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INTRODUCTION

Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP) sont des molécules organiques
issues de la combustion incompléte de matieres carbonées, suite a des processus naturels
(volcanisme), mineurs, et des processus anthropiques, majoritaires. Ils sont libérés dans tous
les compartiments de 1’environnement.

La majeure partie des sources sont émises dans I’atmosphere et sont le plus souvent
reliées ala densité de population humaine (chauffage, transport ...). Les sols et les eaux sont
¢galement touchés par cette pollution, suite a des dépdts atmosphériques ou des déversements
accidentels de type créosote ou d’hydrocarbures. Désormais largement répandus, la
concentration des HAP dans l'environnement a fortement augmenté depuis les 150 dernicres
années.

Les HAP présentent un risque toxicologique important méme a de faibles
concentrations, notamment par leurs propriétés cancérigenes et/ou mutagenes. Du fait de leur
forte hydrophobicité liée a la présence de noyaux aromatiques, ces molécules s'adsorbent
fortement aux matieres particulaires rendant leur élimination et/ou leur transformation par
réaction chimique difficile. De plus, les HAP sont peu biodégradables car faiblement
biodisponibles, ce qui les rend persistants dans 1’environnement. Ainsi leur sort dans
'environnement est devenu un sujet préoccupant.

De nombreuses études ont montré que les sols constituaient le principal point de fuite
environnementale des HAP (LCPE, 1994). Or du fait de leur caractere rémanent et toxique, il
est nécessaire de surveiller et de limiter cette pollution. L’U.S. EPA (United States
Environmental Protection Agency) a répertori€ seize HAP a éliminer des sols lorsqu’ils y sont
détectés. Le devenir des HAP dans les sols est principalement contrdlé par des phénomenes
d'adsorption, la matiére organique du sol étant la fraction active impliquée dans ce processus.

Bien que sur les 3735 sites industriels pollués recensés en France (BASOL, 2004),
16 % soient contaminés par les HAP, il n’existe actuellement aucun décret concernant les
concentrations limites en HAP présents dans les sols. Ce manque de réglementation est
compensé par la mise en place de valeurs de constat d'impact (VCI). Les VCI représentent des
valeurs cibles au-dela desquelles des études doivent €tre mises en oeuvre. Ainsi, lorsqu'une
réhabilitation des sols est envisagée des valeurs guides canadiennes ou hollandaises sont
utilisées.

Les techniques de remédiation des sols reposent sur des processus physico-chimiques
ou biologiques. Il existe des techniques modifiant totalement l'intégrité des sols qui sont le
plus souvent trés colteuses : l'excavation, la vitrification ou l'incinération.... Une des
techniques largement utilisée pour traiter les sols in sifu est le "pompage et traitement", qui
consiste en une circulation d'eau dans la zone de pollution, celle-ci étant retraitée en sortie.
Cependant, du fait de la faible solubilité des HAP, les rendements obtenus demeurent faibles,
et il est souvent nécessaire d'ajouter des substances supplémentaires pour favoriser la
désorption. Dans la plupart des cas, des co-solvants organiques ou des tensioactifs chimiques
sont employés, mais ceux-ci sont toxiques et peu biodégradables. Ainsi, afin de ne pas induire
de pollution supplémentaire, I’intérét se porte depuis quelques années sur la remédiation
assistée par des tensioactifs d’origine biologique ou biosurfactant.
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C'est dans cette optique que ce travail de thése a ét¢ mené. En effet, nous avons choisi
d'é¢tudier l'efficacité d'un tensioactif biologique, produit par une nouvelle souche de
Pseudomonas, asolubiliser trois HAP fréquemment détectés dans les sols pollués.

Le présent mémoire se subdivise en trois parties. La premiere est une analyse de la
littérature scientifique ou sont exposées les données relatives aux HAP (sources, toxicite,
normes...), suivies de 1’étude de leur devenir dans les sols (sorption, dégradation...). Apres
avoir defini les différentes techniques de réhabilitation utilisées, notre attention se portera sur
les biosurfactants (caractérisation, propriétés et modes d’action).

Dans la seconde partie, les matériels et méthodes seront présentés, ainsi que les
caractéristiques des appareillages et des produits utilisés ; les protocoles expérimentaux seront
¢galement détaillés.

La troisieme partie de ce mémoire est consacrée a la présentation et la discussion des
résultats obtenus concernant :

v La caractérisation du sol et du biosurfactant utilisés.

v" L’étude de la solubilisation des HAP, seuls ou en mélange ternaire, par le biosurfactant.
Les expériences ont d’abord été menées en réacteurs statiques, suivies d’études en
systemes dynamiques (colonnes de sol).

v" Enfin, I’incidence du taux de contamination et de la teneur en matiére organique du sol
sur la remobilisation ont ét¢ évaluées.

Les résultats expérimentaux obtenus lors de cette étude contribueront a une meilleure
connaissance des propriétés du biotensioactif étudié ainsi que des mécanismes de
solubilisation des HAP a partir de sols pollués. Ces connaissances permettront d'appréhender
les potentialités d'utilisation de ce tensioactif dans le cadre de la réhabilitation de sites pollués.
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I. Les HAP dans les sols

I.1. Définitions et origines

Les HAP sont des composés organiques aromatiques hydrophobes fréquemment
retrouvés dans 'environnement. Ce sont des sous-produits issus de la combustion incompléte
de la matiere organique (Samanta et al., 2002). Les HAP sont constitués d'atomes de carbone
et d'hydrogéne formant au moins deux anneaux aromatiques condensés (Menzie et al., 1992 ;
Li et Chen, 2002).

Les HAP sont émis dans I’environnement par trois processus: la diagencse, la
combustion et la pyrolyse de maticres carbonées ou par biogenese. Ces processus sont
généralement regroupés en deux sources principales : les sources naturelles et les sources
anthropiques.

Les premicres incluent les émissions liées aux feux de foréts, aux éruptions
volcaniques, mais aussi les réactions biogenes dans les plantes et les bactéries (Juhasz et
Nai du, 2000 ; Wilcke, 2000), ainsi que les réactions géologiques associées a la production de
fuel fossile et minéral (LCPE, 1994). Dans tous les cas, il s'agit de sources diffuses. Les
sources anthropiques sont majoritaires et regroupent aussi bien les processus de combustion
de fuel fossile (automobiles, usines de production de coke, etc., Menzie et al., 1992) que les
processus de transformation, tels que la production et 1’utilisation de la créosote, la raffinerie
du pétrole (Hill et Goshal, 2002). Ces sources sont donc suivant les cas, diffuses ou
ponctuelles, les derniéres représentant les cas de contamination les plus critiques.

Le fluorene, le phénanthréne et I'acénaphténe, font partie des HAP majoritaires émis
dans la phase gazeuse et dans la phase particulaire des émissions diesel. Le fluoranthéne et le
pyréne font partie des HAP les plus répandus dans 1’environnement (Rababah et Matsuzawa,
2002) et sont répertori¢s dans la liste de 'USEPA. Le fluoranthéne est un des HAP recherchés
dans les eaux en France. Sa concentration dans les eaux destinées a la consommation humaine
ne soit pas dépasser 0,1 pg.L™".

Le Tableau 1 regroupe les concentrations ubiquitaires dans 'environnement des trois
HAP ¢étudiés dans ce mémoire. Ces valeurs ont été estimées par le HSDB (Hasardous
Substances Data Bank, 2001) et 'OMS IPCS (World Health Organisation, International
Program on Chemical Safety) en Europe pour l'air et les eaux. En ce qui concerne les sols, les
données sont issues de I'OMS et celles concernant les sédiments proviennent des Etats-Unis.
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Tableau 1 : Concentrations ubiquitaires dans l'environnement des trois HAP étudiés (INERIS,

2003)
Concentrations
Milieu Fluoréne Fluoranthéne Pyrene
Air <5ng.m> »1 ngm” »2 ng.m>
Eau
-eaux de surface <2 ng.L'1 <15ngL”
-eaux de pluie <50 ng.L" <50 ng.L’ <50ng.L"
-eaux souterraines <0,1 ng,L‘1 <200 ng.L'1 /
Sol <10 np.kg" <40 mg kg <20 mg.kg"
Sédiments <500 myp kg <1 mgkg’ /

Bien que la majorité des HAP soit émise dans 1’atmosphere, le sol et les sédiments
constituent le principal point de fuite environnementale de ces polluants (LCPE, 1994 ;
Wilcke, 2000). En effet, Wild et Jones (1995) estiment que 90 % des HAP émis dans
I’environnement sont stockés dans les sols, ce chiffre ne prenant pas en compte les sites
contaminés suite a des activités industrielles (usines a gaz, raffineries de pétrole ou usines de
traitement de bois). Dans ce cas, la pollution s’étend vers les horizons plus profonds du sol.

[.2. Présence de HAP dans les sols pollués

Les concentrations en HAP dans les sols industrialisés ont commencé a augmenter des
le milieu du 19°™ siécle, pour atteindre un maximum dans les années 1950-1960 (Juhasz et
Naidu, 2000). Les sources de rejets de HAP dans les sols sont diverses et comprennent les
processus de dispersion de matieres créosotées (chemins de fer), les déversements
d'hydrocarbures accidentels, les procédés industriels (brai de goudron, asphalte et épandage
de boues), les effluents municipaux ou les précipitations et dépdts atmosphériques (Kim ez al.,
2003). Ces derniers semblent constituer une source importante d'intrants dans les sols
(Trapido, 1999 ; Motelay-Massei ef al., 2004). En effet, de part leur caractere hydrophobe, les
HAP fixés sur des particules sont facilement transportés dans l'atmosphere. Wild et Jones
(1995) estiment les émissions de 11 HAP dans l'atmosphére britannique a 700 t.a” et le taux
de déposition moyen a 84 gha'.a’. En France, linventaire du CITEPA (Centre
Interprofessionnel Technique d'Etude de la Pollution atmosphérique) fournit des valeurs
d'émission atmosphérique pour l'année 2002 de 251 t.a™.

Les concentrations en HAP d'origine naturelle varient de 1 a 10 ug de HAP individuel
par kg de sol (Wilke, 2000) et celles liées aux sources anthropiques augmentent avec 1’impact
des industries, du trafic routier ou avec le chauffage domestique (Wilke, 2000 ; Motelay-
Massei et al., 2004). Généralement, les concentrations en HAP dans les sols diminuent de
maniére exponentielle a la distance de la source émettrice (Crépineau ef al., 2003). Une étude
réalisée par Motelay-Massei et al. (2004) sur des sols issus du bassin parisien révele que le
fluoranthéne et le pyréne sont des HAP majoritairement retrouvés dans les sols, suite a des
dépots urbains. Wilcke (2000) rajoute de plus que les benzo[b+j+k]fluoranthénes sont
¢galement fréquemment retrouvés dans les sols. Cependant, comme le montre le Tableau 2,
les HAP majoritaires varient avec le type d'exploitation industrielle du site, en concentration
ou en especes majoritaires.
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Tableau 2 : Concentration des HAP (mg.kg™" de sol) dans les sols contaminés (adapté de

Juhasz et Naidu, 2000)
Sites
-1 Production de Stockage Usinea , - Usine agaz
HAP (mg.kg ™~ de sol) créosofe de bois 0az Pétrochimique (COGEMA)
Naphtalene 1131 3925 / 186 /
Acénaphtaléne 33 49 / / 28
Acénaphtene / 1368 2 43 2
Fluoréne 650 1792 225 87 4
Phénanthréne 1595 4434 379 156 51
Anthracéne 334 3307 156 53 58
Fluoranthéne 682 1629 2174 137 195
Pyréne 642 1303 491 99 173
Chrysene 614 481 345 / 52
Benzo[a]pyrene / 171 317 33 88
Benzo[b,k]fluoranthéne / 2271 498 / 99
Dibenzo[a,h]anthracéne / 192 2451 12 /
Indénol[1,2,3-c,d]pyrene / 120 207 / 46
O HAP 5863 70633 7331 821 974

1.3. Propriétés chimiques

Le devenir et la mobilité des HAP dans I’environnement sont principalement controlés
par leurs propriétés chimiques.

A T'état pur, les HAP sont des solides souvent colorés et cristallins a température
ambiante. Leurs propriétés physico-chimiques varient avec leur masse molaire et leur
structure. L’Annexe 1 regroupe les principales propriétés physico-chimiques des 16 HAP
prioritaires classés par I'Agence de Protection de 1'Environnement américaine (USEPA).

Les HAP se subdivisent en deux groupes : les légers, dont la masse molaire est
comprise entre 150 et 180 g.mol”' (HAP de moins de quatre cycles) et les lourds (au moins
quatre cycles) ; dont les masses molaires varient de 200 2280 g.mol™.

Les HAP ont un point de fusion supérieur a 100°C et un point d’ébullition élevé
(supérieur a300°C). Ce sont des composé€s neutres et non polaires.

[.3.1. Solubilité

La solubilité, exprimée en mol.L™" ou en mg.L'l, correspond a la concentration du
produit en phase aqueuse lorsque 1’équilibre est atteint. La solubilit¢é augmente avec la
température et peut étre un bon indicateur de la tendance d’un produit a étre entrainé par les
eaux du sol. Excepté pour le naphtalene, les solubilités des HAP dans I’eau sont modérées
(30 mg.L'l) atrés faibles (2.6 107 mg.L'l) pour les HAP lourds. La solubilité est également
fonction de la fraction molaire de chaque composé dans le mélange de polluant, ainsi que de
la teneur en MO de la phase particulaire (Ballerini et al., 1998).
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[.3.2. Pression de vapeur

Ce parametre sert a estimer la tendance d'un produit a se volatiliser et donc a passer en
phase gazeuse a partir d'une phase aqueuse, du sol ou de la phase organique. Les tensions de
vapeur sont modérément élevées a faibles. A partir de 10™ kPa, les composés sont considérés
comme volatils.

[.3.3. Coefficient de partage octanol/eau (K,y)

Ce coefficient traduit la répartition d’une molécule d’un soluté entre la phase lipophile
(octan-1-ol) et la phase hydrophile (eau). Ce coefficient donne une indication sur sa capacité a
s'adsorber sur des surfaces hydrophobes. Par exemple, ce coefficient est un bon indicateur de
la capacité¢ des polluants a pénétrer les membranes biologiques qui sont des bicouches
lipidiques, et donc a s’accumuler dans les organismes vivants. Pour les HAP, les log Koy
varient de 3,37 26,5 (Mackay et al., 1992) .

Les K, sont relativement élevés, ce qui indique un fort potentiel d’adsorption sur les
matieres particulaires, mais aussi sur la matiere organique des sols. Du fait de ces valeurs de
Kow €levées, les HAP pourront étre extraits par des solvants organiques ou des tensioactifs.

1.4. Toxicité

L'homme est expos¢ aux HAP par l'ingestion de denrées alimentaires (légumes,
viandes grillées...). Phillips (1999) indique que I'alimentation est la source majoritaire
d'exposition aux HAP pour les non fumeurs (70 % de l'exposition). Des études menées dans
différents pays ont montré que la quantité de HAP ingérée variait de 1,2 4 5 pg.jour’. Par
comparaison, la fumée de cigarette ajoute 2 a 5 pgjour’ pour une consommation d'un
paquet.jour ™.

Les tests de toxicité sont souvent effectués sur des animaux ou des micro-organismes ;
cela représente donc un probléme pour extrapoler et évaluer la toxicit¢ des HAP envers les
humains. Des tests d'écotoxicologie permettent de caractériser un niveau de toxicité des
polluants présents dans les sols. Pour cela, il est possible de faire des tests sur les plantes ou
sur les organismes du sol (bactéries, vers de terre) mais ils sont coliteux, longs et les micro-
organismes doivent étre au préalable adaptés aux polluants.

Une autre méthode consiste a réaliser des bio-essais sur les lixiviats du sol. Différents
tests sont utilisés en laboratoire, et 1'un des plus sensibles et des plus rapides a mettre en
oeuvre pour les HAP est le test Microtox® (Renoux et al., 1999 ; Bispo et al., 1999) qui
repose sur l'extinction de luminescence de la bactérie Vibrio fischeri. Ce test permet de
déterminer la concentration de polluant nécessaire pour diminuer de moiti¢ la luminescence
initiale de la bactérie. La toxicité d'une molécule est différente lorsqu'elle est seule ou en
mélange. Par exemple, Renoux ef al. (1999) reportent une toxicité plus ¢€levée du fluorene
lorsqu'il est en mélange avec du phénanthréne et du p-crésol ; ceci indique des effets de
synergie entre les molécules.

-4 -



ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE : Les HAP dans les sols

Les HAP peuvent s'accumuler dans une grande variété d'organismes. Des facteurs de
bioconcentration (FBC) compris entre 4 et 7800 ont ¢té signalés pour divers HAP dans des
algues unicellulaires (LCPE, 1994). La vitesse d'élimination chez les invertébrés aquatiques
est beaucoup plus faible que le taux d'absorption (CNRC, 1983), ce qui explique la longue
demi-vie des HAP chez ces derniers.

LTARC (International Agency for Research on Cancer, 1983) indique que les HAP les
plus potentiellement carcinogenes sont les benzofluoranthénes, le benzo[a]pyrene, le
benzo[a]anthraceéne, le dibenzo[a,h]anthracéne et I'indéno[1,2,3-cd]pyréne. L'Annexe 2
regroupe les données fournies par I'USEPA (United States Environmental Protection Agency)
pour les 16 HAP prioritaires.

La toxicit¢ des HAP peut s'exprimer selon différents modes. Plusieurs mécanismes
toxiques sont mis en jeu suivant la molécule, le type d'exposition (aigu€ ou chronique), les
cellules et l'organisme touchés ainsi que les conditions environnementales. Les trois
mécanismes de toxicité cités dans la littérature sont : la narcose non polaire (toxicité de base,
non corrélée avec le Koy), la toxicité photo-induite par les UV et 'activation biochimique qui
est responsable des effets tératogenes et cancérigenes. Nous allons développer plus en détail
la toxicité des trois HAP sélectionnés pour cette étude.

1.4.1. Le fluoréne

Bien que classé parmi les 16 HAP de ’'USEPA, le fluoréne n’est pas répertori¢ comme
carcinogene humain par les différents organismes (Union Européenne, CIRC-IARC et
USEPA), et n'est pas génotoxique. Peu de données existent sur sa toxicité. Cependant, son
squelette est retrouvé dans des HAP mutagénes et/ou carcinogénes, comme le 2-
aminofluorene ou le 2-nitrofluoréne (Garon et al., 2002). L'exposition aigué€ au fluoréne induit
principalement des troubles hépatiques chez les animaux ; A I'heure actuelle, il n'existe pas de
données concernant ce type de toxicité chez 'homme. Il en est de méme pour la toxicité
chronique. Par contre en ce qui concerne les animaux, des troubles hématologiques viennent
se rajouter aux troubles hépatiques.

Des valeurs d'écotoxicité aigué et chronique sont reportées dans le Tableau 3.

Tableau 3 : Valeur d'écotoxicité aigué€ et chronique pour diverses especes envers le fluoréne

Ecotoxicité Espece Critére d'effet Valeur (ug.L™") Références
Aigué Daphnia magna  CLsg (24 et 48 h) 408
Pseudoklrc}.merlella CEyo (72h) g2 INERIS, 2003
subcapitata
Chronique Ceriodaphnia dubia CE o (7)) 25
Folsomia fimetaria CLso (21)) 39 Sverdrup et
CEso (211) 14 (mg/kg ps) L. 2001
CEqo (21 J) 7,7 ”

CLs : Concentration létale pour 50 % des organismes,

CEs5 : concentration effective a 50 %, c'est adire affectant 50 % de la population testée.
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[.4.2. Le fluoranthéne

L’USEPA, comme les autres organismes de référence, le classe comme agent non
carcinogéne pour I’homme (groupe D). Cependant, sa toxicité est augmentée par 1’irradiation
UV (Rababah et Matsurawa, 2002 ; Hatch et Burton, 1999).

Peu d'études de toxicité aigué sont disponibles chez les animaux, quelle que soit la
voie d'exposition. Toutefois, une DLsy de 2000 mg.kg™ de poids corporel a été calculée chez
le rat alors que 3180 mg.kg™" de poids corporel de fluoranthéne sont susceptibles d’entrainer
dans 50 % des cas la mort de lapins aprés une exposition par voie cutanée (Smyth et al.,
1962).

Chez I’homme, une seule étude traite de I’effet induit par une exposition par voie
pulmonaire au fluoranthéne. Dans cette étude, les salariés ont été exposés par voie pulmonaire
aun mélange de HAPs contenant du fluoranthéne, du peryléne, du pyréne, du benz[a]pyrene,
du chryseéne, du benzo[a]anthracéne, du dibenz[a,h]anthracéne et du benzo[g,h,i]perylene.
L’exposition a de fortes concentrations de ce mélange (concentration non précisée) induit une
diminution du taux d’immunoglobulines sériques (IgA, 1gG etIlgM). Cette étude n’a toutefois
pas permis d’identifier I’effet spécifique du fluoranthéne (INERIS, 2003).

Chez I’animal, aucune étude concernant 1’effet induit par une exposition chronique au
fluoranthéne n’est disponible. Par contre, de nombreuses données écotoxicologiques sont
disponibles dans la littérature. Le Tableau 4 répertorie différentes valeurs d'écotoxicité aigué
et chronique.

Tableau 4 : Valeur d'écotoxicité aigu€ et chronique pour diverses especes envers le

fluoranthéne
Ecotoxicité Espéce Critére d'effet | Valeur (mg.L'™") Références
Aigué Daphnia magna NOEC (21j) 0,017
Pseudokirchneriella
Chronique subcapitata (D) NOEC (72h) 0,0086 INERIS, 2003
Daphnia magna NOEC (21j) 0,017

NOEC : No Observed Effect Concentration (concentration a partir de laquelle on
n'observe pas d'impact)

[.4.3. Le pyrene

11 existe peu de données sur la toxicité du pyréne envers les hommes. Les études mises
en oeuvre ont été réalisées sur des mélanges et bien qu'induisant des effets cancérigeénes, elles
n'ont donc pas pu mettre en évidence le caractere toxique du pyrene seul.

LTARC a classé le pyrene non carcinogene envers les animaux et il a été testé de fagon
négative ou non concluante dans tous les tests de "GENOTOX de I'USEPA". Les équipes de
recherche évaluant la toxicité d'une molécule s'accordent a dire que le pyréne n'est pas un
carcinogeéne humain, mais il est cependant classé comme tératogene. En ce qui concerne sa
toxicité chronique envers les hommes ou les animaux, aucunes données ne sont disponibles a
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I'heure actuelle. Des expositions orales sub-chroniques ont produit chez les souris des
néphropathies, des augmentations de la taille du foie et des changements hématologiques
(RAIS, 1993). Aucuns biossais par voie orale ou inhalation ne sont disponibles pour évaluer
le caractére cancérigene de cette molécule. Les autres voies d'exposition (dermique,
subcutanée) fournissent en général des résultats négatifs (RAIS, 1993). Des tests effectués sur
les animaux donnent une DLsy de 2700 mg.kg™' chez le rat suite a une ingestion orale et une
DLs de 170 mg.m™ par inhalation.

I.5. Réglementations

Du fait du caractere toxique des HAP, il est important de 1égiférer sur les teneurs
maximales admissibles pour éviter tout risque environnemental ou humain. En ce qui
concerne les eaux, le décret n°® 2001-1220 du 20 décembre 2001 relatif aux eaux destinées ala
consommation humaine (a I'exception des eaux minérales naturelles) indique que la somme
des concentrations en benzo(b)fluoranthéne, benzo(k)fluoranthéne, benzo(a)pyrene,
benzo(g,h,i)péryléne et indéno(1, 2, 3-cd)pyréne ne doit pas excéder 0,1 pg.L™". Il est & noter
que la concentration en benzo[a]pyréne ne doit pas dépasser la valeur de 0,01 pg.L™.

A T'heure actuelle, il n'existe pas en France de réglementation sur les teneurs en HAP
des sols. Les seules données disponibles sont les VCI (Valeur de Constat d'Impact), au-dela
desquelles une étude de la nature de la pollution et de ses impacts est nécessaire. Des valeurs
dites guides, servant de référence, sont utilisées au Québec [Ministere de I'Environnement du
Québec, 1988] ou un seuil de concentration est défini, correspondant a la valeur d'intervention
au-dessus de laquelle le site doit étre dépollu¢. Le Tableau 5 récapitule les valeurs retenues
par ces gouvernements :

Tableau 5 : Valeurs guides québécoises et VCI frangaises pour différents HAP

Critéres québécois pour les sols (mg.kg' | VCI frangaises (mg.kg”
maticre seche) matiere seéche)
Niveau A Niveau B Niveau C Usage Usage Jon
sensible sensible
Naphtalene 5 50 46 pvl
Fluorene 10 100
Phénanthréne 5 50
Anthracene 10 100 pvl pvl
Fluoranthéne 10 100 6100 pvl
Pyréne 10 100
Benzo(a)anthracéne 0,1 1 10 13,9 252
Chrysene 10350 25200
benzo(a)pyrene 7 25
Benzo(g,h,i)péryléne 1 10
Benzo(k)fluorantheéne 900 2520
Indeno(l,‘2,3- 16,1 250
cd)pyrene

pvl : pas de valeur limite.
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Le niveau A représente le bruit de fond ou la limite de détection du contaminant. Le
niveau B constitue le seuil de contamination pour lequel des analyses approfondies sont
nécessaires, et a partir du niveau C, des techniques de dépollution doivent étre mises en
oeuvre. En ce qui concerne les sols, 'USEPA a classé seize HAP arechercher en priorité ; Le
fluoréne, le fluoranthéne et le pyréne en font partie. Leurs principales caractéristiques sont
récapitulées dans 1'Annexe 1.

I1. Devenir des HAP dans les sols

I1.1. Le sol : systeme polyphasique

Le sol peut étre défini comme la couche supérieure de la crolite terrestre composée de
particules minérales, de matiere organique, d’eau, d’air et d’organismes.

D’un point de vue pédologique, le sol représente la partie des formations naturelles
superficielles soumises aux processus pédologiques et subissant des évolutions plus ou moins
importantes de la composition chimique et de la constitution minéralogique. Le sol résulte de
I’évolution de la roche mere sous jacente transformée en surface par divers facteurs (climat,
nature de la roche, activité biologique...).

Le sol est donc un systeme 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 composés et particules) et une phase gazeuse constituée par 1’air
emprisonné dans le sol. Ceci permet de déterminer un domaine non saturé¢ et un domaine
saturé. La zone non saturée constitue une interface entre 1’atmosphére et ’hydrosphére. Dans
cette partie, les pores du sol ne sont que partiellement remplis par I’eau et le gaz y prédomine.
La zone saturée est une zone ou 1’ensemble des pores est rempli d’eau.

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 HAP, a savoir les fractions organique et
minérale.

v' 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 HAP sauf quand la teneur en carbone organique (fco) du sol est faible,
c'est adire lorsque fco < 0,001 (Schwarzenbach et Westall, 1981 ; Murphy et al., 1990 ;
Schlautman et Morgan, 1994 ; Mader et al., 1997 ; Hwang et al., 2003).

v" La fraction organique est formée en grande partie de cellulose et d'hémicellulose, de
lignine et de tanins en plus faibles pourcentages, venant du matériel décomposé. 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
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entrer dans la composition de la MO du sol, tels que les acides gras, qui sont incorporés
ala matrice organique par estérification (Gobé et al., 2000).

I1.2. Sorption des HAP dans les sols

I1.2.1. Définition de la MO

La matiere organique est la partie non vivante de la fraction organique du sol. Elle est
constituée d'un mélange hétérogeéne de résidus de décomposition microbienne et de matiere
organique fraiche (MOF) (Kogel-Knabner, 2002). Les couches de surface des sols sous
culture contiennent généralement entre 1 et 3 % de CO. Cependant, il existe des sols
organiques possédant des teneurs beaucoup plus €levées (tourbes).

La minéralisation de la MO est un processus continu, mais les différentes phases de
décomposition engendrent de nombreux produits de dégradation. Ainsi, on distingue la litiére,
qui est une fraction de la MO faiblement décomposée, et I'humus qui représente la MO
transformée et qui est généralement incorporée a la phase minérale du sol (Duchaufour,
2001). La teneur en MO est fonction du type de sol et le classement suivant est généralement
constaté : sols sous prairie > sols forestiers > sols arides.

L'humus se divise en :

v Humines, insolubles en solution alcaline ou acide.

v" Acides humiques (AH), solubles dans une solution alcaline diluée mais qui précipitent
en milieu acide. Ce sont des substances amphiphiles dont la masse molaire se situe
entre 10 000 et 50 000 Da.

v' Acides fulviques (AF) solubles quel que soit le pH et dont la masse molaire varie de
500 a7000 Da ; ils présentent également des propriétés amphiphiles.

Un exemple de la composition d'une fraction de la MO est donné par le Tableau 6.

Tableau 6 : Exemple de composition €¢lémentaire d'acides humique et fulvique issus d'un sol
cultivé (d'apres Martin et al., 1998)

Composant Unité Acide humique  Acide fulvique
C % 41,6 30,8
O % 38,8 55,5
H % 5,7 5,1
N % 13,8 8,5
COOH me.g" 3,6 2,0
Phénolique OH me.g” 1,6 7,0
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Du fait du caractere tres hétérogene de cette MO, de récentes études distinguent la MO
amorphe et la MO condensée, le type influant sur la sorption des HAP.

I1.2.2. Description quantitative de la sorption des HAP

11.2.2.1.  Le partage linéaire

Par définition, la sorption est un processus au cours duquel les solutés, ici les HAP,
s'accumulent aux surfaces ou aux interfaces (cas de 'adsorption) du sol ou se partagent entre
les interfaces (cas de la dissolution) (Huang et al., 2003). Par conséquent, le devenir des HAP
dans I'environnement dépend fortement de sa capacité a se sorber et ase désorber.

Pour les molécules organiques non ioniques, la matiére organique est le sorbant
principal des sols (Luthy ef al., 1997 ; Wilcke, 2000 ; Hwang et al., 2003). L'adsorption se
déroule en deux étapes : une premicre phase rapide et le plus souvent réversible, suivie d'une
période de sorption lente se déroulant sur plusieurs semaines, mois ou années (Hatzinger et
Alexander, 1995 ; Pignatello et Xing, 1996). La phase de sorption rapide correspondrait a une
adsorption sur des sites de surface de macromolécules organiques, alors que la deuxiéme
serait liée a une diffusion progressive des HAP dans les sites tridimensionnels internes (et
donc peu accessibles) de la MO (Rao, 1990 ; White ef al., 1999).

Les premieres recherches portant sur la sorption des composés organiques
hydrophobes (COH) décrivaient un partage linéaire des HAP entre I'eau et la MO des sols
(Karickhoff et al., 1979), selon un processus réversible, pour des concentrations en COH
inférieures a la moitié de leur solubilité¢ dans I'eau. Ceci est largement repris dans la littérature
; cependant il existe des exceptions décrites dans le paragraphe 11.2.2.2. Le mod¢le de partage
linéaire considere la MO des sols comme une phase de type gel et amorphe, et qu'il n'y a pas
de limitation du nombre de sites offerts a la sorption lorsque la concentration en soluté
augmente.

Ce partage est décrit par des isothermes linéaires de type :
S=KaC (Equation 1)

avec S = Quantité de COH adsorbé par masse de sol (mol.kg™)
C = Concentration du COH en solution (mol.L™")
Kq= Coefficient de partage (L.kg")

Comme la MO est le principal sorbant des HAP, différents auteurs ont tenté de relier
la fraction en carbone organique naturel (foc) du milieu considéré au coefficient de partage Kq
(Karickhoff et al., 1979 ; Schwarzenbach et Westall, 1981) :

Ka = Koc foc (Equation 2)

avec f, : pourcentage de CO de I'adsorbant
K. : coefficient de partage du HAP entre le carbone organique et I'eau (L.kg™)

Pour chaque couple COH/MO, il existe un K, spécifique. Plusieurs études ont montré
qu'il était possible de corréler ce coefficient avec le coefficient de partage octanol/eau des
-30 -



ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE : Devenir des HAP dans les sols

molécules. Mais la solubilit¢ d'un composé permet €galement d'estimer son coefficient de
partage entre le CO et 'eau (Tableau 7).

Tableau 7 : Corrélations entre le log K, le coefficient de partage octanol/eau (K,y) et la
solubilité aqueuse (S, en mol.L™") (adapté de Wilcke, 2000)

Relation Polluant R® Sorbant Références
Log Ko = 0,904 log Kqy-0,543 BPC 0,996 sol Chiou et al., 1998
. HAP et L .
Log K, = log Kow-0,21 substituds 1  sédiments Karickhoff et al., 1979
Log K, = log K-0,317 HAP 0,98 sol Means et al., 1980
HAP et y g .
=. + ) .
Log K, =-0,54 log S,+0,44 substitués 0,93 sédiments Karickhoff et al., 1979
Log K, =-0,54 log S,+0,44 HAP 0,94 sol Means et al., 1980
Log Ko = -0,57 log Sh+5,19 HAP 090 299 Niclsen et al., 1997

humique

s -1 ! o -1
Sy est exprimée en mol.L™ et S, est exprimée en mg.L".

Il ne semble pas exister d'autres relations systématiques reliant K4 aux autres
propriétés physico-chimiques des sols. Means et al. (1980) n'ont trouvé aucune corrélation
entre les valeurs de K4 mesurées pour quatre HAP et les propriétés des absorbants (pH, CEC,
teneur en silice, fer ou aluminium...). Cependant, il est nécessaire de prendre en compte les
argiles contenues dans les sols. En effet, ces dernieres, lorsqu'elles sont en quantité suffisante
et que la MO des sols est inférieure a 6 %, affectent la sorption des HAP (Karimi-Lotfabad et
al., 1996 ; Hwang et al., 2003).

11.2.2.2.  Sorption non linéaire

Bien que la plupart des auteurs décrivent la sorption des HAP suivant un modele
linéaire, de nombreuses études ont mis en évidence des sorptions non linéaires sur les sols
riches en MO. Des isothermes de type Freundlich (Equation 3) sont alors largement utilisées
pour décrire les phénomenes de sorption (White et al., 1999 ; Appert-Collin ef al., 1999 ;
Chefetz et al., 2000 ; Hwang et al., 2003).

S=K¢C" (Equation 3)

Le parametre Kf est la constante de Freundlich (mol.kg'l), et n est la constante
caractérisant l'affinité d'adsorption du sol.

Huang et al. (2003) indiquent que les isothermes de sorption non linéaires dépendent
des propriétés des sols ainsi que des caractéristiques physico-chimiques et de la concentration
des COH (Appert-Collin et al., 1999). Il semblerait que cet écart a la lin€arité soit corrélé avec
le rapport atomique O/C de la MO du sol.

Les études portant sur la sorption non linéaire des HAP mettent toutes en cause les
propriétés du sol, donc la structure et le type de la MO. De récentes études sur la MO des sols
permettent 1'émergence d'un nouveau concept : la SOM serait constituée de deux catégories de
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MO ; une partie condensée ("hard" ou "glassy") et une autre dite extensible ("soft" ou
"rubbery"), ces deux catégories de MO ayant des propriétés de sorption différentes. Luthy et
al. (1997) et Huang et al. (2003) indiquent que dans le cas d'une structure condensée en
carbone, il est possible d'avoir une combinaison de comportement linéaire et non linéaire.

Les isothermes de Freundlich décrivant les phénoménes de sorption non linéaire ont
des parametres "n" inférieurs a l'unité. Salloum et al. (2002) ont réalis¢ une ¢étude avec du
phénanthrene et différents types de sorbants. Ceux riches en constituants aromatiques (lignine
ou AH) fournissent des valeurs de 0,67 et de 0,65 respectivement. Les échantillons dont la
portion aliphatique prédomine fournissent des valeurs de "n" variant de 0,72 20,89, suggérant
que le mécanisme de sorption entre ces deux types de MO peut différer. A travers ces
résultats, les auteurs rapprochent la sorption des HAP aux domaines aliphatiques a celle
observée sur la MO condensée. Ceci rejoint les résultats obtenus par Pignatello (1998) qui

explique que la non linéarité augmente avec la densité de la MO.

11.2.2.3.  Un cas particulier : la sorption sur les sols faiblement chargés en MO

Les relations obtenues dans le Tableau 7 ne sont valables que pour des sols riches en
constituants organiques. En effet, différents auteurs révelent que le K, déterminé avec ce type
d'équation sous-estime largement la valeur du K,. mesuré avec des sols pauvres en MO
(Schlautman et Morgan, 1994 ; Mader et al., 1997).

