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Introduction 
 

1 
 

La révolution industrielle du 19ème siècle a induit une transition profonde d’une société jusque-là à 
dominante agricole et artisanale vers une société à dominante commerciale et industrielle. De 
nombreuses technologies se développent dans des secteurs variés tels que l’énergie, le transport, la 
chimie ou encore la sidérurgie. Dans ce contexte, le charbon est particulièrement exploité afin d’être 
transformé en coke et en gaz manufacturé dans des usines connues sous le nom de cokeries et 
d’usines à gaz. Le coke est ensuite principalement utilisé dans les hauts-fourneaux en tant que 
combustible afin de produire de la fonte, alors que le gaz manufacturé est utilisé en ville en tant que 
gaz d’éclairage et combustible (moteur, chauffage, cuisson).  
 
A partir de la deuxième moitié du 20ème siècle en France, le coke devient de moins à moins compétitif 
à cause de l’épuisement des ressources en charbon qui augmente les coûts d’extraction. De même, le 
gaz manufacturé est progressivement délaissé au profit de l’électricité et du gaz naturel, plus 
calorifique et moins toxique. La plupart des cokeries et usines à gaz sont par conséquent 
démantelées, laissant derrière elles de grandes surfaces de friches industrielles dont les sols sont 
pollués par un mélange complexe de composés majoritairement organiques mais également 
inorganiques (e.g. éléments traces métalliques, cyanures). Les composés organiques se retrouvent 
principalement sous la forme de goudron de houille, l’un des sous-produits formés lors de la 
cokéfaction du charbon et constitué de plusieurs centaines de composés toxiques tels que les 
hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP). La structure complexe et la forte affinité de ces 
composés avec la matrice solide du sol les rendent particulièrement récalcitrants et peu disponibles à 
la dégradation, ce mécanisme s’intensifiant par surcroît avec le vieillissement de la pollution. Le 
fonctionnement de la ressource naturelle non-renouvelable que constitue le sol est donc altéré par la 
présence de cette pollution, celle-ci étant également susceptible d’être transférée vers les autres 
compartiments environnementaux tels que l’eau ou l’air et par conséquent vers les organismes les 
peuplant. C’est pourquoi ces milliers d’hectares de friches laissés à l’abandon doivent être : 

- dépollués, pour réduire les risques sur la santé humaine et les écosystèmes mais également 
pour répondre aux exigences réglementaires ; 

- valorisés, à une époque où la croissance démographique et les besoins en sol ne cessent 
d’augmenter alors que cette ressource s’amenuise : en France, en moyenne 70 000 hectares 
de sols agricoles sont perdus par an au profit des sols artificialisés et des espaces naturels 
tels que les friches (Agreste 2015). Ainsi, dans le contexte de l’économie circulaire, un enjeu 
majeur est de parvenir à restaurer les services écosystémiques – approvisionnement, 
régulation, culture, support – de ces sols dégradés (Walter et al. 2015).  

 
Plusieurs techniques de dépollution de la zone non saturée (ZNS) des sols, qui est généralement la 
zone source de pollution, sont envisageables. Pour des sols faiblement contaminés et/ou sur lesquels 
s’exerce une faible pression économique, des techniques douces telles que la bioremédiation ou la 
phytoremédiation peuvent être mises en œuvre. Elles ont toutefois l’inconvénient, en plus de la 
longue durée de traitement, de ne dégrader que partiellement les polluants organiques les plus 
lourds. C’est pourquoi des techniques plus agressives sont préférées pour des sols dont la 
contamination est plus forte ou complexe et/ou sur lesquels s’exerce une forte pression 
économique. En contexte de remédiation, la ZNS impactée est la plupart du temps excavée et traitée 
par désorption thermique dans des centres de traitement spécialisés. Cette technique est rapide et 
efficace mais également coûteuse et énergivore. De plus, les terres excavées prennent le statut de 
déchet une fois évacuées du site traité, ce qui limite leur potentiel de valorisation. 
 
C’est pourquoi les techniques in situ sont de plus en plus étudiées en tant qu’alternatives à la 
désorption thermique ex situ. L’une d’elles est l’oxydation chimique in situ, ou ISCO, qui consiste en 
l’injection dans la ZNS d’une solution oxydante capable de dégrader les polluants organiques en 
dioxyde de carbone et en eau. En plus de pouvoir s’effectuer in situ, cette technique a également 
l’avantage d’être rapide et potentiellement moins énergivore et coûteuse que la désorption 
thermique. Elle comporte toutefois plusieurs inconvénients qu’il convient de pallier (Figure 1). D’une 
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part, il existe un risque de toxicité résiduelle du sol traité lié à la toxicité intrinsèque des oxydants 
ainsi qu’à la formation de sous-produits potentiellement toxiques, tels que les composés 
aromatiques polycycliques oxygénés (CAP-O), si l’oxydation des HAP n’est pas totale. La dose 
d’oxydant à appliquer doit donc être parfaitement contrôlée : une dose trop élevée impliquerait une 
toxicité résiduelle de l’oxydant, alors qu’une dose trop faible impliquerait une toxicité résiduelle des 
sous-produits d’oxydation non dégradés. D’autre part, la complexité de la pollution étudiée dans le 
cadre de cette thèse – goudron de houille dans la ZNS des sols – est susceptible de grandement 
réduire l’efficacité de l’ISCO. En effet, la répartition d’un oxydant liquide dans un milieu poreux non 
saturé est délicate. Une technique de mise en contact efficace entre la solution oxydante et la 
pollution doit donc être mise en œuvre. De plus, cette pollution est répartie de manière hétérogène 
au sein de la ZNS de tels sites industriels et doit par conséquent être précisément localisée par le 
biais de techniques d’investigation fiables avant le début de l’ISCO. Enfin, le goudron de houille peut 
se trouver sous forme pure mais également fortement séquestré au sein de la matrice solide du sol. 
Dans le premier cas, la présence de phase pure et donc très peu oxydable mènerait à une 
surconsommation parasite de l’oxydant. Il semble alors nécessaire de l’éliminer avant le début de 
l’ISCO. Dans le second cas, une voire plusieurs opérations de prétraitement pourraient être mises en 
œuvre afin d’augmenter la disponibilité des polluants organiques et ainsi l’efficacité de l’ISCO. 
 

 
Figure 1 : Principaux verrous et challenges de l’ISCO dans la zone non saturée (ZNS) de sols industriels 

fortement contaminés par du goudron de houille 
 
La thèse s’inscrit dans le cadre du projet AMI BIOXYVAL (www.ademe.fr/bioxyval) auquel participent 
ICF Environnement et le Groupe d’Intérêt Scientifique sur les Friches Industrielles (www.gisfi.fr) dont 
les laboratoires LRGP et LIEC sont partenaires. Ce projet, financé par l’ADEME, vise à développer une 
filière de solutions technologiques innovantes pour la gestion intégrée de sites industriels marqués 
par des pollutions organiques complexes. Il est organisé en plusieurs lots : 

- développement de nouvelles méthodes de caractérisation des zones non saturée (ZNS) et 
saturée (ZS) des sols impactés, 

- modélisation du comportement de la pollution en ZNS et en ZS, 

http://www.ademe.fr/bioxyval
http://www.gisfi.fr/
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- optimisation de plusieurs techniques de dépollution de la ZNS et de la ZS plus ou moins 
impactées par la pollution, 

- valorisation et refonctionnalisation des sols traités, 
- évaluation technique, économique et environnementale des différentes techniques 

développées.  
 
Le traitement in situ de la ZNS fortement impactée est le sujet de la thèse. Celle-ci est la suite directe 
du projet ANR OXYSOL (www.oxysol-anr.org) qui a démontré à l’échelle du laboratoire et du pilote la 
faisabilité d’une filière de traitement de la ZNS combinant l'ISCO, la construction de sol et la 
végétalisation (Laurent 2012; Lemaire 2011). Par conséquent, le principal objectif de la thèse est 
l’amélioration continue du procédé OXYSOL en levant les verrous précédemment exposés (cf. Figure 
1). 
 
Ce travail s’articule en cinq parties. 
 
Le chapitre I décrit l’état des connaissances dans le domaine du traitement par ISCO de sols 
contaminés par des Composés Aromatiques Polycycliques (CAP), la famille de composés auxquels 
appartiennent les HAP. Son but est de contribuer à mieux déterminer les conditions d’oxydation 
susceptibles de traiter efficacement la ZNS de sols dont la pollution est ancienne et complexe. 
 
Le chapitre II présente les méthodes et techniques d’analyse employées tout au long de ce travail. 
 
Dans le chapitre III sont présentés les résultats des expériences réalisées au laboratoire afin d’évaluer 
l’efficacité de l’ISCO sur les sols étudiés avant que le traitement soit appliqué à plus grande échelle. 
 
Le chapitre IV décrit l’application à l’échelle du pilote des deux traitements déterminés comme étant 
les plus efficaces à l’échelle du laboratoire.  
 
Finalement, les résultats obtenus aux différentes échelles sont comparés dans une discussion 
générale. 
 

http://www.oxysol-anr.org/
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1. Introduction 
 
La première partie de cette synthèse bibliographique se focalise sur les CAP et les caractéristiques 
d’une pollution aux CAP. Pour cela, les propriétés physico-chimiques de ces derniers sont détaillées 
afin d’expliquer leur comportement dans l’environnement et plus spécifiquement dans les sols 
industriels. La toxicité des HAP ainsi que celle de leurs sous-produits de dégradation, notamment les 
CAP-O, est également abordée afin de comprendre l’enjeu sanitaire lié au traitement par oxydation 
de ce type de pollution. 
 
La deuxième partie se concentre quant à elle sur le principe du traitement des CAP par ISCO. Pour 
chacun des oxydants étudiés, leur mécanisme d’action, leurs avantages et inconvénients ainsi que les 
récentes améliorations apportées sont répertoriées.  
 
La troisième partie décrit ensuite différentes méthodes permettant de refonctionnaliser les sols 
traités par ISCO. 
 
Enfin, la quatrième et dernière partie s’attarde sur la description et la complémentarité des 
différentes échelles d’étude de l’ISCO : du laboratoire au terrain. 
 
 

2. Les Composés Aromatiques Polycycliques dans les sols industriels 
2.1.  Caractéristiques principales des CAP et des HAP 

2.1.1. Les HAP, une sous-famille de CAP 
 
Les composés aromatiques polycycliques sont des composés organiques constitués de plusieurs 
cycles aromatiques liés entre eux par des arrangements linéaires (e.g. anthracène) ou angulaires (e.g. 
phénanthrène). Ces cycles sont généralement benzéniques (formule brute : C6H6) mais ils peuvent 
également comporter cinq ou plus de six atomes de carbone. Les CAP sont divisés en différentes 
sous-familles dont les CAP apolaires, plus connus sous le nom d’hydrocarbures aromatiques 
polycycliques, et les CAP polaires.  
 
Au sens strict, les HAP sont des composés organiques neutres puisqu’ils ne comportent que des 
atomes de carbone et d'hydrogène. Toutefois, les CAP polaires, qui contiennent du soufre (e.g. 
benzothiophène), de l'azote (e.g. 1-nitropyrène) ou de l'oxygène (e.g. 9,10-anthraquinone), sont 
généralement associés aux HAP (Bour 2005).  
 
Le nombre de HAP identifiés dépasse la centaine mais une liste restreinte est généralement 
considérée pour les études environnementales : la communauté scientifique considère le plus 
souvent les 16 HAP classés polluants prioritaires par l'Agence Américaine pour la Protection de 
l’Environnement (US EPA) (Figure 2) du fait de leur haute toxicité pour l’Homme et l’environnement 
(Bour 2005). Cette hypothèse de travail permet de se fonder sur un même référentiel d’étude, 
toutefois, elle implique également la non-prise en compte de tous les autres CAP susceptibles d’être 
présents dans les milieux analysés, ce qui aboutit alors à une sous-estimation de la toxicité de ces 
derniers. 
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Figure 2 : Seize HAP classés prioritaires par l'US EPA (en gras : nom, acronyme) 

 
2.1.2. Propriétés physico-chimiques 

 
Le Tableau 1 présente les principales propriétés physico-chimiques des 16 HAP US EPA (ci-après 
dénommés « 16 HAP »).  
 
Les HAP sont des molécules hydrophobes et apolaires (Kow élevé). Ils sont peu solubles dans l’eau et 
ont une densité supérieure à 1, ce qui permet de les classer dans la famille des phases liquides non 
aqueuses denses, ou DNAPL (« Dense Non Aqueous Phase Liquid ») (Bour 2005). Leur pression de 
vapeur est faible, ce qui fait d’eux des composés peu volatils à l’exception du naphtalène. De plus, ils 
sont facilement sorbés par les matières organiques (Koc élevé). Toutes ces propriétés induisent alors 
que les transferts de HAP vers les phases aqueuse et gazeuse du sol sont faibles. 
 
Ces mêmes propriétés sont fortement corrélées à la masse molaire, qui varie de 128 à plus de 300 g 
mol-1, et à la structure moléculaire des HAP. D’une manière générale, une augmentation de la masse 
molaire induit une diminution de la solubilité et de la volatilité et une augmentation de 
l’hydrophobicité et de l’affinité pour la matière organique ou les phases lipophiles. On peut donc 
regrouper les HAP en trois catégories (Bour 2005) :  

- les HAP « légers » (2 et 3 cycles benzéniques), peu volatils et solubles (de 1,2 à 32 mg L-1), 
- les HAP « moyens » (4 cycles benzéniques), très peu volatils et solubles (de 0,002 à 0,260 mg 

L-1) et davantage liés à la matière organique, 
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- les HAP « lourds » (à partir de 5 cycles benzéniques), quasiment insolubles et les plus 
fortement adsorbés dans les sols. 

Les 16 HAP sont toutefois fréquemment classés uniquement en deux catégories : les HAP légers (du 
naphtalène au pyrène) et les HAP lourds (du benzo[a]anthracène à l’indéno[1,2,3-cd]pyrène). 
 

Tableau 1 : Principales propriétés physico-chimiques des 16 HAP US EPA.  
En vert : HAP légers ; en orange : HAP moyens ; en rouge : HAP lourds.  

Source principale : (INERIS 2005). 

HAP 
Formule 
chimique 

brute 

Masse 
molaire 
[g.mol-1] 

Densité 
liquide 

ou 
solide 

Solubilité 
dans l’eau 

[mg.L-1] 

Pression de 
vapeur 

[Pa] 

Coefficient 
de partage 

octanol-eau 
(log Kow) 

Coefficient de 
partage carbone 
organique-eau 

(log Koc) 

Naph C10H8 128,20 
1,161 
(20 °C) 

3,2.101 

(25 °C) 
1,1.101 

(25 °C) 
3,40 3,10 

Acy C12H8 152,19 1,194 
3,9 

(25 °C) 
3,0.10-1 

(25 °C) 
3,94 1,40 

Ace C12H10 154,21 
1,225 
(20 °C) 

3,7 
(25 °C) 

3,6.10-1 

(25 °C) 
3,92 3,66 

Fluo C13H10 166,20 
1,181 
(20 °C) 

2,0 
(25 °C) 

9,0.10-2 

(25 °C) 
4,18 3,89 

Phe C14H10 178,23 
1,179 
(20 °C) 

1,2 
(25 °C) 

9,1.10-2 

(20 °C) 
4,57 4,18 

Ant C14H10 178,23 
1,280 
(25 °C) 

1,3 
(25 °C) 

5,5.10-2 

(25 °C) 
4,45 4,41 

Flua C16H10 202,26 
1,252 
(20 °C) 

2,6.10-1 

(25 °C) 
1,2.10-3 

(25 °C) 
5,10 4,86 

Pyr C16H10 202,26 
1,271 
(23 °C) 

1,3.10-1 

(25 °C) 
8,0.10-2 5,32 4,83 

B[a]A C18H12 228,29 1,174 5,7.10-3 1,9.10-5 5,61 5,30 

Chry C18H12 228,30 
1,274 
(20 °C) 

2,0.10-3 

(25 °C) 
8,4.10-5 

(25 °C) 
5,92 5,55 

B[a]P C20H12 252,30 1,351 
3,1.10-3 

(25 °C) 
7,3.10-7 

(25 °C) 
6,00 9,47 

B[b]F C20H12 252,30 1,287 
1,2.10-2 

(20 °C) 
6,7.10-5 

(20 °C) 
6,57 5,59 

B[k]F C20H12 252,30 1,287 
7,6.10-4 

(25 °C) 
3,5.10-5 6,84 5,90 

B[ah]A C22H14 278,35 1,282 
5,0.10-4 

(25 °C) 
1,3.10-8 

(20 °C) 
6,70 6,15 

B[ghi]P C20H12 276,30 
1,329 
(20 °C) 

2,6.10-4 

(25 °C) 
1,4.10-8 6,50 6,03 

I[cd]P C22H12 276,34 ND* 
6,2.10-2 

(20 °C) 
1,3.10-8 

(20 °C) 
6,60 6,80 

* ND : Non Disponible 

 
Enfin, à la pression atmosphérique, le point de fusion des HAP est supérieur à 100 °C et ils présentent 
un point d’ébullition élevé (> 300 °C). Leur structure chimique complexe fait donc d’eux des 
composés relativement stables et récalcitrants à la (bio)dégradation.  
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2.1.3. Toxicité des HAP et de leurs produits de dégradation 
2.1.3.1. Toxicité des HAP 

 
Les HAP peuvent induire spécifiquement au moins deux types d’effets sur la santé : des effets 
systémiques (hépatiques, hématologiques, immunologiques et développement d’athéroscléroses) et 
des effets cancérigènes, mutagènes et toxiques pour la reproduction (substances CMR) (Abdel-Shafy 
and Mansour 2016; ATSDR 1995; Bour 2005; Han and Currell 2017; Hazarika et al. 2017; Marin-
Morales et al. 2009; Pickering 2000; Reynaud and Deschaux 2006). L’Annexe 1 présente les effets 
néfastes provoqués par les 16 HAP US EPA selon le règlement CLP du Parlement Européen relative à 
la classification, à l’étiquetage et à l’emballage des substances chimiques et des mélanges (règlement 
n° 1272/2008). Globalement, ce sont des substances cancérigènes avérées, mutagènes avérées et 
nocives pour les milieux aquatiques. Les HAP comportant plus de quatre cycles, notamment le 
benzo[a]pyrène, sont les plus dangereux.  
 
Au vu des faibles teneurs en HAP généralement rencontrées dans l’environnement, ce sont leurs 
effets chroniques et non aigus qui doivent être particulièrement surveillés. Selon l’Instruction 
n°DGS/EA4 2011-487 du 27 décembre 2011, l’Homme est principalement exposé aux HAP par : 

- l’alimentation, via l’ingestion de produits contaminés (e.g. céréales et produits de la mer) ou 
cuits par grillade, rôtissage ou fumage ; 

- inhalation de l’air ambiant, particulièrement en milieu urbain (e.g. combustion de biomasse 
dans les appareils domestiques, fumée de tabac, gaz d’échappement). Le Centre 
Interprofessionnel Technique d’Etudes de la Pollution Atmosphérique indique cependant que 
la mise en place de plusieurs textes réglementaires (Protocole d’Aarhus de 1998, Règlement 
CE n°850/2004 du 29 avril 2004, Arrêté français du 2 février 1998 modifié, Arrêté français du 
31 janvier 2008 modifié) a abouti à une diminution de plus de 50% des émissions 
atmosphériques de HAP entre 1990 et 2013 en France.  

 
Pour les eaux destinées à la consommation humaine, l’Arrêté français du 11 janvier 2007 modifié 
impose i) une concentration limite en benzo[a]pyrène de 0,01 µg L-1, et ii) que la somme des 
concentrations en benzo[b]fluoranthène, benzo[k]fluoranthène, benzo[ghi]pérylène et indéno[1,2,3-
cd]pyrène n’excède pas 0,1 µg L-1. Enfin, pour les sols il existe, selon les pays, différentes valeurs 
limites différenciant un sol sain d’un sol contaminé. Cependant, en France aucun seuil réglementaire 
n’est fixé puisque la gestion des sols pollués est fondée sur l’évaluation des risques et non sur 
l’application de normes arbitraires, celles-ci ne prenant pas en compte la diversité des différents sites 
(facteurs naturels, géologiques, climatiques, socio-économiques ou industriels).  
 

2.1.3.2. Comparaison de la toxicité des HAP et de leurs produits de dégradation 
 
La minéralisation complète des HAP, notamment par oxydation ou biodégradation, aboutit à la 
formation de dioxyde de carbone, d’eau et de composés inorganiques. Cependant, dans les sols, les 
HAP ne sont généralement que partiellement dégradés et forment différents types de sous-
produits intermédiaires aromatiques : cétones, quinones, aldéhydes, phénols, acides carboxyliques 
et anhydrides d'acides dicarboxyliques (Biache et al. 2011; Lundstedt 2003). Certains de ces dérivés 
oxygénés (CAP oxygénés) peuvent être plus toxiques (Fernandez and L'Haridon 1992; Wincent et al. 
2015) et plus solubles donc plus mobiles que les HAP parents. De plus, d’autres CAP polaires peuvent 
également être initialement présents dans les sols contenant des HAP (Colombano et al. 2013). Il 
apparaît donc nécessaire d’évaluer leurs effets toxicologiques, mutagènes et cancérigènes, encore 
moins connus que ceux des HAP. 
 
La plupart des CAP polaires sont probablement cancérigènes, toxiques et mutagènes (Fernandez et 
al. 1992; IARC 2012; Knecht et al. 2013; Moller et al. 1985; Russo et al. 2010; Wincent et al. 2015; Yu 
2002). En ce qui concerne la mutagénicité, les CAP polaires et surtout les CAP azotés peuvent être 
plus mutagènes que les HAP puisqu’ils ont la capacité de réagir directement avec l’ADN alors que les 
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HAP nécessitent une activation enzymatique pour développer leur pouvoir mutagène (Moller et al. 
1985; Pitts Jr et al. 1982; Umbuzeiro et al. 2008; Wang et al. 2011; Yang et al. 2010a). Par exemple, 
une étude a comparé la mutagénicité du benzo[a]pyrène, le plus mutagène des 16 HAP US EPA, à 
celle de 67 CAP identifiés ou suspectés d’être présents dans les particules d’aérosols provenant de la 
pollution urbaine (Durant et al. 1996). Les résultats des tests, effectués sur chaque CAP pris 
individuellement, sont les suivants: 

- parmi les 39 HAP étudiés, 26 sont mutagènes et 5 plus que le B[a]P, ce qui représente 
respectivement 67 et 13% de ces HAP ; 

- parmi les 19 CAP oxygénés étudiés, 6 sont mutagènes, ce qui représente 32% de ces CAP 
oxygénés. Il s’agit principalement de cétones et de quinones mais elles sont toutefois moins 
mutagènes que le B[a]P ;  

- parmi les 9 CAP azotés étudiés, 7 sont mutagènes, ce qui représente 78% de CAP azotés. Ils le 
sont toutefois moins que le B[a]P. 

 
Les CAP oxygénés sont également susceptibles de provoquer des cardiopathies ischémiques 
(Metzger et al. 2004), de perturber le système endocrinien (Nishihara et al. 2000; Sidhu et al. 2005) 
et d’être hautement cytotoxiques (Kubatova et al. 2004), plus particulièrement les quinones 
(Buffinton et al. 1989; Kishikawa et al. 2004; Ollinger and Brunmark 1991).  
 

 
Figure 3 : Toxicité comparée entre Phe, Ant et leurs dérivés respectifs.  

En rouge : dérivé plus toxique que le HAP parent ; en vert : dérivé moins toxique que le HAP parent ; en 
orange : données contrastées. Etre « x fois moins toxique » signifie posséder une « EC50 x fois 

supérieure ». (McConkey et al. 1997) : EC50 P. phosphoreum (bactérie). (HSDB)1 et (Lampi et al. 2005) : 
EC50 Daphnia magna (crustacé). (Mallakin et al. 1999) : EC50 L. gibba (lentille d’eau) 

 

                                                           
1 https://toxnet.nlm.nih.gov/ (consulté le 27/04/2017) 

https://toxnet.nlm.nih.gov/
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La toxicité des HAP avec les dérivés formés lors de leur dégradation a été comparée (Figure 3 et 
Figure 4). Ces valeurs sont à prendre avec précaution puisque les EC50 (concentration effective pour 
50 % des individus testés) sont des données de toxicité aiguë et non chronique et déterminées sur 
des milieux simplifiés et artificiellement contaminés en HAP et CAP oxygénés. Les CAP oxygénés 
semblent généralement moins toxiques que les HAP parents (Lee and Hosomi 2001a; Sepic et al. 
2003; Zeng et al. 2000) ou montrent des toxicités voisines. Cependant, de manière similaire à la 
mutagénicité par les CAP oxygénés, ce sont une nouvelle fois les quinones qui présentent la toxicité 
la plus élevée, par exemple la 9,10-phénanthrènequinone (Lampi et al. 2005; Xie et al. 2006) et la 2-
hydroxyanthraquinone (Mallakin et al. 1999). 
 

 
Figure 4 : Toxicité comparée entre Flua, B[a]A, B[a]P et leurs dérivés.  

En rouge : dérivé plus toxique que le HAP parent ; en vert : dérivé moins toxique que le HAP parent ; en 
orange : données contrastées. Etre « x fois moins toxique » signifie posséder une « EC50 x fois 

supérieure ». (Sepic et al. 2003) : EC50 Daphnia magna (crustacé) et Scenedesmus subspicatus (algue). 
(Lampi et al. 2005) : EC50 Daphnia magna (crustacé). (Lee and Hosomi 2001a) : TLD0 Peau de souris 

 

2.2. Les CAP dans l’environnement et les sols industriels 
2.2.1. Sol sain et sol pollué 

 
Un sol est un système dynamique constituant la couche supérieure de la croûte terrestre et situé à 
l’interface de la lithosphère, de la biosphère et de l’atmosphère. Ses propriétés fondamentales sont 
les suivantes (Calvet 2003; Duchaufour et al. 1977) :  

- c’est un milieu poreux tri-phasique hétérogène : sa structure solide est le résultat de 
l’agrégation des particules minérales et organiques et sa fraction fluide est constituée d’une 
phase liquide et d’une phase gazeuse (en zone non saturée uniquement) ; 

- les caractéristiques du sol sont variables dans l’espace : c’est un milieu à contours indéfinis, 
généralement structuré verticalement en couches appelées horizons. Leur succession 
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constitue le profil du sol qui permet de le différencier schématiquement parmi différentes 
catégories de sols. Dans les premières couches du sol (jusqu’à quelques mètres de 
profondeur) se situe la zone « non saturée » (l’eau n’occupe qu’une partie de la porosité) 
alors que dans les couches plus profondes se situe la zone « saturée » en eau ; 

- le sol est un système ouvert qui est le siège de phénomènes irréversibles : des échanges de 
matière et d’énergie, réversibles ou non, sont possibles entre un volume de sol et son 
environnement. Le sol est donc en constante évolution. 

 
Un sol est dit contaminé s’il contient au moins un composé dangereux et pollué s’il présente un 
risque pérenne, réel ou potentiel pour la santé humaine ou l’environnement du fait d’une pollution 
résultant d’une activité humaine actuelle ou ancienne (Colin 2000). En France, la base de données 
BASOL2 recense 2 617 sites pollués en 2017, les HAP seuls ou en mélange représentant 6,94 % de la 
pollution, soit 182 sites. Il est important de préciser que ce nombre est sous-estimé étant donné que 
la recherche des sites pollués est délicate, en particulier tant que les sites ne sont pas vendus. En 
Europe (33 pays), une étude de 2013 a recensé plus de 30 000 sites contaminés par des HAP et 
estimé à plus de 250 000 le nombre de sites potentiellement contaminés par des HAP (Panagos et al. 
2013). 
 

2.2.2. Origines des HAP et présence dans l’environnement 
 
Les HAP se trouvent dans tous les compartiments environnementaux (eau, air et sol) et peuvent avoir 
trois origines différentes : 

- origine récente naturelle (e.g. végétaux et produits de dégradation tels que les substances 
humiques) : les HAP sont notamment formés lors d’éruptions volcaniques ou feux de forêt ou 
de prairie (Youngblood and Blumer 1975) ; 

- origine fossile (e.g. charbon) : les HAP sont formés dans les bassins sédimentaires suite à la 
transformation de la matière organique naturelle au fil des temps géologiques. En l’absence 
d’oxygène et lors de la maturation thermique, la matière organique enterrée sous les 
sédiments est transformée en matière organique fossile après les étapes de diagenèse et 
catagenèse (Killops and Killops 2005; Tissot and Welte 1984) ; 

- origine anthropogénique : la formation des HAP est principalement liée aux activités 
industrielles, au chauffage domestique et au transport via des sources thermiques (e.g. 
combustion incomplète de combustibles solides ou liquides, pyrolyse lors de procédés 
industriels comme la production de coke) ou autres (e.g. utilisation de produits contenant du 
goudron de houille, préservation du bois avec de la créosote et du carbolineum, utilisation 
passée du goudron pour les toits et les routes) (Brignon 2006).  

 
Les sources anthropogéniques sont responsables de la majorité des émissions de HAP (Wilcke 2007) 
et une étude anglaise rapporte que le sol renferme plus de 90% des HAP présents dans 
l’environnement (Wilcke 2000). 
 

2.2.3. La complexité des sols industriels 
 
Les friches industrielles auxquelles nous nous intéressons dans le cadre de cette thèse sont les friches 
de cokerie et d’usine à gaz (Figure 5). Sur ces sites, le charbon était chauffé en l’absence d’air 
(pyrolyse) à des températures supérieures à 1 000 °C afin de former du coke, combustible de choix 
pour les hauts fourneaux sidérurgiques et les fonderies, et du gaz de ville. La plupart de ces sites sont 
désormais fermés, mais, à l’apogée de l’industrie française du charbon (première moitié du 20ème 
siècle), on dénombrait plus de 250 cokeries et 800 usines à gaz en France (Michel 2012; Wehrer et al. 
2011). Plusieurs sous-produits étaient formés au cours du chauffage et des traitements physique et 
chimique des gaz : des goudrons de houille (environ 3% du charbon), des benzols (1%), de 

                                                           
2 http://basol.developpement-durable.gouv.fr/home.htm (consulté le 05/04/2017) 

http://basol.developpement-durable.gouv.fr/home.htm
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l’ammoniac (0,2%), de l’hydrogène sulfuré (0,2%), des phénols (0,1%) et de l’acide cyanhydrique 
(0,02%) (Colin 2000). Des déversements accidentels ainsi des fuites des installations de stockage des 
sous-produits sont en grande partie responsables des pollutions de sol engendrées par ces sites. 
 

 
Figure 5 : Cokerie en activité (Drocourt, Hauts-de-France, vers 1960) 

 
La complexité des sols industriels provient principalement de la diversité des caractéristiques de la 
pollution et de la forte affinité de la pollution pour les matières organiques et la matrice minérale des 
sols. Ces problématiques sont traitées dans l’article de synthèse écrit dans le cadre de cette thèse 
(Ranc et al. 2016). Les notions principales y figurant sont reprises ci-dessous. 
 

2.2.3.1. Diversité des caractéristiques de la pollution  
 
La concentration en HAP dans les sols industriels varie d’une dizaine à plusieurs dizaines de milliers 
de milligrammes de HAP par kilogramme de sol sec (mg kg-1) (Kuppusamy et al. 2017). Ces HAP sont 
principalement amenés par le goudron de houille, un mélange amorphe et complexe de centaines de 
composés organiques. Ceux-ci sont majoritairement des CAP (HAP et CAP polaires, ces derniers étant 
initialement présents ou dérivés des HAP) mais des phénols ou encore des hydrocarbures 
aromatiques monocycliques tels que les BTEX (Benzène, Toluène, Ethylbenzène, Xylène) ont 
également été identifiés (Becker et al. 2001; Benhabib et al. 2010; Betts 1990; EPRI 1993; Janković 
and Janković 2014; Lee et al. 1992; Li and Suzuki 2010; Lundstedt et al. 2003; Mahjoub et al. 2000; 
Wehrer et al. 2011). Une grande partie des composés reste toutefois encore difficile à caractériser.  
 
Le goudron de houille fait partie des DNAPL (phase liquide dense et non aqueuse). Avec le temps, les 
composés les plus polaires et solubles – e.g. naphtalène, phénols et BTEX – se dissolvent dans la 
phase aqueuse du sol (Benhabib et al. 2010; Eberhardt and Grathwohl 2002), provoquant alors une 
augmentation progressive de la viscosité du goudron (EPRI 1993; Lee et al. 1992) jusqu’à ce que ce 
dernier se solidifie (Benhabib et al. 2006; Peters et al. 2000). Les caractéristiques des goudrons de 
houille sont donc très variables et dépendantes du temps. A titre d’exemple, une étude a analysé 
huit goudrons de houille et a déterminé que (Lee et al. 1992) : 

- leur teneur en Carbone Organique Total (COT) variait de 40 à 90 %, le reste étant des cendres 
et de l’eau, 

- leur densité variait de 1,1 à 1,4 mg L-1 à 24 °C, 
- leur viscosité variait de 0,034 à 6,6 Pa s à 40 °C, 
- la fraction massique de 13 HAP variait de 2 à 35%, le reste étant d’autres contaminants 

organiques non analysés ou identifiés (autres HAP, CAP oxygénés, hydrocarbures 
aromatiques monocycliques etc.), 
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- les composés inorganiques majoritairement présents étaient des cyanures, de l’arsenic, du 
plomb, du vanadium et du chrome.  

 
La toxicité du goudron de houille a également été évaluée en étudiant l’huile d’anthracène, obtenue 
après distillation du goudron (Loibner et al. 2004). Il a été démontré que cette huile était plus toxique 
qu’une solution contenant uniquement les 16 HAP US EPA à leurs limites de solubilité (cf. Annexe 1). 
Les autres contaminants organiques également présents dans le goudron de houille et non analysés 
ou identifiés induisent donc une augmentation globale de la toxicité, ce qui indique une nouvelle fois 
que l’évaluation de la toxicité d’un milieu goudronneux fondée uniquement sur les 16 HAP 
réglementaires mène à une sous-estimation de la toxicité réelle de ce milieu.   
 

2.2.3.2. Forte affinité de la pollution avec les matières organiques et la matrice minérale des 
sols industriels 

 
 Interaction avec les matières organiques du sol : 
 
Dans le cadre d’essais en laboratoire, il est essentiel de bien différencier les sols industriels prélevés 
sur site, dont la contamination en HAP est complexe (grande diversité de composés), des sols 
artificiellement dopés en HAP (un voire quelques composés uniquement) : 

- dans les sols industriels, les matières organiques sont majoritairement d’origine anthropique 
(Monserie et al. 2009; Pernot et al. 2014) et la pollution est généralement ancienne et très 
peu disponible ; 

- les sols artificiellement dopés en HAP sont le plus souvent des sols non pollués (e.g. sols de 
forêts, prairies ou champs) fraîchement contaminés par un ou plusieurs HAP. Les matières 
organiques majoritaires sont donc d’origine naturelle et récente et les HAP très disponibles. 
Par conséquent, ces sols se comportent différemment de ceux prélevés directement sur site 
et qui renferment un mélange complexe de polluants piégés au sein des matrices du sol 
depuis des années.  
 

Le concept de disponibilité est très utilisé au sein de la communauté scientifique, bien qu’il n’existe 
pas encore de définition standard (Cachada et al. 2014; Ehlers and Loibner 2006; Harmsen and Naidu 
2013; Reichenberg and Mayer 2006; Reid et al. 2000; Riding et al. 2013; Semple et al. 2004; Semple 
et al. 2003). Elle peut par exemple être définie comme la fraction pouvant potentiellement subir des 
processus d’ordre biologique, chimique ou physique. Le terme de biodisponibilité est employé 
lorsque la biodégradation est le processus majoritaire ciblé, ce qui est souvent le cas (Bogan and 
Sullivan 2003; Johnsen and Karlson 2007; Keane et al. 2008; Löser et al. 2000). Dans le cadre de ce 
travail, nous garderons le terme plus général de disponibilité car les processus physico-chimiques 
sont ici prédominants.  
 
La faible disponibilité du goudron de houille dans les sols industriels s’explique par la forte sorption 
des composés organiques le constituant sur les phases organiques du sol et certaines surfaces 
minérales. La sorption est un mécanisme physico-chimique de rétention qui se présente sous deux 
formes distinctes (Weber Jr et al. 1991) :  

- l’adsorption, terme proposé par Heinrich Kayser en 1881, qui est un processus rapide 
correspondant à l’accumulation de molécules (adsorbats) en surface de la matrice solide du 
sol (adsorbant). Lorsque les interactions prédominantes sont faibles et de nature 
électrostatique ou physique (e.g. forces de van der Waals), on parle d’adsorption physique, 
qui est un processus réversible. Lorsque les interactions prédominantes sont plus fortes et de 
type liaisons covalentes, on parle d’adsorption chimique, qui est un processus généralement 
irréversible (Calvet 1989) ; 

- l’absorption, qui est un processus plus lent correspondant à la pénétration de molécules au 
sein du volume de la matrice solide du sol. Il s’agit d’un processus de partage entre phases.  
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La désorption est le processus inverse correspondant au transfert des CAP sorbés (peu disponibles) 
vers la phase aqueuse. Dans le cas des friches industrielles, la contamination des sols est 
généralement ancienne (plusieurs années à plusieurs décennies) et il a été constaté qu’une partie 
des HAP sorbés ne peut plus se désorber (Benhabib et al. 2006; Ressler et al. 1999). Des expériences 
de désorption de HAP, menées à 20 °C avec différents types de sols contaminés en suspension avec 
du Tenax®, ont mis en évidence trois fractions différentes (Cornelissen et al. 1998; Cornelissen et al. 
2001; Cornelissen et al. 1997; Poot et al. 2014; Rhodes et al. 2010; Van Noort et al. 2003) : 

- une fraction rapidement désorbable : nécessitant entre 10 et 50 h de contact avec une 
constante de vitesse de désorption approximativement égale à 10-1 – 101 h-1, elle correspond 
à la fraction biodégradable ; 

- une fraction lentement désorbable : nécessitant jusqu’à 100 h de contact avec une constante 
de vitesse de désorption approximativement égale à 10-3 – 10-1 h-1, elle est présente en 
quantité plus importante que la fraction rapidement désorbable ; 

- une fraction très lentement désorbable : nécessitant jusqu’à 300 h de contact avec une 
constante de vitesse de désorption approximativement égale à 10-5 – 10-3 h-1, elle est 
présente en quantité plus importante que la fraction lentement désorbable. 

 
Les phénomènes de sorption/désorption ne sont donc pas totalement réversibles et la différence 
entre la quantité sorbée et la quantité désorbable, défini par le terme d’hystérèse, augmente avec le 
vieillissement de la pollution (Bogan and Trbovic 2003; Cébron et al. 2013; Hatzinger and Alexander 
1995; Ma et al. 2012; Ncibi et al. 2007; Pignatello and Xing 1996; Reid et al. 2000; Wang et al. 2014; 
Wehrer et al. 2011; Wei et al. 2014; Zhao et al. 2010) (Figure 6). Par conséquent, il existe un dernier 
mécanisme plus lent mais qui joue un rôle clé dans l’accumulation, ou encore la séquestration (Luthy 
et al. 1997), des CAP dans les sols : la diffusion (Pignatello and Xing 1996; Wu and Gschwend 1986).  
 

 
Figure 6 : Séquestration des HAP dans le sol en fonction du temps (adaptée de (Naidu 2014)) 

 
L’intensité du phénomène global de séquestration des HAP dépend i) des propriétés chimiques des 
HAP considérés (Hu and Aitken 2012; Jonsson et al. 2007; Kottler and Alexander 2001), tel que leur 
coefficient de partage carbone organique-eau (Koc ; Tableau 1), et ii) des caractéristiques physico-
chimiques des sols (Bogan and Sullivan 2003; Bogan and Trbovic 2003; Delle Site 2001; Han et al. 
2015; Jonsson et al. 2007; Karl et al. 1999; Kottler et al. 2001; Nam and Alexander 1998; Pernot et al. 
2013; Piatt and Brusseau 1998; Sun and Yan 2007; Wang et al. 2014; Yang et al. 2010b), tel que leur 
teneur en Carbone Organique Total (COT) et la nature des matières organiques. En effet, la 
séquestration des HAP est plus lente mais plus intense sur les matières organiques anthropiques ou 
fossiles que sur les matières organiques récentes et naturelles (Allen-King et al. 2002; Cornelissen 
and Gustafsson 2004; Cornelissen et al. 2005; Huang et al. 2003; Kopinke et al. 1995; Luthy et al. 
1997; Semple et al. 2013; Weber Jr et al. 1998; Zhang et al. 2010) : le goudron de houille est donc à la 
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fois source et puits de HAP (Bayard et al. 2000; Benhabib et al. 2010; Benhabib et al. 2006; Broholm 
et al. 1999; Mahjoub et al. 2000). 
 
 Interaction avec la matrice minérale du sol : 
 
La composition de la fraction minérale des sols joue également un rôle important sur la rétention des 
polluants organiques dans le sol : 

- certaines surfaces minérales, notamment celles des minéraux argileux (Delle Site 2001; 
Hwang and Cutright 2002; Meleshyn and Tunega 2011; Yang et al. 2013) et de la goethite 
(Tunega et al. 2009), ont, elles aussi, la capacité de séquestrer les polluants organiques dans 
le sol (Mader et al. 1997; Muller et al. 2007), 

- les HAP sont généralement plus concentrés et donc moins disponibles dans les sols dont la 
texture granulométrique (argile, limon, sable) est fine (Amellal et al. 2001; Pernot et al. 
2013). 

 
D’autres composés minéraux, tels que les oxydes de fer ou les carbonates par exemple, peuvent 
également influencer la réactivité du sol. Ces aspects seront discutés dans la suite de la synthèse 
bibliographique.  
 
L’ensemble de ces caractéristiques explique que les HAP font partie des Polluants Organiques 
Persistants (POP) (Jones and de Voogt 1999). 
 

2.2.4. Techniques de dépollution actuelles des sols industriels contaminés par des HAP 
 
Une dizaine de technologies différentes, utilisées seules ou combinées, peuvent être mises en œuvre 
pour le traitement d’un site contaminé par des HAP (Kuppusamy et al. 2017). Ce choix dépend de 
plusieurs paramètres, tels que l’usage futur du site traité ou la composition, concentration et 
localisation (zone non saturée ou zone saturée du sol) de la pollution. On s’intéressera ici 
exclusivement à la zone non saturée du sol.  
 
Dans le cas de sites hautement pollués en HAP (> 1 g kg-1) et/ou à forte pression économique, la 
désorption thermique sur site (on site) ou ex situ (hors site) est généralement utilisée (Merino and 
Bucala 2007). La désorption thermique in situ (en place, i.e. ne nécessitant pas d’excavation de sol) 
est quant à elle en cours de développement mais reste rarement appliquée sur des sols contaminés 
par des HAP. Cette technique consiste à appliquer de la chaleur dans les sols excavés afin i) de 
dégrader en dioxyde de carbone et en eau les polluants les plus volatils, ii) d’extraire par 
volatilisation les polluants volatils, semi-volatils voire peu volatils et iii) de stabiliser certains polluants 
par condensation (Biache et al. 2008). La désorption à basse température (entre 90 et 320 °C) est la 
technique la plus utilisée en France (Colombano et al. 2010) mais des températures de chauffe plus 
élevées (entre 320 et 560 °C) sont également employées (EPA 2007). Cette technique est rapide 
(plusieurs dizaines de tonnes par heure) et très efficace pour de fortes teneurs en polluants 
(Colombano et al. 2010). Cependant, elle i) modifie fortement les propriétés physico-chimiques du 
sol (Biache et al. 2008; Bonnard et al. 2010; Cébron et al. 2011), ii) est coûteuse (entre 60 et 110 € 
par tonne de sols traités après excavation (Colombano et al. 2010)), et iii) particulièrement émettrice 
de dioxyde de carbone en raison de l’excavation des terres et surtout de l’énergie requise pour 
chauffer le sol, puisque des températures supérieures à 400 °C sont nécessaires dans le cas des HAP.  
 
Dans le cas de sites plus faiblement pollués en HAP et/ou à plus faible pression économique, on 
utilise généralement des procédés biologiques qui consistent à utiliser la capacité des 
microorganismes à minéraliser les polluants organiques en dioxyde de carbone et en eau en 
conditions aérobies et plus rarement en méthane, dihydrogène, diazote, sulfure et soufre en 
conditions anaérobies (EPA 2007). La bioremédiation a comme principaux avantages d’être peu 
coûteuse et de préserver les fonctions du sol. Cependant, les HAP lourds sont difficilement 
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biodégradables et les durées de traitement sont souvent très longues : dans le cas des HAP elles 
peuvent atteindre plusieurs années. Les techniques employées sont généralement sur site ou ex 
situ (Figure 7) :  

- lors d’un traitement par biotertre (entre 30 et 80 € par tonne de sols traités après 
excavation), les sols excavés sont mis en tas et de l’eau, de l’oxygène et des nutriments 
peuvent être apportés au sein du tas pour favoriser la biodégradation (amendement). Ce 
procédé permet un bon contrôle des paramètres tels que la pluviométrie mais nécessite une 
bonne préparation des terres polluées pour être efficace ; 

- lors d’un compostage (entre 15 et 40 € par tonne de sols traités après excavation 
(Colombano et al. 2010)), les sols excavés sont disposés en tas trapézoïdaux régulièrement 
espacés (andains) et mélangés avec des amendements organiques (compost) afin de 
favoriser la biodégradation. Ce procédé permet une bonne aération des terres polluées ; 

- lors d’un épandage (« landfarming ») (entre 12 et 35 € par tonne de sols traités après 
excavation (Colombano et al. 2010), les sols excavés sont étalés sur une faible épaisseur et 
régulièrement mélangés afin d’optimiser le contact entre l’oxygène et la terre polluée. Ce 
procédé est le moins coûteux des trois mais nécessite également une surface de traitement 
importante.  

 

 
Figure 7 : Schémas de principe du traitement en biotertre, du compostage et de l’épandage 

(Colombano et al. 2010) 
 
Il existe également une technique biologique in situ : le bioventing (entre 15 et 150 € par tonne de 
sols traités (Colombano et al. 2010)). Celle-ci consiste à injecter dans le sol de l‘oxygène et 
éventuellement des nutriments pour stimuler l’activité microbienne et la biodégradation des 
contaminants organiques. Elle est toutefois très peu appliquée aux HAP car son efficacité est limitée 
par la forte hétérogénéité du sol et la trop lente pénétration de l’oxygène dans un milieu 
goudronneux.  
 
Enfin, ces dernières années une troisième nature de procédés est de plus en plus utilisée du fait de 
son efficacité, de ses coûts de traitement modérés et de sa rapidité. Il s’agit des procédés chimiques, 
et plus particulièrement l’oxydation chimique in situ (ISCO). 
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3. Traitement des HAP par oxydation chimique in situ (ISCO) 
3.1. Principe et mécanismes réactionnels 

3.1.1. Définition 
 
L’oxydation chimique in situ (ISCO) est une technique physico-chimique de dépollution des eaux 
souterraines (zone saturée) et des sols (zone non saturée) contaminés par des composés organiques 
tels que les COHV, les HAP, les BTEX ou les pesticides. Elle consiste à injecter dans la nappe ou le sol 
des réactifs oxydants, liquides, solides ou gazeux, afin qu’ils réagissent avec les polluants au niveau 
du panache (polluants dissous en phase aqueuse) et/ou de la zone source (polluants en phase pure, 
ou NAPL). L’objectif est de dégrader les polluants en substances moins toxiques ou plus rapidement 
biodégradables, voire, dans le cas d’une oxydation complète, en dioxyde de carbone et en eau 
(Simonnot and Croze 2012). 
 
L’ISCO est donc une technique destructive, rapide (entre quelques semaines et quelques mois) et au 
coût modéré (entre 40 et 95 € par tonne de sols traités) (Colombano et al. 2010).  
 

