a ; Kobya et al.,
2003).

Ghosh et al. (2008) étudient I'influence du mode de connexion des <électrodes sur
I’élimination du fluorure. Ils optent pour un mode de connexion bipolaire en série permettant
d’améliorer 1"élimination pour une durée de traitement plus faible. (Mollah et al., 2001).
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Fig.4.4. Arrangement des cellules et correspondance €lectrique. A) Monopolaire. B)
Monopolaire en série. C) Monopolaire en parallele. D) Bipolaire

La quantité dissoute dépend du mode de connexion monopolaire ou bipolaire. Dans le mode
bipolaire, pour (p) électrodes, le systéme sous tension est constitué de (p-1) anode (Jiang et al
. 2002 ) et la masse dissoute a ’anode s’exprime alors de la fagon suivante :

M It

mthéoriQUe - ? X ? xp-1

Dans le cas d’¢électrodes en fer avec un rendement faradique anodique unitaire, la masse de fer
dissous a I’anode est donc :

m=1,042 xIx (p-1) en g.h’

Pour un réacteur continu avec un débit imposé constant, la concentration en fer dissous (en
g/L) est donc (avec Qe, débit d’alimentation du réacteur) :

. Mihéorique _1,042L(p-1)
Qe Qe

4.4 Mécanismes réactionnels de I’électrocoagulation : cas des électrodes en fer

Les mécanismes d’élimination d’ions par €lectrocoagulation sont expliqueés avec deux
exemples spécifiques entrainant aluminium et fer. En effet, Un courant passe a travers une
électrode métallique générant les deux processus suivants (Holt, et al, 1999).
- Oxydant le métal (M) en son cation (I\-I'1+) selon :

oxydation + _
M———M" " +ne

- Simultanément, I’eau est réduite en gaz d’hydrogene et 1'ion hydroxyle selon :

réduction

2H,0 +2e7 — 20H + H;
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Drapres Casillas, 2007, I’eau en contact des surfaces de fer forme un film d’eau tres mince et
en preésence d’oxygeéne, une corrosion spontanée de fer peut étre initiée. La figure 4.5 illustre
la corrosion de fer en contact avec I’eau.

Le fer sous oxydation dans un systeme ¢€lectrolytique produit I’hydroxyde de fer. Fe(OH) n,
ou n = 2 ou 3. Deux mécanisines ont été proposes pour la production de Fe(OH) » (Yousuf et
al,, 2001).

dépdt de roudle Aidx
Fe(CH)3 ouFe203 *n H20 1

m Goutte d'eau

Cathode | o
0, +4H" + e = P~ Anode
2H,0 Fe > Fe* +2e
2H' + 2¢ >
H:
0, + 2H,0 + 4e > 4(OHY i

Fig.4.5 : Corrosion de Fer en contact avec l'eau.
Mécanisme 1:
e Anode: Le fer ferreux peut facilement etre oxydé en fer ferrique dans la solution pour
conduire a la formation d’hydroxydes ferriques :
4Fe(s) — 4Fe’t + 8 e-
4Fe?+ + 10H-0 + 02 — 4Fe (OH)3 (s) + 8H*
e Cathode :
8H* + 8e- - 4H>
e Total:
4Fe(s) + 10H20 + Oz — 4Fe (OH)s(s) + 4H:z
Mecanisme 2 :
¢ Anode : le métal est oxyde suivant la réaction :
Fe(s) = Fe?* + Ze-
Fe?t + 20H — Fe (OH)z(s)
e (Cathode : la réaction principale est la réduction de I’eau :
2H20 + 2e- — H> + 20H
o Total : Les cations Fe*" ainsi formés ne restent pas en solution et réagissent avec ’eau
pour former les hydroxydes ferreux (si d’autres especes ne consomiment pas le fer) :
Fe(s) + 2H20 — Fe (OH):(s) + H>
En outre, le Fe(OH)n(s) formé reste dans le courant aqueux comme suspension
gélatineuse, qui peut enlever les polluants qui se trouvent dans d’eau et le H,, produit comme
une conséquence de la réaction redox, peut enlever les matieres organiques dissoutes ou
n’importe quelles matieres en suspension par flottation (Zongo, 2009).

Cependant, les ions Fe'* peuvent subir une hydratation et suivant le pH de la solution,
les especes Fe(OH)*", Fe(OH)*". et Fe(OH); peuvent étre présentes dans les milieux acides.
4.5 Formation d'hydroxydes de fer
Par la production in situ d'ions de fer, Fe®" et Fe’™ dans un milieu aqueux et en fonction du pH
de la solution, il y a formation d’hydroxydes de fer de différentes formes.
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La répartition de ces différentes especes en fonction du pH a été déterminée par Neff (2003).

1.0 5 . -
w LT " Fe(OH), ™,
o 0B rejon . ; 5
- » Fe(OHL~ i Y
E . h LY ; .‘
-2 A S v \
E 9 \“;’ .‘F" “1
= - I
S 04- 49 IR /
. ) > /ooy r F
E Fe _a" \ s " FQIOH].-F /
E ooz . \ \ /
= PR NS 5 Iy
T Y, ‘_._\."C,_‘ . T
0 0 ¥ |‘ el T ¥ ] 1
2 4 -1 8 1
pH

Fig.4.6 : Fractions et répartition molaires du fer II, fer III et de produits d’hydrolyse de fer
dissous en fonction de pH (Duan et Gregory 2003).

Dans les milieux alcalins. les ions Fe(OH)g 3 et Fe(OH)4' peuvent également étre présents. 1l
est, donc, tout a fait clair qu’électrocoagulation des especes anioniques et cationiques soit
possible par usage de plaque en fer comme électrode sacrificielle (Yousuf, et al. 2001).
Le mécanisme dominant peut varier pendant le processus dynamique au fur et a mesure que la
réaction progresse, il peut certainement changer avec les changements des parameétres
opératoires et des types de polluants.
Par ailleurs, plusieurs travaux portant sur les procédés d’EC ont montré que la séparation des
matiéres agglomérées en solution a 1’issue de 1’adsorption des polluants, peut se réaliser de
deux facons :
- Par décantation (Hu et al., 2007 ; Yldiz et al., 2007).
- Par flottation (Hector et al., 2007 ; EssadKki et al., 2007).
Geénéralement, la récupération des boues s’effectue en aval du réacteur électrochimique, grace
a un bassin de decantation (Ping et al., 2005).
Il existe certaines applications ou la récupération s’effectue dans le réacteur lui-méme
(Henrik et al., 2006).
D'apres la figure 4.6, on peut remarquer que :
« en milieu acide : Le fer ferreux est sous la forme Fe®', cette forme prédominant jusqu’a une
valeur de pH = 9.
* Les complexes FeOH", Fe(OH),. Fe(OH)f' et Fe(OH)3™ apparaissent dans les milieux
alcalins.
« en milieux trés acides (0 < pH < 2): Le fer ferrique est sous la forme Fe’” et devient
rapidement minoritaire au profit des complexes hydroxylés qui se forment a des pH compris
entre 3 et 9.
4.6 Electrocoagulation vis-a-vis de la matiére organique

L’oxydation électrochimique des matiéres organiques présentes dans les eaux
résiduaires constitue un phénomene complexe, du fait de la richesse du milieu en diverses
substances et des multiples réactions pouvant se produire simultanément au cours de
I’ opération.
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4.6.1 Phénomeéne chimique

Lors du procédé d’électrocoagulation, le coagulant est produit in situ par oxydation
électrolytique du matériau de 1’anode (Holt et al., 2002 ; Casqueira et al., 2006), conduisant
a I’élimination des matieres organiques. Ainsi Mollah et al, (2001) résument ce processus
comimne suie :

a- La formation des coagulants par 1’oxydation électrolytique de métaux sacrificiels

b- La déstabilisation des contaminants, des polluants, des matieres en suspension et la cassure
des émulsions.

c- L’agrégation des phases déstabilisées pour former les flocs. Cette étape peut étre résumee
par les sous étapes suivantes :

- Présence forte de la double couche diffuse autour des especes chargées obtenues grace aux
mteractions des ions métalliques provenant de la dissolution de 1’anode sacrificielle:

- Neutralisation des especes ioniques présentes dans 1’eau par les cations;

- Formation de flocs comme le résultat de 1’agglomeération des particules et des colloides
autour de I’espece coagulée (Zongo, 2009).