Lorsque le pourcentage en CO est inférieur a 0,001 %, il semblerait que les surfaces
minérales contribuent de fagon significative a la sorption totale des COH. Cependant les
mécanismes mis en jeu ne sont pas totalement identifiés. Huang et al. (1996) et Mader et al.
(1997) signalent que les isothermes obtenues sont linéaires jusqu'a 50 % de la solubilité du
COH, et que la sorption est réversible. Dans tous les cas, les interactions entre surface
minérale et COH sont plus faibles que celles intervenant avec la MO des sols.

Les variations de Ky peuvent étre expliquées par différents parametres, comme la
surface spécifique ou le type de minéral, le premier jouant un role prépondérant. En effet,
Wilcke (2000) indique que la sorption des HAP dépend de la surface spécifique et augmente
dans l'ordre suivant : sable de mer < sable recouvert de goethite < montmorillonite. Dans les
conditions expérimentales choisies, les isothermes ne sont pas linéaires, le sable et la
montmorillonite présentant une saturation. La sorption est totalement réversible pour tous les
supports.

Huang et al. (1996) ont réalis¢ une étude portant sur l'adsorption du phénanthréne sur
huit types de minéraux possédant trois types de surfaces différentes : une surface externe
(quartz, kaolinite, SiO, et Al,03), une surface interne constituée de mésopores pour trois types
de gel de silice et une surface inter-couche avec de la bentonite. Le quartz adsorbe plus le
phénanthreéne que la kaolinite, alors que sa surface spécifique est égale ala moitié¢ de celle de
la kaolinite. Pour les minéraux possédant une surface interne, aucune différence notable n'a
¢été observée. Les auteurs indiquent donc que les différences de sorption observées résultent
d'une différence d'accessibilit¢ du HAP, celle-ci étant affectée par la géométrie des pores et
l'adsorption préférentielle de 1'eau. Cette hypothése a également été reprise par Mader et al.
(1997) qui expliquent que la sorption des COH peut-étre liée aux interactions électrostatiques
et ala réorganisation des molécules d'eau.
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Suivant la nature de la fraction minérale, l'effet du pH ou de la force ionique sur
'adsorption peut étre différent. Mader et al. (1997) ont observé qu'une augmentation de pH de
la solution (5,7 a 9,6) ou une variation de la force ionique d'un facteur 50 n'affectait pas la
sorption des HAP sur les oxydes de fer et d'aluminium étudiés. Ces résultats sont en
désaccord avec ceux obtenus par Schlautman et Morgan (1994) qui ont constaté que le taux
d'adsorption du péryléne sur la silice variait avec le pH et la force ionique, ceci étant attribué a
la présence de Na' et Ca”" dans le milieu. En effet, la présence d'ions sodium diminue le taux
d'adsorption tandis que le calcium l'augmente. Une diminution du pH augmente pour sa part
'adsorption du péryléne sur la silice amorphe. Les raisons de cette différence ne sont pas
¢lucidées, mais les auteurs pensent qu’elle peut étre liée a la structure de I’eau a la surface
solution/silice qui varie en présence de cations différents ala région interfaciale.

I1.2.3. Mobilité et transport des HAP dans les sols

Bien que les HAP soient fortement sorbés aux couches superficielles riches en MO, ils
sont également retrouvés dans les couches plus profondes du sol, caractéristique d'un
phénomeéne 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 issus de sites pollués 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 ferait par l'intermédiaire de la MOD des sols ou par association a des
particules. Cette idée est reprise dans la littérature car le transport des HAP est décrit par des
modeles prenant en compte le solide, une phase dissoute et une phase associée aux particules
ou aux colloi des (Johnson et Amy, 1995). La MOD peut agir comme un "transporteur" de
HAP, 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.

Différents parameétres peuvent influer sur la sorption et donc la mobilité des HAP.
Wilcke (2000) indique que la qualité de la MOD et les propriétés des solutions comme le pH
ou sa composition ionique sont plus importants pour les associations HAP-MOD que pour les
associations HAP-MO du sol. En effet, dans le premier cas, les associations dépendent de la
polarité, de la taille et de la configuration des molécules ainsi que de la composition chimique
des molécules support. Il a été montré que les molécules de plus forte masse molaire
contenant des domaines non polaires (AH) ont une plus grande capacité de liaisons avec les
COH que les AF plus polaires.

Des ¢études en colonnes de sols contenant a la fois des sols riches et pauvres en
carbone, révelent que la présence de MOD peut également réduire la mobilité des HAP du fait
de la sorption de celle-ci au sol (cosorption de HAP, Totsche ef al., 1997). Ces mémes auteurs
reportent que des horizons inférieurs riches en oxydes de fer, comme les horizons spodiques,
peuvent étre un obstacle au transport des HAP car la MOD est fortement retenue. Wilcke
(2000) a étudié l'effet de variations de pH sur le transport du benzo[a]pyréne dans un sol
lessivé par de l'eau. Il a ét€¢ montré qu'une acidification de 5,7 a 3,3 augmente la quantité de
MOD en sortie de colonne, mais diminue le lessivage du benzo[a]pyreéne, ceci étant
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probablement 1i¢ au relargage des acides hydrophiles, qui ont une plus faible affinité pour les
HAP.

L'influence de la mati¢re organique naturelle (MON) n'est pas la méme suivant le HAP
considéré et varie avec le taux de carbone du milieu. En effet, Johnson et Amy (1995)
indiquent que la MON a des concentrations environnementales facilite le transport et la
désorption des HAP dans des sédiments pauvres en carbone. Il semblerait que le matériel
humique dérivant des sols soit plus efficace que celui issu du milieu aquatique. De plus, ces
auteurs indiquent que l'effet est plus évident pour les HAP les plus hydrophobes.

Bien que la sorption des COH ait pour effet de diminuer la mobilité des polluants, il
peut y avoir contamination des eaux souterraines par les HAP suite a de la lixiviation a travers
les sols, surtout quand ils sont accompagnés de solvants organiques mobiles. Par exemple, du
naphtaléne issu d'un mélange de créosote a été détecté a une profondeur de 3 m, et les
concentrations de ce HAP atteignaient 5 % de celles observées entre 0,2 et 0,5 m. De méme,
une contamination des eaux souterraines a également été observée apres application de boues
huileuses au sol (LCPE, 1994).

I1.3. Dégradations biotiques et abiotiques des HAP dans les sols

Les HAP une fois sorbés au sol peuvent subir des dégradations abiotiques
(volatilisation, hydrolyse ou réactions photochimiques) et des transformations biotiques liées
aux micro-organismes des sols. L'hydrolyse et les réactions photochimiques sont négligeables
devant le processus de volatilisation.

I1.3.1. La volatilisation

La volatilisation peut étre un important phénomene de perte de HAP, particuliérement
pour ceux de faibles masses. Différents parametres influent sur la volatilisation.

Ophoff et al. (1996) pensent que I'humidité du sol a une influence indirecte sur les
taux de volatilisation du fluoranthéne via I'évaporation de l'eau du sol. Ces auteurs ont de plus
observeé une fluctuation diurne de la volatilisation et ont conclu que la température de l'air
avait une influence sur le taux de volatilisation.

Le taux de volatilisation dépend également du HAP sorbé au sol. En effet, Wilcke
(2000), reporte un taux de volatilisation de 30 % pour du naphtaléne fraichement introduit
dans deux sols pauvres en CO (humidit¢ de 60 %) en 2 jours. Les HAP a trois cycles
(anthracéne et phénanthréne) ne se volatilisent quasiment pas (moins de 0,1 %). Les quelques
expériences de volatilisation réalisées jusqu'ici sont effectuées peu de jours apreés la
contamination artificielle. Ces taux maxima de disparition ne tiennent pas compte de 1'age de
la contamination, qui a pour effet de réduire les taux.

La volatilisation est également influencée par le potentiel redox des sols. Wilcke

(2000) indique que les pertes d'acénaphténe, acénaphthyléne, fluoréne et anthracéne en
conditions dénitrifiantes sont beaucoup plus faibles qu’en conditions aérobies.
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I1.3.2. La biodégradation

Le métabolisme microbien est le processus majeur de dégradation des HAP dans les
sols (ATSDR, 1995). Le fluoréne est utilis¢ comme structure modele pour étudier la
biodégradation des HAP. Cette dernicre se fait le plus souvent en conditions aérobies (Kanaly
et Harayama, 2000 ; Samanta et al., 2002). L'attaque se fait au niveau d'un anneau, en général
terminal, grace a une enzyme, la dioxygénase, donnant une structure de type catéchol.
Ensuite, par action d'une seconde dioxygénase, il y a rupture de la structure formée (en ortho
ou méta des groupes hydroxyles), suivie par d'autres ruptures. Les sous-produits formés sont
généralement plus solubles, plus mobiles et peuvent présenter une toxicité. La Figure 1
montre les différentes voies de biodégradation du fluoranthéne par des bactéries en condition
aérobie. Ho ef al. (2000) ont montré que les bactéries capables de dégrader le pyreéne étaient
Gram (+) alors que celles dégradant le fluoranthéne étaient Gram (-).

Hooc Hooc

v
O H‘ ]
/ 40 ‘-‘ oho
Y

HO ‘ X

HO F

Figure 1 : Différentes voies de biodégradation du fluoranthéne par des bactéries en conditions
aérobies (d'apres Kanaly et Harayama, 2000)

A titre de comparaison, le métabolisme du pyrene se fait par 1'oxydation des liaisons 1-
2 et 4-5 et a pour métabolite principal le 1-hydroxypyréne ; Pour le fluoréne, Casellas et al.
(1997) ont mis en évidence deux voies de métabolisme par une souche d’Arthrobacter.
L’attaque se fait via une mono-oxygénation en Cy et une autre via une di-oxygénation en C;-
C2 Oou en C3-C4.

Le Tableau 8 récapitule les demi-vies de plusieurs HAP dans les sols. Les valeurs
varient suivant les auteurs, mais dans tous les cas, les demi-vies de biodégradation des HAP
de plus de quatre cycles augmentent considérablement (> 20 jours a des centaines de jours).
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En effet, la biodégradabilité est fonction du coefficient de partage octanol/eau : plus il est
important et moins le composé sera biodégradable (Erickson et al., 2000). Cependant les HAP
de plus de cinqg cycles peuvent étre co-métabolisés (Ho et al., 2000 ; Juhasz et Naidu, 2000 ;
Kanaly et Harayama, 2000). La co-métabolisation se fait avec un HAP plus 1éger.

Tableau 8 : Demi-vies des HAP par biodégradation dans le sol (LCPE, 1994)

HAP Demi-vie
Fluoréne 32 260 jours
Phénanthréne 2,5a210 jours
Anthracene 170 jours a8 ans
Fluoranthéne 268 jours a377 jours
Pyréne 199 2260 jours
Benzo[a]pyrene 0,3 458 ans

Le processus de biodégradation est un phénoméne complexe et largement dépendant
des conditions influant sur l'activité¢ bactérienne, a savoir la toxicité des polluants, les
conditions environnementales ou la biodisponibilité des éléments nutritifs.

Généralement, les sites industriels pollués par les HAP sont dits multi-polluants. Par
exemple, les sites de traitement du bois (créosote) sont également contaminés par des
composés phénoliques. La présence de contaminants type métaux ou cyanures et/ou de fortes
concentrations en solution peuvent ralentir, voire inhiber les processus métaboliques des
bactéries (ATSDR, 1995 ; Hurst et al., 1996), le degré et le mécanisme de toxicité variant
avec les micro-organismes exposeés.

Le pH optimal de dégradation se situe entre 7 et 7,8 et la température optimale est de
20-30°C, I'humidité du sol doit également étre suffisante (25 490 %).

Les nutriments essentiels, N et P, doivent étre sous forme disponible et étre a des
concentrations et des rapports appropriés. En effet, en théorie, le rapport molaire optimal entre
C,Net P estde 120/10/1.

Dans les sols, le taux de biodégradation est influencé par le contenu en oxygene, le
pH, la température (Nam et Alexander, 2001), I'humidité et le contenu en nutriment (Hurst et
al., 1996).

Erickson et al. (2000) ont montré 1'influence de la structure du sol sur le transport de
I'oxygene dans les sols. Cet auteur indique que plus un sol est dense, moins les nutriments et
'O, sont transportés vers la flore indigéne du milieu, responsable de la biodégradation. De
méme, Nam et al. (2003) ont observé que les agrégats de sols réduisaient la biodégradation.
Sous certaines conditions, la dégradation anaérobie peut se produire. En effet, McNally et al.
(1998), Rockne et Strand (1998) et Chang et al. (2002) ont montré que certains HAP
(naphtaléne, fluoréne, phénanthréne, anthracéne, fluoranthéne et pyreéne) étaient dégradés
anaérobiquement lorsque des nitrates ou des sulfates assuraient le role de réducteur. Le taux
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de biodégradation est plus lent en conditions anaérobies car les HAP ont tendance a étre
extrémement stables (Rockne et Strand, 1998).

De nombreux auteurs indiquent que les HAP ne peuvent étre biodégradés que
lorsqu'ils sont biodisponibles. Généralement, plus le taux en MO des sols est élevé et moins
les HAP sont biodisponibles du fait des fortes interactions hydrophobes entre le polluant et le
sol. Lorsque la contamination est ancienne, c'est a dire lorsque les HAP diffusent lentement
dans la MO (4ge de la contamination), la biodégradation est réduite (Hatzinger et Alexander,
1995). 11 semblerait que cette "séquestration" se produise pour les forts comme pour les
faibles taux de contamination (Chung et Alexander, 1999).

Ainsi, pour rendre les HAP biodisponibles en vue d'une biodégradation future, des
tensioactifs, chimiques ou biologiques, des solvants organiques ou la matiére organique
dissoute peuvent étre employés. En effet, ils permettent de mettre en solution ces polluants.
Les taux de tensioactifs appliqués doivent étre inférieurs a la CMC (concentration micellaire
critique), cependant, les taux de HAP remobilisés risquent d'étre faibles. Macur et Inskeep
(1999) ont montré qu'a des concentrations supé€rieures ala CMC, la dégradation de 1'hexane et
du phénanthréne a été¢ fortement diminuée. Ces auteurs pensent que la biodisponibilité du
phénanthréne lié aux micelles limite le transfert de masse vers les bactéries ou que le
tensioactif inhibe les bactéries responsables de la dégradation des COH. Deschénes et al.
(1996) ont observé des résultats similaires avec d'autres tensioactifs, mais ont attribué le
ralentissement de la biodégradation a l'utilisation préférentielle des tensioactifs comme
substrat.

III. Méthodes de rehabilitation des sols pollu€s par les
HAP

Comme nous l'avons vu dans les paragraphes précédents, les HAP présentent un risque
pour la sant¢ humaine et les écosystemes si leur concentration et leur mobilité sont trop
importantes. Pour éviter la diffusion des HAP des sites contaminés vers les profondeurs des
sols, des mesures doivent étre prises. Beaucoup de parametres sont a prendre en compte avant
de faire le choix d'une méthode particuliere de dépollution : type de polluant et variabilité de
leur comportement (volatilité¢, adsorbabilité, polarité...), diversit¢ des conditions locales
(nature du sol, de la nappe, accessibilité, disponibilité de surfaces utilisables a proximité, zone
urbaine ou non), pollution récente ou ancienne, étendue ou non. En plus, les exigences
économiques et administratives sont a prendre en compte. Tout ceci nécessite un diagnostic
préalable.

En fonction de ces différents aspects, trois grandes catégories d'actions peuvent étre
menees :

v" Le confinement qui consiste aisoler la pollution al'aide d'ouvrages étanches,
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v" Les méthodes ex situ qui consistent en 1'excavation des sols contaminés. On parlera de
méthode "hors site" si le sol est évacué vers un centre de traitement spécialisé, ou de
méthode "sur site" si le sol excavé est redéposé sur le site pour étre traité,

v Les méthodes in situ pour lesquelles l'opération de dépollution s'effectue sans
excavation du sol. Cette option est souvent choisie pour traiter des sites en activité ou
lorsque la zone polluée est trop étendue pour avoir recours a l'excavation (Ballerini et
al., 1998).

La dépollution peut étre mise en oeuvre atravers les techniques suivantes :

v" physiques,

v" chimiques qui font appel a un principe réactionnel (action d'un solvant, oxydation...)
pour transformer le polluant en un compos€¢ moins toxique et inerte vis-avis de
I'environnement,

v' thermiques qui consistent a chauffer le matériel contaminé pour en extraire le polluant
et le détruire,

v biologiques qui favorisent la biodégradabilité des produits.

IT1.1. Les techniques physiques

Elles constituent la majorit¢ des techniques mises en oeuvre actuellement ; elles
consistent a transférer et concentrer les polluants, sans les modifier ou les détruire, vers des
points de récupération en se servant, pour leur transport, de fluides (eau ou gaz) injectés ou
présents dans les sols. On distingue deux grands types de méthodes : celles par piégeage et
celles par évacuation.

III.1.1. Les procédés physiques par piégeage

Le confinement consiste a isoler la source de pollution a l'aide de matériaux argileux
et/ou synthétiques. Ils sont utilisés en couverture, en parois verticales et horizontales, en
injections dans le sol ou en enrobage des déchets (encapsulation). En régle générale, le site est
recouvert de maniére a éviter le lessivage et reste sous surveillance al'aide de piézometres.

La solidification-stabilisation s'applique principalement sur des sols excavés. Les
polluants sont piégés dans une matrice constituée d'un mélange de sol et de réactifs
pouzzolaniques, cimentants ou polymérisants, formant ainsi un matériau composite solide,
peu perméable et non réactif. La stabilisation a la chaux ou par des argiles est employée pour
des pollutions liées a la créosote ou des déversements de pétrole (naufrages de pétroliers).
Cette technique est aujourd'’hui délaissée au profit de techniques de traitement plus efficaces
(Colin, 2000).
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III1.1.2. Les procédés par évacuation

L'excavation est la méthode la plus simple a mettre en oeuvre et qui permet de
supprimer rapidement une source de pollution locale. Généralement, les terres excavées sont
acheminées vers un centre de traitement spécialis€ ou vers un centre d'enfouissement
technique. Pour les traiter, le "soil flushing" peut étre utilisé. Un schéma classique de
traitement consiste a tamiser le sol a sec afin d'éliminer la fraction la plus grossicre (diametre
> 4-5 mm). De l'eau est ajoutée et le mélange sol-eau est homogénéisé¢ puis tamisé en
plusieurs fractions. Les sables sont séparés des limons et des argiles par des opérations
successives d'hydrocyclonage. Les polluants se concentrent dans les fractions les plus fines
que l'on fait floculer puis passer a I'épaississeur et dans un filtre presse pour étre finalement
traités. Le systeme fonctionne en circuit fermé. Pour améliorer la récupération des HAP, des
tensioactifs sont ajoutés au fluide de lessivage permettant ainsi la dispersion des polluants
dans la phase liquide.

Les excavations sont rebouchées avec le sol traité ou avec du matériel propre. Pour des
pollutions étendues, cette méthode est coliteuse et présente un risque de migration des
produits organiques peu solubles plus denses que I'eau vers les profondeurs, car on intervient
sur la cohésion du sol.

Le "pompage et traitement" permet de confiner hydrauliquement la pollution (Figure
2) et de procéder a une décontamination en surface de l'eau pompée afin de pouvoir la
réinjecter. Cette technique nécessite souvent l'ajout de tensioactif pour favoriser la désorption
des HAP (Come et Ducreux, 2001). En effet, de nombreux auteurs (Thiem et al., 1997 ;
Lafrance et Lapointe, 1998 ; Bordas et Lafrance, 2001) ont démontré en laboratoire (colonnes
de sol) l'inefficacité de cette méthode sans ajout de tensioactifs. Cette technique est la plus
classique et est parfaitement maitrisée (Colin, 2000). Les principaux intéréts de cette méthode
sont une mise en oeuvre assez rapide et une durée de traitement qui varie de 3 a 18 mois, dans
des conditions optimales. Cependant le risque de dissémination de la pollution peut étre
important si 'ouvrage est mal implanté et attire la pollution vers une zone non contaminée. Il
est possible d'améliorer le "pompage et traitement" en utilisant des conditions techniques
différentes. En effet, une étude réalisée par Dadkhah et Akgerman (2002), montre qu'il est
possible d'utiliser une extraction par injection de vapeur (230 2270 °C) en la combinant a une
oxydation chimique (O, ou H,0O;). Les rendements obtenus dépassent largement ceux obtenus
avec la technique habituelle, et de plus, les HAP sont transformés en composé€s moins
toxiques.
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Figure 2 : Représentation schématique d'un pompage et traitement avec injection de tensioactif

II1.1.3. Technique du pompage-écrémage

Une autre méthode, est celle du pompage-écrémage qui est basée sur le pompage
sélectif d'un produit flottant. Cette technique s'applique donc pour des produits organiques en
phase flottante au toit de la nappe, comme des hydrocarbures. Cette méthode est en général
couplée a un rabattement de nappe (méthode passive a I’aide d’une tranchée ou fossé de
drainage, ou méthode active a I’aide de pompes) qui facilite 1'écoulement du toxique vers le
point de captage. L'intérét principal de cette méthode repose sur 1'élimination rapide d'une
grande quantité¢ de polluant et, si le rabattement n'est pas trop fort, elle n'induit pas de
pollution en profondeur supplémentaire. Cette technique ne s'emploie pas seule et est toujours
couplée ades méthodes permettant de traiter le polluant restant, qui représente en moyenne 50
% de la quantité initiale contenue dans le sol (Colin, 2000). Ce méme auteur indique que les
colits globaux, hors pompage de rabattement, se situent entre 23 000 et 76000 € pour une
opération moyenne typique, une station service par exemple.

D'autres techniques, comme l'extraction sous vide et la ventilation ("venting") existent
mais sont peu applicables aux HAP, car ils sont peu volatils.

I11.2. Les procédés thermiques

Deux techniques ex sifu sont utilisées, l'incinération et la désorption thermique, et
sont employées pour la décontamination des sols pollués par les produits organiques. Ces
technologies consistent a utiliser les hautes températures pour détruire les polluants en CO, et
H,O, plus différents autres résidus de combustion (Lecomte, 1995).

L'incinération est la seule technique qui détruit réellement les polluants. Cependant
cette technique est extrémement codteuse (380 €.t™') et les fumées toxiques qui se dégagent
lors de la combustion nécessitent d'importants traitements qui engendrent des surcofits
(Dadkhah et Akgerman, 2002).

-40 -



ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE : Méthodes de réhabilitation des sols pollués

L'incinération se réalise en deux étapes ; une premiere a 400 °C, dite de volatilisation
et une seconde dite de destruction a une température supérieure a 1000 °C. La méthode la plus
largement utilisée est celle du désorbeur ou four rotatif (Lecomte, 1995 ; Colin, 2000) dans
lequel le sol, débarrassé des fractions grossieres, est porté a une température suffisamment
¢levée pour permettre la désorption de 1'humidité et des contaminants. Le sol est constamment
agité pendant l'opération et les gaz émis sont traités en sortie. Ce procédé est bien adapté aux
sols contaminés par des hydrocarbures.

La vitrification consiste a transformer par €lévation de température, un sol contaminé
en un matériau fondu inerte. C'est donc une méthode thermique in situ se rapprochant de la
stabilisation. Cette méthode est utilisée sur des sites difficiles a traiter par d'autres méthodes.
La fusion du sol est obtenue en enfongant dans le sol des électrodes jusqu'a une profondeur
nécessaire pour le traitement, et en provoquant, par un courant ¢€lectrique, une intense
augmentation de température, de I'ordre de 2000 °C. A cette température, la matrice du sol
entre en fusion et est transformée par pyrolyse en un verre silicaté, ou tous les composés
présents sont fondus ou vaporisés. Cette méthode évite 1'excavation et le déplacement de
composés hétérogenes. Elle minimise le risque d'exposition aux contaminants, tout en étant
durable. De plus, sa vitesse d'exécution est rapide : 3 a5 tonnes par heure. Le produit obtenu a
un taux de lessivage tres bas (Colin, 2000). Il existe cependant quelques inconvénients a cette
méthode : la position des électrodes, qui limite la profondeur et la surface a traiter. De plus, il
peut se produire un dégagement de gaz toxiques, qui doivent étre traités. Elle nécessite un
potentiel énergétique important et coliteux : la consommation est évaluée a 750 kWh.t'.
Enfin, bien que permettant une bonne stabilit¢ du matériau, cette méthode empéche la
réapparition d'un tapis végétal (Lecomte, 1995 ; Colin, 2000).

I11.3. Les traitements chimiques

Ils ont pour but de détruire les polluants ou de les transformer en une forme moins
nocive pour l'environnement, en provoquant des réactions chimiques entre le polluant et le
réactif ajouté. Ils peuvent étre applicables in sifu ou apres excavation des sols. La majorité des
procédés exigent que les sols soient sous forme de boues ou que les contaminants soient
mobilisés dans un milieu liquide.

I11.3.1. Les méthodes de mobilisation et d'extraction

Les applications in situ se font par aspersion du sol par une solution chimiquement
réactive (ex : tensioactif) qui va s'infiltrer dans le sol et mobiliser le polluant. La solution
chargée du polluant est ramenée en surface par des drains ou des pompages dans des puits et
est purifiée et recyclée pour une nouvelle aspersion. Le cycle peut ainsi fonctionner en
continu, sur de tres longues périodes, avec des apports de solutions neuves en cas de pertes.

La principale difficulté de cette technique est la surveillance du panache de pollution
qui ne doit pas migrer hors de la zone de récupération. De plus, cette technologie est
inopérante pour des sols a granulométrie fine (type argiles et limons fins) car elle altere 1'état
du sol et provoque des colmatages. De plus, ces sols peu perméables présentent une faible
conductivité hydraulique qui limite la récupération des polluants mobilisés en phase aqueuse.
Ainsi, dans le cas d'utilisation de surfactant, les tensioactifs anioniques seront préférés aux
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tensioactifs cationiques qui sont reconnus pour se sorber au sol et provoquer des colmatages
des ouvrages (West et Harwell, 1992). Le surfactant choisi doit étre préférentiellement non
toxique envers les micro-organismes du sol et €tre biodégradable. Ainsi, l'utilisation de
tensioactifs biologiques semble étre conseillée. En effet, leur efficacité a été démontrée au
cours de plusieurs études (Mccray et Brusseau, 1998).

Dans le cas d'une application sur site, le sol est excavé et traité par la technique du
"soil flushing" expliqué au paragraphe II1.1.2. Les avantages de cette méthode sont sa facilité
de mise en place et son colit peu ¢élevé, dans la mesure ou la solution de lessivage l'est, et
d'autre part son rendement intéressant. Les principaux inconvénients a prendre en compte
concernent 1'état du sol apres traitement : les lessivages par des solutions toxiques et 1'effet de
colmatage plus ou moins prononcé peuvent altérer 1'état des sols de facon irréversible. 1l faut
¢galement rajouter un risque de migration non contrélée de la pollution, latéralement ou vers
des couches plus profondes de I'aquifére dans le cas d'un traitement in situ.

I11.3.2. Les réactions chimiques

Elles permettent de transformer les polluants en des composés moins toxiques et de
mobilité différente. Ce type de traitement est habituellement appliqué sur site. L'oxydation est
la seule méthode applicable aux HAP car la réduction ne se fait que sur des produits
halogénés.

En pratique, peu d'oxydants peuvent étre utilisés car ils sont trés sensibles au pH et la
forme sous laquelle ils sont disponibles n'est pas nécessairement compatible avec un
traitement a grande échelle. Les plus utilisés pour traiter les HAP sont 1'ozone (O3) et le
peroxyde d'hydrogene (H,O;). Dans tous les cas, les oxydants n'ont pas une action spécifique,
et une partie est consommeée par des réactions avec la MO des sols, altérant donc ces derniers.
Ces réactions induisent un colit supplémentaire.

L'ozone sert a traiter les effluents liquides mais peut étre utilisée in situ. En effet,
Masten et Davies (1997) ont obtenu des rendements de plus de 95 % d'élimination du
phénanthréne pour une durée d'ozonation de 2,3 heures et un flux d'ozone de 250 mg.h™'. En
ce qui concerne le pyreéne, 91 % ont été éliminés aprés 4 heures de traitement et un flux
d'ozone de 600 mg.h'. Des rendements plus faibles ont été obtenus avec l'anthracéne (50 %).
Ces auteurs indiquent que cette technique était applicable car la demande en ozone (taux de
dégradation) du sable étudi¢ était faible.

L'eau oxygénée est utilisée pour dégrader directement les composés organiques
complexes et réfractaires a la biodégradation. Son action peut étre catalysée par l'action des
rayons ultra-violets ou du fer ferreux (Réactif de Fenton), qui activent la décomposition du
peroxyde d'hydrogéne en radicaux OH'. Ces radicaux réagissent avec les composés
organiques et provoquent leur décomposition en produits inoffensifs comme H,O et CO..
L'utilisation commerciale de 1'eau oxygénée permet de traiter les zones saturées (Ballerini et
al., 1998), mais présente de nombreux inconvénients. En effet, ce processus, bien qu'efficace,
n'est pas spécifique.
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Kawahara et al. (1995) ont montré une augmentation importante (13 a 56 %) de
l'extractabilit¢ des HAP sur un site d'utilisation de composé de préservation du bois
(créosote), apres 1 heure de traitement d'un sol argileux par le réactif de Fenton. Bogan ef al.
(2003) ont obtenu des résultats similaires, mais en ajoutant en plus de l'huile végétale
(biodégradable) dans le sol. L'huile permet d'introduire une phase organique qui va faciliter la
dissolution des HAP dans cette phase. Ces auteurs indiquent que l'efficacité est encore plus
visible pour les HAP lourds de type benzo[a]pyréne ou dibenzo[a,h]anthracene.

I11.4. Les méthodes biologiques

Les procédés biologiques permettent de dégrader les polluants par l'action de micro-
organismes (bactéries, champignons...) et peuvent étre utilisés seuls ou en complément d'une
autre technique. La décontamination par voie biologique consiste donc a stimuler un
phénomene naturel pour en augmenter le rendement afin de détruire le polluant organique qui
sera utilis¢é comme source de carbone.

La décontamination se fait in situ en introduisant dans le sol les éléments nécessaires
au développement de la biomasse ou bien ex sifu en traitant le sol excavé.

Pour la dégradation des hydrocarbures, différents micro-organismes sont utilisés tels
que Arthrobacter, Novocardia ou Pseudomonas. Si la flore locale est inadaptée a la
dégradation des polluants ou est peu abondante, des souches bactériennes performantes
allochtones sont ajoutées au sol.

I11.4.1. Biodégradation par traitement in situ

Cette technique fait appel au pompage et injection de 1'oxygene sous forme gazeuse
(O3, O3) ou liquide (H,0,) et injection de nutriments nécessaires a l'activité microbienne. La
source d'oxygene est le principal inconvénient de ce systeme, car l'injection d'eau saturée en
air n'est pas suffisante. L'apport d'oxygene s'effectue de plus en plus en phase liquide surtout a
partir de peroxyde d'hydrogene. Cependant cette source d'oxygeéne présente trois
inconvénients majeurs : son cout, le caractére corrosif de H,O,, qui attaque les puits
d'injection (Colin, 2000) et le pouvoir désinfectant de H,O; si celui-ci est utilisé a de fortes
concentrations.

Du fait de la lenteur des processus de dégradation des HAP, notamment attribuable a
leur forte adsorption au sol, il peut étre nécessaire d'augmenter la biodisponibilité des HAP
par ajouts de tensioactifs. Kosaric (2001) a observé une réduction significative de la
concentration en HAP apres 22 jours de bioremédiation et ajout de biotensioactif.

I11.4.2. Traitement en réacteur ou Bioslurry

Le principe consiste a réaliser et faciliter la biodégradation dans un contenant installé
sur le site, en ajoutant au sol les nutriments nécessaires aux micro-organismes.

Le sol est excavé et subit diverses opérations de broyage, tamisage et
d'homogénéisation ; il est ensuite mélangé a de I'eau, généralement en proportions de 30 % en
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poids / volume et introduit dans le réacteur par pompage. Différents modes de fonctionnement
sont possibles, en continu ou en discontinu.

La plupart des dispositifs sont constitués de plusieurs réacteurs en chaine, ce qui
permet de transférer la boue d'un réacteur a l'autre. Les quantités de nutriments, calculées en
fonction de la quantité initiale de polluant, sont ajoutées réguliérement afin de maintenir un
rapport optimum entre les taux de carbone, azote et phosphore. Des micro-organismes
peuvent également étre ajoutés pour maintenir la concentration en biomasse. Dans chaque
réacteur, un brassage assure un contact et un transfert de masse maximum entre le polluant et
les bactéries. Une aération compléete le dispositif. Les gaz produits sont traités a l'aide de
filtres a charbon actif ou de biofiltre. Apres séparation du solide et de l'eau, la terre recueillie
est stockée puis remise sur site et I'eau contenant les micro-organismes est recyclée.

Cette technique s'adresse a des sols pollués par des substances peu biodégradables,
type HAP, et pour des sols généralement difficiles a traiter comme les sols argileux.
L'ADEME indique que la technique est efficace pour des polluants présents a des
concentrations comprises entre 2,5 et 250 g.kg". Pour des HAP atrois noyaux aromatiques, le
taux d'élimination est de 98-99 % ; il diminue a 85-95 % pour ceux a quatre noyaux et a 55-85
% pour ceux aplus de quatre noyaux.

Les cotits sont généralement plus élevés que ceux des autres traitements biologiques
mais moins chers que l'incinération. Ils se situent entre 85 et 230 €.t

Les principaux atouts de cette technique sont sa facilité a contrdler et maintenir les
conditions optima de traitement ; les durées de mises en oeuvre sont plus courtes et n'excedent
généralement pas 6 a9 mois ; enfin la structure du sol n'est pas trop altérée et sa réutilisation
est envisageable pour des usages de reconstruction paysagere.

Le principal inconvénient est le cotlit de la méthode par rapport aux autres techniques
biologiques et une efficacit¢é moindre pour des HAP de masse ¢levée ; dans ce cas l'ajout de
tensioactif rend ces polluants plus accessibles aux micro-organismes et améliore les
rendements. Un deuxiéme inconvénient a l'utilisation de cette technique peut étre la toxicité
des sous-produits formés au cours du processus de bioremédiation (Dubourguier, 2000).

En France, ce procédé a été utilis€ couplé a une oxydation chimique (réactif de
Fenton). L'étude menée par Herviou et al. (2000) a été réalisée sur deux sols pollués par des
HAP lourds. Les auteurs obtiennent des rendements de biodégradation de 29 et 41 % suivant
le sol, le cotit de l'opération ayant été évalué a 107 €.t™. Ces deux paramétres font que cette
technique n'est actuellement pas économiquement viable.

I11.4.3. Biotertre et Landfarming
Le biotertre et le landfarming regroupent toutes les applications qui mettent en

oeuvre des tas de terre contaminées de différentes hauteurs, y compris ceux qui ont été
additionnés de maticres végétales (composts).
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Pour cela, le sol est étalé¢ apres excavation sur une grande surface imperméable, sur
une épaisseur de quelques dizaines de centimétres et la terre est ensuite retournée avec
d'éventuels ajouts favorisant la biodégradation.

Les coits sont de I'ordre de 45 480 €.t et la durée de traitement est de 12 a 24 mois
pour les HAP, 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 étre
effectuée par ajout de nutriments spécifiques, ou bioaugmenté par ajout de bactéries adaptées
a la pollution. Straube et al. (2003) ont constat¢ une réelle amélioration des taux de
dégradation des HAP aprés avoir ajouté de l'azote (augmentation de 10 % du taux de
biodégradation). De méme, Juhasz et Naidu (2000) révelent que la bioaugmentation est une
solution pour favoriser la dégradation des HAP lourds (benzo[a]pyréne) ou le traitement des
sols fortement contaminés.

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), 1'utilisation de la "biopile" est nécessaire. Les réacteurs a l'air
libre sont alors remplacés 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 systéme d'aspersion et un systéme de rigole sont mis en place. Pour les gaz, le
procédé utilise le plus souvent un systeme de ventilation/extraction qui permet d'aspirer les
composés émis ou d'injecter de l'air frais. Une couverture étanche (géomembrane) vient
recouvrir l'ensemble.

Cette technique est utilisée pour traiter les HAP. Lecomte (1995) indique qu'apres 9
mois de traitement, 80 % en masse des HAP avaient été dégradés.

I11.4.4. La phytoremédiation

Certaines plantes permettent de transformer (phytoremédiation) ou stabiliser
(phytostabilisation) les polluants dans les sols. Les racines de celles-ci sont étroitement
associées a une microflore bactérienne et fongique, ce qui facilite la dégradation des COH
(Liste et Alexander, 2000). Jusqu'alors la phytoremédiation était essentiellement appliquée
aux métaux lourds, mais de récentes ¢tudes ont montré que cette technique était utilisable
pour les HAP (Ballerini, 1998). Cependant, les mécanismes sont encore mal compris (Binet et
al., 2000).