3.1.2. Premier mécanisme : transfert d’électrons 
 
L’oxydation est une réaction chimique durant laquelle un composé cède un ou plusieurs électrons 
(réducteur) à un autre composé (oxydant). L’oxydation du réducteur sous sa forme oxydée 
s’accompagne toujours de la réduction de l’oxydant sous sa forme réduite. Le pouvoir de chaque 
oxydant est caractérisé par le potentiel d'oxydoréduction du couple oxydant/réducteur 
correspondant. Le potentiel standard d'oxydoréduction (E°) est défini en prenant comme référence 
celui du couple H2/H+ à pH = 0 et à 25 °C. Un potentiel élevé indiquant un oxydant fort, on peut 
prévoir le sens d’une réaction d’oxydoréduction en comparant les potentiels des deux couples 
impliqués : c’est la règle (thermodynamique) du gamma (Figure 8).  
 

 
Figure 8 : Règle du gamma (citée dans (Simonnot and Croze 2012)) 

 
Ainsi, si l’on considère deux couples redox Ox1 / Réd1 (E°1) et Ox2 / Réd2 (E°2 < E°1), les réactions 
suivantes ont lieu (m et n sont deux nombres entiers) :  
 

1ère demi-équation électronique (réduction de Ox1) : Ox1 + n e-  Réd1 
2ème demi-équation électronique (oxydation de Réd2) : Réd2  Ox2 + m e- 

 
Réaction globale d’oxydoréduction : m Ox1 + n Réd2  m Réd1 + n Ox2 (Figure 8 : sens de la flèche) 
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3.1.3. Deuxième mécanisme : formation de radicaux libres 
 
Certaines réactions donnent lieu à la formation de radicaux libres, comme le radical sulfate ou le 
radical hydroxyle. Les radicaux libres sont des espèces chimiques possédant au moins un électron 
non apparié sur leur couche externe, ce qui leur confère une très grande réactivité. L’oxydation d’un 
composé par voie radicalaire obéit à un mécanisme réactionnel comprenant de nombreuses 
réactions (Simonnot and Croze 2012). Ces mécanismes seront plus développés dans les paragraphes 
« Réactif de Fenton » et « Persulfate » de la partie « Oxydants usuels » ci-dessous. 
 

3.2. Oxydants usuels 
 
Quatre oxydants sont principalement utilisés en ISCO (Baciocchi 2013; Siegrist et al. 2011) : le 
permanganate (Brown et al. 2003; De Souza e Silva et al. 2009b; DOE 1999), le réactif de Fenton 
(Watts 2006; Watts et al. 2002; Watts and Teel 2005; Yap et al. 2011), le persulfate (Tsitonaki et al. 
2010; Watts 2011; Zhao et al. 2013) et l’ozone (Choi et al. 2001; Masten and Davies 1997; O'Mahony 
et al. 2006; Rivas et al. 2009). Leurs potentiels d’oxydoréduction sont tous assez élevés pour oxyder 
la plupart des polluants organiques (Tableau 2).  
 
L’ozone, seul réactif gazeux, a l’avantage de diffuser rapidement au sein de la zone non saturée du 
sol. Cependant, sa faible persistance (temps de demi-vie de trente secondes dans les conditions 
standards) et sa mise en œuvre complexe sur le terrain (fabrication sur place) (Touzé et al. 2005) 
s’avèrent être des inconvénients trop importants pour le traitement de sols de cokerie dans lesquels 
la pollution, peu disponible, nécessite un temps de contact conséquent entre l’oxydant et le polluant. 
L’étude de l’ozone a donc été exclue de ce travail. 
 

Tableau 2 : Potentiels standards d'oxydoréduction des oxydants usuels 
 par rapport à l’électrode standard à hydrogène (ESH) 

Réactif Oxydant 
Couple 

oxydant/réducteur 
Demi-équation électronique E° [V] 

Réactif de Fenton 
Persulfate activé 

Ozone activé 
Radical hydroxyle OH./H2O OH. + H+ + e-  H2O 2,80 

Persulfate activé Radical sulfate SO4
-./SO4

2- SO4
-. + e-  SO4

2- 2,60 

Ozone Ozone O3/O2 O3 + 2 H+ + 2 e-  O2 + H2O 2,07 

Persulfate Persulfate S2O8
2-/SO4

2- S2O8
2- + 2 e-  2 SO4

2- 2,01 

Peroxyde 
d’hydrogène 

Peroxyde 
d’hydrogène 

H2O2 / H2O H2O2 + 2 H+ + 2 e-  2 H2O 1,77 

Permanganate Permanganate MnO4
-/MnO2 MnO4

- + 2 H2O + 3 e-  MnO2 + 4 HO- 1,67 

- Ion hydrogène H+/H2 2 H+ + 2 e-  H2 0,00 

 
3.2.1. Permanganate 

3.2.1.1. Mécanisme et cinétique 
 
Le permanganate implique uniquement des transferts d’électrons. Il réagit suivant différentes demi-
équations électroniques en fonction du pH, mais dans les conditions naturelles la formation de 
dioxyde de manganèse est généralement observée selon la demi-équation (1) : 
 

MnO4
- + 2 H2O + 3 e-  MnO2(s) + 4 HO-  (3,5 < pH < 12)   (1) 

 
L’oxydation des composés organiques par le permanganate obéit en principe à une cinétique du 
second ordre : la vitesse est proportionnelle à la concentration en permanganate et en polluant 
(Simonnot and Croze 2012).  
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3.2.1.2. Stœchiométrie et sous-produits d’oxydation 
 
L’oxydation complète des HAP par le permanganate aboutit à la formation de dioxyde de manganèse 
et dioxyde de carbone selon un rapport stœchiométrique Oxydant/Polluant dépendant du HAP. Par 
exemple : 
 

MnO4
- : Phénanthrène = 22 : 1 

22 MnO4
- + 6 H2O + C14H10  22 MnO2 + 14 CO2 + 22 HO- 

 
MnO4

- : Benzo[a]pyrène = 92 : 3 ≈ 30,67 : 1 
92 MnO4

- + 28 H2O + 3 C20H12  92 MnO2 + 60 CO2 + 92 HO-  
 

Lorsque la minéralisation des HAP par le permanganate n’est pas complète, quelques sous-produits 
ont été identifiés, par exemple : 

- des cétones aromatiques polycycliques, telles que la 9-fluorénone, l’acénaphténone et la 
9,10-anthraquinone respectivement formés à partir du fluorène, de l’acénaphtène et de 
l’anthracène (Forsey 2004), 

- des acides carboxyliques aromatiques, tels que l’acide phtalique et l’acide biphényl-2,20-
dicarboxylique respectivement formés à partir du naphtalène et du phénanthrène (Arndt and 
Lee 1981). 

 
3.2.1.3. Points forts et facteurs limitants 

 
Bien que le potentiel d’oxydoréduction du permanganate soit le plus faible des oxydants usuels 
(Tableau 2), sa vitesse de décomposition est également très lente. Sa persistance dans le sol peut 
donc atteindre plusieurs mois (Simonnot and Croze 2012), ce qui assure un contact efficace entre 
l’ensemble de la pollution et l’oxydant.  
 
Le principal facteur limitant du permanganate est la formation du dioxyde de manganèse (MnO2) lors 
de l’oxydation. En s’accumulant aux interfaces entre la phase aqueuse du sol et les NAPL ou en 
colmatant l’espace poreux du sol, il réduit la perméabilité de ce dernier et défavorise donc i) le 
contact entre le polluant et l’oxydant (Siegrist et al. 2011), et ii) l’établissement de végétation par 
l’instauration de conditions anaérobies (Sirguey et al. 2008). Il est toutefois important de noter que 
l’effet néfaste du dioxyde de manganèse ne sera quasiment pas visible dans les sols dont la 
perméabilité est déjà faible. 
 
Ensuite, l’ISCO est une technique non sélective, c’est-à-dire que les oxydants peuvent réagir avec 
d’autres cibles que les polluants visés : la quantité d’oxydant consommée par ces autres réactions est 
connue sous le nom de Demande en Oxydant Totale (TOD), Demande Naturelle en Oxydant (NOD) ou 
encore Demande en Oxydant du Sol (SOD) (Haselow et al. 2003). Le permanganate est le moins 
sélectif des oxydants usuels (Brown 2003), ce qui peut être : 

- un point fort puisqu’il est capable de détruire une grande variété de polluants ; 
- un facteur limitant puisqu’il faut utiliser des quantités plus importantes de permanganate 

pour parvenir à traiter efficacement l’ensemble de la pollution. Lorsque cela est possible, il 
est donc important d’estimer la TOD du permanganate dans un sol avant de débuter la 
dépollution afin d’ajuster au mieux les quantités à injecter et d’éviter tout effet « rebond » 
(Liao et al. 2011). 

 
Enfin, étant donné que l’utilisation de permanganate provoque une altération de la croissance des 
plantes et une dégradation des paramètres du sol (e.g. décomposition de la matière organique 
naturelle et baisse importante de la perméabilité du sol) (Sirguey et al. 2008), sa longue persistance 
dans le sol peut induire une toxicité résiduelle et par conséquent empêcher la revégétalisation du 
milieu. Il faut donc veiller à ne pas injecter un trop grand excès de permanganate.  
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3.2.1.4. Nouvelles formulations / Améliorations récentes du procédé 
 
Des études récentes se sont focalisées sur le problème posé par la précipitation de MnO2(s). Il a été 
montré que l’utilisation d’acides organiques faibles tels que l’acide citrique et l’acide oxalique 
permettait de dissoudre le dioxyde de manganèse lié au sol via un mécanisme de complexation (Li 
and Schwartz 2004a; Li and Schwartz 2004b). Des agents stabilisateurs visant à maintenir le dioxyde 
de manganèse en suspension dans la phase aqueuse du sol par inhibition de la coagulation et de la 
croissance de ces particules ont également été testés. L’hexamétaphosphate de sodium (HMP) est 
l’agent finalement recommandé, car bien que légèrement moins efficace et plus sensible aux 
conditions expérimentales que la gomme arabique, c’est un composé inorganique qui réagit peu avec 
le permanganate, au contraire de la gomme arabique qui est un composé organique donc plus 
oxydable et consommateur de permanganate (Crimi and Ko 2009). Des expériences en colonne ont 
également montré que la rétention de MnO2 et l’efficacité du HMP dépendaient du milieu. Ainsi, des 
milieux riches en fer ou en matières organiques favorisent le dépôt de MnO2, les premiers par 
interaction électrostatique de MnO2 (chargé négativement à pH neutre) avec les cations de fer, les 
deuxièmes par formation supplémentaire de MnO2 liée à l’oxydation de la matière organique par le 
permanganate (Crimi et al. 2009).  
 
L’autre inconvénient majeur du permanganate étant sa faible sélectivité vis-à-vis des matières 
organiques, un article a étudié l’effet de la température sur l’oxydation des matières organiques 
naturelles par le permanganate (De Weert et al. 2014). Les oxydations ont été effectuées à 5 et 16 °C 
sur deux sols naturels dopés avec trois contaminants organiques (DNAPL) – le perchloroéthylène, le 
trichloroéthylène et l’hexachlorobutadiène – et cinq composés organiques naturels (cellulose, bois 
de chêne, tourbe à roseaux, tourbe de forêt et anthracite). Les résultats ont montré qu’une 
température plus basse ralentissait l’oxydation des matières organiques naturelles sans toutefois 
affecter la cinétique d’oxydation du PCE et du TCE. Il pourrait donc s’avérer intéressant de travailler à 
plus faible température avec le permanganate pour permettre de mieux focaliser les effets de 
l’oxydant sur les composés cibles.  
 

3.2.1.5. Mise en œuvre pour le traitement des sols 
 
Les deux formes principales de permanganate sont le permanganate de potassium, vendu en poudre 
ou granulés, et le permanganate de sodium, vendu généralement sous forme de solution aqueuse à 
40 % en masse. La seconde forme, bien que plus coûteuse, ne demande qu’une dilution, plus simple 
à mettre en œuvre sur site qu’une dissolution.  
 
De plus, la solubilité dans l’eau du permanganate de sodium est plus élevée que celle du 
permanganate de potassium (900 contre 64 g L-1 à 20 °C), ce qui permet de travailler avec une 
gamme plus étendue de concentrations avec le permanganate de sodium, d’autant plus que la 
solubilité de ces composés diminue avec la température.  
 
Les solutions de permanganate de sodium ou potassium sont généralement injectées à des 
concentrations comprises entre 2 et 4 % (40 g L-1) (Simonnot and Croze 2012). Leur densité est 
supérieure à l’unité, ce qui peut se révéler être un avantage pour le traitement des DNAPL tels que le 
goudron de houille puisque la solution oxydante a alors tendance à suivre le trajet emprunté par le 
polluant au moment de son introduction dans le sol. 
 

3.2.2. Réactif de Fenton 
3.2.2.1. Mécanisme et cinétique 

 
Le peroxyde d’hydrogène peut directement réagir par transfert d’électrons suivant la demi-équation 
électronique (2). Cependant, en pratique il n’est quasiment jamais utilisé de cette manière au vu de 
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son potentiel d’oxydoréduction moyen et de sa décomposition spontanée, rapide et exothermique 
en eau et dioxygène (3) :  
 

H2O2 + 2 H+ + 2 e-  2 H2O (2) 
2 H2O2  2 H2O + O2 (3) 

 
De manière générale, le peroxyde d’hydrogène est catalysé par du ferII afin de former des radicaux 
hydroxyles très réactifs : c’est le réactif de Fenton. Le mécanisme radicalaire met en jeu la formation 
des radicaux hydroxyles (équation 4) et la régénération du ferII (équations 5 et 6) :  
 

Fe2+ + H2O2  Fe3+ + OH. + OH-  (4) 

Fe3+ + H2O2  Fe2+ + O2
-. + 2 H+

 (5) 

Fe3+ + O2
-.  Fe2+ + O2 (6) 

 
Il est nécessaire de se placer en conditions acides (pH < 4) afin d’éviter la précipitation du fer dissous 
en hydroxyde de fer. Cependant, si les sols à traiter sont à fort pouvoir tampon ou doivent par la 
suite être refonctionnalisés, le réactif de Fenton est généralement modifié par chélation du fer avec 
des composés tels que l’EDTA, l’acide citrique ou le catéchol, ce qui permet de maintenir le fer en 
solution en milieu neutre (Ferrarese et al. 2008; Siegrist et al. 2011). On parle alors de « Fenton-like » 
ou « Fenton modifié ». De plus, une autre alternative à l’utilisation de fer est l’électro-Fenton, ou 
« EK-Fenton », une technique de remédiation fondée sur la génération de radicaux hydroxyles par 
voie électrochimique. Elle sera décrite plus en détails ci-après (cf. I.3.3.3). 
 
Enfin, l’oxydation des composés organiques par le réactif de Fenton obéit en principe à une cinétique 
du second ordre : la vitesse est proportionnelle à la concentration en radical hydroxyle et en polluant 
(Watts 2006).  
 

3.2.2.2. Stœchiométrie et sous-produits d’oxydation 
 
L’oxydation complète des HAP par le réactif de Fenton aboutit à la formation de dioxyde de carbone 
et d’eau selon un rapport stœchiométrique Oxydant/Polluant dépendant du HAP. Par exemple : 
 

H2O2 : Phénanthrène = 33 : 1 
33 H2O2 + C14H10  14 CO2 + 38 H2O 

 
 

H2O2 : Benzo[a]pyrène = 46 : 1 
46 H2O2 + C20H12  20 CO2 + 52 H2O 

 
Lorsque la minéralisation des HAP par le réactif de Fenton n’est pas complète, quelques sous-
produits ont été identifiés, par exemple : 

- des cétones aromatiques polycycliques et plus particulièrement des diones (Lee and Hosomi 
2001a; Lundstedt et al. 2006), 

- des acides carboxyliques aromatiques, tels que l’acide salicylique et l’anhydride naphtalique 
respectivement formés à partir du phénanthrène et du naphtalène (Kanel et al. 2003; 
Lundstedt et al. 2006). 

 
3.2.2.3. Points forts et facteurs limitants 

 
Le potentiel d’oxydoréduction des radicaux hydroxyles est le plus élevé des oxydants usuels (Tableau 

2). En outre, d’autres radicaux, superoxydes (O2
-.) et perhydroxyles (HO2

.) notamment, peuvent être 
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formés en plus de radicaux hydroxyles et ont la faculté de favoriser la désorption de composés 
organiques ou encore de dégrader des composés hautement oxydés par le biais de réactions de 
réduction (Siegrist et al. 2011). 
 
Cependant, la persistance du peroxyde d’hydrogène est de quelques jours seulement (Simonnot and 
Croze 2012), ce qui peut être un inconvénient majeur lors du traitement de sols dans lesquels les 
polluants sont fortement sorbés et peu disponibles. Les quantités d’oxydant à utiliser sont donc 
importantes, d’autant plus que la TOD des radicaux hydroxyles est la deuxième plus élevée des 
oxydants usuels après le permanganate (Brown 2003).  
 
Un autre facteur limitant majeur est le nombre important de réactions parasites qui neutralisent les 
radicaux hydroxyles. En effet, ces derniers peuvent réagir entre eux ou avec des ions 
hydrogénocarbonate, carbonate, nitrate, phosphate, sulfate, chlorure (« radical scavenging »). De 
plus, le peroxyde d’hydrogène est également un réducteur, donc il peut consommer les radicaux 
hydroxyles s’il est présent en concentration trop élevée (Simonnot and Croze 2012). Enfin, le réactif 
de Fenton est le moins coûteux des oxydants usuels mais sa manipulation est délicate à cause de la 
dismutation du peroxyde d’hydrogène en eau et dioxygène, qui est une réaction fortement 
exothermique.  
 
Il existe un moyen simple de limiter à la fois les réactions parasites consommant les radicaux 
hydroxyles et la décomposition du peroxyde d’hydrogène, qui est l’injection séquentielle de réactif 
dans le sol (Goi and Trapido 2004; Lemaire 2011; Nam et al. 2001). Cependant, l’élévation de 
température peut aussi avoir un effet positif sur le traitement puisque la chaleur dégagée peut 
favoriser les transferts de masse et la vitesse de réaction : plus la température est élevée, plus la 
désorption des polluants est importante et les réactions rapides (Venny et al. 2012a). 
 
Enfin, les conditions acides nécessaire à l’efficacité du réactif de Fenton peuvent avoir des 
conséquences économiques et environnementales négatives sur le traitement (Usman et al. 2016b). 
D’un point de vue économique, le pouvoir tampon parfois élevé de certains sols peut induire 
l’utilisation d’une quantité importante d’acide pour parvenir à maintenir un pH proche de 3 lors du 
traitement. D’un point de vue environnemental, le fait de devoir travailler en milieu acide peut 
favoriser (Laurent 2012) : 

- une dissolution de métaux à des concentrations pouvant être nocives pour de nombreux 
organismes vivants,  

- une diminution de la Capacité d’Echange Cationique (CEC) et donc des teneurs en cations 
potassium, magnésium et sodium, essentiels pour de nombreux organismes vivants, 

- une altération de la croissance de la végétation. 
Ces effets environnementaux restent toutefois temporaires. 
 

3.2.2.4. Nouvelles formulations / Améliorations récentes du procédé 
 
D’une part, le réactif de Fenton est une technique efficace mais qui peut être limitée par i) la 
conversion trop rapide du ferII en ferIII et ii) la neutralisation des radicaux hydroxyles si le ferII est 
présent en trop grand excès par rapport au peroxyde d’hydrogène ou si le sol est trop riche en 
« radical scavengers ». C’est pourquoi l’utilisation d’autres formes du fer, telles que le fer à d’autres 
degrés d’oxydation ou des minéraux de fer, est de plus en plus étudiée.  
 
La chélation du ferII a le double avantage de permettre un traitement aux pH rencontrés dans les 
milieux naturels et de ralentir la conversion du ferII en ferIII. Les chélatants les plus fréquemment 
rencontrés sont l’acide citrique (Bocos et al. 2015; Lemaire et al. 2013) et l’EDTA (Bocos et al. 2015; 
Gryzenia et al. 2009). Quelques études mettent également en avant l’aptitude de certains chélatants, 
tels que les ligands macrocycliques tétraamido (TAML) (Banerjee et al. 2009; Wang et al. 2013), à 
catalyser le peroxyde d’hydrogène autant avec le ferII qu’avec le ferIII. Un chélatant particulièrement 
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intéressant est le pyrophosphate de sodium, un composé inorganique ne risquant par conséquent 
pas de consommer les radicaux formés. Le ferIII chélaté par le pyrophosphate de sodium a été étudié 
pour le traitement de terres artificiellement contaminées par du phénanthrène et du fluoranthène 
(Venny et al. 2012b). Celui-ci a permis d’obtenir un meilleur taux de dégradation (85%) que les 
chélatants organiques également testés (79% pour l’EDTA, 73% pour l’acide oxalique et l’acide 
malique, 58% pour le citrate de sodium).  
 
L’efficacité du réactif de Fenton selon le degré d’oxydation du fer employé pour catalyser le peroxyde 
d’hydrogène a également été étudiée (Khan et al. 2009). Les résultats obtenus dépendent beaucoup 
du type de polluant, mais le ferII obtient toutefois souvent les meilleurs taux de dégradation. De 
même, le peroxyde d’hydrogène catalysé par le fer0 et le ferIII a été testé sur un sol dopé en 
phénanthrène, anthracène, pyrène et benzo[a]pyrene (Pardo et al. 2016). Les deux types de fer 
conduisent à des taux de dégradation similaires mais supérieurs au peroxyde d’hydrogène seul 
uniquement pour le phénanthrène et le pyrène. 
 
Une autre étude a mis en avant une plus grande dégradation des HAP présents dans un sol de 
cokerie par le peroxyde d’hydrogène catalysé par la magnétite (55%) par rapport au peroxyde 
d’hydrogène seul ou catalysé par le ferII (< 5%) (Usman et al. 2012b). De même, une plus grande 
dégradation de pyrène dans l’eau a été observée avec le peroxyde d’hydrogène catalysé par de la 
pyrite (96%) par rapport au réactif de Fenton classique (35%) (Choi et al. 2014). Cependant, tout 
comme le fer0, l’utilisation de magnétite ou pyrite en tant que technique de dépollution in situ paraît 
difficile, à moins que celles-ci soient déjà naturellement présentes dans le sol ou qu’une technique 
d’injection de la formulation oxydante par malaxage (« soil mixing ») soit utilisée. 
 
D’autre part, un autre inconvénient du réactif de Fenton est le risque associé au transport de 
peroxyde d’hydrogène concentré lors de la mise en œuvre du traitement sur le terrain. C’est 
pourquoi certains auteurs se sont penchés sur la formation sur site de peroxyde d’hydrogène à partir 
du β-D-glucose (C6H12O6) et d’une enzyme biodégradable et non toxique, la glucose-oxydase (GOD). 
La première réaction (réaction 7) est une oxydation en milieu acide (pH 4) du β-D-glucose par le 
dioxygène pour former du peroxyde d’hydrogène et du glucono-δ-lactate (C6H10O6). Ce dernier réagit 
ensuite spontanément en milieu aqueux (réaction 8) pour former de l’acide gluconique (C6H12O7) et 
la réaction-bilan (9) est obtenue (Tao et al. 2009) : 
 

C6H12O6 + O2 + GOD  C6H10O6 + H2O2    (7) 
C6H10O6 + H2O  C6H12O7    (8) 

C6H12O6 + O2 + H2O + GOD  C6H12O7 + H2O2   (9) 
 
La formation enzymatique du peroxyde d’hydrogène a obtenu des résultats encourageants sur le 
trichlorophénol (Ahuja et al. 2007) et le bleu acide 113 (Karimi et al. 2012), un colorant à la structure 
moléculaire complexe. A notre connaissance, elle n’a toutefois jamais été testée sur des échantillons 
solides et des HAP. 
 

3.2.2.5. Mise en œuvre pour le traitement des sols 
 
Le peroxyde d’hydrogène est généralement disponible en solution à 35 ou 50 % massique mais il est 
plutôt utilisé à des concentrations inférieures ou égales à 10 % pour des raisons de sécurité. En effet, 
étant donné son instabilité, au-delà de telles concentrations, une libération de chaleur et par 
conséquent une augmentation locale de température voire un dégagement de vapeur et la 
volatilisation de contaminants peuvent avoir lieu, voire même une explosion violente. Le ferII est 
quant à lui le plus souvent préparé par dissolution de sulfate de ferII (Simonnot and Croze 2012).  
 
Le peroxyde d’hydrogène et le ferII sont injectés alternativement dans le sol. L’apport de fer n’est 
cependant pas forcément nécessaire si le sol contient déjà suffisamment de substances susceptibles 
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de catalyser le peroxyde d’hydrogène, tels que les oxydes de fer naturels comme la goethite (α-
FeOOH), l’hématite (α-Fe2O3), la magnétite (Fe3O4) ou la ferrihydrite (α-Fe10O15.9H2O) (Venny et al. 
2012a; Yap et al. 2011). 
 

3.2.3. Persulfate 
3.2.3.1. Mécanisme et cinétique 

 
Le persulfate peut à la fois impliquer des transferts d’électrons (que nous nommerons dans ce 
document désormais « persulfate ») et la formation de radicaux libres (que nous nommerons dans ce 
document désormais « persulfate activé »).  
 
Pour le persulfate, dans les conditions naturelles, la demi-équation électronique (10) mise en jeu est :  
 

S2O8
2- + 2 e-  2 SO4

2-  (pH > 2)    (10) 

 
Pour le persulfate activé, quatre moyens d’activation différents sont principalement employés : 
l’activation thermique, le ferII, le peroxyde d’hydrogène et l’activation alcaline. 
 
L’activation thermique du persulfate se fait à des températures comprises entre 40 et 99 °C et 
permet de convertir le persulfate en radicaux sulfates (réaction 11). Son aptitude à dégrader les HAP 
présents dans les sols industriels, notamment les HAP lourds, a déjà été observée (Liao et al. 2014; 
Zhao et al. 2013).   
 

S2O8
2- + chaleur  2 SO4

-.     (11) 

 
De manière identique au réactif de Fenton, le ferII a la capacité de céder un électron au persulfate, ce 
qui initie la génération des radicaux sulfate (réaction 12). Il est nécessaire de se placer en conditions 
acides (pH < 4) afin d’éviter la précipitation du fer dissous en hydroxyde de fer. Il est toutefois 
également possible de complexer le fer, avec par exemple de l’acide éthylène diamine tétraacétique 
(EDTA), de l’acide citrique ou de l’acide nitrilotriacétique (NTA), afin de pouvoir effectuer le 
traitement en conditions neutres. 
 

S2O8
2- + Fe2+  SO4

-. + SO4
2- + Fe3+    (12) 

 
Bien que ce moyen d’activation soit encore peu documenté, l’utilisation simultanée du persulfate et 
du peroxyde d’hydrogène aurait un effet synergique. En effet, les radicaux sulfates formés par le 
persulfate auraient la capacité de former des radicaux hydroxyles et inversement pour le peroxyde 
d’hydrogène (réaction 13). L’efficacité d’un tel traitement serait pas conséquent meilleure qu’un 
traitement par l’un des deux oxydants utilisé seul (Block et al. 2004). 
 

S2O8
2- + H2O2  SO4

-. + SO4
2- + HO. + HO- (13) 

 
Le persulfate activé à l’aide d’une base permet de former, en plus des radicaux sulfates, des radicaux 
hydroxyles, dont le potentiel d’oxydoréduction est encore plus élevé. Cette technique nécessite une 
basification importante du sol (pH > 10) et son mécanisme est le moins connu des quatre moyens 
d’activation. L’équation-bilan (14) a toutefois récemment été proposée (Watts 2011) : 
 

2 S2O8
2- + 5 HO-  4 SO4

2- + O2
-. + HO.    (14) 

 



Chapitre I : Synthèse bibliographique 

27 
 

Enfin, l’oxydation des composés organiques par le persulfate activé obéit en principe à une cinétique 
du second ordre : la vitesse est proportionnelle à la concentration en persulfate et en polluant 
(Siegrist et al. 2011).  
 

3.2.3.2. Stœchiométrie et sous-produits d’oxydation 
 
L’oxydation complète des HAP par le persulfate aboutit à la formation de dioxyde de carbone et de 
sulfates selon un rapport stœchiométrique Oxydant/Polluant dépendant du HAP. Ces rapports sont 
toutefois identiques à ceux obtenus avec le réactif de Fenton : 
 

S2O8
2- : Phénanthrène = 33 : 1 

33 S2O8
2- + 28 H2O + C14H10  66 SO4

2- + 14 CO2 + 66 H+ 
 
 

S2O8
2- : Benzo[a]pyrène = 46 : 1 

46 S2O8
2- + 40 H2O + C20H12  92 SO4

2- + 20 CO2 + 92 H+ 
 

L’utilisation du persulfate en ISCO est encore récente donc peu de sous-produits d’oxydation ont été 
identifiés. Seule une étude (Liao et al. 2014) a rapporté la formation : 

- de CAP-O tels que la 9-fluorénone, l’acénaphtylénone, la 9,10-anthraquinone, la 
benz[a]anthracène-7,12-dione, la périnaphténone, le dibenzofurane ou le 1-(2-
hydroxypropyl)naphtalène,  

- d’anhydride naphtalique à partir de l’acénaphtylène. 
 

3.2.3.3. Points forts et facteurs limitants 
 
Un potentiel d’oxydoréduction élevé (Tableau 2) associé à une persistance dans le sol de plusieurs 
semaines (Simonnot and Croze 2012) démontre le potentiel du persulfate activé en tant qu’oxydant 
des HAP peu disponibles. Sa TOD est plus faible que celle du permanganate et du réactif de Fenton 
(Brown 2003). Il faut cependant veiller à ne pas en injecter un trop grand excès afin de limiter les 
effets de toxicité résiduelle liés à la présence de persulfate dans le sol (Laurent 2012). De plus, les 
radicaux sulfates peuvent réagir avec les ions carbonate, bicarbonate ou chlorure (« radical 
scavenging »), ce qui diminue l’efficacité du traitement. 
 
Chaque moyen d’activation du persulfate a ses avantages et ses inconvénients (Tableau 3). Une 
étude réalisée en 2013 avait comme objectif de comparer l’efficacité des différents moyens 
d’activation du persulfate sur le traitement d’un sol de cokerie pollué par des HAP (Zhao et al. 2013). 
Il a été montré que l’activation thermique obtenait les meilleurs résultats (99% des HAP dégradés à 
60 °C), suivie par l’utilisation de ferII complexé par le citrate (90% des HAP dégradés avec un ratio 
molaire Persulfate : Citrate : Fer égal à 2 : 1 : 1). Le système persulfate/peroxyde d’hydrogène (ratio 
molaire Persulfate : Peroxyde d’hydrogène égal à 1 : 1) et l’activation alcaline (pH 12) donnent quant 
à eux de moins bons résultats (respectivement 82 et 72% des HAP dégradés). 
 
Le traitement du sol contaminé par le persulfate provoque de temporaires mais importantes 
diminutions locales de pH, ce qui peut favoriser (Laurent 2012) : 

- une dissolution de métaux à des concentrations pouvant être nocives pour de nombreux 
organismes vivants, 

- une diminution de la Capacité d’Echange Cationique (CEC) et donc des teneurs en cations 
potassium, magnésium et sodium, essentiels pour de nombreux organismes vivants, 

- une altération de la croissance de la végétation. 
De plus, le persulfate introduit dans l’eau du sol des concentrations en sulfates qui peuvent 
largement excéder les concentrations réglementairement admises (250 mg L–1). Il faut donc limiter 
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les quantités de persulfate à utiliser, bien qu’un phénomène de dilution puisse rapidement diminuer 
ces concentrations. 
 

Tableau 3 : Avantages et inconvénients des techniques d'activation du persulfate  
(Block et al. 2004; Watts 2011; Wilson et al. 2013; Zhao et al. 2013) 

 Avantages Inconvénients 

Activation 
thermique 

- Favorise la désorption des polluants 
sorbés dans la matrice solide du sol 

- Plus efficace sur les HAP lourds 
- Beaucoup de retours d’expériences 

Coûts énergétique et environnemental élevés 

FerII 
- Coût 

- Beaucoup de retours d’expériences 

- Conditions acides difficiles à instaurer dans 
les milieux au fort pouvoir tampon tels que les 

milieux argileux, organiques ou calcaires 
- Impact environnemental néfaste de 

l’acidification 
- Réactions parasites entre le persulfate et le 

ferII 

FerII complexé 

- Pas d’acidification nécessaire 
- Nouvelle attaque possible après 
complexation du ferIII formé par 

dégradation du ferII 

- Coût plus élevé des réactifs 
- Impact environnemental néfaste de certains 

chélatants (EDTA notamment) 

Peroxyde 
d’hydrogène 

- Attaque multi-radicaux 
(radicaux sulfates et hydroxyles) 

- Activation thermique possible du 
persulfate grâce à la décomposition 

exothermique du peroxyde d’hydrogène  

Manipulation délicate du peroxyde 
d’hydrogène (décomposition rapide et 

exothermique) 

Activation 
alcaline 

- Attaque multi-radicaux 
(radicaux sulfates et hydroxyles) 

- Activation possible du persulfate par les 
dérivés phénoxydes, les alcools, les 
cétones, les aldéhydes et la matière 

organique du sol 

- Utilisation de quantités relativement 
importantes de base pour rester à un pH 

supérieur à 10 (la décomposition du persulfate 
forme de l’acide sulfurique) 

- Impact environnemental néfaste de 
l’alcalinisation 

 
3.2.3.4. Nouvelles formulations / Améliorations récentes du procédé 

 
Tout comme le réactif de Fenton, le persulfate activé à l’aide de ferII est une technique efficace mais 
qui peut être limitée par la conversion trop rapide du ferII ou la neutralisation des radicaux sulfates. 
C’est pourquoi l’utilisation d’autres formes du fer, telles que le fer à d’autres degrés d’oxydation ou 
des minéraux de fer, est de plus en plus étudiée.  
 
Les chélatants organiques tels que l’acide citrique (Killian et al. 2007; Zhao et al. 2013) ou l’EDTA 
(Gryzenia et al. 2009; Nadim et al. 2006; Yan and Lo 2013) sont également utilisés avec le persulfate. 
En ce qui concerne les chélatants inorganiques, les résultats obtenus avec le système 
persulfate/peroxyde d’hydrogène/ferIII complexé par le pyrophosphate de sodium (94% de 
dégradation) sont meilleurs que ceux obtenus avec le système persulfate/peroxyde d’hydrogène 
(90%) et le persulfate seul (87%) (Venny et al. 2012b).  
 
Une alternative à la chélation est l’utilisation de fer0. En effet, ce dernier est solide et permet une 
formation et une régénération progressive de ferII par différentes réactions d’oxydation (Liang and 
Guo 2010). De plus, les nanoparticules de fer0 sont particulièrement étudiées du fait de leur grande 
réactivité (Chang and Kang 2009). L’efficacité du persulfate activé par des nanoparticules de fer0 a 
été comparée à celle du persulfate activé par de l’hydroxyde de sodium ou par le complexe FeII-EDTA 
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sur un sol contaminé par des HAP. Il a été montré qu’au bout de 14 jours, la dégradation était quasi 
totale avec le persulfate activé par le complexe FeII-EDTA ou les nanoparticules de fer0 mais pas avec 
le persulfate activé en milieu alcalin (Wang et al. 2013). De même, une autre étude a comparé 
l’efficacité du persulfate seul ou activé à l’aide de chaleur et/ou de nanoparticules de fer0 sur un 
sédiment contaminé par des HAP. Les résultats ont montré une meilleure efficacité du persulfate 
activé par les nanoparticules de fer0 à 70 °C (90%), suivi par le persulfate activé par les nanoparticules 
de fer0 sans chauffage (86%) puis par le persulfate activé à 70 °C (80%) et le persulfate seul (39%) 
(Chen et al. 2015). L’utilisation du fer0 en tant que technique de dépollution in situ reste toutefois 
encore à optimiser, étant donné que sa surface est rapidement oxydée et qu’il est difficile de 
contrôler sa mobilité et son comportement dans le sol (O'Carroll et al. 2013; Oh and Shin 2014).  
 
Une autre étude s’est intéressée à l’efficacité du persulfate activé selon le degré d’oxydation du fer 
(Rodriguez et al. 2014). Les résultats obtenus ont montré un taux de dégradation identique pour les 
trois types de fer mais avec une cinétique plus rapide avec le ferII et le ferIII, qui sont en solution, par 
rapport au fer0, qui lui est solide. 
 
Une dernière étude a mis en avant une plus grande dégradation des HAP présents dans un sol de 
cokerie par la persulfate activé par la magnétite (55%) par rapport au persulfate seul ou en présence 
de ferII (< 10%) (Usman et al. 2012a).  
 
Enfin, des recherches sont également menées sur les autres méthodes d’activation du persulfate. Par 
exemple, un mélange de chaux et de ciment de Portland a été testé sur un sol d’usine à gaz afin de 
combiner activation alcaline et thermique du persulfate. Les résultats indiquent une légère 
amélioration de la dégradation des HAP (70%) par rapport à l’activation alcaline classique à la soude 
(64%) (Cassidy et al. 2015). Un autre exemple concerne la méthode de chauffage – par bain-marie ou 
micro-ondes – du persulfate thermiquement activé et appliqué sur un sol dopé en phénanthrène. Les 
dégradations obtenues sont similaires et le chauffage par micro-ondes induit une dégradation plus 
rapide mais également plus consommatrice de persulfate (Peng et al. 2015). 
 

3.2.3.5. Mise en œuvre pour le traitement des sols 
 
Le persulfate de sodium est généralement utilisé car sa solubilité est élevée (556 g L-1 à 20 °C). La 
densité des solutions de concentration massique supérieure à 5 % est supérieure à l’unité, ce qui 
favorise leur transport vertical et leur distribution dans les sols. En cas d’utilisation d’activateurs, 
ceux-ci sont injecté alternativement avec le persulfate (Simonnot and Croze 2012). En cas 
d’activation thermique, de la vapeur d’eau est généralement injectée dans le sol (Tsitonaki et al. 
2010). 
 

3.2.4. Résumé des points forts et faibles de chaque oxydant 
 
Le Tableau 4 résume les points forts et faibles de chacun des oxydants dans le cas du traitement de 
sols contaminés par des HAP peu disponibles.  
 
L’estimation du coût de l’oxydation est fondée sur les doses stœchiométriques nécessaires pour 
minéraliser totalement les HAP et sur le coût des oxydants ainsi que de ceux du fer bivalent et de 
l’acide citrique dans le cas du réactif de Fenton et du persulfate activé. La demande naturelle en 
oxydant n’a pas été prise en compte car elle est négligeable dans le cas des sols industriels, où la 
plupart de la matière organique provient de la pollution même. 
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Tableau 4 : Avantages et inconvénients des oxydants étudiés 

Oxydant Permanganate Réactif de Fenton Persulfate activé 

Mécanisme 

Transfert d’électrons 
(E°=1,67 V) 

 Cinétique lente 
 Mise en œuvre aisée 

sur le terrain 

Mécanisme radicalaire 
(E°=2,80 V) 

 Cinétique rapide 
 Mise en œuvre plus 

complexe 

Mécanisme radicalaire 
(E°=2,60 V) 

 Cinétique rapide 
 Mise en œuvre plus 

complexe 

Persistance + + 0 + 

Dose 
stœchiométrique 

+ + + + + 

Coût de 
l’oxydation 

NaMnO4 : + + 
KMnO4 : + 

0 + 

Impacts sur 
l’environnement 

Diminution de la 
perméabilité du sol 

Acidification des sols 
 Acidification des sols 
 Forte concentration en 

sulfates dans les sols 

Autres - 

 Manipulation délicate 
du peroxyde d’hydrogène 
 Efficacité plus faible 

dans les sols carbonatés 

 Moyens multiples 
d’activation 

 Efficacité plus faible dans 
les sols carbonatés 

+ + : très élevé  + : élevé  0 : faible   Avantage  Inconvénient 

 

3.3. Amélioration du traitement physico-chimique 
 
Les pollutions présentes dans les sols industriels sont âgées et très peu disponibles (cf. I.2.2.3). Par 
conséquent, l’oxydation chimique in situ, bien qu’étant une technique agressive, peut tout de même 
s’avérer insuffisante pour dégrader l’intégralité de la pollution. Il semble alors intéressant de coupler 
l’ISCO avec d’autres traitements pouvant permettre d’augmenter l’efficacité globale du procédé. 
 

3.3.1. Chauffage modéré du sol 
 
A l’instar de la remédiation par désorption thermique, le préchauffage des sols industriels à 
température modérée pourrait augmenter la disponibilité des HAP et donc l’efficacité de l’ISCO 
(Usman et al. 2016b). Deux articles ont déjà mis en évidence cette amélioration du traitement, et ce 
d’autant plus que la température de préchauffage est élevée (Biache et al. 2015a; Usman et al. 
2016a).  
 
L’emploi de températures inférieures à 100 °C est préférable pour des raisons économiques et 
environnementales : chauffer à de hautes températures est coûteux et modifie les propriétés 
physicochimiques de la zone traitée, perturbant voire détruisant une partie de la végétation et des 
micro-organismes (Biache et al. 2008; Bonnard et al. 2010; Cébron et al. 2011; Colombano et al. 
2010; Norini 2007; Pina et al. 2002). Les principales techniques mises en œuvre dans ce cas-là sont 
l’injection de vapeur ou d’air chaud et le chauffage par résistance électrique en plaçant des 
électrodes au cœur de la pollution. 
 

3.3.2. Utilisation d’agents solubilisants 
 
En ISCO, hormis l’ozone, les oxydants agissent en phase aqueuse. Les HAP sorbés dans la matrice 
solide du sol ne sont donc pas attaqués, ce qui justifie l’intérêt d’utiliser des agents solubilisants pour 
favoriser la désorption et la dissolution des HAP. Nous nous intéresserons ici aux quatre principaux 
types d’agents (Trellu et al. 2016): les surfactants (Liang et al. 2017; Mao et al. 2015), les co-solvants, 
les huiles végétales et les cyclodextrines (Mousset et al. 2014a).  
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Avant de décrire ces agents solubilisants, il est important de préciser que ces derniers sont des 
composés organiques et peuvent donc entrer en compétition avec les HAP pendant l’ISCO. Il faut par 
conséquent veiller à augmenter la dose d’oxydant afin de conserver un traitement efficace. 
 

3.3.2.1. Les surfactants 
 
Un surfactant, ou tensio-actif, est un composé amphiphile : il présente une partie hydrophile (tête) et 
une partie hydrophobe (queue). Il a la capacité de s’accumuler entre deux phases fluides et non 
miscibles, ce qui provoque une baisse de la tension superficielle à l’interface et favorise les transferts 
de phase des composés présents dans chaque fluide (Boving and Brusseau 2000). A partir d’une 
certaine concentration, la Concentration Micellaire Critique (CMC), et d’une certaine température, la 
température de Krafft, les surfactants forment des agrégats généralement sphériques dénommés 
micelles (Figure 9). Ainsi, en milieux aqueux tels que les solutions du sol, les queues des surfactants 
sont tournées vers l'intérieur de la micelle tandis que leurs têtes forment l'interface de la micelle 
avec l’eau, piégeant les composés hydrophobes tels que les HAP à l’intérieur de la micelle et les 
rendant plus accessibles à un traitement par ISCO (Trellu et al. 2016).  
 

 
Figure 9 : Micelle directe (en jaune : composé hydrophobe piégé)3 

 
Il existe également un outil, la Balance Hydrophile-Lipophile (HLB), qui permet d’estimer la solubilité 
dans l’eau d’un surfactant (Griffin 1949). La HLB est un nombre attribué à un surfactant selon la taille 
et la force des groupements hydrophiles et lipophiles le constituant. Plus les valeurs de HLB, 
comprises entre 0 et 20, sont élevées et plus la solubilité dans l’eau des surfactants est grande. Par 
exemple, un surfactant possédant une HLB supérieure à 10 est hydrophile et aura donc plutôt 
tendance à former des micelles directes. De plus, la HLB est additive, c’est-à-dire qu’il est possible de 
mélanger plusieurs surfactants afin d’obtenir une valeur de HLB particulière.  
 
Les surfactants peuvent être classés selon la charge de leur partie hydrophile : on parle de surfactant 
anionique, cationique ou non ionique. De manière générale, ces derniers sont préférés car ils sont 
plus solubles, plus biodégradables et moins chers que les surfactants chargés (Alcantara et al. 2008a; 
Pazos et al. 2010). De plus, la plupart des surfactants sont synthétiques et leur toxicité dépend 
beaucoup de leur structure moléculaire (Paria 2008). Par exemple, une comparaison de plusieurs 
surfactants non ioniques indique que le Tween 80 est moins toxique que le Triton X-100, lui-même 
moins toxique que le Brij 30 (Rosas et al. 2011). 
 
Deux types de surfactants reçoivent de plus en plus d’attention de la part de la communauté 
scientifique : les biosurfactants et les surfactants « Gemini ». Les biosurfactants peuvent être 
directement produits par les micro-organismes du sol, tels que les bactéries ou les levures, et sont 
constitués de glycolipides, de lipoprotéines, phospholipides, de composés polymériques, d’acides 
mycoliques et de lipopolysaccharides. Ils sont moins toxiques, plus biodégradables et plus sélectifs 
que les surfactants synthétiques, mais également plus difficiles à fabriquer en grande quantité (Jorfi 
et al. 2013; Paria 2008; Zhao et al. 2011). Les surfactants « Gemini » sont quant à eux constitués de 

                                                           
3 https://fr.wikipedia.org/wiki/Micelle 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Micelle
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deux surfactants, identiques ou non, liés entre eux par un court groupe espaceur (Figure 10). Ils sont 
intéressants puisqu’ils sont plus sélectifs et plus solubles que les surfactants synthétiques, ce qui 
permettrait donc d’en utiliser de plus faibles quantités pour une efficacité équivalente (Ansari et al. 
2013; Kabir-ud-Din et al. 2009; Panda and Kabir-ud-Din 2013; Paria 2008; Wei et al. 2011; Wei et al. 
2013; Wei et al. 2012; Zhao et al. 2015). 
 

 
Figure 10 : Exemple de surfactant "Gemini" (Paria 2008) 

 
3.3.2.2. Les co-solvants 

 
L’emploi de co-solvants dissous dans la solution du sol permet de réduire la polarité de cette 
dernière, augmentant ainsi la solubilité et donc la disponibilité des contaminants organiques (Boving 
and Brusseau 2000). Il s’agit principalement d’alcools à faible poids moléculaire, tels que le 
méthanol, l’éthanol ou le butanol, ou d’autres solvants organiques miscibles dans l’eau tels que la n-
butylamine ou le tétrahydrofurane (THF). Ils sont toutefois de moins en moins utilisés à cause du 
volume important de co-solvant à appliquer (concentration supérieure à 10% dans la solution de sol), 
induisant notamment un coût de traitement élevé ainsi qu’une toxicité du milieu traité (Trellu et al. 
2016). 
 

3.3.2.3. Les huiles végétales et leurs esters méthyliques 
 
Une huile végétale est un corps gras extrait d’une plante oléagineuse comestible ou non. Elle est 
principalement constituée de triacylglycérols, diacylglycérols, monoacylglycérols et d’acides gras 
libres (Cunico et al. 2013). Elle est de plus en plus utilisée pour le traitement de sols contaminés par 
des composés hydrophobes tels que les HAP puisqu’elle est moins toxique et plus biodégradable que 
les surfactants synthétiques et les solvants usuels. Elle a également tendance à favoriser la 
désorption des HAP lourds, composés généralement récalcitrants avec les techniques de remédiation 
traditionnelles (Bogan et al. 2003; Yap et al. 2010).  
 
Lors d’un traitement in situ (« soil flushing »), l’huile végétale ne peut pas être extraite du sol pour 
être réutilisée, ce qui peut s’avérer gênant d’un point de vue environnemental et économique. 
Cependant, une faible concentration en huile végétale suffirait pour que celle-ci entre en 
compétition avec les contaminants hydrophobes pour les sites d’adsorption du sol et favorise leur 
désorption. Dans ce cas-là, il ne serait donc pas nécessaire de la recycler. De plus, une faible 
concentration implique une faible teneur résiduelle en huile végétale dans le sol, qui peut donc être 
facilement biodégradée en injectant de l’air et des nutriments (Gong et al. 2006; Yap et al. 2010). 
Cependant, plus un sol est lourdement contaminé en HAP et plus il faudra ajouter d’huile végétale 
(Gong et al. 2006; Wu et al. 2010). 
 