Les mécanismes d’élimination des substances organiques dissoutes via précipitation
et/ou adsorption sur flocs sont évoques par divers auteurs (Jiang et al., 2002).
4.6.2 Processus électrolytique

L’action du processus électrochimique sur la matiere organique conduit
essentiellement a son oxydation directe a la surface de 1’anode et/ou a son oxydation indirecte
en solution.
4.6.2.1 Oxydation directe

Selon Labanowski (2004), lors d’une oxydation directe, la matiere organique est tout
d’abord adsorbée sur I’anode puis transformée par une réaction de transfert d’électrons ou
bien détruite par des especes oxydantes adsorbées sur 1’électrode. Les mécanismes
d’oxydation de la matiére organique passe par une électrolyse de I’eau a I’anode produisant
les radicaux hydroxyles adsorbés :

HZO -+ M{-‘OX - ME‘OX OH + H + e~
Les radicaux hydroxyles adsorbés peuvent former de 1’oxygeéne actif chimiquement adsorbeé :
MeOx OH- - MeOx 1+ H* + e~
La matiere organique est alors oxydée soit par les radicaux hydroxyles, soit par 1’oxygene
actifen CO, :
MO + MeOx OH- - MeOx + COz+ yH" + ze~
MeOxy1 + MO = MeOx + MO-0

4.6.2.2 Oxyvdation indirecte

La matiere organique peut étre également oxydeée via des processus d’oxydation
indirecte. En effet, suivant les conditions expérimentales et les électrodes utilisées,
I’oxydation de I’eau peut induire la formation d’oxygéne et ensuite des radicaux tels que OH’
et O° qui participent alors a I’oxydation de composés organiques pour former du CO,
(Labanowski ,2004).
4.6.3 Impact sur la matiére organique

Afin de mieux comprendre la réactivité de la MO en é€lectrocoagulation, de nombreux
auteurs ont cherché a définir les impacts du phénomene chimique et du process électrolytique
sur divers composés organiques. Ainsi que :
-Chen (2004), signale que le type d’électrode est déterminant dans le type de transformation
subi par la MO.
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-Ciorba et al., (2000) rapportent que la matiere organique peut avoir des effets sur le
comportement €lectrochimique des électrodes notamment sur leur potentiel et par conséquent
sur les réactions d’oxydoréduction susceptibles d’exister.

-Murphy et al. (1992) et Johnson et al. (2000) précisent aussi I’importance d’une élévation de
température sur la rapidité de dégradation des composés organiques.

4.7 Efficacité du procédé d’électrocoagulation

Le procédé d’électrocoagulation présente des avantages et des inconvénients par apport aux
autres procédes physico-chimiques de traitement des eaux usées (Rajeshwar, Ibanez, 1997 ;
Pathak, 2003 ; Farooqui, 2004 ; Bennajah, 2007).

4.7.1 Avantages

De nombreux auteurs ont comparé le proceédé électrochimique d’électrocoagulation avec les
procédeés chimiques classiques de coagulation floculation nécessitant ’ajout de sels
meétalliques comme produits coagulants (Picard, 2000) :

* Pratiquement aucun ajout chimique n'est exigeé, ce qui évite les problemes de la pollution
secondaire par les produits chimiques

* L’ efficacité des procédés d'électrocoagulation a déstabiliser les polluants colloidaux trés fins
en une seul étape, comparé aux procédés chimiques qui nécessite des étapes de traitement plus
lentes et des quantités de coagulant plus élevees.

* Une production minimale des boues plus denses et moins hydrophiles rend la décantation et
la flottation plus aisée et permettre de réduire le temps et les cotts de traitement de ces boues

* Le champ électrique entre les électrodes conduit a la destruction de certaines souches de
bactéries. C’est un effet bactéricide sans aucune formation de dérivés hypochloreux ou
d'autres dérives du chlore.

*» L'¢lectrocoagulation offre la possibilité de traiter des effluents par oxydation et réduction de
plusieurs composes dissous tel que les nitrites, les sulfures, les cyanures, les sulfites, les
chromates et les ions fluorures.

* La biodégradabilité des effluents traités par ¢lectrocoagulation est ameéliorée. Ce
perfectionnement est di a la non-toxicité de la forine d'aluminium utilisée et a la faible
salinité du milieu.

* L’utilisation de l'électrocoagulation permet de réduire le temps de traitement : ce procédé
permet aussi un grand gain en compaciteé des installations et une possibilité d'automatisation.

* La simplicité du matériel, la facilite d’exécution et les frais relativement bas rendent cette
technique plus rentable.

» Ce processus n'exige pas une grande maintenance puisque il est controlé électriquement et
est dépourvue de pieces maobiles.

* La nécessité de faible intensité, permettre une exécution du systeme meme au moyen d'un
panneau solaire simple.

* Les bulles de gaz produites pendant l'électrolyse peuvent porter les polluants au dessus de la
solution ot, ils sont plus facilement concentrés, collectés et éliminés.

* Les effluents issus d'électrocoagulation peuvent étre réutilisés avec un faible cout de
recyclage, puisque ces eaux contiennent du faible taux en matiéres solides dissoutes par
rapport aux effluents de traitement chimique.

* Les flocs formeés pendant le procédé d'¢lectrocoagulation tendent a étre beaucoup plus
grandes, plus stable et faciles a séparer par filtration.

* La technique de I'électrocoagulation peut étre utilisée en association avec d'autres
techniques de traitement.
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4.7. 2 Limites de I’électrocoagulation

Ce procedé €lectrochimique présente quelques limites : La conductivité de I'eau brute est en
effet un parametre important a prendre en compte lors d’une électrocoagulation car si elle est
msuffisante, le courant ne circule pas entre les €lectrodes et le procédé ne peut pas fonctionner
(Mollah ef al., 2004). Ainsi, pour remédier a ce probléme de dysfonctionnement, un ajout de
sels est réalisé, le plus souvent sous forme de NaCl. Cet ajout permet de réduire la tension de
cellule a intensité constante en raison de la diminution de la résistance ohmique de 1’effluent.
La consommation d’¢lectricité par conséquent diminue (Rubach & Saur, 1997; Merzouk ef
al., 2008).