La phytoremédiation peut se faire al'aide de diverses especes végétales : avoine, lupin,
colza (Liste et Alexander, 2000), ray-grass (Binet et al., 2000). Dans la plupart des cas, la
phytoremédiation a été étudiée sur des sols riches en argile. Ballerini (1998) indique que le
systéme fibreux racinaire de l'herbe facilite a la fois 1'accessibilit¢ des contaminants et le
métabolisme microbien.

Les rendements d'é¢limination varient avec le nombre de cycles des HAP. Binet et al.
(2000) ont observé une augmentation de la dissipation ou de la biotransformation de plusieurs
HAP, incluant ceux de cinq et six noyaux aromatiques. Ces auteurs indiquent cependant que
les meilleurs taux d'élimination sont obtenus pour les HAP de trois cycles, comme le
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phénanthréne ou l'anthraceéne. Liste et Alexander (2000) ont obtenu en 8 semaines 74 %
d'élimination du pyréne sur un sol avec des plantes. Les rendements chutent a moins de 40 %
pour un sol sans plantes.

II1.5. Conclusions sur les méthodes de réhabilitation des sols
pollués

La problématique des sols contaminés par les HAP étant de plus en plus préoccupante,
I’ADEME (2003) a mis en place un "Guide Méthodologique pour la sélection de techniques et
I'évaluation de leurs performances". Ce guide répertorie l'ensemble des techniques
envisageables pour traiter les sols pollués par divers contaminants (HAP, métaux lourds...) et
fournit des exemples de rendements obtenus au cours de traitements. Pour les HAP, il existe
de nombreuses méthodes (Tableau 9) permettant de traiter les sols. Le choix des techniques
dépend du type de pollution (étendue, profondeur, ancienneté...), des objectifs visés, des
impératifs législatifs, des conditions de terrain et des colits économiques. Ces techniques sont
plus ou moins efficaces et aucune ne présente que des avantages ou des inconvénients.

v' Les techniques par pompage sont faciles a mettre en oeuvre et fournissent des
rendements satisfaisants mais leurs durées sont longues. Leur principal inconvénient
repose sur le risque de dissémination de la pollution.

v" Les techniques de confinement, stabilisation, incinération et vitrification sont efficaces
mais présentent un inconvénient majeur, la dégradation de la qualité des sols, qui les
rend impropres pour une future utilisation.

v' Les techniques biologiques semblent étre prometteuses, mais elles nécessitent des
durées de traitement élevées, les sous-produits formés au cours de la dégradation
microbienne peuvent présenter un risque de toxicité.

I1 est anoter que les rendements de ces techniques sont en général largement améliorés
par l'utilisation de tensioactifs. Les tensioactifs chimiques souvent utilisés jusqu'ici pourraient
étre dé¢laissés au profit de tensioactifs d'origine biologique, qui possedent les mémes
propriétés, sans étre toxiques. Le paragraphe IV développera ces aspects.
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Tableau 9 : Synthése des principaux traitements de dépollution (Ballerini, 1998 ; Colin, 2000)
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IV. Remédiation des sols pollues par les HAP a l'aide
de tensioactifs biologiques

Bien souvent, il est nécessaire de combiner différentes techniques entre elles, et 1'ajout
de tensioactif pour favoriser la désorption des molécules est souvent choisi.

Les tensioactifs, ou "surfactants" ("Surface Active Agent") sont des molécules
capables de réduire les tensions inter-faciales entre une ou deux phases de polarités différentes
comme l'huile et I'eau, 'air et I'eau ou encore I'eau et un solide (Fiechter, 1992 ; West et
Harwell, 1992 ; Banat et al., 2000). Ils sont principalement utilisés en tant qu'agents
émulsifiants ou dispersants.

La production mondiale actuelle de surfactants chimiques se chiffre a plus de 3
millions de tonnes par année (Banat et al., 2000). La plupart des surfactants commercialement
disponibles sont d'origine chimique et sont des produits dérivés du pétrole. Ils présentent un
risque pour l'environnement car ils sont généralement toxiques et non biodégradables (Para et
al., 1989 ; Healy et al., 1996 ; Page ef al., 1999 ; Vipulanandan et Ren, 2000). C'est pourquoi,
depuis plusieurs années, et grace a l'essor de la biotechnologie, les scientifiques se sont
intéressés a des surfactants produits par des organismes vivants : les tensioactifs biologiques
ou biosurfactants. Ceux-ci possedent les meémes propriétés tensioactives que leurs
homologues chimiques, mais ont l'avantage d'étre biodégradables, non toxiques et sont
¢galement efficaces, dans le cas de micro-organismes extrémophiles, a des températures, des
pH et des salinités extrémes (Banat et al., 2000). Cependant, leurs cotlits de production
demeurent encore assez ¢élevés et freinent leur utilisation (Bognolo, 1999). Les substrats de
croissance pour les micro-organismes producteurs de biosurfactants sont peu cotiteux mais le
faible taux de production et les procédures de purification font que leurs colits peuvent étre
parfois supérieurs aceux des tensioactifs chimiques (Van Dyke ef al., 1991 ; Fiechter, 1992).

IV.1. Présentation des différents biosurfactants

IV.1.1. Définition

Les biosurfactants sont des molécules amphiphiles constituées d'une partie hydrophile
polaire et d'une partie hydrophobe non polaire. Généralement, le groupement hydrophile est
constitué¢ d'acides aminés, peptides ou de polysaccharides (mono ou di) ; le groupement
hydrophobe est constituée d'acides gras saturés ou non saturés (Desai et Banat, 1997).

La portion hydrophile de la molécule permet de distinguer quatre types de tensioactifs
chimiques (Parra et al., 1989 ; West et Harwell, 1992) : les cationiques qui possédent une
charge positive ; les anioniques, agents de surface possédant un ou plusieurs groupes fonctionnels
s'ionisant en solution aqueuse pour donner des ions chargés négativement ; les non ioniques, sans
charge et les amphotéres (zwitterioniques) qui possédent deux groupements hydrophiles
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différents : I'un anionique et 'autre cationique. Selon le pH de la solution, ils peuvent agir en tant
qu'espece anionique, cationique ou neutre.

La portion hydrophobe, quant a elle, influe sur la chimie du surfactant par son
aromaticité, son nombre de carbones ou son degré de ramification (West et Harwell, 1992).

Les biosurfactants sont classés suivant la nature biochimique du surfactant produit par
le micro-organisme. La revue bibliographique révele que la majorité des biosurfactants
produits sont de type anionique ou non ionique (Cameotra et Makkar, 1998 ; Bognolo, 1999).
Il existe peu de structures cationiques (Mulligan et al., 2001) : cependant et dans certains cas,
la présence de groupements contenant des atomes d'azote confére un certain caractére
cationique a la molécule, ce qui va influencer ses propriétés d'adsorption ou de floculation par
exemple.

On distingue cinq grandes classes de biosurfactants : les glycolipides, les lipopeptides,
les phospholipides, les liposaccharides et les lipides neutres (Healy et al., 1996).

v" Les glycolipides sont constitués d'hydrates de carbone en combinaison avec une longue
chaine d'acides aliphatiques ou d'acides hydroxyaliphatiques (Healy et al., 1996 ; Ron
et Rosenberg, 2002). Les glycolipides les plus étudiés sont les rhamnolipides, les
tré¢halolipides et les sophorolipides,

v" Les lipopeptides sont composés d'un lipide attaché a une chaine polypeptide. Les lipides
d'ornitine sont les plus connus,

v" Les phospholipides sont formés de groupements alcool et phosphate et de chaine
lipidique (Healy et al., 1996). Bognolo (1999) indique que bien que présents dans tous
les micro-organismes, il y a peu d'exemples de production extracellulaire,

v" Les lipopolysaccharides ou polymériques sont constitués d'une ou plusieurs unités
saccharides et d'acides gras. Ce sont les biosurfactants qui possédent la masse molaire
la plus ¢élevée,

v" Les acides gras et lipides neutres.

Du fait de leur forte production et de leurs propriétés tensioactives importantes, les
biotensioactifs les plus communs et les plus étudiés sont les glycolipides et les phospholipides
(Falatko et Novak, 1992 ; Desai et Banat, 1997).

IV.1.2. Utilisation des biosurfactants
Les biosurfactants sont reconnus pour étre non toxiques, biodégradables et peuvent

étre utilisés dans des conditions extrémes (Desai et Banat, 1997 ; Banat et al., 2000). C'est
pourquoi ils peuvent étre utilisés dans de nombreux domaines (Tableau 10). Cependant, il
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semblerait que les biosurfactants soient principalement utilisés par l'industrie pétrochimique
(Desai et Banat, 1997 ; Christofi et Ivshina, 2002).

Tableau 10 : Utilisations potentielles des biosurfactants (d'aprés Banat et al., 2000)

Fonction

Champ d'application

Emulsifiant et dispersant
Solubilisant et micro-émulsions
Agent mouillant et pénétrant

Détergent

Agent moussant

Agent €paississant
Agent séquestrant des métaux

Aide ala croissance bactérienne

Dé-émulsifiant
Agent réducteur de viscosité

Dispersant

Récupération de ressources

Cosmétiques, peintures
Pharmaceutique, articles de toilette
Pharmaceutique, industrie textile, peinture
Nettoyants ménagers, produits de 'agriculture

ou de haute technologie
Cosmétiques, articles de toilette, flottation de
minerais
Peintures
Minerais
Traitement d'huiles usagées pour boues de
STEP, fermentation
Traitement de déchets
Transport par pipeline
Séparation des mélanges goudron/pétrole ou
goudron/eau
Récupération assistée de pétrole

I1V.2. La production des surfactants biologiques

Le principal frein a l'utilisation des biosurfactants est leur colt. En effet, Bognolo
(1999) indique que les prix varient de 8 €.mg"' pour de la Surfactine purifiée a 98 %
(utilisations bio-médicales) a 1 a3 €kg™ pour des formulations d'Emulsan utilisées dans les
années 80 pour le nettoyage des cuves. De récentes estimations indiquent un colt de revient
de2al6€kg”.

Lang et Wullbrandt (1999) indiquent que pour la production de rhamnolipides en
grande quantité dans des fermenteurs de 20 a 100 n’, les coits diminuent de 16 44 €.kg™. Par
comparaison, les coits de surfactants chimiques sont de l'ordre de 0,5 42 €.kg™.

Ainsi, le succes de l'utilisation et la production des biotensioactifs passe par une
diminution des coflits de production ; Cette diminution pourra étre atteinte grace a la
valorisation de substrats de croissance de produits a faible colit. Par exemple, Makkar et
Cameotra (2002) indiquent qu'il est possible d'utiliser des déchets et des produits agricoles
d'une part pour diminuer les colits, mais aussi pour diminuer les quantités de déchets a traiter
de diverses entreprises (huiles de moteurs usagées...). Une étude réalisée par Mercadé et
Manresa (1994) reporte des taux de production de rhamnolipides de 1,4 gL pour des
Pseudomonas cultivées sur des sous-produits industriels.
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IV.2.1. Les organismes producteurs

Les biosurfactants sont principalement produits par des micro-organismes se
développant de maniere aérobie (Mulligan ef al., 2001) dans un milieu aqueux contenant une
ou plusieurs sources de carbone, comme des hydrates de carbone, des huiles ou des
hydrocarbures (Bognolo, 1999 ; Mulligan et al., 2001). Ces organismes sont en général des
levures, des champignons ou des bactéries (Tableau 11). Les plantes, les animaux ou les
humains sont également capables d'en produire (Christofi et Ivshina, 2002).

Le principal role physiologique du tensioactif est de permettre aux micro-organismes
de se développer sur des substrats insolubles en réduisant la tension interfaciale entre 1'eau et
le substrat, rendant ce dernier plus facilement accessible (Fiechter, 1992 ; Mata-Sandoval et
al., 2000).

Les bactéries utilisées pour produire les biosurfactants sont en général issues de sols
contaminés par des molécules hydrophobes comme les HAP. Elles sont donc isolées de leur
milieu naturel et sont cultivées en laboratoire. Ceci permet de faire des tests pour choisir la
meilleure source de carbone et d'optimiser les milieux de culture afin d'obtenir un taux de
production maximum. Dans tous les cas, le biosurfactant obtenu est un mélange de plusieurs
molécules. Par exemple dans le cas du biosurfactant produit par une souche de Pseudomonas
aeruginosa UG2, on obtient un mélange de deux, voire quatre rhamnolipides (Van Dyke et
al., 1993). Abalos et al. (2001) indiquent que sept homologues de rhamnolipides ont été
identifiés dans des cultures de Pseudomonas aeruginosa AT10.

Bien que de nombreuses especes produisent des biotensioactifs, la régulation de leur
synthése est encore mal connue, sauf pour les souches de Pseudomonas aeruginosa et
Bacillus subtilis qui sont actuellement les bactéries les plus étudiées (Banat ef al., 2000). La
biosyntheése des rhamnolipides par des souches de Pseudomonas aeruginosa se réalise
pendant la phase exponentielle de croissance et est due a un transfert séquentiel glycosyl
catalys¢ par des transférases rhamnosyl spécifiques : il y a intervention de donneurs
rhamnosyl, les TPD transférases. Deux transférases différentes permettent la formation de
quatre rhamnolipides différents (Koch et al., 1991). Les molécules de biosurfactant sont
associées aux membranes des bactéries et sont aussi secrétées dans le milieu (Thangamani et
Shreve, 1994).

Les bactéries produisent des molécules de faible masse molaire, qui diminuent
efficacement les tensions interfaciales, ainsi que des polymeres de masses molaires élevées,
qui se lient fortement aux surfaces (Ron et Rosenberg, 2002). Les biosurfactants de faibles
masses molaires sont généralement des glycolipides, alors que ceux de masses molaires
¢levées sont constitués de polysaccharides, de protéines, de lipopolysaccharides ou des
lipoprotéines. Ces derniers sont moins efficaces pour réduire les tensions interfaciales, mais
plus efficaces pour entourer les gouttes d'huiles et empécher leur coalescence.

Une des techniques utilisées pour suivre la production de biosurfactant est ’ADSA-P

("Axysymmetric Drop Shape Analysis by Profile") qui détermine simultanément I’angle de
contact et la tension de surface du liquide grace au profil d’une goutte restant sur une surface
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de solide. Les gouttes contenant les organismes producteurs sont placées sur une surface en
fluoroéthyléne-propyléne et le profil de la goutte est déterminé.

D’autres méthodes ont ¢ét¢ décrites comme I'hémolyse du sang, qui est une
caractéristique connue de certains biosurfactants et un index d'émulsification (E-24) obtenu
sur kérosine (Banat, 1995). Le test du "drop-collapsing" est utilisé pour voir les colonies
bactériennes produisant les biosurfactants : des gouttes contenant des cellules en suspension
sont placées sur une surface recouverte d'huile ; si la goutte reste stable, cela démontre
'absence de tensioactif (Jain et al., 1991).

Tableau 11 : Principaux types de surfactants biologiques (adapté de Desai et Banat, 1997 et
Banat et al., 2000)

Groupe Biosurfactant Micro-organisme
Rhamnolipides Pseudomonas aeruginosa
N Trehalolipides Rhodococcus sp., Nocardla,
Glycolipides Mycobacterium
.. Candida bombicola, Candida
Sophorolipides :
antartica
Linopentides et linoprotéines Surfactine Bacillus subtilis
POpep pop Viscosine Pseudomonas fluorescens
Phospholipides Phospholipide Corynebacterium insidiosum
Acides gras Acide gras Corynebacterium lepus
Lipides neutres Lipides neutres Clostridium pasteurianum
Lip opolysac?harldes ou Emulsan Acinetobacter calcoaceticus
polymériques
IvV.2.2. Parametres influencant la production

Le type et la quantité de biotensioactifs produits varient avec la composition du milieu
(source de carbone ou autres nutriments) et les conditions de culture (température, agitation,
pH, etc).

1V.2.2.1. Influence de la source de carbone

La source de carbone est un des paramétres influencant le plus la production des
biotensioactifs, soit par induction, soit par diminution de la quantité produite. La revue
bibliographique a montré que des sources de carbone solubles dans 1'eau (glycérol, glucose,
mannitol ou éthanol) sont utilisées pour produire des rhamnolipides : cependant les
rendements semblent étre inférieurs a ceux obtenus sur des substrats insolubles (Desai et
Banat, 1997 ; Cameotra et Makkar, 1998), comme des n-alcanes ou de I'huile d'olive. En effet,
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les bactéries ont la capacité de croitre sur des substrats hydrophobes. Par exemple, une souche
de Pseudomonas aeruginosa 19S] a produit des tensioactifs sur un substrat constitué¢ de
phénanthréne ou de naphtaléne (Déziel et al., 1996), la production étant plus faible pour le
phénanthréne que pour le naphtaléne.

Mata-Sandoval et al. (2000) reportent que les huiles végétales sont parmi les substrats
qui fournissent des taux de production de rhamnolipides les plus élevés lorsqu'ils sont utilisés
comme seule source de carbone et avec certaines souches de Pseudomonas aeruginosa. Le
changement du substrat carboné altere la structure des molécules produites. En effet, Fiechter
(1992) indique que le remplacement du substrat initial par du sucrose entraine la formation de
glycolipides a base de sucrose au lieu de glycolipides a base de tréhalose. Il est ¢galement
possible d'ajouter d'autres sources de carbone afin d'augmenter les rendements de production.
Desai et Banat (1997) indiquent qu'un ajout d'hexadécane dans le milieu constitu¢ de D-
glucose pendant la phase de croissance stationnaire provoque une augmentation de
rendement.

1V.2.2.2.  Influence de l'azote

De nombreuses études ont montré que la synthése de rhamnolipides se produisait
lorsqu'il y avait un excés de carbone dans le milieu ou lorsque l'azote était en quantité
limitante (Desai et Banat, 1997 ; Cameotra et Makkar, 1998 ; Lang et Wullbrandt, 1999).
L'azote peut étre apporté sous différentes formes selon les bactéries productrices : par
exemple, la production de tensioactif par Arthrobacter paraffineus ATCC 19558 est favorisée
en présence d'ammonium plutdt qu'en présence de nitrates. Par contre, Robert ef al. (1989)
indiquent que la production de surfactant a partir de Pseudomonas 44T1 cultivées sur de
I'huile d'olive donnait de meilleurs rendements avec du nitrate de sodium. Hommel ef al.
(1994) indiquent que la production des sophorolipides par Candida apicola augmente avec la
concentration initiale en sulfate d'ammonium et que la proportion des deux isomeres produits
varie aussi avec la concentration initiale en ammonium. Des résultats semblables ont été
obtenus par Manresa ef al. (1991) apartir d'une souche de Pseudomonas aeruginosa.

Pour avoir des rendements de production optimum, il est donc nécessaire d'avoir un
rapport C/N idéal, et surtout que l'azote soit un facteur limitant (stress) pour favoriser la
production de biotensioactif. Par exemple, Guerra-Santos et al. (1986) ont obtenu une
production maximale pour un rapport C/N variant de 16/1 a 18/1, alors qu'ils n'ont pas
observé de production pour des rapports inférieurs a 11/1, ou l'azote n'est pas limitant.

1V.2.2.3.  Autres facteurs

Arino et al. (1996) et Desai et Banat (1997) indiquent que pour une souche de
Pseudomonas aeruginosa, le pH du milieu de culture doit se situer entre 6,0 et 6,5. A des pH
inférieurs ou supérieurs, la production de tensioactif chute rapidement. D'autres souches
comme Norcardia corynbacteroides sont inaffectées par des pH variant de 6,5 a8,0.

Ishigami et al. (1987) et Champion et al. (1995) ont montré que suivant le pH, les
rhamnolipides produits avaient une structure différente et s'organisaient différemment. Par
exemple, a un pH de 5,5, la structure était de forme lamellaire alors qu'a des pH supérieurs,
des vésicules étaient formées.
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Il semblerait qu'une concentration limitante en ions magnésium, calcium, potassium
sodium ou éléments traces induise une augmentation de production (Guerra-Santos et al.,
1986).

La disponibilité de l'oxygene peut également affecter la production a travers son effet
sur l'activité cellulaire ou la croissance.

Les milieux de culture sont agités lors de la production de tensioactifs. Pour les
bactéries, une augmentation de la vitesse d'agitation induit une augmentation des vitesses de
cisaillement et donc un rendement moindre. L'effet inverse est observé lorsque les organismes
producteurs sont des levures (Desai et Banat, 1997).

1V.2.3. Extraction des biosurfactants du milieu de croissance

Pour extraire le biotensioactif du milieu de croissance, il est d'abord nécessaire de
séparer les bactéries de ce milieu de culture (par centrifugation par exemple).

La récupération des biotensioactifs dépend principalement de leur charge ionique, de
leur solubilité et de leur localisation (intracellulaire, extracellulaire ou li¢ aux cellules). Les
techniques les plus utilisées sont des extractions par solvants : chloroforme/méthanol, butanol,
acétate d'éthyle, etc. (Desai et Banat, 1997) ou des techniques reposant sur la précipitation du
tensioactif. Ces extractions peuvent étre réalisées directement ou apres sédimentation des
cellules productrices.

Il est possible d'acidifier le milieu puis d'extraire le tensioactif par un mélange de
solvants (chloroforme/méthanol) comme l'ont fait Parra et al. (1989). Généralement,
l'acidification permet une précipitation du tensioactif. Suite a cette précipitation, une étape de
centrifugation puis de lavage est nécessaire pour récupérer et purifier le tensioactif.

Il existe des techniques de récupération en continu. Reiling et al. (1986) ont réalisé
une adsorption sur de I'Amberlite XAD-2 suivie d'une purification et lyophilisation, donnant
des rendements variant de 60 290 % en pureté.

La capacité des biosurfactants a s'agréger aux surfaces a également été utilisée pour les
retenir sur des membranes de filtration. Par exemple, une membrane XM-50, dont le seuil de
coupure est de 5000 D, a été utilisée sur une surfactine pure a97 % et un taux de récupération
de 98 % est obtenu, alors qu'une membrane avec un seuil de coupure plus ¢élevé (10 000 D)
fournit un rendement de récupération de 92 % (Desai et Banat, 1997).

I1V.3. Propriétés physico-chimiques des biotensioactifs

IV.3.1. Concentration Micellaire Critique (CMC)

La CMC est par définition la concentration en solution d'un agent de surface au-dessus
de laquelle une partie des molécules dispersées au sein de la solution se rassemblent pour
former des micelles (Por¢, 1992). Les micelles se forment lorsque les portions hydrophobes,
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incapables de former des liaisons hydrogeéne en phase aqueuse, créent une forte augmentation
de 1'énergie libre du systeme. Une facon d'abaisser cette énergie est d'isoler la partie
hydrophobe de l'eau par adsorption sur des matrices organiques ou de former des micelles
(Haigh, 1996). En effet, dans les micelles, les parties hydrophobes se regroupent vers le
centre, et les portions hydrophiles restent en contact avec 1'eau (Figure 3).

Portion hydrophobe
/ (chaine lipidique...)

Portion hydrophile
(sucre...)

UL
I

Figure 3 : Représentation schématique d'une micelle de surfactant

La CMC peut également étre définie comme étant la concentration pour laquelle la
tension superficielle devient minimale (environ 30 mN.m™" en solution aqueuse). Pour de
nombreux tensioactifs, la tension superficielle minimale est a peu pres identique mais la CMC
varie en fonction de leur structure. La plupart des biosurfactants ont des CMC inférieures et
des nombres d’agrégation supérieurs aux surfactants synthétiques : leur efficacité est donc
meilleure (Mata-Sandoval et al., 2000). Les CMC obtenues pour les biosurfactants varient de
14200 mg.L"' (Zhang et Miller, 1992 ; Abalos ef al., 2001).

La CMC d'un surfactant varie avec sa structure, la température de la solution, la
présence d'électrolytes ou de composés organiques (Edwards ef al., 1991). Les effets des
¢lectrolytes sur la CMC sont plus prononcés pour les surfactants ioniques. La variation de la
taille de la région hydrophobe est un facteur important et en général, la CMC diminue lorsque
le caracteére hydrophobe du surfactant augmente (Haigh, 1996).

Haba et al. (2003) indiquent que le rapport et la composition des homologues de
surfactant, la présence de liaisons insaturées, la ramification et la longueur de la chaine alkyle
ou la taille de la téte hydrophile affectent la valeur de la CMC. La CMC des composés
insaturés est supérieure a leurs homologues saturés. Ceci peut étre attribué a des facteurs
stériques pendant la formation des micelles.

IvV.3.2. Structure des surfactants et parametres influengant leur
micellisation

Les micelles de surfactants s'arrangent en différentes micro-structures sphériques,
globulaires ou cylindriques, mais des vésicules sphériques et irrégulieres, des bi-couches
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tubulaires ou des structures lamellaires sont le plus souvent rencontrées (Champion et al.,
1995).

Le volume intérieur des micelles dépend de la forme des micelles et du nombre
d'agrégation (nombre de monomeres constituant la micelle). Généralement, il faut de 50 a 100
monomeéres pour former une micelle (Christofi et Ivshina, 2002).

Le nombre d'agrégation augmente quand l'aire de la section transversale de la partie
hydrophile (ay) diminue (Figure 4). Quand le nombre d'agrégation augmente, le volume
intérieur de la micelle augmente.

Figure 4 : Représentation schématique d'une molécule de surfactant (d'apres Bai ef al., 1998)

L. représente la longueur de la chaine hydrophobe et Vi le volume occupé par celle-ci.
La forme de la micelle dépend également de la structure du surfactant. A l'aide d'une approche
géométrique, la forme de la micelle peut étre déterminée par le rapport Vy/(ay*L.) (Bai ef al.,
1998). Si ce rapport est inférieur a 1/3, la micelle est de forme sphérique.

La morphologie des agrégats varie avec le pH, la concentration en surfactant, la
température ou la force ionique (Champion et al., 1995). Par exemple, lorsqu'un cation
comme Na' est ajouté en solution, il compense la charge négative de la téte du surfactant
(anionique), réduisant ainsi les répulsions électrostatiques entre tétes polaires, entrainant une
diminution de a,. Ceci va augmenter le nombre d’agrégation des micelles et le volume
intérieur de ces micelles ; et ainsi la solubilisation sera favorisée.

IV.3.3. Solubilité des tensioactifs en fonction de la température

Pour les tensioactifs ioniques, la courbe représentant la solubilité en fonction de la
température (Figure 5) fait apparaitre un comportement irrégulier : a partir d'une certaine
température Ty, dite température de Krafft, la solubilité augmente brusquement. Sur ce méme
graphe, la courbe représentant la CMC en fonction de la température a été ajoutée. La
température de Krafft correspond al'intersection de la courbe de solubilité et celle de la CMC.

En dessous du point de Krafft, la solubilité est faible ; elle est uniquement due aux
monomeres présents en solution. Lorsque ces derniers atteignent la saturation (a la CMC), le
tensioactif précipite sous forme de solide hydraté. Au-dessus de Ty, la solubilité croit
rapidement avec la température : ceci est li¢ a la formation de micelles puisque I’activité des
micelles reste constante (Shinoda et Fontell, 1995). Ce sont les micelles qui font croitre la
solubilité. Le tensioactif se retrouve ala fois sous forme de micelles et de monomeres.
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La température de Krafft des tensioactifs anioniques varie en fonction de la nature du
groupement hydrophobe, mais également des ions présents en solution.

Les tensioactifs non ioniques ne présentent pas de température de Krafft, mais se
caractérisent par une température appelée point de trouble.
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Figure 5 : Solubilité d'un tensioactif ionique en fonction de la température (d'apres Shinoda et
Fontell, 1995)

IV.3.4. Rapport Molaire de Solubilisation (RMS) et coefficient de
partage micelle/eau (K,

La capacité d’un surfactant a solubiliser un HAP est représentée par le RMS : c’est le
rapport entre le nombre de moles de HAP solubilisé dans la pseudo-phase hydrophobe et le
nombre de moles de surfactant constituant la phase micellaire (Edwards et al., 1991 ; Pennel
et al., 1993). Le RMS peut étre décrit par I'Equation 4.

RMS — Shap, mic = Shap, cme (Equation 4)
Csurf = CMC
OU Shapmic est 1a solubilité apparente totale du HAP en mol.L"" pour une concentration
en surfactant (Cgy ) supérieure ala CMC ;
Shap,cme €st 1a solubilité apparente du HAP en mol.L™ ala CMC.
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Une approche complémentaire pour quantifier D’efficacité de solubilisation du
surfactant consiste a caractériser le partage d’un composé organique entre les micelles et la
phase aqueuse avec un coefficient de partage micelle/eau. K;, est défini comme le rapport
entre la fraction molaire du HAP dans la pseudo-phase micellaire X,, et la fraction molaire du
HAP dans la phase aqueuse X,. La valeur de K;, dépend de la chimie du surfactant et de
I’¢élément solubilisé ainsi que de la température (Edwards et al., 1991). K, peut se calculer de
la facon suivante :

Kn=Xn/ Xa (Equation 5)

Avec Xum = Stap. mic = Stap,ome (Equation 6)
(Csurf = CMC ) + ( Shap, mic = Shap, cmc)

Ce qui, exprimé¢ par rapport au rapport molaire de solubilisation, donne :

RM . .
m = _RMS (Equation 7)
1+RMS
Pour des solutions diluées, la fraction molaire de HAP dans la phase aqueuse est :
Xa = Shap, eme Vw (Equation 8)

ou Vy, est le volume molaire de I’eau, 1,805 102 L.mol ™" 225°C.

IV.4. Sorption des biosurfactants sur les solides

Les surfactants utilisés lors des traitements de sols pollués voient leur efficacité
diminuer suite a deux phénomenes principaux : la précipitation du tensioactif ou la sorption
de ce dernier au sol. Ces deux phénoménes aboutissent a une réduction en phase aqueuse de la
concentration active en surfactant pour mobiliser et transporter les contaminants organiques
dans les sols (West et Harwell, 1992) et parallelement a une augmentation des colts de
dépollution.

IvV.4.1. Mécanismes d'adsorption

L'adsorption résulte d'interactions "énergétiquement" favorables entre 1'adsorbat (le
sol) et le soluté. C'est un processus complexe car il peut étre influencé par tout composé
solide, solvant ou soluté présent dans le systéme (Somasundaran et Krishnakumar, 1997).
Cette adsorption peut-étre de nature physique ou chimique, la différence entre les deux
dépendant de la nature des forces mises en jeu.

Plusieurs auteurs (Abdul et Gibson, 1991 ; West et Harwell, 1992 ; Edwards et al.,
1994) travaillant avec des surfactants chimiques anioniques ont proposé¢ un modele selon
lequel I'adsorption des tensioactifs comprendrait trois étapes (Figure 6). La premicre serait un
recouvrement partiel de la surface des sols ou sédiments par des monomeéres. Cette étape est
controlée par des interactions ¢électrostatiques entre les monomeres anioniques du
biosurfactant et les sites de surface de charge opposée. Au fur et a mesure de 1'augmentation
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de la concentration en surfactant, les monomeéres s'auto-associent sous l'effet de forces
¢lectrostatiques et hydrophobes, pour donner des hémimicelles puis des admicelles.

Une fois que la concentration en surfactant sorb¢é ala surface du sol est maximale, tout
ajout supplémentaire de tensioactif restera en solution pour solubiliser les HAP.

Solution Hemimicelle

Admicelle

. .A.A.A.A. .A.A.A.A.

Sol
surfactant I/'
[ )

Figure 6 : Représentation schématique de I'adsorption de surfactant sur un sol (d'apres West et
Harwell, 1992)

Le type de surfactant influe sur sa sorption. Par exemple, Somasundaran et
Krishnakumar (1997) indiquent que l'adsorption des surfactants non ioniques différe de celle
des surfactants ioniques du fait de I'absence d'interactions électrostatiques.

Les biosurfactants anioniques sont préférentiellement choisis lors des traitements de
sols pollués car ils se sorbent moins aux surfaces minérales (Jafvert et Heath, 1991 ; Kuhnt,
1993 ; Rouse et al., 1993 ; Dwarakanath et al., 1999), mais ils ont la particularité de précipiter
et de déstabiliser les particules fines des sols (Kuhnt, 1993 ; Haigh, 1996).

IV.4.2. Paramétres influant sur la sorption au sol

1V.4.2.1. Concentration, structure et nature du tensioactif

Van Dyke et al. (1993) ont constaté que l'adsorption de 1'UG2, biosurfactant
anionique, de type rhamnolipide, sur le sol étudié, diminuait avec l'augmentation de sa
concentration : des concentrations de 0,5 45 g.L' ont été utilisées, et les taux d'adsorption
variaient de 74 a 20 % ; ce phénomene étant 1i€¢ a la saturation progressive du sol. Des
résultats similaires ont été obtenus par Jafvert et Heath (1991) ou Adeel et Luthy (1995). Ceci
est lié au fait qu'a de faibles concentrations, le tensioactif est sous forme de monomeres.

Rouse et al. (1993) ont constaté que des surfactants anioniques chimiques possédant
deux groupements sulfonates se sorbaient beaucoup moins que leurs homologues n'ayant
qu'un seul groupement, tout en maintenant des taux de solubilisation élevés. Cette différence
de comportement est liée aux contraintes stériques : en effet, les deux groupements sulfonates
étant plus encombrants, le tensioactif se sorbe moins au sol.
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Noordman et al. (2000 a) ont travaillé avec de I'UG2, contenant six rhamnolipides
anioniques possédant des longueurs de chaines lipidiques différentes, et comportant un ou
deux groupements rhamnose. Les expériences en colonnes de sol révelent que le rhamnolipide
le plus hydrophobe se sorbe préférentiellement.

Ces mémes auteurs ont de plus observé que l'adsorption n'était pas corrélée au contenu
en carbone organique du sol : ces résultats suggerent que 1'adsorption de ce biosurfactant n'est
pas un processus de partage mais plutdt un processus d'adsorption interfaciale, gouverné par
des interactions hydrophobes entre les rhamnolipides. Ces résultats sont en désaccord avec
ceux obtenus par Paterson et al. (1999). En effet, ces auteurs ont étudié la sorption de cinq
surfactants chimiques non ioniques et ont conclu que les masses adsorbées €taient d'une part
liées a la CMC du surfactant et d'autre part liées au contenu en MO du sol. De ce fait, les
différences observées semblent étre fonction de la nature du tensioactif.

1V.4.2.2.  Environnement chimique de tensioactif

Torrens et al. (1998) révelent qu'une augmentation de la force ionique permet de
réduire les répulsions ¢électrostatiques a l'interface surfactant/particule de sol, ce qui modifie la
sorption du rhamnolipide étudié. De méme, Abdul et Gibson (1991) et Shen (2000) indiquent
que la masse de surfactant non ionique adsorbée varie en fonction du pH.

La composition minérale du sol peut également influer sur la sorption d'un surfactant.
Shen (2000) indique que la capacité de sorption des sols envers le surfactant chimique non
ionique ¢tudié diminue avec l'augmentation progressive de la maturité du sol. En effet, au
cours du temps les sols voient leur composition varier. Le rapport Si/(Al+Fe) semblerait étre
un indicateur de la "maturité¢" du sol : plus ce rapport est ¢levé et plus le sol est mature. Ainsi,
cet auteur indique que la capacité de sorption d'un sol envers les surfactants non ioniques
décroit progressivement avec I'évolution de la maturité des sols.

IV.5. Toxicité et biodégradabilité

Il existe de nombreux travaux sur la toxicité des surfactants chimiques, mais peu de
recherches ont été effectuées sur les biosurfactants. Edwards et al. (2003) ont comparé la
toxicité de trois surfactants chimiques et biologiques sur deux invertébrés marins (Mysidopsis
Bahia et Menidia Beryllina). Ces auteurs concluent que les biotensioactifs ont des toxicités
intermédiaires a celles des chimiques. Par exemple, I'Emulsan qui est le biosurfactant le
moins toxique de I'étude, présente une CLsy (concentration létale) supérieure 4 200 mg.L™". A
titre de comparaison, le Triton X 100, d'origine chimique et largement utilis¢ dans l'industrie,
a une CLso de 2,5 4 6 mg.L™". Le Tableau 12 regroupe quelques valeurs de concentrations
effectives, et montre qu'en général les biosurfactants sont moins toxiques que leurs analogues
chimiques.