Les esters méthyliques d’acides gras (« FAME ») tels que l’agrodiesel sont formés par 
transestérification des huiles végétales avec le méthanol. Leur potentiel est également important 
puisqu’ils ont une plus faible masse molaire et sont moins visqueux que leur huile végétale mère, ce 
qui facilite leur transport dans le sol (Mousset et al. 2014a).  
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3.3.2.4. Les cyclodextrines 
 
Les cyclodextrines sont proches des surfactants puisqu’elles sont capables de former des complexes 
d’inclusion en milieu aqueux, c’est-à-dire qu’elles possèdent des sites de surface hydrophiles et une 
cavité hydrophobe dans laquelle les composés organiques apolaires peuvent être piégés. Elles sont 
constituées d’oligosaccharides cycliques et de sous-unités glucopyranose liées en α-(1,4). Trois types 
de cyclodextrines naturelles sont principalement utilisés dans l’industrie (Figure 11) : les α-
cyclodextrines (6 sous-unités glucopyranose), les β-cyclodextrines (7 sous-unités glucopyranose) et 
les γ-cyclodextrines (8 sous-unités glucopyranose). Les β-cyclodextrines (β-CD) sont les plus utilisées 
et les moins onéreuses mais leur efficacité est limitée par leur faible solubilité dans l’eau (18,5 g L-1). 
C’est pourquoi elles peuvent être modifiées afin d’augmenter leur solubilité et donc leur champ 
d’application. Les dérivés de cyclodextrines les plus employés sont les hydroxypropyle-β-
cyclodextrines (HPCD), les méthyl-β-cyclodextrines (MCD) et les carboxyméthyl- β-cyclodextrines 
(CMCD), qui ont une solubilité comprise entre 100 et 1 000 g L-1 (Mousset et al. 2014a). 

 
Figure 11 : Cyclodextrines 

 
L’efficacité des cyclodextrines est généralement plus faible que celle des surfactants synthétiques 
mais elles ont toutefois l’avantage d’être non toxiques et biodégradables.  
 
Le fait que l’efficacité de la solubilisation des contaminants dépende de l’agent solubilisant met au 
jour la contradiction qui réside en l’utilisation des cyclodextrines pour évaluer la disponibilité de ces 
contaminants (Barnier 2009; Lemaire 2011). De plus, la disponibilité ne dépend pas seulement du 
réactif utilisé mais aussi du processus majoritairement engagé (biologique, chimique ou physique). 
Ainsi, pour évaluer la disponibilité des HAP vis-à-vis d’un traitement par oxydation, il pourrait être 
plus pertinent d’utiliser directement un oxydant tel que le permanganate, le réactif de Fenton ou le 
persulfate (Cébron et al. 2013). 
 

3.3.2.5. Comparaison des différents types d’agents solubilisants 
 
Il existe de nombreuses études dans lesquelles les essais ont été réalisés sur des échantillons liquides 
(Ansari et al. 2013; Choi et al. 2014; Kabir-ud-Din et al. 2009; Panda and Kabir-ud-Din 2013; Sales et 
al. 2011; Veignie et al. 2009; Wei et al. 2011) et des sols artificiellement contaminés par des HAP 
(Bezza and Nkhalambayausi Chirwa 2015a; Bezza and Nkhalambayausi Chirwa 2015b; Jorfi et al. 
2013; Khan et al. 2011; Lee and Hosomi 2001b; Liang et al. 2016; Liao et al. 2015; Ni et al. 2014; 
Pardo et al. 2016; Piskonen and Itavaara 2004; Ravanipour et al. 2015; Seo and Bishop 2007; Swindell 
and Reid 2006; Vecino et al. 2015; Wang et al. 2010; Xia et al. 2014; Yap et al. 2012; Yap et al. 2015; 
Yu et al. 2014; Zhao et al. 2011; Zhou and Zhu 2008).  
 
L’Annexe 2 réunit uniquement les différentes études traitant de l’utilisation d’agents solubilisants sur 
des terres dont la contamination est réelle afin de prendre en compte la plus grande complexité de 
ce type de système (grande variété de polluants, vieillissement de la pollution, composition du sol 
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etc.). De manière générale, les huiles végétales et leurs esters méthyliques ainsi que les surfactants 
donnent les meilleurs résultats. Les co-solvants et les cyclodextrines conduisent quant à eux à des 
résultats plus mitigés. 
 
En se focalisant sur les aspects environnementaux et économiques, les huiles végétales sont plus 
biodégradables, moins toxiques et moins coûteuses que les surfactants synthétiques (Yap et al. 
2010). Cependant, les quantités importantes d’huile végétale et de surfactant à appliquer impliquent 
des problématiques de toxicité des sols traités ainsi que de traitement des effluents liquides (Trellu 
et al. 2016). A notre connaissance, l’efficacité des surfactants « Gemini » n’a pas encore été étudiée 
sur des sols réellement contaminés par des HAP.  
 
De plus, une hausse de la température entraînant généralement une baisse de la viscosité des huiles 
végétales ainsi qu’une hausse de la solubilité des surfactants, les couplages huile végétale/chauffage 
du sol ou surfactant/chauffage du sol pourraient permettre d’obtenir des résultats encore plus 
satisfaisants. 
 

3.3.3. Electroremédiation 
 
L’électroremédiation peut également être employée afin d’améliorer le traitement par oxydation, 
notamment dans les sols peu perméables. L’oxydant privilégié est la plupart du temps le réactif de 
Fenton (« EK-Fenton ») (Ng et al. 2014). L’électroremédiation consiste à appliquer un courant 
électrique direct et de faible intensité dans le sol afin d’augmenter la mobilité des contaminants 
organiques et hydrophobes (Pazos et al. 2010). Son fonctionnement repose sur l’électrolyse de l’eau :  
 

Anode : 2 H2O  O2 + 4 H+ + 4 e- 
Cathode : 4 H2O + 4 e-  2 H2 + 4 OH- 

 

 
Figure 12 : Principe de l'électroremédiation (Pazos et al. 2010) 

 
Des espèces chargées positivement et négativement sont présentes respectivement à l’anode et à la 
cathode. L’action du champ électrique provoque alors le transport des contaminants dissous dans 
l’eau par électromigration (mouvement des espèces chargées) et électro-osmose (mouvement du 
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fluide induit par le mouvement des espèces chargées : les espèces non chargées telles que les HAP 
sont donc mises en mouvement grâce au flux électro-osmotique et peuvent être collectées et 
éliminées dans les chambres anodique et cathodique (Figure 12). De plus, l’électroremédiation aurait 
l’avantage de faciliter à la fois la distribution de l’oxydant et l’activation des radicaux libres (Isosaari 
et al. 2007).  
 
L’efficacité de l’oxydation électrocinétique dépend de plusieurs paramètres : 

- du mode d’introduction de l’oxydant : à partir des anodes et du centre de la zone à traiter 
par exemple (Oonnittan et al. 2010) ; 

- du dosage de l’oxydant : la dégradation augmente si la concentration en oxydant augmente 
(Reddy and Karri 2008) ; 

- de la tension appliquée : la dégradation augmente si la tension appliquée augmente (Reddy 
and Karri 2008) ; 

- du matériau anodique : silicium recouvert d’un film de diamant dopé au bore (Si/BDD) par 
exemple (Quiroz et al. 2014) ;  

- des propriétés physico-chimiques du sol : pouvoir tampon par exemple (Kim et al. 2006). 
 
Les études portant sur l’électroremédiation se font généralement sur des sols artificiellement 
contaminés par des HAP. L’électroremédiation peut alors y être combinée soit à l’ajout d’agent 
solubilisant afin d’augmenter au préalable la teneur en HAP de la phase aqueuse (Alcantara et al. 
2009; Gomez et al. 2009; Gomez et al. 2010), ou à l’oxydation chimique in situ pour dégrader les 
polluants mis en mouvement par le champ électrique (Alcantara et al. 2008b; Bocos et al. 2015; Kim 
et al. 2005; Park et al. 2005; Xu et al. 2015). Quelques études traitent de l’électroremédiation sur des 
contaminations réelles des sols en HAP (Ammami et al. 2015; Hahladakis et al. 2014; Isosaari et al. 
2007; Lima et al. 2012; Seo et al. 2015; Tran et al. 2009). 
 
Une de ces études a testé l’électroremédiation suivie de l’oxydation des HAP (420 mg kg-1) à l’aide du 
persulfate activé (Fe(II)) et du réactif de Fenton sur le sol d’un ancien site de traitement de bois à la 
créosote (Isosaari et al. 2007). L’oxydant est injecté au sein de sol via trois puits d’injection. Le 
courant délivré est majoritairement direct (53 V m-1) mais inclut une composante alternative (4,7 V 
m-1 à une fréquence de 90 Hz) afin de promouvoir les réactions d’oxydoréduction dans le sol. Les 
électrodes sont en acier inoxydable. Les résultats indiquent une plus grande efficacité de l’oxydation 
électrocinétique avec le persulfate activé (35% des HAP dégradés à l’anode), suivie de l’oxydation 
avec le réactif de Fenton seul (30%), de l’oxydation électrocinétique avec le réactif de Fenton (26% à 
l’anode), l’électroremédiation seule (24%) et enfin l’oxydation avec le persulfate activé seul (12%). 
 
Une autre de ces études a combiné l’électroremédiation avec l’utilisation de surfactant et de 
peroxyde d’hydrogène sur un sol situé aux alentours d’un chemin de fer et co-contaminé par des 
hydrocarbures pétroliers (3 440 mg kg-1), des HAP (20 mg kg-1) et du zinc (120 mg kg-1) (Seo et al. 
2015). Le surfactant employé est le dodécylsulfate de sodium (SDS). Il est introduit via les chambres 
anodique et cathodique, tandis que le peroxyde d’hydrogène est introduit uniquement via la 
chambre anodique. Le courant délivré est direct (200 V m-1) et les électrodes sont en graphite. Les 
résultats indiquent une faible dégradation des HAP (18%), ce qui peut être en partie expliqué par la 
consommation totale du peroxyde d’hydrogène avant que celui-ci ait atteint la moitié du sol. De 
même, la dégradation des hydrocarbures pétroliers est de 65% à l’anode mais se limite à environ 
15% ailleurs. 
 
L’électroremédiation semble toutefois délicate à appliquer in situ sur les sols industriels auxquels 
nous nous intéressons, puisque la présence de déchets issus de la démolition du site (blocs de béton, 
remblais etc.) risque de perturber le passage du courant électrique. C’est pourquoi une alternative 
serait d’extraire les HAP par lessivage du sol contaminé à l’aide d’agent solubilisant (« soil washing »), 
puis de traiter l’effluent liquide par EK-Fenton (Mousset et al. 2016; Mousset et al. 2014a; Mousset 
et al. 2014b; Mousset et al. 2014c; Trellu et al. 2016).  
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4. Refonctionnalisation du sol après ISCO 
4.1. Impacts de l’ISCO sur le sol traité 

 
La dépollution d’un sol permet d’éliminer des composés chimiques représentant une source 
importante de toxicité mais altère également ses fonctions primaires (support de végétation et de 
biodiversité notamment), ce qui rend parfois difficile une quelconque réutilisation du terrain.  
 
La qualité d’un sol peut être évaluée à l’aide de nombreux indicateurs physiques, chimiques et 
biologiques tels que la porosité totale, le carbone organique total, le pH, la capacité d’échange 
cationique (CEC), l’activité enzymatique ou encore la biomasse végétale. Or, cette évaluation est 
encore rarement effectuée, même après des traitements aussi agressifs que l’oxydation chimique in 
situ. En effet, l’ISCO impacte (Laurent 2012) : 

- les paramètres physico-chimiques du sol : par exemple l’utilisation du réactif de Fenton ou 
du persulfate provoque une acidification du milieu pouvant amener des conditions 
défavorables pour de nombreux organismes vivants (Boularbah et al. 2006), et en attaquant 
également la matière organique les oxydants peuvent induire une déstructuration 
importante du sol (Abiven et al. 2009) ; 

- les paramètres biologiques du sol : par exemple l’ISCO peut provoquer une diminution des 
densités microbiennes pendant parfois plusieurs années après la fin du traitement (Palmroth 
et al. 2006), et les composés radicalaires formés avec le réactif de Fenton ou le persulfate 
activé peuvent endommager la structure de l’ADN des microorganismes peuplant le milieu 
(Imlay and Linn 1988) ; 

- la fonction de support de végétation du sol : par exemple la précipitation de MnO2 lors d’un 
traitement au permanganate peut aboutir à l’instauration de conditions anaérobies 
défavorables à l’établissement de végétation, et l’acidification du sol lors d’un traitement au 
réactif de Fenton ou au persulfate peut altérer la croissance des plantes (Rede et al. 2016; 
Sirguey et al. 2008). 

 
Les cokeries et usines à gaz étant des usines de grande superficie (généralement entre 30 et 50 ha), 
la valorisation des friches industrielles résultant de leur destruction comporte par conséquent un 
intérêt économique non négligeable. En effet, de tels espaces peuvent notamment être réutilisés afin 
de produire des cultures industrielles (bioénergie), la consommation de terres agricoles à des fins 
urbanistiques ne cessant de progresser. C’est pourquoi il est intéressant de mettre en œuvre des 
opérations de finition afin de restaurer les fonctions agronomiques du sol puis permettre 
l’implantation d’un couvert végétal. Pour cela plusieurs méthodes sont possibles et notamment la 
reconstruction de sol, la phytoremédiation ou encore la bioremédiation. 
 

4.2. Opérations de finition 
4.2.1. Reconstruction du sol 

 
Une fois qu’un sol a été dépollué, ses fonctions primaires peuvent être réhabilitées par le biais du 
génie pédologique (Séré et al. 2017). Ce concept désigne l’ensemble des opérations volontaires de 
construction de sol en vue d’obtenir un milieu plus fertile pour la végétalisation (Laurent 2012). Il agit 
donc sur l’élimination de l’éventuelle pollution résiduelle mais surtout sur certains paramètres du sol 
tels que sa teneur en matière organique (Carter 2002), sa teneur en nutriments, sa capacité de 
rétention en eau ou encore son pouvoir tampon (Sourkova et al. 2005).  
 
L’implantation d’un couvert végétal, ou végétalisation, est favorisée par des actions préalables de 
différentes natures (Laurent 2012) :  

- amendement organique : apport important de compost (Puglisi et al. 2007; Tejada et al. 
2009), de sous-produits papetiers (Fierro et al. 1999; Laurent 2012; Séré 2007), de mulchs 
(Price et al. 1998; Rochefort 2000), de fumier (Han et al. 2017; Lukic et al. 2016; Zhang et al. 
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2012) ou de boues de stations d’épuration des eaux usées urbaines (Paraiba et al. 2010; Roig 
et al. 2012; Zhang et al. 2012) par exemple ; 

- amendement minéral : apport important de fertilisants riches en azote, phosphore et/ou 
potassium (Walker 2002), d’argiles (Meisl et al. 2012) ou de chaux (Bade et al. 2012; Wong 
and Fang 2000) par exemple ; 

- engrais : ce sont généralement les mêmes matériaux que ceux utilisés pour l’amendement 
généralement mais en quantité plus limitée ;  

- travail du sol : traitement par labour, scarification, drainage, irrigation ou désagrégation. 
 
Ensuite, plusieurs recherches ont consisté à implanter de la végétation sur des sols pollués par des 
HAP et traités par désorption thermique. Une première étude a montré que la densité de la 
communauté bactérienne augmentait plus longtemps dans les sols thermiquement traités que dans 
les sols encore pollués et que la structure et la diversité de la communauté bactérienne dépendaient 
des caractéristiques du sol, différentes après désorption thermique, et des plantes utilisées (Cébron 
et al. 2009). Une deuxième étude a montré que les plantes favorisaient l’abondance et la biodiversité 
des microorganismes dans les sols encore pollués mais surtout dans ceux thermiquement traités, 
alors qu’au contraire l’activité enzymatique était plus faible dans les sols thermiquement traités 
(Cébron et al. 2011). Enfin, une troisième a montré que le couplage désorption 
thermique/couverture végétale favorisait une plus grande abondance microbienne et de la faune du 
sol et un meilleur développement des plantes par rapport aux sols encore pollués (Ouvrard et al. 
2011). 
 

4.2.2. Phytoremédiation 
 
En cas de faible pollution ou de pollution résiduelle, l’implantation d’une couverture végétale peut 
être associée à la phytoremédiation (Gan et al. 2009). La phytoremédiation est définie comme 
l’utilisation des plantes et des microorganismes associés (bactéries, champignons) pour éliminer, 
transformer ou extraire les polluants organiques ou inorganiques. Le plus souvent elle vise les 
éléments traces métalliques (ETM) mais les composés organiques sont également de plus en plus 
traités de cette manière. 
 
Les espèces préconisées lors d’une pollution de la zone insaturée du sol par des HAP sont la luzerne, 
le ray-grass anglais, le trèfle, le miscanthus, la fétuque, le peuplier et le saule (Lounes-Hadj Sahraoui 
et al. 2012). De plus, les trois phytotechnologies suivantes sont généralement mises en œuvre : 

- la phytodégradation, qui consiste à dégrader les polluants organiques complexes dans la 
plante via son activité métabolique ou en dehors de la plante via la production d’enzymes 
extraracinaires (Gao et al. 2011; Liu et al. 2014; Pedron and Petruzzelli 2011; Qiu et al. 1997; 
Teng et al. 2011; Xiao et al. 2015) ; 

- la rhyzodégradation, qui consiste à dégrader les polluants organiques complexes grâce à la 
stimulation de l’activité des microorganismes présents dans l’environnement des racines, la 
rhizosphère (Corgié et al. 2003; Lee et al. 2008; Liste and Alexander 2000; Liu et al. 2014; Lu 
et al. 2011; Rentz et al. 2005; Shi et al. 2017) ; 

- la phytostabilisation, qui consiste à séquestrer les polluants dans les couches superficielles 
du sol afin de limiter leur mobilité dans le sol et les eaux de surface et souterraines. En 
limitant le transfert vertical des eaux, l’érosion et la dispersion mécanique des sols et des 
contaminants associés sont par conséquent également limitées. Elle est notamment utilisée 
lorsque la biodisponibilité des polluants est faible (Norini 2007; Ouvrard et al. 2014).  

 
Il est possible d’améliorer la phytoremédiation en utilisant les amendements organiques et minéraux 
cités dans la partie précédente (Parrish et al. 2004) mais également en augmentant la 
biodisponibilité des polluants à l’aide d’autres amendements tels que les surfactants et les acides 
organiques de faible masse molaire (Agnello et al. 2014; Agnello et al. 2015). 
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4.2.3. Bioremédiation 
 
En parallèle à la phytoremédiation, la bioremédiation est très fréquemment mise en œuvre, seule 
(Gan et al. 2009) ou couplée avec d’autres techniques telles que l’ISCO (Sahl and Munakata-Marr 
2006). Dans ce cas, les oxydants principalement testés sont le réactif de Fenton (Kulik et al. 2006; Lee 
and Hosomi 2001b; Nam et al. 2001; Palmroth et al. 2006; Usman et al. 2016b; Valderrama et al. 
2009a; Venny et al. 2012c) et plus récemment le persulfate (Cassidy et al. 2015; Mora et al. 2014). 
 
La bioremédiation consiste à utiliser des microorganismes (bactéries, champignons) pour stimuler les 
processus biologiques capables de réduire la mobilité ou transformer les polluants en composés 
moins voire non toxiques. Elle peut s’effectuer en conditions aérobies ou anaérobies et se divise en 
deux sous-catégories :  

- la bioaugmentation, qui consiste en l’inoculation de microorganismes spécifiques aux 
polluants visés (Acevedo et al. 2011; Chen et al. 2016b; Li et al. 2008; Lors et al. 2012; Rockne 
et al. 2000; Sun et al. 2014; Tao et al. 2007; Teng et al. 2011; Yao et al. 2015; Zafra et al. 
2017),  

- la biostimulation, qui consiste en la stimulation des populations microbiennes indigènes par 
apport de nutriments ou ajustement des conditions physico-chimiques du milieu (Bezza and 
Nkhalambayausi Chirwa 2016; Ravanipour et al. 2015; Rentz et al. 2008). 

 
Il est également possible d’améliorer la bioremédiation en utilisant notamment des amendements 
organiques (Zhao et al. 2017) ou des agents solubilisants (Chen et al. 2016a). 
 
 

5. De l’échelle du laboratoire à l’échelle du terrain 
 
L’efficacité de la dépollution d’un sol est très dépendante des propriétés physico-chimiques de ce 
dernier et du degré de pollution mis en jeu. C’est pourquoi il est fondamental de réaliser une étude 
de faisabilité et de dimensionner l’ISCO avant de pouvoir prétendre mettre en œuvre un traitement 
performant et optimisé à l’échelle du terrain. 
 

5.1. Caractérisation du site pollué 
 
La caractérisation du site est la première étape de l’étude de faisabilité. Elle vise à acquérir des 
données sur (ADEME 2009; Simonnot and Croze 2012) :  

- la lithologie du site : texture, porosité et répartition des différents natures de roches 
(alluvions fins et grossiers, bancs durs de calcaires, de schistes ou de grès par exemple et 
ayant tendance à se fracturer, failles régionales) ; 

- l’hydrogéologie du site : perméabilité, conductivité hydraulique, directions de l’écoulement 
des eaux souterraines et des écoulements préférentiels afin d’appréhender la migration 
éventuelle des produits injectés ; 

- la géochimie du site : teneur en carbone organique total et/ou dissous, teneur en d’autres 
éléments selon les besoins (e.g. le fer dans le cas de l’utilisation du réactif de Fenton) ; 

- la nature des polluants : organiques et/ou minéraux, en mélange ou seuls, caractéristiques 
physico-chimiques afin de choisir la technique de remédiation la plus appropriée ; 

- la quantité de polluants : afin d’estimer la dose d’oxydant à utiliser dans le cas de l’ISCO ; 
- la zone polluée : limites de l’extension de la zone en surface et en profondeur, zone non 

saturée et/ou saturée. Dans le cas d’une pollution liée à des usines, les polluants sont 
souvent localisés dans les milieux alluvionnaires. Ceux-ci sont constitués de sables, de limons, 
de graviers et d’argiles, présents en proportions variables et répartis de manière hétérogène 
selon le mode de formation des alluvions. La connaissance de la proportion et de la 
répartition (chenaux, lentilles, couches etc.) de ces dernières est essentielle pour évaluer la 
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diffusion des polluants dans le sol et choisir le mode d’injection de l’oxydant dans le cas de 
l’ISCO. 

 

5.2. L’échelle du laboratoire 
 
Les expérimentations à l’échelle du laboratoire ont comme principal objectif d’évaluer l’efficacité des 
oxydants sur des échantillons du sol pollué (Simonnot and Croze 2012). Pour cela plusieurs 
paramètres doivent être déterminés :  

- les solutions oxydantes les plus efficaces, c’est-à-dire la meilleure combinaison 
oxydant/catalyseur ou activateur éventuel/chélatant éventuel. Des critères relatifs à la 
persistance de l’oxydant et à la toxicité du milieu après traitement doivent être pris en 
compte ; 

- la dose de solution oxydante optimale, c’est-à-dire permettant d’obtenir une dégradation 
maximale sans toutefois consommer inutilement une trop grande quantité d’oxydant. Le 
choix des doses à tester peut s’effectuer en fonction i) du ratio stœchiométrique 
oxydant/polluant (De Souza e Silva et al. 2009a; Lemaire 2011), qui correspond à une dose 
minimale étant donné la quantité importante de matières organiques susceptibles de 
consommer l’oxydant, et ii) de la demande naturelle en oxydant du sol, s’il est possible de la 
déterminer. En effet, il existe des sites sur lesquels aucune parcelle saine n’est disponible ; 

- d’autres paramètres d’oxydation, tels que par exemple l’injection séquentielle d’oxydant 
dans le sol afin de limiter les réactions parasites ; 

- l’ajout d’opération(s) de prétraitement et/ou finition, en prenant en compte des critères 
relatifs à la facilité de mise en œuvre, à la sécurité et à la toxicité. 

 
Deux types d’expériences sont réalisables en laboratoire : les expériences en réacteur fermé et agité 
(batch) et les expériences en réacteur ouvert (colonne). Celles en batch sont destinées à évaluer 
l’efficacité et la cinétique de la dégradation et éventuellement à suivre d’autres paramètres tels que 
le pH ou la mobilisation des métaux (ITRC 2005). Elles peuvent être complétées par des expériences 
en colonne qui permettent de se rapprocher des conditions d’écoulement réelles. Ces dernières sont 
toutefois délicates et longues à mettre en œuvre et requièrent un grand nombre d’analyses. De plus, 
chaque expérience doit de préférence être effectuée en triplicat afin de pouvoir calculer une 
moyenne et un écart-type (Simonnot and Croze 2012).  
 
Les expériences en laboratoire ont également d’autres limites (Tableau 5) qui rendent complexe la 
transposition des résultats obtenus à l’échelle du terrain. 
 

Tableau 5 : Différences entre les échelles du laboratoire et du terrain 
(ITRC 2005; Simonnot and Croze 2012) 

 Laboratoire Terrain 

Composition du sol Homogène Hétérogène 

Répartition de la pollution Homogène Hétérogène 

Contact oxydant/polluant Favorisé Difficile (chemins préférentiels) 

Nature géométrique de 
l’écoulement 

Batch : 2D 
Colonne : 1D 

3D 

Effets de bords 
Existent et augmentent si le volume 

de sol utilisé diminue 
Absents 

 
Malgré ces différences, les deux échelles en question sont indispensable et complémentaires l’une de 
l’autre :  

- l’échelle du laboratoire vise à déterminer la ou les méthodes permettant de répondre 
scientifiquement à une problématique, 

- l’échelle du terrain vise à rendre possible la mise en œuvre de cette ou ces méthodes d’un 
point de vue technique, opérationnel.  
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5.3. L’échelle du pilote 
 
Le pilote s’effectue sur une petite zone d’un site pollué afin de fournir des informations 
supplémentaires et plus techniques qui seront utiles au traitement à l’échelle du terrain. Cette 
parcelle doit être la plus représentative possible des conditions du site et doit pouvoir être suivie 
pendant toute la durée du pilote, généralement comprise entre un et trois mois : des puits de 
contrôle doivent notamment être installés dans le sens de l’écoulement des eaux souterraines afin 
de repérer une éventuelle migration des polluants (Lemaire 2011).  
 
Dans le cas de pollution de la zone non saturée du sol, l’intérêt du pilote se situe principalement au 
niveau de l’optimisation du contact entre le polluant et la solution oxydante : en effet, les oxydants 
étant souvent liquides et le sol peu humide, le transport horizontal est limité (Simonnot and Croze 
2012). Par conséquent, le rayon d’influence ainsi que le débit, la pression et la température 
d’injection de la solution oxydante sont déterminés lors de ces essais (ITRC 2005). Le nombre 
d’injections, la dose et la concentration d’oxydant peuvent également être réajustés. 
 

5.4. L’échelle du terrain 
 
A partir de la caractérisation du site pollué et des résultats des essais laboratoire et pilote, le 
traitement à grande échelle peut être mis en œuvre. Deux problématiques principales apparaissent 
alors.  
 

5.4.1. Méthodes d’injection de l’oxydant dans le sol 
 
La première problématique est la méthode d’injection de la solution oxydante dans la zone non 
saturée du sol. En effet, hormis l’ozone les oxydants employés ne sont efficaces qu’en phase liquide. 
Leur rayon d’action en zone non saturée est donc faible (environ 30 cm), la seule force intervenant 
dans ces conditions étant la capillarité.  
 

 
Figure 13 : Schéma de principe d'un réseau de puits d'injection dans la zone non saturée du sol 

 
L’une des méthodes les plus utilisées à l’heure actuelle est le réseau de puits d’injection (Siegrist et 
al. 2011), qui consiste à injecter la solution oxydante directement au sein de la zone polluée via des 
puits (Figure 13 et Figure 14). Ses avantages sont son faible coût et sa facilité de mise en œuvre. 
Cependant, elle est plutôt adaptée à la zone saturée, puisqu’en zone non saturée un nombre 
conséquent de puits doit être installé afin de compenser le faible rayon d’action de la solution 
oxydante.   
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Figure 14 : Configuration d'un puits d'injection (à partir de (Simonnot and Croze 2012)) 

 
La deuxième méthode est particulièrement adaptée à la zone non saturée du sol : il s’agit du 
malaxage, ou « soil mixing ». Cette technique consiste à mélanger le sol avec la formulation oxydante 
(Figure 15) par des moyens mécaniques (Figure 16) afin d’homogénéiser le sol et d’améliorer 
sensiblement le contact oxydant/polluant. Le malaxage a l’avantage d’être efficace même pour des 
sols peu perméables et peu homogènes (Colombano et al. 2010) mais est également plus coûteux et 
déstructure plus le sol que le réseau de puits d’injection. 
 

 
Figure 15 : Schéma de principe du « soil mixing » (Colombano et al. 2010) 
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Figure 16 : Exemples de « soil mixing » 

 
Enfin, une troisième méthode pouvant elle aussi s’appliquer à la zone non saturée du sol est la 
fracturation hydraulique, ou « soil hydraulic fracturing ». Cette technique consiste à injecter par le 
biais de puits un fluide sous pression (e.g. l’air) dans le sol jusqu’à ce que ce dernier se fracture 
(Figure 17), favorisant alors le transport dans la formulation oxydante au sein de la pollution.  
 

 
Figure 17 : Fracturation hydraulique 4 

 

                                                           
4 http://www.noesisitalia.it/11/FRAC-RITE_1en.pdf (consulté le 27/04/2017) 

http://www.noesisitalia.it/11/FRAC-RITE_1en.pdf
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La fracturation hydraulique a donc l’avantage d’augmenter le rayon d’influence de l’oxydant même 
dans des sols peu perméables. Cependant, elle a également les inconvénients d’être plus coûteuse 
que le réseau de puits d’injection et surtout de former des chemins préférentiels vers des milieux 
non impactés par la pollution (Siegrist et al. 2011). La caractérisation géologique du site est donc une 
fois de plus essentielle avant de mettre en œuvre une telle technique, plus efficace si l’on parvient à 
prédire la localisation des fractures. 
 

5.4.2. Durée du traitement 
 
La deuxième problématique concerne la durée du traitement. En effet, bien que l’injection de 
l’oxydant dans le sol soit rapide, le temps nécessaire pour traiter l’ensemble de la pollution peut être 
plus long. En effet, la dégradation des polluants se situant dans la solution du sol entraîne un 
déséquilibre chimique entre les différentes phases du sol et le retour à l’équilibre, par désorption des 
polluants par exemple, est loin d’être instantané. Il est donc courant que plusieurs campagnes 
d’injection soient mises en œuvre sur plusieurs mois afin d’atteindre les objectifs de dépollution fixés 
(Simonnot and Croze 2012). 
 
 

6. Conclusions 
 
Dans le cadre de cette thèse, nous nous intéressons à la zone insaturée des sols industriels polluée 
par des goudrons de houille, c’est-à-dire des mélanges liquides voire solides et denses de plus d’une 
centaine de contaminants organiques et dans une moindre mesure inorganiques. Les composés 
aromatiques polycycliques (CAP), famille de polluants comprenant les hydrocarbures aromatiques 
polycycliques (HAP) et les CAP polaires, sont les composés majoritaires des goudrons de houille. A 
cette diversité importante de polluants s’ajoute une difficulté supplémentaire liée à l’ancienneté de 
la pollution : en effet, une pollution ancienne est fortement séquestrée au sein des constituants 
organiques et minéraux du sol et est donc très peu disponible. 
 
Des techniques de remédiation relativement agressives sont donc nécessaires pour de tels sols. L’une 
de ces techniques est l’oxydation chimique in situ (ISCO). Le dimensionnement d’un traitement par 
ISCO est complexe car :  

- il existe beaucoup de solutions oxydantes différentes (oxydant et catalyseur, activateur et 
chélatant éventuels) applicables à des doses et concentrations variables ; 

- plusieurs opérations de prétraitement ou finition sont envisageables en complément de 
l’ISCO. Les opérations de prétraitement ont l’avantage d’augmenter la disponibilité de la 
pollution avant oxydation, tandis que les opérations de finition permettent de 
refonctionnaliser le sol ou éliminer l’éventuelle pollution résiduelle après oxydation.  

 
Le choix du procédé optimal dépend d’un certain nombre d’autres paramètres liés aux 
caractéristiques du site à dépolluer, notamment le type de pollution (composition, concentration, 
âge) et les propriétés physico-chimiques et géologiques du sol. 
 
Avant chaque dépollution de site, il est donc indispensable d’effectuer une étude de faisabilité qui 
consiste à caractériser le sol et effectuer des expérimentations à l’échelle du laboratoire puis 
éventuellement à celle du pilote, le tout afin de déterminer les conditions d’oxydation les plus 
performantes. C’est l’objectif de cette thèse, dont la démarche générale est résumée dans la Figure 
18. L’originalité de l’approche provient du fait d’utiliser l’ISCO dans la zone non saturée de sols dont 
la pollution est complexe et ancienne, le tout en respectant des critères environnementaux et 
économiques permettant son exploitation à l’échelle nationale.  
 



Chapitre I : Synthèse bibliographique 

44 
 

 
Figure 18 : Schéma global présentant la logique suivie au cours de la thèse  
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1. Introduction 
 
Ce chapitre est consacré à la description des méthodes de travail et des échantillons de sols utilisés 
tout au long de la thèse. Lorsqu’un protocole spécifique à une expérience a été mis en place, il est 
décrit dans le chapitre concerné. 
 

2. Matériels 
2.1. Produits chimiques 

 
Le nom, la pureté et la marque de ces produits chimiques utilisés sont décrits dans le Tableau 6. 
 

Tableau 6 : Produits chimiques utilisés 

Type Désignation Pureté Marque 

Oxydant 

Permanganate de 
potassium, solide 

99+% Acros Organics 

Peroxyde 
d’hydrogène, liquide 

35%m Acros Organics 

Persulfate de sodium, 
solide 

95+% Fisher Chemical 

Catalyseur/activateur 

Sulfate de ferII 
heptahydraté, solide 

99+% Sigma-Aldrich 

Sulfate de ferIII 
pentahydraté, solide 

97% Acros Organics 

Chélatant 

Citrate de sodium 
dihydraté, solide 

99,5-100,5% Fisher Chemical 

Pyrophosphate de 
sodium décahydraté, 

solide 
99-103% Acros Organics 

Surfactant 

DF-500 – Part A, 
liquide 

Pur 
Advanced Decon 

Technologies 
Envirosurf, liquide Pur Environium 
Tween® 80, liquide Pur Sigma-Aldrich 

Solvant 

Acétone HPLC grade VWR 
Chloroforme HPLC grade VWR 

Dichlorométhane HPLC grade Biosolve Chemicals 

Hexane HPLC grade 
Carlo Erba Reagent 

S.A.S 

Méthanol HPLC grade 
Carlo Erba Reagent 

S.A.S 

Acide 
Acide chlorhydrique 37+% Sigma-Aldrich 
Acide phosphorique 85+% Sigma-Aldrich 

Acide sulfurique 95-97% Sigma-Aldrich 

Autres composés 
minéraux 

Cuivre, solide 99% Acros Organics 
Sulfate de sodium, 

solide 
99+% Sigma-Aldrich 

 

2.2. Echantillons de sols et de goudrons de houille 
 
Les sols et goudrons de houille étudiés sont tous issus de l’industrie française du charbon en activité 
au cours des 19ème et 20ème siècles. Les sols proviennent des sites de l’ancienne cokerie de Moyeuvre-
Grande (Grand Est) et de l’ancienne usine à gaz d’Arles (Provence-Alpes-Côte d’Azur). Alors que le 
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goudron issu de la cokerie provient du même site que le sol correspondant (Moyeuvre-Grande), le 
goudron issu de l’usine à gaz provient d’un site différent (Pontoise, Île-de-France).   
 

2.2.1. Sol et goudron de houille de cokerie 
 
Soixante kilogrammes de terres et un kilogramme de goudron de houille provenant des anciennes 
installations de traitement des sous-produits de la cokerie de Moyeuvre-Grande (Grand Est, France) 
ont été prélevés en juillet 2014 (Figure 19). La cokerie a fonctionné de 1912 à 1977 et a regroupé 
jusqu’à deux cents fours à coke au plus haut de son activité (Artelia 2013).  
 

 
Figure 19 : Sol (à gauche) et goudron de houille (à droite) de l’ancienne cokerie de Moyeuvre-Grande 

 
Une fois prélevées, les terres ont été pré-séchées à l’air (3%), tamisées à 2 mm et stockées à 
l’obscurité à 4 °C (chambre froide). Un échantillon quarté de 2 kg a également été broyé à 500 µm, 
lyophilisé et stocké à l’obscurité à 4 °C jusqu’à utilisation. 
 

2.2.2. Sol d’usine à gaz 
 
Dix kilogrammes de terres provenant de l’ancienne usine à gaz d’Arles (Provence-Alpes-Côte d’Azur, 
France) ont été prélevés en juillet 2014. L’usine à gaz a fonctionné de 1846 à 1935 et comportait 
notamment deux gazomètres de 800 m3 et deux autres gazomètres de volumes inconnus (ICF 2005). 
 
Une fois prélevées, les terres ont été manuellement homogénéisées et stockées dans l’obscurité à 4 
°C. Un échantillon de 2 kg a également été lyophilisé, tamisé à 2 mm, broyé à 500 µm et stocké à 
l’obscurité à 4 °C jusqu’à utilisation. 
 

2.2.3. Goudron de houille d’usine à gaz 
 
Cinq kilogrammes de goudron à houille de l’ancienne usine à gaz de Pontoise (Île-de-France, France) 
ont été prélevés en mai 2015 (Figure 20). L’usine à gaz a fonctionné de 1868 à 1944 et comportait 
notamment quatre gazomètres de 400, 800, 1000 et 4000 m3 5. 
 

                                                           
5 http://basol.developpement-durable.gouv.fr/fiche.php?page=1&index_sp=95.0027 (consultée le 14/06/2016) 

http://basol.developpement-durable.gouv.fr/fiche.php?page=1&index_sp=95.0027
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Figure 20 : Goudron de houille de l’ancienne usine à gaz de Pontoise 

 
 

3. Méthodes 
3.1. Doses d’oxydant : la demande stœchiométrique en oxydant (DSO) 

 
Le choix des doses d’oxydant à appliquer est une problématique fondamentale dans le contexte de la 
remédiation par oxydation chimique in situ. Afin de prendre en compte la nature de l’oxydant utilisé 
et la composition et concentration de la pollution, la demande stœchiométrique en oxydant (DSO) a 
été utilisée (De Souza e Silva et al. 2009a; De Souza e Silva et al. 2009b; Lemaire 2011; Ranc et al. 
2016). La DSO est définie comme la quantité de matière d’oxydant « x » théoriquement nécessaire 
pour oxyder une quantité molaire « y » de contaminant(s) organique(s) en dioxyde de carbone. Elle 
peut donc être calculée à partir de la concentration de n’importe quel contaminant organique, 
notamment les 16 HAP US EPA, d’autres CAP ou encore la Matière Organique Extractible (MOE), 
c’est-à-dire la fraction du sol extractible à l’aide de solvants organiques. Finalement, la DSO doit 
plutôt être vue comme une référence ou une unité de mesure et non comme la dose réelle à 
appliquer étant donné que d’autres paramètres, tels que les propriétés du sol à traiter (e.g. phases 
minérales, granulométrie), entrent également en jeu. 
 

3.1.1. Détermination de la demande stœchiométrique en oxydant des CAP 
 
Les étapes de calculs de la DSO des CAP sont résumées dans la Figure 21.a. La première étape 
consiste à calculer les Ratios Molaires Stœchiométriques (RMS) entre un oxydant et chacun des CAP 
considérés. Le RMS est la quantité d’oxydant théoriquement nécessaire pour oxyder une mole de 
CAP en dioxyde de carbone. Par exemple, la réaction d’oxydation du chrysène (C18H12) avec l’ion 
permanganate (MnO4

-) est :  
 

1 C18H12 + 28 MnO4
- + 28 H+  18 CO2 + 28 MnO2 + 20 H2O    

 
Le RMS permanganate/chrysène est ici égal à 28/1 = 28. De manière générale, les RMS sont 
facilement calculables à partir de l’équation (15) suivante (Simonnot and Croze 2012) :   
 

RMS =
NH+2 NBe+3 NB+4 NC−3 NN−2 NO−NF

Ne
    (15) 

 
Avec : 

- RMS : ratio molaire stœchiométrique oxydant/polluant ; 
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- NH : nombre d’atomes d’hydrogène ou de métaux alcalins (Groupe IA de la Classification 
Périodique) dans le polluant ; 

- NBe : nombre d’atomes de béryllium ou de métaux alcalino-terreux (Groupe IIA) dans le 
polluant ; 

- NC : nombre d’atomes de carbone ou de cristallogènes (Groupe IVA) dans le polluant ; 
- NN : nombre d’atomes d’azote ou de pnictogènes (Groupe VA) dans le polluant ; 
- NO : nombre d’atomes d’oxygène ou de chalcogènes (Groupe VIA) dans le polluant ; 
- NF : nombre d’atomes de fluor ou d’halogènes (Groupe VIIA) dans le polluant ; 
- Ne : nombre d’électrons gagnés par l’oxydant (selon sa demi-équation d’oxydo-réduction). 

 
Les mécanismes radicalaires du réactif de Fenton et du persulfate activé étant encore peu connus, le 
calcul des RMS pour ces oxydants est effectué en prenant en compte les mécanismes d’oxydo-
réduction par échange d’électrons du peroxyde d’hydrogène (2 électrons) et du persulfate (2 
électrons), respectivement. Leur RMS est donc identique.  
 

 
Figure 21 : Etapes de détermination de la demande stœchiométrique en oxydant 

 
Pour un CAP, la DSO est calculée en multipliant le RMS par la quantité de matière de CAP présente 
dans la masse de soil à traiter (équation 16) :  
 

DSOi = RMSi ×
m×Ci×10−6

Mi
      (16) 

 
Avec : 

- DSOi : demande stœchiométrique en oxydant du CAPi [mol] ; 
- RMSi : ratio molaire stœchiométrique oxydant/CAPi [mol/mol] ; 
- m : masse de sol à traiter [g] ; 
- Ci : concentration massique du CAPi dans le sol à traiter [mg/kg] ; 
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- Mi: masse molaire du CAPi [g/mol]. 
 
En généralisant l’équation (16) à un nombre n de CAP, la DSO finalement obtenue est la somme des 
DSO de chaque CAP considéré (équation 17) :  
 

DSOCAP = ∑ DSOi
n
i=1 = m × 10−6 × ∑

RMSi×Ci

Mi

n
i=1     (17) 

 
3.1.2. Détermination de la demande stœchiométrique en oxydant de la MOE 

 
La MOE est plus représentative du niveau de pollution réel que les CAP analysés (en général les 16 
HAP US EPA) car ceux-ci ne constituent qu’une petite fraction de l’ensemble des polluants présents 
dans les sols industriels. 
 
Les étapes de calculs de la DSO pour la MOE sont résumées dans la Figure 21.b. Pour pouvoir utiliser 
le RMS (équation 15), il est nécessaire d’utiliser une formule brute équivalente de la MOE. C’est 
pourquoi la composition élémentaire de ce dernier doit être connue. Le carbone, l’hydrogène et 
l’oxygène sont les éléments majoritaires des extraits organiques (Benhabib et al. 2010; EPRI 1993; 
Lee et al. 1992) donc la formule brute équivalente est de la forme « CcHhOo », les indices c, h et o 
correspondant aux pourcentages molaires de carbone, hydrogène et oxygène, respectivement. La 
DSO peut alors être calculée en utilisant l’équation (18) ci-dessous :  
 

DSOMOE = RMS × nCcHhOo
= RMS ×

m×MOE×10−3×(wC+wH+wO)

MC×c+MH×h+MO×o
  (18) 

 
Avec : 

- DSOMOE : demande stœchiométrique en oxydant de la MOE [mol] ; 
- RMS : ratio molaire stœchiométrique oxydant/CcHhOo (formule brute équivalente de la MOE) 

[mol/mol] ; 
- m : masse de sol à traiter [g] ; 
- MOE : teneur en matière organique extractible du sol à traiter [mg/g] ; 
- wC, wH and wO : fraction massique de carbone, hydrogène and oxygène, respectivement, 

dans la MOE [g/g] ; 
- MC, MH and MO : masse molaire de carbone, hydrogène et oxygène, respectivement [g/mol] ; 
- c, h and o : nombre d’atomes de carbone, hydrogène et oxygène, respectivement, dans 

CcHhOo (formule brute équivalente de la MOE). 
 

3.2. La méthodologie des Plans d’Expériences (DOE) 
 
Afin de vérifier la reproductibilité des mesures, les expériences sont généralement effectuées en 
réplicat, ce qui peut fortement alourdir la charge expérimentale. Un moyen de limiter le nombre 
d’expériences tout en effectuant une étude complète du système est d’appliquer la méthodologie 
des Plans d’Expériences (« Design of Experiments », ou DOE) (Box et al. 2005; Montgomery 2009). Le 
principe des DOE est de tester les valeurs des facteurs étudiés se situant aux extrémités (niveaux « - 
1 » et « 1 ») et au centre (niveau « 0 ») du domaine expérimental préalablement fixé. Une étude de 
variance (ANOVA) permet alors de déterminer les facteurs les plus significatifs et les valeurs des 
facteurs permettant d’obtenir une réponse optimale. De plus, si le modèle mathématique déterminé 
suite à l’étude statistique n’est pas significatif, alors il est possible de rajouter des points 
expérimentaux à d’autres valeurs du domaine expérimental (niveaux « - α » et « α »). 
 
Dans le cas des expériences d’oxydation chimique (De Souza e Silva et al. 2009a; De Souza e Silva et 
al. 2009b; Rivas et al. 2009; Valderrama et al. 2009b; Venny et al. 2012c; Watts et al. 2002) : 
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- les facteurs testés peuvent être par exemple la dose d’oxydant, la dose de catalyseur, la 
durée d’oxydation, la température etc., 

- les réponses mesurées sont la plupart du temps les taux de dégradation des HAP ciblés. 
 

3.3. Analyse des sols 
3.3.1. Déshydratation des sols par lyophilisation 

 
Afin de sécher les échantillons tout en limitant au maximum la volatilisation et l’oxydation des 
composés organiques les plus légers, la lyophilisation est préférée au séchage à l’air.  
 

 
Figure 22 : Lyophilisateur 

 
Pour cela, les échantillons sont dans un premier temps recouverts de papier aluminium afin d’éviter 
toute dégradation photochimique et congelés à - 80 °C. Une fois congelés, ils sont placés dans un 
lyophilisateur Christ Alpha 1-4 (Figure 22) dans lequel la pression est réduite à 0,140 mbar tout en 
maintenant la température inférieure à 0 °C afin que la glace contenue dans les échantillons se 
vaporise par sublimation (Figure 23, segment AB). Un condenseur réglé à - 50 °C permet alors de 
piéger et retransformer la vapeur précédemment formée en glace (Figure 23, segment BC). Une fois 
sec, Les échantillons sont remis à pression et température ambiantes. 
 

 
Figure 23 : Principe de la lyophilisation 
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3.3.2. Extraction de la matière organique soluble 
 
Le niveau de pollution d’un sol est évalué à partir de la teneur en Matière Organique Extractible 
(MOE) à l’aide de solvants organiques. On s’intéresse également à la composition de la MOE et 
notamment à sa teneur en CAP. L’étape d’extraction de la MOE est donc fondamentale pour 
l’évaluation de l’efficacité du traitement. 
 