Une augmentation de la tension a appliquer peut également étre nécessaire en raison d’une
augmentation de la résistance de la cellule. Cette augmentation de la résistance de la cellule
est due a un dépot de carbonate de calcium a la cathode en présence d’ions calcium et
hydrogénocarbonate (Persin & Rumeau, 1989). Les réactions mises en jeu sont les suivantes:

HCO5™ + OH" — CO3*" + H,0
COs* + Ca” — CaCO:

Les principaux inconvénients de 1’électrocoagulation sont :

* Le cott éleve de 1'électricité dans certaines régions ;

+ L ¢limination des composés organiques, dans un certain cas peut conduire a la formation des
composes organiques chlorés toxiques surtout en présence des chlorures dans les effluents ;

+ Les eaux usees avec des teneurs €levées en acide humique et fluvique peuvent conduire a la
formation des tri-halo-méthanes :

+ Développement des mauvais gouts et des odeurs trés désagréables lorsque il y a présence
des phénols et des produits en décomposition avec le chlore ;

Pour répondre aux limites de ce procédes, plusieurs voie sonf mise en ceuvre :

- L’adition de certains ions tels que les chlorures, permet d’éviter le phénomene de
passivation des électrodes d’aluminium :

- Une inversion périodique de la polarité permettre d’éviter I’apparition des dépots de tartre au
niveau de la cathode (cette formation de tartre est provoque par la présence des d’ions caleium
et des hydrogénocarbonates) ou bien par un simple nettoyage meécanique périodique des
¢lectrodes a I’aide de solutions acides :

4.7. 3 Evaluation et colit énergétique

* la consommation d'énergie est donnée par la formule suivante (El-Ashtoukhy, 2009) :

: Vit
Consommation d énergie(kWhm™3) = —
) v(l)
Ou : V= la tension (volt) : I= I'intensité (A) ; t= temps de traitement (h) ; v =Volume traité
(litre).
* le cout énergétique est calculé en mesurant la différence de potentiel (d.d.p.) entre 1’anode
et la cathode et en utilisant la relation suivante (Montiel, 2000) :

A L4 L4 ’ 1 tn
Colt énergétique(kWhl™1) = ?f (ddp) dt
L
Ou la d.d.p. est mesurée en Volts, le courant appliquée (I) en Amperes (constante pendant tout

le procéde) et le temps (1) en secondes, V est le volume (litres) de 1’eau usée dans chaque
experience.
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Chapitre 5

Démarche expérimentale

5.1 Mise en ceuvre de la biopile témoin « By »
5.1.1 Caractérisation microbiologique et physicochimique du sol pollué

Le sol qui fait 'objet de 1’étude provient d’une station d’essence et de lavage graissage, les
parametres considéreés dans notre étude sont :

a. La caractérisation microbiologique :

Le dénombrement de la flore bactérienne et révélation de présence des champignons (levures
et moisissures), cela avant le début de traitement en biopile et au cours de ce bioprocédé. Pour
que le sol soit biologiquement actif a la biodégradation des HP, il doit contenir au moins 107
UFC/g.

b. La caractérisation physicochimique : concerne la teneur en humidité (%H), la
détermination du pH. la concentration en azote total. en phosphore et en carbone organique, la
matiére organique ainsi que la teneur en HP totaux. Les conditions optimales de conduite de
biopile signalées dans la bibliographie sont : un %H compris entre 15 et 25 % : un pH allant
de 5 a9 et un rapport C/N/P correspondant a 100/10/1.

11 existe deux approches de bioremediation des sols pollués par biopile :
- bioaugmentation : la biomasse utilisée est apporte de 1’extérieur,

- biostimulation : les microorganismes autochtones (préexistant dans le sol a traiter) seront
favoriser pour atteindre une charge microbienne suffisamment abondante et apte a
biodégrader le polluant considérer.

C’est cette derniere approche qui a été suivie dans la présente étude.
5.1.2 Préparation de la préculture dans un bioréacteur agité

L’obtention d'une charge microbienne suffisante a partir du sol a traiter repose sur le principe
d’assurer les conditions favorables au développement des microorganismes, cela concerne des
parametres physicochimiques tell que le pH, le taux d’humidité qui influence 1’activité de
I’eau a,, une agitation suffisante pour assurer une aération et un mélange des composés du
milieu ; ainsi que les parametres nutritionnelles assurant la présence de substrats sources de
carbone, d’azote et de phosphore assimilables (rapport C/N/P de 100/10/1). L’objectif étant de
soumettre la biomasse préexistante aux memes conditions opératoires que celle de la biopile.

La source de carbone dans notre cas est le polluant meéme (HP).
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La masse du sol représente 1% du poids total du sol a traité, le volume d’eau déminéralisée
représente une portion de 10% en poids (sol/eau).

La préparation de la préculture s’effectue dans un bioréacteur bien agité, a température
ambiante pendant trois jours.

Le sol a traiter est divisé€ en trois lots, un lot Témoin de 6 Kg et deux autres lots de 20Kg
chacun, ce qui représente un totale de 46 Kg a partir des quels 460g sont prélevées pour
obtenir un inoculum par préculture. Un volume de 4,6 1 d’eau distillée contenant 2,3g d’urée
(source d’azote) et 0,575 g de K,HPO4 (source de phosphore), est ajouté au sol de la
préculture.

L’ensemble est mélangé a 290 tours/min, cela dans un bioréacteur de volume suffisant pour
contenir les constituants de la préculture, la préculture est conduite a une température
ambiante (21,5°c en moyenne) et un pH neutre (7,5).

Chaque lot recevra une fraction de la préculture (13% pour le témoin et 43,5% pour chacun
des deux autres lots).

Apres trois jours d’enrichissement dans le bioréacteur, I’inoculum obtenu est réparti sur les
trois lots du sol a traité pour 1’étre bien mélangé et transféré dans 1’installation de la biopile.
La solution riche en nutriment sera additionnée d’un surfactant anionique (SDS) & une teneur
de 0.1% dans le but de solubiliser les HP liés aux particules du sol.

ensemencement

Sol atraité

Caractérisation
Physicochimique
et
Microbiologique

l < >
Préparation de la préculture: augmentation

de la biomasse autochtone et son

adaptation pour une biodégradation
accélerer

Biostimulation

Bioréacteur
denrichissement

Fig.5.1 : Schéma représentatif de la Biopile.
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5.1.3 Description de I’installation de la biopile

Les trois lots a fraiter sont répartis sur trois récipients de section rectangulaire et montés sur
une plate forme meétallique. formant une pente de 13° avec I’horizontale.

Pour récupérer le lixiviat au cours du traitement, la partie antérieure des récipients est
aménageée par un dispositif en V s’ouvrant sur un récipient cylindrique.

Pour assurer une bonne aération du sol au cours du fraitement, un circuit de tuyauterie perforé
sur des distances équivalentes est fixé sur les parois des récipients. Ce circuit est lié a un
compresseur qui assure une aération a une pression de 1 bar.

5.1 .4 Démarrage et conduite de la biopile : les conditions opératoires

Avant d’étre ensemencer par l'inoculum, le sol contaminé doit étre préparé pour la
biodégradation. Cela consiste en 1’ajustement de la teneur en humidité entre 20% et 25% et du
rapport C/N/P a 100/10/1. Rappelons que la source de carbone dans notre cas est le polluant
lui-méme. La teneur du sol en hydrocarbures est de 25g/kg.

Le sol sera retourné chaque semaine, la teneur en humidité est ajustée tous les trois jours
pendant les premieres semaines puis une fois par semaine par la suite. A chaque ajustement
une partie de volume de la solution d’ajustement est collecté a la sortie de la biopile ; Le
volume récupéré est traité par la photocatalyse hétérogene et 1’électrocoagulation bipolaire.

La teneur en HP est estimée chaque semaine, la concentration de 1’azote totale ainsi que celle
du phosphore assimilable est révélée chaque semaine dans un premier temps puis une fois par
quinzaine. Un suivi de pH est effectué chaque semaine.