Des tests de toxicité (oculaires et dermiques) réalisés par Haba er al. (2003) ont

montré que les rhamnolipides produits par une souche de Pseudomonas aeruginosa étaient
classés comme produits non irritants et non toxiques.
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Tableau 12 : Toxicité de biotensioactifs comparée a celle de surfactants chimiques (d'apres
Christofi et Ivshina, 2002)

Surfactant Origine CEso (mg.L™")
Rhodococcus ruber AC 235 glycolipide 650
complexe
Tréhalose dicorynomycolate de R. 49
erythropolis
Tréhalose tétraester de R. erythropolis Biologique 286
Rhamnolipides de Pseudomonas 50
aeruginosa
Stéarate de sucrose (DK 50) 67
Finasol OSR-5 7
Corexit 9597 Chimique 5
Inipol EAP 22 0,004

CEso : concentration effective a 50 %, c'est a dire affectant 50 % de la population
testee

De nombreux auteurs indiquent que les biotensioactifs sont biodégradables (Parra et
al., 1989 ; Herman et al., 1995 ; Banat et al., 2000 ; Vipulanandan et Ren, 2000). Une étude
réalisée par Deschénes et al. (1996) reporte que 1'UG2, biosurfactant produit par une souche
de Pseudomonas aeruginosa n'affectait pas l'activité microbienne globale, méme a de fortes
concentrations (500 pg de tensioactif.g”’ de sol). Ces auteurs indiquent de plus que le
surfactant était biodégradable. De méme, Vipulanandan et Ren (2000) ont prouvé que la
biodégradation du biosurfactant produit par une souche de Pseudomonas était en compétition
avec la biodégradation du naphtaléne. Ces résultats sont en accord avec ceux de Page et al.
(1999) qui expliquent le phénomeéne par le fait que les biotensioactifs sont des sous-produits
ou des constituants membranaires des micro-organismes. Il faut cependant noter que la
biodégradation des tensioactifs biologiques pose un probléme économique : en effet, pour
éviter toute perte d'efficacité de dépollution, il est nécessaire d'augmenter les taux de
tensioactifs appliqués, ce qui induit un surcoft.

IV.6. Remobilisation des HAP par utilisation des biosurfactants

Bien qu'utilisés dans de nombreux domaines, les tensioactifs d'origine biologique
voient une utilisation de plus en plus prometteuse dans les techniques de remédiation des sols.

IV.6.1. Modes d'action

La remédiation assistée par les biosurfactants présente de nombreux avantages. West
et Harwell (1992) indiquent que les tensioactifs cationiques se sorbent fortement aux sols. Or,
les molécules d'origine biologique ont le plus souvent un caractére non ionique ou anionique
qui les rendent moins sensibles a la sorption sur les sols. De plus, ils ont des CMC moindres
que leur homologues chimiques, ce qui les rend efficaces a de plus faibles concentrations.
Enfin le caractere peu toxique et biodégradable des biotensioactifs facilite leur utilisation.
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Les études réalisées jusqu'a présent portent le plus souvent sur la remédiation assistée
(SEAR) par des surfactants d'origine chimique. De nombreux auteurs (West et Harwell ; 1992
; Pennel ef al., 1993 ; Noordman et al., 1998 ; Bettahar ef al., 1999 ; McCray et al., 2001)
expliquent que les tensioactifs agissent de fagons différentes : par mobilisation et par
solubilisation.

IV.6.1.1. La mobilisation

Par définition, la mobilisation dépend de la capacité des surfactants a diminuer les
tensions interfaciales entre les NAPL (non aqueous phase liquids) et l'eau lorsque les
molécules de tensioactifs se partagent a la surface du NAPL (McCray et al., 2001). La
mobilisation se subdivise en deux étapes : une ¢étape de déplacement et une étape de
dispersion. Le déplacement correspond a la libération des gouttes de NAPL du milieu poreux
grace a la réduction des tensions interfaciales (Abdul et Gibson, 1991 ; Bai et al., 1997). La
dispersion est le processus au cours duquel les NAPL se dispersent dans la phase aqueuse
sous forme de fines émulsions.

La réduction des tensions interfaciales diminue les forces capillaires piégeant les
globules de NAPL, permettant ainsi leur remobilisation. Cependant, le controle
hydrodynamique des NAPL ainsi solubilisés est difficile a maintenir, et bien qu'ayant un
potentiel plus grand pour la réhabilitation, cette technique est peu utilisée (West et Harwell,
1992 ; Bettahar et al., 1999).

IV.6.1.2. La solubilisation

C'est le mode d'action privilégi¢ pour traiter les sols ; elle résulte de la formation de
micelles. La solubilisation est basée sur la capacité des solutions micellaires a augmenter la
solubilité¢ des contaminants hydrophobes. Généralement, en de¢a de la CMC, les monomeres
en solution n'ont pas ou peu d'effets sur la plupart des COH (Pennel et al., 1993). Au-dessus
de la CMC, le phénomene d'incorporation des COH dans les micelles apparait, permettant
ainsi une augmentation de leur solubilité apparente. Bai et al. (1998) indiquent qu'a de fortes
concentrations, la solubilisation est le mécanisme principal. La Figure 7 schématise le mode
d'action des tensioactifs. Comme le montre ce schéma, la remédiation résulte de différentes
interactions qui peuvent parfois étre en compétition.

Du fait de leur caractere hydrophobe, les HAP ont une tendance naturelle a se sorber
aux sols. Leur concentration en phase aqueuse dépend fortement de I1'équilibre
d'adsorption/désorption des HAP avec le sol. La capacit¢ de sorption d'un sol ou d'un
sédiment peut étre décrit par un coefficient de distribution Kq4 entre la phase solide et la phase
aqueuse du milieu, K4 dépend principalement de la teneur en carbone organique des sols
(Karickhoff et al., 1979). En présence de tensioactif, Edwards et al. (1994) ont défini un
coefficient de partage K4 .cme qui représente le coefficient de partage du HAP entre le sol et la
phase aqueuse en présence d'une solution micellaire. Ceci est représenté par 1'équilibre (1) de
la Figure 7.

Comme nous l'avons vu dans le paragraphe IV.4, les monomeres de tensioactifs
peuvent se sorber sur les sols (équilibre 2 de la Figure 7), entrainant une perte d'efficacité
pour le traitement des sols et il en résulte une concentration en tensioactif dans la phase
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aqueuse inférieure a la concentration totale en tensioactif. Ainsi, pour que les micelles se
forment, il faut ajouter suffisamment de tensioactif pour que la concentration en phase
aqueuse atteigne la CMC réelle. En effet, Liu et al. (1991) ont montré que 1’augmentation de
la solubilité apparente de 1’anthracéne, du phénanthréne et du pyréne en présence de sol et de
tensioactifs chimiques non ioniques et anioniques se produisait a des concentrations en
tensioactif beaucoup plus grandes que la CMC. La sorption dépend de la concentration de
tensioactif en solution (Van Dyke et al., 1993). Edwards et al. (1994) indiquent de plus que
les monomeres sorbés peuvent agir comme des sorbants envers les HAP. Le role principal du
tensioactif est de solubiliser les molécules hydrophobes en les piégeant dans la pseudo-phase
hydrophobe formée par les micelles, permettant ainsi d'augmenter la solubilité apparente des
polluants. Ceci est représenté par 1'équilibre 3 sur la Figure 7, et est décrit par le coefficient de
partage micelle/eau (Ky).

HAP Pseudo
83 phase
aqueuse

Se2 o5
Solide

Figure 7 : Représentation schématique des processus controlant la solubilité¢ des HAP en
présence de surfactant (d'apres Edward et al., 1994)

Les ¢tudes de remobilisation réalisées en laboratoire se font le plus souvent en
considérant un seul HAP. Les résultats obtenus montrent que la solubilité apparente des HAP
augmente de fagon linéaire a la concentration sub-micellaire (Edwards ef al., 1991 et 1994).
Cependant, tous les HAP ne voient pas leur solubilit¢ augmenter de la méme fagon :
généralement les HAP les plus hydrophobes voient leur solubilité augmenter le plus avec la
concentration en biosurfactant (Brusseau et al., 1994 ; Noordman et al., 2000 b).

De méme, lorsque les HAP sont en mélange, il semblerait que la solubilisation des
HAP les plus hydrophobes soit favorisée par la présence de HAP moins hydrophobes. En
effet, Guha et al. (1998) ainsi que Chun et al. (2002) ont montré avec des tensioactifs
chimiques, que le HAP le moins hydrophobe se solubilisait a la région interfaciale
hydrophobe des micelles, ce qui induisait une diminution de la tension interfaciale entre le
coar hydrophobe des micelles et la solution. Cette réduction de tension interfaciale permet
d'obtenir un volume intérieur de micelle plus grand et ainsi d'accroitre le potentiel de
solubilisation.

-63 -



ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE : Remédiation des sols a1'aide de tensioactifs biologiques

D'un point de vue pratique, le mécanisme de solubilisation nécessite l'injection de
grandes quantités de solutions tensioactives par rapport au mécanisme de solubilisation. Cela
peut représenter un inconvénient majeur en terme de colt de dépollution.

IV.6.2. Optimisation des conditions d'injection

Différents parametres peuvent influer sur les rendements de dépollution : la solution
en elle-méme (concentration, force ionique, pH, etc.), ou les conditions d'injections (vitesse,
arrét de 1'injection, etc.).

IV.6.2.1. La solution

La concentration est un parametre cl¢ de la réussite de la remédiation. Comme nous
l'avons vu précédemment, si il n'est pas présent en concentration suffisante, le biosurfactant se
perd par sorption. Une des solutions est d'augmenter cette concentration, mais West et
Harwell (1992) indiquent que si la concentration en tensioactif anionique est trop élevée, il
peut précipiter et provoquer des colmatages de pores du sol et ainsi faire échouer la
remédiation. Il faut de plus noter que dans les systémes ou le sol est présent, la solubilité
apparente des HAP ne présente pas une relation lin€aire avec la concentration en tensioactif
(pour des valeurs sub CMC).

Tous les parametres qui influencent le volume interne des micelles permettent de
favoriser la remédiation. Une étude réalisée par Bai ef al. (1998) avec un biosurfactant a
montré que la solubilité¢ de I'hexadécane était favorisée par l'ajout de cations (Na” ou Mg*") ;
En effet ces ions permettent de réduire les répulsions électrostatiques entre les portions
hydrophiles du biotensioactif anionique, permettant ainsi d'augmenter le volume interne des
micelles et donc le nombre de monomeres de surfactant dans les micelles. Ces auteurs ont de
plus remarqué que l'ajout de Ca®* induisait une perte de biosurfactant par précipitation.

Bai ef al. (1998) ont également fait varier le pH de la solution : la diminution d'une
unité¢ de pH (7 a 6) permet d'é¢liminer 13 % d'hexadécane supplémentaire. Cette augmentation
de l'efficacité par diminution du pH est cependant rapidement limitée par la précipitation du
tensioactif.

Lors de l'injection de surfactants chimiques, des diminutions de conductivités
hydrauliques ont été reportées (Bettahar er al., 1999). Les auteurs expliquent que ce
phénomene est 1i¢ a I'agglomération des micelles ; I'ajout de 4 % d'alcool butylique sous des
conditions spécifiques améliore l'injectabilité¢ et l'efficacité du surfactant. De méme, une
optimisation de la formulation du surfactant (mélange de deux tensioactifs et co-solvant)
permet de pallier a la diminution de conductivité hydraulique et améliore les rendements de
plus de 70 %.

1V.6.2.2.  Les conditions d'injection

La plupart des tests sont effectués avec des surfactants chimiques. Lafrance et
Lapointe (1998) ont réalisé des essais de dépollution d'un sol contaminé par du pyréne avec
un tensioactif biologique produit par Pseudomonas aeruginosa UG2. Deux paramétres ont été
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modifiés : la vitesse d'écoulement de la solution et le temps d'arrét d'injection de la solution
lavante. Les auteurs reportent que la mobilisation du pyréne ne dépend pas ou peu de la
vitesse d'écoulement (variation de 15 426 cm.h™), ni du temps d'arrét du flux (5 ou 15 h).
Lafrance et Lapointe (1998) expliquent ce résultat par le fait que dans les conditions utilisées
(contamination récente en laboratoire), la mobilisation n'est pas limitée.

Ces résultats different de ceux obtenus par Pennel ef al. (1993), qui ont réalisé le
méme type de test, avec du dodécane et un surfactant chimique non ionique. Les arréts et
reprises de flux de la solution tensioactive provoquent une augmentation de la concentration
de dodécane dans 1'¢luat. Plus la durée est longue et plus la concentration a la reprise de
I'élution est proche de celle obtenue en batch, c'est a dire a 1'équilibre. L'arrét du flux favorise
la diffusion du tensioactif dans les pores du sol, ce qui permet d'augmenter le temps de
contact entre la solution micellaire et le dodécane résiduel et ainsi favoriser la solubilisation
des HAP. Inversement, lorsque la vitesse de pore est élevée, la concentration dans I'éluat
diminue.

D'une maniere générale, la remobilisation peut se subdiviser en deux étapes: la
premiere au cours de laquelle les concentrations de HAP en solution sont élevées, puis une
seconde phase au cours de laquelle ces concentrations diminuent. Par exemple, Abdul et
Gibson (1991) reportent que 76 % du BPC étudié (Arochlor) sont éliminés pendant les dix
premiers volumes de pores (Vp) injectés, ensuite, seulement 10 % supplémentaires sont
¢liminés au cours de la percolation de 10 V,, additionnels.

IV.6.3. Comparaison de 1'efficacité des biosurfactants par rapport aux
surfactants chimiques

Afin de valider l'efficacité des tensioactifs d'origine biologique, il est nécessaire de
comparer les rendements obtenus a ceux de leurs homologues chimiques (Lafrance et
Lapointe, 1998). Le Tableau 13 reporte les résultats obtenus lors de différentes études, a partir
de tensioactifs de différentes origines.
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Tableau 13 : Tableau récapitulatif de différentes études en colonnes de sol avec des
tensioactifs biologiques et chimiques

Débit (Q en
. . |
Tens1oact1fet Polluant rpl.mln ) ou Remobilisation Références
concentration Vitesse de pore
(Vencmh™)
Nb V, Nb V,
pour 50 % pour 90 %
Biosurfactant d’élimination | d’élimination
UG2  Phénanthréne | Sol1,Q-2 |FUP | BS JEUP | BS |Noordman er
(500 mg.L™) Sol 2, Q= 0.4 88 17 337 | 135 | al (2000 a)
' NI 53 3,1 22 196
Sol 3, Q=0,6
Sol 4, Q=2 9,8 3,6 53 51
’ 91 19 585 | 166
B51;)§}1r(faclff1lr)1t % remobilisé apres 26 V,
) % Pyréne 75 Bordas et
1 ’7 5 (50 pg.g” de Q=04 50 Lafrance
1’ 0 sol) 20 (2001)
0’ 6 10
S
Coomet ) Sable 20/30 | Sable 40/50
ATCC 9027 |Hexadécane V=15 ngzsh HSSSh B(Tgegt;)ll'
Dodecyl Sulfate / 6.1
Sodium ’
Witconol SN70 o e
(g.L'l) BPC - Yo remob1hs6€6apres 20V, Abdul ot
5 Arochlor Q=1 26 Gibson
10 (1728 pug.g™) (1991)
20 56
Biosurfactant o ce
UG2 (gL'") | Pyréne (50 o remoblllés/e 4azpres 8V Lafrance et
2,5/5 ng.g! de V=15 Lapointe
2D5$/Ss sol) 4730 (1998)
Anthracéne .
1 1 _ 13 % éliminés apres 2,5 V,, Roy et al.
DSS (17¢L7) }Sguzggf% Q=300 90 % éliminés aprés 4 V, (1994)
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Ces ¢tudes (Tableau 13) sont difficilement comparables du fait d'une grande diversité
de conditions opératoires utilisées (types de sols et de polluants, conditions d'extraction,
nature du surfactant, etc.). Néanmoins, les ¢tudes de laboratoire semblent montrer les bonnes
"prédispositions" des biosurfactants pour la dépollution. En effet ces derniers possédent des
efficacités comparables voire supérieures a leurs homologues chimiques. Ceci, associé a leurs
propriétés non agressives envers l'environnement laisse entrevoir un fort potentiel d'utilisation
de ces tensioactifs pour la remédiation de sols contaminés.

IV.7. Conclusion

Les sites contaminés par les HAP peuvent ainsi étre traités par différentes techniques ;
Comme il n'existe pas de technique universelle, les études in situ doivent combiner plusieurs
techniques afin d'atteindre les objectifs de dépollution fixés.

La revue bibliographique a montré que les tensioactifs biologiques avaient un fort
potentiel pour la remédiation de sols pollués par les HAP. Ce type de traitement est encore
trop peu usité sur le terrain et nécessite d'étre optimisé. En effet, il serait nécessaire de
travailler sur de nouvelles souches de bactéries capables de produire des quantités de
biosurfactants plus importantes a partir de substrats de croissance de faible cott. Les études en
laboratoire constituent une suite logique et nécessaire devant permettre d'anticiper 1'efficacité
du biotensioactif utilis€¢ dans le cadre d'une utilisation pour dépolluer les sols. Ces études en
laboratoire permettront également d'optimiser les conditions d'injection du produit, via des
¢tudes en systemes dynamiques (colonnes de sol) afin d'obtenir les meilleurs rendements de
décontamination par rapport au sol a traiter (nature du sol, taux de contamination, etc.). De
plus, les études en laboratoire menées jusqu'ici ne prennent bien souvent pas en compte les
systémes multi-polluants, qui constituent la majorité des cas de terrain, il est donc nécessaire
d'explorer ces voies.

Une meilleure compréhension des mécanismes mis en jeu lors de la mobilisation des
HAP par des solutions tensioactives passe par la modélisation des phénomenes observés,
modélisation qui doit s'appuyer sur des expériences les plus représentatives possible d'un cas
réel de décontamination des sols. La modélisation deviendra alors un outil de décision et
d'anticipation lors de la mise en place d'une stratégie de réhabilitation des sols pollués.

L'étude exposée dans ce mémoire s’insere dans une volonté de mieux comprendre les
phénomeénes mis en jeu au cours de la remobilisation. C’est pourquoi nous avons travaillé
avec un nouveau biosurfactant, produit par une souche bactérienne récemment isolée a partir
d'un sol contaminé. Apres 1’avoir caractérisé, nous étudierons sa capacité a solubiliser trois
HAP cibles : le fluorene, le fluoranthéne et le pyréne. Cette étude se fera en systeme simple
ou en mélange ternaire. Cette étude serait incompléete sans procéder a des essais en systéme
dynamique. Ces essais seront réalisés avec un sol contaminé de maniere artificielle par les
HAP seuls ou en mélange.

La derniére partie de cette étude portera sur I’incidence du taux de contamination sur
I’efficacité¢ de la remobilisation des HAP. Cette étude se fera avec deux horizons différents
d'un méme sol afin d’évaluer ’incidence du taux de carbone organique (CO) des sols sur la
remobilisation.
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I. Sol et HAP étudiés

I.1. Lesol

I.1.1. Localisation

Au cours de cette ¢tude, nous avons utilisé un sol de la série Fleury prélevé au Québec
dans le Comté de Richelieu, dont les horizons A et B ont été extraits. Par définition, les
horizons d'un sol sont des couches de sol horizontales et successives constituant le profil
pédologique du sol et témoignant de la nature de son évolution (pédogenése). Les horizons
supérieurs, riches en maticre organique, sont généralement bruns ou noirs, les horizons
inférieurs étant plus clairs.

Les sols de ces horizons ont été séchés a 105 °C et tamisés (< 2 mm) suivant la norme
AFNOR X 31-101 (AFNOR, Qualité des sols, 1994) puis homogénéisés et ont ét€ conservés a
l'abri de la lumiere. Afin de mieux appréhender les divers phénomenes observés au cours des
expériences, il est important et nécessaire de caractériser les sols.

I.1.2. Caractérisation physico-chimique du sol

La caractérisation physico-chimique des sols a été réalisée a partir des techniques
normalisées AFNOR (1994) sur les différents horizons. La granulométrie et la détermination
des cations échangeables ont été réalisées par la Chambre d’Agriculture Départementale de la
Haute-Vienne (Laboratoire d’analyse des sols).

L1.2.1.  Analyse granulométrique

La granulométrie est déterminée suivant la norme AFNOR X 31-107 (AFNOR,
Qualité des sols, 1994) et permet de déterminer l'importance pondérale des particules

minérales en différenciant les argiles (< 2 pm), des limons (2<d<50um) et des sables
(50<d<2000um).

Les méthodes les plus fréquemment utilisées (car plus simples et plus fiables) reposent
sur la loi de Stokes (Baize, 1990). Apres agitation "homogénéisante" d'un échantillon de sol
de masse connue (10 g) dans une allonge pleine d'eau, la sédimentation s'effectue sous la

nen

seule action de la gravité. Un prélevement a la pipette des particules de grosseur "x" est

n.n

effectué¢ aune profondeur "p", au bout d'un temps "t". Apres évaporation de 1'eau de 1'aliquote,
le poids des particules inférieures au seuil de grosseur "x" est déterminé par pesée. La
détermination de la fraction particulaire inférieure a 20 um se fait d'abord, puis est suivie de

celle des argiles, dont le diamétre est inférieur a2 um.

Une analyse granulométrique est considérée comme valable lorsque la somme des
fractions constitutives du sol est comprise entre 95 et 101 % (sable grossier (SG) + sable fin
(SF) + limon grossier (LG) + limon fin (LF) + argile (A) + matiére organique (MO)). Pour le
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sol étudié, les pourcentages obtenus pour les horizons A et B sont respectivement de 100,1 %
et de 101 %.

11.2.2. Détermination du pH,, et pHkc;

Les pH des solutions de sol ou des lixiviats sont mesurés par un pH-metre CRISON
(Micro pH 2000).

[.1.2.2.1. Mesure du pH en solution aqueuse

Le pHca, est déterminé selon la norme AFNOR X 31-103 (AFNOR, Qualité des sols,
1994) par la mesure du pH d'une suspension de sol dans I'eau (rapport masse/volume = 2/5)
apres 1 heure d'agitation puis décantation.

Le pHe. ne constitue cependant pas un parametre décrivant le mieux les échanges
d’ions a I’interface liquide-solide. En effet, I'équilibre dans 1'eau (pHeay) ne rend pas compte
de la totalité des ions acides (protons et ions alumineux) fixés sur le complexe argilo-humique
qui est notamment responsable de la capacité d’échange du sol. Cependant, ces ions acides
fixés constituant 'acidité potentielle effective, ou l'acidité d'échange au pH du sol, peuvent
étre déplacés avec un ion tel que K d'une solution non tamponnée de KCI normal. C'est
pourquoi le pHgc; est mesuré.

[.1.2.2.2. Mesure du pH en solution de chlorure de potassium

Le pHkcy est déterminé selon la norme AFNOR X 31-104 (AFNOR, Qualité des sols,
1994) par la mesure du pH d'une suspension de sol dans une solution de KCI & 1 mol.L"
(rapport masse/volume = 2/5) apres 1 heure d'agitation puis décantation.

11.2.3.  Détermination de la teneur en carbone organique

Le carbone organique est dosé suivant la norme AFNOR X 31-109 (AFNOR, Qualité
des sols, 1994). Le sol a analyser est broy¢ de telle sorte que tout I'échantillon passe a travers
un tamis de 315 um. La prise d'essais pour la détermination du carbone organique varie selon
la teneur présumée en carbone.

Le principe du dosage repose sur l'oxydation du carbone de la matiére organique par le
bichromate de potassium en exces, en milieu sulfurique et a 135°C. L'exces de bichromate
non réduit est dosé par une solution de sel de Mohr (Fe™).

Ce taux en carbone organique permet d'estimer le taux de matiere organique en
multipliant le résultat obtenu par 2 (Baize, 1990), mais ces coefficients multiplicateurs ne sont

pas parfaitement adaptés atoutes les matieres organiques, notamment forestieres.

Le Carbone Total (CT) des horizons a été déterminé par un analyseur CS (Eltra, CS-
2000).
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[.1.3. Caractérisation du complexe absorbant

11.3.1.  Détermination des cations échangeables (S)

Cette méthode permet de déterminer la quantité de cations (Na®, Ca*", Mg*", K)
extractibles d'un sol par l'acétate d'ammonium molaire a pH 7 selon la norme AFNOR X 31-
108 (AFNOR, Qualité des sols, 1994).

L'extraction est réalisée sur 5 g de sol traités par 100 mL de CH;COONH, (1 mol.L™),
sous agitation et pendant 1 heure. Apres centrifugation, le surnageant est filtré (membrane de
porosité 0,45 pm) puis est analysé par spectrométrie d'absorption atomique pour déterminer
les teneurs en ions.

11.3.2.  Détermination de la Capacité d'Echange Cationique ou CEC

Par définition, la capacité d'échange cationique d'un sol est la quantité totale de cations
que celui-ci peut retenir sur son complexe adsorbant, a un pH donné. La CEC est déterminée
selon la norme AFNOR X 31-130 (AFNOR, Qualit¢ des sols, 1994) par la méthode a
I’oxalate d’ammonium : les cations échangeables du sol sont déplacés par la solution d'oxalate
d'ammonium jusqu'a ce que les ions NH,"  saturent le sol. Ces derniers sont analysés par
chromatographie ionique (DX-120, Dionex). La totalité des ions adsorbés en méq/100 g de
sol représente la CEC.

Il faut noter que la CEC ne permet d'obtenir qu'un ordre de grandeur du nombre de
sites de surface du sol, car elle varie avec le pH, avec la nature du cation saturant et avec les
conditions opératoires.

De plus, elle ne permet pas de faire la distinction entre les cations liés avec un ou
plusieurs sites de surface.

1.1.3.3.  Détermination de la charge de surface et du pH.,.

Les propriétés acido-basiques de surface des deux horizons ont été¢ déterminées par
titrage potentiométrique selon le protocole de Sigg et Stumm (1981) ; les titrages ont été
réalisés a l'aide d'acide nitrique HNOj; et d'hydroxyde de sodium NaOH (0,01 mol.L™") dans
une solution d'électrolyte NaNO; (0,01 mol.L™) pour fixer la force ionique. La prise d'essais
est de 1 g de sol sec, les dosages sont réalisés a l'aide de burettes graduées et les mesures de
pH sont effectuées avec une électrode de verre combinée (Ag/AgCI/KCI 3 mol.L™") Micro pH
2000.

Les constantes d'acidit¢ de surface ont été déterminées selon le modele de
complexation de Stumm (1992). Ce modele est basé sur le modéle de double couche de Gouy-
Chapman ; il montre que la charge ¢lectrostatique de surface résulte de réactions acido-
basiques de surfaces. Ces réactions sont décrites uniquement par les équations de masse,
basées sur les réactions des groupements hydroxyles de surface, déterminées par analogie
avec les composés amphoteres :
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S- OH; « S- OH+H" (Equation 9)
o
dont la constante d'acidité est K a1 = F -1 (Equation 10)
|.S } OHz]
S-OH« S-0 +H" (Equation 11)
et la constante d'acidité est K*a> = (Equation 12)
- OH]

Le nombre total de sites de surface est Sy et est égal a:

[S]o =[S - OH:]+[s- OH]+|s- O | (Equation 13)

Il est alors possible de déterminer le pH,,. pour lequel la charge du solide est
globalement nulle :

Avec pHzpe = %(PK; + pKZZ) (Equation 14)

Pour chaque point de titrage acido-basique, on obtient la charge de surface Q :

_ Ca- Co+|on |- 7]

Q= (Equation 15)

m

avec Q : charge de surface en mol.g™,
Ca: quantité d’acide ajoutée en mol.L™",
Chv : quantité de base ajoutée en mol.L™,
m : prise d’essai en g.L .

[.2. HAP étudiés

Pour réaliser cette étude, nous avons choisi 3 HAP "modéles" fréquemment retrouvés
dans l'environnement et en particulier dans les sols contaminés (Wilcke, 2000 ; Motelay-
Massei et al., 2004). Ces substances sont le fluoréne, le fluoranthéne et le pyréne.

Les propriétés physico-chimiques des molécules étudiées ainsi que leur principales
caractéristiques ont été répertoriées dans le Tableau 14.

Les HAP choisis différent principalement par leur solubilité aqueuse et leur
hydrophobicité. Le fluoréne est le HAP le plus soluble de 1'étude et le moins hydrophobe. Le
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pyrene et le fluoranthéne ont une hydrophobicité voisine ; la solubilité du pyréne est égale ala
moitié de celle du fluoranthene.

Tableau 14 : Propriétés physico-chimiques des HAP étudiés

Fluoréne Fluoranthéne Pyrene
Formule semi O 'O‘
développée . ‘O Q
Formule brute C13Hjo CicHio CicHio
poudre cristallisée
solide cristallisé Sans c9uleur a
sous forme te.m peratur'e
‘s d'aiguilles jaune amb1e}nte, mais la
Forme al'état pur poudre blanche Al . présence de
pale atempérature o
ambiante tétracéne,

’ contaminant usuel,
lui donne une
couleur jaune.

Masse molaire (g.mol ") 166,22 202,26 202,26
Point de fusion (°C) 116 108-111 156
Point d'ébullition (°C) 295 375-384 404
Pression de vapeur 3
(Pa 425 °C) 0,715 8,72 10 0,0119
Constante de Henry 6 3
(Pa.m’.mol™) 9,2 1,5.10 1,9.10
Solubilité aqueuse
(mg.L"' 425°C) 1,89 0,26 0,135
Coefficient de partage
octanol/eau (log K,y) 4,18 3.2 >.18

I1. Production et caractérisation du biotensioactif

Les propriétés d'un tensioactif dépendent fortement de ses conditions de production et
de ses caractéristiques moléculaires. Nous allons donc caractériser le biotensioactif utilisé
pour réaliser cette étude.

I1.1. Production du tensioactif

Le biotensioactif a été produit par une souche de Pseudomonas aeruginosa 57SJ isolée
par Déziel et al. (1999). Cette souche provient d'un sol sableux contaminé par des déchets
pétroliers. Ce biotensioactif de type anionique appartient au groupe des glycolipides et a été
produit par I’équipe du Professeur Villemur (INRS-Institut-Armand-Frappier, Université du
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Québec, Canada). Suite a une collaboration avec I’'INRS-Eau-Terre-Environnement, ou
INRS-ETE (Québec), cette production a été faite pour le compte du Professeur Lafrance.
Cette production a été réalisée sur un substrat dont la source unique de carbone était le
glycérol. Le biotensioactif a ét¢ purifi¢ par trois cycles consécutifs de précipitation acide a pH
2 (HCI) et solubilisation a pH 7 (NaOH). Enfin, il a ¢été lyophilis¢ pour assurer sa
conservation. Le terme de "57SJ" sera utilisé¢ tout au long de cette étude pour désigner le
mélange de rhamnolipides obtenu a partir de cette souche.

I1.2. Nature du mélange

La revue bibliographique a montré que les tensioactifs biologiques étaient constitués
d’un mélange de plusieurs congéneres. Une des techniques simples pour séparer les
principales molécules est d’utiliser la chromatographie sur couche mince (CCM). Cette CCM
a été effectuée sur des feuilles d’aluminium, Merck, gel de silice 60 F,s4 (épaisseur de couche
0,2 mm).

Une solution de biotensioactif a 10 gL' est réalisée dans du méthanol et est
concentrée 10 fois par bullage sous azote. Une goutte de la solution est déposée en bas de la
plaque de silice. Cette derniere est déposée dans une cuve contenant le mélange des trois
solvants, en évitant que le solvant soit en contact direct avec 1’échantillon. La phase mobile
fournissant la meilleure séparation des molécules est un mélange d’acétate d’éthyle,
d'isopropanol et d'Eau Ultra-Pure (EUP) dans les proportions respectives 12/2/1. Lorsque le
front de solvant a parcouru la quasi-totalité de la plaque, elle est retirée du récipient et séchée.
Les constituants du mélange sont révélés sous atmosphere d’iode, ce qui permet de révéler les
chaines lipidiques des molécules (Para ef al., 1989).

I1.3. Détermination du pourcentage de rhamnose

Le biotensioactif est constitu¢ d’un mélange de plusieurs molécules de rhamnolipides.
Par conséquent la détermination de la concentration en rhamnose dans la solution nous
permettra de suivre la concentration en tensioactif lors des différentes expériences. Pour cela,
nous avons réalisé une droite d’étalonnage (Figure 14), élaborée a partir de L(+)-Rhamnose
(Merck), qui relie la masse de rhamnose en solution avec leur absorbance. Le protocole utilisé
est le méme que celui explicité dans le paragraphe "Méthodes analytiques" (Paragraphe IV.2)

Afin de déterminer le pourcentage de thamnose du biotensioactif, nous avons réalisé
une solution a 50 mg.L" en tensioactif, préparée comme explicité dans le paragraphe III.2.
Des aliquotes de 1 mL ont été utilisés pour effectuer le dosage. La masse de rhamnose
contenue dans la solution de 57SJ a été obtenue en reportant les valeurs d'absorbances sur la
courbe d'étalonnage du L(+)-rhamnose. Connaissant la masse de 57SJ incorporée au départ
dans la solution tensioactive, le pourcentage (m/m) de rhamnose du tensioactif a été¢ calculé.

I1.4. Détermination de la masse molaire apparente et du pKa
apparent

La masse molaire apparente correspond a la masse molaire du mélange de
rhamnolipides pris dans son ensemble, sans faire de distinction entre les différents composés.
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Le produit étant partiellement purifié, la présence d’impuretés peut entrainer une légere
surestimation lors de la détermination de la masse molaire apparente.

La masse molaire est évaluée par un dosage acido-basique de la fonction acide
carboxylique des rhamnolipides. Une solution de tensioactif & 1g.L" est préparée puis filtrée
sur membrane Whatman de porosité 0,45 um en nitrate de cellulose. Juste avant le dosage, le
pH du filtrat est ajusté a 11.

Le dosage par HCI (2.107 mol.L™) est réalisé sous atmosphere d’azote grice a un
titrateur automatique de type Metrohm 716 DMS Titrino, utilis¢é en mode DET (Dynamic
Equivalent point Titration). Les parameétres utilisés ont été choisis comme suit : densité de
points égale a 2, dérive du signal de 5 mV.min"' et une température de dosage de 25 + 1°C
(utilisation d’un bain thermostaté¢). Une électrode de verre combinée (Ag / AgCl / KCl
3 mol.L™") Metrohm a été utilisée pour suivre les valeurs de pH.

Le dosage permet d'obtenir le point d'équivalence correspondant au titrage de la
fonction carboxylique et donc le nombre de moles de biotensioactif en solution. Ce nombre de
moles rapporté a la quantité de tensioactif introduit permet de calculer la masse molaire du
tensioactif. Trois dosages ont été réalisés et la masse molaire a été calculée en faisant une
moyenne des trois valeurs.

La valeur du pKa apparent est déterminée par lecture graphique du pH a la demi-
équivalence ; ce pKa est représentatif du mélange de rhamnolipides étudié.

I1.5. Détermination de la Concentration Micellaire Critique (CMC)
dans I'EUP par tensiométrie

La tension de surface est la mesure de 1'énergie de cohésion présente a une interface.
Les molécules d'un liquide s'attirent 'une 1'autre et interagissent entre elles. Ces interactions
entre molécules du liquide s'équilibrent avec des forces attractives dirigées dans toutes les
directions. Ainsi, a l'interface liquide/air, il y a un déficit de force qui entraine la présence
d'énergie libre. Cet exces d'énergie est appelé énergie libre de surface et peut étre quantifié par
la mesure du rapport énergie/aire.

o . -1 -1

Les unités de mesure des tensions de surface sont le dynes.cm™ ou le mN.m™ ; ces
unités étant équivalentes. Les mesures ont ¢té réalisées a l'aide d'un tensiometre Sigma 70 de
KSV Instruments.

Les liquides polaires possedent des tensions de surface élevées car ils présentent de
tres fortes interactions intermoléculaires. Tout facteur réduisant ces interactions, par exemple
une augmentation de la température, diminuera la tension de surface. L'utilisation de
tensioactifs permet également de diminuer les tensions.

Les mesures ont été effectuées avec un anneau de DuNouy. Cette méthode (Figure 8)
est basée sur l'interaction d'un anneau de platine avec la solution a tester. En début
d'expérience (étape 1), I'anneau est au-dessus de la surface du liquide (une hauteur de 6 mm a
été utilisée). Ensuite, il est descendu lentement jusqu'a affleurer la surface du liquide (étape 2)
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puis I'anneau pénetre la surface du liquide (étape 3), créant ainsi une force négative et descend
jusqu'a 5 mm en dessous de la surface de la solution (étape 4). Enfin, I'anneau remonte et la
force exercée commence a augmenter (étapes 5 et 6) jusqu'a un maximum (étapes 7 et 8).
Lorsque ce maximum est atteint, il y a une légere diminution de la force jusqu'a la rupture du
ménisque.