3.3.2.1. Avant extraction 
 
 Préparation de sulfate de sodium anhydre :  
 
Le sulfate de sodium anhydre permet d’éliminer les éventuelles dernières traces d’eau présentes 
dans l’extrait organique du sol. Il est conservé dans une étuve à 130 °C jusqu’à utilisation afin qu’il 
conserve l’intégralité de sa capacité déshydratante. 
 
 Préparation de cuivre activé :  
 
Le cuivre activé permet d’éliminer le soufre élémentaire présent dans l’extrait organique qui pourrait 
perturber les analyses chromatographiques ultérieures (cf. II.2.3.3).  
 
L’activation du cuivre s’effectue par mise en contact de cuivre solide avec de l’acide chlorhydrique. Le 
cuivre est ensuite rincé à l’eau distillée jusqu’à ce que celle-ci soit revenue à pH neutre. Le cuivre 
activé est finalement rincé à l’éthanol et au dichlorométhane puis stocké dans le dichlorométhane à - 
18 °C jusqu’à utilisation.  
 

3.3.2.2. Extraction 
 
Deux méthodes d’extractions ont été utilisées : l’extraction manuelle et automatisée (ASE). 
 
 Extraction manuelle : 
 

 
Figure 24 : Extractions manuelles 

 
Lors d’une extraction manuelle, une masse précédemment pesée de sol (généralement 2 g) et 50 mL 
de chloroforme sont introduits dans un ballon de 250 mL préalablement rincé au chloroforme. Le 
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ballon est ensuite agité et chauffé à reflux à la température d’ébullition du chloroforme (62 °C) 
pendant 45 min (Figure 24).  
 
La phase liquide (i.e. l’extrait organique) est ensuite filtrée à l’aide d’un filtre plissé contenant 2 g de 
sulfate de sodium et 2 g de cuivre activé. Le volume de l’extrait organique filtré est alors réduit à 
approximativement 5 mL à l’aide d’un évaporateur rotatif puis réajusté généralement à 20 mL dans 
une fiole jaugée. Il est finalement stocké dans l’obscurité à 4 °C jusqu’à analyse. 
 
 Extraction ASE : 
 
L’extraction automatisée est effectuée à l’aide d’un extracteur Dionex ASE 350 (Figure 25). L’ASE 
permet d’augmenter le rendement d’extraction tout en diminuant la durée et la quantité de solvant 
utilisé grâce à l’application de plus hautes pression (100 bar) et température (130 °C).  
 
Dans un premier temps, dans  la cellule d’extraction sont positionnés un filtre, 2 g de sulfate de 
sodium, 2 g de cuivre activé et un second filtre. La cellule est ensuite rincée avec un mélange 
dichlorométhane/méthanol (50/50 v/v) pendant une durée statique de 2 min. L’échantillon de sol 
(généralement 2 g) est alors introduit dans la cellule et extrait à deux reprises au dichlorométhane 
pendant une durée statique de 5 min. 
 

 
Figure 25 : Extracteur ASE 

 
Le volume de l’extrait organique est alors réduit à approximativement 5 mL à l’aide d’un TurboVap® 
Zymark puis réajusté généralement à 20 mL dans une fiole jaugée. Il est finalement stocké dans 
l’obscurité à 4 °C jusqu’à analyse. 
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3.3.2.3. Mesure de la teneur en MOE d’un sol 
 
La teneur en MOE est déterminée en prélevant 3 mL de l’extrait organique précédemment obtenu, 
en évaporant progressivement le solvant sous N2 puis en pesant l’extrait sec obtenu. La teneur en 
MOE du sol est alors calculée selon l’équation (19) suivante :  

 

𝑀𝑂𝐸 =
103 × 𝑚𝑒𝑥𝑡𝑟𝑎𝑖𝑡 𝑠𝑒𝑐  × 𝑉𝑒𝑥𝑡𝑟𝑎𝑖𝑡 𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑞𝑢𝑒

𝑚𝑠𝑜𝑙 × 𝑉𝑒𝑥𝑡𝑟𝑎𝑖𝑡 𝑠𝑒𝑐
   (19) 

 
Avec : 

- MOE : teneur en matière organique extractible du sol étudié [mg/g] ; 
- mextrait sec : masse de l’extrait sec [g] ; 
- Vextrait organique : volume total d’extrait organique [mL] ; 
- msol : masse de sol extraite [g] ; 
- Vextrait sec : volume d’extrait organique prélevé pour la mesure de l’extrait sec [mL]. 

 
3.3.3. Quantification des CAP par chromatographie en phase gazeuse et spectrométrie de 

masse (GC-MS) 
3.3.3.1. Principe de la GC-MS 

 
La chromatographie en phase gazeuse permet la séparation des différents composés présents dans 
l’échantillon selon leur volatilité et leur affinité avec la phase stationnaire de la colonne capillaire 
utilisée.  
 
La phase mobile est un gaz inerte, appelé gaz vecteur. L’échantillon est introduit dans le circuit 
gazeux par vaporisation dans une chambre d'injection. La vapeur formée circule dans la colonne et 
les composés à séparer sont plus ou moins adsorbés sur la phase stationnaire en fonction de leur 
taille et de leur polarité. La colonne est lentement chauffée, ce qui provoque la désorption 
progressive des composés qui parviennent donc en fin de colonne à différents temps de rétention. 
Un pic chromatographique, dont l’intensité est proportionnelle à la quantité de composé présent 
dans l’échantillon, est finalement obtenu pour chaque composé séparé. L’ensemble de ces pics est 
réuni dans un chromatogramme. 
 

 
Figure 26 : Principe de la GC-MS 

 
Le chromatographe est relié à un spectromètre de masse par une ligne de transfert chauffée pour 
éviter d’éventuelles condensations des composés. 
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Le spectromètre de masse est constitué d'une chambre d'ionisation dans laquelle des filaments 
génèrent un faisceau d'électrons (70 eV). Ce faisceau bombarde les composés sortant de la colonne, 
provoquant alors leur ionisation ou leur fragmentation et ionisation. Les ions sont focalisés et 
accélérés. Ils passent ensuite dans l'analyseur du spectromètre de masse qui est un quadripôle formé 
de quatre barreaux sous tension. En y entrant, les ions ont un cheminement parallèle aux barreaux et 
une vitesse constante. Ils sont alors soumis à des oscillations complexes et perpendiculaires à leur 
trajet puis sélectionnés en fonction de leur rapport masse sur valence (m/z). Pour chaque fragment 
ionique, il existe une oscillation stable qui permet au fragment de passer au travers du quadripôle et 
d’être détecté par le multiplicateur d'électrons. Toutes les fréquences d'oscillation vont ainsi être 
balayées afin que tous les fragments présents atteignent le détecteur. Leur répartition est finalement 
obtenue dans un spectre de masse caractéristique d’un composé donné, permettant par conséquent 
son identification (Figure 26). 
 

3.3.3.2. Quantification des CAP 
 
La quantification des 16 HAP US EPA et de 11 CAP-O est effectuée par étalonnage interne. Vingt 
microlitres d’un mélange standard de CAP deutérés à 12 µg mL-1 (naphtalène-d8, acénaphtène-d10, 
phénanthrène-d10, pyrène-d10, chrysène-d12, pérylène-d12 et 9H-fluorénone-d8) sont ajoutés à 40 
µL d’extrait organique et 40 µL de dichlorométhane avant d’être injectés en GC-MS. Pour chaque 
composé quantifié, une calibration a préalablement été réalisée grâce à l’injection de 7 solutions de 
calibration de concentrations différentes (0, 0,3, 0,6, 1,2, 3, 6 et 9,6 µg mL-1). Les courbes de 
calibration obtenues sont quadratiques dans la gamme étudiée et les coefficients de corrélation  sont 
supérieurs à 0,99. La calibration est vérifiée tous les six échantillons avec un point de contrôle à 3 µg 
mL-1. La limite de quantification est de 7,5 mg kg-1, excepté pour le cyclopenta[def]phénanthrone, la 
benzo[a]fluorènone et la benzo[cd]pyrènone pour lesquels elle est de 15 mg kg-1. Des blancs 
(injection de dichlorométhane pur) sont également régulièrement injectés afin de contrôler l’absence 
de contamination externe.   
 

3.3.3.3. Matériel et protocole d’analyse 
 
Le matériel utilisé se trouve sur la plateforme Géochimie Organique du laboratoire GeoRessources 
(Vandœuvre-lès-Nancy, Grand Est, France) (Figure 27). Il consiste en un chromatographe en phase 
gazeuse Agilent 6890 muni d’une colonne DB 5-MS (60 m x 0,25 mm d.i. x 0,25 µm épaisseur du film) 
et couplé à un spectromètre de masse Agilent 5973 fonctionnant en mode full scan (de m/z 50 à m/z 
550). Un microlitre d’échantillon est injecté à 300 °C en mode splitless. La température du four du 
chromatographe est programmée pour passer de 70 °C à 130 °C à une vitesse de 15 °C min-1 (2 min), 
de 130 °C à 315 °C à une vitesse de 4 °C min-1 (30 min), puis pour rester à 315 °C pendant 25 min.  Le 
gaz vecteur est l’hélium circulant à un débit constant de 1,6 mL min-1. 
 

 
Figure 27 : Couplage Chromatographie en phase gazeuse – Spectrométrie de masse (GC-MS) 
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3.4. Analyse des eaux 
3.4.1. Mesures physico-chimiques 

 
Les mesures du pH et du potentiel d’oxydo-réduction des suspensions de sol ont été effectuées à 
l’aide d’un appareil de mesure combiné Hanna instruments® HI 255. Le pH est mesuré avec une 
électrode de verre calibrée avec trois solutions tampons de pH 4, 7 et 10. Le potentiel d’oxydo-
réduction est mesuré à l’aide d’une électrode Ag/AgCl/KCl 3,5M calibrée à l’aide d’une solution 
standard de potentiel d’oxydo-réduction 250 mV à 25°C par rapport au couple de référence Ag/AgCl.  
 

3.4.2. Dosage des oxydants résiduels 
 
Le dosage des oxydants résiduels dans les suspensions de sol permet d’avoir une information quant à 
la justesse des doses d’oxydant appliquées.  
 

3.4.2.1. Dosage des ions permanganate 
 
Le permanganate résiduel a été quantifié par dosage colorimétrique indirect à l’aide de peroxyde 
d’hydrogène selon la réaction (20) ci-dessous (Lemaire 2011).  

 
2 MnO4

- + 5 H2O2 + 6 H+  2 Mn2+ + 8 H2O + 5 O2   (20) 
 
Un volume connu de la solution à titrer (Vtitrée) est introduit dans un bécher de 250 mL, placé sur un 
agitateur magnétique, contenant 100 mL d’eau distillée et 1 mL d’acide sulfurique. Un volume 
suffisant de peroxyde d’hydrogène (VH2O2) de concentration connue ([H2O2]) est ensuite ajouté afin 
que la solution devienne limpide. Le peroxyde d’hydrogène en excès est finalement dosé avec une 
solution de permanganate de potassium de concentration connue ([KMnO4]titrante). Le volume 
équivalent (Véq) est atteint lorsqu’une coloration rose persiste dans le bécher. La concentration 
résiduelle en ions permanganate ([MnO4

-]titrée) est déterminée avec l’équation (21) ci-dessous. 
 

[MnO4
−]titrée =  

2

5
VH2O2[H2O2]−[KMnO4]titranteVéq

Vtitrée
   (21) 

 
3.4.2.2. Dosage des ions persulfate 

 
Le persulfate résiduel a été quantifié par dosage colorimétrique indirect à l’aide de sulfate de ferII 
heptahydraté (Lemaire 2011). Un volume connu de la solution à titrer (Vtitrée) est introduit dans un 
bécher de 250 mL, placé sur un agitateur magnétique, contenant 100 mL d’eau distillée, 500 µL 
d’acide sulfurique et 500 µL d’acide phosphorique. Une masse suffisante de sulfate de ferII 
heptahydraté (mFeSO4.7H2O) de masse molaire connue (MFeSO4.7H2O = 278 g mol-1) est ensuite ajoutée 
afin que la solution devienne verdâtre (réaction 22).  
 

 S2O8
2- + 2 Fe2+  2 SO4

2- + 2 Fe3+    (22) 
 
Le sulfate de ferII heptahydraté en excès est finalement dosé avec une solution de permanganate de 
potassium de concentration connue ([KMnO4]titrante). Le volume équivalent (Véq) est atteint lorsqu’une 
coloration rose persiste dans le bécher (réaction 23).  
 

MnO4
- + 5 Fe2+ + 8 H+  Mn2+ + 5 Fe3+ + 4 H2O    (23) 

 
La concentration résiduelle en ions persulfate ([S2O8

2-]titrée) est déterminée avec l’équation (24) ci-
après. 
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[S2O8
2−]titrée =  

mFeSO4.7H2O
MFeSO4.7H2O

−5[KMnO4]titranteVéq

2 Vtitrée
   (24) 

 
3.4.3. Analyse des anions par chromatographie ionique  

 
La chromatographie ionique est un type de chromatographie en phase liquide visant à analyser les 
espèces ioniques présentes dans les eaux. Nous nous intéressons ici aux anions (e.g. sulfates, 
chlorures, nitrates, nitrites). La colonne chromatographique est une résine échangeuse de cations 
permettant une fixation sélective des anions à séparer. La circulation d’un éluant entraîne la 
libération progressive de ces derniers en fonction de leur taille, charge ou degré d’hydratation. Ils 
sont finalement détectés, identifiés et quantifiés par conductimétrie en sortie de colonne. 
 

3.4.4. Analyse de la matière organique présente dans les eaux 
 
De manière similaire aux sols, le niveau de pollution des eaux est évalué à partir de la composition et 
la concentration de la matière organique présente dans ces dernières. Différentes techniques 
d’analyses peuvent donc être utilisées pour l’identifier et la quantifier. Plus spécifiquement, une 
problématique majeure dans le cas d’un traitement par ISCO est la formation potentielle de sous-
produits oxygénés de dégradation des HAP, tels que les CAP-O : ceux-ci étant plus polaires et mobiles 
que les HAP parents, ils se retrouvent en concentration plus importante dans les eaux. Leur suivi est 
donc crucial pour évaluer l’efficacité globale du traitement. 
 

3.4.4.1. Spectrophotométrie UV-visible  
 
Les doubles liaisons présentes dans les composés aromatiques présentent des bandes d’absorption 
caractéristiques suite à leur exposition à un faisceau lumineux. Dans le cas des HAP, leur domaine 
d’absorption s’étend de 200 à 460 nm. Plus un HAP comporte de cycles aromatiques et plus il 
absorde à des longueurs d’onde importantes. De plus, leur absorption vers 250 – 260 nm étant 
particulièrement intense, le pic d’absorption à 254 nm est ciblé afin d’obtenir une estimation globale 
de la teneur en HAP de l’eau analysée (Crone 2001). 
 
Les mesures ont été effectuées sur les eaux filtrées (filtre en fibre de verre 0,7 µm, GFF, Whatman) à 
l’aide d’un spectrophotomètre Thermo Scientific Helios γ sur une plage de longueurs d’onde 
comprises entre 200 et 800 nm. Une cuve de 3,5 mL en quartz n’absorbant pas dans ce domaine a 
été utilisée et le chemin optique est de 1 cm. 
 

3.4.4.2. Analyse du carbone organique dissous (COD)  
 
Le COD permet de quantifier la matière organique dissoute mobilisée dans les eaux. Il est mesuré sur 
les eaux filtrées (filtre en fibre de verre 0,7 µm, GFF, Whatman) à l’aide d’un COTmètre Shimadzu 
TOC-VCSH selon la méthode « Carbone Organique Non Purgeable » (NPOC). Pour ce faire, le carbone 
inorganique est préalablement éliminé par acidification avec de l’acide chlorhydrique. L’échantillon 
d’eau acidifiée est ensuite dégazé afin d’éliminer le dioxyde de carbone formé et d’entraîner les 
composés organiques les plus volatils. Le carbone organique non volatil subit alors une oxydation par 
combustion catalytique au platine en présence d’air à 680 °C. Le dioxyde de carbone produit est 
finalement analysé par un détecteur infrarouge, ce qui permet de déterminer la quantité de carbone 
organique total. 
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3.4.4.3. Analyse des CAP 
 
La détermination de la teneur et de la concentration en CAP d’un échantillon d’eau est fondée sur 
l’extraction sur phase solide (SPE) des CAP puis sur l’analyse GC-MS des extraits organiques obtenus 
(MOE). 
 
 Extraction de la matière organique soluble : 
 
La SPE est une technique d’extraction fondée sur la purification et la concentration sur une résine 
adsorbante des composés organiques ciblés présents dans un échantillon d’eau. Le protocole 
d’extraction mis en œuvre a été optimisé lors des travaux de thèse de Marine Boulangé et est 
détaillé dans son manuscrit (Boulangé 2017). Pour résumer, plusieurs étapes sont nécessaires afin de 
passer d’un liquide aqueux à un liquide organique analysable en GC-MS (Figure 28) : 

- pré-séchage, conditionnement et activation de la résine adsorbante contenue dans une 
cartouche Oasis HLB (200 mg, 6 mL, Waters). Plusieurs élutions sont successivement 
réalisées : 2 élutions avec 6 mL d’un mélange dichlorométhane/acétate d’éthyle (80/20 v/v), 
2 élutions avec 6 mL de méthanol et 2 élutions avec 6 mL d’eau ultra-pure ; 

- adsorption des composés ciblés et élimination de la matrice initiale par percolation d’un 
volume connu (entre 0,5 et 1 L) d’échantillon filtré (filtre en fibre de verre 0,7 µm, GFF, 
Whatman) au travers de la résine. Afin de prendre en compte d’éventuelles pertes de 
composés lors de l’extraction, 100 µL d’une solution d’étalons internes d’extraction (6 CAP 
deutérés : fluorène-d10, anthracène-d10, fluoranthrène-d10, benzo(ghi)pérylène-d12, 
dibenzofuran-d8 et anthraquinone-d8) à une concentration de 24 µg mL-1 sont 
préalablement ajoutés dans chaque échantillon d’eau. Après homogénéisation, l’eau passe 
au travers des cartouches par dépression à un débit de 10 mL min-1 ; 

- séchage de la résine pour un transfert de phase aqueuse à organique ; 
- récupération des composés ciblés par élution au travers de la résine de 12 mL du mélange 

dichlorométhane/acétate d’éthyle (80/20 v/v) ;  
- préparation et conditionnement de l’extrait organique contenant les composés ciblés pour 

analyse en GC-MS. Pour cela, les 12 mL précédents sont concentrés par évaporation à sec du 
solvant sous un léger flux d’azote et reprise de l’extrait sec dans 1 mL de dichlorométhane.  

 

 
Figure 28 : Principe de l'extraction sur phase solide (SPE) et dispositif SPE utilisé en laboratoire.  

D’après (Boulangé 2017). 
 
 Analyse GC-MS : 
 
Le protocole analytique mis en œuvre pour les eaux est très similaire à celui des sols (cf. II.2.3.3). La 
quantification des 16 HAP US EPA et de 16 CAP-O est effectuée par étalonnage interne. Vingt 
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microlitres d’un mélange standard de CAP deutérés à 12 µg mL-1 (naphtalène-d8, acénaphtène-d10, 
phénanthrène-d10, pyrène-d10, chrysène-d12, pérylène-d12 et 9H-fluorénone-d8) sont ajoutés à 80 
µL d’extrait organique avant d’être injectés en GC-MS. Pour chaque composé quantifié, deux 
calibrations ont préalablement été réalisées grâce à l’injection de 7 solutions de calibration de 
concentrations différentes : 

- gamme basse : 0, 0,024, 0,048, 0,060, 0,120, 0,180 et 0,300 µg mL-1 ; 
- gamme haute : 0, 0,3, 0,6, 1,2, 3,0, 6,0 et 9,6 µg mL-1. 

 Les courbes de calibration obtenues sont quadratiques dans la gamme étudiée et les coefficients de 
corrélation  sont supérieurs à 0,99. La calibration est vérifiée tous les dix échantillons avec deux 
points de contrôle à 0,060 et 3,0 µg mL-1. Des blancs (injection de dichlorométhane pur) sont 
également régulièrement injectés afin de contrôler l’absence de contamination externe.   
 
Le matériel utilisé se trouve sur la plateforme Géochimie Organique du laboratoire GeoRessources. Il 
consiste en un chromatographe en phase gazeuse Agilent 7820A muni d’une colonne DB 5-MS (60 m 
x 0,25 mm d.i. x 0,25 µm épaisseur du film) et couplé à un spectromètre de masse Agilent 5975 
fonctionnant en modes « Single Ion Monitoring » (SIM) et full scan (de m/z 50 à m/z 550) alternés 
afin d’augmenter la sensibilité de la détection et donc les limites de quantification des CAP analysés. 
Un microlitre d’échantillon est injecté à 300 °C en mode splitless. La température du four du 
chromatographe est programmée pour passer de 70 °C à 130 °C à une vitesse de 15 °C min-1 (2 min), 
de 130 °C à 315 °C à une vitesse de 4 °C min-1 (pendant 30 min), puis pour rester à 315 °C pendant 25 
min. Le gaz vecteur est l’hélium circulant à un débit constant de 1,5 mL min-1. 
 

3.5. Caractérisation des terres 
3.5.1. Caractérisation physico-chimique 

3.5.1.1. Granulométrie 
 
La granulométrie a été déterminée par le Laboratoire d’Analyse des Sols d’Arras (Hauts-De-France, 
France) sans décarbonatation des sols (NF X 31-107).  
 

3.5.1.2. pH (eau) 
 
Le pH des sols a été déterminé par le Laboratoire d’Analyse des Sols d’Arras avec un ratio sol/eau de 
1/5 (v/v) (NF ISO 10390). 
 

3.5.1.3. Surfaces spécifiques 
 
Les surfaces spécifiques des sols ont été mesurées sur le site Charmois du Laboratoire 
Interdisciplinaire des Environnements Continentaux (LIEC) (Vandœuvre-Lès-Nancy, Grand Est, 
France). La détermination de la surface spécifique d’un échantillon repose sur la mesure de la 
quantité de gaz adsorbée à la surface de celui-ci. Pour ce faire, la théorie de Brunauer, Emmett et 
Teller (théorie BET) relative à une adsorption multicouche a été appliquée. Le gaz généralement 
utilisé est le diazote (N2) à sa température normale de liquéfaction (77 K). L’échantillon est placé 
dans une ampoule en verre sous vide. Après une phase préliminaire de dégazage – à 30 °C ici – 
permettant de nettoyer la surface de l’échantillon, l’introduction progressive de N2 permet de tracer 
l’isotherme d’adsorption à 77 K de ce dernier sur l’échantillon (Figure 29).  
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Figure 29 : Exemple d’isotherme d’adsorption de N2 à 77 K (à partir de (Rouquerol et al. 2003)) 

 
En déterminant l’ordonnée à l’origine et la pente de la partie linéaire de l’isotherme, l’équation 
transformée BET (25) – valable tant que les pressions relatives d’équilibre (P/P0) ne dépassent pas 
0,35 – permet de calculer la quantité de gaz adsorbée sur la couche monomoléculaire, ou 
monocouche. 
 

𝑃

𝑃0

𝑛𝑎(1−
𝑃

𝑃0
)

=  
1

𝑛𝑚
𝑎 𝐶

+
𝐶−1

𝑛𝑚
𝑎 𝐶

 
𝑃

𝑃0
    (25) 

 
Avec : 

- P : pression vapeur de N2 [Pa] ; 
- P0 : pression de vapeur saturant de N2 [Pa] ; 
- na : quantité de N2 adsorbée à la pression relative d’équilibre P/P0 [mol] ; 
- na

m : quantité de N2 nécessaire pour recouvrir la surface de l’échantillon d’une monocouche 
[mol] ; 

- C : constante liée à l’énergie d’adsorption de la monocouche, à l’énergie de liquéfaction de 
N2, à la température de l’adsorption et à la constante universelle des gaz parfaits [-]. 

 
La surface spécifique est alors calculée à l’aide de l’équation (26) ci-dessous. 
 

𝑠 =
𝑛𝑚

𝑎

𝑚
𝑁𝑎𝜎𝑚     (26) 

 
Avec : 

- s : surface spécifique de l’échantillon [m2 g-1] ; 
- m : masse de l’échantillon [g] ;  
- Na : constante d’Avogadro [= 6,02.1023 mol-1] ; 
- σm : surface occupée par une molécule adsorbée à la surface d’un solide recouvert d’une 

couche monomoléculaire [= 1,62.10-19 m²]. 
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3.5.2. Matrice minérale 
3.5.2.1. Analyse thermogravimétrique (ATG) 

 
L’analyse thermogravimétrique consiste à mesurer la perte de masse d’un échantillon provoquée par 
une augmentation progressive de la température de l’échantillon sous atmosphère inerte. Les 
différentes phases constituant un sol se dégrade à des températures différentes. Ainsi, les pertes de 
masse successives mesurées lors de l’augmentation de température permettent d’identifier et de 
quantifier les phases minérales majoritaires constituant l’échantillon.  
 
L’appareil utilisé préalablement calibré nécessite entre 20 et 30 mg d’échantillon de sol pour 
l’analyse. Le gaz utilisé est le diazote (N2). La gamme de températures appliquée s’étend de 25 à 
1100 °C et l’augmentation de la température s’effectue à 10 °C min-1.  
 

3.5.2.2. Diffraction des Rayons X (DRX) 
 
L’identification des phases minérales cristallines des sols a été effectuée par diffraction des rayons X 
(DRX). Le principe de cette méthode est de bombarder un échantillon avec des rayons X et de 
regarder l’intensité et l’orientation dans l’espace des rayons X diffusés. Si les rayons X diffusés 
interfèrent entre eux de manière constructive (loi de Bragg, équation 27), alors le phénomène de 
diffraction apparait et les rayons X sont détectés.  
 

2𝑑 sin 𝜃 = 𝑛𝜆      (27) 
 
Avec :  

- d : distance interréticulaire [m] ; 
- θ : demi- pangle de déviation [rad] ; 
- n : ordre de diffraction [-] ; 
- λ : longueur d’onde des rayons X [m]. 

 
Les intensités des rayons X diffractés en fonction des angles de déviation sont alors tracées dans un 
diffractogramme. Chaque phase minérale cristalline pure possède une signature caractéristique, ce 
qui permet leur identification. Pour un échantillon possédant plusieurs phases, les différentes 
signatures sont superposées dans le diffractogramme obtenu. 
 

3.5.2.3. Teneur en carbonate de calcium (CaCO3) 
 
La teneur en CaCO3 des sols a été déterminée par le Laboratoire d’Analyse des Sols d’Arras en 
mesurant le volume de dioxyde de carbone dégagé après acidification du sol à l’acide chlorhydrique 
en milieu fermé (NF ISO 10 693). 
 

3.5.2.4. Teneurs en fer et éléments-trace métalliques (ETM) totaux 
 
Les teneurs en fer et ETM (Cr, Cu, Ni, Zn, Co, Pb, Cd, Tl, Mo) totaux des sols ont été déterminées par 
le Laboratoire d’Analyse des Sols d’Arras. Après mise en solution des sols par les acides fluorhydrique 
et perchlorique (NF X 31-147), les éléments sont dosés par spectrométrie d’émission atomique par 
plasma à couplage inductif (ICP-AES ; NF ISO 22036) ou par spectrométrie de masse par plasma à 
couplage inductif (ICP-MS ; 17294-2) lorsque la sensibilité est insuffisante (Pb, Cd, Tl, Mo). 
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3.5.3. Matières organiques 
3.5.3.1. Carbone Organique Total (COT) 

 
Le COT des sols a été déterminé par combustion sèche à 1000 °C (NF ISO 10694) par le Laboratoire 
d’Analyse des Sols d’Arras. 
 

3.5.3.2. Analyse élémentaire CHNS/O 
 
Les analyses élémentaires CHNS/O des extraits organiques (MOE) et des goudrons de houille ont été 
effectuées au Service Central d’Analyse du CNRS (Lyon, Auvergne-Rhône-Alpes, France). 
 

3.5.3.3. Spectroscopie Infrarouge (IR) 
 
De la spectroscopie IR a été effectuée sur certains extraits organiques afin d’identifier les 
groupements fonctionnels majoritaires présents dans ces derniers. Elle repose sur l’énergie absorbée 
par la molécule lors d’une transition entre les niveaux vibrationnels de cette molécule provoquée par 
l’interaction de la molécule avec une onde électromagnétique de fréquence déterminée. Plus 
précisément, chaque liaison entre les atomes de la molécule vibre – par élongation ou déformation – 
à une fréquence dépendant de la nature des atomes et de l’environnement de la liaison. La liaison 
entre alors en résonance et la molécule absorbe l’énergie apportée par l’onde électromagnétique. 
Les spectres IR représentent les bandes d’absorption en fonction du nombre d’onde (cm-1), qui est 
l’inverse de la longueur d’onde. Pour les molécules organiques, la gamme de nombres d’onde 
balayée est de 500 à 4000 cm-1.  
 

3.5.3.4. Pétrographie organique 
 
Finalement, un comptage par pétrographie organique des particules organiques et minérales des 
deux terres étudiées a été réalisé par le laboratoire Weatherford (Houston, Texas, Etats-Unis) afin de 
déterminer la nature de la matière organique des sols. Cinq cents particules ont été comptées par 
échantillon.  
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1. Introduction 
 
Chaque sol étant différent, il est indispensable d’évaluer en laboratoire l’efficacité de l’oxydation 
chimique avant toute application à plus grande échelle. A l’heure actuelle, cette dernière est limitée 
sur les sols industriels fortement contaminés par du goudron de houille au vu de la forte 
récalcitrance de la pollution. C’est pourquoi plusieurs séries d’expériences en laboratoire ont été 
effectuées afin d’optimiser le traitement. Le choix des conditions opératoires s’est effectué en 
fonction des taux de dégradation des polluants organiques ciblés et des contraintes techniques, 
environnementales et économiques posées par une remédiation en grandeurs réelles. 
 
Dans un premier temps, l’efficacité intrinsèque de plusieurs solutions oxydantes a été évaluée en 
effectuant des oxydations chimiques sans ajout d’aucune autre opération de prétraitement. Divers 
activateurs, catalyseurs et chélateurs ainsi que différents paramètres d’oxydation tels que les doses 
de réactifs ont été testés. 
 
Dans un second temps, deux opérations de prétraitement avant oxydation – préchauffage de la terre 
polluée ou utilisation d’agent solubilisant – ont été mises en œuvre afin de potentiellement favoriser 
la désorption des CAP et par conséquent augmenter l’efficacité du procédé.  
 
Finalement, les traitements ayant conduit aux meilleurs résultats ont été étudiés plus en profondeur 
afin de déterminer les paramètres optimaux avant changement d’échelle.  
 
 

2. Caractérisation des terres de cokerie et d’usine à gaz étudiées 
2.1. Caractérisation physico-chimique 

 
La granulométrie des deux terres, et plus particulièrement celle de la terre UG, est fine (Tableau 7). 
Leur pH dans l’eau est similaire et légèrement basique. Enfin, la surface spécifique de la terre CK est 
deux fois plus élevée que celle de la terre UG. 
 

Tableau 7 : Caractéristiques physico-chimiques des deux terres étudiées 

Caractéristique Cokerie (CK) Usine à gaz (UG) 

Texture du sol Sablo-limoneux Limoneux 
Sable, 50 µm – 2 mm (%) 73,7 47,3 

Limon, 2 – 50 µm (%) 20,8 34,6 
Argile, < 2 µm (%) 5,5 18,1 

pH dans l’eau 7,77 7,82 
Surface spécifique (BET) 18,1 9,6 

 
2.2. Matrice minérale 

2.2.1. Teneurs en carbonates, fer et éléments-traces métalliques (ETM)  
 
La terre CK est riche en fer et contaminée en zinc et en plomb (Tableau 8). La terre UG est plus riche 
en carbonates mais généralement moins contaminée en ETM que la terre CK, surtout pour le zinc. 
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Tableau 8 : Composition minérale des deux terres étudiées 

Composé Cokerie (CK) Usine à gaz (UG) 

Carbonates (gCaCO3 kg-1) 80 265 
Fe (g kg-1) 103 29,5 

Cr (mg kg-1) 92,9 54,5 
Cu (mg kg-1) 75,8 83,2 
Ni (mg kg-1) 46,6 42,8 
Zn (mg kg-1) 1140 167 
Co (mg kg-1) 18,8 11,5 
Pb (mg kg-1) 649 428 
Cd (mg kg-1) 0,965 0,656 
Tl (mg kg-1) 0,879 1,03 

Mo (mg kg-1) 2,43 2,58 

 
2.2.2. Analyse thermogravimétrique (ATG)  

 

 
Figure 30 : (a) Perte de masse et (b) cinétique de décomposition thermique des terres CK et UG lors de 

leur ATG. 
La cinétique est évaluée à partir de la dérivée première de la masse en fonction de la température. 
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Les pertes de masse observées lors de l’analyse thermogravimétrique des deux terres sont proches 
puisqu’elles sont de 18 et 22% pour les terres CK et UG, respectivement (Figure 30). La perte la plus 
forte survient entre 650 et 820 °C et correspond à la décomposition de la calcite en chaux vive (Todor 
1976). Elle est d’autant plus conséquente pour la terre UG, ce qui est cohérent avec les teneurs en 
carbonates précédemment mesurées (cf. Tableau 8). Une perte de masse plus faible survient 
également entre 90 et 160 °C, ce qui correspond certainement à la déshydratation du gypse 
(Borrachero et al. 2008).  
 

2.2.3. Diffraction des rayons X (DRX)  
 
Le quartz et la calcite sont les deux phases cristallines majoritaires dans les deux terres (Figure 31). Le 
gypse ainsi que divers silicates (sorosilicates dans la terre CK et phyllosilicates et tectosilicates dans la 
terre UG) sont également présents. L’augmentation de la ligne de base du diffractogramme de la 
terre CK indique la présence importante de fer (Figure 31.a). Finalement, d’autres pics non indexés 
indiquent la présence de phases supplémentaires non identifiées. 
 

 
Figure 31 : Diffractogrammes des terres (a) CK et (b) UG 
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2.3. Matières organiques 
2.3.1. Teneurs en COT, MOE et CAP 

 
Tableau 9 : Teneurs des terres CK et UG en carbone organique total (COT) et en matière organique 

extractible (MOE) et composition élémentaire de la MOE (moyenne ± écart-type/2, n=3) 

Caractéristique Cokerie (CK) Usine à gaz (UG) 

COT (g kg-1)  69,9 83,9 
MOE (g kg-1) 14,9 ± 0,3 8,6 ± 0,3 

Composition 
élémentaire de la 

MOE (%m) 

Carbone 82,2 83,9 
Hydrogène 5,8 5,2 

Azote 0,6 0,6 
Soufre 5,2 6,8 

Oxygène 6,2 3,5 

 
Tableau 10 : Teneurs des terres CK et UG en HAP et CAP-O  

(en mg de CAP par kg de terre sèche ; moyenne ± écart-type/2, n=3) 

 Cokerie (CK) Usine à gaz (UG) 

HAP (mg kg-1)   

Naphtalène 
Acénaphtylène 

Acénaphtène 
Fluorène 

Phénanthrène 
Anthracène 

Fluoranthène 
Pyrène 

Benz[a]anthracène 
Chrysène 

Benzo[b]fluoranthène 
Benzo[k]fluoranthène 

Benzo[a]pyrène 
Indeno[1,2,3-c,d]pyrène 
Dibenzo(ah)anthracène 

Benzo[ghi]pérylène 

38 ± 2 
41 ± 1 
43 ± 2 
42 ± 1 

163 ± 2 
57 ± 5 

228 ± 3 
151 ± 1 
94 ± 3 
70 ± 2 
62 ± 4 
36 ± 1 
61 ± 3 
49 ± 2 
15 ± 1 
40 ± 1 

89 ± 1 
29 ± 1 
< LOQ 
29 ± 1 

173 ± 3 
36 ± 5 

244 ± 4 
185 ± 3 
105 ± 1 
84 ± 1 
87 ± 5 
46 ± 3 
86 ± 6 
77 ± 4 
17 ± 1 
75 ± 3 

∑ 16 HAPa 
LMW/HMWb 

1189 ± 26 
1,79 ± 0,04 

1361 ± 40 
1,36 ± 0,02 

CAP-O (mg kg-1)   

Dibenzofurane 
9H-fluorénone 

Périnaphténone 
Anthraquinone 

Cyclopenta[def]phénanthrone 
Methylanthracène-9,10-dione 

Benzo[a]fluorénone 
Benzanthrone 

Benzoanthracènedione 
Naphtacène-5,12-dione 

Benzo[cd]pyrénone 

46 ± 1 
29 ± 1 
< LOQ 
16 ± 1 
16 ± 1 
< LOQ 
25 ± 1 
14 ± 1 
< LOQ 
< LOQ 
< LOQ 

27 ± 1 
< LOQ 
< LOQ 
19 ± 1 
< LOQ 
< LOQ 
15 ± 1 
8 ± 1 

< LOQ 
< LOQ 
< LOQ 

∑ 11 CAP-Oc 146 ± 3 69 ± 2 
a ∑ 16 HAP: somme des concentrations massiques des 16 HAP US EPA  
b LMW/HMW: somme des concentrations massiques des HAP de faible poids moléculaire (du Naph au Pyr) sur 
la somme des concentrations massiques des HAP de haut poids moléculaire (du B[a]A au B[ghi]P) 
c ∑ 11 CAP-O: somme des concentrations massiques des 11 CAP-O analysés 
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La terre CK contient moins de COT mais plus de MOE que la terre UG (Tableau 9). La composition 
élémentaire de la MOE des deux terres est, quant à elle, similaire. 
 
De plus, la terre CK est légèrement moins contaminée en HAP que la terre UG (Tableau 10). Elle est 
cependant légèrement plus riche en HAP de faible poids moléculaire (LMW) et plus contaminée en 
CAP-O. 
 

2.3.2. Spectroscopie Infrarouge (IR) des extraits organiques des terres CK et UG 
 
Les spectres IR des terres CK et UG confirment la présence (Figure 32) : 

- de composés aromatiques, avec les bandes d’élongation ν(CH)aro à 3100 – 3000 cm-1 et 
ν(C=C) à 1650 cm-1, ainsi que les bandes de déformations γ(CH)aro dans la région 875 – 600 
cm-1. Plus précisément, la présence des bandes 1H (vers 875 cm-1) et 2H (vers 850 cm-1) dans 
le domaine γ(CH)aro indiquent la présence de composés aromatiques hautement condensés, 
i.e. de plus de 4 cycles aromatiques ; 

- de composés aliphatiques, avec les bandes d’élongation ν(CH)ali dans la région 2960 – 2880 
cm-1 ainsi que les bandes de déformation δ(CH)ali dans la région 1600 – 1450 cm-1 ; 

- de composés oxygénés, avec les bandes d’élongation ν(O-H) à 3400 – 3200 cm-1 et ν(C=O) à 
1750 – 1670 cm-1. 

 

 
Figure 32 : Spectres infrarouges des extraits organiques des terres (a) CK et (b) UG 

 
2.3.3. Pétrographie organique 

 
La matière organique des deux terres étudiées est similaire (Figure 33) : elle est très majoritairement 
d’origine anthropique, avec la présence de coke, de charbon, de goudron et de poix.  
 
La matière minérale des deux terres est légèrement plus différente. La terre CK possède plus de 
matière minérale d’origine anthropique que la terre UG. En ce qui concerne la matière minérale 
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d’origine sédimentaire, le quartz est majoritaire dans la terre CK (35%) alors que la terre UG est plus 
riche en argile (34%). 
 

 
Figure 33 : Pétrographie organique des terres (a) CK et (b) UG 

 

2.4. Représentativité des terres CK et UG 
 
Plusieurs terres de cokerie et d’usine à gaz ont déjà été étudiées. Les caractéristiques les plus 
fréquemment reportées sont le pH, la teneur en COT et la teneur en HAP des terres. De manière 
générale, les terres CK et UG possèdent des caractéristiques voisines de celles des terres de cokerie 
et d’usine à gaz étudiées dans la bibliographie (Figure 34). Seule la teneur en COT de la terre UG est 
nettement plus élevée que celles des autres terres d’usine à gaz (Figure 34.b). Elle se rapproche 
toutefois de celles des terres de cokerie. 
 
Les terres CK et UG semblent donc bien représentatives des terres de cokerie et d’usine à gaz. 
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Figure 34 : Comparaison (a) du pH, (b) de la teneur en COT et (c) de la teneur en HAP des terres CK et 

UG avec les terres de cokerie et d’usine à gaz étudiées dans la bibliographie 
(Biache et al. 2017b; Bogan et al. 2003; Chen et al. 2016a; Gryzenia et al. 2009; Jonsson et al. 2007; 
Killian et al. 2007; Laurent 2012; Lemaire 2011; Liao et al. 2011; Lundstedt et al. 2006; Nam et al. 

2001; Sirguey et al. 2008; Smith et al. 2006; Thavamani et al. 2012; Usman et al. 2016a; Xu et al. 2014; 
Zhao et al. 2013) 

Lorsque la terre étudiée dans plusieurs travaux provient du même site, les valeurs moyennes de pH, 
COT et HAP ont été calculées et utilisées. 

 
 

3. Protocole expérimental commun aux expériences d’oxydation chimique en 
batch 

 
Plusieurs séries consécutives d’expériences d’oxydation chimique en batch ont été effectuées afin de 
déterminer les conditions opératoires menant à une dégradation optimale des CAP. Par conséquent, 
les protocoles expérimentaux mis en œuvre ont tous une partie commune, décrite dans l’encadré ci-
dessous.  
 

 
 

Les oxydations chimiques ont été réalisées dans des flacons Schott de 100 mL hermétiquement 
fermés et recouverts de papier aluminium afin d’éviter toute dégradation photochimique. Les 
suspensions ont été préparées en ajoutant de l’eau ultra-pure à 2 g de terre et en ajoutant 
progressivement les activateurs/catalyseurs éventuels puis les oxydants. Des flacons références 
contenant uniquement de l’eau ont également été préparés de la même manière que les flacons 
contenant des oxydants. Le volume total de solution a été fixé à 30 mL (ratio Liquide/Solide = 
15/1) afin de ne pas excéder la limite de solubilité du permanganate de potassium dans l’eau à 20 
°C (64 g L-1). Les flacons ont été continuellement agités par un agitateur orbital à 150 tr min-1 à 
température ambiante (20 °C). A la fin des oxydations, les flacons ont été congelés à - 80 °C et 
lyophilisés pendant 32 h. Les échantillons secs ont ensuite été extraits au dichlorométhane puis 
les extraits organiques obtenus ont été analysés par GC-MS.  
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Les spécificités de chaque série d’expérience sont ensuite décrites dans la partie concernée. 
 

4. Oxydation chimique 
 
Dans un premier temps, l’efficacité de plusieurs solutions oxydantes sans aucune autre opération de 
prétraitement a été évaluée. Pour cette phase, seule la terre CK a été étudiée.  
 

4.1. Mode opératoire 
4.1.1. Solutions oxydantes 

 
Neuf solutions oxydantes différentes ont été testées : 

- le permanganate, le persulfate et le peroxyde d’hydrogène sont les trois oxydants utilisés, 
- le persulfate a également été activé par le ferII ou le citrate de ferII, 
- le peroxyde d’hydrogène a été catalysé par le ferII, le pyrophosphate de ferII, le ferIII ou le 

pyrophosphate de ferIII.  
 

Le choix de ces différents activateurs/catalyseurs a été effectué au vu des observations suivantes : 
- des essais préliminaires ont montrés que le citrate était peu consommé par le persulfate, au 

contraire du peroxyde d’hydrogène, et que le citrate de ferII était plus stable et donc plus 
efficace que le citrate de ferIII ; 

- le pyrophosphate de ferIII est plus stable que le pyrophosphate de ferII. Le ferII étant le 
catalyseur classiquement utilisé lors de la réaction de Fenton, il a tout de même été étudié ; 

- le pyrophosphate a également la capacité de stabiliser le peroxyde d’hydrogène. 
 

4.1.2. Plans d’expériences 
 

Tableau 11 : Domaine expérimental des plans d’expériences 

 
Permanganate 
de potassium 

Persulfate de 
sodium 

Peroxyde 
d’hydrogène 

(35%m) 

Dose d’oxydant 

Niveau bas (-1) 
1 DSOMOE  

(= 0,504 g) 
1 DSOMOE  

(= 1,140 g) 
1 DSOMOE  

(= 0,465 mL) 

Point au centre (0) 
2 DSOMOE 

(= 1,008 g) 
2 DSOMOE 

(= 2,279 g) 
2 DSOMOE 

(= 0,930 mL) 

Niveau haut (1) 
3 DSOMOE 

(= 1,513 g) 
3 DSOMOE 

(= 3,419 g) 
3 DSOMOE 

(= 1,395 mL) 

Nombre d’ajouts 
de solution 
oxydante 

Niveau bas (-1) 1 1 1 
Point au centre (0) 2 2 2 

Niveau haut (1) 3 3 3 

Dose de fer 
Niveau bas (-1) - 0 DSOMOE 0 DSOMOE 

Point au centre (0) - 0,225 DSOMOE 0,225 DSOMOE 
Niveau haut (1) - 0,45 DSOMOE 0,45 DSOMOE 

Dose de 
chélatant 

Niveau bas (-1) - 0 DSOMOE 0 DSOMOE 
Point au centre (0) - 0,225 DSOMOE 0,225 DSOMOE 

Niveau haut (1) - 0,45 DSOMOE 0,45 DSOMOE 

 
Quatre plans d’expériences ont été réalisés (cf. II.3.2) :  

- un plan composite centré à 2 facteurs pour le permanganate, 
- un plan factoriel complet à 4 facteurs pour le persulfate, 
- un plan factoriel complet à 4 facteurs pour le peroxyde d’hydrogène et ferII, 
- un plan factoriel complet à 4 facteurs pour le peroxyde d’hydrogène et ferIII.  
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Les facteurs étudiés sont la dose d’oxydant, le nombre d’ajouts de solution oxydante, la dose de fer 
et la dose de chélatant. Le domaine expérimental a principalement été déterminé en s’appuyant sur 
les valeurs testées dans la bibliographie (Tableau 11) (Ranc et al. 2016). La dose d’oxydant est fondée 
sur la demande stœchiométrique en oxydant de la MOE (cf. II.3.1.2). Elle varie de 1 à 3 DSO afin de 
compenser la consommation parasite d’oxydant par des constituants organiques non extractibles 
dans le dichlorométhane (e.g. coke, charbon). 
 

4.1.3. Protocole expérimental spécifique à ces expériences 
 
Des flacons références contenant uniquement soit du ferII, soit du ferIII, soit du citrate ou du 
pyrophosphate ont également été préparés de la même manière que les flacons contenant des 
oxydants. Leur utilité est d’évaluer la contribution des produits chimiques autres que les oxydants à 
l’évolution des paramètres suivis. La durée de l’oxydation a été fixée à 7 j. En cours d’oxydation, les 
flacons ont été ouverts au bout de 2 et 4 j afin de réaliser les ajouts séquentiels de solution oxydante.  
 

4.1.4. Paramètres suivis 
 
En cours d’oxydation, le pH et le potentiel d’oxydoréduction (Eh) des suspensions de sol ont été 
mesurés tous les 2 j et avant ajout éventuel de solution oxydante. Après oxydation, les teneurs en 
MOE, HAP et CAP-O des sols traités ont été déterminées. 
 

4.2. Résultats 
4.2.1. pH et potentiel d’oxydoréduction (Eh) 

 
Le milieu réactionnel s’acidifie dès que le fer est employé (jusqu’à 3,8). La décomposition du 
persulfate induit également une légère acidification (jusqu’à 6,5), comme cela a déjà été reporté 
(Isosaari et al. 2007; Lemaire et al. 2013). Les chélatants ont, quant à eux, tendance à alcaliniser le 
milieu en absence de fer ou de persulfate (jusqu’à 10,6). Enfin, le peroxyde d’hydrogène et le 
permanganate n’influencent pas le pH.  
 