L’aeration est réalisée par 1 compresseur durant la journée, et au moyen de pompes aquarium
pendant la nuit.

5.2 Biopile couplée a la photocatalyse hétérogéne sur TiO, supporte sur film de fibres de
verre « B; »

5.2.1 Description et montage du réacteur photochimique

Le réacteur photocatalytique utilisé dans notre étude est de type TFBR Thin film fixed bed

reactor c.a.d. Reacteur a lit fixe a film mince, 11 est composé de :

e Un reéservoir d'un volume de 3L supporté sur une plaque metallique.

e Un diffuseur de lixiviat lié au réservoir au moven d’une vanne réglable et contenant des
tuyaux diffuseurs permettant de distribuer et de régler le débit d’écoulement du lixiviat sur la
largeur du reéacteur.
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e Un cadre métallique disposé horizontalement et légerement incliné, supportant une plaque
de verre sur laquelle sera déposé le film contenant le catalyseur formant ainsi un lit
photocatalytique. C’est le siége de la photocatalyse hétérogene. Les dimensions du lit
catalytique sont de 27 X 50 cm soit une surface réactionnelle de 1.35 m?.

e Un dispositif permettant de récupérer le lixiviat apres son passage a travers le lit catalytique.

e Trois lampes, source de rayonnement UV, sont fixées parallelement aux axes horizontal et
longitudinal de la plaque de verre.

Fig.5.2 : Photographie du réacteur photochimique.

5.2.2 Lancement d’un traitement de lixiviat sur le lit photocatalytique

Apres une acidification a pH 5, le lixiviat collecté a partir de la biopile est transféré dans un
réservoir ou il subit une aération pour etre diffuser sur la largeur du lit catalytique a un debit
équivalent a 1ml/s.

Le lit photocatalytique est préalablement activé par le passage d’un film de molécules d’eau
distillée de faible épaisseur, et I’application du rayonnement UV pendant quelques minutes (5
a 10 min).

Le suivi du pH est réalisé toutes les 30 min et si nécessaire ajuster a 5.

Des prélevements réguliers de lixiviat au cours de traitement sont réalisés toutes les 2 heures
pour le suivi de I’évolution de la teneur en HP totaux.

Le lixiviat est recyclé vers la téte du réacteur jusqu’a atteindre un temps de traitement de 12h.
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5.3 Biopile couplée a I’électrocoagulation par électrodes bipolaires en fer « B; »
5.3.1 Montage du réacteur électrochimique

Un récipient en plexyglasse d’un volume d’un litre. La forme supérieure du réacteur est d’une
section rectangulaire tandis que la partie inferieur est de section triangulaire équilatere
permettant de rassembler les boues formeés du réacteur sans gener les €lectrodes meétalliques
qui liberent le floculant.

Sur les parois internes des deux plaques latérales, des fentes sont creuseées a des distances
équivalentes de 1 cm, cela afin de loger les é€lectrodes de fer transversalement dans le
réacteur.

Les électrodes sont reliées a un générateur d’énergie €lectrique par des faisceaux en cuivre.

Le lixiviat est recyclé a 1’aide d’une pompe péristaltique a un débit de 490ml/min, assurant
I’agitation et I’homogénéisation du milieu liquide.

La configuration utilisé dans ce travaille est I’électrocoagulation Bipolaire.

Fig.5.3 : Photographie du réacteur €lectrochimique.
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i [
= BUISEE, ¢+

Generateur du courant dectrique

Electrodes en fer Reacteur electrochimigue

Pompe de recyclage
- ﬂ -

Fig.5.4 : Schéma représentatif du procédé d’électrocoagulation.

5.3.2 Préparation des électrodes

Durant I'électrocoagulation. on utilise des électrodes en fer d’une dimension de 6.5 X 7 cm
soit une surface de 45,5 cm? Le floculant est produit in situ par 'application d’un champ
électrique a un pH déterminés.

Avant d’eétre mise en marche la surface des électrodes doit étre propre ne contenant pas
d’adsorbants qui peuvent empecher le phénomene de libération de floculant, ceci par le
frottement de cette surface a ’aide d’un papier a verre puis les électrodes sont plongé dans
une solution acide permettant I’élimination de toute substance indésirable.

Deux électrodes sont perforées pour la fixation des files électriques et représenteront I’anode
et la cathode du réacteur électrochimique.

5.3.3 Conduite de 1’électrocoagulation

Avant de transvaser le lixiviat dans le réacteur €lectrochimique, son pH est ajusté a 5. Le pH
est suivi durant toute la période de fraitement.

En premier lieu, on cherche la densité de courant la mieux adapter a notre lixiviat, cela par le
tracage de la courbe de polarisation : I = f(E), I'intensité du courant correspondante a cette
densité sera appliquer entre les électrodes du réacteur.

Ainsi, le lixiviat est traiter dans le réacteur tout en le recyclant entre les électrodes du réacteur
grace au flux engendré par la pompe, la polarité du réacteur est inverser pou divers intervalle
de temps (5, 10, 15,20 min). Les flocs formés sont débarrassés a chaque fois qu’ils atteignent
un volume débordant les cotés du réacteur. L’opération est suivie pendant 90min. deux
prélevement sont réaliser au début de I’'EC est a la fin du procédé pour apprécier 1’abattement
des HP dans le lixiviat.
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Un suivie de la turbidité normaliser ainsi que de la conductivité électrique permet de mieux
étudier le procédé.

5.3.4 Conduite de couplage des procédés

Une fois le procédé de biopile est mis en marche, le taux d’humidité est suivi chaque semaine
et ajusté si nécessaire, les nutriments source d’azote et de phosphore sont dissout dans le
volume d’eau a rajoutée a chaque fois que le rapport C/N/P est déséquilibrer de 100/10/1. Le
sol est retourné a chaque hydratation permettant ainsi une bonne distribution de la solution
nutritionnelle.

Biopile 1 Biopile Biopile 2
Temoin

h A

Réhydratation

1*/semaine

)

Y

POA:12h ECB : 80min

1*/semaine 1*/2 jours

Fig.5.5 : Schéma représentatif du couplage des procedes.
Les lixiviats récoltés des trois lots du sol sont traités différemment :

- Pour la biopile témoin « B, » : le lixiviat ne subit aucun traitement avant d’étre recyclé dans
la biopile.

- La biopile « By » : le lixiviat est traité par photocatalyse hétérogene durant 12 heures pour
étre recycler dans le sol.

- La biopile « Bz » : le lixiviat est traité par €lectrocoagulation bipolaire durant 80 min pour
étre ensuite recycler dans la biopile.
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Le volume du lixiviat récupérer apres I’ajustement du taux d’humidité est de 1,7L en moyen
pour les deux biopiles. Le traitement du lixiviat s’effectue apres une journée de son
récupération. Apres son traitement, le lixiviat est mis au frais pour étre ajouter a la solution de
réhydratation suivante.

Done, au cours du couplage, le lixiviat circule entre la Biopile « Bioréacteur » et le
réacteur photocatalytique/réacteur électrochimique, toute en entrainant une portion
d’hydrocarbures de la biopile vers les réacteurs photocatalytique et électrochimique ou les
polluant organiques vont etre éliminé d’avantage. Puis le lixiviat retourne vers la biopile. et
ainsi de suite.
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Chapitre 6
Méthodes d’analyse

6.1 Parameétres liés a la biopile
6.1.1 Analyse microbiologique

Le dénombrement des bactéries présentes dans le sol se fait par la méthode d’ensemencement
en masse sur milieu solide, cela apres une série de dilution décimale dans de 1’eau
physiologique. Le milieu utilisé correspond a la Gélose Nutritive permettant le dénombrement
de la flore totale. Aprés I’ensemencement, les Boites Pétries sont laissé pour se solidifier, puis
renverser, socle en haut et mise a I’étuve a 30°c. Le dénombrement se fait par un marqueur de
colonies.