L =
by L |

\( . Temps (min)

3 — A e
4 5

v

Figure 8 : Détermination de la tension de surface suivant la méthode de DuNouy

Comme la méthode utilisée est tres sensible, il est nécessaire de nettoyer le matériel
avec précaution : les béchers utilisés sont immergés une nuit dans de 'acide sulfochromique et
l'anneau est passé ala flamme bleue avant chaque série de mesures.

D'un point de vue expérimental, une solution mére a 1 g L™ a été préparée suivant le
protocole décrit au paragraphe III.2. Cette solution est conservée a4 °C pendant au maximum
4 jours. Les solutions filles sont obtenues par dilutions successives et leur pH est ajusté a 7
juste avant utilisation. Ces solutions sont préparées tous les jours et sont utilisées dans la
journée. La technique utilisée est influencée par les variations de températures. Nous avons
donc vérifié que celle-ci n'évoluait pas au cours de la mesure (23,0 °C £ 0,3).

La détermination de la CMC est obtenue en tragant graphiquement la courbe
représentant le logarithme de la tension de surface en fonction de la concentration en
tensioactif. La courbe obtenue présente une pente décroissante jusqu'a la CMC puis devient
constante par la suite.

[II. Protocoles expérimentaux

I11.1. Contamination du sol

Dans le présent travail, les études en systémes statique et dynamique ont le plus
souvent été réalisées avec un taux de contamination de 50 pg de HAP individuel.g” de sol
sec. Ce taux se situe entre les critéres B qui constitue le seuil de contamination pour lequel
des analyses approfondies sont nécessaires (10 pg.g” de sol pour les trois HAP étudiés), et C
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(100 pg.g"), seuil a partir duquel des mesures de décontamination doivent étre mises en
oeuvre (Gouvernement du Québec, 1988).

La procédure de contamination est celle décrite par Roy et al. (1994). Une solution
mere de HAP (seul ou en mélange) a 1 g.L'1 est préparée dans de I'éthanol anhydre (ACROS).
La solution obtenue est diluée puis mélangée avec le sol avec un rapport sol/solution égal a2
(m/v) pendant 60 minutes. Ensuite, le solvant est évaporé sous hotte pendant 3 heures, a 20 +
2 °C et le sol est réguliecrement homogénéis¢é au cours du séchage. Les expériences de
mobilisation sont réalisées 12 heures apres la fin du séchage pour éviter un biais li¢ al'age de
la contamination par les HAP. En effet, plusieurs auteurs (Hatzinger et Alexander, 1995 ;
Namhyun et Alexander, 1998 ; Hwang et Cutright, 2002) ont montré une augmentation de
l'adsorption avec le temps de contact entre les HAP et les sols.

I11.2. Préparation des solutions tensioactives

Toutes les expériences sont réalisées a température ambiante (20 £ 2 °C). Les
solutions tensioactives sont préparées par mise en solution d'une masse de solide donnée dans
de 1'Eau Ultra-Pure (EUP). Cette EUP produite par le systétme Millipore "Milli-Q plus", a
partir d’eau osmosée, présente une résistivité de 18,2 Ml l.cm et un pH de 5,5 + 0,1 et une
concentration en carbone organique inférieure a 10 ppb.

Du fait de son caractére anionique, le biotensioactif libére des ions H' en solution
provoquant une diminution de pH, c'est pourquoi le pH est ajusté a 7 par ajout de NaOH 0,5
et/ou 0,1 mol.L". Aprés mise en solution sous agitation du tensioactif pendant 24 h a 4°C
(pour minimiser le risque de croissance de micro-organismes), les solutions ont été filtrées sur
membrane en fibre de verre GF/D Whatman de porosité 2,7 pm, puis sur membrane en nitrate
de cellulose Whatman de porosité¢ 0,45 pm pour €éliminer d'éventuelles particules insolubles,
qui représentent moins de 0,5 % (m/m). Durant 1'étape de filtration, seule une perte
négligeable de biotensioactif a été notée.

Les solutions préparées sont utilisées tout de suite apres leur préparation, afin de
conserver leurs propriétés.

I11.3. Systéme statique : études en réacteurs discontinus

I11.3.1. Sorption du biotensioactif

La littérature révele que l'efficacité d'un tensioactif peut-étre diminuée s'il se sorbe au
sol. Nous avons fait le choix pour cette étude de travailler avec un biotensioactif anionique
qui se sorbe moins au sol en comparaison a des tensioactifs cationiques ou non-ioniques
(West et Harwell, 1992).

Les expériences de sorption sont réalisées sur les deux horizons du sol dans des
flacons bruns de 60 mL. Une étude cinétique préliminaire a été réalisée afin de déterminer le
temps nécessaire a l'obtention d'un pseudo-équilibre d’adsorption. Le pseudo-équilibre est
atteint aprés 15 heures ; ainsi, un temps de 24 heures a été choisi pour effectuer les
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isothermes. La concentration en biotensioactif choisie est de 0,15 g.L'l. En effet, des essais
préliminaires 4 une concentration de 2,5 g.L”' ne nous ont pas permis d'observer une
quelconque sorption. C'est pourquoi nous nous sommes placés a la CMC du biotensioactif,
déterminée par tensiométrie.

La fraction de tensioactif fixé au sol est obtenue par le calcul suivant :

Co' Cr, 1()():(jad,

(0] 0

% adsorbé = 100 (Equation 16)

avec Co : concentration initiale en biotensioactif (mg.L™),
C; : concentration résiduelle en biotensioactif (mg.L™) au temps t,
C.q : concentration adsorbée au temps t (mg.g™).

La tracé de 1'évolution de la concentration adsorbée en fonction du temps (C,g = f(t))
permet d'obtenir la vitesse d'adsorption apparente grace al'équation suivante :

_ Cad<2) = Cadu)

,S1th > 1 (Equation 17)
-t

Vi

Avec Cyqi) correspondant a la concentration adsorbée au temps ti, v; est exprimée en
mg.L'l.temps'l.

Les isothermes, comme la cinétique, sont réalisées en mettant en contact 1 g de sol et
20 mL de la solution de biotensioactif a température constante (20 °C). Les concentrations en
biotensioactif varient de 0,1 42,5 gL et il a été vérifié qu'aucune perte de tensioactif ne se
produisait au cours des expériences.

I11.3.2. Mod¢lisation mathématique des isothermes de sorption

Afin de caractériser l'adsorption du tensioactif, des représentations mathématiques de
type Langmuir ou Freundlich ont été utilisées. En effet, plusieurs auteurs (Edwards et al.,
1994 et Adeel et Luthy, 1995) utilisent ce type de modele pour décrire la sorption des
molécules tensioactives.

111.3.2.1.  Isotherme de type Langmuir

Ce modele est basé sur les hypothéses suivantes :

v" L'adsorption est localisée et n'autorise pas la fixation d'autres solutés sur un site déja
occupé.

v" L'adsorption est en monocouche.

v" L'énergie d'adsorption de tous les sites est identique et indépendante de la présence de
particules adsorbées sur les sites voisins (surface homogéne et pas d'interaction entre
molécules adsorbées).
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Ce modele s'applique lors de 'adsorption monomoléculaire du soluté a la surface de
I'adsorbat al'équilibre.

Si q est la capacité d'adsorption par unité de masse de sol (mg.kg™), et qn la capacité
maximale d'adsorption (mg.kg™), la relation s'écrit :

_ (m KL C: ’ .
=4 = Equation 18
1 + KL Cr ( q )
La linéarisation de la fonction par passage aux inverses donne :
L + ! (Equation 19)

4 @K G ogn
L'équation obtenue est celle d'une droite de pente 1/(qnKyr) et d'ordonnée a l'origine
1/qm. Cette équation permet d'obtenir les deux parametres d'équilibre g, et Ky qui sont

respectivement la capacité maximale d'adsorption du sol par unit¢ de masse de sol et la
constante de Langmuir.

111.3.2.2.  Isotherme de type Freundlich

Ce type d'isotherme peut étre utilisé pour décrire I'adsorption sur les sols dans la
mesure ou les concentrations testées restent faibles (Calvet, 1980).

Elle se présente sous la forme suivante :
q=KrC:" (Equation 20)

Oul q est la capacité d'adsorption par unité de masse de sol (mg.kg™)
K¢ et 1/n sont les constantes de Freundlich caractéristiques de 1'affinité¢ du sol vis-avis
d'un soluté donné.

Par linéarisation de I'Equation 20, on obtient :
logq =log Kr + 1 logC: (Equation 21)
n

Il s'agit d'une droite de pente 1/n et d'ordonnée a l'origine log (Kr). On peut distinguer
différents types d'isothermes suivant les valeurs prises par 1/n. La forme de l'isotherme
d'adsorption est une caractéristique importante car elle fournit des informations quant au
mécanisme d'adsorption mis en jeu (Calvet, 1980). La revue bibliographique reporte
principalement deux formes d'isothermes pour l'adsorption des biotensioactifs : une forme S
et une forme C ; ce sont donc les deux seules formes que nous développerons ici.

v" L'isotherme concave de type S (1/n > 1). L'adsorption devient plus facile a mesure que
la concentration du soluté en phase liquide augmente.

v" L'isotherme linéaire type C (1/n = 1). Cette isotherme correspond a un partage constant
du soluté entre I'eau et le sol, pour toute la gamme de concentration étudié¢e. Pour ce
type d'isothermes, Ky = Ky. Des valeurs de Ky élevées signifient que le composé
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présente une plus grande affinité pour le matériau adsorbant que pour I’eau, ce qui est
le cas des composés hydrophobes.

I11.3.3. Cinétiques de désorption des HAP

Les expériences sont réalisées dans des flacons de 60 mL en verre brun munis d'un
septum en téflon recouvert de papier aluminium pour éviter tout risque de sorption des HAP.
Dans chaque flacon, 20 mL de solution de biotensioactif de concentration égale 4 2,5 g.L’'
sont ajoutés 4 1 g de sol contaminé par 50 pg de HAP.g" de sol. Les flacons sont placés sur
une table oscillante (Ika Labortechnik KS 250 basic) avec une vitesse d’agitation constante
(400 tr.min™).

La désorption des HAP est mesurée en fonction du temps. Des échantillons sont
prélevés aintervalles définis, puis analysés ; les durées d'agitation variant de 5 minutes a 144
heures. La cinétique de désorption est achevée lorsque pour un temps suffisamment long, on
n'observe plus de variations de la concentration des filtrats, c'est a dire lorsque un pseudo-
équilibre est atteint. Ce temps sera retenu pour réaliser les isothermes.

Au temps de prélevement "t", le contenu total du flacon est centrifugée a 3000 g
pendant 10 minutes, puis le surnageant est filtré sur un filtre seringue en PTFE (Minisart SRP
15, Sartorius) de porosité 0,45 pm.

L'étape de filtration nécessite une attention toute particulicre. En effet, les HAP,
contaminants fortement hydrophobes, ont la propriété de se fixer sur les matériaux. Un test
préliminaire a permis de vérifier que moins de 0,5 % des HAP se perdait par sorption lorsque
des filtres en PTFE préalablement saturés par 2 mL de solution étaient utilisés. Le filtrat est
ensuite analysé par CLHP pour connaitre la concentration des HAP en solution.

I11.3.4. Rapport Molaire de Solubilisation (RMS)

Les expériences du RMS sont réalisées sans sol. Une solution mere de HAP (seul ou
en mélange) est réalisée dans du méthanol (qualit¢ CLHP, Fischer). Dans des flacons de
60 mL en verre brun, une quantité¢ suffisante de solution est injectée a l'aide d'une micro-
seringue afin que la concentration en HAP dans le flacon soit égale a 500 fois sa solubilité
dans l'eau pure. Les flacons sont placés sous hotte pendant 12 heures pour que le solvant
s'évapore, permettant ainsi une recristallisation des HAP. Ensuite, 10 mL de solution
tensioactive sont introduits dans les flacons et le mélange est soumis a une agitation constante
4400 tr.min"' pendant 24 heures, a température constante (25 + 2°C). Enfin, le mélange est
filtré sur membrane 0,45 um en PTFE. Avant chaque filtration, une vérification de la présence
visuelle de cristaux de HAP est effectuée pour s'assurer de 1'exces de HAP. Les concentrations
en biotensioactif varient de 0,1 42,5 g.L"". Le pH de chaque solution est ajusté¢ a 7. Les
expériences sont réalisées en duplicata, les résultats présentés sont la moyenne des deux
expériences.
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I11.3.5. Taux de contamination

Afin de voir l'incidence du taux de contamination sur la remobilisation des HAP, nous
avons fait varier le taux de contamination des sols de 4,94 102 49,88 pmol de HAP.g™ de sol
sec, soit de 10 a 2000 pg.g”’ de sol sec pour le fluoranthéne et le pyréne, et de 8,2 a
1642 pg.g”' de sol sec pour le fluoréne. Le premier taux constitue la valeur limite inférieure
du critere B québécois et le second taux représente une limite raisonnable expérimentale (mise
en solution des HAP) et une valeur fréquemment retrouvée dans des sols réellement
contaminés. Pour réaliser ces expériences de désorption, 20 mL de solution tensioactive a 2,5
g.L"" ont été mis en contact avec 1 g de sol contaminé.

Les solutions de sol sont placées pendant 24 heures sur une table oscillante

(400 tr.min™") a température ambiante, puis sont centrifugées et filtrées avant analyse comme
décrit précédemment.

I11.4. Systeme dynamique : études en colonnes de sol

L'étude de la désorption est complétée par des essais de remobilisation de HAP dans
des colonnes de sol contaminé a travers lesquelles percolent les solutions de biotensioactif.
Les essais sont réalisés avec les horizons A et B. Cependant, les résultats des expériences
menées avec l'horizon B n'ont pu étre exploités du fait d'un colmatage systématique des
colonnes. Le colmatage est attribuable a la dispersion des fines particules de sol, telles que
I’argile, par le biotensioactif : ceci conduit a un transport et a une accumulation de fines
particules vers la sortie de la colonne, bloquant ainsi I’écoulement lors de 1’essai. De ce fait,
seuls les résultats obtenus avec 1'horizon A seront présentés.

Les résultats qui seront donnés dans la partie "Résultats et discussion" de ce mémoire
seront issus d'une moyenne arithmétique obtenue a partir de deux expériences indépendantes.

II1.4.1. Montage expérimental

Les colonnes de sol sont constituées d'un cylindre en acier inoxydable (f interne :
2 cm et de hauteur égale a 6,5 cm). La hauteur de la colonne est égale a plus de trois fois son
diamétre afin de limiter les effets de bords. Des filtres en fibre de verre GF/D (porosité
2,7 pum, Whatman) sont installés a chaque extrémité de la colonne et, en sortie de colonne, un
filtre GF/A (porosité 1,6 um, Whatman) est ajouté (Figure 9). Ces filtres évitent toute perte de
particules. De part et d'autre de la colonne, des grilles percées sont placées afin d'éviter de
déchirer les filtres.
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Sortie de la colonne
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— Filtres GF/D puis GF/A
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Entrée de la colonne

Sol compacté

<+— Cylindre en acier inoxydable

Filtre GF/D

fimZZCm

Figure 9 : Conception et dimensions d'une colonne de sol

La procédure de remplissage de la colonne est adaptée de celle utilisée par Martel et
Gélinas (1996). Le sol sec contaminé est compacté par incréments de 3 mm, chaque couche
est striée en surface pour éviter une stratification du sol dans la colonne. La compaction est
assurée par un outil constitué¢ d'une masse glissant un nombre de fois déterminé le long d'une
tige. Cette méthode permet d'obtenir des densités reproductibles comprises entre 1,70 et
1,75 g.em™. Ce degré de compaction supérieur a 1,70 permet de prévenir l'écoulement
préférentiel dans la colonne. L'alimentation se fait en mode ascendant a I'aide d'une pompe
péristaltique (Ismatec MS-Réglo 4), comme le montre la Figure 10.

L'injection des solutions par le bas des colonnes favorise une répartition uniforme des
liquides lors de leur progression a travers la matrice de sol, tandis que par injection
descendante, la répartition des liquides est moins homogene du fait de l'influence de la force
gravitationnelle.

Les tuyaux permettant l'alimentation en solution tensioactive de la colonne sont en
PVC et sont raccordés a un tuyau inox en entrée de colonne. Du fait du caractére hydrophobe
des HAP, le tuyau placé en sortie de colonne est également en inox, ce qui évite toute perte
des polluants par adsorption.
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le lixiviat sol contaminé péristaltique

Figure 10 : Montage expérimental des expériences en colonne de sol

Le sol est d'abord saturé en eau en injectant de 'EUP dans la colonne aun débit moyen
de 0,4 mL.min"", ce qui correspond & une vitesse de pore proche de 20 cm.h™ (£ 2%). Cette
valeur est dans l'ordre de grandeur des vitesses généralement rencontrées dans les aquiféres
ou utilisées dans les techniques de remédiation. En effet, Pennel et al. (1993) reportent des
vitesses variant de 6 425 cm.h™.

La porosité du sol (¢) dans les colonnes (Equation 22) est obtenue en divisant le
volume de pore dans le cylindre (V) par le volume total occupé par le sol dans le cylindre

(Vey)-

Vi

©=V, (Equation 22)

Le volume de pore a ét¢ déterminé par différence de pesée avant et apres saturation de
la colonne en eau. Le V, ainsi déterminé représente alors la totalit¢ de la porosité du sol
contenu dans la colonne.

La phase de saturation est maintenue pendant 10 volumes de pores (V;) et permet une
stabilisation de la concentration en COD (carbone organique dissous) a I’effluent de la
colonne.

La vitesse de pore (v) des solutions injectées (eau ou solution tensioactives) dans les
colonnes a été calculée al'aide de I'Equation 23 :
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V= A (Equation 23)
ol v est la vitesse de pore (cm.h™)
Q est le débit moyen (mL.min™)
e est la porosité du sol
A est l'aire de la section de la colonne perpendiculaire a'écoulement (cm?).

Le débit, Q, est calculé a partir de la masse de lixiviat recueillie en fonction du temps.
Au cours des expériences de remobilisation, des variations de débit inférieures a 2 % se sont
produites.

Apres 1'étape de saturation a 'EUP, la solution de biotensioactif est injectée avec la
méme vitesse de pore. Les concentrations en biotensioactif utilisées pour les expériences de
remobilisation sont égales 42,5 g.L™! (0,25 %). Cette valeur est trés largement supérieure 4 la
CMC du biotensioactif (0,15 g.L"" soit 0,015 %).

L'effluent des colonnes est recueilli par fractions de 8 4 9 mL, ce qui représente
approximativement 1 volume de pore. Les fractions sont analysées pour déterminer la
concentration en HAP remobilisé, la concentration en biotensioactif, le COD ainsi que le pH.

I11.4.2. Courbes de percée du traceur non réactif et conservatif

Pour s'assurer des bonnes conditions d'écoulement dans les colonnes, un traceur non
réactif a été utilisé. De plus, la comparaison des courbes de percée du traceur et du
biosurfactant permettent de déterminer le facteur retard (R) des biosurfactants dG a leur
interaction avec le sol.

Du fait des conditions expérimentales, le choix d'un traceur ne modifiant pas les
propriétés tensioactives du biotensioactif a été essentiel. Les sels de type NaCl ont donc été
¢liminés. L'eau tritiée (Chemsyn) a alors été utilisée comme traceur. L'activité spécifique de
l'eau tritiée est de 101 pC.mL™". Son suivi analytique a été réalisé grice a un compteur a
scintillation liquide (Wallac, modele 1414 Winspectral) équipé d'une correction de quench
automatique.

Les conditions d'injection de traceur sont les mémes que celles habituellement utilisées
:un débit de 0,4 mL.min’l, une vitesse de pore de 20 cm.h! et une densité de 1,7 g.cm'3. Nous
avons respecté une étape de stabilisation des colonnes pendant 10 V, avec de I'eau ultra-pure,
puis 'eau tritiée est injectée. Les lixiviats sont recueillis tous les 0,3 V, dans les phases de
percée et d'¢lution du traceur ; un plateau est maintenu pendant 5 V,. Ensuite, 1'¢lution du
traceur est effectuée par injection d'EUP pendant 5 V.

La symétrie et 1'absence de trainée dans la courbe de fuite du traceur non réactif

(résultat non présenté) suggere que la fraction immobile de 1'eau dans la colonne a un effet
négligeable lors du transport de la solution atravers la colonne.
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IV. Méthodes analytiques

IV.1. Dosage des HAP

Le dosage des HAP s'effectue par CLHP (Chromatographie Liquide Haute Pression).
La chaine chromatographique est constituée d'une pompe a gradient (L-7100, Merck Hitachi),
d'un injecteur automatique (L-7200, Merck) possédant une boucle d'injection de 100 pL et
d'un détecteur spectrofluorimétrique (L-7485, Merck). Les volumes d'injection sont de 40 et
50 uL. Les données sont acquises et traitées grace au logiciel Multi-HSM Manager (Merck).
La séparation des HAP est assurée par une colonne RP-18 (Merck Lichrospher 100, 5 um,
254 x 4 mm), a l'aide d'un mélange constitué¢ de méthanol/EUP (90/10 en volume). L'¢lution

est réalisée en condition isocratique avec un débit de 1 mL.min™",

La détection par spectrofluorimétrie est largement utilisée pour détecter les HAP
(Méthode 8310 de 1'Agence Américaine de Protection de I'Environnement USEPA et norme
AFNOR NF T 90-115). En effet, les HAP sont naturellement fluorescents. La revue
bibliographique a révelé une hétérogénéité des longueurs d'onde d'excitation et d'émission
utilisées, c'est pourquoi une optimisation a été nécessaire.

Des droites d'étalonnage, pour des concentrations en étalon variant de 0,05 45 mg.L™,
sont obtenues et réalisées pour chacun des HAP. Les coefficients des droites de régression
sont supérieurs a 0,99 pour chacun des produits. Les équations Surface = f(Concentration)
permettent ensuite d'obtenir les concentrations inconnues des échantillons. La limite de
détection déterminée pour cette étude est de 10 ug.L™' pour chaque HAP considéré.

IV.1.1. Cas du fluoréne

Le fluoréne (Aldrich, 98 %) a un temps de rétention de 6,3 minutes. Les longueurs
d'ondes optima pour la détection sont une excitation a 280 nm et une émission a 330 nm
(Figure 11).

20 T

[
W
|

Aire (10)

0 @ T
0 0,1 0,2 0,3 04 0,5
Concentration en fluoréne (mg.L'l)
¢ Ex 280 et Em 330 X Ex 270 et Em 340 A Ex 240 et Em 340
O Ex 297 et Em 340 o Ex 254 et Em 390

Figure 11 : Evolution de l'intensité de la réponse du fluorimétre en fonction des longueurs
d'ondes d'excitation et d'émission pour le fluoréne
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IV.1.

2.

Cas du fluoranthéne

Le temps de rétention du fluoranthéne (Fluka, 97 %) est de 8,5 min. Les longueurs
d'ondes optima pour la détection sont une excitation a 286 nm et une émission a 460 nm

(Figure 12).

Aire (10"

0,1 0,2 0,3 0,4 0,5

. . -1
Concentration en fluoranthéne (mg.L )

¢ Ex 286 et Em 460 X Ex 280 et Em 430
A Ex 260 et Em 420 O Ex 365 et Em 462

Figure 12 : Evolution de l'intensité de la réponse du fluorimetre en fonction des longueurs

IV.1.

3.

d'ondes d'excitation et d'émission pour le fluoranthéne

Cas du pyréne

Le pyrene (Aldrich, 98 %) a un temps de rétention de 9,6 minutes. Les longueurs
d'ondes optima pour la détection sont une excitation a 230 nm et une émission a 387 nm

(Figure 13).

Aire (10)
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|

0,1 02 03 0.4 0,5

Concentration en pyréne (mg.L'l)

¢ Ex 230 et Em 387 X Ex 270 et Em 390
A Ex 333 et Em 382 o0 Ex 260 et Em 420

Figure 13 : Evolution de I'intensité de la réponse du fluorimetre en fonction des longueurs

d'ondes d'excitation et d'émission pour le pyréne
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Lorsque les HAP sont en mélange, les longueurs d'onde d'excitation et d'émission du
pyréne et du fluoranthéne ont été modifiées : la longueur d'onde d'excitation choisie est de
260 nm et la longueur d'onde d'émission est de 420 nm. En effet, la faible différence de leur
temps de rétention ne permettait pas une stabilisation suffisante du détecteur.

IV.2. Dosage du rhamnose

Le dosage des rhamnolipides est réalisé par I’intermédiaire de la mesure du rhamnose
par spectrophotométrie UV selon la méthode décrite par Chandrasekaran et Bemiller (1980).
Dans un premier temps, ce dosage sert a quantifier le pourcentage de rhamnose présent dans
les biotensioactifs et permet de mesurer la concentration du biotensioactif au cours des
diverses expériences.

Une droite d’étalonnage est initialement réalisée (Figure 14) grace a une solution
standard de L(+)-Rhamnose monohydraté¢ (Merck, puret¢ > 99%). Les concentrations de la
gamme étalon varient de 5 450 mg.L™".

Des aliquotes de 0 a 1 mL d'échantillon sont introduits dans des tubes a essais, le
volume étant compléte¢ a 1 mL avec de l'eau distillée. Ensuite, 5 mL d'un mélange d'acide
sulfurique et d'eau (90/15 en volume) sont ajoutés et le tout est plongé pendant 10 minutes
dans un bain-marie a 100°C. Apres refroidissement, 100 uL. d'une solution constituée d'acide
thioglycolique (Fluka) a 0,03 % sont ajoutés. Aprés agitation, les tubes sont conservés al’abri
de la lumiere pendant 3 heures. Nous avons vérifi¢ que le complexe était stable 3 heures de
plus. L'absorbance des échantillons a été finalement mesurée a une longueur d'onde de
400 nm al’aide d’un spectrophotometre Agilent 8453.

2 50 Crh = 58,89 (Abs400)

)

=) 2_

g 40 - R =0,9996

=

5, 30

g @

g < 20

=

54 10 ~

=)

]

O 0 T T T T 1
0 0,2 0,4 0,6 0,8 1

Absorbance (400 nm)

Figure 14 : Droite d’étalonnage utilisée pour le dosage du rhamnose

. . -1
Cun représente la concentration en thamnose (mg.L™).
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1V.3. Estimation de la Matiére Organique Dissoute (MOD)

La matiére organique dissoute libérée par le sol au cours des différents essais a été
évaluée selon deux méthodes : I'absorbance UV 2400 nm et le dosage du COD.

IV.3.1. Estimation par spectrophotométrie UV

Les mesures d'absorbance sont faites a I'aide d'un spectrophotométre AGILENT, dans
des cuves en quartz de trajet optique de 1 cm. Une étude préalable a ¢été effectuée pour
observer l'incidence de la filtration (membrane en acétate de cellulose de porosité 0,45 pm)
sur l'absorbance UV des percolats. Du fait de la faible différence entre les absorbances des
¢échantillons filtrés et non filtrés, les mesures effectuées pour chaque série de colonnes se
feront sans filtration. Nous avons de plus vérifi¢ qu'a 400 nm, le tensioactif n'interférait pas
sur le dosage.

Pour les expériences en systeme dynamique, une corrélation (Figure 15) entre le taux
de carbone relargué (mesuré par COT-metre) et 'absorbance UV 4400 nm a été déterminée.
Ainsi, pour les lixiviats recueillis, 'absorbance est alors rapportée en COD par l'intermédiaire
de cette droite.

L'utilisation de la spectrophotométrie UV présente deux intéréts. En effet, c'est une
technique simple d'utilisation, et il n'est pas possible de doser le COD de nos échantillons :
d'une part, les volumes de lixiviats sont trés faibles (9 mL au maximum) et d'autre part la
présence du tensioactif et des HAP dans les échantillons induirait une augmentation de la
teneur en carbone si ce dernier était dosé€ par un analyseur de carbone.

IV.3.2. Dosage du COD

Ce dosage a été réalisé grace aun analyseur de carbone organique total DOHRMANN
PHOENIX 800, utilisant un systeme d'oxydation chimique par voie humide. L'oxydation est
réalisée par une solution de persulfate de potassium en présence d'une lampe UV. Le CO,
formé par oxydation de la matieére organique est balayé par un courant d'azote et est mesuré
par un détecteur infrarouge non dispersif. La concentration en carbone des échantillons est
exprimée en mg de carbone par litre (mg C.L™).
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Figure 15 : Droite de corrélation entre 1'absorbance UV 24400 nm et le COD

I1V.4. Extraction chimique des HAP apartir du sol

Des extractions liquide/solide ont été réalisées avec un extracteur semi-automatique
2055 Soxtec (Foss Tecator). Le fonctionnement de cet appareil repose sur le principe du
Soxhlet, mais permet de diminuer les temps d'extraction ainsi que les volumes de solvants
consommeés. Ces extractions, dites dures, constituent une méthode de référence, qui nous
permettra d'évaluer I'efficacité du biotensioactif utilisé pour réhabiliter des sols pollués.

Des échantillons de sol (horizon B) sont séchés chimiquement avec du Na;SO4
(rapport 1/1 en masse), et placés dans des cartouches d'extraction en cellulose. Avant
utilisation, le sulfate de sodium anhydre a subi un séchage de 4 heures dans un four a moufle
réglé a500 °C, puis a été conservé dans un dessiccateur apres refroidissement.

IV4.1. Principe de fonctionnement

L'extraction se déroule en trois étapes. Les échantillons sont d'abord immergés dans le
solvant (80 mL) porté a ébullition pendant un temps "t" (étape 1) ; les vapeurs produites étant
refroidies grace a un réfrigérant. Ensuite, 1'échantillon est placé au dessus du solvant, qui
reflue, et il est rincé par le solvant condensé (€tape 2). Puis le solvant est évaporé (étape 3),
permettant une concentration du polluant.

Les extraits sont analysés par CLHP avec les conditions opératoires décrites au
paragraphe IV.1.

Iv.4.2. Choix du solvant et optimisation des conditions opératoires

Aprés avoir effectué une revue bibliographique, il s'aveére que les auteurs utilisent
différents solvants, seuls ou en mélange. Le choix du solvant dépend des molécules a extraire
mais aussi des conditions analytiques, ainsi que de la nature de la matrice polluée. Plusieurs
solvants ont été testés a savoir le dichlorométhane, 1'acétone, I'hexane, le méthanol et un
mélange dichlorométhane/acétone (1/1). Tous les solvants utilisés sont de qualité Pestinorm
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(Prolabo). Un test préliminaire a permis de vérifier que les HAP ne s'adsorbaient pas sur les
cartouches.

Il est a noter que les extractions effectuées dans l'hexane et l'acétone n'ont pu éEtre
analysées par chromatographie car les trois produits étudiés sont €élués avec le méme temps de
rétention.

Les tests ont été réalisés sur des sols fraichement contaminés, pour éviter un biais lié a
l'age de la contamination. Le Tableau 15 montre les rendements d'extraction obtenus pour un
temps d'ébullition d'une heure et une phase de ringage d'une heure. Le type d'appareillage
utilis€ permet un gain de temps important par rapport a l'utilisation d'un extracteur de type
Soxhlet. En effet, la norme XP X 33-012 reporte des temps d'extraction de 6 heures pour
l'extraction de HAP dans des boues. Ici, du fait des caractéristiques de l'appareillage, les
temps d'extraction sont diminués aun peu plus de 2 h.

Tableau 15 : Rendements d'extraction des HAP, exprimés en %, suivant le solvant

(n=5)
Solvant Fluoréne Fluoranthéne Pyreéne
Méthanol 52 69 /
Dichlorométhane 78 £ 4 96 +5 105+ 6
Dichlorométhane/acétone (1/1) 74+3 80+3 74 £2

Le dichlométhane est donc le solvant qui extrait le mieux les trois HAP ; afin
d'améliorer les rendements avec ce solvant, différentes conditions opératoires ont été
successivement testées. Les résultats obtenus sont répertoriés dans le Tableau 16.

Tableau 16 : Optimisation des conditions opératoires (n=5)

Conditions opératoires Fluoréne Fluorantheéne Pyréne

1 h d'ébullition, 1 h de ringage a 50°C 73+4 86+ 5 79+5

5 h d'ébullition, 1 h de ringage a 50°C 62+1 77+2 75+2

1 h d'ébullition, 1 h de ringage a110°C 78 +4 96 £5 105+ 6
2 h d'ébullition, 2 h de ringage a 110°C 64+2 82+3 79+3
1 h d'ébullition, 1 h de ringage a 125°C 72 £1 86+ 1 91+2

Le Tableau 16 révele que les meilleurs rendements d'extraction sont obtenus avec 1
heure d'ébullition et 1 heure de ringage a 110°C.
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[. Caractéristiques physico-chimiques du sol et du

biosurfactant

I[.1. Lesol

I.1.1. Caractérisation physico-chimique du sol

L'Horizon A possede une couleur brun-grisatre trés foncé alors que I'horizon B est de
couleur brune.

La caractérisation du sol a été effectuée en utilisant les différentes normes AFNOR
décrites dans la partie "Matériels et méthodes". Le Tableau 17 reprend les résultats obtenus.

Tableau 17 : Caractéristiques physico-chimiques du sol étudié

pH Carbone o N Granulométrie (%)
Eau KCl |%CT [%CO | ”° SG | SF |LG [LF JArgile
A 7,5+03 16901 | 2,75 1,56 | 0,16 |97 |655 |41 [11,4 | 3,6

B 7,104 |6,1+0,1 |0,13 | 0,11 0,02 |6,7 (798 |50 (80 | 1,0

Horizon

CT : Carbone Total (%), CO : Carbone Organique (%)

N : Azote (%)

SG et SF : sables grossiers (200<d<2000 pm) et fins (50<d<200 pm)
LG et LF : limons grossiers (20<d<50 um) et fins (2<d<20 pum)
Argile : d <2 pm

Les valeurs de pHe,, des sols montrent que les sols sont neutres (pH compris entre 6,5
et 7,5), I'horizon A étant en limite inférieure des pH basiques fixés par le référentiel
pédologique (INRA, 1995).

L'analyse granulométrique montre que la fraction prépondérante est celle des sables
(plus de 75 % dans les deux cas). Les horizons étudiés sont donc classés comme des horizons
trés sableux selon le triangle textural du Groupement d'Etudes des Problémes de Pédologie
Appliquée : GEPPA (Figure 16). Nous constatons donc que les deux horizons ont une texture
similaire, leur principale différence réside dans la teneur en carbone total, et donc dans les
teneurs en carbone organique dont l'influence sur la sorption des HAP est reconnue
(Karickhoff, 1979 ; Rao, 1990 ; Luthy et al., 1997 ; Chefetz et al., 2000, Salloum et al.,
2002).

Le classement utilis¢ dans la littérature internationale donne des dénominations
différentes pour les horizons étudiés. L'horizon A sera dans ce cas class€ comme un loam
sableux fin alors que I'horizon B sera répertorié comme un sable fin.
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Figure 16 : Triangle textural (Baize, 1990)

Les valeurs de C/N obtenues montrent que ces sols sont de type agricole (Pansu et
Gautheyrou, 2003).

[.1.2. Complexe absorbant

Les résultats de la caractérisation du complexe absorbant, c'est a dire la somme des
bases échangeables et la détermination de la Capacité d'Echange Cationique (CEC) sont
regroupés dans le Tableau 18 :

Tableau 18 : Caractéristiques du complexe absorbant

. Bases échangeables (méq/100g) .
Horizon Ca0 MgO 150 N20 CEC (méq/100g)
A 12,13 2,49 0,46 / 7,70
B 2,98 1,05 0,13 / 2,50

La CEC représente 1'ensemble des cations échangeables par le complexe absorbant et

détermine en partie le pouvoir de fixation de ce dernier. Les valeurs obtenues sont plutot
faibles. Les deux horizons présentent un écart dans la valeur de la CEC. Ceci semble normal
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du fait de leur différence de teneur en carbone organique et de leur composition semblable
(Duchaufour, 2001).

Dans les bases échangeables, nous observons une prédominance du calcium ; il
représente respectivement pour les horizons A et B, 80 et 72 % des bases échangeables
mesurées. La prédominance de ce cation indique que le sol a tendance a étre neutre ou alcalin,
ce qui est vérifié par les pH des horizons.

[.1.3. Charge de surface du sol

Le pHype de chacun des horizons a été déterminé (Figure 17 et Figure 18) par titrage
acido-basique. Le pH,,. est le pH ou la charge protonique de surface est globalement nulle.
Ainsi, en dessous du pH,,c d'un adsorbant, la charge de surface a une dominance de sites
positifs favorables al'adsorption de molécules anioniques.