Des potentiels d’oxydoréduction positifs sont le signe de conditions oxydantes. Les augmentations 
d’Eh observées avec le permanganate (jusqu’à 0,88 V ; Eh

eau = 0,41 V) et le persulfate (jusqu’à 0,86 V) 
sont donc cohérentes. En revanche, le peroxyde d’hydrogène a très peu d’influence sur le potentiel 
d’oxydoréduction, ce qui indique probablement sa faible persistance dans le milieu.  
 

4.2.2. MOE, HAP et CAP-O 
 
Que ce soit vis-à-vis de la MOE, des HAP ou des CAP-O, les dégradations obtenues sont généralement 
faibles (Tableau 12). Le permanganate appliqué à dose modérée, i.e. à partir de 2 DSOMOE, et de 
manière séquentielle dégrade le mieux la MOE et les 16 HAP mais pas les CAP-O. Cela s’explique par 
la formation de CAP-O lors de l’oxydation des HAP. L’efficacité des autres oxydants est légèrement 
améliorée avec l’utilisation de fer mais l’utilisation de chélatant semble inutile. Enfin, il est primordial 
d’ajouter le peroxyde d’hydrogène de manière séquentielle afin de limiter sa décomposition rapide. 
 
Plusieurs travaux ont comparé l’efficacité du permanganate, du persulfate et du peroxyde 
d’hydrogène sur des sols industriels contaminés par des HAP. De manière cohérente avec ce qui est 
observé ici, le permanganate semble généralement plus efficace que le persulfate activé et le réactif 
de Fenton, surtout lorsque les terres étudiées proviennent d’anciennes cokeries (Biache et al. 2015a; 
Lemaire et al. 2013). Les deux derniers oxydants conduisent quant à eux à des taux de dégradation 
des HAP similaires mais variables (Gryzenia et al. 2009; Isosaari et al. 2007; Lemaire et al. 2013).  
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Tableau 12 : Principaux résultats des oxydations chimiques 
(MnO4 : permanganate ; S2O8 : persulfate ; H2O2 : peroxyde d’hydrogène ; H2O : référence eau) 

 MnO4 S2O8 H2O2 + Fe(II) H2O2 + Fe(III) H2O 

Dégradation 
maximale 
observée 

MOE 33% 17% 14% 24% 8% 

16 HAP US EPA 31% 20% 19% 20% 17% 

11 CAP-O 7% 10% 23% 17% 10% 

Préconisations 
suite aux plans 
d’expériences 

1ère 
Dose modérée 

d’oxydant 
S2O8 + Fe(II) 

Additions 
multiples 

Additions 
multiples 

- 

2ème  
Additions 
multiples 

Addition 
unique 

H2O2 + Fe(II) H2O2 + Fe(III) - 

3ème  - - - 
Dose modérée 

d’oxydant 
- 

 

4.3. Conclusions 
 
Le suivi des paramètres physico-chimiques indique une acidification du milieu réactionnel en 
présence de fer et de persulfate et un potentiel d’oxydo-réduction élevé en présence de 
permanganate et de persulfate. Le peroxyde d’hydrogène n’a quant à lui aucune influence 
probablement à cause de sa faible persistance.  
 
De manière générale les polluants organiques présents dans le sol de cokerie sont peu dégradés par 
les neuf solutions oxydantes testées. Le permanganate conduit néanmoins aux résultats les plus 
encourageants avec une dégradation maximale d’environ 30 %. La catalyse ou l’activation des 
oxydants à l’aide de fer chelaté ou non est peu efficace.  
 
Ces résultats mitigés s’expliquent probablement par la faible disponibilité des polluants organiques 
dans le sol de cokerie. C’est pourquoi des opérations de prétraitement visant à augmenter la 
disponibilité de la pollution pourraient augmenter l’efficacité de l’oxydation chimique. De plus, le 
peroxyde d’hydrogène est abandonné pour la suite des expériences car trop peu persistant pour une 
pollution si récalcitrante. 
 
 

5. Oxydation chimique combinée à l’ajout de surfactant 
 
L’ajout de surfactant dans le milieu réactionnel diminue la tension superficielle à l’interface sol-eau, 
ce qui favorise la désorption des polluants organiques du sol vers la phase aqueuse. Lorsque la 
concentration micellaire critique (CMC) du surfactant est atteinte, la tension superficielle cesse de 
diminuer et des micelles se forment. Les polluants organiques se retrouvent alors piégés en leur sein. 
Par conséquent, plus il y a de micelles, plus les phénomènes de solubilisation seront importants. 
C’est pourquoi il est préférable de travailler à des concentrations en surfactant supérieures à la CMC. 
 
Pour cette phase, les deux terres CK et UG ont été étudiées ainsi que deux oxydants – le 
permanganate et le persulfate – et trois surfactants : 

- le Tween® 80, un surfactant ionique disponible dans le commerce et fréquemment 
utilisé (Alcantara et al. 2008a; Cheng et al. 2017; Gong et al. 2010; Hahladakis et al. 2014; 
Khodadoust et al. 2005; Maturi and Reddy 2008; Mousset 2013; Ni et al. 2014; Piskonen and 
Itavaara 2004; Wu et al. 2010) ; 

- l’ENVIROsurfTM, un mélange de surfactants non ioniques fourni par Environium, choisi dans 
un but de comparaison avec le Tween® 80 ; 

- le DF500, un surfactant cationique fourni par Advanced Decon Technologies. A notre 
connaissance, l’efficacité des surfactants cationiques n’a jamais été comparée à celle des 
surfactants non ioniques dans le contexte de la remédiation de sols contaminés. C’est 
pourquoi le DF500 est ici étudié. Il consiste en un mélange de deux réactifs : le surfactant 
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(« Part A ») et le peroxyde d’hydrogène (« Part B »). Afin de tester uniquement l’efficacité du 
surfactant, seul le DF500 « Part A » a été utilisé. 

 

5.1. Caractéristiques des trois surfactants étudiés 
 
Peu de données sont disponibles concernant ENVIROsurfTM et DF500 du fait de leur caractère 
commercial. Les caractéristiques des trois surfactants semblent toutefois contrastées (Tableau 13). 
Le DF500 est notamment plus dense et basique et sa CMC semble plus élevée que celles des deux 
autres, alors que la masse molaire du Tween® 80 est particulièrement élevée. 
 
Pour effectuer une comparaison des trois surfactants la plus juste possible, le calcul des doses 
d’ENVIROsurfTM et de DF500 a été fondé sur le pourcentage volumique et la densité des agents 
surfactants contenus dans les solutions commerciales, vendues diluées. 
 

Tableau 13 : Principales caractéristiques des trois surfactants étudiés 

 DF500 (Part A) Tween® 80 ENVIROsurfTM 

Composition 
chimique 

Chlorures 
d’alkyldiméthylbenzylammonium 
50% C14, 40% C12, 10% C16 (3,2%) 

Polysorbate 80 (100%) 
Alcool gras 

éthoxylé C6-12 
(5 - 25% v/v)  

Acide 
benzènesulfonique 

(0,5 - 2% v/v) 

Formule 
chimique 

 

 

 
 

ND* 

 

Numéro CAS 68424-85-1 9005-65-6 68439-45-2 68411-30-3 

Densité 1,17 1,07 1,004 

Charge Cationique Non ionique Non ionique 

pH 10,6 5,5 – 7,2 (1% v/v) 8 

Masse 
molaire 

ND* 1310 g mol-1 ND* 158 g mol-1 

CMC 

Estimée à partir de 
l’équation (Salager 1993) :  

Log (CMC) = A – B.N 
 

A = 1,70 et B = 0,30 (chlorure de 
n-alkyltriméthylammonium) 

N = 13,3 (longueur moyennée de 
la chaîne linéaire CnH2n+1) 

 
 CMC = 5,13 mmol L-1 

0,012 mmol L-1 
13-15 mg L-1 

17,8 mg L-1 

HLB ND* 15,0 ND* ND* 

Miscibilité 
dans l’eau 

Miscible en toutes proportions 0,1 mL mL-1 Miscible en toutes proportions 

* ND : Non Disponible 

 

5.2. Détermination de la consommation de surfactant par les oxydants 
 
Dans le cas de la remédiation de la zone non saturée des sols, il semble délicat de récupérer et traiter 
séparément le surfactant injecté. Il faut donc prendre en compte une éventuelle consommation des 
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surfactants, qui sont généralement des composés organiques, par l’oxydant. Des essais préliminaires 
ont été effectués afin d’estimer les quantités de surfactant (DF500, Tween® 80, ENVIROsurfTM) 
susceptibles d’être consommées par les oxydants (permanganate et persulfate).  
 

5.2.1. Protocole expérimental spécifique à ces expériences 
 
Une masse d’oxydant – introduit en excès par rapport au surfactant – et un volume de surfactant 
connus sont mis en contact dans 50 mL d’eau ultra-pure et agités magnétiquement pendant 3 j. Le 
milieu réactionnel est ensuite filtré puis la quantité d’oxydant résiduel est déterminée par dosage 
colorimétrique indirect (cf. II.3.4.2). 
 

5.2.2. Résultats 
 
L’intégralité des surfactants a été consommée par le permanganate. La valeur déterminée pour le 
Tween® 80 est beaucoup plus élevée que celles des deux autres surfactants (Tableau 14). Cela 
s’explique par le fait que le Tween® 80 est utilisé pur, au contraire des deux autres surfactants qui 
sont déjà dilués dans les solutions commerciales. La valeur déterminée pour le Tween® 80 est 
cohérente avec le ratio molaire stœchiométrique Tween® 80/KMnO4 (cf. II.3.1.1), qui est égal à 0,076 
gsurfactant gKMnO4

-1, d’autant plus qu’il existe une incertitude au niveau du volume de Tween® 80 prélevé 
du fait de sa viscosité élevée. 
 

Tableau 14 : Consommation de surfactant par le permanganate et le persulfate  

 DF500 (Part A) Tween® 80 ENVIROsurfTM 

Consommation 
Permanganate  

(gsurfactant gKMnO4
-1) 

0,554 0,061 0,329 

Consommation 
Persulfate 

(gsurfactant gNa2S2O8
-1) 

≈ 0 ≈ 0 ≈ 0 

 
En ce qui concerne le persulfate, l’odeur forte des surfactants est encore présente après 3 j 
d’oxydation. Une deuxième expérience avec une masse plus élevée de persulfate, un volume plus 
faible de surfactant et pendant une plus longue durée (8 j) a été réalisée et l’odeur des surfactants 
persistait une nouvelle fois en fin d’expérience. Il n’a donc pas été possible de quantifier le persulfate 
résiduel, étant donné que le dosage fait intervenir du permanganate, qui lui consomme le surfactant. 
Cependant, ces expériences ont tout de même permis de conclure que le persulfate ne consommait 
pas ou très peu de surfactant. 
 

5.3. Oxydations chimiques en présence de surfactant à concentration modérée 
5.3.1. Protocole expérimental spécifique à ces expériences 

 
La concentration en phase aqueuse des surfactants a été fixée à 1 g L-1. Cette valeur est dans la 
gamme basse de celles utilisées dans la bibliographie (cf. Annexe 2) afin de limiter la 
surconsommation du permanganate précédemment déterminée. De plus, elle reste nettement 
supérieure aux CMC des trois surfactants. Les volumes correspondants sont de 237, 280 et 164 µL de 
DF500, Tween® 80 (solution diluée à 10%) et ENVIROsurfTM, respectivement. Les flacons ont ensuite 
été agités pendant 7 j afin d’amorcer les processus de désorption, puis les oxydants ont été ajoutés à 
une dose de 3 DSOMOE. Des flacons références contenant uniquement soit les surfactants, soit les 
oxydants ont également été préparés. La durée de l’oxydation a été fixée à 7 j.  
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5.3.2. Résultats 
 

 
Figure 35 : Teneurs résiduelles des (a) 16 HAP US EPA et (b) 11 CAP-O dans les terres CK et UG après 

oxydation chimique combinée à l’ajout de surfactant à concentration modérée 
 
Les résultats sont fondés sur les teneurs résiduelles en CAP. Les teneurs résiduelles en MOE ne 
peuvent pas être exploitées à cause de la présence de surfactant dans l’extrait organique qui rend 
inexploitable le résultat des pesées. 
 
Le comportement des deux terres est similaire : la dégradation des CAP est plus élevée avec le 
permanganate qu’avec le persulfate (Figure 35), ce qui est cohérent avec les expériences 
précédentes (cf. III.4). Cependant, en présence de surfactant la dégradation des 16 HAP n’est que 
légèrement améliorée (Figure 35.a) et celle des 11 CAP-O est plus faible (Figure 35.b) que lorsque 
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l’oxydant seul est utilisé. Une formation de CAP-O est même observée avec la terre CK. Le Tween® 80 
conduit généralement aux meilleurs résultats, au contraire du DF500.  
 
Le Tween® 80 et l’ENVIROsurfTM ont été comparés dans le cadre du traitement de sédiments 
contaminés par des polychlorobiphényles (PCB) : il a été montré que le second surfactant conduisait 
à de meilleurs résultats que le premier, au contraire de ce qui a été observé ici (Wu 2016). 
Cependant, il a également été reporté que le Tween® 80 extrayait généralement mieux les composés 
organiques hydrophobes des sols que les autres surfactants non ioniques (Cheng et al. 2017).  
 
Enfin, le caractère cationique du DF500 semble défavoriser la dégradation des CAP. Une hypothèse 
pouvant expliquer ce comportement est que les surfactants cationiques s’adsorbent plus fortement à 
la surface des particules de sol chargées négativement, ce qui diminue donc leur capacité 
d’extraction des contaminants (Mao et al. 2015).  
 

5.3.3. Conclusions 
 
L’ajout de surfactant à concentration modérée a un impact mitigé sur la dégradation des CAP. Les 
surfactants favorisent légèrement la dégradation des HAP mais provoquent également une 
formation plus importante de CAP-O, notamment lorsqu’ils sont combinés au persulfate. Parmi les 
trois surfactants étudiés, le Tween® 80 conduit aux résultats les plus encourageants.  
 

5.4. Expérience complémentaire : oxydation chimique au permanganate de la terre CK en 
présence de surfactant à concentration élevée 

 
Les résultats de la partie précédente indiquent une efficacité légèrement accrue du permanganate 
combiné au Tween® 80, surtout pour la terre CK. Il apparaît donc intéressant de vérifier cette 
observation en durcissant les conditions expérimentales, c’est-à-dire en augmentant la dose de 
surfactant et donc d’oxydant. La concentration en Tween® 80 testée ici est de 10 g L-1, i.e. dix fois 
plus que précédemment. L’ENVIROsurfTM est également testé dans un but de comparaison des 
résultats obtenus. 
 

5.4.1. Protocole expérimental spécifique à ces expériences 
 
Les surfactants ont été ajoutés pour atteindre une concentration en phase aqueuse de 10 g L-1, soit 
280 µL de Tween® 80 pur et 1,64 mL d’ENVIROsurfTM. Les flacons ont ensuite été agités pendant 1 j 
afin d’amorcer les processus de désorption, puis le permanganate a été ajouté à une dose de 3 
DSOMOE. Au bout de 2 et 5 j d’oxydation, 3 DSOMOE supplémentaires de permanganate ont à chaque 
fois été ajoutées suite à la disparition de la coloration violette des suspensions. La dose totale 
appliquée de permanganate est donc de 9 DSOMOE. La durée de l’oxydation a été fixée à 7 j. 
 

5.4.2. Résultats 
 
Les résultats obtenus confirment les hypothèses initiales, à savoir (Tableau 15) : 

- une efficacité accrue des oxydations chimiques suite à l’application de surfactant à 
concentration élevée. La dégradation des 16 HAP est quasiment doublée, alors que celle des 
11 CAP-O reste faible mais plus élevée que précédemment. Plusieurs travaux avaient déjà 
reporté qu’une augmentation de la concentration en surfactant augmentait effectivement 
l’extraction des HAP contaminant des sols industriels (Chong et al. 2014; Maturi and Reddy 
2008; Wu et al. 2010) ;  

- une efficacité accrue du Tween® 80 par rapport à l’ENVIROsurfTM. 
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Tableau 15 : Résultats des oxydations chimiques de la terre CK combinées à l’ajout de surfactant à 
concentration modérée ou élevée 

 

Dégradation des 16 HAP US EPA (%) Dégradation des 11 CAP-O (%) 
Concentration 

modérée en 
surfactant (III.5.3) 

Concentration 
élevée en 
surfactant  

Concentration 
modérée en 

surfactant (III.5.3) 

Concentration 
élevée en 
surfactant  

Permanganate + 
Tween® 80 

32 63 3 28 

Permanganate + 
ENVIROsurfTM 

25 41 -10 9 

 
5.4.3. Conclusions 

 
Le permanganate combiné au Tween® 80 à forte concentration permet d’obtenir des dégradations 
nettement plus élevées par rapport aux expériences précédentes. Cependant, la concentration 
élevée en Tween® 80 impose une augmentation significative de la dose d’oxydant puisque cette 
dernière a été triplée. Les impacts environnementaux et économiques de ce procédé risquent donc 
de ne pas être acceptables dans un contexte de remédiation en grandeurs réelles. 
 

5.5. Conclusions 
 
Au cours de ces séries d’expériences, deux oxydants combinés à l’emploi de trois surfactants ont été 
étudiés. Les résultats obtenus ont révélé une faible efficacité des surfactants appliqués à 
concentration modérée (1 g L-1). L’application de permanganate combiné au Tween® 80 conduit aux 
plus fortes baisses des teneurs en CAP, alors que le DF500 – le seul surfactant cationique testé – se 
révèle être le moins efficace des trois surfactants. Ce n’est qu’en multipliant sa concentration par 10 
qu’un effet significatif et positif du Tween® 80 se manifeste sur la dégradation des CAP par le 
permanganate. Cependant, la consommation importante de Tween® 80 par le permanganate 
implique l’utilisation d’une dose d’oxydant certainement trop forte pour être appliquée à l’échelle du 
terrain.  
 
En ce sens, il serait intéressant d’approfondir les oxydations à l’aide de persulfate et de surfactant, 
étant donné que la consommation de surfactant par le persulfate est beaucoup plus faible que celle 
du permanganate. Les surfactants pourraient donc être appliqués à haute concentration tout en 
conservant une dose modérée d’oxydant. 
 
 

6. Application d’un traitement thermique avant ou pendant oxydation chimique 
 
Un autre moyen d’améliorer le traitement pourrait être l’application de températures plus élevées i) 
avant oxydation, afin d’augmenter la disponibilité de la pollution (Biache et al. 2015a; Usman et al. 
2016a), ou ii) pendant oxydation, afin d’augmenter la cinétique d’oxydation et d’activer l’oxydant 
dans le cas du persulfate (Tsitonaki et al. 2010). 
 

6.1. Comparaison de l’efficacité d’un traitement thermique avant ou pendant oxydation 
 
L’objectif du travail ici effectué est double. D’une part, il s’agit d’évaluer et comparer l’efficacité d’un 
traitement thermique avant ou pendant oxydation. Il a déjà été montré que ces deux types de 
traitement thermique augmentaient significativement l’efficacité de l’oxydation chimique des HAP. 
Cependant, ils n’ont pas encore comparés avec la même terre, et les CAP-O n’ont pas forcément été 
considérés lors de ces précédentes études. D’autre part, il s’agit également d’évaluer la contribution 
des trois mécanismes – activation de l’oxydant, augmentation de la cinétique d’oxydation, 
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augmentation de la disponibilité de la pollution – intervenant dans l’augmentation probable de 
l’efficacité du procédé global. 
 
Des expériences en batch ont par conséquent été mises en place avec les deux terres CK et UG. Elles 
combinent l’oxydation chimique à l’aide de permanganate et de persulfate avec un chauffage 
modéré du sol avant ou pendant oxydation. 
 
Un article scientifique présentant cette partie de la thèse a été publié (Ranc et al. 2017). 
 

6.1.1. Protocoles expérimentaux spécifiques à ces expériences 
6.1.1.1.  Oxydation chimique 

 
Le protocole expérimental est résumé sur la Figure 36.a. Les oxydants ont été ajoutés à une dose de 
3 DSOMOE. Ils ont ensuite été agités pendant 1 semaine pour le persulfate et 3 mois pour les 
références et le permanganate, ce dernier étant plus persistant que le persulfate. Des échantillons 
ont également été collectés au bout de 2 h et d’un mois afin de suivre la cinétique d’oxydation. 
Certains échantillons ont été réalisés en triplicat afin de mesurer la déviation standard.  
 

 
Figure 36 : Description des expériences et des analyses GC-MS réalisées 
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6.1.1.2. Préchauffage du sol et oxydation chimique 
 
Le protocole expérimental est résumé sur la Figure 36.b. Les échantillons de terre ont d’abord été 
introduits dans des flacons Schott de 250 mL hermétiquement fermés sous argon afin d’éviter 
l’oxydation à l’air. Ils ont ensuite été chauffés dans une étuve pendant une semaine à deux 
températures différentes, 60 et 90 °C. A la fin du préchauffage, une partie des échantillons a été 
analysée afin de vérifier un potentiel impact du traitement thermique sur la MOE et les CAP. Les 
oxydations chimiques ont alors été effectuées comme précédemment (cf. III.6.1.1.1). 
 

6.1.1.3. Chauffage et oxydation chimique 
 
Le protocole expérimental est résumé sur la Figure 36.c. Les suspensions ont été agitées à 60 °C 
pendant 1 h dans un incubateur à température contrôlée (Panasonic MIR-254). Les oxydants ont 
alors été progressivement ajoutés à une dose de 3 DSOMOE puis les flacons ont été mélangés à 60 °C 
pendant une semaine. Les oxydations au permanganate ont été maintenues sous agitation à 
température ambiante (20 °C) pendant 3 mois, et des échantillons ont également été collectés au 
bout de 2 h et d’un mois afin de suivre la cinétique d’oxydation. Certains échantillons ont été réalisés 
en triplicat afin de mesurer la déviation standard.  
 

6.1.2. Résultats 
6.1.2.1. Effet des traitements sur la MOE 

 

 
Figure 37 : Teneurs en Matière Organique Extractible (MOE) de la terre CK pour les références (une 

semaine et trois mois dans l’eau) et les échantillons oxydés à l’aide de permanganate (une semaine et 
trois mois) et de persulfate (une semaine) avec ou sans (pré)chauffage. 

Les barres d’erreur correspondent aux déviations standards. 
 
Les données concernant la terre UG ne sont pas montrées à cause des déviations standards élevées. 
La cause de ce comportement sera étudiée ultérieurement (cf. III.7.3). 
 
Les oxydations chimiques à 60 °C induisent les plus importantes baisses des teneurs en MOE de la 
terre CK (Figure 37). Le permanganate est plus efficace que le persulfate, mais la teneur en MOE ré-
augmente légèrement après une semaine et trois mois d’oxydation (+ 18%). 
 
Le préchauffage induit une légère baisse de la teneur en MOE (6 et 1% à 60 et 90 °C, 
respectivement). Les oxydations chimiques des terres préchauffées induisent des diminutions plus 
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importantes des teneurs en MOE que les références et les oxydations des sols non préchauffés, plus 
particulièrement lorsque le permanganate est combiné à un préchauffage à 90 °C. 
 

6.1.2.2. Effet des traitements sur les CAP 
 
 16 HAP US EPA : 
 

 
Figure 38 : Concentrations des 16 HAP US EPA dans (a) la terre CK et (b) la terre UG pour les références 

(une semaine et trois mois dans l’eau) et les échantillons oxydés à l’aide de permanganate (une 
semaine et trois mois) et de persulfate (une semaine) avec ou sans (pré)chauffage. 

Les barres d’erreur correspondent aux déviations standards. 
 
Les 16 HAP sont sensiblement plus dégradés dans la terre UG mais le comportement des deux terres 
est similaire (Figure 38) : les concentrations en HAP diminuent dès qu’un traitement thermique est 
appliqué, et ce d’autant plus que la température est élevée.  
 
Les deux traitements les plus efficaces sont le persulfate combiné au chauffage du sol à 60 °C et le 
permanganate combiné au préchauffage du sol à 90 °C. Avec la terre CK, le persulfate avec chauffage 
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est légèrement plus efficace que le permanganate avec préchauffage, même après 3 mois 
d’oxydation au permanganate (Figure 38.a). Avec la terre UG, les deux traitements sont équivalents 
(Figure 38.b).  
 
Les concentrations en HAP dans les références diminuent également mais plus faiblement que dans 
les échantillons oxydés. 
 
 11 CAP-O : 
 

 
Figure 39 : Concentrations des 11 CAP-O dans (a) la terre CK et (b) la terre UG pour les références (une 
semaine et trois mois dans l’eau) et les échantillons oxydés à l’aide de permanganate (une semaine et 

trois mois) et de persulfate (une semaine) avec ou sans (pré)chauffage. 
Les barres d’erreur correspondent aux déviations standards. 

 
Sans (pré)chauffage, les concentrations en CAP-O diminuent plus dans les références que dans les 
échantillons oxydés puisque les composés oxygénés sont des sous-produits d’oxydation des HAP 
(Figure 39). Avec la terre CK, il y a même plus de CAP-O dans les échantillons oxydés depuis une 
semaine qu’à l’état initial (Figure 39.a).  
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Quand le chauffage est appliqué pendant l’oxydation, les CAP-O sont plus dégradés avec le 
persulfate. Avec le permanganate, les concentrations en CAP-O sont plus hautes dans la terre CK et 
n’ont pas évolué dans la terre UG par rapport à l’état initial (Figure 39.b).  
 
Le comportement des références est différent avec les deux terres. Dans la terre CK, les 
concentrations en CAP-O diminuent de 40% après une semaine puis se stabilisent. Dans la terre UG, 
aucun changement n’est observé après une semaine, mais les concentrations en CAP-O diminuent de 
88% après trois mois. 
 
Des CAP-O sont formés après préchauffage du sol, surtout à 90 °C. Il en est de même pour les 
références : les concentrations en CAP-O diminuent légèrement avec le temps mais restent plus 
élevées dans les échantillons préchauffés à 90 °C. Cependant, les concentrations en CAP-O dans les 
échantillons préchauffés puis oxydés sont plus faibles après préchauffage à 90 °C qu’à 60 °C. Cette 
observation confirme une meilleure efficacité de l’oxydation sur des sols préchauffés à plus haute 
température. Enfin, après préchauffage le permanganate est plus efficace que le persulfate, surtout 
avec la terre UG. 
 
Par conséquent, les traitements les plus efficaces au vu de la dégradation des CAP-O sont une 
nouvelle fois le persulfate combiné au chauffage du sol à 60 °C et le permanganate combiné au 
préchauffage du sol à 90 °C. 
 

6.1.2.3. Corrélation entre MOE, HAP et CAP-O 
 
Les concentrations en MOE et HAP dans la terre CK évoluent de façon similaire quelques que soient 
les conditions appliquées. La seule exception concerne l’oxydation au permanganate combinée au 
chauffage à 60 °C. En effet, l’évolution des concentrations en MOE suggère une meilleure efficacité 
de ce traitement par rapport à l’oxydation au permanganate combinée au préchauffage du sol à 90 
°C (Figure 37). Cependant, l’évolution des teneurs en HAP indique le contraire (Figure 38). Cela 
pourrait être expliqué par la dégradation de composés organiques d’autres natures à haute 
température. A titre d’exemple, (De Weert et al. 2014) ont montré que de plus hautes températures 
accéléraient l’oxydation par le permanganate de composés organiques naturels sans toutefois 
impacter celle des contaminants organiques. 
 
L’évolution des concentrations en CAP-O est un indicateur supplémentaire de l’efficacité du 
traitement. En effet, un traitement menant à une diminution des teneurs en HAP mais à une 
augmentation des teneurs en CAP-O ne peut pas être considéré comme efficace. Ici, c’est le cas du 
permanganate combiné au chauffage de la terre CK (Figure 39). Un traitement réellement efficace 
conduit à une diminution des teneurs en HAP et CAP-O, ce qui confirme l’intérêt du persulfate 
combiné au chauffage à 60 °C et du permanganate combiné au préchauffage du sol à 90 °C. 
 
Finalement, afin d’évaluer la sélectivité des oxydants, les ratios correspondant aux teneurs en CAP 
divisées par les teneurs en MOE ont été calculés pour chaque échantillon traité de la terre CK et 
normalisés par le ratio CAP/MOE de la terre initiale préchauffée ou non (équation 28). 
 

𝑅𝑎𝑡𝑖𝑜 𝑛𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙𝑖𝑠é 𝐶𝐴𝑃/𝑀𝑂𝐸 =
(

𝐶𝐶𝐴𝑃
𝐶𝑀𝑂𝐸

)
𝑜𝑥𝑦𝑑é

(
𝐶𝐶𝐴𝑃
𝐶𝑀𝑂𝐸

)
𝑖𝑛𝑖𝑡𝑖𝑎𝑙

     (28) 

 
Avec :  

- CCAP : concentration des 16 HAP US EPA ou des 11 CAP-O de la terre CK [mg kg-1] ; 
- CMOE : concentration en MOE de la terre CK [mg kg-1] ; 
- Coxydé : concentration de la terre CK traitée ; 
- Cinitial : concentration de la terre CK initiale préchauffée ou non. 



Chapitre III : Optimisation de l’oxydation chimique en laboratoire 

89 
 

 

 
Figure 40 : (a) Ratios normalisés 16 HAP US EPA/MOE et (b) ratios normalisés 11 CAP-O/MOE dans la 
terre CK pour les références et les échantillons oxydés à l’aide du permanganate et du persulfate en 

fonction du temps. 
Un ratio correspond à la concentration en CAP divisée par la concentration en MOE d’un échantillon, le 

tout ensuite normalisé par le ratio CAP/MOE de la terre initiale préchauffée ou non (équation 28). 
 
Les résultats obtenus pour les 16 HAP et les 11 CAP-O suivent la même tendance (Figure 40). Les 
oxydations au permanganate mènent à un enrichissement de la MOE en CAP, surtout lorsque la terre 
est oxydée à 60 °C. Le permanganate dégrade donc plus les autres composés organiques constituant 
la MOE que les CAP analysés, ce qui est cohérent avec les observations précédentes. Au contraire, les 
oxydations au persulfate mènent à un appauvrissement limité de la MOE en HAP, et n’affectent pas 
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de manière significative les CAP-O. Enfin, un léger appauvrissement de la MOE en CAP est observé 
dans les références. 
 

6.1.3. Discussion 
6.1.3.1. Effet du prétraitement thermique   

 
Le prétraitement thermique mène à une dégradation de la MOE et des HAP, à une formation de CAP-
O et à une diminution du ratio LMW/HMW, et ce d’autant plus que la température de préchauffage 
est élevée. Ces observations, déjà constatées dans d’autres travaux mais dans une moindre mesure 
(Biache et al. 2015a; Usman et al. 2016a), indiquent que deux phénomènes ont probablement eu lieu 
lors du préchauffage malgré les précautions prises : i) l’oxydation à l’air des HAP (Biache et al. 
2014b), et ii) la volatilisation des HAP, surtout les HAP légers (Usman et al. 2016a). 
 
Afin d’évaluer si le préchauffage améliore réellement l’efficacité de l’oxydation chimique en 
augmentant la disponibilité de la pollution, il semble important de prendre en compte cette perte 
initiale de HAP. Pour ce faire, des taux de dégradation des 16 HAP ont été calculés en normalisant la 
concentration en HAP après oxydation par la concentration en HAP après préchauffage selon 
l’équation (29) suivante : 
 

𝐷é𝑔𝑟𝑎𝑑𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 16 𝐻𝐴𝑃 𝑈𝑆 𝐸𝑃𝐴 𝑎𝑝𝑟è𝑠 𝑝𝑟é𝑐ℎ𝑎𝑢𝑓𝑓𝑎𝑔𝑒 (%) = [1 −
𝐶𝑜𝑥𝑦𝑑é

𝐶𝑝𝑟é𝑐ℎ𝑎𝑢𝑓𝑓é
] × 100  (29) 

 
Avec :  

- Cpréchauffé : concentration des 16 HAP US EPA [mg kg-1] après préchauffage à 60 ou 90 °C. 
Quand aucun préchauffage n’a été effectué, il s’agit de la concentration initiale en 16 HAP 
dans le sol ; 

- Coxydé : concentration des 16 HAP US EPA [mg kg-1] après oxydation des sols préchauffés à 60 
ou 90 °C, respectivement. 

 
Pour les deux terres et les deux oxydants, augmenter la température de préchauffage accroît la 
dégradation des 16 HAP (Figure 41) : le traitement le plus efficace est le préchauffage du sol à 90 °C 
suivi de l’oxydation chimique. Ce comportement a déjà été reporté dans une étude traitant de 
l’oxydation à base de peroxyde d’hydrogène de deux sols contaminés par des HAP préchauffés ou 
non (Usman et al. 2016a). L’oxydation à base de peroxyde d’hydrogène de trois sols contaminés par 
des HAP a aussi été plus efficace sur les sols préchauffés que non préchauffés, mais aucune variation 
significative n’a été observée avec le permanganate (Biache et al. 2015a). 
 
La terre CK préchauffée à 60 °C puis oxydée n’est que légèrement mieux dégradée que la terre 
uniquement oxydée (20 °C). En revanche, pour la terre UG le préchauffage à 60 °C suivi de 
l’oxydation mène à des dégradations proches de celles des échantillons préchauffés à 90 °C puis 
oxydés. 
 
La cinétique d’oxydation est rapide : une grande partie des HAP sont dégradés au bout de 2 h 
d’oxydation, puis la dégradation continue lentement. Elle ralentit encore après 1 m d’oxydation au 
permanganate sur les sols préchauffés à 90 °C. Des tentatives de détermination de lois cinétiques 
d’ordre 0, 1 ou 2 ont été effectuées en considérant que l’oxydant était présent en excès dans le 
milieu réactionnel, i.e. que sa concentration était constante. Elles se sont toutefois révélées 
infructueuses.  
 
En ce qui concerne les références, quasiment aucune dégradation des HAP n’a lieu dans la terre CK 
(Figure 41.a). En revanche, dans la terre UG la dégradation augmente avec l’augmentation de la 
température de préchauffage après trois mois d’oxydation, malgré l’absence d’oxydant (Figure 41.b). 
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Figure 41 : Dégradation des 16 HAP US EPA après préchauffage des terres (a) CK et (b) UG pour les 

références et les échantillons oxydés à l’aide de permanganate et de persulfate en fonction du temps. 
Les pourcentages correspondent aux taux de dégradation des HAP dans les sols après oxydation par 

rapport aux sols préchauffés ou non préchauffés (équation 29).  
Les barres d’erreur correspondent aux déviations standards. 

 
6.1.3.2. Effet du chauffage pendant l’oxydation   

 
Le chauffage du sol avant oxydation modifie la disponibilité des HAP (Usman et al. 2016a), alors que 
le chauffage pendant oxydation modifie également la cinétique d’oxydation et active le persulfate. 
Par exemple, dans deux études traitant de l’oxydation au persulfate de sols contaminés par des HAP, 
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la dégradation des HAP a augmenté de 70 à 99% (Zhao et al. 2013) et de 81 à 87% (Liao et al. 2014) 
entre le persulfate non activé et le persulfate chauffé à 60 °C, respectivement.  
 

 
Figure 42 : Effet Chauffage sur les terres CK et UG  

observé sur les échantillons oxydés (a) au permanganate et (b) au persulfate  
après préchauffage du sol à 60 °C avant oxydation à 20 °C ou après oxydation à 60 °C. 

Les pourcentages correspondent aux taux de dégradation des HAP dans les sols (pré)chauffés à 60°C et 
oxydés par rapport aux sols non (pré)chauffés et oxydés (équation 30). 

Les barres d’erreur correspondent aux déviations standards. 
 
Afin d’évaluer la contribution de ces trois effets à la dégradation des HAP, la terre a été chauffée à 60 
°C avant et pendant oxydation au permanganate et au persulfate. Les dégradations obtenues ont été 
comparées à celles des oxydations à 20 °C à l’aide de l’équation (30) :  
 

𝐸𝑓𝑓𝑒𝑡 𝐶ℎ𝑎𝑢𝑓𝑓𝑎𝑔𝑒 (%) = [1 −
𝐶𝑜𝑥𝑦𝑑é,60°𝐶

𝐶𝑜𝑥𝑦𝑑é,20°𝐶
] × 100   (30) 

 
Avec :  

- Coxydé,60°C : concentration des 16 HAP US EPA [mg kg-1] après oxydation au permanganate ou 
au persulfate avec traitement thermique à 60 °C (préchauffage ou chauffage) ; 

- Coxydé,20°C : concentration des 16 HAP US EPA [mg kg-1] après oxydation au permanganate ou 
au persulfate à 20 °C et sans préchauffage. 

 
Après une semaine d’oxydation, le préchauffage du sol à 60 °C avant oxydation est effectivement 
moins efficace que les oxydations menées à 60 °C (Figure 42). Ces dernières i) augmentent la 
cinétique d’oxydation du permanganate, et ii) augmentent la cinétique d’oxydation et activent le 
persulfate. Plus précisément :  

- avec le permanganate (Figure 42.a), l’augmentation de la disponibilité des HAP est l’effet 
prédominant (+ 17% et + 32% pour les terres CK et UG, respectivement) par rapport à 
l’augmentation de la cinétique d’oxydation (+ 13% et 3%), surtout pour la terre UG ; 

- avec le persulfate (Figure 42.b), les effets cinétique et activateur sont trois fois plus 
importants (+ 41% et + 45% pour les terres CK et UG, respectivement) que l’effet 
disponibilité (+ 14% et + 13%). De plus, au vue des dégradations nettement supérieures 
obtenues avec le persulfate chauffé, l’effet activateur est encore plus prédominant que 
l’effet cinétique. 
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6.1.3.3. Biodégradation dans les références   
 
Les résultats précédents indiquent une dégradation légère des CAP dans les références, malgré 
l’absence d’oxydant. Afin de déterminer si l’origine de cette dégradation est biologique, l’évolution 
des ratios LMW/HMW et Ant/(Ant + Phe) a été évaluée. En effet, dans les sols contaminés par les 
HAP, les HAP lourds (HMW) sont plus récalcitrants à la biodégradation que les HAP légers (LMW) 
(Haritash and Kaushik 2009). De même, l’anthracène (Ant) et le phénanthrène (Phe) sont isomères, 
mais l’anthracène est plus récalcitrant à la biodégradation que le phénanthrène (Biache et al. 2014c). 
Par conséquent, le ratio LMW/HMW diminue et le ratio Ant/(Ant + Phe) augmente en cas de 
biodégradation, ce qui a déjà souvent été observé (Bezza and Nkhalambayausi Chirwa 2016; Biache 
et al. 2017b; Chen et al. 2016b; Garcia-Delgado et al. 2015; Winquist et al. 2014).  
 

 
Figure 43 : Ratios LMW/HMW (a. terre CK et b. terre UG) et ratios Ant/(Ant + Phe) (c. terre CK et d. 

terre UG) des états initiaux, des références et des échantillons oxydés à l’aide de permanganate et de 
persulfate à 20 °C en fonction du temps (Ant : concentration massique en anthracène ; Phe ; 

concentration massique en phénanthrène ; (Ant + Phe) : somme des concentrations massiques en 
anthracène et phénanthrène). 

Les barres d’erreur correspondent aux déviations standards. 
 
Les mêmes tendances sont observées dans les terres CK et UG traitées à 20 °C : les ratios LMW/HMW 
sont plus faibles (Figure 43.a et b) et les ratios Ant/(Ant + Phe) plus élevés (Figure 43.c et d) dans les 
références que dans les échantillons oxydés. Par conséquent, de la biodégradation a probablement 
lieu dans les références. 
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De plus, les références de la terre CK sont moins biodégradées que celles de la terre UG (8% et 24% 
de dégradation des HAP après trois mois de traitement, respectivement). Les HAP présents dans la 
terre CK sont par conséquent moins (bio)disponibles que ceux de la terre UG, ce qui est cohérent 
avec les plus faibles dégradations observées dans les échantillons oxydés de la terre CK. 
 

6.1.4. Conclusions 
 
L’augmentation de température avant ou pendant oxydation chimique améliore de manière 
significative l’efficacité du traitement. Chauffer avant oxydation augmente la disponibilité des CAP, 
alors que chauffer pendant oxydation augmente également la cinétique d’oxydation des deux 
oxydants et active le persulfate. Deux traitements sont particulièrement efficaces : i) l’application de 
permanganate sur les terres préalablement préchauffées à 90 °C, et ii) l’application de persulfate sur 
les terres chauffées à 60 °C le temps de l’oxydation. A disponibilité égale des CAP dans un sol, le 
permanganate est plus efficace que le persulfate. Cependant, l’activation thermique du persulfate lui 
permet d’être efficace à des températures plus basses.  
 

6.2. Optimisation du traitement thermique 
 
Les expériences précédentes couplant l’oxydation chimique à un traitement thermique ont permis de 
doubler l’abattement des HAP dans les deux terres. Les paramètres d’oxydation ont déjà été étudiés 
(cf. III.4), au contraire de ceux du traitement thermique qui ont été arbitrairement fixés. Or, 
l’optimisation de ces paramètres est indispensable d’un point de vue environnemental et 
économique. C’est pourquoi différentes études sont menées ici en vue de mieux comprendre : 

- l’influence de la durée du préchauffage à 90 °C des terres avant oxydation au permanganate, 
- l’influence de la température de chauffage lors de l’oxydation au persulfate, 
- l’influence de la durée de chauffage lors de l’oxydation au persulfate. 

 
6.2.1. Influence de la durée du préchauffage à 90 °C des terres avant oxydation au 

permanganate 
6.2.1.1. Protocole expérimental spécifique à ces expériences 

 
Comme précédemment (cf. III.6.1.1.2), les échantillons de terres ont d’abord été placés sous argon et 
chauffés dans une étuve à 90 °C pendant 1, 3, 7 ou 14 j. A la fin du préchauffage, une partie des 
échantillons a été analysée et les oxydations chimiques ont été effectuées de la même manière que 
précédemment (cf. III.6.1.1.1). 
 

6.2.1.2. Résultats 
 
 Effet de la durée du préchauffage sur la MOE de la terre CK : 
 
Les teneurs en MOE diminuent dès le premier jour de préchauffage puis se stabilisent (Figure 44).  
Les dégradations dans les échantillons initiaux et références sont de l’ordre de 10%, alors que celles 
dans les échantillons oxydés au permanganate varient de 28 à 45%. L’influence du préchauffage sur 
les teneurs en MOE, quelle que soit sa durée, reste donc limitée. 
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Figure 44 : Teneur en Matière Organique Extractible (MOE) de la terre CK pour les échantillons initiaux 
(préchauffés uniquement), références (eau) et oxydés à l’aide de permanganate en fonction de la durée 

de préchauffage à 90 °C 
 
 Effet de la durée du préchauffage sur les CAP : 
 
La dégradation des CAP est ici évaluée par rapport aux teneurs en CAP des sols préchauffés pendant 
la même durée (équation 31) : 
 

𝐷é𝑔𝑟𝑎𝑑𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑑𝑒𝑠 𝐶𝐴𝑃 (%) = [1 −
𝐶𝑝𝑟é𝑐ℎ𝑡 & 𝑜𝑥

𝐶𝑝𝑟é𝑐ℎ𝑡

] × 100   (31) 

 
Avec :  

- Cprécht : concentration des CAP [mg kg-1] après préchauffage 90 °C pendant un temps « t » ; 
- Cprécht & ox : concentration des CAP [mg kg-1] après oxydation des sols préchauffés à 90 °C 

pendant un temps « t ». 
 
De manière similaire à la MOE, la dégradation des CAP dans les échantillons oxydés au permanganate 
augmente nettement dès le premier jour de préchauffage (Figure 45). Dans la terre CK, elle continue 
d’augmenter légèrement jusqu’à 7 j de préchauffage puis se stabilise (Figure 45.a). Dans la terre UG, 
la dégradation des 16 HAP est maximale dès le premier jour de préchauffage, alors que la 
dégradation des 11 CAP-O continue d’augmenter avec la durée de préchauffage (Figure 45.b). De 
plus, les dégradations sont plus faibles avec la terre CK (HAP : 44% ; CAP-O : 40%) qu’avec la terre UG 
(HAP : 69% ; CAP-O : 79%). Ces résultats confirment une nouvelle fois que la terre CK est nettement 
plus récalcitrante à la dégradation que la terre UG. 
 
Au contraire, une formation de CAP est observée dans les références de la terre CK dès qu’un 
préchauffage est effectué. Une hypothèse pouvant expliquer ce comportement est que le 
préchauffage a provoqué i) la désorption de CAP jusqu’alors non extractibles, et/ou ii) le craquage 
thermique de composés organiques lourds en CAP. Ces CAP ne sont ensuite pas dégradés dans l’eau, 
ce qui expliquerait l’augmentation des teneurs observée. Dans la terre UG, seule une légère 
augmentation de la dégradation des CAP-O est observée dans les références. 
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Figure 45 : Dégradation des CAP dans (a) la terre CK et (b) la terre UG pour les références et les 
échantillons oxydés à l’aide de permanganate en fonction de la durée de préchauffage à 90 °C. 

Les pourcentages correspondent aux taux de dégradation des CAP dans les sols après oxydation par 
rapport aux sols préchauffés (équation 31).  

 
6.2.1.3. Conclusions 

 
De manière générale, le préchauffage des sols avant oxydation a une influence positive sur la 
dégradation des CAP. Les durées de préchauffage varient de 1 à 14 j. Les résultats indiquent qu’une 
faible durée de préchauffage, e.g. 1 j, suffit à nettement augmenter l’efficacité de l’oxydation au 
permanganate, plus particulièrement pour la terre UG. Au-delà, la dégradation continue légèrement 
d’augmenter voire se stabilise. 
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6.2.2. Influence de la température de chauffage lors de l’oxydation au persulfate  
6.2.2.1. Protocole expérimental spécifique à ces expériences 

 
Comme précédemment (cf. III.6.1.1.3), le persulfate de sodium a été progressivement ajouté à une 
dose de 3 DSOMOE puis les flacons ont été mélangés à 28, 44 ou 60 °C. La durée d’oxydation a été 
fixée à 7j.   
 

6.2.2.2. Résultats 
 
 Effet de la température de chauffage sur la MOE de la terre CK : 
 
L’augmentation de la température de chauffage a une influence significative sur la dégradation de la 
MOE de la terre CK par le persulfate. En effet, à 28 °C aucune dégradation n’a lieu, atteint 26% à 44 
°C et est doublée à 60 °C puisqu’elle atteint 48%.  
 
Aucune dégradation significative de la MOE n’a été observée dans les échantillons références.  
 
 Effet de la température de chauffage sur les CAP : 
 
Les tendances observées sur la MOE de la terre CK se confirment sur les CAP (Figure 46.a). En effet, la 
dégradation des 16 HAP pour les échantillons oxydés au persulfate passe de 13% à 28 °C à 56% à 60 
°C. De même, à 28 °C une légère formation de CAP-O est observée, alors qu’à 60 °C leur dégradation 
atteint 42%. Les CAP dans les échantillons références de la terre CK sont plus faiblement impactés 
par la température de chauffage : la dégradation des 16 HAP reste inférieure à 15%, alors que celle 
des 11 CAP-O atteint un maximum de 26% à 44°C. 
 
La dégradation des CAP augmente également avec la température de chauffage dans les échantillons 
de terre UG oxydés au persulfate (Figure 46.b). Cette dégradation est une nouvelle fois nettement 
supérieure dans la terre UG par rapport à la terre CK : à 60 °C elle atteint 68 et 100% pour les 16 HAP 
et les 11 CAP-O, respectivement. Le comportement des échantillons références est, quant à lui, 
opposé puisque la dégradation des CAP a tendance à diminuer avec l’augmentation de la 
température de chauffage. Les 16 HAP restent toutefois faiblement dégradés (16% maximum) et 
jusqu’à 66% des 11 CAP-O sont dégradés. Cette dernière observation est en partie expliquée par les 
faibles teneurs initiales en CAP-O de la terre UG (Tableau 10). 
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Figure 46 : Dégradation des CAP dans (a) la terre CK et (b) la terre UG pour les références et les 

échantillons oxydés pendant 7 j à l’aide de persulfate en fonction de la température de chauffage. 
Les pourcentages correspondent aux taux de dégradation des CAP dans les terres après oxydation par 

rapport aux états initiaux. 
 