La présence des champignons (Levures et moisissures) est révélée par ’ensemencement en
nappe sur Gélose Saboureaud préalablement solidifi€, les boites Pétries sont incubées a 27°¢.

Les géloses utilisées sont fournies par L Institut Pasteur d’ Algérie.

La lecture sur GN se fait apres 24h, puis 48h ; Cependant pour les champignons la lecture se
fait apres 5 jours.

6.1.2 Le taux d’humidité (%H) : normes AFNOR (NF X 31-102)

Le principe de détermination de I’humidité se repose sur le séchage d’une masse donnée de
I’échantillon du sol (évaporation) a I’étuve a 105°. Puis son suivie jusqu’a son stabilisation.
L’humidité est exprimeée en pourcentage est égale a

m0 —ml
H% = — x 100
moO

ou:

my : masse de la prise d’essai avant séchage (g) ;

m; : masse de la prise d’essal apres séchage (g) :

H% : taux d’humidité (%) (Kg eaun/ Kg de matiere humide)

6.1. 3 Détermination du pH : norme (NF X 31-103)

On ajoute 50 ml d’eau distillée a un échantillon de 5 g du sol. Apres une agitation du melange
pendant une demi-heure, on effectue la lecture a I’aide d’un pH-metre.

6.1. 4 La teneur en HP totaux dans le sol : MA. 400-HGT 1.1 norme canadienne.
a. Extraction :

Apres une trituration au sulfate de magnésium anhydre, la masse de 1’échantillon du sol subit
une extraction a I’hexane en le mettant dans un bain a ultrasons puis brasser a ’aide d’un
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agitateur a culbutage. Laisser décanter le sulfate de magnésium et passer a la filtration (filtre
Millex 0.8pm).

b. Dosage :

L’extrait est évaporé a sec a 67°C dans des récipients bien propres et préalablement pesé,
puis laisser refroidir dans un dessiccateur tout en suivant le poids des récipients jusqu’a la
stabilisation afin de déterminer le poids des huiles et graisse totales contenues dans
I’échantillon suivant la formule :

(A—-B)

C=——=xFx10°
P

C : concentration des huiles et des graisses contenues dans 1’échantillon (mg/kg) ;
A : poids du récipient avec les huiles et graisses de 1’échantillon (g) :

B : poids initial du récipient (g) :

P : poids de I’échantillon analysé (g) ;

F : facteur de correction tenant compte du volume final d’extrait (ml) sur la portion utilisée
pour le dosage (ml) :

10°: facteur de conversion de g/g en mg/kg.

Noter Bien : La pesé¢ doit étre effectuer par une balance analytique dont la sensibilité est de
0.0001g.

6.1. 5 La matiére organique : norme (NF X 3- 071).

L’échantillon du sol sec (aprés passage a l’é¢tuve pendant une heure a la température de
105°C) est mtroduit dans un four a 550°C pendant vingt minutes. La matiére organique est
déterminée comme suif :

m,—m,

MO(%) = %100

m,

ou:

my, : masse de la prise d’essai avant séchage (g) ;

m; : masse de la prise d’essai apres séchage (étuvation) (g) ;
m; : masse de la prise d’essai apres calcination (g) ;

MO : taux de la matiere organique (%) (kg de MO/ kg solide).

6.1.6 L’azote total : norme (NF X 31-111) juillet 1983. Méthode par distillation apres

mineralisation (Kjeldahl).
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Le dosage de l'azote total est basé sur la minéralisation de type Kjeldahl utilisant un
catalyseur au Sélénium. La prise d’essal de I’échantillon du sol est en premier soumise a une
digestion dans 10mL d’acide sulfurique H;SO, pur. Cette étape est suivie d’une
minéralisation a 370°C pendant 2h (en présence de Na2S04) et d’une distillation au cours de
laquelle I’ammoniac NH3 libéré est titré par une solution d’acide sulfurique H2S04 a 0.1N.
6.1.7 Le phosphore assimilable : norme (NF X 31-116)

a. Extraction du phosphore soluble par le bicarbonate de sodium (Méthode d’Olsen) :

Extraction des formes de phosphore solubles par une solution de bicarbonate de sodium
(0.5N) a pH 8.5 et rapport prise d’essai/solution : 1/20 (masse/voluime).

Ajouter a la prise d’essai 1g de charbon actif et 100ml de la solution d’extraction, agiter
pendent 30 min, puis passer a travers un papier filtre.

b. Dosage des orthophosphates : en milieu acide, les ions orthophosphoriques forment avec
les ions molybdiques un complexe dont la réduction par I’acide ascorbique conduit a la
formation d’une couleur bleue. La concentration en ions orthophosphoriques est estimée par
spectrophotométrie visible a une longueur d’onde de 825nm, cela aprés avoir tracer une
courbe d’étalonnage.

Molvbdate
Acide ascorbique

L’ orthophosphate ——— complexe phosphomolybdate ————— complexe de molybdéne
Milieu acide Réduction coloré en bleu

6.2 Parameétres liés a la photocatalyse hétérogene et a I’électrocoagulation

6.2.1 Ajustement du pH : pour la photocatalyse le pH du lixiviat est controler toutes les 30
min, si nécessaire le pH est ajusté a 5.

Cependant pour le traitement par électrocoagulation le ph n’est ajusté qu’au début du
fraitement.

6.2.2 Extraction Liquide/liquide et dosage des HP dans le lixiviat subit au traitement par
photocatalyse et par électrocoagulation : MA. 400-HGT 1.1 norme canadienne pour les
milieux liquides :

Le volume de I’échantillon du lixiviat est d’abord acidifier a un pH<2 puis subit une
extraction dans des ampoules a décantation a laide de I’hexane comme solvant.

La portion hydrophobe récupérer dans le solvant est ensuite filtrer est subit une évaporation a
67°C. La teneur en HP totaux est estimee par la méthode gravimétrique suivant le paragraphe
6.1. 4. b ; Dans ce cas selon la norme on prend F= 1.
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Chapitre 7

Traitement du sol par Biopile

7.1 Caractéristiques physicochimiques

Tab.7.1 : Parametres physicochimiques du sol a traiter.

Parametre Valeur
pH 7.6
Taux d’Humidité % 0,92
HP totaux 25 g/Kg du sol
Azote Total 0,178 g/Kg
Phosphore Assimilable 0,32 g/Kg
Matiere Organique 17.8%
Argile 5%

D’apres le tableau 7.1, on peut dire que notre sol présente une teneure élevee en HP. Pour une

bioremediation par biopile, il nécessite un ajustement du taux d’humidité ainsi que le rapport
C/N/P.

7.2 Biodégradation des HP dans le sol
7.2.1 Charge microbienne du sol
L’analyse microbiologique du sol contaminé révéle une charge bactérienne de 2.7 10° UFC/g

de sol ainsi que la présence de champignons. Donc, le sol est apte a étre décontaminé par voie
biologique.