11.3.1. Horizon A

DGIQ.E_E\N:; | pKaS
y=-2869,88x+879 |
R> =097
7 ] y=-499,97x + 5,74
R =0,90
6 _
WWAA )
5 -
I T 4 T T T T
-3.E-04 -1E-04 1,E-04 3,E-04 5,E-04 7E-04

Qen mol.g'] de sol

Figure 17 : Détermination des pK,’ et du pH_pe pour I'horizon A

D'aprés la Figure 17, les constantes d'acidité intrinséques (pK®, obtenus pour Q = 0)
sont les suivantes : pK'y = 5,7 et pK’a) = 8,7 Ces deux valeurs permettent d'obtenir le pHy,,

dont la valeur est égale a7,3.
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11.3.2. Horizon B
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Figure 18 : Détermination des pK,' et du pH,pc pour l'horizon B

D'apres la Figure 18, les constantes d'acidité intrinseéques sont pKSal =54 et pKSaz =
8,1. Le pH,pc, est égal a 6,7. Le coefficient de la droite qui permet de déterminer szaz.est
positif, contrairement a toutes les autres valeurs (Figures 17 et 18).

Les deux horizons étudiés présentent une différence de pente de la droite permettant le
calcul de pK®,. Ceci peut étre relié ala différence des constituants des horizons. Ces résultats
sont similaires a ceux obtenus par Dupuis-Kedziorec (1997) et Davranche et al. (2002). En
effet, ces auteurs indiquent que pour des solides non carbonatés, les pentes obtenues étaient
positives alors que pour des solides calcaires, la pente devenait négative. Les différences de
teneur en calcium des horizons A et B pourraient donc expliquer ces différences.

[.2. Le biosurfactant

1.2.1. Caractérisation du biosurfactant

Une caractérisation du 57SJ a été effectuée afin de déterminer le pourcentage de
rhamnose qu'il contient, sa masse molaire et sa concentration micellaire critique (CMC).

12.1.1.  Analyse par Chromatographie sur couche mince (CCM) du mélange

tensioactif

Afin d'évaluer le nombre de constituants principaux présents dans le 57SJ, une étude
par Chromatographie sur Couche Mince (CCM) a été réalisée. La CCM montre l'existence de
trois composés principaux. Les facteurs retard des thamnolipides obtenus sont respectivement
de 0,48-0,70 et 0,87 respectivement pour R, R, et Rj. Les résultats de cette €tude concordent
avec les travaux déja réalisés sur la caractérisation de tensioactifs de souches apparentées
(Para et al., 1989 ; Van Dyke et al., 1993 ; Arino et al. ,1996). Ces auteurs indiquent que ces
composés pourraient correspondre a des mono et di-rhamnolipides.
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A Theure actuelle il existe des outils analytiques plus performants (RMN, HPLC MS,
etc.) pour connaitre de fagon trés précise les constituants d'un mélange de rhamnolipides.

12.1.2.  Détermination de la masse molaire apparente

Comme l'a montré l'analyse par CCM, le tensioactif est composé d'un mélange de
plusieurs rthamnolipides qui ont été partiellement purifiés. Nous définirons donc une masse
molaire apparente, c'est adire la masse molaire représentative du mélange.

La masse molaire a été déterminée de deux fagons différentes : une détermination
basée sur un dosage acido-basique, qui permet d'obtenir une masse molaire dite apparente
(purification partielle) et une autre effectuée par CLHP-MS-MS qui fournit une masse molaire
réelle. Cette dernicre a été réalisée a l'Institut Armand Frappier (Québec) par le Dr Lépine, en
collaboration avec le Dr Lafrance de 'INRS-Eau-Terre-Environnement (Québec).

[.2.1.2.1. Dosages acido-basique

Ce dosage repose sur une titration (Figure 19) des fonctions carboxyliques COOH du
tensioactif sous azote et apres dégazage de la solution. Les dosages ont été répétés trois fois et
une valeur moyenne a été calculée.

12 - 3

Vicr versé (mL)

—&—pH —e—dpH/dV

Figure 19 : Dosage acido-basique d'une solution de biosurfactant a1 g.L"' par HCI a
2.107mol.L"" et courbe de dérivée

La courbe ci-dessus présente deux points d'inflexion. Ces deux points correspondent
respectivement a la neutralisation de la base forte (NaOH) introduite en exces et a la
neutralisation des groupements carboxylates COO™ du mélange de rhamnolipides par I'acide
fort HCI. La Figure 19 permet également d'obtenir le pKa apparent du rhamnolipide ; il est de
6,0 = 0,1. Bai et al. (1998) trouvent une valeur de 5,6 pour un autre biosurfactant ;
Thangamani et Shreve (1994) indiquent que les pKa des biosurfactants varient de 4,4 a 4,9
pour des acides gras possédant entre 6 et 10 atomes de carbone dans la chaine carbonée. La
valeur que nous obtenons donc pour cette étude est comparable a celles obtenues avec d'autres
biosurfactants (rhamnolipides).
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Le nombre de moles de biosurfactant en solution a été déterminé a partir de la quantité
d'acide nécessaire pour neutraliser les groupements carboxylates du biosurfactant. Ce nombre
de moles (6,48.107) rapporté a la quantité de biotensioactif introduit permet de calculer la
masse molaire du biosurfactant.

La masse molaire apparente obtenue pour le 57SJ est égale a 504 + 27 g.mol™.
Compte tenu de la purification partielle, une sous- ou surestimation de la masse molaire peut
avoir lieu, mais la masse apparente obtenue est en accord avec les données bibliographiques
(Tableau 19). La masse molaire du biosurfactant dépend de la souche microbienne produisant
les rhamnolipides et du substrat sur lequel il se développe ; il est donc difficile de comparer
les valeurs entre elles.

Tableau 19 : Masses molaires de rhamnolipides produits par différentes souches de
Pseudomonas aeruginosa

Masse molaire apparente (g.mol™) Référence
504 Bai et al., 1998
504 Torrens et al., 1998
588 Noordman et al., 2000 a
624 Mata-Sandoval et al., 2002

[.2.1.2.2. CLHP-MS-MS (source : INRS-IAF et INRS-ETE)

Une analyse plus compléte du mélange de rhamnolipides a été réalisée par CLHP-MS-
MS. Cette technique a permis d'identifier tous les constituants présents dans le biosurfactant.
Les tests ont été effectués a partir du biosurfactant partiellement purifié et lyophilisé.

Monorhamnolipide Dirhamnolipide
o I I
" Q 0——CH——CH,——C——0——CH——C——O0H
i i CHa (THm (CHy)
OH
Q. O0—CH—CH;—C——0——CH—C——OH - CHy CH;
CH OH o ©
s (CHa)m (CHy),
| | &,
CHs CHs
OH OH
OH OH

m et n varient de 6 a 14

Figure 20 : Molécules constituant le biosurfactant

Le mélange est constitué de monorhamnolipides et de dirhamnolipides, les
monorhamnolipides représentent 30 % (pourcentage massique) du mélange et les
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dirhamnolipides, majoritaires, en représentent 59,5 %. Dans les deux cas, les constituants en
C10Co sont majoritaires (Tableau 20). Les 10,5 % restants sont constitués par des dilipides.

La masse molaire calculée a partir de ces données est de 550 g.mol' sans tenir compte
des dilipides. Il est a noter que ces dilipides, qui sont des précurseurs dans la biosynthese de
ces biosurfactants, n'ont ét¢ que trés récemment considérés comme étant des constituants
d'intérét dans les mélanges isolés de rhamnolipides (Dr Lépine, INRS-Institut-armand-
Frappier, communication personnelle). De ce fait, ces dilipides n'ont pas, a notre connaissance
encore ¢été quantifiés de fagon précise dans d'autres mélanges de rhamnolipides utilisés lors
d'é¢tudes de remédiation des sols contaminés. Cependant, ces composés semblent avoir
certaines propriétés tensioactives et ne doivent donc pas étre éliminés du mélange. De plus,
leur présence dans le mélange implique de considérer leur masse dans la détermination de la
masse molaire des rhamnolipides. Ainsi, la masse molaire du mélange est de 590 g.mol'l.

Ces résultats sont en accord avec ceux obtenus par Déziel et al. (1999) qui indiquent
que les deux principaux rhamnolipides produits par des Pseudomonas aeruginosa RP sont les
L-rhamnosyl-3-hydroxydecanoyl-3-hydroxydecanoate (Rha-C;o-Cyo) et les L-rhamnosyl-L-
rhamnosyl-3-hydroxydecanoyl-3-hydroxydecanoate (Rha-Rha-C;(-Cy).

Ces valeurs sont proches de celles obtenues avec d'autres biosurfactants : Mata-
Sandoval et al. (2001) reportent pour I'UG2, un pourcentage de 60 pour le dirhamnolipide de
formule Rh,C¢Cj¢, un pourcentage de 21 pour un monorhamnolipide de formule RhC;(C et
un pourcentage de 19 pour un mélange de dirhamnolipide Rh,C;¢C;; et Rh,C;(C;2-H; pour un
"dehydro-dirhamnolipide”. De méme, Haba ef al. (2003) obtiennent une valeur de
dirhamnolipides égale a 71,3 % et pour les monorhamnolipides, un pourcentage de 29,6 %, ce
tensioactif ayant été produit par une souche de Pseudomonas aeruginosa 47T2.

Tableau 20 : Pourcentages molaires relatifs des constituants du mélange de rhamnolipides

Monorhamnolipides
CsCs CsCio | CioCi0 | C1oCi2 | Ci2Cra | CsCra |CioCi2:1 [ C12Ciaa
% 0 4,2 19,7 2,3 0,1 0.4 3,2 0,1
Dirhamnolipides
CsCs CsCio | CioCio | C10Ci2 | CioCrin | CsCraia |Ci0Ciia [Ci2Crai
% 0 8,2 38.0 6,7 0,3 0,6 5,1 0,6
[.2.1.2.3. Comparaison des deux méthodes

Les deux méthodes utilisées pour déterminer la masse molaire du mélange donnent
pour le titrage une valeur de 504 g.mol™ et pour la CLHP-MS-MS une valeur de 590 g.mol™.
La premiere technique s'effectue en solution aqueuse alors que la deuxieme est réalisée par
mise en solution dans de 'acétonitrile. Les deux valeurs sont assez proches 1'une de l'autre, et
I'écart entre les deux masses molaires est proche de 15 %. La technique de titration, beaucoup
plus aisée a mettre en oeuvre donne ainsi des résultats satisfaisants pour le mélange de
biotensioactif partiellement purifié. La valeur de 504 g.mol” a été retenue pour faire les
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calculs ultérieurs car cette valeur est basée sur la quantification des fonctions carboxyliques
des composés tensioactifs constituant le mélange des biosurfactants. Elle prend ainsi en
compte directement les constituants intervenant dans la tensioactivité, soit a la fois les
rhamnolipides et les constituants lipidiques (partie hydrophobe) présentant une fonction
carboxylique (partie hydrophile).

12.1.3.  Détermination du pourcentage de rhamnose

Pour déterminer le pourcentage de rhamnose du biotensioactif, nous avons réalis¢ une
solution tensioactive a 50 mg.L'l, préparée et traitée comme expliqué dans les paragraphes
I1.3 et III.2 du "Matériels et Méthodes". Des aliquotes de 0,5 et 1 mL ont été utilisés et
analysés au spectrophotometre. Les valeurs d'absorbance obtenues sont respectivement de
0,184 £ 0,008 et 0,371 £ 0,025 (n = 15). La masse de rhamnose contenue dans la solution de
57SJ est obtenue en reportant ces valeurs d'absorbance sur la courbe d'étalonnage (Figure 14).
Connaissant la masse de biosurfactant incorporée au départ en solution, le pourcentage (m/m)
de rhamnose du 57SJ a été calculé. Le biotensioactif contient 39,6 + 0,5 % de rhamnose. Cette
valeur sera par la suite utilisée pour effectuer la détermination des concentrations de
biosurfactant en solution.

Le pourcentage de rhamnose peut étre évalué a partir de 1'analyse par CLHP-MS-MS ;
une valeur de 41,4 %, trés proche de celle déterminée par la méthode spectrophotométrique
est obtenue.

Cette valeur est proche de celle reportée par Noordman et al. (1998) qui, pour le
mélange de rhamnolipides produit par I'UG2, obtiennent un pourcentage de 44. Ces mémes
auteurs en 2000 ont déterminé un pourcentage de 45 pour un mélange de six rhamnolipides.
Lafrance et Lapointe (1998) ont obtenu un pourcentage de 40,4 = 5,6 % de rhamnose avec
I'UG2. 11 est cependant difficile de comparer les valeurs entre elles car la composition du
biosurfactant dépend d'une part de la souche microbienne, et d'autre part des conditions de
production, d'ailleurs les différents pourcentages obtenus pour 1'UG2 en sont un exemple.
C'est pourquoi ce parametre est peu cité dans la littérature.

12.1.4.  Détermination de la CMC dans l'eau pure

La concentration micellaire critique (CMC) est la concentration a partir de laquelle les
monomeéres de surfactant s'agrégent pour former des micelles. A la CMC, le biosurfactant
commence a devenir efficace pour mobiliser les COH adsorbés au sol.

La détermination a été effectuée a23,0 + 0,3 °C.
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Figure 21 : Tension de surface en fonction de la concentration en biosurfactant

La tension de surface de I'eau pure a une valeur proche de 70 mN.m™. La Figure 21
représente la tension de surface en fonction de la concentration en biosurfactant. Cette figure
montre que la tension de surface décroit de mani¢re exponentielle, jusqu'a atteindre un
minimum proche de 26 mN.m™, pour une concentration en biosurfactant supérieure ou égale a
0,15 gL' (2,97 10® mol.L"). Cette valeur est comparable aux tensions de surface de
biosurfactants (rhamnolipides purs) dont les concentrations varient de 1 & 100 mg.L
(Bognolo, 1999). D'une maniere générale, les rhamnolipides peuvent diminuer les tensions de
surface a des valeurs comprises entre 25 et 30 mN.m’! (Rahman et al., 2002 ; Haba et al.,
2003).

Afin de déterminer de maniere plus précise la valeur a partir de laquelle la tension de
surface est minimum, il est nécessaire d'utiliser une lin€arisation par transformation en
logarithme des concentrations en biotensioactif (Figure 22).
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Figure 22: Tension de surface en fonction du log Cs7s;y
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La CMC dans l'eau pure est déterminée par l'intersection des deux parties linéaires. La
valeur obtenue pour la CMC est de 0,15 g.L'l, soit 2,98 10* mol.L™".

A titre de comparaison, des rhamnolipides produits par de I'UG2 (masse molaire de
588 g.mol'l) ont une CMC égale 20,20 g.L'l, soit 3,40 10* mol.L"! (Noordman et al., 1998).

Le Tableau 21 fournit différentes valeurs obtenues dans la littérature.

Tableau 21 : Tensions de surface et concentrations micellaires critiques de divers
rhamnolipides (adapté de Lang et Wullbrandt, 1999)

Souche Tension de surface (mN.m™') CMC (gL

P. aeruginosa S+7-B, 40 0,05
P. sp DSM 2874 26 0,02

P. sp DSM 2874 28 0,02

P. sp DSM 2874 27 0,01

P. sp DSM 2874 25 0,20

P. sp DSM 2874 30 0,20

P. aeruginosa 44T1 25 0,01
P. aeruginosa 44 T1 25 0,01
P. aeruginosa BOP100 28 0,26
P. aeruginosa BOP100 31 0,40

Le tensioactif que nous utilisons pour cette ¢tude provoque un abaissement de tension
de surface similaire a celles fréquemment retrouvées pour des souches de Pseudomonas. Pour
la CMC, la valeur obtenue (0,15 g.L'") est élevée par rapport aux valeurs les plus faibles du
tableau, mais reste dans les ordres de grandeurs des données de la littérature. Ainsi, du fait de
la CMC légerement plus élevée que la moyenne, il semblerait que l'utilisation du 57 SJ soit
moins rentable en terme de traitement des sols.

Les CMC dans l'eau pure sont en général assez faibles. Lorsque le tensioactif est mis
en contact avec des sols, une partie s'adsorbe sur cette matrice, et le tensioactif devient donc
moins efficace. C'est pourquoi on définit une CMC dite effective, qui est supérieure a celle
obtenue dans 1'EUP. Cette CMC effective ne peut pas &tre évaluée par tensiométrie car
l'appareil ne peut se stabiliser sur des solutions de sols.

[.2.2. Sorption du biosurfactant en réacteur discontinu

Comme nous l'avons souligné dans 1'étude bibliographique, 1'efficacité¢ d'un tensioactif
peut étre diminuée par sa sorption au sol. Deux horizons ont été utilisés pour cette étude. Une
¢tude cinétique préalable a été réalisée a 20 = 2 °C pour estimer le temps nécessaire a
'obtention d'un pseudo-équilibre de sorption ; ce temps expérimental déterminé, des
isothermes ont été tracées.

12.2.1. Cinétiques d'adsorption sur les horizons A et B

La réalisation de cinétiques permet d'obtenir la vitesse d'adsorption du biosurfactant
sur le sol. La courbe C,q = (t) a été tracée (Figure 23).
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Figure 23 : Cinétique d'adsorption du 57SJ (0,15 g.L™") sur les deux horizons (HA et HB)

La Figure 23 montre que pour les deux horizons, le biosurfactant s'adsorbe
rapidement ; un pseudo-équilibre est atteint a partir de 20 heures. Afin de réaliser les
isothermes, une durée de 24 heures sera respectée ; ce temps est suffisamment court pour
éviter une croissance bactérienne. En effet, nous avons vérifié qu'aucune perte de
biosurfactant ne se produisait pendant la période de 1'étude (5 jours).

Les cinétiques d'adsorption ont été réalisées a une concentration en tensioactif égale a
0,15 g.L"! qui représente la CMC du biosurfactant dans I’EUP et donc la concentration a partir
de laquelle se forment les micelles. Ceci représente un cas défavorable en terme d'application
car la majeure partie du tensioactif va se perdre par sorption et ainsi devenir inefficace en
terme de traitement : en effet, la CMC effective (en présence de sol) étant plus élevée que la
CMC dans I’EUP, les monomeéres auront tendance a se sorber au sol plutét qu’a former des
micelles, ce qui semble étre confirmé par la Figure 24. En effet, la représentation de la
fraction de biotensioactif sorbé en fonction de la concentration en solution montre qu’en
dessous de la CMC effective, la fraction de surfactant sorbée varie de 25 435 %, puis ce taux
décroit avec ’augmentation de la concentration en solution. Ces résultats rejoignent ceux de
Van Dyke et al. (1993), qui ont obtenus avec I’'UG2 des valeurs variant de 74 a20 % pour des
concentrations en solution variant de 0,5 4 5 g.L". Il est 4 noter qu'aux concentrations en
biotensioactif ou nous travaillerons par la suite (2,5 g.L'l), seulement 5 % du surfactant se
sorbe au sol.
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Figure 24 : Pourcentage de 57SJ sorbé en fonction de la concentration en solution apres 24
heures de temps de contact

Nous observons que le 57SJ se sorbe plus rapidement et en plus grande quantité sur
I'horizon B que sur le A aux faibles concentrations en tensioactif. Les vitesses d'adsorption
apparentes (dC/dt) calculées sont de 0,49 mg.L™".min™" et de 0,71 mg.L™".min"' respectivement
pour l'horizon A et B. L'adsorption du biotensioactif ne se correle pas avec le contenu en MO
des horizons. Ce résultat rejoint ceux de Noordman ef al. (2000 a), qui ont observé des
résultats similaires avec de 1’UG2, tensioactif biologique produit par une souche de
Pseudomonas, et des sols différents.

Au pH des expériences (7), et compte tenu du pHyp. des sols (7,3 pour I'horizon A et
6,7 pour l'horizon B), il apparait que I’horizon A est chargé positivement et le B
négativement. Il faut cependant noter qu'au pH de 1'étude les sols des horizons sont peu
chargés. De plus, le pKa apparent du tensioactif est de 6, donc, au pH de 1’étude, les fonctions
carboxyliques du tensioactif sont dissociées. Ainsi, les interactions €lectrostatiques ne peuvent
pas expliquer le comportement du tensioactif vis-avis du sol. La sorption sur 1'horizon B
pourrait €tre liée a une fraction minérale plus importante qui posséderait une surface
spécifique plus grande, ou pourrait révéler une accessibilité différente aux pores des horizons.

12.2.2.  Isothermes d'adsorption

Les isothermes de sorption ont €té réalisées sur les deux horizons a 20 + 2 °C. Des
isothermes de type direct ont été tracées. Différents modeles mathématiques (Freundlich et
Langmuir) ont également été utilisés pour traduire les résultats de 1'adsorption.
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[.2.2.2.1. Isotherme de type direct
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Figure 25 : Isothermes de sorption du biosurfactant suivant la représentation directe

La Figure 25 représente la capacité de sorption en fonction de la concentration
résiduelle de tensioactif en solution. Nous observons que les deux horizons sorbent le
tensioactif de fagon similaire.

Pour I'horizon A, un maximum d'adsorption est atteint a partir d'une concentration en
surfactant égale a 1 gL', Dans la gamme de concentrations étudiées (0 a 2,5 gL™), il
semblerait que la saturation des sites de sorption de l'horizon soient atteinte, la quantité
maximale de surfactant adsorbée restant faible.

Au vu de la forme obtenue pour cette isotherme, il est possible de décrire la sorption
avec un modele de type Langmuir. Les valeurs obtenues de g, (capacit¢ maximum de
biosurfactant sorbé au sol) et K; (constante de Langmuir) sont respectivement de 3,61 gkg™
et de 2,35 Lkg" soit 7,15 107 molkg™ et 1184 L.mol”. Ces résultats sont similaires & ceux
obtenus par Adeel et Luthy (1995) lors d'une étude portant sur l'adsorption du Triton X-100,
surfactant chimique non ionique, sur un sable fin (qy=967 L.mol™ et K;=6,5 10~ mol.kg™).
L'horizon A utilisé lors de notre étude possede une capacité d'adsorption du tensioactif plus
¢levée, ce résultat pouvant probablement s'expliquer par les différences entre la nature des
sols et les tensioactifs étudiés.

De méme, pour l'horizon B, les valeurs obtenues par calage pour g, et Ky sont
respectivement égales a 4,05 gkg” et 1,77 L.kg". Ces valeurs sont donc proches de celles
obtenues avec l'horizon A, ainsi les deux horizons ont une capacité de sorption proche. Il
apparait donc que la sorption n'est pas corrélée a la quantité de MO contenue dans le sol. Par
conséquent, d'autres interactions que celles mettant en jeu la MO interviennent. Ceci confirme
ce qui a été observé par I'¢tude cinétique. Ces résultats sont en accord avec ceux obtenus par
Noordman et al. (2000 a) avec de 1'UG2, qui n'ont pas observé de corrélation entre la sorption
du tensioactif et le contenu en MO.
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1.2.2.2.2. Isothermes de Freundlich

La représentation de Freundlich (Figure 26 et Figure 27 respectivement pour les
horizons A et B) donne des isothermes de type S, qui décrivent une adsorption défavorable, en
terme de traitement. Il est possible de subdiviser ces isothermes en trois parties, comme 1'ont
suggéré Edwards et al. (1994) ou Adeel et Luthy (1995), pour le Triton X-100 (surfactant

chimique non ionique).
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Figure 26 : Isotherme de Freundlich pour la sorption du 57SJ sur 'horizon A
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Figure 27 : Isotherme de Freundlich pour la sorption du 57SJ sur I'horizon B

Pour 1'horizon A (Figure 26), l'isotherme de Freundlich est difficilement interprétable.

Edwards et al. (1994) ont divisé l'isotherme de Freundlich du Triton X-100 (surfactant
chimique non ionique) sur un sédiment en deux régions. La modélisation de l'isotherme de
I'horizon B (Figure 27) fait apparaitre ces mémes régions. Cette isotherme a de plus une forme
de S, caractéristique de la sorption des tensioactifs, chimiques ou biologiques (Abdul et
Gibson, 1991 ; Edwards et al., 1994 ; Adeel et Luthy, 1995 ; Somasundaran et Krishnakumar,

1997 ; Noordman et al., 2000 a).
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La premiére partie (Région 1) correspond a l'adsorption des monomeres de
biosurfactant a la surface du solide. Lorsque la concentration en biosurfactant augmente, les
monomeres de biosurfactant ont tendance a s'auto-associer du fait de forces €lectrostatiques et
hydrophobes. Cette auto-association entraine la formation d'une monocouche (hémimicelle),
cette étape se produit dans la région intermédiaire, qui débute a la CMC et se termine a
l'intersection du deuxiéme segment linéaire de 1'isotherme. Le regroupement en double couche
(admicelle) s'effectue dans la région 2.

1.2.2.2.3.  Conclusion sur I'adsorption des biosurfactants

Le tensioactif utilisé se sorbe faiblement aux horizons étudiés. Les taux de perte du
biosurfactant par sorption sont plus faibles que ceux généralement observés dans la littérature.
Les taux de sorption sont proches de 35 % pour des concentrations en solution inférieures a la
CMC, et ce taux diminue a5 % pour des concentrations en biotensioactif élevées.

L'horizon B adsorbe autant le biosurfactant que 1'horizon A, malgré une fraction en
carbone organique bien plus faible. Donc pour ce sol, l'adsorption du biosurfactant ne
dépendrait pas uniquement de la MO contenue dans les horizons. Il aurait été nécessaire
d'effectuer des analyses minéralogiques ainsi que des mesures de surface spécifique afin
d'expliquer le phénomene observé. En effet, la composition minérale des sols pourrait avoir
un role dans la sorption. Ces hypotheses rejoignent celles de différents auteurs : Shen (2000)
explique que suivant la composition en minéraux (Si, Al et Fe), la sorption varie. Les
premieres interactions entre la premiere couche de biosurfactant et le sol résulteraient de
réactions d'échange d'ions impliquant le groupe carboxylique du biosurfactant, via un
phénomene de complexation de surface ou de liaisons hydrogene, impliquant le rhamnose de
la portion hydrophile. Ensuite, les interactions hydrophobes entre les rhamnolipides
prédominent.

Toutes ces observations montrent que les mécanismes de sorption mis en jeu
dépendent de différents facteurs, comme le type de sol, le tensioactif en lui-méme et sa
concentration. Le biotensioactif sélectionné pour cette étude semble €tre un bon candidat pour
une utilisation future de remédiation de sol, compte tenu de son interaction modérée avec le
sol.

I1. Efficacité du biosurfactant a solubiliser et remobiliser

les HAP

Avant de choisir un tensioactif en vue de sa future utilisation pour traiter un sol pollué,
il est nécessaire de pouvoir évaluer sa capacité a solubiliser les molécules ciblées. Ces études
sont en général réalisées en laboratoire, en réacteurs discontinus, avec un maximum de
parameétres connus. Ainsi, nous avons étudié la capacité de solubilisation du 57SJ envers
chaque HAP, seul puis en mélange ternaire, pour voir l'effet de synergie entre les produits.

Pour ne pas faire intervenir de variables supplémentaires, nous avons choisi de
travailler a pH constant, sans fixer la force ionique (ajout de cations). En effet, les cations
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ajoutés peuvent soit faciliter la solubilisation des molécules en diminuant les tensions de
surface entre la solution de surfactant et les COH (Bai et al., 1998), soit avoir un effet inverse
en favorisant la précipitation du tensioactif. Il est cependant a noter qu'en conditions réelles de
terrain, la présence de concentrations significatives de cations pourrait conduire a un

comportement des biosurfactants différent de celui observé ici et qui a été obtenu sans ajout
de cations.

II.1. Etude en systéme statique : Rapport Molaire de Solubilisation
(RMYS) et coefficient de partage micellaire (K,,)

II.1.1. Etude cinétique

Afin de déterminer le temps nécessaire a l'obtention d'un pseudo-équilibre, des études
cinétiques ont été réalisées en utilisant une concentration en tensioactif égale 42,5 g.L”'. Au
vu des résultats obtenus (Figure 28), nous ne présentons ici que le cas du pyrene, HAP le plus
hydrophobe et donc le moins soluble de 1'étude. En effet, des courbes similaires ont été
obtenues pour les autres molécules.
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Figure 28 : Cinétique de solubilisation du pyréne en présence de biosurfactant (2,5 g.L™)

L'équilibre de solubilisation est obtenu apres 12 heures de temps de contact entre HAP

et solution tensioactive. Les expériences de RMS ont ainsi été effectuées avec un temps de
contact de 24 heures.

Afin de comparer les trois produits entre eux, nous avons calculé la vitesse apparente
de solubilisation dans les cinq premicres minutes de contact, v, grace al'équation suivante :

V= G- Go (Equation 24)
ts- to

avec Cs : concentration du HAP en solution 4 t=5 min (mol.L™),
Cy : concentration du HAP en solution 4 t=0 min (mol.L™"), donc 0,
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ts : temps (min), soit ici 5 min,
to : temps 1nitial (0 min).

La vitesse de solubilisation calculée est de 1,99 10 mol.L™".h™". Celle obtenue pour le
fluoréne, HAP le moins hydrophobe de I'¢tude, est de 5,30 10™* mol.L™".h"". Donc le fluoréne
se solubilise plus vite en présence du biotensioactif que le pyréne. Ceci peut étre 1ié¢ a sa
solubilité plus élevée.

II.1.2. Solubilisation des composés simples

L'étude de la solubilisation a d'abord été réalisée en considérant les différents HAP de
facon séparée (Figure 29).

11.1.2.1.  Influence de la concentration en biosurfactant sur la solubilisation -
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Figure 29 : Solubilisation des HAP considérés indépendamment par le 57SJ

La Figure 29 montre la solubilisation des HAP en fonction de la concentration en
biosurfactant. La courbe obtenue peut étre divisée en trois parties : la premicre (notée 1 sur la
Figure 29) pour des concentrations inférieures a la CMC dans I'EUP, la seconde (2) dont les
concentrations en tensioactif sont supérieures a la CMC dans I'EUP, comprises entre 0,29 et
1 mmol.L™" et la derniére pour des concentrations supérieures a 1 mmol.L™,

Le Tableau 22 répertorie les solubilités obtenues pour les concentrations inférieures a
la CMC, qui sont a mettre en paralléle avec la région 1 de la Figure 29. Nous constatons qu'en
dessous de la CMC, la concentration en HAP est constante et est proche des solubilités
aqueuses (aux incertitudes pres), si I'on tient a la fois compte du fait que 1'on ne soit pas dans
l'eau pure ni totalement a l'équilibre.
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Tableau 22 : Solubilité des HAP dans 1'eau et dans une solution de biotensioactif de

concentration inférieure ala CMC

Fluorene Fluoranthéne Pyréne
Solubilité aql_lleuse 11,43 129 0.64
(umol.L™)
Solubilité (pmol.L™)
apparente dans la 7,95 +£0,29 0,86 £ 0,20 0,65 £0,04
zone 1 (<CMCQC)

Nous constatons de plus que le HAP le plus soluble de notre étude (fluoréne) est celui
qui a sa solubilité apparente la plus ¢éloignée de sa solubilité¢ dans l'eau. Ce résultat rejoint
celui obtenu par Kile et Chiou (1989) avec du TCB (plus soluble) et du DDT. L'effet moindre
obtenu avec le TCB est attribué a sa plus grande solubilité aqueuse, qui en fait réduit
l'efficacité de partage avec la fraction organique diluée du surfactant. Li et Chen (2002) ont
observé le méme phénomene avec le fluorene et le pyréne avec un tensioactif chimique
nonionique.

La région 2 de la courbe est une zone légérement concave ; c'est a ce moment que
débute 'agrégation des monomeres en micelles. La courbure observée est liée au fait que le
biosurfactant utilisé est constitué d'un mélange de plusieurs rhamnolipides, ce qui perturbe les
équilibres mis en jeu. Kile et Chiou (1989) indiquent en effet qu'une telle courbure résulte de
la micellisation successive de monomeres hétérogenes (ici le biosurfactant est un mélange de
plus de 10 congénéres et est partiellement purifié€), ce qui induit une large zone de transition
"monomeres-micelles". Les études portant sur la capacit¢ d'un tensioactif a solubiliser les
HAP ont jusqu'ici été réalisées le plus souvent avec des surfactants chimiques seuls. De ce
fait, dans la plupart des cas, la portion 2 de la Figure 29 n'existe pas (Edwards et al., 1991). Le
Tableau 23 donne les concentrations micellaires critiques efficaces du biosurfactant vis-&vis
d'un polluant. Ces CMC ont été déterminées expérimentalement et sont obtenues par
l'intersection de deux segments de droite en représentation logarithmique (figure non
présentée ici).

Tableau 23 : CMC efficace de solubilisation du biosurfactant

Fluoréne Fluoranthéne Pyrene
Log Ko 4,18 5,22 5,18
CMC efficace (g.L") 0,40 0,18 0,19

Edwards et al. (1991) ont montré que méme si les techniques de détermination des
CMC c¢étaient différentes, il est possible de comparer les CMC expérimentales, déterminées
graphiquement, aux CMC déterminées dans I'EUP par tensiométrie.

Nous constatons que les valeurs des CMC different avec le polluant présent dans le
milieu : la CMC efficace du fluoréne est supérieure a celle du pyréne et du fluoranthene, et
celles du fluoranthéne et du pyréne sont treés voisines. Les CMC efficaces en présence du
fluoranthéne et du pyréne sont proches de celle obtenue dans I'EUP (0,15 g.L™"), et celle du
fluoréne est de 2,66 fois supérieure ala CMC dans I'eau déionisée. Ce résultat est semblable a
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ceux obtenus par Chun et al. (2002), qui expliquent que la CMC d'un surfactant en phase
aqueuse et en équilibre avec un solubilisat peut varier car l'activité du surfactant est changée
par l'introduction de ce solubilisat. C'est pourquoi, pour des polluants possédant des propriétés
chimiques proches, en particulier des Ky, les CMC sont proches. En ce qui concerne le
fluoréne, sa plus grande solubilité ainsi que sa plus faible hydrophobicité permettent une
solubilisation plus aisée.

La portion 3 de la courbe (Figure 29) montre qu'au-dessus de la CMC effective, la
quantité de HAP solubilisée augmente de facon linéaire avec des concentrations croissantes
de biosurfactant. En effet, la quantit¢ de surfactant ajoutée au-dela de cette CMC reste en
grande partie en solution et permet d'accroitre le volume des micelles formées et donc
d'augmenter le volume de la pseudo-phase micellaire hydrophobe disponible pour la
solubilisation des HAP. Ceci rejoint les études de Thangamani et Shreve (1994), de Li et
Chen (2002) ou Zhu et Feng (2003).

11.1.2.2.  Rapport Molaire de Solubilisation et log K,,

Le Rapport Molaire de Solubilisation est donné par la pente des droites de la Figure 29
(zone 3), et permet d'estimer par la suite le coefficient de partage micelle/eau. En ce qui
concerne le RMS des HAP (Tableau 24), nous constatons que chaque polluant a une valeur
qui lui est propre ; le RMS le plus élevé est obtenu pour le fluorene, HAP le plus soluble de
I'étude, et la plus faible est pour le pyreéne, qui est le polluant le plus hydrophobe. D'un point
de vue structural, le fluoréne dont le volume molaire est de 138 cm’.mol™ et qui est un HAP a
trois cycles, est stériquement moins "encombrant" que le pyréene (HAP de quatre cycles) dont
le volume molaire égal 4 214 cm’.mol™”. Ainsi, il pénétre plus facilement dans les micelles,
d'ou son RMS plus ¢élevé. Ceci est en accord avec une étude réalisée par Hill et Ghoshal
(2002), avec du phénanthréne et du naphtaléne.

Les valeurs de RMS dépendent des tensioactifs utilisés. Par exemple, Li et Chen
(2002) ont obtenu des valeurs de RMS ¢égales a 0,142 et 0,038 pour le fluoréne et le pyrene,
avec du Tergitol 15-S-7, surfactant chimique non ionique, les expérimentations ayant été
effectuées a22 °C. Les valeurs que nous obtenons sont différentes.

Tableau 24 : Rapport Molaire de Solubilisation et coefficient de partage micelle/eau (log K,)

de chaque HAP
Fluoréne Fluoranthéne Pyrene
Log Ky, 491 0,01 5,80 £ 0,09 5,76 £ 0,05
RMS (10™) 12,16 + 0,30 9,96 + 0,31 6,81 £ 0,31

Le coefficient de partage micelle/eau (K;,) représente le partage des HAP entre la
pseudo-phase organique non polaire constituée par l'intérieur des micelles et la phase aqueuse
polaire.