6.2.2.3. Conclusions 
 
L’augmentation de la température de chauffage a une influence très positive sur la dégradation de la 
MOE et des CAP par le persulfate dans les deux terres étudiées : 

- à 28 °C, peu de dégradation est observée, 
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- à 44 °C, la dégradation est globalement doublée, 
- à 60 °C, la dégradation continue d’augmenter de manière significative.  

 
Il apparaît donc crucial de maintenir des températures élevées pour le traitement au persulfate 
thermiquement activé. 
 

6.2.3. Influence de la durée de chauffage lors de l’oxydation au persulfate  
6.2.3.1. Protocole expérimental spécifique à ces expériences 

 
Comme précédemment (cf. III.6.1.1.3), le persulfate a été progressivement ajouté à une dose de 3 
DSOMOE puis les flacons ont été agités à 60 °C pendant 3, 10, 20 ou 30 j. Les flacons chauffés pendant 
3, 10 ou 20 j ont ensuite été maintenues sous agitation à température ambiante (20 °C) pendant 27, 
20 ou 10 j respectivement afin d’aboutir à une durée totale de traitement de 30 j. Des oxydations ont 
également été réalisées à température ambiante (20 °C) pendant 30 j.  
 

6.2.3.2. Résultats 
 
 Effet de la durée de chauffage sur la MOE de la terre CK : 
 
L’absence de chauffage pendant l’oxydation au persulfate aboutit à une dégradation non significative 
de la MOE de la terre CK. La dégradation atteint 26% suite à 3 j de chauffage, puis se stabilise à 50% à 
partir de 10 j de chauffage.  
 
Aucune dégradation significative de la MOE n’a été observée dans les échantillons références.  
 
 Effet de la durée de chauffage sur les CAP : 
 
Les HAP et CAP-O ont un comportement similaire avec chacune des deux terres (Figure 47).  
 
Avec la terre CK, la dégradation des CAP augmente nettement dès 3 j d’oxydation chauffée puis se 
stabilise aux alentours de 65% (Figure 47.a). La dégradation atteint un maximum de 34% dans les 
échantillons références, mais aucune tendance notable n’est observable. 
 
Avec la terre UG, la dégradation des CAP augmente également nettement dès 3 j d’oxydation 
chauffée puis se stabilise aux alentours de 70 et 90% pour les 16 HAP et les 11 CAP-O, 
respectivement (Figure 47.b). A l’inverse, la dégradation des CAP dans les échantillons références a 
tendance à diminuer. Une formation de CAP-O est même observable et est de plus en plus 
importante avec l’augmentation de la durée de chauffage : elle atteint 35% après 30 jours de 
chauffage. Cette production de métabolites oxygénés pourrait être liée à une promotion de la 
biodégradation des HAP par i) une température plus élevée, qui diminue les coefficients de partage 
sol-eau des HAP et augmente donc leur dissolution dans l’eau (Feitkenhauer et al. 2003; Haritash and 
Kaushik 2009; Viamajala et al. 2007), et ii) la teneur élevée en minéraux argileux de la terre UG (cf. 
III.2.3.3), ces derniers formant un biofilm permettant aux microorganismes de dégrader plus 
facilement les contaminants adsorbés à leur surface (Biswas et al. 2015). 
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Figure 47 : Dégradation des CAP dans (a) la terre CK et (b) la terre UG pour les références et les 

échantillons oxydés à l’aide de persulfate en fonction de la durée de chauffage à 60 °C. 
Les pourcentages correspondent aux taux de dégradation des CAP dans les sols après oxydation par 
rapport aux sols initiaux. L’échantillon de terre UG oxydé pendant 30 j et chauffé pendant les vingt 

premiers jours a été retiré, probablement à cause d’une interaction entre les étalons internes utilisés en 
GC-MS et l’échantillon qui a empêché la quantification des CAP.  
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6.2.3.3. Conclusions 
 
L’oxydation au persulfate combinée à une faible durée de chauffage à 60 °C, i.e. 3 j ici, suffit à 
quasiment tripler la dégradation des polluants organiques présents dans les deux terres.  
 
Cette dégradation cesse d’augmenter au bout de 10 j de chauffage. Ceci peut être dû à une 
consommation totale du persulfate ou à la dégradation de la totalité des composés dégradables avec 
ce procédé.  
 
Pour limiter cette potentielle décomposition excessive des radicaux sulfates entre eux, une solution 
serait d’effectuer des ajouts séquentiels de persulfate afin de diminuer la concentration des radicaux 
dans le milieu réactionnel.  
 
 

7. Compréhension des mécanismes mis en jeu lors de l’oxydation chimique de 
sols contaminés par des CAP 

 
Les séries d’expériences présentées précédemment avaient comme principal objectif de déterminer 
les conditions optimales de traitement permettant une dégradation maximale des CAP dans les sols 
industriels. Au cours de ces expériences, d’autres phénomènes ont pu être observés, notamment :  

- une réactivité plus importante de la terre d’usine à gaz par rapport à la terre de cokerie, 
- une augmentation de l’efficacité de l’oxydation chimique suite au préchauffage du sol. 

 
La compréhension des mécanismes à l’origine de ces observations pourrait permettre un 
dimensionnement plus efficace des techniques de remédiation de ces sols industriels. C’est pourquoi 
plusieurs séries d’expériences complémentaires ont été réalisées afin d’appréhender ces 
mécanismes. 
 

7.1. Comment expliquer la différence de réactivité des terres de cokerie et d’usine à gaz ? 
 
Bien que les traitements les plus efficaces sur les terres CK et UG soient les mêmes, la dégradation 
des CAP dans la terre CK est systématiquement plus faible que dans la terre UG (jusqu’à 15%). Il 
serait donc intéressant de déterminer si les caractéristiques des terres permettent d’expliquer cette 
observation. 
 
Plusieurs travaux ont montré que la sorption des HAP était plus intense dans les sols à fine 
granulométrie, portant des contaminations anciennes et riches en matières organiques, surtout 
lorsque ces dernières sont d’origine anthropique ou fossile (Tableau 16). Cependant, la terre CK a 
une granulométrie plus grossière, porte une contamination un peu moins ancienne, est plus pauvre 
en carbone organique et contient autant de matières organiques anthropiques et fossiles que la terre 
UG. Ces hypothèses sont donc écartées. 
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Tableau 16 : Travaux ayant étudié l’influence de certaines caractéristiques des sols ou sédiments sur 
l’intensité de la sorption des HAP   

Observation Référence 
Contexte de 

l’étude 

Contamination 
réelle ou 

dopée des sols 

Méthode d’extraction 
des HAP utilisée 

Plus forte sorption 
des HAP dans les sols 
à fine granulométrie 

(Amellal et al. 
2001) 

Biodégradation Dopée Soxhlet (chloroforme) 

(Pernot et al. 
2013) 

Atténuation 
naturelle a 

Réelle Tenax® 

Plus forte sorption 
des HAP dans les sols 

portant des 
contaminations 

anciennes 

(Bogan and 
Trbovic 2003) 

Oxydation 
chimique 

Dopée 
Ultrasons 

(dichlorométhane et 
acétone, 1 : 1) 

(Ncibi et al. 
2007) 

Atténuation 
naturelle a 

Dopée 

- Extractions successives 
(eau, méthanol puis butanol) 

- Extraction finale au 
Soxhlet  

(dichlorométhane) 

(Ma et al. 
2012) 

Atténuation 
naturelle a 

Dopée 

- Cyclodextrine 
(HPCD) 

- Soxhlet 
(dichlorométhane et hexane, 

1 : 1)  
(Cébron et al. 

2013) 
Atténuation 
naturelle a 

Réelle Tenax® 

(Wang et al. 
2014) 

Biodégradation Dopée 
Soxhlet 

(dichlorométhane et 
acétone, 1 : 1) 

(Wei et al. 
2014) 

Atténuation 
naturelle a 

Dopée 
Ultrasons 
(acétone) 

(Zhao et al. 
2010) 

Atténuation 
naturelle a 

Dopée 
Surfactant 

(SDBS) 

Plus forte sorption 
des HAP dans les sols 

riches en matières 
organiques 

(Bogan and 
Trbovic 2003) 

Oxydation 
chimique 

Dopée 
Ultrasons 

(dichlorométhane et 
acétone, 1 : 1) 

Plus forte sorption 
des HAP dans les sols 

riches en matières 
organiques d’origine 

anthropique ou 
fossile 

(Kopinke et 
al. 1995) 

Atténuation 
naturelle a 

Dopée CO2 supercritique 

(Weber Jr et 
al. 1998) 

Atténuation 
naturelle a 

Dopée Eau 

(Cornelissen 
and 

Gustafsson 
2004) 

Atténuation 
naturelle a 

Dopée 
Reflux 

(hexane et acétone, 5 : 1,5) 

(Zhang et al. 
2010) 

Atténuation 
naturelle a 

Dopée Eau 

a : expériences de type sorption/désorption ou extractibilité des HAP 

 
Une autre explication pourrait être liée aux procédés différents mis en œuvre dans les cokeries et les 
usines à gaz. A titre d’exemple, le traitement des gaz n’était pas systématique dans les cokeries, au 
contraire des usines à gaz. Ces différences pourraient donc affecter le comportement de la pollution. 
De plus, l’efficacité moindre de l’oxydation chimique sur des terres de cokerie par rapport à des 
terres d’usine à gaz a déjà été observée (Biache et al. 2015a; Jonsson et al. 2006). Afin de vérifier 
cette hypothèse, une série d’expériences visant à déterminer si l’origine du goudron de houille 
contaminant les sols étudiés – cokerie ou usine à gaz – avait un impact sur leur réactivité à 
l’oxydation chimique a été effectué (cf. Annexe 3). Cependant, la non-représentativité de l’un des 
goudrons utilisés a empêché une interprétation pertinente des résultats. 
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Une dernière piste concerne la présence importante d’argiles dans la terre UG (cf. III.2.3.3), ces 
dernières ayant déjà exhibées un effet catalytique dans le cadre d’oxydations à l’air de sols 
contaminés par des HAP (Biache et al. 2014a; Biache et al. 2014b) ou d’oxydations au peroxyde 
d’hydrogène ou à l’ozone d’eaux contaminées par des composés organiques (Garrido-Ramirez et al. 
2010; Shahidi et al. 2015). Les minéraux argileux pourraient donc promouvoir la dégradation des HAP 
contaminant la terre UG. 
 

7.2. Evolution de la disponibilité des HAP suite à un préchauffage du sol avant oxydation 
chimique 

 
Les expériences précédentes ont mis en évidence une augmentation de l’efficacité de l’oxydation 
chimique avec un préchauffage de la terre avant oxydation (cf. III.6). L’hypothèse principale 
expliquant ce comportement est une augmentation de la disponibilité de la pollution provoquée par 
le préchauffage Pour la vérifier, une nouvelle méthode de mesure de disponibilité a été utilisée. Elle 
est fondée sur la thermodésorption (Td) d’un échantillon de sol suivie de l’identification par GC-MS 
et de la quantification par FID (détecteur à ionisation de flamme) des composés désorbés (Biache et 
al. ; Biache et al. 2017a). En effet, l’intensité de l’interaction d’un contaminant avec la matrice solide 
du sol (cf. I.2.2.3.2) influe sur la quantité d’énergie requise pour désorber ce composé. Autrement 
dit, moins un contaminant est disponible et plus il faut apporter d’énergie (en l’occurrence de 
chaleur ici) pour le désorber (ou thermodésorber). Il est donc possible de lier la température de 
désorption d’un composé à sa disponibilité dans l’échantillon de sol étudié (Biache et al.). 
 

7.2.1. Matériels et Méthodes 

7.2.1.1. Echantillons de sols 
 
Les échantillons des terres CK et UG préalablement lyophilisés et tamisés à 2 mm sont broyés pour 
atteindre une granulométrie inférieure à 100 µm. Ils sont ensuite chauffés à 90 °C sous argon et à 
l’abri de la lumière pendant 0, 7 ou 14 j avant d’être analysés par Td-GC-MS/FID. 
 

7.2.1.2. Principe de la Td-GC-MS/FID 
 
Le matériel utilisé est un pyrolyseur Frontier Lab Multi-shot EGA/PY-3030D et un cryopiège Micro Jet 
MJT-1030Ex installés sur un GC-FID Agilent 7890B couplé à un spectromètre de masse Agilent 5977A. 
Les paramètres analytiques complets sont détaillés dans (Biache et al.) (article en préparation). 
 
Environ 2 mg  d’échantillon sont insérés dans le four Td puis chauffés de 100 à 450 °C suivant 7 
paliers successifs de 50 °C. Le piège cryogénique en tête de colonne est maintenu à -180 °C durant 
chaque palier de température avant le début de l’analyse GC. Sept chromatogrammes (1 par palier 
de 50 °C) sont ainsi obtenus par échantillon. 
 

7.2.2. Résultats 

 
Le naphtalène n’est pas inclus dans cette étude puisque sa concentration est surestimée par le 
craquage thermique de certains composés organiques de plus haut poids moléculaire qui a lieu lors 
de la thermodésorption. 
 
Avec les deux sols, plus les HAP sont lourds et plus la température de désorption est élevée (Figure 
48). Cette observation est cohérente avec ce qui est couramment observé dans la bibliographie (Ranc 
et al. 2016) et liée aux propriétés physico-chimiques des HAP lourds : leurs solubilités sont 
notamment plus faibles et leurs coefficients de partage carbone organique-eau ainsi que leurs points 
d’ébullition sont plus élevés que ceux des HAP légers. 
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Figure 48 : Concentration de 16 HAP thermodésorbés des terres (a) CK et (b) UG non chauffées, 

chauffées pendant 7 j ou chauffées pendant 14 j à 90 °C. 
Chaque couleur correspond à un palier de température de 50 °C. Per : pérylène. 

 
Avec la terre CK, le chauffage induit une augmentation (Figure 48.a) : 

- de la quantité totale de HAP désorbés, excepté pour quelques HAP légers (Acy, Ace, Fluo, 
Ant), 

- des quantités de HAP désorbés à plus faible température.  
Si l’on prend l’exemple du pyrène (Pyr), la quantité totale désorbée passe de 98 mg kg-1 dans 
l’échantillon non chauffé à 119 mg kg-1 dans l’échantillon chauffé pendant 14 j (Tableau 17). De plus, 
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les quantités désorbées entre 100 et 250 °C augmentent avec la durée de chauffage, alors que les 
quantités désorbées entre 250 et 450 °C diminuent. 
 

Tableau 17 : Augmentation de la quantité totale désorbée et des quantités désorbées à plus faible 
température de pyrène (Pyr) avec l’augmentation de la durée de chauffage de la terre CK 

Palier de 
température  

(°C) 

Non chauffé Chauffé 7 j Chauffé 14 j 

Concentration 
(mg kg-1) 

Contribution 
relative (%) 

Concentration 
(mg kg-1) 

Contribution 
relative (%) 

Concentration 
(mg kg-1) 

Contribution 
relative (%) 

100 – 150  0 0 0 0 0 0 
150 – 200 2 2 4 3 6 5 
200 – 250 32 33 46 40 57 48 
250 – 300 48 49 51 44 43 37 
300 – 350 10 10 8 7 7 6 
350 – 400 2 2 2 2 2 2 
400 – 450 4 4 4 3 4 3 

SOMME 98 100 115 100 119 100 

 
Ainsi, le chauffage de la terre CK induit bien une augmentation de la disponibilité des HAP, de plus en 
plus importante avec l’augmentation de la durée du chauffage.  
 
En revanche, les résultats obtenus avec la terre UG sont différents puisque le chauffage induit cette 
fois-ci (Figure 48.b) : 

- une diminution des quantités de HAP désorbés, 
- aucune variation significative des températures de désorption des HAP.  

L’augmentation des taux de dégradation observée suite à l’oxydation chimique de la terre UG 
préchauffée ne serait donc pas forcément liée à une augmentation de la disponibilité de la pollution 
lors du préchauffage.  
 

7.2.3. Conclusions 
 
Les analyses Td-GC-MS/FID ont confirmé que le préchauffage de la terre CK augmentait la 
disponibilité des HAP qui la contaminent, et ce d’autant plus que la durée du préchauffage est 
longue. Cela n’a pas été le cas pour la terre UG, ce qui laisserait entendre que des mécanismes autres 
que la disponibilité influenceraient l’augmentation des taux de dégradation observée lors de 
l’oxydation chimique de la terre UG préchauffée.  
 

7.3. Comment expliquer le comportement particulier de la terre UG ? 

 
Les analyses Td-GC-MS/FID de la terre UG semblent indiquer que le préchauffage de cette terre n’a 
pas d’influence sur la disponibilité des composés organiques présents. Cette observation est 
contradictoire avec l’augmentation de l’efficacité de l’oxydation chimique précédemment observée 
sur cette même terre préchauffée (cf. III.6). De plus, d’autres comportements particuliers ont été 
rencontrées avec cette même terre, notamment lors de son extraction à l’ASE : les teneurs en MOE 
obtenues étaient peu exploitables car non cohérentes et répétables, particulièrement lorsque la 
terre avait préalablement subi un traitement thermique. 
 
Le comportement inattendu de la terre UG lors de son extraction ASE ou son analyse Td-GC-MS/FID 
pourrait-il être lié aux caractéristiques intrinsèques de cette dernière, provoquant alors des biais 
analytiques qui empêcheraient l’obtention de résultats compréhensibles ? Des expériences et 
analyses complémentaires ont été réalisées afin de vérifier cette hypothèse. 
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7.3.1. Influence de la méthode d’extraction organique sur les terres CK et UG 
préchauffées et/ou oxydées 

 
L’extraction organique à l’ASE est une méthode automatisée permettant l’extraction rapide des 
échantillons de sol grâce à l’application de hautes pression (100 bar) et température (130 °C). 
L’extraction manuelle est une méthode plus lente (45 min contre 10 min en ASE) mais également 
plus douce (62 °C ; cf. II.3.3.2.2). Par conséquent, l’extraction manuelle de la terre UG préchauffée 
puis oxydée permettrait-elle d’obtenir des teneurs en MOE plus cohérentes et répétables que 
l’extraction à l’ASE ?  
 
Pour répondre à cette question, les expériences suivantes en batch ont été réalisées en duplicat pour 
comparer ces deux méthodes d’extraction sur les terres CK et UG : 

- extraction manuelle ou à l’ASE des terres non préchauffées ou préchauffées, 
- extraction manuelle ou à l’ASE des terres non préchauffés ou préchauffées puis oxydées au 

permanganate. 
 
Les suspensions de terre ont été préparées en ajoutant 30 mL d’eau ultra-pure à 2 g de terre CK ou 
UG non préchauffée ou préchauffée à 90 °C sous argon et à l’abri de la lumière pendant 1 j. Le 
permanganate de potassium est ensuite progressivement ajouté à une dose de 3 DSOMOE (1,553 et 
0,928 g pour les terres CK et UG, respectivement). Les flacons sont agités pendant 7 j, congelés, 
lyophilisés puis extraits manuellement ou à l’ASE avant d’être analysés en GC-MS.  
 

Tableau 18 : Teneurs en MOE des terres CK et UG traitées obtenues après extraction à l’ASE ou 
manuelle (moyenne ± écart-type/2, n=2) 

 
Terre CK Terre UG 

Extraction 
ASE 

Extraction 
manuelle 

Extraction 
ASE 

Extraction 
manuelle 

Non préchauffée 15,2 ± 0,2 16,6 ± 0,1 9,0 ± 0,6 8,9 ± 0,2 
Non préchauffée et oxydée 10,9 ± 0,1 10,7 ± 0,1 3,8 ± 0,1 4,3 ± 0,1 

Préchauffée 15,7 ± 0,1 14,4 ± 0,3 8,6 ± 0,5 7,1 ± 0,1 
Préchauffée et oxydée 9,1 ± 0,1 8,5 ± 0,1 2,3 ± 0,3 2,7 ± 0,1 

 
Les écarts-types des teneurs en MOE de la terre CK sont inférieurs à 5% quelle que soit la méthode 
d’extraction et la modalité de traitement (Tableau 18).  Avec la terre UG, les écarts-types après 
extraction manuelle sont eux aussi inférieurs à 5% mais augmentent jusqu’à 20% après extraction à 
l’ASE. Les étapes de préchauffage et d’oxydation ne semblent une nouvelle fois pas avoir d’influence 
significative. 
 
Les CAP ont un comportement similaire à la MOE (données non présentées). Les écarts-types 
obtenus sont inférieurs à 5% et 10% pour les terres CK et UG, respectivement.  
 
Les deux méthodes d’extraction étudiées sont donc fiables pour la terre CK. En revanche, l’extraction 
à l’ASE de la terre UG induit des écart-types plus importants pour la MOE. Elle a toutefois peu 
d’influence sur les CAP. L’application de hautes pression et température semble donc bien avoir un 
effet sur la terre UG susceptible de perturber l’interprétation des résultats. 
 

7.3.2. Caractérisation des terres CK et UG préchauffées 
 
Afin d’évaluer si le préchauffage des terres CK et UG avait une influence sur leurs propriétés physico-
chimiques ou leur composition, les terres préchauffées (à 90 °C pendant 5 j sous argon) ou non ont 
été caractérisées par analyse de leur surface spécifique (BET), phases minérales majoritaires (ATG), 
phases minérales cristallines (DRX) et extraits organiques (IR). 
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7.3.2.1. Surface spécifique  
 
Le préchauffage des terres induit une diminution de la surface spécifique de 45 et 30% pour les 
terres CK et UG, respectivement. Il induit également, pour la terre CK uniquement, une diminution de 
29% de la constante énergétique d’adsorption sur la surface externe. Une première hypothèse pour 
expliquer ces diminutions serait que le préchauffage provoque un transfert de la matière organique 
présente dans les pores vers la surface externe des particules de terre. Les composés présents en 
surface étant plus accessibles que ceux situés dans les pores, cette hypothèse serait cohérente avec 
celle avançant que l’augmentation de l’efficacité de l’oxydation chimique des terres préchauffées est 
liée à une augmentation de la disponibilité des contaminants organiques, surtout pour la terre CK (cf. 
III.5.2). Cependant, aucune modification de la porosité n’a été observée après préchauffage, ce qui 
remet en cause cette hypothèse. C’est pourquoi une deuxième hypothèse serait que le préchauffage 
provoque une agrégation des composés présents à la surface externe des sols, ce qui n’aurait a priori 
pas de lien direct avec la disponibilité des contaminants organiques. 
 

7.3.2.2. Phases minérales majoritaires et cristallines 
 
Peu de différences sont observées en ATG et DRX suite au préchauffage des terres (cf. Annexe 4). 
Cependant, la comparaison des diffractogrammes de la terre CK préchauffée ou non est rendue 
délicate par le bruit de fond important lié aux fortes teneurs en fer de la terre (cf. Annexe 4.1).  
 
Le préchauffage des terres induit une légère diminution de la perte de masse entre 90 et 160 °C (cf. 
Annexe 4.2) ainsi qu’une diminution de l’intensité des pics du gypse en DRX pour la terre UG (cf. 
Annexe 4.1). Ce dernier serait donc partiellement décomposé lors du préchauffage des terres.  
 
Avec la terre UG, la cinétique de décomposition thermique de la calcite (entre 650 et 820 °C) est 
légèrement plus rapide après préchauffage (cf. Annexe 4.2). L’apparition de deux nouveaux pics non 
indexés vers 45 °C est également observée sur le diffractogramme de la terre UG préchauffée (cf. 
Annexe 4.1). 
 

7.3.2.3. Extraits organiques 
 
Les spectres IR des extraits organiques des terres préchauffées indiquent un enrichissement relatif en 
structures aromatiques et oxygénées par rapport aux structures aliphatiques, surtout avec la terre CK 
(cf. Annexe 4.3). Aucune autre différence notable n’est observée. 
 

7.3.3. Conclusions 
 
Ces séries d’expériences et d’analyses ont mis en avant quelques différences entre les terres CK et 
UG :  

- extraction à l’ASE moins fiable de la terre UG préchauffée ou non, 
- modification de la surface externe de la terre CK préchauffée, 
- décomposition plus importante de la calcite de la terre UG préchauffée, 
- formation de composés cristallins non identifiés après préchauffage de la terre UG. 

 
Bien que le premier point permette de confirmer que la terre UG est plus difficilement analysable 
lorsque de hautes températures et/ou pressions sont appliquées, les informations apportées par ces 
expériences sont insuffisantes pour comprendre l’origine de ce comportement.  
 
Une piste à approfondir serait donc une nouvelle fois liée à la présence d’argiles dans la terre UG. En 
effet, il a déjà été montré que les minéraux argileux influençaient la température de désorption des 
HAP lors de la Td-GC-MS (Biache et al. 2015b) : elles pourraient donc masquer l’effet du préchauffage 
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de la terre UG (cf. III.7.2). De même, la circulation du dichlorométhane chaud et sous pression dans 
une terre riche en argiles pourrait rendre plus aléatoire les rendements d’extraction à l’ASE. 
 
 

8. Conclusions 
 
L’objectif de ces travaux était de déterminer en laboratoire les conditions d’oxydation chimique 
permettant un traitement optimal de la zone non saturée de sols industriels lourdement contaminés 
par du goudron de houille. L’optimisation s’est effectuée  en plusieurs étapes (Figure 49) : 

- détermination de la solution oxydante : nature de l’oxydant, dose d’oxydant, utilisation 
éventuelle d’un catalyseur ou activateur, dose de catalyseur ou activateur, ajout unique ou 
séquentiel de la solution oxydante ; 

- ajout éventuel d’une étape de prétraitement avant oxydation chimique : utilisation d’agents 
solubilisants, préchauffage du sol ; 

- optimisation des procédés les plus efficaces : durée du préchauffage du sol, température 
d’activation du persulfate, durée de l’oxydation. 

 

 
Figure 49 : Démarche suivie en laboratoire pour déterminer les conditions optimales (a) d’oxydation 

chimique (a) seule ou (b) combinée à une opération de prétraitement de sols pollués par des CAP 
 
Une terre de cokerie (CK) et une terre d’usine à gaz (UG) représentatives de ce type de friche 
industrielle ont été étudiées. De manière générale, les traitements les plus efficaces sont les mêmes 
pour les deux terres. Les taux de dégradations obtenus avec la terre CK sont toutefois légèrement 
plus faibles que ceux obtenus avec la terre UG. L’oxydation chimique seule conduit à une 
dégradation limitée des CAP. L’utilisation d’agent solubilisant permet une désorption et donc une 
meilleure dégradation des CAP mais uniquement lorsqu’il est appliqué en concentration élevée, ce 
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qui rend le procédé non viable d’un point de vue environnemental et économique. C’est pourquoi les 
deux solutions oxydantes finalement retenues pour être testées à plus grande échelle sur la terre CK 
sont l’oxydation au persulfate thermiquement activé à 60 °C et l’oxydation au permanganate 
précédée d’un jour de préchauffage à 90 °C.  
 
En parallèle de l’optimisation du traitement, diverses séries d’expériences et d’analyses ont été 
effectuées afin de chercher à mieux appréhender les mécanismes intervenant dans la dégradation 
des composés organiques contaminant les deux terres choisies. Les expériences ont confirmé que le 
préchauffage du sol avant oxydation permettait d’augmenter la disponibilité et donc la dégradation 
des HAP. Un autre enjeu était de comprendre la différence de réactivité observée entre les terres de 
cokerie et d’usine à gaz. C’est pourquoi des tests d’oxydation portant sur des goudrons prélevés sur 
un site de cokerie et un site d’usine à gaz ont été réalisés. Cependant, l’interprétation des résultats a 
été rendue délicate compte tenu de la composition particulière (caractère aliphatique et non 
aromatique comme attendu) du goudron de houille d’usine à gaz étudié. Enfin, des biais analytiques 
survenant lors des extractions réalisées à l’ASE sur la terre UG n’ont pas permis de tirer des 
informations claires sur le comportement spécifique de cette dernière. Les argiles présentes en 
teneurs relativement élevées dans la terre UG pourraient toutefois expliquer ces différentes 
observations.  
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1. Introduction 
 
Les expériences en laboratoire ont permis de déterminer les deux traitements les plus efficaces sur la 
terre CK : l’oxydation au persulfate thermiquement activé et l’oxydation au permanganate précédée 
d’un préchauffage de la terre. Ce choix a été effectué en prenant également en compte l’applicabilité 
du procédé en grandeur réelle, i.e. dans la zone non saturée des sols contaminés par du goudron de 
houille. C’est pourquoi l’utilisation de surfactant a été écartée car elle impliquait une consommation 
excessive de produits chimiques, surtout avec le permanganate.  
 
Deux problématiques majeures apparaissent à l’échelle du terrain : 

- la mise en contact de la solution oxydante avec la pollution dans la zone non saturée du sol, 
le rayon d’action d’un liquide dans ces conditions étant très faible (environ 30 cm) ; 

- l’application simultanée et contrôlée de l’oxydation chimique et du chauffage in situ du sol. 
Ces deux techniques sont déjà mises en œuvre en grandeur réelle, mais à notre connaissance 
la combinaison des deux n’a jamais été testée dans la zone non saturée de sols contaminés 
par du goudron de houille.  

 
Pour évaluer l’efficacité des deux procédés retenus à plus grande échelle, des essais ont été mis en 
œuvre sur un dispositif pilote : les parcelles lysimétriques. 
 
 

2. Description du dispositif pilote 
 

 
Figure 50 : Parcelles lysimétriques de la station expérimentale du GISFI (Homécourt, Grand Est, France) 
 
La station expérimentale du GISFI située à Homécourt (Grand Est, France) est équipée de 24 parcelles 
lysimétriques de 6 m2 permettant d’évaluer l’efficacité de traitements de dépollution tels que la 
phytoremédiation ou l’ISCO à une échelle plus proche de celle du terrain par rapport aux expériences 
en laboratoire (Figure 50). Le dispositif expérimental est composé de deux parties (Figure 51) :  

- les parcelles lysimétriques, qui correspondent à des cuves inox de 3 m de long, 2 m de large 
et 70 cm de profondeur. Les 30 premiers centimètres sont remplis de sables fins et grossiers 
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afin de faciliter le drainage des eaux hors de la parcelle. Les 40 centimètres restants sont 
remplis de la terre étudiée (ici la terre CK). Il y a donc approximativement 1,8 m3 de massif 
drainant et 2,4 m3 de terre polluée par parcelle ; 

- le réseau d’évacuation des eaux, qui permet de récupérer les eaux qui sortent des parcelles 
via un trou percé au fond des cuves. Elles sont déversées dans un bac de rétention contenant 
un débitmètre hydraulique à renversement ainsi qu’une cuve inox de 60 L permettant le 
prélèvement des eaux pour analyses. Elles sont finalement stockées dans deux bacs de 
décantation de taille plus conséquente afin d’éviter leur rejet dans le réseau public.  

 

 
Figure 51 : Description du dispositif pilote 

 
 

3. Mise en place des essais d’oxydation chimique in situ de la terre CK dans les 
parcelles lysimétriques 
3.1. Prélèvement de la terre CK 

 
Huit parcelles lysimétriques ont été mises à disposition par le GISFI pour la réalisation de ces essais. Il 
a donc fallu prélever 20 m3 de terre CK sur le site de l’ancienne cokerie de Moyeuvre-Grande (cf. 
II.2.2.1). Une tranchée a été creusée sur une profondeur de 3 m (zone non saturée) à l’aide d’une 
pelle mécanique équipée d’un godet cribleur rotatif afin de ne récupérer que la fraction de sol 
inférieure à 80 mm (Figure 52). La terre a ensuite été une première fois homogénéisée en la 
mélangeant à la pelle mécanique et en la répartissant de manière uniforme dans le camion la 
transportant vers la station expérimentale du GISFI. Elle a finalement été stockée sous bâche 
jusqu’au remplissage des parcelles lysimétriques. 
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Figure 52 : Prélèvement de la terre CK pour les essais en parcelle lysimétrique 

 

3.2. Remplissage des parcelles lysimétriques 
 
A l’aide d’une mini pelle et d’une mini chargeuse sur pneus, les parcelles lysimétriques ont d’abord 
été vidées, nettoyées et remplies sur 30 cm de sables (Ø 0-4 mm) et de graviers (Ø 4-8 mm) 
provenant de la sablière DIER (Ennery, Grand Est, France). Le remplissage des 40 cm restants avec la 
terre CK s’est ensuite également effectué avec une mini chargeuse, celle-ci prélevant la terre à des 
endroits aléatoires du tas dans un objectif d’homogénéisation des parcelles lysimétriques.  
 

3.3. Description des modalités de traitement  
 
Quatre modalités de traitement ont été testées en duplicat : 

- oxydation au permanganate (M), 
- oxydation au permanganate précédée d’un préchauffage du sol (MP), 
- oxydation au persulfate (S), 
- oxydation au persulfate combinée à un chauffage du sol (SC). 

 
Les modalités MP et SC sont les traitements ayant donné les meilleurs résultats au laboratoire. Les 
modalités M et S ont comme objectif d’évaluer l’intérêt du soutien thermique apporté dans les 
modalités MP et SC. 
 

Tableau 19 : Paramètres d’injection des solutions oxydantes dans les parcelles lysimétriques 

 M MP S SC 

Concentration de la solution 
oxydante (%m) 

40 40 40 40 

Volume total injecté (m3) 3 3 5 5 

Injections 

Nombre 6 6 10 10 

Volume par 
injection (m3) 

0,5 0,5 0,5 0,5 

Fréquence (j) 3-4 3-4 3-4 3-4 

Dose d’oxydant (DSO16 HAP US EPA) 20 20 13 13 

 
Les doses d’oxydant à appliquer ont été choisies en fonction des résultats laboratoire et des 
contraintes induites par le terrain. Au laboratoire, les doses d’oxydant variaient entre 1 et 3 fois la 
DSO de la MOE, ce qui correspond à environ 10 à 30 fois la DSO des 16 HAP. Les résultats obtenus 
indiquaient une meilleure efficacité du traitement lorsqu’une dose minimale de 2 DSOMOE était 
appliquée de manière séquentielle, surtout pour le permanganate (cf. III.4.2.2). Cette dose de 2 
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DSOMOE, ou 20 DSOHAP environ, implique l’utilisation de volumes conséquents d’oxydant sur le terrain, 
d’autant plus que le niveau de pollution de la terre CK est élevé (concentration des 16 HAP 
supérieure à 1500 mg kg-1).  
 
C’est pourquoi les solutions oxydantes ont été injectées concentrées (40%m) et de manière 
séquentielle afin de respecter au mieux les doses appliquées au laboratoire (Tableau 19). Le 
persulfate a une DSO et une masse molaire plus élevées que le permanganate : à dose égale, les 
volumes injectés sont plus de deux fois plus élevés. Pour des contraintes de temps, il a donc été 
décidé de diminuer la dose appliquée de persulfate (13 DSOHAP contre 20 DSOHAP pour le 
permanganate), étant donné que les résultats laboratoire ont indiqué que le paramètre « dose » 
était moins primordial pour le persulfate que pour le permanganate. 
 

3.4. Description des techniques d’injection et de chauffage des parcelles lysimétriques 
3.4.1. Injection des oxydants 

3.4.1.1. Premier système : réseau de drains d’injection en surface et à mi-hauteur 
 

 
Figure 53 : Réseau de drains d’injection des oxydants en surface (en haut à gauche) et à mi-hauteur (en 

haut à droite) et parcelle lysimétrique prête à être traitée (en bas) 
 
La première solution mise en œuvre pour diffuser l’oxydant au sein des parcelles lysimétriques est le 
réseau de drains d’injection. Le rayon d’action d’un liquide en milieu non saturé étant d’une 
trentaine de centimètres, deux niveaux d’injection ont été installés : juste en dessous de la surface et 
à mi-hauteur de terre (20 cm de profondeur). En surface, un drain agricole en PVC perforé d’une 
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quinzaine de mètres a été disposé en spirale, alors qu’à mi-hauteur quatre drains en PVC perforé de 
3 m ont été disposés horizontalement et espacés entre eux de 50 cm (Figure 53). Deux 
thermocouples Lascar Electronics de type K ou T ont également été placés à 15 et 35 cm de 
profondeur afin de suivre l’évolution de la température dans les parcelles lysimétriques. Lorsqu’un 
soutien thermique a été apporté, les drains à mi-hauteur sont en inox perforé et quatre 
thermocouples – 2 à 15 cm et 2 à 35 cm de profondeur – ont été placés.  
 
L’injection du permanganate a été effectuée à l’aide d’une pompe centrifuge à entraînement 
magnétique Iwaki MX403. Un système de recirculation de l’oxydant dans la cuve couplé à la présence 
de vannes à divers endroits du réseau a permis de réduire et contrôler le débit d’injection, ce dernier 
étant voulu entre 0,2 et 0,7 m3 h-1. Ce système n’a pas pu être mis en place avec le persulfate. En 
effet, le point de fonctionnement élevé de la pompe (pression de 2 bar et débit minimal de 1,2 m3 h-

1) a provoqué le bullage de la solution concentrée de persulfate et donc l’apparition du phénomène 
de cavitation dans le corps de pompe, empêchant le bon fonctionnement de cette dernière. D’autres 
techniques d’injection du persulfate ont été testées. L’injection gravitaire a notamment été essayée 
car elle a l’avantage de ne nécessiter aucune pompe. Cependant, la pression exercée par la solution 
oxydante dans les cuves, d’une contenance de 1 m3, devenait insuffisante à mi-hauteur de cuve. Une 
pompe doseuse Milton Roy MAXROY® a finalement été préférée étant donné que les débits 
d’injection fixés étaient assez faibles pour permettre son utilisation (débit de fonctionnement entre 
0,055 et 0,550 m3 h-1). 
 

 
Figure 54 : Répartition homogène de l’oxydant à mi-hauteur (en haut) mais hétérogène en surface (en 

bas) 
 
Le premier mètre cube de solution oxydante a été injecté de cette manière, hormis pour les parcelles 
lysimétriques SC. Elle a ensuite été modifiée pour deux raisons principales : 

- une mauvaise répartition de l’oxydant en surface. En effet, quel que soit le débit imposé 
l’oxydant s’accumulait dans les premiers mètres de drain, finissant même parfois par 
déborder de la parcelle lysimétrique sans atteindre le reste de la terre (Figure 54) ; 
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- la présence de chemins préférentiels, qui menait à une évacuation rapide et importante de 
l’oxydant en sortie de parcelle. Le temps de contact entre l’oxydant et la terre était donc 
faible voire nul en certains endroits.  

 
3.4.1.2. Deuxième système : noyage partiel des parcelles lysimétriques 

 
Le système précédent a été modifié afin d’augmenter à la fois l’homogénéité de la répartition de 
l’oxydant et le temps de contact entre l’oxydant et la terre.  
 
Les drains en spirale ont été retirés et des berges de terre ont été formées afin d’éviter le 
débordement de l’oxydant hors des parcelles (Figure 55). Un bouchon a également été placé en 
sortie de parcelle avant chaque injection afin de contenir l’oxydant plus longtemps dans la parcelle. Il 
est retiré 24 h plus tard afin d’obtenir un temps de contact représentatif des conditions insaturées. 
 
Les injections se sont déroulées en alternant l’arrosage en surface et l’injection dans les quatre drains 
situés à mi-hauteur. Les parcelles sont ainsi noyées à la fois par le haut et par le bas, ce qui assure 
une répartition homogène de l’oxydant au sein de l’ensemble de la terre. De plus, le volume 
d’oxydant injecté (0,5 m3) est inférieur au volume poreux de la terre et du massif drainant (environ 
1,5 m3). Le noyage n’est donc que partiel pour rester le plus proche possible des conditions 
insaturées : l’oxydant s’accumule et sature le massif drainant, et non la terre. 

 

 
Figure 55 : Mise en place de berges de terre (à gauche) pour contenir l’oxydant lors du noyage partiel 

des parcelles lysimétriques (à droite) 
 

3.4.2. Chauffage des parcelles lysimétriques 

 
Les parcelles ont été chauffées par circulation d’air chaud. Deux modes de transfert thermique ont 
été comparés : la conduction et la convection. 
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3.4.2.1. Chauffage conductif des parcelles lysimétriques oxydées au persulfate (SC) 
 
Le chauffage conductif a été assuré par l’installation à mi-hauteur de terre (20 cm de profondeur) de 
trois tubes inox espacés entre eux de 66 cm (Figure 56). Des vannes positionnées en entrée et sortie 
de tube permettent de réguler le débit d’air chaud. Ce dernier est produit à l’aide d’un chauffe-air 
Leister LHS 61S SYSTEM situé en entrée de parcelle, qui chauffe l’air atmosphérique apporté par une 
souffleuse. La température de l’air chaud est ajustée grâce à un thermostat situé sur le chauffe-air. 
Les quatre thermocouples placés au sein de la terre permettent de suivre la montée en température 
des parcelles lysimétriques. Enfin, de la laine de verre Ursa Home 40 RP de 200 mm d’épaisseur est 
posée en surface afin de limiter les déperditions thermiques. Elle est retirée avant chaque injection 
et remise en place entre chaque injection.  

 

 
Figure 56 : Chauffage conductif par injection d’air chaud dans trois tubes inox placés à mi-hauteur de 
terre (en haut) et isolation thermique par pose de laine de verre en surface des parcelles lysimétriques 

(en bas) 
 

3.4.2.2. Préchauffage convectif des parcelles lysimétriques oxydées au permanganate 
 
Le système de chauffage convectif est différent du système de chauffage conductif en trois points : 

- les tubes inox sont perforés afin de permettre la circulation de l’air chaud dans la terre, 
- les tubes sont placés au fond de la terre (40 cm de profondeur) car l’air chaud remonte vers 

la surface, 
- seuls deux tubes espacés entre eux de 1 m ont été installés, le transfert de chaleur par 

convection étant plus hétérogène (chemins préférentiels) mais également plus important 
que le transfert de chaleur par conduction (Figure 57).  
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La laine de verre posée en surface des parcelles lysimétriques est maintenue en place pendant toute 
la durée du préchauffage puis est retirée avant le début des injections. 
 

 
Figure 57 : Chauffage convectif des parcelles lysimétriques par injection d’air chaud dans deux tubes 

inox perforés placés au fond de la terre  
 

3.5. Prélèvements et analyses des échantillons de sol et d’eau 
3.5.1. Sol  

 
Des prélèvements de sol ont régulièrement été effectués avant, pendant et après traitement afin 
d’observer l’évolution de la dégradation des polluants organiques (Tableau 20) : 

- pendant le traitement, ils ont généralement eu lieu trois jours après injection, 
- après le traitement, ils ont eu lieu sept jours et environ deux mois après la dernière injection 

(3 ou 5 m3 injectés pour le permanganate ou le persulfate, respectivement).  
 

Tableau 20 : Prélèvements de sol effectués dans les parcelles lysimétriques avant, pendant et après 
traitement 

 M MP S SC 

Etat initial     
Après préchauffage     

Volume injecté : 1 m3     
Volume injecté : 2 m3     
Volume injecté : 3 m3     

Volume injecté : 3,5 m3     
Volume injecté : 5 m3     

Deux mois après traitement     

 : prélèvement effectué 

 : prélèvement non effectué 

 
Pour chaque parcelle, 6 trous ont été creusés à la tarière manuelle à intervalles réguliers et sur toute 
la profondeur de terre (40 cm). Les 6 échantillons résultants ont été rassemblés, homogénéisés et 



Chapitre IV : Oxydations chimiques in situ en parcelles lysimétriques 

121 
 

congelés. Ils ont ensuite été séchés par lyophilisation, tamisés à 2 mm, broyés à 500 µm et stockés à 
l’obscurité à 4 °C jusqu’à analyse. 
 
Les teneurs en MOE et CAP – 16 HAP et 11 CAP-O – de la terre CK ont été systématiquement 
déterminées. Une caractérisation plus complète des échantillons de sol avant traitement et deux 
mois après traitement a également été effectuée par les laboratoires ALcontrol : carbone organique 
total, pH, carbonate de calcium, silicium, fer, manganèse, soufre et éléments traces métalliques (As, 
Cd, Cu, Cr, Hg, Ni, Pb, Zn).  
 

3.5.2. Eau  
 
Avant le début des traitements oxydants, chaque parcelle lysimétrique a été arrosée avec 200 ou 300 
L d’eau selon l’humidité de la terre CK. Environ 3 h après la fin de l’arrosage, l’eau en sortie des 
parcelles a été prélevée pour être analysée (paramètres physicochimiques, chromatographie ionique, 
spectrophotométrie UV-visible, COTmètre, SPE-GC-MS ; cf. II.3.4). 
 
Pendant les traitements oxydants, des prélèvements d’eau ont été effectués en sortie des parcelles 
après chaque injection et généralement une heure après le débouchage de ces dernières. Le pH, le Eh 
et la concentration résiduelle en oxydant ont été systématiquement analysés. Les concentrations en 
CAP n’ont pas pu être déterminées car la présence d’oxydant en quantités trop élevées a induit une 
dégradation des résines utilisées lors de la SPE. 
 
Deux mois après la dernière injection d’oxydant, chaque parcelle a été arrosée avec 300 L d’eau. Le 
lendemain de l’arrosage, l’eau en sortie des parcelles a été prélevée pour être analysée (pH, Eh, 
concentration résiduelle en oxydant). Cependant, la présence d’oxydant en quantités encore trop 
élevées a une nouvelle fois empêché la quantification des CAP, soit à cause i) d’une dégradation des 
résines utilisées lors de la SPE dans le cas du permanganate (parcelles M et MP), ou ii) d’une 
dégradation partielle des étalons internes d’extraction (cf. II.3.4.4.3), empêchant par conséquent une 
quantification fiable (parcelles S et SC). 
 
 

4. Caractérisation initiale de la terre CK dans les huit parcelles lysimétriques 
4.1. Caractérisation physico-chimique 

 
La terre CK présente une texture limono-sableuse et son pH dans l’eau est légèrement basique 
(Tableau 21).  
 

Tableau 21 : Caractéristiques physico-chimiques de la terre CK dans les parcelles lysimétriques 
(moyenne ± écart-type/2, n=8) 

Caractéristique Terre CK 

Texture du sol Limono-sableux 
Sable grossier, 0,2 mm – 2 mm (%) 64,7 ± 2,1 

Sable fin, 50 µm – 0,2 mm (%) 9,5 ± 0,8 
Limon grossier, 20 – 50 µm (%) 6,4 ± 0,6 

Limon fin, 2 – 20 µm (%) 11,1 ± 0,6 
Argile, < 2 µm (%) 8,4 ± 0,5 

pH dans l’eau 8,4 ± 0,1 
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4.2. Matrice minérale 
 
La terre CK prélevée pour les traitements oxydants en parcelles lysimétriques est assez riche en 
carbonates et en fer (16 et 10%, respectivement ; Tableau 22). Elle présente une pollution métallique 
principalement en zinc et en plomb, et sa teneur en chrome est également relativement élevée. 
 

Tableau 22 : Composition minérale de la terre CK dans les parcelles lysimétriques (moyenne ± écart-

type/2, n=8). 
Les éléments ont été dosés par la méthode « eau régale » (norme NEN 6961) suivie de l’analyse ICP-

AES (norme ISO 22036). 

Composé Terre CK 

Carbonates (gCaCO3 kg-1) 158 ± 11 
Fe (g kg-1) 100,0 ± 9,0 

S (g kg-1) 18,5 ± 2,0 
Mn (mg kg-1) 7850 ± 508 
Na (mg kg-1) 755 ± 61 
As (mg kg-1) 94 ± 1 
Cd (mg kg-1) 1,6 ± 0,1 
Cr (mg kg-1) 88 ± 4 
Cu (mg kg-1) 53 ± 2 
Hg (mg kg-1) 1,4 ± 0,1 
Pb (mg kg-1) 315 ± 10 
Ni (mg kg-1) 43 ± 4 
Zn (mg kg-1) 863 ± 74 

 
La microscopie électronique à balayage (MEB) révèle la présence de silicates, d’oxydes de fer et de 
composés carbonés tels que le charbon ou le coke dans la terre CK (Figure 58). 
 

 
Figure 58 : Photo de la terre CK prise par Microscopie Electronique à Balayage (MEB). 