(a) Dilution 107 (b) Dilution 107

Fig.7.1 : Photographie montrant la présence des champignons dans le sol a décontaminer.
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7.2.2 Diversité microbienne du sol

Au bout de la sixieme semaine, 1’analyse microbiologique de sol de la biopile témoin montre
une diversité microbienne apparente, avec des colonies bacteriennes différente.

Fig.7.2 : Diversité microbienne au sein du sol de la biopile témoin (Dillution 107).

7.3 Evolution de la teneur des HP dans la Biopile témoin

La figure 7.3 représente 1’évolution de la teneur en HP dans la biopile témoin.

La concentration des HP est de 25 g/Kg de sol au début du traitement. Il est réduit a
15.43g/Kg apres 10 semaines, soit une €limination de 38%. Ce qui signifie qu’effectivement
la biomasse microbienne a biodégradé une fraction d’hydrocarbures pétroliers présente dans
le sol, résultat des conditions physicochimiques assurées : pH, Température, taux d’humidite,
rapport C/N/P et une oxygénation suffisante.
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Fig.7.3 : Evolution de la teneur des HP dans la Biopile témoin.

La biodégradation commence lentement au cours des deux premieres semaines,

12

Entre la deuxieme et la quatrieme semaine, la biodégradation présente une petite accélération.

Ensuite prend une allure exponentielle aprés la quatrieme semaine jusqu’a la septieme

semaine.

Apres la septieme semaine, on assiste a un ralentissement considérable de la biodégradation.

Apres 13 semaines de traitement, la concentration en HP dans la masse totale du sol de la
bioplie témoin (6Kg) passe de 150g au temps initial a 78g, soit une élimination de 48%. (Fig.

7.4)
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Fig.7.4 : Teneur en HP dans la masse totale du sol de la biopile témoin (6Kg) au debut et
apres 13 semaines de traitement.

Le rendement d’élimination des HP atteint aprés 13 semaines (48%) peut étre considéré
comme satisfaisant cela vue que la pollution n’est pas artificielle elle est dgée de plus de
deux années, ce qui signifie que les HP sont trés liés aux composés organiques du sol et
sont moins accessibles a l’action microbienne. Les fravaux de Xiaojun Li et al (2009) ;
montrent un taux d’élimination de 40% pendant 70 jours, pour un sol faiblement poliuée
par les HP.
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7.4. Evolution du rapport C/N/P au cours du traitement

L’ approche consiste a considérer la teneur en carbone (C) comme référence (attribuer a
100%), puis évaluer les fractions C/N/P on rapportant les teneurs relatives en azote (N) et en
phosphore (P) par rapport au carbone.

Tab.7.2 : Rapport C/N/P pour les huit premieres semaines.

semaine

B0

B1

B2

100/0,72/1,28

100/0,72/1,28

100/0.72/1,28

100/1,11/1,61

100/1,32/1,16

100/1,65/1,28

100/1.44/0,79

100/1.95/0,82

100/2,15/0,78

LS T I o T

100/1,34/1,03

100/1,82/0,88

100/2,11/0,98

100/1,05/1,29

100/1,21/0,90

100/1,20/0,83

100/1.13/1,15

100/1,35/0,95

100/1,57/1,52

o | O | =

100/2,29/2,11

100/1,95/1,90

100/1.91/2,77

L’analyse de I’évolution du rapport C/N/P pour les trois biopiles montre que 1’élément le plus

consomme est bien 1’azote, rappelons qu’a chaque fois le rapport C/N/P est ajusté a 100/10/1.
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Chapitre 8

Dégradation Photocatalytique des HP dans le lixiviat de la biopile B,

8.1 Taux de photodégradation

Les résultats montre que 1’allure des courbes de photodégradation n’est pas la méme pour tout
les lixiviats.

Ainsi, trois types de courbes peuvent étre différentiés :

1 allure : Pour le lixiviat de la premiere semaine de la biopile 1 (Co=2g/1). Les figure 8 et 9
montre que la photodégradation commence par une phase de latence qui dure jusqu’ a 2h,
apres laquelle 1’élimination proprement dite démarre pour prendre une accélération
considérable (de 2h a 6h) ; aprés 6h on observe une phase de ralentissement qui se prolonge
pendant 2h pour atteindre un palier au dela de 8h correspondant a une élimination de 1’ordre

de 100%.
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Fig.8.1 : Evolution de la teneur en HP dans le lixiviat de la premiere semaine au cours de la
photodégradation. C¢=2,08g/1.
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Temps d'irradiation (heure)
Fig.8.2 : Taux d’élimination des HP dans le lixiviat de la premiere semaine. Cp=2,08g/1.
2'1€ Jllure : Pour les lixiviat de la (2,4 et 6) e e I biopile 1(C, de I’ordre de 0,7g/1)

L’élimination photocatalytique commence directement sans phase de latence, et prend une
allure linéaire jusqu’a 2h ot plus de 50% des HP ont été éliminé. De 2h & 5h ; on assiste a une
phase de ralentissement pendant laquelle le taux d’abattement est faible ; aprés 5h un palier
d’abafttement s’établit a un taux d’¢limination qui s’étale de 1’ordre de 89% (LB1-0) a 94.8%
(LB1.2/4). Cette allure est présentée sur la figure 8.3 et 8.4.

95

=
| S—



Troisiéme partie : Résultats et discussion

Chapitre 8 : Dégradation Photocatalyfique des HP dans le lixiviar de la biopile B1

0,9
08 mIB1-4
ALB1-6
~0,7
= +|B1-2
=)
‘0,6 -

ésiduelle
o
w
1

0,4
=
0,3 -
.g
30,2
S
<0,1
=
=
U 0 L 1 1 T 1 1
0 2 4 6 8 10 12 14
Temps d'irradiation (heure)
Fig. 8.3 : Evolution de la teneur des HP dans le lixiviat de la pitme giéme of 6 comaine.
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Fig.8.4 : Rendement de photodégradation des HP dans le lixiviat de la 2", 4™ et 6

semaine. Co=0,7g/1.
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3% allure : Pour le lixiviat de la 3™ et 5™ gemaine (Co=0.3 et 0.2 respectivement).
I’élimination des HP reste faible au cours du temps et prend I’allure d’une droite avec une
pente négative tres faible (de 'ordre de 0.01 pour LBI1-3 et 0.009 pour LB1.5), cependant
pour atteindre 50% d’abattement des HP un temps de 9h est nécessaire pour le LB1.5 et plus
de 12h pour le deuxieme lixiviat LB1.3.aprés 12h de traitement sous UV les concentration

obtenue sont de 0.17*10°mg/1 pour LB1.3 et de 0.06%¥10°mg/l pour LB1.5. (Fig.8.5 et Fig.8.6)

Les cinétiques de la photodégradation sont en fonction des concentrations initiales en
polluant, ce qui est en accord avec plusieurs recherches utilisant le dioxyde de titane comme
catalyseur pour 1’élimination de plusieurs composés organique tel que 1’alcool. (Jian chen et
al, 1999 ; Paris Honglay Chen and Christina H. Jenq, 1998).

0,35 0,2
0,18
0,3 }
0,16
"t R?=0,928

0,25 - = 0,14
\ \
0,2 £ 0,12

Concentration résiduelle des HP dans le LB1.3
(103mg/I)
5197 3] SUEpP dWH S3p 3||2NpPISJ UOIIBIIUIIUO)

N\ = ¢ 2
- B 0,1 3
0,15 R] = 0,967 8 * S ¢1B13
’ 0,08 =
\.\ mLB1-5
0,1 0,06
- 0,04
0,05
0,02
0 0
0 3 6 9 12 15
Temps d'irradiation (heure)
Fig.8.5 : Evolution de la teneur des HP dans le lixiviat de la 3™ et 5™ semaine.