Les K, varient avec le HAP ; la valeur la plus élevée est obtenue pour le fluoranthene
et la moins élevée pour le fluoréne. Ce partage semble étre 1i¢é a l'hydrophobicité des
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molécules étudiées, comme le montre la Figure 30. En effet, plus le coefficient de partage
octanol/eau d'une molécule hydrophobe est élevé, et plus il aura tendance a se partager dans
les micelles. Ainsi, dans notre étude, le pyréne sera le HAP pour lequel 1'augmentation de la
solubilité est la plus ¢levée (Figure 30). Ces résultats sont similaires a ceux obtenus par Li et
Chen (2002) qui ont travaillé avec trois tensioactifs chimiques non ioniques et quatre HAP
(naphtaléne, fluoréne, phénanthréne et pyréne). Ces auteurs ont en effet observé que le
pyréne, HAP le plus hydrophobe de leur étude, était celui qui voyait sa solubilité augmenter le
plus.
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Figure 30 : Augmentation de la solubilité apparente des HAP en fonction de la concentration
en 57SJ

Plusieurs auteurs ont essay¢ de corréler les coefficients de partage micelle/eau (K,,) et
de partage octanol/eau (K,y). Ces €tudes ont jusqu'ici ét¢ effectuées a partir de tensioactifs
chimiques, anioniques ou non ioniques. Edwards ef al. (1991) et Li et Chen (2002)
obtiennent des pentes de 0,78 et 0,85 respectivement. Dans notre cas, et bien que nous ne
disposions que de trois points, nous obtenons des valeurs légerement différentes (Figure 31).
Ceci peut étre expliqué principalement par la nature du surfactant utilisé¢ et des molécules le
constituant, mais aussi la température a laquelle les expérimentations sont réalisées. En effet,
Li et Chen (2002) indiquent qu'une élévation de température de 15 a 30 °C augmente le
nombre d'agrégation du Tergitol 15-S-7 de 65 % et cela favorise la micellisation des HAP et
donc augmente les valeurs de RMS.
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Figure 31 : Corrélation entre les log K,y et log K, pour les trois HAP dans une solution de
57SJ de concentration égale 42,5 g.L”!

I1.1.3. Solubilisation en mélange ternaire

Comme nous l'avons souligné dans la revue bibliographique, la pollution ne concerne
jamais un seul composé. Généralement, d'autres molécules, différentes ou du méme type s'y
retrouvent également. C'est pourquoi nous avons choisi de compléter les résultats obtenus en
composé simple par une étude en mélange ternaire équimolaire de chaque HAP.

Les courbes représentant la solubilit¢é des HAP en fonction de la concentration en

biosurfactant en mélange ternaire sont similaires a celles obtenues a la Figure 29, aussi, elles
ne seront pas présentées ici.

Tableau 25 : Coefficients de partage octanol/eau et micelle/eau des HAP seuls ou en mélange

Fluorene Fluoranthéne Pyrene
Log Kow 4,18 5,22 5,18
HAP seul Log Ky, 4,91 +0,01 5,80 + 0,09 5,76 £ 0,05
M¢élange ternaire Log Ky, 4,84 + 0,01 5,90 £ 0,09 5,98 £ 0,05

Le Tableau 25 répertorie les valeurs des coefficients de partage obtenus en considérant
les HAP de facon indépendante ou en mélange. Nous pouvons distinguer deux
comportements différents : I'un suivi par le pyréne et le fluoranthéne qui sont des HAP
possédant une hydrophobicité trés voisine, et 'autre par le fluoréne, HAP le plus soluble de
cette ¢tude. Dans le premier cas, nous constatons que le K;, des deux HAP a augmenté¢, et
dans le second qu'il a diminué. Ceci est li¢ al'effet synergétique des HAP entre eux.

Si les solutés entrent en compétition lors de la solubilisation micellaire, il va y avoir
une diminution de solubilité d'un soluté en présence d'autres molécules (Chaiko et al., 1984 ;
Guha et al., 1998 ; Chun et al., 2002 ; Prack et Pritchard, 2002). En effet, des composés plus
hydrophobes comme le pyréne ou le fluoranthene déplacent probablement le fluoreéne
(beaucoup moins hydrophobe que ses congénéres) du caur des micelles et diminuent ainsi sa
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solubilité apparente. Inversement, un composé¢ tel que le fluoréne modifie peu la solubilité
apparente de composés hydrophobes car il est peu compétitif du pyréne et du fluoranthéne
lors de la partition micellaire.

De plus, le volume a l'intérieur des micelles est limité. Aussi, les HAP les plus
hydrophobes vont réaliser des liaisons énergétqiuement plus fortes avec l'intérieur des
micelles par rapport au HAP moins hydrophobe. Dans ces conditions, le fluoréne se retrouve
a la région interfaciale du caur hydrophobe, ce qui réduit les tensions interfaciales entre 1'eau
et la pseudo-phase hydrophobe. La tension interfaciale ainsi réduite peut supporter un volume
de comr micellaire plus grand pour la méme énergie interfaciale et provoque ainsi une
diminution du K, du fluoréne.

Ces études en systémes statiques montrent qu'en présence de plusieurs polluants, des
synergies peuvent apparaitre et ainsi modifier le comportement individuel des polluants. Afin
d'optimiser les rendements de traitements, il est donc nécessaire d'étudier l'interaction qu'ont
les polluants entre eux. Cependant, pour pouvoir extrapoler ces résultats a des traitements
réels, il est nécessaire d'effectuer des expériences en systetme dynamique, c'est a dire des
colonnes de sol.

I1.2. Etude en systéme dynamique

Les colonnes de sol utilisées pour 'é¢tude ont été décrites dans le paragraphe 111.4.1 de
la partie "Matériels et Méthodes". Pour rappel, les colonnes, réalisées avec l'horizon A,
subissent une phase de stabilisation a 'EUP puis le biosurfactant est injecté a un débit de
0,4 mL.min" soit une vitesse de pore de 21 cm.h. Pour les conditions expérimentales
choisies, les porosités sont proches de 0,41 = 0,01, et les volumes de pores Vp sont proches de
8,19+ 0,17 mL.

La concentration en biosurfactant est de 2,5 g.L"'. En effet, comme la solubilisation
des HAP est proportionnelle a la concentration en tensioactif, nous avons choisi de nous
placer dans les conditions les plus favorables en terme d'extraction et permettant de rester
dans des colts raisonnables.

I1.2.1. Etape de saturation en eau du sol

Lors des expériences en colonnes de sol, il est nécessaire de procéder a une étape de
saturation par de I'EUP afin de saturer le sol en eau et de stabiliser la concentration en carbone
organique dissous (COD) al'effluent avant l'injection du biotensioactif (Figure 32).

Un ¢lectrolyte support aurait pu étre utilisé pour réaliser I'étape de stabilisation,
cependant les ions en solution sont reconnus pour avoir une incidence sur le volume des
micelles et donc sur la remobilisation des HAP. C'est pourquoi nous avons travaillé avec de
I'EUP.
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Figure 32 : Evolution de la concentration en COD dans l'effluent des colonnes au cours de
I'étape de saturation en eau du sol lors des différents essais

La Figure 32 montre qu'au premier volume de pore ¢élué, la concentration en COD est
élevée, avec des valeurs pouvant atteindre 600 mg C.L™. Lors des différents essais réalisés,
nous avons observé des écart-types de l'ordre de 40 mg C.L". Aprés ce premier volume de
pore (Vp) d'eau injectée, le contenu en COD de l'effluent diminue trés rapidement et se
stabilise & partir du huitiéme volume de pore 4 25 mg C.L". Cette stabilisation du taux de
carbone permet l'injection du tensioactif. En effet, une concentration variable en COD de
l'ordre de 600 mg C.L™" lors de l'injection du tensioactif pourrait avoir un impact mesurable
sur la remobilisation des HAP. Apres percolation de 10 V, d'EUP, la quantité¢ de COD lessivé
représente moins de 4 % du COD initialement présent dans les colonnes de sol.

La Figure 33 montre le suivi de la concentration en HAP en fonction des volumes de
pore d'EUP percolés dans la colonne. Avant injection du tensioactif (V,<10), les HAP ne sont
pas ou peu remobilisés. Par exemple, pour le fluoréne, qui est le HAP le plus soluble de
'étude, moins de 0,1 % de la masse initialement présente dans le sol est remobilisée. La
concentration dans l'effluent est faible (0,025 mg.L™") et reste constante au cours des dix
premiers volumes de pore. Cette concentration demeure tres faible par rapport a la solubilité
du fluoréne dans ’eau (1,9 mg.L™"). Ce résultat peut étre lié en partie aux conditions
hydrodynamiques (vitesse de pore élevée) qui créent un état de non équilibre pour la
solubilisation du HAP ou peut étre li¢ aux propriétés hydrophobes des HAP, qui les rend peu
solubles dans 1'eau.

Les deux autres HAP, beaucoup plus hydrophobes, ne sont pas remobilisés. Des
résultats similaires ont €té obtenus par Thiem ef al. (1997) sur un sol réellement contaming,
dont les taux de contamination en pyrene et fluoranthéne initialement présents dans le sol
étaient respectivement de 448 et 681 pg.g”. La concentration dans l'effluent obtenue pour ces
deux HAP est inférieure a 50 pg.L"'. De méme, Lafrance et Lapointe (1998) ont remobilisé
moins de 0,6 % du pyrene total pour un taux de contamination du sol identique au nétre, et un
taux de COD plus faible. Aux concentrations utilisées lors des expériences de remobilisation
(50 pg.g” de sol sec), il apparait normal de ne pas mobiliser ces deux hydrocarbures. Ainsi,
I’eau seule posséde une tres faible capacité a mobiliser les HAP du sol. Ceci est d’autant plus
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¢vident que le COH ¢étudié est hydrophobe : par exemple, une étude réalisée par Roy et al.
(1994) sur un sable contaminé par de l’anthracéne a montré que ce HAP n’était pas
remobilis¢. Le taux de carbone organique du sol explique également ces résultats. Une étude
réalisée par Bordas et Lafrance (2001) sur I’horizon B contaminé par le pyréne (50 pg.g” de
sol), révele que moins de 1,5 % du pyrene initial était remobilisé pendant cette phase. La
différence de teneur de CO explique cet écart de remobilisation.

Au cours de cette étape de saturation en eau, le pH des fractions recueillies a été
vérifié et est proche de 7,2, sachant que le pHe,, du sol est de 7,5 + 0,3. De plus, aucune
variation de ce parametre n'a été observée.

Ainsi, apres injection de 10 V, d'EUP, les conditions de pH et de COD ¢étaient stables
pour débuter l'injection du tensioactif.

I1.2.2. Etude en composé¢ simple

Pour chaque graphique de cette sous-partie, 1'étape de saturation en eau est d'abord
représentée, suivie de celle de la mobilisation des polluants par le tensioactif. Toutes les
courbes sont issues d'une moyenne de deux essais, et dans tous les cas les écarts sont
inférieurs a5 %.

4 - 1,0
& ~ e +08
E i 3 AAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAMM ABAAAAMAAA
- e, 06
b g_ 2 = "“ngg% @
=R nl:\ga‘n’ . Q
é % 1 maa%%me'Mﬁﬂﬂﬁeﬂmmmn 0.4
S - 0,2
0 168 ARESRERRN” ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ 0,0
0 10 20 30 40 50 60 70
Volume de pore (Vp)
s Fluoréne o Fluoranthéne o Pyréne
Rhamnose - = = =FEautritiée

Figure 33 : Concentration en HAP des percolats pour 1'étude en composé simple

11.2.2.1. Rhamnose

La solution de biotensioactif (2,5 g.L ") a été injectée aprés stabilisation des colonnes
pendant dix volumes de pores avec de I'EUP. Le dosage du rhamnose permet de suivre la
concentration du surfactant a I'effluent de la colonne. La Figure 33 montre qu'a partir de cinq
volumes de pore de solution tensioactive injectée, la concentration relative du biosurfactant se
stabilise a 1. La totalité du biotensioactif injecté se retrouve alors en sortie de colonne, il n'y a
donc pas de perte par dégradation ou précipitation.

Le retard relatif du biosurfactant par rapport au traceur (R) a été déterminé par le
rapport des aires comprises en-dessous des courbes de fuite du traceur et du biosurfactant.
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Une telle approche a été utilisée par Noordman et al. (2000 b) pour des biosurfactants dont
l'isotherme d'adsorption n'était pas lin€aire.

La valeur obtenue pour le facteur retard est de 1,24. A titre de comparaison,
Noordman et al. (1998) obtiennent un facteur retard de 7,2 pour I'UG2 dont la concentration
est égale 20,5 gL, ces auteurs ayant travaillé a la méme vitesse de pore sur un sol différent.
Les valeurs des facteurs retard dépendent a la fois du débit utilisé, mais aussi de la
concentration initiale en tensioactif. En effet, plus cette concentration est ¢levée et plus le
facteur retard est faible.

Le faible facteur retard obtenu ainsi que le nombre limité de volumes de pores pour
atteindre une concentration relative en tensioactif égale a un indiquent qu'il existe une faible
interaction entre le biotensioactif et le sol.

La quantité de biotensioactif sorbée au cours des expériences peut étre quantifiée. En
effet, l'intégration de l'aire sous jacente a la courbe de percée du traceur et sous jacente a celle
du biotensioactif (C/Cy = 1) nous permet d'obtenir une valeur de 0,954 gkg". Cette valeur est
éloignée de celle obtenue en systéme statique (3,61 gkg'). Ceci est lié aux conditions
hydrodynamiques utilisées qui ne permettent pas d'obtenir des conditions d'équilibre. En effet,
le temps de séjour dans la colonne est de 20 minutes, or nous avons établi qu'en systeéme
statique, 1'équilibre était obtenu au bout de 24 h. Dans les conditions dynamiques choisies, le
biosurfactant n'a peut étre pas acces a la totalit¢ de la porosité du sol. Pour vérifier cette
hypothese, il serait nécessaire de faire des expériences a des débits différents, et/ou de faire
des colonnes en "stop-flow", c'est a dire en stoppant pendant un temps "t" 1'écoulement du
tensioacif. Cet écart peut également étre attribué a la présence de forces de cisaillement lors
de 1'écoulement. Ces forces peuvent géner voir empécher la formation des hémimicelles a la
surface et ainsi défavoriser la sorption. Noordman et al. (2000 a) ont obtenu des résultats
similaires lors d'études en batch et en colonne avec différents sols et de I'UG2.

11.2.2.2.  Impact du tensioactif sur la mobilisation des HAP

La deuxieme partie de la courbe (Figure 33) montre I’influence du tensioactif sur la
remobilisation des HAP. Nous observons que son effet est immédiat. En effet, lors de
l'injection du surfactant, il y a une augmentation rapide de la concentration en HAP en
solution, et ce, dés le premier volume de pore. En effet, I’ecau dans la colonne est
progressivement remplacée par la solution de biosurfactant et permet ainsi une augmentation
de la solubilité apparente des polluants. Un maximum est atteint pour chaque HAP apres
percolation de 5 V, de biotensioactif. Ce maximum est a relier avec celui obtenu par le
biosurfactant (C/C,=1). Ce maximum de solubilité peut étre 1i¢ aune fraction de HAP adsorbé
plus facilement accessible au biosurfactant et peut étre dii en partie a la solubilisation rapide
d'une fraction de HAP qui existerait sous forme de cristaux par suite de la contamination
artificielle du sol (Lafrance et Lapointe, 1998). Bien que ce maximum de solubilisation soit
significatif, son importance en terme de traitement reste faible. En effet, la fraction facilement
remobilisable représente moins de 2 % du pourcentage cumulé total (Figure 34).

Pour ce maximum de solubilisation, nous avons calculé¢ le rapport entre la
concentration en solution et la solubilit¢ aqueuse théorique de chaque HAP. Les valeurs
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varient suivant la molécule considérée. En effet, il est de 0,33 pour le fluoréne, de 1,63 pour le
fluoranthéne et de 3,86 pour le pyréne. Ainsi le 57SJ s'associe préférentiellement aux
molécules les plus hydrophobes. Ces résultats obtenus en systéme dynamique sont en accord
avec ceux obtenus lors des expériences de solubilisation en batch, et coi ncident également
avec ceux obtenus par Falatko et Novak (1992), Roy et al. (1997), Thiem et al. (1997),
Mccray et Brusseau (1998) et Noordman et al. (2000 b). Thiem et al. (1997) obtenaient lors
d’essais en colonnes de sol, et avec des concentrations en tensioactif chimique de type non
ionique égales a 5 mmol.L!, des concentrations en solution de fluoranthéne et de pyréne égale
a 50 fois leur solubilit¢ et pour le chryséne, beaucoup plus hydrophobe, des valeurs
supérieures a 1000 fois sa solubilité dans 1'eau pure. Il faut cependant noter que le transfert de
masse d’'un HAP dépend de sa concentration initiale dans les sols (Thiem ef al., 1997) ainsi
que de I’age de la contamination (Hatzinger et Alexander, 1995). A concentration de HAP
égale (50 pg.g’ de sol), il semblerait que le fluoréne ait un transfert de masse limité par
rapport aux deux autres HAP. Pour expliquer ce phénomene, deux parametres sont a prendre
en compte : la sorption entre le HAP et le sol, décrit par le coefficient K4, mais aussi la
partition du HAP entre les micelles et 1'eau, décrit par le coefficient K,. Le fluoréne est moins
hydrophobe que les deux autres HAP de I'étude, il aura donc tendance a se sorber moins
fortement sur la MO du sol. Cependant, I'¢tude en systeme statique montrait que le fluoréne
possédait le plus petit coefficient de partage micelle/eau (K;,). Ainsi, du fait de sa moins
grande proportion a se solubiliser dans les micelles, le fluoréne voit sa solubilité apparente le
moins augmenter.

Lorsque 1’on compare les valeurs obtenues pour le RMS, sans sol, le rapport C/S,, est
beaucoup plus ¢élevée (Figure 30). Pour une concentration en biosurfactant égale a
4,96 mmol.L™" (2,5 g.L'"), ce rapport est de 40 pour le pyréne, de 31 pour le fluoranthéne et de
5 pour le fluorene. Les interactions sol/HAP sont donc énergétiquement plus ¢€levées que
celles entre biosurfactant et HAP. De plus, le sol utilisé posséde un taux de carbone
relativement €levé qui facilite la sorption des molécules hydrophobes.

Suite a ce maximum, nous observons une lente décroissance de la concentration de
HAP en solution, puis, a partir de 35-40 V,, un régime stationnaire est atteint : les
concentrations solubilisées restent constantes. Ce résultat suggere qu'il existe une fraction de
HAP facilement extractible, associée ou non avec une fraction de la MO. La portion de la
courbe (Figure 33) ou le relargage de HAP est plus lent peut étre attribué a une fraction de
HAP plus fortement liée ala MO moins accessible par le biosurfactant.
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Figure 34 : Pourcentage cumulé de remobilisation des HAP seuls

La Figure 34 représente le pourcentage cumulé de remobilisation de chaque HAP en
fonction des volumes de pore de solution tensioactive injectée. Nous constatons que le
fluoranthéne et le pyréne ont un comportement similaire et sont remobilisés en méme
quantité ; ceci semble étre li¢ aux propriétés physico-chimiques proches de ces deux HAP.
Apres percolation de 60 V,, de biotensioactif dans les colonnes, le pourcentage cumulé s'éléve
a7 %, alors que pour le fluorene, il est de 14 %. Si nous considérons une remobilisation
linéaire jusqu'a ¢limination de 100 % des HAP, il faudrait théoriquement percoler 500 V,,
pour obtenir de tels rendements avec le fluoréne et le double pour les deux autres HAP. Des
courbes similaires ont ¢té¢ obtenues par Noordman et al. (1998), sur différents sols contaminés
artificiellement par du phénanthréne et avec un biosurfactant anionique (C=0,5 g.L'l), I'uGg2 ;
ces auteurs ayant utilisés des vitesses de pores de 90 cm.h™'. Nos courbes restent dans la phase
ascendante de pourcentage cumulé remobilisé, car les volumes de tensioactif percolés sont
plus faibles. Les rendements obtenus lors de nos expériences sont moins €levés que ceux de
Noordman et al. (1998). En effet, apres percolation de 70 V,, leurs rendements sont proches
de 80 %. Deux phénoménes peuvent expliquer la différence observée. D’une part le HAP
¢tudié, le phénanthréne est moins hydrophobe que les trois molécules de notre étude, il est
donc plus facilement remobilisé. D’autre part, les sols de cette étude sont faiblement chargés
en CO (de 0,03 a 0,36 %), et retiennent donc moins les HAP. Enfin, il se pourrait que le
tensioactif n'ait pas totalement accés aux HAP, du fait des conditions hydrodynamiques
utilisées.

Afin de comparer I’efficacité du biosurfactant injecté a mobiliser les HAP, nous avons
calculé la masse de HAP ¢éliminée pour 60 V, de solution tensioactive percolée par gramme
de biosurfactant. Les valeurs obtenues sont de 120 pg.g” de biosurfactant, 111 pg.g” et
193 pg.g” respectivement pour le pyréne, le fluoranthéne et le fluoréne : ainsi le biosurfactant
¢tudié remobilise préférentiellement les HAP moins hydrophobes. A titre de comparaison,
Lapointe (1996) a obtenu, dans les mémes conditions dynamiques, sur I’horizon B et avec de
’'UG2 (2,5 gL") un taux de 2520 pg.g". Cette différence s’explique principalement par la
différence de taux de CO contenu dans les horizons de ce sol.
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11.2.2.3. COD et pH
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Figure 35 : Suivi du COD et du pH

Une estimation du COD et des mesures de pH ont été réalisées pour toutes les
fractions percolées. Jusqu'a 10 V,, il y a une diminution réguliere de la concentration en
COD ; cela indique que la matiere organique dissoute est entrainée par 1'EUP. Puis le
biosurfactant est injecté. La Figure 35 montre que le tensioactif interagit faiblement avec la
matiere organique du sol. En effet, durant la remobilisation, la concentration en COD a
l'effluent des colonnes n'augmente que trés légerement durant l'injection de biosurfactant.
Celui-ci a donc un faible impact sur le carbone organique du sol. De plus, il semblerait que
seuls les HAP "libres" soient remobilisés plutét qu'un complexe matic¢re organique-HAP. En
effet, la solubilité¢ apparente des HAP atteint un maximum aprés percolation de 5 V, de
biosurfactant alors que le maximum de concentration du COD est obtenu apres 2 V,,. Ceci est
en accord avec Bordas et Lafrance (2001) qui ont obtenu des résultats similaires avec le
pyrene seul.

Le pH n'évolue pas au cours de I'expérience et reste constant a une valeur de 7,3 + 0,3,
ce qui correspond au pH du sol dans I'eau pure.

I1.2.3. Etude en mélange ternaire

Apres avoir étudié le comportement des polluants dans des systemes simples, 1'étape
suivante est une ¢tude en meélange ternaire. En effet, actuellement il existe peu d'études
réalisées en systtme dynamique avec des sols contaminés par plusieurs polluants. Une
représentation des courbes comparant composé simple et composé en mélange ternaire a été
choisie. En effet, les courbes obtenues présentent les mémes tendances. Ainsi, en procédant de
cette fagon, nous avons pu remarquer deux types de comportement : celui des molécules
fortement hydrophobes (fluoranthéne et pyreéne) et celui du fluoréne, qui est le HAP le moins
hydrophobe de 1'étude.

Nous avons également vérifié que les taux de COD et les valeurs de pH ne variaient
pas lorsque le milieu contenait des HAP seuls ou en mélange. Il en est de méme pour le
dosage du rhamnose.
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11.2.3.1.  Comportement du pyrene et du fluoranthene
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Figure 36 a : Comportement du fluoranthéne seul et en mélange ternaire
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Figure 36 b : Comportement du pyrene seul et en mélange ternaire

Les Figures 36 a et b représentent les concentrations des lixiviats des colonnes en
fonction des volumes de pore de solution tensioactive injectée. Comme dans le cas des HAP
seuls, la phase de stabilisation de la colonne ne permet pas de remobiliser les deux HAP
hydrophobes. L'injection du biosurfactant entraine une augmentation rapide de la solubilité
apparente des molécules, suivie d'une décroissance et d'un plateau. La partie initiale de la
courbe montre que les solubilités apparentes des deux HAP les plus hydrophobes sont plus
élevées en mélange ternaire que lorsque les molécules sont seules. Au bout de 40 V,, totaux,
les paliers des deux courbes se rejoignent. Ces résultats sont en accord avec ceux obtenus lors
de I'¢tude en systeme statique. Il faut cependant noter que ceci est valable pour la fraction de
HAP la plus facilement remobilisable ou facilement accessible. Ensuite, quand cette fraction
est épuisée, les interactions entre la MO et les HAP prédominent ou 1'encapsulation dans des
sites plus profonds pourraient expliquer le phénomeéne observé.
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11.2.3.2.  Comportement du fluorene
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Figure 37 : Comportement du fluoréne seul et en mélange ternaire

De fagon similaire, nous avons tracé la Figure 37. Dans ce cas, la solubilité¢ apparente
du fluoreéne est légerement plus faible en mélange ternaire qu'en composé seul. Ce résultat
confirme ce qui a été observé lors de 1'étude en systéme statique, a savoir que le fluoréne,
HAP le moins hydrophobe de I'¢tude, facilite la solubilisation des deux HAP les plus
hydrophobes a l'interface micelle/eau. 1l faut cependant noter que les écarts entre les valeurs
obtenues en systéme ternaire et en systéme simple sont moins flagrants que ceux obtenus en
systéme statique lors de la détermination du RMS. On peut penser que ces écarts sont atténués
sous l'effet des interactions HAP/MO ¢énergétiquement plus ¢€levées que celles intervenant
entre les micelles et les polluants.

I1.3. Comparaison de l'efficacité de 'UG2 et du 57SJ a solubiliser
le fluoranthéne et le pyréne

Le tensioactif utilis¢ pour l'étude a ¢été produit a partir d'une souche bactérienne
récemment isolée d'un sol contaminé. Afin d'évaluer ses capacités de solubilisation, nous
avons compar¢ en systeme dynamique (horizon A), le comportement des deux HAP les plus
hydrophobes avec le méme sol, mais avec un biosurfactant produit par une souche de
Pseudomonas aeruginosa UG2. Ce biotensioactif est connu depuis plusieurs années et a fait
l'objet de nombreuses études.

I1.3.1. Caractérisation du biosurfactant

L'UG2 est un biosurfactant anionique qui a été produit a partir d'une souche de
Pseudomonas aeruginosa UG2 en utilisant le glucose comme substrat de croissance.

Nous avons déterminé ses principaux paramétres physico-chimiques, a savoir sa masse

molaire apparente, sa composition, sa CMC et son pourcentage de rhamnose. Les expériences
sont les mémes que celles réalisées avec le 57SJ.
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11.3.1.1.

Masse molaire apparente et composition

La masse molaire apparente a été déterminée par CLHP-MS-MS (source : INRS-IAF
et INRS-ETE) et par titration. La valeur obtenue pour la CLHP est de 646 g.mol”, et celle
obtenue par titration est de 574 g.mol”. La composition, déterminée par CLHP-MS-MS est
présentée dans le Tableau 26.

Tableau 26 : Pourcentage relatif des constituants du mélange de rhamnolipides de 1'UG2

Monorhamnolipides
CsCs CsCio | CioCio | CioCi2 | CioCia | CsCiai |Ci0Ci2i1 |C12Crin
% 0 0,1 1,1 0,1 0 0 0,1 0
Dirhamnolipides
CsCs CsCio | CioCio | CioCi2 | CioCi2 | CsCiair |Ci0Ci2i1 |[C12Cri
% 0 18.4 66.5 7,1 0,2 0,8 5,3 0,3

Les dirhamnolipides sont donc largement majoritaires

. 1ls représentent 98,6 % du

mélange, les monorhamnolipides représentant 1,4 %. Notons de plus qu'il n'y a pas de
dilipides dans le milieu. Le 57SJ est respectivement constitué de 30 % et 59,5 % de mono- et
dirhamnolipides. Leur composition est assez différente, ce qui va a priori influencer les
rendements de remédiation et la sorption du tensioactif.

11.3.1.2.  CMC dans I'EUP et pourcentage de rhamnose

La CMC dans I'EUP du biosurfactant a ¢été obtenue par tensiométrie et s'éleve a
0,08 g.L"! (soit 1,39 10* mol.L™"). Cette valeur est plus faible que celle obtenue avec le 57SJ.
Le pourcentage de rhamnose de 1'UG2 est de 49,5 %.

I1.3.2. Remobilisation du pyrene et du fluoranthéne (systeme simple)

11.3.2.1.  Comportement du fluoranthene et du pyrene
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Figure 38 a et b : Influence du biotensioactif sur les concentrations de fluoranthéne (a) et
pyréne (b) en solution — Horizon A
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Figure 39 a et b : Influence du biotensioactif sur le pourcentage de HAP cumulé
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Les Figures 38 a et b représentent les concentrations en solution du pyréne et du
fluoranthéne avec deux biosurfactants différents. Quel que soit le tensioactif, les courbes sont
similaires : elles présentent un maximum qui est suivi d'une décroissance régulicre. Les
Figure 39 a et b représentent le pourcentage de HAP cumulé en fonction des volumes de pore.

Ces figures nous montrent cependant que I'affinité du biotensioactif vis-a-vis des HAP
varie : I'augmentation de la solubilité apparente du fluoranthéne est plus élevée avec le 57SJ
qu'avec I'UG2. Par contre pour le pyréne, nous n'observons pas de différences. Ces
différences observées peuvent étre liées d'une part a la composition des tensioactifs : 'UG2
est principalement constitué¢ de di-rhamnolipides alors que le 57SJ possede ala fois des mono
et di-rhamnolipides ainsi que des dilipides. Ces pourcentages différents créent une polarité
différente du tensioactif. L'UG2 majoritairement constitu¢é de molécules possédant deux
groupements rhamnose sera plus polaire que le 57SJ. Ainsi, du fait des solubilités différentes
des HAP (0,13 et 0,26 mg.L"' respectivement pour le pyréne et le fluoranthéne) et des
différences de polarités, la remobilisation sera plus élevée pour le fluoranthéne que pour le
pyréne.

11.3.2.2. COD et pH
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Figure 40 : Suivi du pH et du COD lors de l'injection de deux biosurfactants différents

Dans les deux cas, les biosurfactants utilisés agissent peu sur la MO de l'horizon A
étudi¢ ; en effet, le pH demeure constant tout au long de I'expérimentation, et son action sur le
COD est réduite.

Les résultats obtenus montrent que le 57SJ présente un fort potentiel pour la

remobilisation des HAP. En effet, les taux de remobilisation sont au moins aussi €élevés que
ceux obtenus avec I'UG2, biosurfactant dont I'efficacité est reconnue dans la littérature.

I1.4. Conclusion

Le biotensioactif 57SJ utilis¢ pour cette étude est donc un bon candidat a la
remédiation ; en effet, il conserve l'intégrité des sols, que ce soit au niveau des pH ou de la
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matiere organique. De plus, sa faible sorption sur le sol permet d'avoir une concentration en
solution plus €levée, et donc lui permet d'étre efficace plus rapidement.

Les études réalisées en systéme statique nous ont permis d'appréhender de fagon
détaillée les comportements des molécules selon qu'ils étaient seuls ou en mélange. Lorsqu'ils
sont seuls, les quantités de HAP remobilisé€s suivent les parametres physico-chimiques et en
particulier I'hydrophobicité des molécules. En mélange, des interactions supplémentaires sont
mises en jeu : le polluant le moins hydrophobe facilite la solubilisation et donc 1'élimination
des HAP les plus hydrophobes. En effet, il permet de diminuer les tensions interfaciales entre
HAP et biosurfactant, permettant ainsi d'augmenter le volume intérieur des micelles pour une
méme tension de surface.

III. Influence du taux de contamination sur la

remobilisation des HAP

Jusqu'ici, les études ont été menées avec un taux de contamination unique égal a
0,25 umol.g™, soit 50 pg.g” de sol pour les deux HAP les plus hydrophobes, et 41 pg.g” de
sol pour le fluoréne. Bien que peu étudiés, les taux de contamination doivent étre pris en
compte pour appliquer des concentrations en tensioactifs suffisantes pour atteindre les
objectifs de dépollution visés.

Dans cette troisiéme partie du mémoire, les expériences ont été réalisées sur les deux
horizons de sol, en systéme statique et en mélange ternaire. La concentration de la solution
tensioactive utilisée pour remobiliser les HAP est de 2,5 g.L"' et le taux de contamination du
sol a varié entre 0,05 et 10 pmol.g™, soit respectivement pour le fluoranthéne et le pyréne une
variation de 10 42000 pg.g” et pour le fluoréne une variation de 8,2 41642 ug.g”' de sol sec.

II1.1. Etude cinétique

Une étude cinétique préalable a été réalisée afin de déterminer le temps nécessaire a
I'obtention d'un pseudo-équilibre pour chacun des deux horizons. La concentration en HAP
est de 0,25 pmol.g” (50 pg.g” pour les deux plus hydrophobes et 41 pg.g” pour le fluoréne)
pour chaque HAP.
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I.1.1. Horizon A
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Figure 41 : Cinétique de désorption des trois HAP pour I'horizon A

Pour I'horizon A, l'atteinte d'un équilibre pour la désorption des HAP est obtenue trés
rapidement ; dés 45 minutes, un palier est atteint. Si on calcule la vitesse apparente de
désorption aprés quinze minutes de temps de contact entre solution tensioactive et sol pour
chaque HAP. Les valeurs obtenues sont de 0,102 — 6,56 1072 et 6,76 10 j,tmol.L'l.min'1
respectivement pour le fluoréne, le fluoranthéne et le pyréne. Donc le fluorene est le HAP qui
se désorbe le plus rapidement de cet horizon. Ce phénoméne peut étre expliqué par
I'hydrophobicité moindre de ce composé par rapport a ses congéneres. En effet, le pyréne et le
fluoranthéne, qui ont des log K, similaires, ont des vitesses apparentes de désorption

proches.
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Figure 42 : Cinétique de désorption des trois HAP pour I'horizon B

Pour 1'horizon B, la cinétique de désorption semble aussi rapide que dans le cas de
I'horizon A. En ce qui concerne les concentrations des HAP en solution, les valeurs obtenues
pour l'horizon B sont quatre a cinq fois supérieures a celles obtenues pour I'horizon A. Ces
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différences sont liées a la teneur en MO des deux sols. Cependant, dans le cas de I'horizon B,
le fluoréne, introduit en méme quantité molaire que les deux autres HAP, est moins
remobilisé que le pyréne et le fluoranthéne. De méme si nous calculons les vitesses de
désorption apparentes (2t = 15 min) de chaque HAP, nous obtenons les valeurs suivantes :
0,385 — 0,469 et 0,469 pmol.L™".min"' respectivement pour le fluoréne, le fluoranthéne et le
pyréne. Pour cet horizon, le fluoréne se désorbe le moins rapidement. Si I'on compare ces
vitesses a celles obtenues sur l'horizon A, nous observons qu'elles sont de 3,7 a 7 fois
supérieures (pour le fluoréne et les deux autres HAP respectivement). On peut donc supposer
qu'en plus des écarts entre les teneurs en MO, des interactions de nature ou de force
différentes interviennent, comme par exemple des interactions entre HAP et la fraction
minérale de 'horizon B.

En parallele de I'étude cinétique, nous avons effectué des extractions chimiques avec
le dichlorométhane sur l'horizon B, afin de comparer 1'efficacité obtenue par le tensioactif et
une méthode d'extraction dite "dure" par solvant chimique. Les études ont été menées en
systeme statique. Le Tableau 27 récapitule les données obtenues.

Tableau 27 : Rendements d'extraction des HAP par le 57SJ et le dichlorométhane

Technique Fluoréne Fluoranthéne Pyreéne
Biosurfactant 38+0,6 47+ 0,5 43 +£0.,5
Dichlorométhane 78 +£4 96 +3 105+ 6

Pour les deux types d'extraction, le fluoréne est le HAP qui est le moins extrait des
horizons. Du fait de sa plus petite taille, il pourrait avoir acces a des sites en profondeur qui
rendent son extraction plus difficile.

Les rendements d'extraction par le dichlorométhane sont trés é€levés. A titre de
comparaison, ceux obtenus avec le biosurfactant sur I'horizon B sont de 'ordre de 40 %, ce
qui représente la moitié de ce qui est extrait avec I'extraction chimique.

Bien que moins efficace qu'un traitement chimique ; l'extraction par biosurfactant
¢limine la fraction la plus mobile des HAP, c'est a dire celle présentant le plus de risques
écotoxicologiques. Du fait de leur caractére biologique, les biosurfactants sont moins toxiques
pour l'environnement, car ils sont biodégradables.