* : silicate ; ** : oxyde de fer ; *** : composé carboné. 
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Enfin, l’analyse DRX de la terre CK est en accord avec les images observées au MEB : le quartz et la 
calcite sont les deux phases cristallines majoritaires, et le gypse ainsi que divers silicates (sorosilicates 
et feldspaths) et oxydes de fer (hématite et magnétite) sont également présents (Figure 59).  
 

 
Figure 59 : Diffractogramme (DRX) de la terre CK 

 

4.3. Matières organiques 
4.3.1. Correction des teneurs en matières organiques 

 
Les prélèvements de sol visant à caractériser l’état initial des huit parcelles avant traitement ont été 
effectués à un mois d’écart (4 prélèvements fin juillet 2016, 4 prélèvements fin août 2016). Or, une 
diminution conséquente des teneurs en matières organiques a été observée entre ces deux dates : 
en moyenne 17 g kg-1 de COT, 8 g kg-1 de MOE, 769 mg kg-1 des 16 HAP et 112 mg kg-1 des 11 CAP-O. 
Ces pertes sont probablement liées à la volatilisation et biodégradation des composés organiques les 
plus légers, d’autant plus que les températures extérieures relevées en août 2016 étaient élevées (20 
°C en moyenne).  
 
Il a donc été nécessaire d’effectuer une correction des teneurs en matières organiques des quatre 
premières parcelles prélevées (duplicats MP1, MP2, SC1 et SC2) afin d’avoir une estimation plus juste 
de l’efficacité du traitement par oxydation chimique. Cette correction (équation 32) vise à obtenir 
des teneurs proches de celles obtenues dans les quatre dernières parcelles prélevées (duplicats M1, 
M2, S1 et S2) :  
 

𝑡0,𝑐𝑜𝑟𝑟𝑖𝑔é𝑒
𝑖 = 𝑡0

𝑖 ×  
𝑡0

𝑀1+𝑡0
𝑀2+𝑡0

𝑆1+𝑡0
𝑆2  

𝑡0
𝑀𝑃1+𝑡0

𝑀𝑃2+𝑡0
𝑆𝐶1+𝑡0

𝑆𝐶2  
    (32) 

 
Avec : 

- ti
0,corrigée : teneur initiale corrigée de la parcelle lysimétrique i (mg kg-1) ; 

- ti
0 : teneur initiale de la parcelle lysimétrique i (mg kg-1) ; 

- i : MP1, MP2, SC1 ou SC2. 
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4.3.2. Teneurs corrigées en matières organiques 
 

Tableau 23 : Teneurs corrigées en COT, MOE, HAP et CAP-O de la terre CK dans les parcelles 
lysimétriques (moyenne ± écart-type/2, n=8) 

 Terre CK  

COT (g kg-1) 77,0 ± 1,9 

MOE (g kg-1) 17,5 ± 1,0 

HAP (mg kg-1)  

Naphtalène 
Acénaphtylène 

Acénaphtène 
Fluorène 

Phénanthrène 
Anthracène 

Fluoranthène 
Pyrène 

Benz[a]anthracène 
Chrysène 

Benzo[b]fluoranthène 
Benzo[k]fluoranthène 

Benzo[a]pyrène 
Indeno[1,2,3-c,d]pyrène 
Dibenzo(ah)anthracène 

Benzo[ghi]pérylène 

148 ± 7 
49 ± 1 
56 ± 3 
47 ± 2 

145 ± 5 
61 ± 2 

265 ± 8 
187 ± 6 
124 ± 2 
88 ± 2 
93 ± 3 
47 ± 2 
91 ± 3 
63 ± 2 
18 ± 1 
53 ± 2 

∑ 16 HAP a 
HAP/MOE b 

LMW/HMW c 

1536 ± 47 
0,088 ± 0,004 

1,66 ± 0,05 

CAP-O (mg kg-1)  

Dibenzofurane 
9H-fluorénone 

Périnaphténone 
Anthraquinone 

Cyclopenta[def]phénanthrone 
Methylanthracène-9,10-dione 

Benzo[a]fluorénone 
Benzanthrone 

Benzoanthracènedione 
Naphtacène-5,12-dione 

Benzo[cd]pyrénone 

49 ± 2 
16 ± 1 
< LOQ 
11 ± 1 
17 ± 1 
< LOQ 
35 ± 1 
20 ± 1 
< LOQ 
< LOQ 
< LOQ 

∑ 11 CAP-O d 

CAP-O/HAP e 
149 ± 3 

0,097 ± 0,002 
a ∑ 16 HAP : somme des concentrations massiques des 16 HAP US EPA  
b HAP/MOE : ratio entre les concentrations en HAP (g kg-1) et en matière organique extractible (g kg-1)  

c LMW/HMW : somme des concentrations massiques des HAP de faible poids moléculaire (du Naph au Pyr) sur 
la somme des concentrations massiques des HAP de haut poids moléculaire (du B[a]A au B[ghi]P) 
d ∑ 11 CAP-O : somme des concentrations massiques des 11 CAP-O analysés 
e CAP-O/HAP : ratio entre les concentrations en CAP-O et en HAP 

 
La terre CK est riche en matières organiques puisque sa teneur en COT est supérieure à 7% (Tableau 
23). Sa teneur en 16 HAP est élevée (plus de 1500 mg kg-1) et constitue environ 10% de la MOE. Les 
HAP légers et moyens sont majoritaires, notamment le fluoranthène (268 mg kg-1), le pyrène (187 mg 
kg-1), le naphtalène (148 mg kg-1), le phénanthrène (145 mg kg-1) et le benz[a]anthracène (124 mg kg-



Chapitre IV : Oxydations chimiques in situ en parcelles lysimétriques 

125 
 

1). Finalement, la teneur en CAP-O est 10 fois plus faible que celle en HAP, ce qui est fréquemment 
observé dans ce type de sol industriel. 
 

4.4. Caractérisation des eaux en sortie des parcelles lysimétriques 
 
Les eaux ont un pH neutre, une conductivité élevée, un Eh indiquant des conditions légèrement 
oxydantes et sont riches en sulfates et en chlorures (Tableau 24).  
 

Tableau 24 : Paramètres physico-chimiques et concentrations en anions des eaux en sortie des 
parcelles lysimétriques (moyenne ± écart-type/2, n=8) 

Caractéristique Eau en sortie de parcelle 

pH dans l’eau 7,24 ± 0,15 
Conductivité (mS cm-1) 2,61 ± 0,20 

Eh/ESH (mV) 368 ± 10 
Br- (mg L-1) < LOQ a 
Cl- (mg L-1) 22,1 ± 1,5 

NO2
- (mg L-1) < LOQ a 

NO3
- (mg L-1) 3,7 ± 0,6 

PO4
3- (mg L-1) < LOQ a 

SO4
2- (mg L-1) 1551 ± 304 

a LOQ = 0,050 mg L-1 (limite de quantification) 

 
Les spectres UV des eaux présentent deux pics d’absorption intenses autour de 225 nm et de 254 nm 
(Figure 60). Les eaux semblent donc riches en composés organiques légers tels que le naphtalène, 
l’acénaphtène ou l’acénaphtylène par exemple (Crone 2001).  

 
Figure 60 : Spectres UV des eaux en sortie des huit parcelles lysimétriques 

 
Les observations faites en spectrophotométrie UV sont confirmées par les teneurs élevées en COD (> 
38 mg L-1), HAP (> 6 µg L-1) et CAP-O (> 9 µg L-1) (Tableau 25). Seuls les HAP les plus légers sont 
présents, notamment l’anthracène (2,99 µg L-1), l’acénaphtylène (1,62 µg L-1) et le fluorène (1,53 µg L-

1). Les CAP-O sont présents en quantités plus élevées que les HAP, surtout l’anthraquinone (3,16 µg L-
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1), le cyclopenta[def]phénanthrone (2,19 µg L-1), la 9H-fluorénone (1,93 µg L-1) et la 
methylanthracène-9,10-dione (1,42 µg L-1). Les CAP ne constituent toutefois que 0,04% du COD.  
 

Tableau 25 : Teneurs en COD, HAP et CAP-O des eaux en sortie des parcelles lysimétriques  
(moyenne ± écart-type/2) 

 Eau en sortie de parcelle 

COD (mg L-1) a 38,6 ± 4,1 

HAP (µg L-1) b  

Naphtalène 
Acénaphtylène 

Acénaphtène 
Fluorène 

Phénanthrène 
Anthracène 

Fluoranthène 
Pyrène 

Benz[a]anthracène 
Chrysène 

Benzo[b]fluoranthène 
Benzo[k]fluoranthène 

Benzo[a]pyrène 
Indeno[1,2,3-c,d]pyrène 
Dibenzo(ah)anthracène 

Benzo[ghi]pérylène 

< LOQ c 
1,62 ± 0,07 

< LOQ c 
1,53 ± 0,16 

< LOQ c 
2,99 ± 0,14 
0,42 ± 0,02 

< LOQ c 
< LOQ c 
< LOQ c 
< LOQ c 
< LOQ c 
< LOQ c 
< LOQ c 
< LOQ c 
< LOQ c 

∑ 16 HAP d 6,56 ± 0,07 

CAP-O (µg L-1) b  

Dibenzofurane 
9H-fluorénone 

Périnaphténone 
Anthraquinone 

Cyclopenta[def]phénanthrone 
Methylanthracène-9,10-dione 

Benzo[a]fluorénone 
Benzanthrone 

Benzoanthracènedione 
Naphtacène-5,12-dione 

Benzo[cd]pyrénone 

< LOQ c 
1,93 ± 0,10 
0,36 ± 0,04 
3,16 ± 0,07 

2,19 ± 0,46 

1,42 ± 0,15 
< LOQ c 
< LOQ c 
< LOQ c 
< LOQ c 
< LOQ c 

∑ 11 CAP-O e 

CAP-O/HAP f 
9,06 ± 0,61 

1,38 ± 0,08 
a n = 4 
b n = 2 
c LOQ = 0,24 µg L-1 (limite de quantification) 
d ∑ 16 HAP : somme des concentrations massiques des 16 HAP US EPA  
e ∑ 11 CAP-O : somme des concentrations massiques des 11 CAP-O analysés 
f CAP-O/HAP : ratio entre les concentrations en CAP-O et en HAP 
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5. Résultats 

5.1. Dégradation de la MOE et des CAP dans la terre CK suite aux traitements oxydants 
5.1.1. Teneurs résiduelles obtenues après traitement 

 
La valeur limite en HAP de 50 mg kg-1 fixée par l’Arrêté français du 12 décembre 2014 pour 
considérer un sol comme inerte n’a été atteinte pour aucun des traitements mis en œuvre (Tableau 
26). Cependant, une forte diminution des teneurs en MOE et CAP est généralement observée, 
surtout avec les modalités permanganate (M et MP) : elle atteint jusqu’à 88% avec M sept jours 
après la fin du traitement. Seule la modalité persulfate sans soutien thermique (S) conduit à une 
baisse plus limitée.  
 

Tableau 26 : Teneurs en MOE, HAP et CAP-O de la terre CK dans les parcelles lysimétriques après 
traitement oxydant (moyenne ± écart-type/2, n=2) 

 
MOE 

(g kg-1) 
16 HAP US EPA 

(mg kg-1) 
11 CAP-O 
(mg kg-1) 

HAP/MOE a 
CAP-O/MOE 

b 

État initial 17,5 ± 1,0 1536 ± 47 149 ± 3 88 ± 4 8,6 ± 0,3 

M 
7 jours après traitement 2,5 ± 0,1 178 ± 3 74 ± 7 73 ± 4 30,8 ± 4,0 
2 mois après traitement 2,2 ± 0,1 224 ± 17 82 ± 8 103 ± 7 37,6 ± 3,4 

MP 
7 jours après traitement 3,4 ± 1,0 247 ± 45 67 ± 14 86 ± 11 22,3 ± 2,1 
2 mois après traitement 4,0 ± 0,4 420 ± 59 109 ± 12 103 ± 6 27,0 ± 0,5 

S 
7 jours après traitement 14,5 ± 0,4 1058 ± 28 219 ± 9 73 ± 4 15,2 ± 1,0 
2 mois après traitement 17,8 ± 1,2 1695 ± 136 150 ± 10 95 ± 1 8,5 ± 0,1 

SC 
7 jours après traitement 7,8 ± 0,4 465 ± 16 93 ± 9 60 ± 1 11,8 ± 0,6 
2 mois après traitement 7,1 ± 0,3 390 ± 24 81 ± 5 55 ± 1 11,4 ± 0,2 

a HAP/MOE : ratio entre les concentrations en HAP (mg kg-1) et en MOE (g kg-1)  

b CAP-O/MOE : ratio entre les concentrations en CAP-O (mg kg-1) et en MOE (g kg-1)  

 
Les teneurs deux mois après traitement sont plus importantes que les teneurs initiales avec S mais 
également avec MP et M dans une moindre mesure. Cela pourrait être lié à un effet rebond, i.e. à 
une désorption des polluants organiques initialement non extractibles suite au traitement oxydant, 
celui-ci modifiant les équilibres entre les différentes phases du sol. Cet effet est plus souvent observé 
en présence de phases pures, i.e. de goudron de houille dans le cas présent. Cependant, la terre CK a 
été homogénéisée et débarrassée autant que possible de ces dernières avant sa mise en place dans 
les parcelles lysimétriques. Il n’en reste donc probablement pas assez pour expliquer une telle ré-
augmentation. C’est pourquoi une autre hypothèse pourrait être liée à la présence de 
« pépites résiduelles » de goudron de houille dans les échantillons de sol prélevés.  
 

 
 
Les ratios HAP/MOE indiquent un appauvrissement général de la MOE en HAP des terres traitées, 
surtout avec S et SC. Le persulfate est donc un peu plus sélectif que le permanganate. De même, les 
ratios CAP-O/MOE indiquent un enrichissement de la MOE en CAP-O, surtout avec M et MP. Ces 
observations sont cohérentes avec les résultats précédemment obtenus au laboratoire (cf. 
III.6.1.2.3).  
 

Suite à ces incertitudes, il a donc été décidé pour le reste de la partie IV.5.1 de ne pas prendre en 
compte les résultats obtenus deux mois après la fin des traitements oxydants.  
 
Il est important de préciser que ces incertitudes auraient peut-être pu être levées si plus de deux 
répétitions par traitement oxydant avaient été réalisées. Cependant, plusieurs éléments, tels que 
le nombre de parcelles lysimétriques disponibles et la durée et le coût des traitements oxydants, 
nous ont contraints à limiter le nombre de répétitions. 
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5.1.2. Prise en compte de l’augmentation de masse des terres pendant traitement 
 
Le traitement oxydant a provoqué une augmentation du volume des huit parcelles, particulièrement 
avec SC (Figure 61). L’une des causes probables de cette augmentation est la formation de sous-
produits solides lors des processus d’oxydation de la terre CK par le permanganate ou le persulfate, 
notamment : 

- dans le cas du permanganate de sodium : formation de dioxyde de manganèse (MnO2) et de 
sels à base de sodium ; 

- dans le cas du persulfate de sodium : formation de sulfate de sodium (Na2SO4). 
La confirmation de l’existence de ces sous-produits sera discutée plus en détails ci-après (cf. IV.6.3). 
 
Les teneurs réelles obtenues en fin de traitement (Tableau 26) donnent donc une indication partielle 
de l’efficacité intrinsèque des traitements car la formation de sous-produits induit une dilution de la 
pollution. Il est donc nécessaire d’effectuer une correction des teneurs en MOE et CAP des sols 
pendant et après traitement afin d’évaluer l’efficacité des différentes modalités testées. Deux 
facteurs de dilution ont été calculés selon deux méthodes puis comparés. 
 

 
Figure 61 : Etat des parcelles lysimétriques avant et après traitement (M, MP, S et SC) 

 
5.1.2.1. Correction 1 : à partir de la concentration résiduelle en oxydant dans les eaux après 

chaque injection 
 
La concentration résiduelle en oxydant a systématiquement été mesurée suite à chaque injection 
d’oxydant. Elle donne une indication sur la quantité d’oxydant ayant réagi dans la terre CK et donc 
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sur la quantité de sous-produits formés à chaque injection. Le facteur de dilution 1 repose sur cette 
donnée, ainsi que sur d’autres hypothèses :  

- les données récoltées par les débitmètres hydrauliques à renversement installés en sortie 
des parcelles lysimétriques ont indiqué qu’environ 50% du volume d’oxydant injecté était 
retenu dans les parcelles. La fraction massique d’oxydant retenu dans les parcelles après 
injection (fpl) est donc fixée à 0,50 ; 

- la terre CK constitue 57% de la masse totale d’une parcelle, en considérant égales les 
densités apparentes de la terre CK (40 cm de profondeur) et du massif drainant (30 cm de 
profondeur). La justesse de cette hypothèse sera discutée à la fin de cette partie. La fraction 
massique d’oxydant retenu dans la terre CK après injection (fCK) est donc fixée à 0,57 ; 

- lorsque le sous-produit formé est solide (e.g. MnO2), on considère qu’il se retrouve 
totalement dans la terre CK. La fraction massique de sous-produit solide retenu dans la terre 
CK (fsp) est donc fixée à 1,00 ; 

- lorsque le sous-produit formé peut être liquide ou solide (e.g. sels à base de sodium tels que 
Na2SO4), on considère qu’il se retrouve à 50% dans la terre CK (solide), les 50% restants étant 
évacués en sortie de parcelle (liquide). La fraction massique de sous-produit solide ou liquide 
retenu dans la terre (fsp) est donc fixée à 0,50 ; 

 
L’augmentation de masse est donc due à la masse d’oxydant retenu dans la terre CK et aux masses 
de sous-produits formés à chaque injection : 
 

𝐹𝐷1,𝑖 =
𝑚𝑓

𝑚0
=

𝑚0 + ∑ (𝑚𝑜𝑥,𝑖 + 𝑚𝑠𝑝,𝑖)𝑖

𝑚0
= 1 +

∑ (𝑚𝑜𝑥,𝑖 + 𝑚𝑠𝑝,𝑖)𝑖

𝑚0
 

 

𝐹𝐷1,𝑖 = 1 +
∑ [(𝑉𝑜𝑥,𝑖 × [𝑂𝑥] × 𝑀𝑜𝑥 × 𝑓𝑝𝑙 × 𝑓𝐶𝐾) + (𝑠 × 𝑉𝑜𝑥,𝑖 × [𝑂𝑥] × 𝑀𝑠𝑝,𝑗 × (1 − 𝑓𝑝𝑙) × 𝑓𝑠𝑝,𝑗 × 𝑓𝑐𝑜𝑛𝑠𝑜,𝑖)]𝑖,𝑗

𝑚0

 

 
Avec : 

- FD1,i : facteur de dilution 1 de la masse des parcelles lysimétriques suite à la ième injection 
d’oxydant [-] ; 

- mf : masse de terre CK après traitement [kg] ; 
- m0 : masse de terre CK avant traitement (= 3000 kg) ; 
- mox,i : masse d’oxydant retenu dans la terre CK suite à sa ième injection [kg] ; 
- msp,i : masse de sous-produits formés suite à la ième injection d’oxydant [kg] ; 
- Vox,i : volume d’oxydant injecté lors de la ième injection [L] ; 
- [Ox] : concentration de l’oxydant injecté (NaMnO4 = 3,83 mol L-1 ; Na2S2O8 = 2,24 mol L-1) ;  
- Mox : masse molaire de l’oxydant (NaMnO4 = 0,142 kg mol-1 ; Na2S2O8 = 0,238 kg mol-1) ; 
- fpl : fraction massique d’oxydant retenu dans les parcelles après injection (= 0,5) ; 

-  fCK : fraction massique d’oxydant retenu dans la terre CK après injection (= 0,57) ; 

- s : rapport molaire stœchiométrique oxydant/sous-produit (NaMnO4/MnO2 = 1 ; 

NaMnO4/Na+ = 1 ; Na2S2O8/Na+ = 2 ; Na2S2O8/SO4
2- = 2) ; 

- Msp,j : masse molaire du sous-produit j (MnO2 = 0,087 kg mol-1 ; Na+ = 0,023 kg mol-1 ; SO4
2- = 

0,096 kg mol-1) ; 

- fsp,j : fraction massique de sous-produit j retenu dans la terre CK (j solide = 1 ; j solide ou 

liquide = 0,5) ; 

- fconso,i : fraction massique d’oxydant consommé après la ième injection [-]. 

Les équations (33) et (34) sont finalement obtenues : 
 

𝑭𝑫𝟏,𝒊
𝑴/𝑴𝑷

= 𝟏 + 𝟔, 𝟑𝟖. 𝟏𝟎−𝟕 ∑ 𝑽𝒐𝒙,𝒊(𝟖𝟎, 𝟗𝟒 + 𝟗𝟖, 𝟓𝒇𝒄𝒐𝒏𝒔𝒐,𝒊)𝒊    (33) 
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𝑭𝑫𝟏,𝒊
𝑺/𝑺𝑪

= 𝟏 + 𝟑, 𝟕𝟑. 𝟏𝟎−𝟕 ∑ 𝑽𝒐𝒙,𝒊(𝟏𝟑𝟓, 𝟔𝟔 + 𝟏𝟏𝟗𝒇𝒄𝒐𝒏𝒔𝒐,𝒊)𝒊    (34) 

 
Avec : 

- FD1,i
M/MP: facteur de dilution 1 de la masse des parcelles lysimétriques M et MP suite à la ième 

injection de permanganate de sodium 40%m [-] ; 
- FD1,i

S/SC: facteur de dilution 1 de la masse des parcelles lysimétriques S et SC suite à la ième 
injection de persulfate de sodium 40%m [-] ; 

- Vox,i : volume d’oxydant injecté lors de la ième injection [L] ; 
- fconso,i : fraction massique d’oxydant consommé après la ième injection [-]. 

 
Cette correction repose sur plusieurs hypothèses. C’est pourquoi une analyse de sensibilité a été 
effectuée à l’aide de plans d’expériences de type Box-Behnken afin de déterminer l’influence de 
certains paramètres sur la valeur des facteurs de dilution (cf. Annexe 5). Les cinq facteurs étudiés 
sont le volume d’oxydant injecté (Vox), la fraction massique d’oxydant consommé après injection 
(fconso), la fraction massique d’oxydant retenu dans les parcelles après injection (fpl), la fraction 
massique d’oxydant retenu dans la terre CK après injection (fCK) et la fraction massique de sous-
produits solides mais pouvant se retrouver à l’état liquide ou solide retenus dans la terre CK (fsp). Les 
résultats des plans d’expériences ont montré que les cinq facteurs ainsi que la plupart des 
interactions entre les facteurs avaient une influence significative sur la formation de sous-produits 
dans la terre CK. De manière plus précise :  

- le volume d’oxydant injecté (Vox) est le facteur prédominant, surtout pour les parcelles M et 
MP, 

- la fraction massique d’oxydant retenu dans la terre CK après injection (fCK) est le deuxième 
facteur prédominant, surtout pour les parcelles S et SC, 

- les trois autres facteurs ont surtout une influence lorsqu’ils sont en interaction avec d’autres 
facteurs. 

Le volume d’oxydant injecté est précisément connu donc la correction 1 est bien ajustée sur ce point. 
En revanche, la fraction massique d’oxydant retenu dans la terre CK est un paramètre estimé donc sa 
valeur doit donc être soigneusement choisie. Dans la correction 1, la valeur de 0,57 est fixée en 
considérant que l’oxydant se répartit de manière homogène dans la parcelle, i.e. autant dans la terre 
CK que dans le massif drainant, et que les densités de la terre CK et du massif drainant sont égales. 
En réalité, il est possible que plus d’oxydant se retrouve dans le massif drainant en fond de parcelle 
par gravité. De plus, le massif drainant est constitué de sables et de graviers donc est certainement 
un peu plus dense que la terre CK. Cependant, cette dernière est également assez sableuse (Tableau 
21) donc sa densité ne doit être que légèrement plus faible. Par conséquent, fixer la fraction 
massique d’oxydant retenu dans la terre CK à 0,57 mène probablement uniquement à une légère 
surestimation des facteurs de dilution 1. 
 

5.1.2.2. Correction 2 : à partir des teneurs en sodium, manganèse, soufre et oxygène des 
terres après traitement 

 
Les sous-produits formés par les oxydants utilisés sont constitués : 

- de manganèse, d’oxygène et de sodium pour le permanganate de sodium, 
- de soufre, d’oxygène et de sodium pour le persulfate de sodium. 

Il est donc possible de calculer à partir des teneurs en manganèse, oxygène, sodium et soufre de la 
terre CK avant et après traitement la masse totale de sous-produits formés :  
 

𝐹𝐷2 =
𝑚𝑓

𝑚0
=

𝑚0 + 𝑚𝑠𝑝

𝑚0
= 1 +

𝑚𝑠𝑝

𝑚0
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Avec : 
- FD2 : facteur de dilution 2 de la masse des parcelles lysimétriques suite à l’injection de 

solution oxydante [-] ; 
- mf : masse de terre CK après traitement [kg] ; 
- m0 : masse de terre CK avant traitement (= 3000 kg) ; 
- msp : masse de sous-produits formés lors du traitement [kg]. 

 
Pour cela, un système d’équations à deux inconnues – la masse totale de sous-produits formés (msp) 
et la masse finale de terre CK (mf) – est résolu : 
 

{
𝑚𝑠𝑝 = ∑ 𝑚𝑠𝑝,𝑗

𝑗

= ∑([𝑠𝑝𝑗]𝑓 × 𝑚𝑓 − [𝑠𝑝𝑗]0 × 𝑚0)

𝑗

𝑚𝑓 = 𝑚0 + 𝑚𝑠𝑝

 

 
Avec : 

- msp,j : masse de sous-produit j formé lors du traitement [kg] ; 
- [spj]0 et [spj]f : teneur en sous-produit j de la terre CK avant et après traitement, 

respectivement [kg kg-1]. 
 
Les teneurs en manganèse, soufre et sodium ont été déterminées par les laboratoires ALcontrol. La 
teneur en oxygène a été calculée en considérant que :  

- pour le permanganate de sodium : 2 moles d’oxygène sont formées par mole de manganèse 
(MnO2) ; 

- pour le persulfate de sodium : 4 moles d’oxygène sont formées par mole de soufre (SO4
2-). 

 
Le système d’équations précédent permet d’obtenir la masse totale de sous-produits formés lors du 
traitement (msp) en fonction de la masse de terre CK avant traitement (m0). La masse de sous-
produits formés en cours de traitement (ième injection) est alors calculée en multipliant cette masse 
totale par le rapport entre le volume d’oxydant injecté suite à la ième injection et le volume total 
d’oxydant injecté (3 m3 pour le permanganate et 5 m3 pour le persulfate). Les équations (35) et (36) 
sont ainsi obtenues : 
 

𝑭𝑫𝟐,𝒊
𝑴/𝑴𝑷

= 𝟏 +
𝑽𝒐𝒙,𝟎→𝒊

𝟑
×

(𝟏,𝟓𝟖[𝑴𝒏]𝒇+[𝑵𝒂]𝒇)−(𝟏,𝟓𝟖[𝑴𝒏]𝟎+[𝑵𝒂]𝟎)

𝟏−(𝟏,𝟓𝟖[𝑴𝒏]𝒇+[𝑵𝒂]𝒇)
    (35) 

 

𝑭𝑫𝟐,𝒊
𝑺/𝑺𝑪

= 𝟏 +
𝑽𝒐𝒙,𝟎→𝒊

𝟓
×

(𝟑[𝑺]𝒇+[𝑵𝒂]𝒇)−(𝟑[𝑺]𝟎+[𝑵𝒂]𝟎)

𝟏−(𝟑[𝑺]𝒇+[𝑵𝒂]𝒇)
    (36) 

 
Avec : 

- FD2,i
M/MP: facteur de dilution 2 de la masse des parcelles lysimétriques M et MP suite à la ième 

injection de permanganate de sodium [-] ; 
- FD2,i

S/SC: facteur de dilution 2 de la masse des parcelles lysimétriques S et SC suite à la ième 
injection de persulfate de sodium [-] ; 

- Vox,0i : volume d’oxydant injecté entre le début du traitement et la ième injection [m3] ; 
- [Mn]0 et [Mn]f : teneur en manganèse de la terre CK avant et après traitement, 

respectivement [kg kg-1] ; 
- [Na]0 et [Na]f : teneur en sodium de la terre CK avant et après traitement, respectivement [kg 

kg-1] ; 
- [S]0 et [S]f : teneur en soufre de la terre CK avant et après traitement, respectivement [kg kg-

1]. 
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5.1.2.3. Choix de la correction 1 ou 2 
 
Les augmentations de masse calculées avec la correction 1 varient peu entre les quatre modalités de 
traitement, au contraire de la correction 2 (Figure 62). La correction 2 est également nettement plus 
importante que la correction 1, hormis avec les parcelles S pour lesquelles elles sont équivalentes. 
Les parcelles SC et M sont les plus influencées par les deux corrections. Pour un même volume 
injecté, la correction 1 indique une plus grosse augmentation de masse avec M (facteur de dilution 
de 1,30 en fin de traitement). Au contraire, la correction 2 indique une plus grosse augmentation de 
masse avec SC (facteur de dilution de 2,13 en fin de traitement), ce qui a réellement été observé 
(Figure 61). 
 

 
Figure 62 : Comparaison des deux corrections de masse de terre CK calculées et liées à la formation de 

sous-produits solides lors des traitements oxydants. 
Le facteur de dilution est le rapport des masses de terre CK pendant et avant traitement. 

 
La correction 1 a l’avantage d’être ajustée à chaque nouvelle injection d’oxydant car elle est fondée 
sur les concentrations résiduelles en oxydant sortant des parcelles lysimétriques suite à leur 
injection. Cependant, le calcul du facteur de dilution repose sur beaucoup d’hypothèses et 
d’estimations. 
 
La correction 2 a, quant à elle, l’avantage d’être fondée sur les teneurs réelles en manganèse, soufre 
et sodium de la terre CK avant et après traitement. Cependant, ces teneurs n’ont pas été mesurées 
en cours de traitement donc le facteur de dilution considère qu’un certain volume d’oxydant aboutit 
toujours à la formation de la même masse de sous-produits. Les masses de terre CK sont donc moins 
précisément corrigées en cours de traitement. 
 
Suite à ces différentes observations, la correction 2 a été choisie pour sa plus grande justesse en fin 
de traitement. Il faut toutefois garder en tête qu’elle est certainement légèrement surestimée car 
elle ne prend notamment pas en compte la mobilisation potentielle d’autres éléments de la terre CK 
lors du traitement. 
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5.1.3. Dégradations corrigées de la MOE, des HAP et des CAP-O 
 

 
Figure 63 : Dégradations corrigées (a) de la MOE, (b) des 16 HAP et (c) des 11 CAP-O dans les parcelles 
de terre CK traitées au permanganate (M), préchauffées et traitées au permanganate (MP), traitées au 

persulfate (S) et chauffées et traitées au persulfate (SC) 

100 

~ 80 

N 

5 60 
·-e 
~ 40 
0 
u 
LU 20 
0 
~ 

100 

~ 
N 

.Q 80 

ti 
~ 
0 60 u 

~ 
LU 40 
lll 
::> 
CL 
<( 
:I: 20 
<.0 ...... 
c 

1er système 

d'injection 
(sauf SC) 

1er système 

d' injection 
(sauf SC) 

(a) MOE 

1 sc 1 

Volume d'oxydant injecté (m3) 

(b) 16 HAP US EPA 

1 sc i 

E o ~~==~~~~~---,~~-----,--~====~--------,
"' 
l -20 J 
0 

1er système 

50 d'injection 
~ (saufSC) 
N 

0 
cL -50 
<( 
u 
...... 
...... 
c 
0 

-~ -100 
"0 
~ 
b.O 

•Q) 

0 

-150 

3 

Volume d'oxydant injecté (m3) 

(c) 11 CAP-O 
1 1 

; MP ; 

4 5 

' ,,·f , ' 
' 

:_.~~ ~:·' 0 'f'.' 
Volume d'oxydant injecté (m3) 



Chapitre IV : Oxydations chimiques in situ en parcelles lysimétriques 

134 
 

5.1.3.1. Traitements à base de permanganate (M et MP) 
 
 Parcelles lysimétriques M : 
 
Avec M, aucune dégradation significative n’est observée après 1 m3 de permanganate injecté, i.e. 
lorsque le premier système d’injection d’oxydant est en place (cf. IV.3.4.1.1). L’obtention de 
dégradations même légèrement négatives est probablement plutôt liée à la correction effectuée (cf. 
IV.5.1.2.3), qui surestime légèrement la formation de sous-produits et donc la dilution de la terre CK 
lorsque le traitement appliqué est peu efficace.  
 
L’installation du second système d’injection (cf. IV.3.4.1.2) aboutit à une dégradation élevée de la 
MOE et des 16 HAP : elle atteint 78 et 76% respectivement après 2 m3 injectés, puis se stabilise à 78 
et 82% après 3 m3 injectés (Figure 63.a et b). Les 11 CAP-O sont plus faiblement impactés par le 
traitement puisque seuls 17 et 20% sont dégradés après 2 et 3 m3 injectés, respectivement (Figure 
63.c). 
 
 Parcelles lysimétriques MP : 
 
La dégradation de la MOE et des 16 HAP est plus progressive avec MP qu’avec M mais atteint des 
niveaux équivalents aux parcelles M (76% et 78% respectivement après 3 m3 injectés). Des CAP-O 
sont formés suite au préchauffage de la terre CK (54%) puis dégradés par le permanganate (37% 
après 3 m3 injectés).  
 
Le préchauffage ne semble pas dégrader la MOE ou les 16 HAP, au contraire de ce qui a 
précédemment été observé (cf. III.6.1.2). Cependant, les teneurs mesurées dans l’un des duplicats 
juste après préchauffage ne sont pas cohérentes avec le reste de la cinétique d’injection : elles sont 
supérieures à l’état initial et aboutissent à un écart-type jusqu’à deux fois plus élevé que ceux 
calculés pour le reste du traitement. Cette observation est donc à nuancer et pourrait être attribuée 
à une hétérogénéité de l’échantillon de sol prélevé (cf. IV.5.1.1). Afin d’obtenir une cinétique 
cohérente, la dégradation des HAP dans l’échantillon incertain a été arbitrairement ajustée en 
modifiant l’écart entre les taux de dégradation des duplicats MP1 et MP2 (Tableau 27) : une 
dégradation de HAP est cette fois-ci observée lors du préchauffage, puis le 1er m3 de permanganate 
injecté n’aboutit à aucune dégradation supplémentaire. On retrouverait donc un comportement 
similaire à celui des parcelles M avec cet ajustement. 
 

Tableau 27 : Ajustement de la dégradation corrigée des HAP dans l’une des parcelles MP après 
préchauffage. MP1 et MP2 sont les duplicats des parcelles MP. 

 
* Dégradation après préchauffage de la terre CK 
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5.1.3.2. Traitements à base de persulfate (S et SC) 
 
Une augmentation des teneurs en MOE est observée dans les parcelles traitées au persulfate (Figure 
63.a). Ce comportement particulier a déjà été précédemment observé (cf. Annexe 3) et pourrait 
plutôt être lié à l’étape d’extraction des échantillons de sols avant analyse GC-MS : des sels tels que 
le sulfate de sodium pourraient également avoir été extraits, rendant les teneurs en MOE obtenues 
peu comparables et exploitables. Il semble donc plus pertinent d’évaluer l’efficacité des traitements 
au persulfate à partir des teneurs en CAP et non en MOE.  
 
Une dégradation limitée des 16 HAP est observée dans les parcelles S et SC (10 et 32% après 5 m3 
injectés respectivement ; Figure 63.b). Le persulfate thermiquement activé semble donc légèrement 
plus efficace que le persulfate seul. Cependant, tout comme cela a été le cas avec l’une des parcelles 
MP, la teneur en HAP mesurée dans l’un des duplicats S après 5 m3 de persulfate injectés n’est pas 
cohérente avec le reste de la cinétique d’injection puisqu’elle est redevenue proche de l’état initial. 
Cette observation est donc une nouvelle fois à nuancer et pourrait être attribuée à une 
hétérogénéité de l’échantillon de sol prélevé (cf. IV.5.1.1). Afin d’obtenir une cinétique cohérente, la 
dégradation des HAP dans l’échantillon incertain a été arbitrairement ajustée en modifiant l’écart 
entre les taux de dégradation des duplicats S1 et S2 (Tableau 28) : une dégradation de HAP 
comparable à celle obtenue dans les parcelles lysimétriques SC est cette fois-ci observée. L’activation 
thermique n’aurait donc pas d’influence notable sur la dégradation des HAP avec cet ajustement. 
 

Tableau 28 : Ajustement de la dégradation corrigée des HAP dans l’une des parcelles S après 5 m3 de 
persulfate injectés. S1 et S2 sont les duplicats des parcelles S. 

 
 
Finalement, des CAP-O sont continuellement formés au cours du traitement des parcelles S jusqu’à 
atteindre 89% de formation en fin de traitement (Figure 63.c). Une formation encore plus importante 
de CAP-O est observée dans les parcelles lysimétriques SC jusqu’à 3,5 m3 de persulfate injectés 
(129%), puis le dernier m3 et demi injecté aboutit à une dégradation de 89% des CAP-O 
précédemment formés. Il ne reste donc plus que 40% de CAP-O supplémentaires dans les parcelles 
lysimétriques SC par rapport à l’état initial en fin de traitement.  
 

5.1.3.3. Conclusions intermédiaires 
 
Les traitements à base de permanganate conduisent à une dégradation élevée de la MOE et des HAP. 
Des CAP-O sont d’abord formés avant d’être légèrement dégradés. Le préchauffage de la terre CK 
avant oxydation ne semble pas nécessaire, au contraire de ce qui a précédemment été montré au 
laboratoire (cf. III.6.1).  
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Les traitements au persulfate thermiquement activé ou non semblent quant à eux peu efficaces, 
d’autant plus qu’ils mènent à une formation élevée de CAP-O. 
 

5.2. Evolution de la température dans la terre CK pendant le traitement oxydant 
 
Des thermocouples ont été installés dans les parcelles (4 dans MP et SC et 2 dans M et S) afin de 
suivre l’évolution de la température de la terre pendant les traitements. Cependant, plusieurs 
d’entre eux ont été dégradés lors de l’oxydation, surtout avec le persulfate. Il n’est donc présenté ici 
que les données acquises les plus fiables. 
 

5.2.1. Evolution de la température dans les parcelles lysimétriques traitées au permanganate 
 

 
Figure 64 : Evolution de la température de la terre CK à 15 cm (« surface ») et 35 cm (« profondeur ») 

de profondeur pendant le traitement oxydation des parcelles (a) MP et (b) M. 
Une injection correspond à un volume de 0,5 m3 de permanganate. 

 
5.2.1.1. Parcelles lysimétriques MP 

 
 Préchauffage de la terre CK : 
 
Les expériences effectuées au laboratoire ont montré qu’un préchauffage de la terre à 90 °C pendant 
un jour au minimum suffisait à augmenter de manière significative la dégradation des CAP par le 
permanganate (cf. III.6.2.1). C’est donc l’objectif fixé pour les essais en parcelles lysimétriques.  
 
Les parcelles MP ont été préchauffées pendant 9 jours (Figure 64.a). La température de l’air 
chaud était de 125 °C les 7 premiers jours et 90 °C les 2 derniers jours. Une température d’au moins 
90 °C a été relevée dans l’ensemble des thermocouples les 2 derniers jours de chauffage dans la 
première parcelle duplicat et les 4 derniers jours de chauffage dans la deuxième parcelle duplicat.  
 
Une montée en température rapide, homogène et conforme à l’objectif fixé a donc été obtenue dans 
les parcelles MP, malgré une coupure d’électricité de 17 h qui a légèrement refroidi la terre en 
profondeur mais pas en surface. 
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 Oxydation de la terre CK préchauffée : 
 
Les injections de permanganate induisent un dégagement de chaleur important dans les parcelles 
lysimétriques MP (Figure 64.a).  
 
Suite à la première injection (0,5 m3), la température de la terre CK est plus élevée en profondeur 
(jusqu’à 74°C) qu’en surface (jusqu’à 59 °C). La combinaison de deux éléments pourrait expliquer ce 
comportement : 

- avec le premier système d’injection, une répartition homogène de l’oxydant est obtenue en 
profondeur mais pas en surface. Le contact entre la terre CK et le permanganate est donc 
meilleur en profondeur ; 

- la terre CK préchauffée est encore à 49 °C au moment de la première injection. Or, il a déjà 
été montré que la réactivité du permanganate augmentait avec la température (Almendros 
et al. 1989; De Weert et al. 2014; Siegrist et al. 2011). 

Le permanganate réparti uniformément dans un milieu chaud réagit donc plus vivement.  
 
Lors de la deuxième injection d’oxydant, les températures en surface et en profondeur sont égales 
(jusqu’à 47 °C). En revanche, lorsque le deuxième système d’injection est en place, la température en 
surface augmente nettement suite à chaque injection (jusqu’à 84 °C). Ceci pourrait s’expliquer par le 
fait que la surface des parcelles lysimétriques est temporairement noyée et donc saturée en oxydant 
au moment de l’injection, induisant alors une température plus élevée que dans un milieu moins 
saturé en oxydant. 
 

5.2.1.2. Parcelles lysimétriques M 
 
Dans les parcelles M, la température de la terre n’a été suivie que lors des deux premières injections 
de permanganate (Figure 64.b). La température a nettement augmenté après chaque injection, 
autant en profondeur qu’en surface (jusqu’à 75 °C). Cependant, aucune dégradation significative de 
la MOE et des HAP n’a été observée (cf. IV.5.1.3.1). Ce comportement sera discuté dans la partie ci-
dessous (cf. IV.5.2.1.3). 
 
Cette élévation importante de température pourrait en partie expliquer les taux de dégradation 
similaires de la MOE et des CAP obtenus dans les parcelles lysimétriques M et MP. En effet, les 
résultats obtenus en laboratoire montrent une nette augmentation de l’efficacité du permanganate 
lorsque la terre CK était préalablement chauffée. Les deux premières injections de permanganate 
dans les parcelles M pourraient donc avoir induit un préchauffage « chimique » de la terre CK, 
équivalent au préchauffage « physique » mis en œuvre dans les parcelles MP.  
 

5.2.1.3. Réactivité exothermique du permanganate 
 
Des recherches bibliographiques ont été effectuées afin d’expliquer le dégagement de chaleur 
important provoqué par l’injection de permanganate dans les parcelles lysimétriques M et MP. 
 
L’augmentation de température observée pourrait être liée à l’utilisation de solutions de 
permanganate très concentrées. En effet, la fiche de sécurité du permanganate de sodium 40% 
utilisé précise qu’il existe un risque de réaction exothermique violente en cas de contact avec des 
matières incompatibles (acides, peroxydes, agents de réduction, matières combustibles, poudres 
métalliques) ou de chauffage (135 °C). Pour des raisons de sécurité, le permanganate n’est 
généralement pas utilisé à des concentrations supérieures à 20% dans un contexte de remédiation 
de sites et sols pollués (Siegrist et al. 2011). Le caractère exothermique de la réaction entre le 
permanganate et les polluants organiques n’est donc pas clairement identifié, d’autant plus que la 
température du milieu traité n’est à notre connaissance pas suivie.  
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L’Institut National de Recherche et de Sécurité (INRS) a recensé plus de 4000 réactions chimiques 
exothermiques (Leleu and Triolet 2003). Ce rapport indique que le permanganate de potassium 
réagit de manière exothermique avec 15 composés organiques (e.g. diméthylformamide, glycérol, 
sucre) ou inorganiques (e.g. acide sulfurique, arsenic, peroxyde d’hydrogène, phosphore). Trois 
documents sont notamment cités et rapportent qu’une réaction explosive peut avoir lieu entre le 
permanganate et la matière organique. 
 
Cependant, un dégagement de chaleur est également observé quand aucune dégradation 
significative de MOE et CAP n’a lieu. En effet, la MOE et les CAP des parcelles M sont en grande 
partie dégradés lorsque le 2ème m3 de permanganate est injecté alors que : 

- la terre CK monte déjà en température lors de l’injection du 1er m3 de permanganate, 
- après 2 m3 injectés, les eaux en sortie des parcelles lysimétriques M sont toujours plus 

chaudes et moins concentrées en permanganate que celles en sortie des parcelles 
lysimétriques MP (Figure 65), alors que de la dégradation est observée dans ces dernières.  

 

 
Figure 65 : Concentration résiduelle en permanganate et température des eaux en sortie des parcelles 

M et MP suite à l’injection de permanganate. 
La consommation est le rapport (%) entre la concentration résiduelle en permanganate dans les eaux 

en sortie de parcelle et la concentration initiale de la solution injectée. 
 
Par conséquent, il serait possible que le permanganate réagisse de manière exothermique avec des 
composés autres que les contaminants organiques, tels que des phases minérales oxydables ou à 
l’état réduit. La terre CK est notamment riche en fer (Tableau 22). Considérons donc à titre 
d’exemple la réduction de l’oxyde de ferII (FeO) en oxyde de ferIII (Fe2O3) par le permanganate selon 
la réaction suivante :  
 

2 𝑀𝑛𝑂4
− + 6 𝐹𝑒𝑂 + 𝐻2𝑂 → 2 𝑀𝑛𝑂2 + 3 𝐹𝑒2𝑂3 + 2 𝑂𝐻− 

 
En utilisant les enthalpies de formation standard ΔHf

0 des composés6, il est possible de calculer 
l’enthalpie de réaction standard ΔrH0 à 25 °C (données disponibles pour KMnO4 et KOH) :  

                                                           
6 http://ressources.univ-lemans.fr/AccesLibre/UM/Pedago/chimie/03/CHIM310B/pdf/chim310b_table1.pdf 
(consulté le 07/04/2017) 

http://ressources.univ-lemans.fr/AccesLibre/UM/Pedago/chimie/03/CHIM310B/pdf/chim310b_table1.pdf
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∆𝑟𝐻0 = 2 ∆𝐻𝑓,𝑀𝑛𝑂2

0 + 3 ∆𝐻𝑓,𝐹𝑒2𝑂3

0 + 2 ∆𝐻𝑓,𝐾𝑂𝐻
0 − 2 ∆𝐻𝑓,𝐾𝑀𝑛𝑂4

0 − 6 ∆𝐻𝑓,𝐹𝑒𝑂
0 − ∆𝐻𝑓,𝐻2𝑂

0  

 
∆𝑟𝐻0 = 2(−521) + 3(−822) + 2(−426) − 2(−813) − 6(−266) − (−242)  

 
∆𝑟𝐻0 = −896 𝑘𝐽 𝑚𝑜𝑙−1 ≪ 0 

 
L’enthalpie de réaction étant largement négative, l’oxydation d’oxyde de ferII par le permanganate 
est très exothermique. Des réactions parasites et exothermiques sont donc bien susceptibles d’avoir 
lieu et pourraient expliquer une partie des dégagements de chaleur observés. 
 

5.2.2. Evolution de la température dans les parcelles lysimétriques SC 
 

 
Figure 66 : Evolution de la température de la terre CK à 15 cm (« surface ») et 35 cm (« profondeur ») 

de profondeur pendant le traitement de la parcelle lysimétrique SC2  
 
La température des terres traitées au persulfate a été délicate à suivre : un seul thermocouple de 
l’une des parcelles SC a récolté des données relativement fiables pendant la totalité du traitement. 
 
Suite aux résultats obtenus au laboratoire, l’objectif fixé est d’activer le persulfate à 60 °C (cf. 
III.6.2.2). Le point critique à contrôler est de réussir à chauffer la solution de persulfate dans la terre 
CK avant qu’elle n’atteigne le massif drainant situé au fond des parcelles.  
 
Les parcelles SC ont donc légèrement été préchauffées avant la première injection afin de chauffer 
plus rapidement le persulfate. Une température de 40 °C environ a été atteinte au bout de 9 jours de 
préchauffage en faisant varier la température de l’air chaud entre 150 et 300 °C (Figure 66).  
 