Co0=0,3 et 0,2 respectivement.
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Fig.8.6 : Taux d’élimination des HP dans le lixiviat de la 3™ et 5™ semaine. Co=0.3 et 0.2

g/l respectivement.

8.2 Estimation des temps fractionnaire du taux de photodégradation des HP des divers
lixiviats

Tab.8 : Résultats récapitulatifs des T25, T50, T75, T90 et T100.

Concentration des HP

dans le lixiviat (/1) 125 T50 T75 T90 T100
0.2 4h 9h30 12h >12h >>12h
0.3 8h >12h >12h >12h >>12h
0.7 <lh ~]1h30 <3h 4h >12h
0.7 <1h ~1h30 <3h 4h >12h
0.77 <lh ~]1h30 <3h 4h >12h
2 <3h ~4h <6h (5h20) 7h 8h

Les résultats portes dans le tableau représentent le temps requis pour I’élimination de 25%,
50%, 75%, 90% et 100% de la teneur initiale en HP.

Le tableau 8 nous permet de bien distingué les trois catégories de 1’évolution du taux
d’élimination des HP, cela en fonction de Cy.
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Chapitre 8 : Dégradation Photocatalytique des HP dans le lixiviat de la biopile B1

A partir de la sixiéme semaine, on doit signaler que la teneur movenne en HP dans le lixiviat
récuperé varie entre 0,2 et 0.7 g/l.

8.3 Estimation du couplage Biopile-Photocatalyse dans le sol de By

30

25
‘.“

20 *—¢

15

* o o

0 13,2/g/Kg

Teneur en HP (g/Kg)

0 2 4 6 8 10 12 14

Durée de traitement (Semaine)

Fig.8.7 : Evolution de la fraction résiduelle des HP dans le sol de la biopile (B1) couplée a la
Photocatalyse.

La concentration en HP dans le sol de la biopile Bl passe de 25g/Kg a 13.57g/Kg, soit une
¢limination de 46% ; cela pour une durée de traitement de 10 semaines pendant laquelle
I’abattement dans la biopile témoin BO est de 38%. Ces résultats sont aussi valables pour la
biopile B2, pour laquelle le traitement par EC a été appliqué de la 8T 3 la 10™™ semaine
avec une fréquence d’un traitement par semaine. Cependant apres la 11" semaine un palier
s’établie a 13g/kg, soit 48% d’élimination apres 13 semaine.

Le photocatalyse hétérogene sur TiO;, permet une élimination plus ou moins poussée des
HP, cela en fonction de la concentration initiale dans le lixiviat récupéré. Cependant, le
couplage du traitement biologique du sol au fraitement photocatalytique de lixiviat généré,
ne permet pas l’abattement significatif des HP dans le sol ; cela peut éfre du au faible
entrainement de la fraction du polluant dans le lixiviat.
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Chapitre 9

Traitement par Electrocoagulation Bipolaire Pulsé du Lixiviat issu
de la biopile B,

9.1 Intensité du courant optimale

La présentation de I'intensité du courant en fonction du potentiel appliqué entre les électrodes
nous permet d’obtenir une courbe de polarisation caractéristique. (Fig. 9.1)

Le courant limite est de 1,8 Ampere.
Durant le traitement la densité du courant appliqueé est de : 0,95 Ij;, *5=0,95*1.8/45.5.

Soit 375,82A/m?.

4
— *
£ 35 /
3
j
£ 3
)
s 25
s
= 2
=}
(]
= 1,5
=
2 1
o
2
= 0,5
O I I I I I 1
0 5 10 15 20 25 30
E (Volte)

Fig. 9.1 : Courbe de polarisation du lixiviat issu de la biopile B2.
9.2 Efficacité d’élimination des HP par ECBP

Apres traitement par €électrocoagulation a un pH=5 et une densité de courant de 375.82A/m”
le dosage des HP dans le lixiviat montre que 1’abattement est de 100% pour des durées de
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traitement allant de 70 a 90 min. Cela pour diverses concentrations initiales en HP (0.042 :
0.026 ; 0.019 g/).

9.3 Evolution de la turbidité et de la conductivité du lixiviat au cours du traitement

Les travaux de M.Mickkley, (2004), montrent que I’estimation de la turbidité¢ des effluents
liquides traités par électrocoagulation, est un indicateur de I’élimination de certains
contaminants organiques tels que les graisses et les HP.

Les essais révelent que I’élimination des HP présentent dans le lixiviat est liée a 1’abattement

de la turbidité de 1’eau traitée, ainsi la réduction de la Turbidité Normalisée (NTU) est de
92.5% pour un temps de 80 min.

1400

= 1200
F=

7 1000

800
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400

200 Y

O T T T T T T T T LI
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90

Temps de traitement (minutes)
Fig.9.2 : Abattement de la turbidité normalisée du lixiviat de B, durant L’électrocoagulation.

L’évolution de la conductivité du lixiviat varie en fonction du temps en allant de 5.3mS/cm a
6.7mS /cm apres 80 minutes de traitement.
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Fig.9.3 : Evolution de la conductivité électrique du lixiviat durant le traitement.

Dans le but d’apprécier l'effet de la variation du pH initial du lixiviat et de la durée
d’inversion de polarité, on procede a estimer le temps nécessaire pour un abattement de 100%
du polluant.les résultats sont représenter dans les figures suivantes.

9.4 Effet du pH initial du lixiviat et de I’inversion de polarité
9.4.1 pH initial du lixiviat

Le pH du lixiviat issue du traitement biologique est légérement basique : de 7.8 a 8.2 (A).
Lorsque le pH initial est ajusté a 5, le temps requis pour 100% d’abattement est de 75 min,
pour le lixiviat dont le pH initial n’est pas ajusté (A : de 7.5 a 8,5) le temps nécessaire est de

85min.
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Fig.9.4 : Effet du pH initial sur Le temps d’abattement total des HP du lixiviat.
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Fig.9.5 : Effet de L'mversion de polarite et de sa fréquence sur le temps d’abattement total

des HP du lixiviat. (* : Electrocoagulation non pulsée).
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9.4.2 Inversion de la polarité et sa fréquence : durée de pulsation

Pour apprécier 1’effet de I’'inversion de polarité des électrodes sur I’efficacité du traitement,
divers intervalles de pulsation ont été appliqué (5, 10, 15,20 min) cela en comparaison avec
une ¢€lectrocoagulation non pulsée (*). On travaille a pH naturelle du lixiviat, sans addition de
réactifs chimiques.

Une électrocoagulation non pulsée nécessite plus de 90min pour atteindre un abattement total
des HP. Par contre, une fréquence d’inversion de polarité de 10min permet d’atteindre 100%
d’abattement pour un temps de 80minutes. Soit un gain de 15 minutes par un choix judicieux
de la fréquence d’inversion de polarité.

9.5 Estimation du couplage a ’ECBP dans le sol

15.2g/kg
100

95
90

85

80

Fraction résiduelle en HP (%)

2

3
Durée de traitement (semaine)

Fig.9.6 : Fraction résiduelle des HP dans le sol de la biopile B, de la 11¥™ 4 la 14*™ semaine.