Il faut cependant garder a l'esprit qu'il subsiste une fraction récalcitrante de HAP ala
remobilisation, méme dans des conditions d'extractions dures. Dans le cas étudié, le fluoréne,
HAP le plus soluble et le moins hydrophobe, est celui dont la fraction résiduelle est la plus
grande (22 %).

I11.2. Mobilisation en mélange ternaire : Horizon A

Les résultats obtenus sont présentés Figure 43 et Figure 45.
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Figure 43 : Concentration remobilisée en fonction du taux de contamination du sol (Horizon

A)

La Figure 43 représente les concentrations de HAP en solution en fonction du taux de
contamination du sol. Les trois HAP se comportent de la méme facon, c'est a dire que la
concentration en solution augmente avec le taux de contamination du sol. Nous constatons
cependant que les quantités de fluoréne remobilisé sont supérieures a celles obtenues pour le
fluorantheéne et le pyréne, ces deux derniers ayant des concentrations en solution similaires. 11
est possible de subdiviser les courbes en deux parties :

Pour des taux de contamination inférieurs a 5 pmol.g" de sol (soit 831 pg.g”' pour le
fluoréne et 1011 pg.g”" pour le fluoranthéne et le pyréne), nous observons qu'il existe une
relation quasi-lin€aire entre le taux de contamination et la concentration de HAP solubilisée.
Les coefficients de régression, non représentés ici, sont tous supérieurs a 0,99. Ce résultat est
en accord avec ceux obtenus par Thiem ef al. (1997) qui indiquent que le transfert de masse
d'un HAP dépend de sa concentration initiale dans les sols.

Le fluoréne, qui est le HAP le plus soluble de I'étude, est la molécule qui est la plus
solubilisée. La Figure 44 permet de différencier l'action du biosurfactant sur les différents
HAP : le pyréne, HAP le plus hydrophobe, présente une augmentation la plus importante de
sa solubilité apparente. Pour les taux de contamination les plus ¢€levés, elle est égale a 70 fois
sa solubilité. A des taux de contamination inférieurs a 2,5 pmol.g”, et pour ce produit, il
existe une relation linéaire entre C/Sw et le taux de contamination. Le fluoranthéne, qui
possede une hydrophobicité trés proche de celle du pyréne voit sa solubilit¢ apparente
multipliée par 36, sachant qu'il a une solubilité double de celle du pyrene. Il semble donc qu'il
y ait une relation directe avec la solubilité. Enfin, le fluoréne, HAP le plus soluble, est celui
qui voit sa solubilité apparente le moins augmenter ; elle est multipliée par 6 et présente une
relation lin€aire quel que soit le taux de contamination. Son affinité pour le biosurfactant et le
sol est moindre que celle de ses congéneres. McCray et Brusseau (1998) et Noordman et al.
(2000 b) ont observé de tels phénomenes avec des HAP et des biosurfactants différents : le
HAP le plus hydrophobe est celui qui voit sa solubilité apparente le plus augmenter.
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Pour des taux de contamination supérieurs 4 5 pmol.g”, la quantité de HAP solubilisé
semble limitée par la quantité de biosurfactant en solution. En effet, un maximum de
solubilité est obtenu pour le fluoranthéne et le pyréne. Les micelles peuvent étre saturées par
ces HAP. En effet, ceux-ci possedent des volumes molaires plus ¢élevés que celui du fluorene.

C/Sw

Taux de contamination (umol.g'l)

—a— Fluoréne —&8— Fluoranthéne ——o—Pyrene

Figure 44 : Augmentation de la solubilité apparente des HAP en fonction du taux de
contamination

Afin d'observer l'incidence du sol sur la remobilisation des molécules, nous avons
compar¢ les valeurs de solubilité¢ apparente de chacune d'elles a celles obtenues lors du RMS
(Tableau 28).

Tableau 28 : Comparaison des solubilités apparentes obtenues avec ou sans sol pour chaque
HAP en mélange ternaire

Fluoréne Fluoranthéne Pyrene
— 3 T
Solubilité apparente (10~ mol.L™") pour le 5.84 3.83 2.72
RMS
—— - = T
Solubilité apparente maximum (10 mol.L_l) 7.03 473 434
pour le taux de contamination 10 umol.g

Dans tous les cas, nous observons que la solubilité apparente des trois HAP est plus
¢levée en présence de sol. Ce résultat est surprenant car, bien que le surfactant se sorbe peu
sur 1'horizon, une faible perte de ce dernier s'effectue et cela devrait induire une diminution de
cette solubilité. Si nous comparons les résultats pour chaque HAP, nous constatons que le
pyrene est la molécule pour lequel I'effet est plus visible. En effet, la différence de quantité
solubilisée est de 37 % pour le pyréne, de 19 et 28 % respectivement pour le fluoranthéne et le
fluoréne. On peut penser qu'une fraction de la MO solubilisée a partir du sol participe a
I'augmentation du taux d'élimination des HAP. Du fait de son caracteére plus hydrophobe, le
pyrene est le composé pour lequel l'effet est plus visible. Cependant, les bases échangeables
du sol peuvent également avoir une incidence sur la solubilité. En effet, lors de la mise en
contact de la solution tensioactive avec le sol, des cations sont libérés en solutions et vont
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augmenter le volume micellaire. Ceci favorise donc la solubilisation des HAP (Bai et al.,
1998).

La Figure 45 représente le pourcentage de HAP remobilisé en fonction du taux de
contamination du sol. On peut a nouveau subdiviser les courbes en deux parties de part et
d'autre de 5 umol.g”". En deca de ce taux, la limite de solubilité n'est pas atteinte, et donc le
pourcentage de HAP solubilisé augmente avec le taux de contamination ; ainsi, plus le sol est
contaminé et plus la fraction de HAP solubilis¢ augmente.

Au-dela de 5 pmol.g”, la concentration de HAP en solution reste constante car la
limite de solubilité est atteinte et la quantité de tensioactif est limitante. Ainsi, la solubilisation
est limitée et le pourcentage remobilis¢ diminue avec le taux de contamination.

20 T
& —
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2
X 5

0 T T T T 1
0 2 4 6 8 10
Taux de contamination (umol.g'l)
—t— Fluoréne —&8— Fluoranthéne ——o—Pyrene

Figure 45 : Pourcentage de remobilisation des HAP en mélange sur 1'horizon A

Dans le cas de l'horizon A, les taux remobilisés sont conformes aux propriétés
respectives des HAP. D'une part, le fluoréne est le HAP le plus remobilis¢ du fait de sa plus
grande solubilit¢ dans l'eau et son caractére hydrophobe plus faible, qui induisent une
adsorption plus faible sur la MO du sol. Le pyréne et le fluoranthéne, de faible solubilité et
d'hydrophobicité proche (log Kqw=5,22 et 5,18 respectivement pour le fluoranthéne et le
pyreéne), sont moins remobilisés que le fluorene.

Les pH et taux de COD ont également été suivis au cours de ces expériences. Nous
n'avons remarqué aucune variation notable. La mobilisation des HAP se fait indépendamment
de la solubilisation du carbone organique (Figure 46).
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Figure 46 : Suivi du pH et du COD de I'horizon A

La concentration en biosurfactant a été vérifiée au cours de chaque essai ; Plus de
95 % ¢était en solution, ce qui montre ses faibles pertes durant l'expérience que ce soit par
adsorption, biodégradation ou précipitation (Figure 47).
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Figure 47 : Suivi du biotensioactif pour 1'horizon A

I11.3. Horizon B : résultats de mobilisation

Les mémes expériences ont été réalisées en considérant I'horizon B.
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II1.3.1. M¢élange ternaire

Concentration en solution

Taux de contamination (umol.g'l)

—a—Fluoréne ——&8— Fluoranthéne ——o— Pyrene

Figure 48 : Concentration remobilisée en fonction du taux de contamination du sol (horizon
B)
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Figure 49 : Pourcentage de remobilisation des HAP en mélange sur 1'horizon B

Comme pour 1'horizon A, nous avons représenté sur la Figure 48 la concentration de
HAP en solution en fonction du taux de contamination pour I'horizon B, et sur la Figure 49, le
pourcentage de HAP remobilisé en fonction de ce méme taux.

La remobilisation sur l'horizon B est plus importante que sur l'horizon A, cette
différence étant liée aux écarts de teneur en carbone organique des horizons. En effet, la
fraction de CO (carbone organique) de 1'horizon A s'éleve a 1,5 % alors que celle du B est
¢gale 40,11 %. L'horizon supérieur posséde donc plus de sites potentiels d'adsorption de HAP
mettant en jeu des interactions hydrophobes, énergétiquement plus fortes que celles liées a la
matiere minérale.
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La Figure 48 montre que la concentration en HAP augmente avec le taux de
contamination du sol et met en évidence deux parties différentes. Pour des taux de
contamination supérieurs a 2,5 pmol.g”', les quantités remobilisées suivent les propriétés
physico-chimiques des HAP, et plus particulierement les solubilités aqueuses. En effet, le
fluoranthene, qui est deux fois plus soluble que le pyréne, voit son comportement changer par
rapport a celui obtenu sur I'horizon A : sa concentration en solution différe de celle obtenue
pour le pyréne. De plus, pour chaque HAP, la solubilité apparente maximale est atteinte pour
des taux de contamination en sol plus faibles que ceux de I'horizon A (2,5 pmol.g’ sur
I'horizon B contre 5 pmol.g” pour I'horizon A). Ces observations sont & corréler avec la chute
du pourcentage remobilisé observée ala Figure 49 pour des taux supérieurs 2,5 pmol.g™.

Il faut de plus remarquer que la chute du pourcentage remobilis¢ est beaucoup plus
¢levée pour cet horizon que pour le A. Cela signifierait que 1'élimination des HAP facilement
disponibles ou solubilisables est atteinte plus rapidement dans le cas de l'horizon B qui
contient moins de MO.

Pour les taux de contamination inférieurs a 2,5 pmol.g’l, il est possible de différencier
deux zones (Figure 49) :

v" La premiére zone regroupe les taux de contamination inférieurs a 1 pmol.g”'. Dans
cette portion, la solubilisation diminue dans un premier temps. Le fluoréne est le HAP
le moins solubilisé jusqu'a un taux de contamination égal 4 0,3 umol.g”'. Au-dessus de
cette valeur, le pyréne devient le HAP le moins solubilisé, suivi du fluoréne et du
fluoranthéne. La plus faible quantité de fluoréne remobilisée avant 0,3 pmol.g” peut
provenir du fait qu'aux faibles quantités de polluant, le biosurfactant a plus d'affinité
pour les molécules les plus hydrophobes.

v Au-dela de 1 pmolg”, la solubilisation des HAP diminue avec le taux de
contamination, car la solubilité apparente maximale des molécules devient le parameétre
limitant. Le maximum de solubilisation est atteint beaucoup plus rapidement que dans
le cas de I'horizon A, du fait de la plus faible quantité de matiére organique.

Aucunes variations notables de pH et COD n'ont été observées au cours des
expériences : elles ne peuvent ainsi expliquer cet ordre de remobilisation (Figure 50).
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Figure 50 : Suivi du pH et du COD de I'horizon B

Plus de 95 % du biotensioactif a été¢ dosé en solution pour chaque essai (Figure 51).
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Figure 51 : Suivi du biotensioactif pour 1'horizon B

Les inversions observées dans l'ordre de solubilisation des HAP peuvent étre dues a
des phénomenes de compétition entre les trois HAP lors de la solubilisation ou de
l'adsorption. La nature des interactions entre le sol et les polluants pourrait également étre
responsable de ce comportement. Aussi, pour déterminer si une compétition entre les HAP
avait lieu, des remobilisations en composé seul ont été réalisées et comparées aux résultats
obtenus en mélange ternaire.

I11.3.2. Contamination par un seul composé

111.3.2.1. Cas du fluoranthene et du pyrene
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Figure 52 : Comparaison de la remobilisation du fluoranthéne (a) et du pyréne (b), seul ou en
mélange sur 1'horizon B

La Figure 52 (a et b) montre que la remobilisation des deux HAP les plus hydrophobes
est similaire lorsqu'ils sont seuls ou en mélange. Cependant, la remobilisation est 1égérement
supérieure en mélange ternaire. Pour les taux de contaminations supérieurs a 1,5 pmol.g”, les
deux HAP sont plus solubilisés en mélange ternaire que seuls. Ceci pourrait étre lié¢ au fait que
le HAP le plus soluble (fluoreéne), favorise la micellisation des deux autres par réduction des
tensions interfaciales et augmentation paralléle du caar des micelles.

Ces résultats indiquent qu'il n'y a pas de compétition en mélange ternaire lors de
l'adsorption ou de la remobilisation, en ce qui concerne le pyréne et le fluoranthene.

111.3.2.2.  Cas du fluoréne

Une étude similaire a été effectuée avec le fluorene.
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Figure 53 : Comparaison de la remobilisation du fluoréne seul ou en mélange sur 1'horizon B

Nous observons un écart significatif entre le pourcentage de remobilisation en systéme
ternaire et celui en composé simple.

Ces résultats ne sont pas en accord avec ceux obtenus jusqu'ici, et ne corroborent donc
pas avec ceux de la littérature (Guha et al., 1998 ; Chun et al., 2002). En effet, en présence de
biosurfactant, la solubilité¢ du pyréne et du fluoranthéne augmente au détriment de celle du
fluoréne, lorsqu'ils sont en mélange ternaire. Ainsi, il serait plus probable que les interactions
entre fluoréne et le sol puissent expliquer cette différence de comportement. En effet, comme
nous l'avons remarqué dans le paragraphe 1.2.2, le 57SJ ne se sorbe pas ou peu sur les
horizons étudiés. De ce fait, les sites d'adsorption du sol seront principalement occupés par les
HAP. L'horizon dont nous disposons est faiblement chargé en matiere organique, il possede
donc peu de sites potentiels de sorption. Lorsque le fluoreéne est seul, il va s'adsorber sur des
sites d'interactions hydrophobes de forte énergie. En mélange, le fluoranthéne et le pyréne,
plus hydrophobes, vont occuper les sites hydrophobes de la matiére organique. Ainsi, le
fluoréne serait totalement ou en partie adsorbé sur la matiere minérale. Du fait de ces
interactions de plus faible énergie en comparaison aux interactions hydrophobes, le fluoréne
serait plus facilement remobilisable en mélange. Plusieurs auteurs ont en effet constaté que la
matiere minérale pouvait influer la sorption des HAP (Scharzenbach et Westall, 1981 ;
Murphy et al., 1990 ; Hwang et al., 1996 ; Luthy et al, 1997 ; Hwang et al., 2003).
Cependant, les mécanismes mis en jeu sont encore mal identifiés.

I11.4. Exploitation des résultats : isothermes de remobilisation

Afin d'approfondir ce qui a été observé dans le paragraphe précédent, nous avons
représent¢ des isothermes de remobilisation. Ce terme de remobilisation a été
préférentiellement choisi au terme de désorption car il ne s'agit pas d'isothermes
traditionnelles. En effet, les études reportées jusqu'alors dans la bibliographie mettent ala fois
en oeuvre des isothermes de sorption et de désorption. Notre étude ne porte que sur la
remobilisation des HAP, et nous avons donc du adapter les isothermes a nos expériences. Ces
isothermes regroupent les résultats obtenus sur les deux horizons en composé simple ou en
mélange ternaire.
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Les isothermes de type direct tracées a la Figure 54 représentent la quantit¢ de HAP
résiduelle du sol (qg;) en fonction de la concentration de HAP en solution micellaire.

Pour I'horizon A, nous observons que la quantit¢ de HAP résiduelle du sol augmente
jusqu'a ce que les concentrations en solution atteignent 35 245 umol.L™, puis, une asymptote
est atteinte pour le fluoranthéne et le pyréne. Pour I'horizon B, la quantité résiduelle du sol
reste faible pour des concentrations en solution allant jusqu'a 30 pmol.L”, puis apparait une
asymptote pour laquelle la concentration résiduelle du sol augmente sans que la concentration
en solution n'augmente. Par conséquent, pour les deux horizons étudiés et toutes les
conditions de dopage effectuées, nous observons l'apparition d'une concentration maximale de
HAP en solution qu'il est apparemment impossible de dépasser. Ceci indique donc que les
HAP ne se désorbent plus du sol et cela traduit une saturation des micelles par les HAP, la
concentration de saturation variant suivant le HAP et I'horizon. Ceci confirme ce qui a été
observe sur la Figure 43 et a la Figure 48 : la concentration maximale (pour les conditions
opératoires utilisées ici) atteinte, la solution tensioactive ne peut plus solubiliser les molécules
de HAP, et la solubilité apparente maximum des HAP est ainsi obtenue.
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Figure 54 : Représentation directe de la quantité résiduelle en HAP (umol.g” de sol) en
fonction de la concentration solubilisée pour les isothermes de remobilisation en mélange
ternaire sur I'horizon A (a), en systeme seul (b) ou mélange ternaire (c) sur I'horizon B

Ce type de représentation a permis a d'autres auteurs (Schlupen et al., 1999) de
représenter la désorption de composés organiques d'un sol, cependant pour leurs conditions
expérimentales, la solubilit¢ maximale des HAP étudiés n'était pas atteinte. Nos résultats
différent de ceux obtenus dans ces études.

I11.5. Influence de la matiére organique sur l'adsorption des HAP

L'é¢tude physico-chimique des sols a montré que les horizons A et B avaient une
composition presque similaire. Ils différent principalement par leur teneur en matiere
organique. Pour étudier I'impact de la matiere organique sur la remobilisation, 1'horizon A a
6té traité par de l'eau oxygénée. Un taux de contamination de 0,25 umol.g™' a été utilisé , car
c'est a ce taux de contamination que le fluoréne est le moins remobilisé, ce qui a priori n'est
pas en accord avec ses propriétés physico-chimiques.

II1.5.1. Oxydation de la matiére organique par I'eau oxygénée

Pour déterminer l'influence de la MO et de la matiere minérale des sols sur
I'adsorption des HAP, I'horizon A est traité par une gamme de H,O, de 0,01 % a 30 % avant
la contamination (Figure 55). Pour cela, un gramme de sol pour 100 mL d'eau oxygénée sont
laissés a température ambiante pendant 12 heures, puis le tout est séché dans une étuve a
40°C. Le CO est alors dosé par un analyseur CS (Eltra, CS-2000).
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Figure 55 : Oxydation de la mati¢re organique de I'horizon A par H,O,

L'attaque par H,O, permet au plus d'éliminer 85 % du carbone total de I'horizon A. La
fraction restante étant constituée de carbone minéral et de matiére organique réfractaire a ce
lessivage. Méme lorsque la totalit¢ de la MO n'a pas été éliminée, sa structure a pu étre
modifiée.

I11.5.2. Remobilisation en mélange ternaire en fonction du contenu
en matiere organique du sol
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Figure 56 : Remobilisation en mélange ternaire apres attaque de la mati¢re organique de
I'horizon A par H,O,

D'apres la Figure 56, et ce d'une maniere générale, la fraction de HAP remobilisé
diminue lorsque la teneur en MO du sol augmente. Cela parait conforme aux interactions
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hydrophobes entre les HAP et la MO, et est en accord avec les résultats de la littérature
(Johnson et Amy, 1995 ; Raber ef al., 1997 ; Kdgel-Knaber ef al., 2000).

Nous pouvons distinguer sur la Figure 56 deux domaines suivant le taux de carbone
total contenu dans le sol.

Le premier s'étend pour des teneurs en carbone total comprises entre 2,68 et 2,75 %.
L’ordre de remobilisation y est identique a celui de 1’horizon A (Figure 45) : le fluoréne est le
HAP le plus solubilisé, puis le pyréne suivi du fluoranthéne. Le second domaine s’étend de
0,4 22,68 % ou I’ordre de remobilisation est identique a celui observé sur I’horizon B (Figure
49) : dans cette gamme de carbone total, le pyrene et le fluoranthéne sont plus solubilisés que
le fluoréne. En systéme ternaire et dans les conditions expérimentales étudiées, 'ordre de
solubilisation des HAP dépend donc de la teneur en carbone total du sol.

Apres destruction d’un faible pourcentage de carbone total (0,10 %), ’ordre de
remobilisation change. Lors de I’oxydation de la matiére organique, 1’eau oxygénée va tout
d’abord attaquer la matiere organique la plus accessible c'est a dire celle de surface. L’aspect
visuel du sol nous le confirme, la couleur variant d’un brun-noir & marron clair apres
diminution de 0,10 % du carbone total. Pour expliquer la plus faible solubilisation du fluoréne
par rapport au pyréne et au fluoranthéne lorsque la teneur en carbone organique du sol est
¢levée, on peut penser que le fluoréne, molécule plus petite que le pyréne et le fluoranthene,
aurait accés a des sites d’adsorption sur la matiére organique réfractaire a l'oxydation sur
lesquels les deux autres HAP seraient exclus stériquement. En faible présence de carbone
organique, le pyréne et le fluoranthéne s’adsorberait principalement sur la matrice minérale
tandis que le fluoréne aurait acces a la fraction réfractaire de la matiere organique, ce qui
expliquerait que le fluoréne serait plus faiblement solubilisé aprés destruction de la matiere
organique située ala surface du solide.

L’adsorption et la désorption du pyréne et du fluoranthéne seraient principalement
controlées par la matiére organique se situant a la surface des particules. En effet, le
pourcentage remobilisé de pyréne et fluoranthéne reste constant pour des quantités de CT
comprises entre 0,48 et 1,31 %, la destruction de la matiére organique n’affecte plus la
mobilisation de ces deux HAP, ce qui confirmerait que ceux-ci n’ont pas acce€s aune partie de
la matiére organique.

Entre 0,48 et 1,31% de carbone total, le pourcentage remobilisé du fluoréne croit. Au
fur et a mesure de la destruction de la matiere organique, le fluoréne s’adsorberait sur une
fraction organique de plus en plus interne de la matrice. L'accessibilité aux pores du solide par
les micelles de biosurfactant pourrait aussi contribuer a ce phénomene. Le fluoréne occuperait
des sites inaccessibles aux micelles, ce qui limiterait sa solubilisation.

Le suivi du pH (Figure 57) montre une légeére diminution de ce parameétre qui serait

probablement liée a la destruction de la matiere organique. Dans tous les flacons, plus de
95 % du tensioactif a été récupéré.
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Figure 57 : Suivi du pH et du COD

Le suivi du COD montre une légere diminution du COD dissous quand le carbone
total diminue. Ce parametre ne semble pas contribuer au phénoméne observé pour la
remobilisation des HAP.

I11.5.3. Conclusion

Le but de cette derniere partie de 1'étude était d'observer l'incidence de la MO sur la
remobilisation. Nous avons observé que lorsque le sol contenait suffisamment de MO, 1'ordre
de remobilisation suivait les propriétés physico-chimiques des HAP, comme ce qui a été
obtenu avec l'horizon A. Par contre, lorque le taux de MO diminue, cet ordre de
remobilisation varie et se rapproche des résultats obtenus avec 1'horizon B.

Bien que la technique utilisée soit discutable, les objectifs visés ont été atteints. Il faut

noter que cette méthode de destruction de la MO des sols est souvent citée dans la littérature
scientifique, bien que modifiant la structure du sol et de la MO.
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L'objectif de ce travail était d'étudier la remobilisation d’Hydrocarbures Aromatiques
Polycycliques (HAP) modeles (fluoréne, fluoranthéne et pyrene) présents dans un sol
contaminé. Le tensioactif d’origine biologique utilisé pour cette étude, est issu d'une souche
de Pseudomonas aeruginosa récemment isolée d'un sol contaminé par des déchets pétroliers.

La premiere partie de l'étude s'est intéressée a la caractérisation du biotensioactif
produit par Pseudomonas aeruginosa 57SJ et sa sorption en conditions statiques et
dynamiques. Les résultats obtenus ont montré une faible interaction entre le biosurfactant et le
sol ; cette sorption ne se corréle pas au taux de matiere organique contenu dans les deux
horizons du sol. La perte de biotensioactif a ét¢ évaluée a 5 % pour une concentration en
biosurfactant de 2,5 gL', Ces faibles interactions sont dues au caractére anionique du
biosurfactant. La faible sorption mesurée, associée a de bonnes propriétés tensiaoctives lui
confére une bonne aptitude pour la remédiation de sols pollués car seule une faible proportion
sera immobilisée lors de sa percolation atravers des sols.

La seconde partie de I'¢tude nous a permis d'évaluer l'efficacit¢ du biotensioactif a
solubiliser et remobiliser les HAP. Les études en systéme statique portant sur la solubilisation
des composés en systeme simple ont montré qu'au-dessus de la concentration micellaire
critique il existait une relation linéaire entre la quantit¢ de HAP solubilisée et les
concentrations croissantes en biosurfactant. Ces données ont permis de calculer le Rapport
Molaire de Solubilisation et le coefficient de partage micelle/eau (K,,) qui indiquent que le
HAP le plus hydrophobe est celui qui est solubilisé le plus facilement dans les micelles.
Lorsque les HAP sont en mélange ternaire, il apparait que la présence d'un soluté moins
hydrophobe (le fluorene), partagé a l'interface micelle/eau, peut diminuer les tensions
interfaciales et favoriser la solubilisation de composés plus hydrophobes.

La remobilisation a été¢ évaluée en systeme dynamique sur un horizon de sol
artificiellement contaminé. L'injection du biosurfactant permet une remobilisation rapide des
HAP, suivie d'une lente décroissance de la concentration des HAP en solution. Ces résultats
montrent qu'il existe une fraction de HAP facilement extractible. Une autre fraction des HAP
est plus fortement liée a la maticre organique ou a une fraction du sol moins accessible par le
biosurfactant. Les expériences menées en systeme dynamique (systeéme simple ou en mélange
ternaire) sont en accord avec les résultats obtenus lors de I'é¢tude en systéme statique. Des
synergies ont lieu lors de la remobilisation des HAP par le biosurfactant, un HAP tel que le
fluoréne favoriserait la remobilisation des HAP plus hydrophobes tels que le fluoranthéne ou
le pyréne. Enfin, et dans les conditions étudiées, le biotensioactif a un faible impact sur le
carbone organique du sol, seul les HAP semblent mobilisés et non des complexes MO-HAP.
La conservation de l'intégrit¢ de la matiere organique du sol est un point positif pour une
possible application in situ.

Le travail a ét¢ complété par 1'é¢tude de l'incidence du taux de contamination sur la
remobilisation des HAP. Les résultats obtenus montrent que dans les conditions
expérimentales choisies, la quantit¢ de HAP remobilisée augmente avec le taux de
contamination du sol, jusqu'a saturation des micelles du biotensioactif, et ceci quel que soit
I'horizon utilisé. Les pourcentages de HAP remobilisés dépendent a la fois de la molécule
¢tudiée et du taux de matiere organique contenu dans le sol.
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Dans le cas d'un horizon relativement chargé en maticre organique, la remobilisation
du fluoréne est supérieure a celle du pyréne et du fluoranthéne quel que soit le taux de
contamination du sol. Ce comportement semble étre en accord avec les propriétés physico-
chimiques des HAP ¢étudiés et les interactions hydrophobes entre la matiere organique du sol
et les HAP.

Dans le cas d'un horizon plus faiblement chargé en MO, I'adsorption s'effectuerait a la
fois sur la fraction organique et minérale du sol. Le fluoréne, molécule plus petite que ses
congéneres, aurait acces a des sites d'adsorption pour lesquels le fluoranthéne et le pyréne
seraient exclus. Ces derniers semblent s'adsorber sur la MO de surface.

Nous avons pu comparer l'efficacité du tensioactif a remobiliser les HAP avec une
technique de référence : l'extraction chimique avec un solvant organique, le dichlorométhane.
Les résultats obtenus avec le dichlorométhane sont trés probants. Bien que fournissant des
rendements d'extraction largement inférieurs a la méthode de référence, le tensioactif possede
des atouts quant a son utilisation pour le traitement des sols pollués. En effet, il n'altére que
peu les sols (faible sorption et faible relargage de MO), et ¢élimine la fraction facilement
mobilisable des HAP, fraction représentant le plus de risques pour I'environnement.

Au vu des résultats obtenus, un certain nombre de perspectives de travail s'offrent a
nous. Des expériences de "coating" de matiere organique sur les particules du sol pourraient
apporter de nouveaux éléments de compréhension des phénomenes impliqués. L'étude de
HAP ayant un encombrement stérique différent permettrait d'approfondir la compréhension de
l'accessibilit¢ des HAP vis-avis de certains sites. Il serait alors intéressant d'utiliser des
techniques telle que la microscopie électronique pour caractériser les solides et l'association
des HAP avec les particules du sol. Ensuite, il serait nécessaire d'évaluer les rendements de
décontamination obtenus avec d'autres composés organiques hydrophobes (BPC) et d'autres
types de sols (sol argileux), et de vérifier la dégradabilité du biotensioactif dans les sols. L'age
de la contamination devrait étre pris en compte pour évaluer l'efficacité des solutions
tensioactives, la mobilit¢ des polluants pouvant diminuer fortement avec le temps de contact
entre le polluant et le sol.

Comme les pollutions des sols par les HAP sont souvent associées a une pollution
métallique, et que certains métaux sont connus pour influer sur la remobilisation (volume des
micelles), il serait nécessaire de compléter le travail présenté ici par 1'étude de l'influence de
métaux afin de se rapprocher de conditions de traitement réelles. Tout ceci pourrait aboutir a
l'utilisation de pilote de remobilisation en utilisant des sols prélevés sur des sites réellement
contaminés. En effet, la technique de contamination des sols utilisée ici n'est pas
représentative d'un sol réellement contaminé, mais est toutefois nécessaire pour pouvoir
appréhender et comprendre les mécanismes mis en jeu lors de la dépollution. Il serait donc
interessant de travailler avec un sol pollué par un goudron de houille.

La bonne compréhension des mécanismes de solubilisation des HAP a partir de sols
pollués permettra d'appréhender les potentialités d'utilisation de biotensioactif dans le cadre
de la réhabilitation de sites pollués. L’¢lucidation des mécanismes et processus de
remobilisation survenant dans des sols réellement contaminés constituerait la premicre étape
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permettant d’élaborer une modélisation, et donc une optimisation technique, du rendement de
la décontamination de sol par I’utilisation de biotensioactifs.
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Annexe 1 : Propriétés physico-chimiques (a 20°C) des 16 HAP classés par
I'USEPA (d'aprés Mackay et al., 1992)

..., |Coefficient de | Pression
. Masse Solubilité
. Formule semi | Formule . , partage de
Composé . . molaire | dans I'eau
développée brute (@mol™) | S, (me.L) octanol/eau | vapeur
& w (Mg log Koy (Pa)
Naphtaléne CsHip | 1282 31 3,37 36,8
Acenaphthyléne @'@ CiHg 150,2 16,1 4 4,14
Acénaphthéne @'@ CioHyo 154,2 3.8 3,92 1,52
Fluoréne CisHpp | 1662 1.9 4,18 0,715
Phénanthréne @@O Ci4Hyo 178,2 1,10 4,57 0,113
Anthracéne CuHy | 1782 0,045 4,54 0,0778
Fluoranthéne @ CisHio 202,3 0,26 5,22 8,72 107
@.@ b b b b
Pyréne @OOO CiHio 202,3 0,132 5,18 0,0119
Benzola] O | ¢ 228,3 0,011 5,91 6,06 107
anthracéne @@@ 181712 ’ ’ ’ ’
Chryséne @ég@ CisHis 228,3 0,002 5,6 8,4 107
Benzo[b] O 5
fAuoranthene O‘OO CyoHp2 2523 0,0015 5,8 6,7 10
Benzo[k] @ 6
fuoranthene @@.@ CooHio 2523 0,0008 6 4,12 10
Benzo[a] @@ 5
pyréne CyoHi2 2523 0,0038 6,04 2,13 10
Dibenzo[a,h] @ 8
P @?)@@ CoHu | 2783 | 0,0006 6,75 09,1610
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Dibggf;l%ﬁlel’i] @g‘OO CoHis | 2684 | 0,00026 65  p2510°
Ingf%%[ylr’éﬁ' (%O-O CisHp | 276,03 0,062 6,6 1,310°
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Annexe 2 : Classification du type de carcinogéne pour les 16 HAP prioritaires

(adapté de Peters et al., 1999 et Collins et al., 1998)

USEPA

Molécule

Groupe 2B

Groupe D

Naphtalene

X

Acénaphthyléne

X

Acenaphthéne

Fluoréne

Phénanthréne

Anthracéne

Fluoranthéne

X | X | X]|X

Pyréne

Benzo[a]anthracéne

Chryséne

Benzo[b]fluoranthéne

Benzo[k]fluoranthéne

Benzo[a]pyrene

Dibenzo[a,h]anthracéne

X | X[ X[X|X[X

Benzo[g,h,i]péryleéne

Indéno[1,2,3-c,d]pyreéne

Pour 'USEPA, le groupe 2B représente les molécules possiblement carcinogénes pour
les humains, alors que le groupe D représente les molécules non classifiables comme

carcinogenes.
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Résumé

Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP) sont des polluants organiques issus de
la combustion incompléte de matiéres carbonées. Emis dans I'environnement, les sols constituent leur
principal point de fuite. Faiblement solubles dans 1'eau et peu biodégradables, ce sont des polluants
rémanents souvent associés a un caractére toxique et cancérigéne. Les techniques actuelles de
dépollution des sols reposent sur des moyens lourds, colteux et présentant souvent des risques
environnementaux. Ainsi, l'utilisation de surfactants d'origine biologique présente un potentiel
intéressant pour favoriser la remobilisation.

L'objectif de ce travail est de caractériser les propriétés d'un biotensioactif produit a partir
d’une souche bactérienne récemment isolée d’un sol contaminé, de tester son efficacité a solubiliser
trois HAP modéles (fluoréne, fluoranthéne et pyréne) et de préciser les mécanismes de solubilisation
mis en jeu.

L'étude de I'adsorption du biotensioactif en réacteurs discontinus et continus a montré une
faible sorption vis-&vis du sol étudié. L'efficacité¢ du biotensioactif pour solubiliser les HAP seuls ou
en mélange ternaire a ¢té étudiée en systeme statique en déterminant le Rapport Molaire de
Solubilisation (RMS). Il apparait que la présence d'un soluté moins hydrophobe partagé a l'interface
micelle/eau peut favoriser la solubilisation de composés plus hydrophobes. Les résultats obtenus en
colonnes de sols montrent une remobilisation rapide des HAP apres injection du biosurfactant,
l'efficacité de la solution tensioactive vis-a-vis des HAP pouvant étre reliée aleurs valeurs de RMS.

Ce travail a été poursuivi par 1'étude de l'incidence du taux de contamination sur la
remobilisation des HAP. Une augmentation de la quantit¢ de HAP remobilisée avec le taux de
contamination du sol est observée jusqu'a saturation des micelles du biotensioactif. Les pourcentages
remobilisés dépendent de la molécule et du taux de Mati¢re Organique (MO) des sols. En effet, sur
I'horizon de sol plus fortement chargé en MO, la remobilisation suit les propriétés physico-chimiques
des polluants, contrairement a un horizon plus pauvre en MO ou la fraction minérale semble jouer un
role non négligeable sur I'adsorption.

Mots clés : HAP, biotensioactif, sol, remédiation, partage micellaire, solubilisation
Abstract

Polycyclic aromatic Hydrocarbons (PAH) are organic pollutants released into the environment
by combustion processes; Due to their high sorption capacity, soils constitute their main
environmental sink. PAH are hydrophobic and weakly biodegradable, moreover they are toxic and
considered as potent human carcinogen. Various technologies are used for the remediation of PAH-
contaminated soils, but they are not cost effective and may be hazardous for the environment. Some
recent studies suggest that the use of biosurfactants is a promising method that enhances the removal
of PAHs from soils.

This study investigates the properties and the impact of a new biosurfactant, on the
mobilization of three PAH (fluorene, fluoranthene and pyrene). The biosurfactant seems to be weakly
sorbed on the soil studied. Solubilizing effects have been studied by the Molar Solubilization Ratio
(MSR). In the ternary mixture, the less hydrophobic PAH (fluorene) favors the micellar solubilization
of the most hydrophobic one by decreasing interfacial tensions. The soil column studies revealed that
the biosurfactant was rapidly efficient. Results obtained in dynamic studies were consistent with those
obtained in static studies.

This work also investigated the effect of the contamination level on PAH remobilization. The
study reveals that PAH solubilization increases with the contamination level until micelle saturation.
The percentage remobilized depends on the contaminant studied and the content of organic matter
rate. As a matter of fact, for the soil containing the higher OM rate, remobilization follows physico-
chemical properties of the PAH. For the soil containing less OM, the mineral fraction seems to play a
significant role on PAH adsorption.

Key-words: PAH, biosurfactant, soil, remediation, micellar partitioning, solubilization