D’autre part le dosage des HP pour le sol dont le lixiviat est traité par électrocoagulation
montre que pour une période de 4 semaines le rendement d’abattement est de 13%, allant
d’une concentration de 15.198 a 13.218 g/Kg du sol. On doit signaler que la fréquence du
traitement par €lectrocoagulation est de 3 fois par semaine. Par comparaison a la biopile
témoin By le taux d’abattement pour la meme période est de 2% (de 15.43 a 15.12g /Kg).
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Fig.9.7 : Concentrations résiduelles des HP dans le sol des trois biopiles.

La figure 9.7, nous montre qu’apres 13 semaines de traitement, le couplage pour les deux
proceédés n’améliore pas d’une maniere remarquable 1’élimination des hydrocarbures dans le
sol. Un palier de 13g/Kg est atteint pour les trois biopiles.

Cela peut étre expliqué par deux hypotheses :

Soit la fraction des HP restante dans le sol est difficilement biodégradable, ou bien, la fraction
du polluant entrainée par le lixiviat est tres faible, d’ou le traitement par couplage n’est pas
bien apprécier.

L’électrocoagulation appliquer au lixiviat récupéré, permet ’élimination totale des HP
indépendamment de leur concentration initiale ; Cependant le couplage au ftraitement
biologique du sol ne donne pas de différence significative en comparaison au procédé
biologique seunl. La faible fraction des HP dans le lixiviat est a [’origine de cetfe
constatation.

Malgré les améliorations du taux d’abattement des HP du sol, on doit signaler que la limite
rencontrée au cours du couplage est un probléme de transfert de matiére et plus
précisément la cinétique et la vifesse de désorption des HP d partir des particules du sol vers
le lixiviat (eau inferparticulaire). Cette constatfation est en accord avec les travaux de
F.Reichenberg et al, (2010) ;C.Plaza et al, (2009).
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Conclusions et perspectives

Drapres I’analyse des résultats obtenus au cours de cette étude dont 1’objectif est d’étudier la
faisabilité de la mise en ceuvre d’un procéde hybride pour le traitement d’un sol pollué par des
HP, divers points peuvent étres mise en lumiere :

* Concemant le traitement biologique du sol contaminé, le procédé Biopile a permet
d’élimimer 48% des HP pendant 13 semaines, cela est d’une part le résultat des
caractéristiques du sol : le consortium microbien autochtone est apte a biodégrader le polluant
considéré, d’autre part c’est le fiuit de la démarche suivie au cours du traitement par
enrichissement préalable de la biomasse dans un bioréacteur, puis son ensemencement dans le
sol pollué et la fourniture des conditions favorables a 1’action de la biomasse au cours de la
bioremediation : aération et ajustement du taux d’humidité et du rapport C/N/P .

Le traitement du lixiviat issue de la biopile a été effectué par deux procédés :

* En premier lieu, la photocatalyse hétérogene appliquée une fois par semaine sur le lixiviat
permet une €limination assez importante des HP qui y est sont présent (des rendements
d’¢limination de I'ordre de 99% en moins de 12heurs), cependant les cinétiques de la
photodégradation sont en fonction des concentrations initiales en polluant.

* En second lieu, ’électrocoagulation bipolaire permet d’atteindre un abattement de 100% des
HP du lixiviat pour des temps de traitement avoisinant les 80minutes seulement, cela vue la
démarche suivie concernant I'inversion de polarité a une fréquence précise, tout en rappelant
que ce procédé électrochimique peut étre appliqué sans rajout de réactifs chimiques pour
I’ajustement de pH.

Procédant au couplage du traitement du sol en biopile avec le traitement du lixiviat
qui y en résulte, de légeres ameéliorations des taux d’abattement sont constatées.

* Le couplage Biopile-POA avec une fréquence d’une Phtocatalyse par semaine a permet de
pousser légerement le taux d’¢élimination des HP du sol jusqu'a 45% pour un traitement de 10
semaines, soit 7% de plus par rapport a la biopile témoin (sans couplage).

* Le traitement du lixiviat par ECBP avec une fréquence d’un traitement par 48heurs, soit
trois fois par semaine, permet d’atteindre un taux d’abattement de 13% pendant quatre
semaines de couplage, permettant ainsi d’accentué le rendement d’¢élimination de plus de 10%
par rapport a la biopile témoin (2% d’abattement pour la méme période).

* Aprés 13 semaines de fraitement, la cinétique d’élimination des HP dans le sol des trois
biopiles (couplées et non couplée) atteint le méme rendement (48%), le dosage des HP montre
I’apparition d’un palier d’abattement a partir de la 11" semaine.

Malgré les ameéliorations du taux d’abattement des HP du sol, on doit signaler que la
limite rencontrée au cours du couplage est un probléme de transfert de matiére et plus
préciseément la cinétique et la vitesse de désorption des HP a partir des particules du sol vers le
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lixiviat (eau interparticulaire). Cette constatation est en accord avec les travaux de
F Reichenberg et al, (2010) :C.Plaza et al, (2009).

Ainsi, la biodégradation microbienne permet de remeédier les sols pollués par les HP,
cependant la photocatalyse hétérogene et 1’électrocoagulation assurent le ftraitement des
effluents qui y en résultent toute en améliorant légérement le taux de bioremediation.

En perspectives :

Il est intéressant d’étudier la possibilité d’augmenter la disponibilité (désorption) des
molécules organiques : HP dans la phase aqueuse et cela par divers stratégies parmi lesquels
I'utilisation des tensioactifs (surfactants).

Sur le plan de gestion des risques, il est intéressant d’étudier la toxicité et 1’écotoxicité des
intermeédiaires réactionnels libérés au cours des trois procédeés.

La transplantation de tels procédés hybrides a 1’échelle industrielle nécessitera des etudes
pilotes pour bien planifier la stratégie du couplage qui différera sans doute d’un site a un autre
et en fonction des caractéristiques des polluants qui y sont présents.
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Résumé

L’objectif de ce travail est 1’étude de la faisabilité de traitement d’un sol pollué par des hydrocarbures
pétroliers (HP) par un procédé biologique « Biopile » couplé au traitement de son lixiviat par procédé
d’oxydation avancée (POA) et par I’électrocoagulation bipolaire pulsée (ECBP).

La bioremediation a permet I’élimination de 48% de la teneur initiale en HP du sol.

La photocatalyse hétérogéne par le systéme TiO,/UV, ainsi que L’ECBP appliquée au traitement de
lixiviat issue de la biopile permettent I’élimination total des HP présentent dans 1’effluent.

Cependant, le couplage Biopile-POA/ECBP ne permet qu'une légére amélioration du taux
d’abattement des HP par rapport a la Biopile seule. Cela est le résultat du faible transfert des HP du sol
pollué vers le lixiviat .

Mots clé: Sol pollué, Hydrocarbures pétroliers, Lixiviat, Bioremediation, Biopile, Photocatalyse
hétérogéne, TiO, UV, Electrocoagulation bipolaire pulsée.

Abstract

Feasibility of coupling bioprocess treatment of oil polluted soil with advanced oxidation processes
(AOP) and pulsed bipolar electrocoagulation (PBEC) treatment of resulting leachate is investigated in
this study.

The bioremediation allow the removal of 48% of the initial oil content 1n soil.
The heterogeneous photocatalysis with TiO, /UV system like pulsed bipolar electrocoagulation applied
to leachate treatment allows the total removal of oil.

However, Biopil- AOP/ PBEC coupling process allow only a slight improvement of removal rate in
comparison with biopil solely; this is the result of the low transfer of oil for the polluted soil to
leachate.

Key words: Polluted soil, oil, leachate, Bioremediation, Biopil, Heterogeneous photocatalysis,
Ti0,/UV, Pulsed bipolar electrocoagulation.