Dans un premier temps, il a été décidé d’utiliser le deuxième système d’injection dès le début du 
traitement et d’injecter non pas 0,5 mais 1 m3 d’oxydant à débit faible (0,2 m3 h-1). Le but était de se 
rapprocher du volume poreux du massif drainant et de la terre CK (environ 1,5 m3) afin d’obtenir un 
noyage plus important de la terre et de laisser le temps au persulfate de chauffer dans la terre et non 
dans le massif drainant. La température de l’air chaud a également été augmentée jusqu’à 380 °C, la 
température initiale de la solution de persulfate n’étant que de 12 °C. Des tentatives de préchauffage 
de cette solution avant injection avaient préalablement été effectuées mais s’étaient révélées 
inefficaces à cause de déperditions thermiques trop importantes.  
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Au contraire de ce qui été attendu, l’injection de persulfate a induit une augmentation conséquente 
de la température de la terre, endommageant une bonne partie des thermocouples installés. Un 
bullage et un dégagement de vapeur importants se sont produits à la surface des parcelles et une 
couche solide noirâtre (terre calcinée ?) s’est progressivement formée (Figure 67). La température de 
la solution oxydante surnageante a été relevée à plus de 53 °C en cours d’injection. Dans de telles 
conditions, le persulfate se décompose avant même d’attaquer la pollution organique, rendant le 
traitement inefficace. L’apport d’air chaud a donc été interrompu avant la fin de l’injection et remis 
en route le lendemain pour continuer le traitement. Les paramètres d’injection et de chauffage ont 
alors été réajustés afin de mieux contrôler la température : 

- le volume d’oxydant injecté a été diminué à 0,5 m3 afin de limiter la présence de solution 
oxydante surnageante en surface, 

- la température de l’air chaud a été diminuée entre 250 et 350 °C selon la température de 
l’air extérieur. 

 

 
Figure 67 : Réaction exothermique violente lors de la première injection de persulfate dans les parcelles 

SC : (a) bullage, (b) dégagement de vapeur et (c) formation de couches aux couleurs contrastées en 
surface 

 
Les injections suivantes ont systématiquement provoqué une baisse puis une ré-augmentation de la 
température de la terre CK (Figure 66). Le dernier thermocouple opérationnel indique que des 
températures variant autour des 60 °C fixés ont été maintenues jusqu’à l’arrêt du chauffage, qui aura 
finalement duré 47 jours. 
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5.3. Suivi des eaux en sortie des parcelles lysimétriques 
5.3.1. Concentration résiduelle en oxydant et température des eaux 

5.3.1.1. Parcelles lysimétriques M et MP 
 
L’application de permanganate induit systématiquement une augmentation de la température des 
eaux en sortie des parcelles : elles sont de 21 °C en moyenne avec MP et augmentent jusqu’à 37 °C 
avec M, la température initiale des cuves d’oxydant étant d’environ 10 °C (Figure 65). Une 
consommation de permanganate élevée et diminuant légèrement avec le volume injecté est 
également observée avec M. Elle reste tout de même de 66% en fin de traitement. Avec MP, le 
premier m3 de permanganate injecté induit une faible consommation d’oxydant (maximum 16%). Elle 
augmente à 46% lorsque le deuxième système d’injection est mis en place, puis diminue légèrement 
pour atteindre 38% en fin de traitement. La consommation d’oxydant et la température des eaux 
sont donc significativement plus élevées avec M. Les taux de dégradation de la MOE et des CAP étant 
équivalents pour M et MP, l’hypothèse de consommation parasite du permanganate avec M est la 
plus probable, comme discuté précédemment (cf. IV.5.2.1.3). 
 

5.3.1.2. Parcelles lysimétriques S et SC 
 

 
Figure 68 : Concentration résiduelle en persulfate et température des eaux en sortie des parcelles S et 

SC suite à l’injection de persulfate. 
La consommation est le rapport (%) entre la concentration résiduelle en persulfate dans les eaux en 

sortie de parcelle et la concentration initiale de la solution injectée. 
 
Des consommations de persulfate et des températures élevées (en moyenne 82% et 35 °C, 
respectivement) sont observées dans les eaux en sortie des parcelles SC tout au long du traitement 
(Figure 68). Dans les parcelles S, la consommation de persulfate est plus faible et diminue 
significativement au cours du traitement (de 54 à 7 %). La température des eaux est également plus 
faible et proche de la température initiale des cuves d’oxydant (environ 10 °C). Le chauffage des 
parcelles SC a donc un impact notable sur le persulfate. Cependant, les dégradations de MOE et CAP 
dans les parcelles lysimétriques S et SC sont proches : la consommation élevée de persulfate 
observée avec SC serait donc plutôt liée à une décomposition thermique du persulfate et à une 
consommation parasite des radicaux libres formés (« radical scavenging»). 
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5.3.2. pH et potentiel d’oxydo-réduction (Eh) des eaux 
 
Le pH et le Eh des eaux en sortie des parcelles lysimétriques M et MP restent proches de ceux de la 
solution initiale de permanganate (pH = 7,48 et Eh = 835 mV ; Figure 69.a). Une légère alcalinisation 
est d’abord observée, le pH initial de la terre CK (8,4) étant plus élevé que celui de la solution de 
permanganate, mais elle s’atténue au fur et à mesure du traitement pour se rapprocher de ce 
dernier.  
 

 
Figure 69 : pH et potentiel d’oxydo-réduction (Eh) par rapport à l’électrode standard à hydrogène (ESH) 

des eaux en sortie des parcelles lysimétriques traitées (a) au permanganate et (b) au persulfate 
 
Plus de variations sont observées dans les eaux en sortie des parcelles lysimétriques S et SC (Figure 
69.b). Le pH, d’abord proche de la neutralité, diminue ensuite jusqu’à atteindre des valeurs de 3,26 
et 1,05 pour S et SC, respectivement. Les composés à l’origine du pouvoir tampon de la terre CK sont 
donc probablement progressivement dégradés au cours du traitement, surtout avec SC. Pour sa part, 
Eh augmente jusqu’à atteindre une valeur finale de 935 mV. Le pH et Eh se rapprochent donc au fur et 
à mesure du traitement de ceux de la solution initiale de persulfate (pH = 0,49 et Eh = 1245 mV). 
 
 

6. Analyse technique, économique et environnementale des traitements oxydants 
6.1. Analyse technique 

6.1.1. Traitements à base de permanganate  
  
Le permanganate concentré est un comburant puissant, qui s’enflamme rapidement en cas de fuites 
dans le réseau d’injection (Figure 70.a et b). 
 
De plus, du dioxyde de manganèse se déposait progressivement dans le réseau d’injection. Ce 
dernier devait donc régulièrement être nettoyé afin de maintenir une bonne circulation de l’oxydant. 
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Figure 70 : Différents problèmes techniques rencontrés lors des traitements au permanganate (a et b) 

ou au persulfate (c à g) 
 

6.1.2. Traitements à base de persulfate 
  
Le persulfate concentré : 

- recristallisait rapidement, obstruant le réseau d’injection et les canalisations en sortie des 
parcelles (Figure 70.c, d et e). L’ensemble du dispositif expérimental devait donc être 
systématiquement nettoyé après chaque injection ; 

- est acide et donc corrosif (Figure 70.f). Du matériel inox ou plastique a donc exclusivement 
dû être utilisé ; 

- bulle à haute pression, ce qui empêche son injection à débit élevé (cavitation dans le corps 
des pompes centrifuge). 

 
De plus, un durcissement important de la terre CK a été observé dans les quatre parcelles traitées au 
persulfate (Figure 70.g), ce qui a complexifié le prélèvement homogène des sols. 
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6.1.3. Mise en œuvre des oxydations avec soutien thermique 
 
Le deuxième système d’injection des oxydants a permis d’obtenir un contact satisfaisant entre 
l’oxydant et la terre CK. La mise en œuvre du préchauffage convectif s’est également aisément 
effectuée puisque la répartition de l’air chaud ainsi que la température de la terre CK étaient 
facilement contrôlables.  
 
En revanche, le couplage chauffage/oxydation dans les parcelles SC était plus difficilement 
contrôlable (cf. IV.5.2.2). Le chauffage conductif répartissait notamment de manière plus hétérogène 
l’air chaud dans les trois tubes inox, dont la température variait fréquemment. Le réglage des vannes 
en entrée et sortie des tubes devait par conséquent être régulièrement réajusté afin d’homogénéiser 
le chauffage des parcelles SC.  
 

6.2. Analyse économique 
 
L’impact économique des différents traitements mis en œuvre dans les parcelles lysimétriques a été 
déterminé en sommant le coût des oxydants à celui du soutien thermique éventuellement apporté. 
La consommation électrique des pompes a dans un premier temps été négligé.  
 
La consommation électrique liée au chauffage de l’air extérieur a été estimée en comparant la 
consommation électrique du site lors du chauffage des parcelles à celle de l’année précédente à la 
même période (octobre et novembre 2015). Pour les gammes de températures appliquées (jusqu’à 
350 °C), l’équation (37) a été déterminée : 
 

𝐶(𝑇) =
𝑇

5
      (37) 

 
Avec : 

- T : température de l’air chaud [°C] ; 
- C(T) : consommation électrique journalière permettant de chauffer l’air extérieur à une 

température T [kWh j-1]. 
  
Cette équation, établie de manière empirique avec les données disponibles, ne semble pas 
homogène car elle relie une consommation électrique à une température. L’unité du dénominateur 
(= 5) devrait donc être le [°C j kWh-1] mais n’a ici pas de signification physique claire. 
 
Le coût des quatre traitements a ensuite été évalué en fonction des conditions optimales 
déterminées pour chaque traitement et détaillées ci-dessous. 
 
Avec les parcelles M, le 1er m3 d’oxydant a servi à préchauffer chimiquement la terre CK, puis le 2ème 
m3 d’oxydant a permis d’obtenir une dégradation quasiment maximale des contaminants organiques. 
Le 3ème m3 n’a donc pas été pris en compte. 
 
Avec les parcelles MP, le 1er m3 d’oxydant n’a abouti à aucune dégradation significative, 
probablement à cause de la faible efficacité du premier système d’injection mis en place. Seuls les 2 
m3 suivants ont donc été pris en compte. De plus, la température de l’air chaud lors du préchauffage 
a été maintenue à 125 °C mais sa durée a été diminuée de 9 à 7 jours car : 

- une coupure d’électricité de 17 h a eu lieu, 
- la terre CK a atteint 90 °C pendant minimum 2 jours, alors qu’un seul jour suffisait. 

 
Avec les parcelles S, le 1er m3 d’oxydant a également été écarté de l’étude pour la même raison que 
les parcelles MP (système d’injection mal adapté). Seuls les 4 m3 suivants ont été pris en compte.  
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Avec les parcelles SC, la température appliquée lors de l’injection du 1er m3 était très élevée et a 
mené à une décomposition trop rapide du persulfate. Seuls les 4 m3 suivants ont donc été pris en 
compte. Pour le chauffage, une température moyenne de l’air chaud de 300 °C et une durée de 
chauffage de 6 semaines ont été fixés. 
 

Tableau 29 : Estimation du coût (€ H.T.) des différents traitements mis en œuvre dans les parcelles 
lysimétriques 

 M MP S SC 

Oxydant 
(40%m) 

Volume (m3) 2 2 4 4 

Coût (€ m-3) 3195 3195 960 960 

Coût de l’oxydant (€) 6390 6390 3840 3840 

Chauffage 

Durée (j) - 7 - 42 

Consommation (kWh j-1) - 25 - 60 

Coût  - 20 - 305 

Prix par parcelle lysimétrique (€) a 6390 6410 3840 4145 

Prix à la tonne de terre traitée in situ  
(€ t-1) b 

1420 1425 850 920 

a : prix du kWh égal à 0,12183 € (tarif réglementé au 6 février 2017) 
b : une parcelle lysimétrique équivaut à environ 4,5 t de terre traitée in situ (en considérant que la fraction 
supérieure à 8 cm – non prélevée pour le remplissage des parcelles lysimétriques – représente 20% de la masse 
totale de terre) 

 
Malgré les plus faibles volumes appliqués, le coût élevé du permanganate de sodium implique que 
les traitements à base de permanganate sont presque 2 fois plus chers que ceux à base de persulfate 
(Tableau 29). Le coût du chauffage et surtout du préchauffage est faible par rapport à celui des 
oxydants. La consommation électrique des pompes peut donc bien être négligée. 
 
Le traitement usuellement mis en œuvre dans le cadre d’une forte contamination en HAP (> 1000 mg 
kg-1) de la zone non saturée d’un sol est : 

- l’excavation des terres polluées (en moyenne 10 € t-1 ; (Colombano et al. 2010)), 
- le traitement des terres excavées en centre spécialisé (140 € t-1 ; SITA FD Jeandelaincourt, 

France), 
- le remblaiement du site traité par de la terre végétale (en moyenne 15 € t-1 7). 

Le coût de cette filière classique est d’environ 165 € t-1 (hors transport), ce qui est entre 5 et 9 fois 
moins cher que les traitements testées en parcelles lysimétriques. 
 

6.3. Analyse environnementale 
6.3.1. Traitements à base de permanganate 

 
En accord avec les taux de dégradation élevés de la MOE et des CAP, l’application de permanganate 
induit une dégradation significative du COT (50 et 48% avec les parcelles M et MP, respectivement ; 
dégradation corrigée ; Tableau 30).  
 
Bien que la terre CK initiale soit légèrement basique, son pH a augmenté de plus d’un point après 
traitement, comme cela a déjà été observé dans plusieurs travaux (Chen et al. 2009; Sirguey et al. 
2008). Cela est cohérent avec la réaction théorique d’oxydation des HAP par le permanganate à des 
pH compris entre 3,5 et 12, qui conduit notamment à la formation d’ions hydroxydes (cf. I.3.2.1). Des 
recherches supplémentaires ont également été effectuées afin de confirmer la nature du sous-
produit du permanganate formé lors du traitement : 

- les parcelles M et MP sont devenues de plus en plus noires au cours du traitement ; 

                                                           
7 http://www.monequerre.fr/devis-terrassement-tarif-au-m3-et-infos-pratiques/  

http://www.monequerre.fr/devis-terrassement-tarif-au-m3-et-infos-pratiques/
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- le diagramme de Pourbaix du manganèse montre que les deux composés noirâtres 
susceptibles de se former à pH et Eh élevés sont l’oxyde de manganèseIII (Mn2O3(s)) et l’oxyde 
de manganèseIV (MnO2(s)) ; 

- une nette augmentation du bruit de fond ainsi qu’une bosse amorphe importante sont 
observées sur les diffractogrammes (DRX) des parcelles lysimétriques M et MP après 
traitement (cf. Annexe 6.2). Le premier point indique que le manganèse (fluorescent dans le 
tube en cobalt utilisé en DRX) est présent en concentration importante dans l’échantillon 
analysé, ce qui est en accord avec les analyses élémentaires effectuées (Tableau 30). Le 
deuxième point indique que des composés amorphes sont présents en concentration 
importante dans l’échantillon analysé. Or, l’oxyde de manganèseIII est généralement 
cristallin, au contraire de l’oxyde de manganèseIV. 

Le sous-produit du permanganate probablement formé lors du traitement est donc bien MnO2. Le 
point à charge nulle de ce dernier variant entre 2,5 et 4,7, sa surface est chargée négativement en 
milieu basique (Sirguey et al. 2008). La formation progressive de MnO2(s) pourrait donc également 
expliquer l’augmentation de pH observée. 
 
Tableau 30 : Caractéristiques de la terre CK dans les parcelles lysimétriques M et MP avant traitement 

et deux mois après traitement (moyenne ± écart-type/2, n=2). 
* Masse de terre CK corrigée avec le facteur de dilution 2 (cf. IV.5.1.2.2). 

 
M MP 

Etat initial Etat final 
Etat final 
corrigé* 

Etat initial Etat final 
Etat final 
corrigé* 

COT (%) 7,5 2,4 ± 0,1 3,7 ± 0,3 10,0 3,7 ± 0,5 5,2 ± 0,8 

pH 8,4 9,8 ± 0,1 - 8,2 9,6 ± 0,1 - 
Carbonates (%) a 16,0 15,0 ± 0,1 24,0 ± 0,4 12,0 15,0 ± 0,5 21,0 ± 0,5 

Mn (g kg-1) 7,1 210,0 ± 5,0 - 9,4 170,0 ± 5,0 - 
Na (g kg-1) 0,7 43,5 ± 2,3 - 1,0 41,0 ± 0,5 - 

S (g kg-1) 16,0 4,5 ± 0,1 7,1 ± 0,3 25,0 8,3 ± 0,7 11,8 ± 1,1 
Fe (g kg-1) 120,0 69,0 ± 1,0 109,2 ± 0,2 72,0 62,0 ± 2,5 88,3 ± 2,5 

As (mg kg-1) 95 66 ± 3 104 ± 3 91 74 ± 1 105 ± 2 
Cd (mg kg-1) 1,8 0,8 ± 0,1 1,2 ± 0,1 1,6 0,7 ± 0,1 1,1 ± 0,1 
Cr (mg kg-1) 94 50 ± 1 78 ± 1 74 51 ± 1 73 ± 1 
Cu (mg kg-1) 49 29 ± 1 45 ± 1 57 29 ± 1 41 ± 1 
Hg (mg kg-1) 1,2 0,7 ± 0,1 1,0 ± 0,1 1,6 1,0 ± 0,1 1,4 ± 0,1 
Pb (mg kg-1) 320 195 ± 3 310 ± 1 280 215 ± 3 310 ± 7 
Ni (mg kg-1) 49 28 ± 2 44 ± 2 31 24 ± 1 34 ± 1 
Zn (mg kg-1) 980 540 ± 15 850 ± 10 610 515 ± 18 730 ± 16 

a : équivalent CaCO3 

 
Une formation de carbonates est observée dans les parcelles lysimétriques M et MP (50 et 75%, 
respectivement). Une hypothèse pouvant expliquer ce comportement est l’altération des silicates en 
carbonates. En effet, la dégradation importante de carbone organique observée avec M et MP 
conduit à la formation de dioxyde de carbone. Une partie de ce dioxyde de carbone pourrait alors 
être dissous dans l’eau et former des ions hydrogénocarbonates, ces derniers réagissant finalement 
avec les silicates pour former des carbonates (Berner et al. 1983) : 
 

𝐶𝑂2 + 𝐶𝑎𝑆𝑖𝑂3 → 𝐶𝑎𝐶𝑂3 + 𝑆𝑖𝑂2 
𝐶𝑂2 + 𝑀𝑔𝑆𝑖𝑂3 → 𝑀𝑔𝐶𝑂3 + 𝑆𝑖𝑂2 

 
Dans les équations précédentes, CaSiO3 et MgSiO3 correspondent à n’importe quel silicate calcique et 
magnésien, alors que SiO2 correspond à un silicate sédimentaire. 
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Comme cela l’a également été observé en DRX et au MEB (cf. Annexe 6), les teneurs finales de la 
terre CK en Mn et en Na, tous deux apportés par l’oxydant, augmentent considérablement : elles 
sont respectivement 30 et 60 plus élevées que les teneurs initiales avec M, et 20 et 40 fois plus 
élevées avec MP. En termes de quantités molaires, environ 2 fois plus de Mn que de Na est apporté 
par le traitement. Or, le permanganate de sodium (NaMnO4) contient la même quantité molaire de 
Mn et Na. Par conséquent, environ 50% du Na reste probablement piégé sous la forme de sels dans 
la terre CK, les 50% restants étant lessivés avec les eaux en sortie des parcelles lysimétriques.  
 
Au contraire du Mn et du Na, les teneurs en autres ETM de la terre CK sont systématiquement plus 
faibles après traitement, surtout avec M. Cependant, une fois les teneurs finales corrigées, elles 
deviennent équivalentes voire supérieures aux teneurs initiales avec MP, probablement à cause 
d’une légère surestimation de la correction 2. Les diminutions observées sont donc probablement 
liées à la dilution de la terre CK à cause des sous-produits d’oxydation formés plutôt qu’à une 
mobilisation de ces éléments lors du traitement. 
 

6.3.2. Traitements à base de persulfate 
 
En accord avec les taux de dégradation de la MOE et des CAP obtenus dans les parcelles 
lysimétriques SC, le COT est lui aussi faiblement dégradé (25% ; dégradation corrigée ; Tableau 11). 
Dans les parcelles lysimétriques S, aucune dégradation significative du COT n’est observée.  
 
Les traitements au persulfate induisent une diminution importante du pH de la terre CK, surtout avec 
SC. Cette acidification est probablement la cause principale de l’altération des carbonates quasi-
totale avec S et totale avec SC.  
 
Tableau 31 : Caractéristiques de la terre CK dans les parcelles lysimétriques S et SC avant traitement et 

deux mois après traitement (moyenne ± écart-type/2, n=2). 
* Masse de terre CK corrigée avec le facteur de dilution 2 (cf. IV.5.1.2.2). 

 
S SC 

Etat initial Etat final 
Etat final 
corrigé* 

Etat initial Etat final 
Etat final 
corrigé* 

COT (%) 7,9 6,9 ± 0,5 9,1 ± 0,7 8,8 3,1 ± 0,1 6,6 ± 0,2 

pH 8,5 6,4 ± 0,2 - 8,4 2,7 ± 0,1 - 
Carbonates (%) a 18,0 2,0 ± 0,1 3,0 ± 0,1 17,0 < 0,2 < 0,4 

S (g kg-1) 15,0 83,5 ± 2,3 - 18,0 160,0 ± 0,1 - 
Na (g kg-1) 0,7 24,0 ± 1,0 - 0,7 75,5 ± 2,3 - 

Mn (g kg-1) 6,8 5,8 ± 0,1 7,6 ± 0,8 8,1 2,4 ± 0,1 5,1 ± 0,2 
Fe (g kg-1) 100,0 80,5 ± 0,8 105,9 ± 1,5 110,0 42,0 ± 2,5 89,4 ± 5,8 

As (mg kg-1) 94 86 ± 1 113 ± 3 97 41 ± 1 86 ± 11 
Cd (mg kg-1) 1,5 1,0 ± 0,1 1,3 ± 0,1 1,4 0,4 ± 0,1 0,8 ± 0,1 
Cr (mg kg-1) 91 71 ± 1 93 ± 1 91 33 ± 1 69 ± 2 
Cu (mg kg-1) 55 93 ± 1 122 ± 1 49 15 ± 1 31 ± 1 
Hg (mg kg-1) 1,2 1,0 ± 0,1 1,3 ± 0,1 1,4 0,6 ± 0,1 1,2 ± 0,1 
Pb (mg kg-1) 330 260 ± 5 340 ± 10 330 165 ± 8 350 ± 14 
Ni (mg kg-1) 48 37 ± 1 48 ± 1 45 10 ± 1 21 ± 1 
Zn (mg kg-1) 940 720 ± 35 950 ± 36 920 170 ± 10 360 ± 19 

a : équivalent CaCO3 

 
Comme cela l’a également été observé en DRX et au MEB (cf. Annexe 6), les teneurs finales de la 
terre CK en S et en Na, apportés par l’oxydant, augmentent considérablement : elles sont 
respectivement 5 et 35 plus élevées que les teneurs initiales avec les parcelles S, et 10 et 110 fois 
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plus élevées avec les parcelles SC. De plus, la quantité de matière de soufre (S) apportée est environ 
2 fois plus importante que celle de sodium (Na). Or, le sulfate de sodium formé lors du traitement 
(Na2SO4, confirmé par DRX ; cf. Annexe 6.2) contient 2 fois moins de S que de Na. Par conséquent, 
environ 75% du Na est lessivé avec les eaux en sortie des parcelles lysimétriques.  
Finalement, les teneurs en ETM de la terre CK sont généralement plus faibles après traitement, 
surtout avec SC. Une fois les teneurs finales corrigées, elles deviennent équivalentes aux teneurs 
initiales dans les parcelles S mais une diminution moyenne de 30% est encore observée dans les 
parcelles SC. La forte acidification de la terre CK avec SC a donc induit une mobilisation partielle des 
ETM dans les eaux. Le plomb et le zinc, initialement présents en quantités élevées, ont un 
comportement opposé : le plomb n’est pas mobilisé alors que plus de 60% du zinc l’est. En revanche, 
la teneur en cuivre des parcelles S est doublée après traitement. Cette observation est probablement 
liée à la corrosion du matériel en laiton – vannes, débitmètres, colliers de serrage etc. – utilisé lors 
des premières injections de persulfate dans les parcelles S (cf. IV.6.1). Ce dernier a ensuite été 
remplacé par du matériel en plastique ou en inox pour la fin du traitement des parcelles S et pour 
l’intégralité du traitement des parcelles SC, ce qui explique que la teneur en cuivre de la terre CK n’a 
pas augmenté avec SC. La teneur en zinc – le deuxième composé majoritaire du laiton – n’a quant à 
elle pas augmenté avec S, mais ce dernier semble plus lessivable que le cuivre au vu des pertes 
observées avec SC (37 et 61% pour le cuivre et le zinc, respectivement). 
 
Les mêmes tendances – acidification, altération des carbonates, lessivage des métaux, 
comportement opposé du plomb et du zinc – ont déjà été observées dans les travaux de thèse de 
Fabien Laurent visant à étudier en lysimètres l’impact du persulfate activé par du peroxyde 
d’hydrogène sur une terre de cokerie similaire à la terre CK (Laurent 2012). Seule l’augmentation 
conséquente de la teneur en cuivre dans les parcelles lysimétriques S n’a pas été constatée. 
 

6.3.3. Emissions de dioxyde de carbone (CO2) 
6.3.3.1. Emissions de CO2 liées au chauffage de la terre CK 

 
Les taux d’émission de CO2 dépendent des filières de production d’électricité et de la saison. En 
France, le mix énergétique est dominé par le nucléaire donc les taux d’émission de CO2 sont 
relativement faibles, surtout au printemps et en été (en moyenne 15-20 kgCO2 MWh-1 en 2015 (RTE 
2016)). En automne et en hiver, la consommation électrique augmente principalement à cause du 
chauffage. La France doit donc importer plus d’électricité pour subvenir aux besoins. Le mix 
énergétique des pays frontaliers étant dominé par les énergies fossiles, les taux d’émission de CO2 
augmentent donc en conséquence (en moyenne 55-65 kgCO2 MWh-1 en 2015 (RTE 2016)).  
 
Nos essais en parcelles lysimétriques ont eu lieu de septembre à décembre 2016. Les émissions de 
CO2 sont donc : 

- pour le préchauffage d’une parcelle lysimétrique MP : 7 j x 25 kWh j-1 x 60.10-3 kgCO2 kWh-1 = 
10,5 kgCO2, ce qui correspond à 2,3 kg de CO2 par tonne de terre traitée in situ ; 

- pour le chauffage d’une parcelle lysimétrique SC : 42 j x 60 kWh j-1 x 60.10-3 kgCO2 kWh-1 = 
151,2 kgCO2, ce qui correspond à 33,6 kg de CO2 par tonne de terre traitée in situ. 

 
Si les traitements avaient été effectués en été, les émissions de CO2 auraient été nettement plus 
faibles pour deux raisons :  

- les températures extérieures auraient été plus élevées donc il aurait moins fallu chauffer les 
parcelles pour atteindre les températures voulues, 

- les taux d’émission de CO2 sont plus de 3 fois plus faibles en été qu’en hiver en France. 
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6.3.3.2. Emissions de CO2 liées à l’oxydation des contaminants organiques 
 
Il n’était techniquement pas faisable de mesurer le CO2 émis lors du traitement des parcelles. De 
plus, à notre connaissance le CO2 n’est pas suivi dans les travaux sur l’ISCO de sols contaminés par 
des HAP. L’émission de CO2 a donc été estimée en considérant la minéralisation du carbone 
organique (COT) de la terre CK en CO2 (équation 38 ci-après). 
 

[𝐶𝑂2]é𝑚𝑖𝑠 =
𝑀𝐶𝑂2

𝑀𝐶
× ([𝐶𝑂𝑇]𝑡0

− [𝐶𝑂𝑇]𝑡𝑓
)    (38) 

 
Avec : 

- [CO2]émis : quantité de CO2 émise suite à la minéralisation du carbone organique de la terre CK 
[g kg-1] ; 

- MCO2 et MC : masses molaires du dioxyde de carbone et du carbone (= 44 et 12 g mol-1, 
respectivement) ; 

- [COT]t0 : teneur en COT de la terre CK avant traitement [g kg-1] ; 
- [COT]tf : teneur corrigée en COT de la terre CK deux mois après traitement [g kg-1]. 

 
Cette équation surestime probablement la quantité réelle de CO2 émise car elle considère une 
minéralisation totale du carbone organique de la terre CK. En réalité, d’autres composés organiques 
légers sont probablement volatilisés et/ou lessivés par les eaux. Ils sont donc à l’origine d’une partie 
de la perte de carbone organique de la terre CK.  
 

6.3.3.3. Consommation ou émission de CO2 liées à la formation ou à la dissolution de 
carbonates 

 
Lors des traitements à base de permanganate, une formation de carbonates est observée 
probablement à cause de l’altération des silicates (cf. IV.6.3.1). Au contraire, lors des traitements à 
base de persulfate, une dissolution des carbonates est observée suite à l’acidification des terres 
traitées (cf. IV.6.3.2) : 
 

𝐶𝑎𝐶𝑂3 + 2 𝐻+ → 𝐶𝑎+ + 𝐶𝑂2 + 𝐻2𝑂 
 
Ces deux comportements induisent donc une consommation de dioxyde de carbone dans le cas du 
permanganate et une émission de dioxyde de carbone de carbone dans le cas du persulfate. La 
quantité de CO2 consommée ou émise peut alors être estimée avec l’équation (39) suivante :  
 

[∆𝐶𝑂2] =
𝑀𝐶𝑂2

𝑀𝐶𝑎𝐶𝑂3

× ([𝐶𝑎𝐶𝑂3]𝑡0
− [𝐶𝑎𝐶𝑂3]𝑡𝑓

)    (39) 

 
Avec : 

- [ΔCO2] : quantité de CO2 consommée ou émise suite à la formation ou à la dissolution des 
carbonates de la terre CK [g kg-1] ; 

- MCO2 et MCaCO3 : masses molaires du dioxyde de carbone et du carbonate de calcium (= 44 et 
100 g mol-1, respectivement) ; 

- [CaCO3]t0 : teneur en carbonate de calcium de la terre CK avant traitement [g kg-1] ; 
- [CaCO3]tf : teneur corrigée en carbonate de calcium de la terre CK deux mois après traitement 

[g kg-1]. 
 
[ΔCO2] est négatif en cas de consommation de CO2 et positif en cas d’émission de CO2. 
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6.3.3.4.  Emissions de CO2 totales liées aux traitements oxydants  
 
La minéralisation du COT contribue majoritairement aux émissions de CO2 des traitements oxydants, 
surtout pour ceux à base de permanganate (Tableau 32). Le traitement à base de persulfate 
thermiquement activé conduit à une minéralisation plus faible du COT mais est toutefois plus 
émetteur de CO2 à cause du chauffage et de la dissolution des carbonates de la terre CK. Enfin, le 
traitement à base de persulfate n’a pas conduit à une dégradation du COT donc n’émet que peu de 
CO2. 
 

Tableau 32 : Quantité de CO2 émise par tonne de terre traitée in situ.  

 M MP S SC 
Chauffage 

(kg t-1) 
0 2 0 34 

Minéralisation du COT 
(kg t-1) a, b 

95 120 -30 e 55 

Formation ou dissolution 
des carbonates (kg t-1) b, c 

-24 -27 45 50 

Quantité totale  
de CO2 émise 

(kg t-1) d 
71 93 15 105 

a : équation 38 

b : quantité ramenée à la tonne de terre traitée in situ en considérant que i) la fraction supérieure à 8 cm – non 
prélevée pour le remplissage des parcelles lysimétriques – représente 20% de la masse totale de terre, et ii) la 
teneur en matière sèche de la terre CK est de 85% 
c : équation 39 

d : somme des quantités de CO2 émises suite au chauffage, à la minéralisation du COT et à l’altération des 
carbonates de la terre CK 
e : valeur négative probablement à cause d’une légère surestimation de la correction 2 

 
Si l’on compare par exemple ces émissions à un trajet en berline récente (diesel 90 CV, émission de 
85 g de CO2 par km), alors traiter in situ une tonne de terre : 

- au persulfate équivaut à un trajet Nancy – Strasbourg, 
- au persulfate thermiquement activé équivaut à un trajet Nancy – Rome. 

 
 

7. Conclusions 
7.1. Comparaison des quatre traitements oxydants 

 
Quatre traitements d’oxydation chimique in situ ont été mis en œuvre en parcelles lysimétriques afin 
d’évaluer leur applicabilité à une échelle proche des conditions réelles de remédiation de la zone non 
saturée de sols lourdement contaminés par des HAP. Deux de ces traitements avaient donné les 
meilleurs résultats à l’échelle du laboratoire : 

- préchauffage de la terre polluée à 90 °C pendant 1 jour puis oxydation au permanganate 
(parcelles lysimétriques MP), 

- oxydation au persulfate combinée au chauffage de la terre polluée à 60 °C (parcelles 
lysimétriques SC). 

Les deux autres traitements – oxydation au permanganate (parcelles lysimétriques M) ou au 
persulfate (parcelles lysimétriques S) – avaient comme objectif d’évaluer la plus-value du soutien 
thermique apporté dans les parcelles lysimétriques MP et SC. 
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De manière générale, la répartition homogène de la solution oxydante au sein des parcelles n’a pu 
être correctement assurée qu’en effectuant un noyage partiel avec l’oxydant. De plus, le niveau de 
pollution élevé de la terre CK a nécessité l’application de quantités importantes d’oxydants. Le 
volume injecté a donc été réduit en utilisant des solutions oxydantes concentrées et usuellement non 
appliquées pour des raisons techniques et de sécurité, ce qui a induit des réactions pas forcément 
attendues (e.g. exothermicité, cristallisation, corrosion).  
 
Les différentes modalités de traitement ont été évaluées en fonction (Figure 71) : 

- des taux de dégradations des polluants organiques obtenus (MOE, 16 HAP, 11 CAP-O), 
- de leurs impacts techniques, économiques et environnementaux, 
- de leur potentiel d’optimisation et d’applicabilité en grandeurs réelles. 

Cette évaluation peut paraître subjective, mais elle se fonde sur un certain recul acquis tout au long 
de ce travail de thèse et qui permet de hiérarchiser les différents critères à considérer pour la mise 
en œuvre des traitements développés. 

 
Figure 71 : Représentation schématique des différents paramètres pris en compte pour l’évaluation 

finale des traitements oxydants mis en œuvre 
 
Les traitements à base de permanganate conduisent à des taux de dégradation élevés à une dose 
d’oxydant modérée (13 DSO16 HAP). Le préchauffage convectif de la terre CK avant oxydation a été 
réalisé avec succès. Il n’a cependant pas d’utilité lorsque le permanganate est utilisé concentré, ce 
dernier assurant un préchauffage chimique de la terre CK grâce à sa haute exothermicité. L’impact 
sur l’environnement des modalités M et MP semble modéré car seule une légère alcalinisation de la 
terre CK a lieu et les ETM ne semblent pas mobilisés. L’apport important de manganèse et de sodium 
pourrait toutefois altérer la fertilité de la terre CK. L’applicabilité en grandeurs réelles des modalités 
M et MP est donc envisageable si de grandes précautions sont prises lors de la manipulation des 
solutions oxydantes concentrées. Cependant, le plus grand inconvénient du permanganate concentré 
est son coût très élevé, qui rend le traitement économiquement non viable. C’est en ce sens que 
pourrait être effectuée la principale optimisation de la modalité MP, i.e. en remplaçant le 
permanganate de sodium par le permanganate de potassium, beaucoup moins soluble mais 
également beaucoup moins cher, comme cela est décrit dans la partie suivante (cf. IV.7.2).  
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Les traitements à base de persulfate conduisent à des taux de dégradation plus mitigés et semblent 
peu applicables en grandeurs réelles à cause de nombreux problèmes techniques posés par 
l’utilisation de solutions oxydantes concentrées. De plus, leur impact sur l’environnement, surtout 
avec SC, est important car la terre CK s’est fortement (i) acidifiée, mobilisant par conséquent une 
partie des ETM la contaminant, et (ii) enrichie en soufre et en sodium, provoquant un durcissement 
et une augmentation du volume de terre importants. Sa fertilité peut donc être nettement diminuée, 
et la baisse des teneurs en MOE et CAP observée avec SC est certainement plus liée à une dilution de 
la terre CK avec les sous-produits minéraux formés qu’à une efficacité réelle du traitement. 
L’activation thermique du persulfate s’est donc révélée improductive, probablement à cause d’une 
décomposition rapide des radicaux libres formés liée à l’utilisation d’oxydant concentré et au 
chauffage conductif difficilement contrôlable pendant l’oxydation. Enfin, le coût du persulfate est 
modéré mais le volume élevé à injecter rend le traitement économiquement non viable. Les pistes 
d’amélioration pourraient donc être orientées vers la diminution du volume injecté afin de limiter à 
la fois les impacts environnementaux et économiques de la modalité SC. Il faudrait donc chercher à 
optimiser la mise en œuvre du traitement pour obtenir une activation plus efficace du persulfate, 
comme cela est décrit dans la partie suivante (cf. IV.7.2).  
 

7.2. Optimisations envisageables 
7.2.1. Traitements à base de permanganate (M et MP) 

 
Le principal facteur limitant des traitements à base de permanganate est le coût élevé de l’oxydant 
(permanganate de sodium 40%). Le permanganate de potassium est beaucoup moins cher mais sa 
limite de solubilité est également beaucoup plus faible (6,4% à 20 °C). Aucune réaction exothermique 
ne serait probablement observée à de telles concentrations, alors que celle-ci est probablement à 
l’origine du préchauffage « chimique » de la terre CK et donc de l’efficacité importante du 
traitement. Toutefois, l’analyse économique a révélé que le coût du préchauffage « physique » de la 
terre CK était faible (environ 5 € par tonne de terre traitée). Il pourrait donc être intéressant de 
coupler l’oxydation au permanganate de potassium avec le préchauffage physique de la terre CK 
pour diminuer le coût du traitement. Les prix du permanganate de sodium et de potassium ont été 
comparés chez différents fournisseurs. A quantité de matière égale, le permanganate de potassium 
peut être plus de 6 fois moins cher que le permanganate de sodium. Par conséquent, le coût du 
traitement passerait de 1420 à 225 € par tonne de terre traitée in situ, ce qui est déjà plus compétitif. 
Ce procédé serait donc intéressant à tester, bien qu’il faille garder en tête que cela impliquerait 
l’injection d’un volume environ 10 fois plus important d’oxydant.  
 

7.2.2. Traitements à base de persulfate (S et SC) 
 
Le principal facteur limitant des traitements à base de persulfate est le très grand volume injecté 
alors que le coût du persulfate de sodium reste relativement modéré. Or, le volume injecté peut 
difficilement être réduit au vu de la faible efficacité des traitements, à moins d’augmenter cette 
dernière. Toutefois, aucune amélioration particulière ne semble pouvoir être apportée au persulfate 
non activé (parcelles S). Le persulfate thermiquement activé (parcelles SC) s’est quant à lui révélé 
inefficace à cause de la décomposition parasite du persulfate et des radicaux libres formés. Cette 
décomposition est probablement liée à l’utilisation de solutions de persulfate concentrées et à un 
contrôle limité de la température de la terre CK. L’utilisation de solutions moins concentrées pourrait 
donc être envisagée, d’autant plus que cela limiterait également un certain nombre de problèmes 
techniques (e.g. cristallisation, cavitation). De plus, une autre technique de chauffage de la terre 
pendant oxydation pourrait être testée. Le chauffage convectif semble délicat à mettre en œuvre 
dans un milieu saturé en oxydant liquide. C’est pourquoi l’utilisation de vapeur d’eau pourrait être 
préférée puisqu’elle permettrait peut-être un meilleur contrôle et une meilleure homogénéité de la 
température au sein de la terre traitée. 
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7.2.3. Analyse de Cycle de Vie des traitements oxydants 
 
Enfin, l’analyse environnementale des traitements oxydants pourrait être approfondie en effectuant 
leurs Analyses de Cycle de Vie (ACV). Il faudrait notamment prendre en compte la fabrication et le 
transport des solutions oxydantes, la consommation électrique liée au chauffage des terres, la 
consommation d’eau liée au nettoyage régulier des réseaux d’injection et l’élimination des déchets 
tels que les cuves d’oxydant vides et souillées. Ces ACV permettraient d’identifier et de diminuer 
l’impact environnemental des étapes critiques des différents procédés.   
 

7.3. Sélection des meilleurs traitements oxydants 
 
Au vu de ces différentes considérations, deux traitements à base de permanganate sont les plus 
prometteurs : 

- permanganate de sodium concentré,  
- permanganate de potassium avec préchauffage de la terre CK. 

 
Il serait également plus intéressant de mettre en œuvre ces traitements en été puisque les 
températures extérieures plus chaudes permettraient une montée en température plus aisée de la 
terre CK et donc :  

- une meilleure efficacité du préchauffage chimique de la terre CK avec le permanganate de 
sodium concentré, 

- un plus faible apport énergétique pour chauffer l’air extérieur dans le cas du préchauffage 
physique, ce qui diminuerait par conséquent le coût du traitement et les émissions de 
dioxyde de carbone. 

De plus, la France importe moins d’électricité en été qu’en hiver donc les émissions de CO2 
diminueraient encore, la principale filière française de production d’électricité étant le nucléaire. 
Cette assertion ne serait toutefois plus valable dans la majorité des autres pays.  
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1. Introduction 
 
Le travail effectué dans le cadre de ce travail visait à déterminer un traitement in situ de la zone non 
saturée de sols industriels à la fois efficace et répondant à des critères techniques, économiques et 
environnementaux acceptables pour une application en grandeurs réelles. La démarche suivie s’est 
déroulée en 3 étapes (Figure 72) : 

- recherches bibliographiques, 
- expériences en laboratoire, 
- traitements in situ en parcelles lysimétriques. 

 

 
Figure 72 : Etapes-clés de la thèse  
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Les solutions oxydantes les plus prometteuses ont été sélectionnées à la fin de chacune de ces 
étapes pour finalement conduire à un unique traitement : l’oxydation chimique in situ au 
permanganate précédée d’un chauffage modéré de la terre polluée. 
 
La discussion suivante a comme objectifs de rappeler les principaux résultats ayant mené à ce choix 
et de commenter les similarités et différences observées à chaque échelle. L’applicabilité du 
traitement oxydant choisi à l’échelle de la friche industrielle est ensuite examinée. 
 

2. Synthèse et comparaison des résultats obtenus à chaque échelle 
2.1. Synthèse des résultats obtenus à chaque échelle 

 

 
Figure 73 : Meilleurs taux de dégradation des HAP obtenus avec (a) le permanganate, (b) le persulfate, 

et (c) le peroxyde d’hydrogène dans la bibliographie (expériences en batch) et lors de la thèse. 
Les travaux concernent l’oxydation chimique de sols industriels contaminés par des HAP et parfois 

précédée d’un préchauffage de la terre polluée ou d’ajout d’agent solubilisant (CK : terre de cokerie, 
UG : terre d’usine à gaz, B : terre de site de traitement de bois). 

 
2.1.1.  Recherches bibliographiques 

 
Le permanganate, le persulfate et le peroxyde d’hydrogène ont été les trois oxydants retenus suite 
aux recherches bibliographiques. Les travaux reportés traduisaient : 

- généralement une bonne efficacité du permanganate (taux de dégradation des HAP 
supérieurs à 50%), augmentant encore légèrement lorsqu’un préchauffage de la terre 
polluée était effectué (Figure 73.a), 
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- une efficacité variable du persulfate, augmentant légèrement en cas d’activation thermique 
(Figure 73.b), 

- une efficacité variable du peroxyde d’hydrogène, augmentant en cas de préchauffage de la 
terre polluée (de cokerie particulièrement) ou d’utilisation d’agent solubilisant (Figure 73.c). 

La variabilité des résultats obtenus dans la bibliographie est donc liée à la fois à l’efficacité 
intrinsèque de l’oxydant mais également à la variabilité de la disponibilité des contaminants dans la 
terre étudiée, cette dernière augmentant avec le préchauffage de la terre ou l’utilisation d’agent 
solubilisant. 
 
Un suivi des CAP-O n’a été effectué que dans deux des travaux discutés ici (Lundstedt et al. 2006; 
Usman et al. 2016a). Leurs taux de dégradation sont similaires à ceux des HAP, bien qu’une 
formation de 5 des 17 CAP-O analysés ait également été observée dans l’un des travaux à cause de 
l’efficacité limitée du traitement mis en œuvre (Lundstedt et al. 2006).  
 

2.1.2. Oxydations chimiques au laboratoire 

 
La terre CK a été étudiée pendant la totalité de la phase laboratoire. La terre UG a été ajoutée à 
l’étude après que les premières séries d’expériences aient permis une première sélection des 
solutions oxydantes et des conditions opératoires les plus encourageantes.  
 
Les expériences ont notamment montré que le permanganate seul ou combiné à l’utilisation d’agent 
solubilisant conduisait à des taux de dégradation des HAP de l’ordre de 30 et 40% avec les terres CK 
et UG, respectivement (Figure 73.a). Son efficacité est nettement améliorée lorsqu’un préchauffage 
de la terre est effectué puisque la dégradation des HAP atteint 59 et 74% avec les terres CK et UG, 
respectivement. 
  
De même, le persulfate seul, activé à l’aide de fer ou combiné à l’utilisation d’agent solubilisant 
conduisait à des taux de dégradation de l’ordre de 30% maximum (Figure 73.b). Son efficacité est 
nettement améliorée lorsqu’un préchauffage de la terre est effectué (50 et 56% avec les terres CK et 
UG, respectivement) et surtout lorsqu’il est thermiquement activé (63 et 72% avec les terres CK et 
UG, respectivement).  
 
Le peroxyde d’hydrogène, catalysé ou non, conduisait quant à lui à une dégradation limitée des HAP 
contaminant la terre CK (maximum 20% ; Figure 73.c). Cet oxydant étant par surcroît peu persistant, 
il a été décidé de l’écarter de l’étude. 
 
Enfin, de manière générale les CAP-O étaient moins dégradés que les HAP. Les traitements les moins 
efficaces – oxydation seule ou combinée à un agent solubilisant à concentration modérée – ou le 
préchauffage des terres conduisaient même à leur formation plutôt qu’à leur dégradation.   
 

2.1.3. Oxydations chimiques en parcelles lysimétriques (pilote) 

2.1.3.1. Résultats obtenus dans le cadre de cette thèse  
 
En parcelles lysimétriques, les oxydations chimiques à base de permanganate – avec ou sans 
préchauffage – ont conduit à des taux de dégradation des HAP élevés (supérieurs à 75% ; Figure 
73.a). Les CAP-O ont dans un premier temps été formés avant d’être légèrement dégradés 
(maximum 37%). 
 
En revanche, les oxydations chimiques à base de persulfate – avec ou sans activation thermique – ont 
conduit à de faibles taux de dégradation des HAP (inférieurs à 35% ; Figure 73.b) et à une formation 
significative de CAP-O, surtout avec le persulfate non activé (89%). 
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2.1.3.2. Comparaison avec les résultats obtenus lors du projet OXYSOL  
 
L’un des objectifs de cette thèse (lot 4.2 du projet BIOXYVAL) était d’optimiser le procédé développé 
dans le cadre du projet OXYSOL (Lemaire 2011). Des oxydations chimiques à l’échelle du lysimètre 
avaient été effectuées. Les lysimètres sont des colonnes cylindriques de 2 m de profondeur et de 1 
m2 de section également en place sur la station expérimentale du GISFI située à Homécourt (Grand 
Est, France). 
 
Les deux terres utilisées – CK dans le cadre de cette thèse et NM dans le cadre du projet OXYSOL – 
ont des caractéristiques similaires puisqu’elles proviennent toutes les deux d’anciennes cokeries 
situées en Lorraine (Grand Est, France) et ont un niveau de contamination en HAP comparable 
(Tableau 33). Les masses de terre en place dans les lysimètres et les parcelles lysimétriques sont 
également très proches (entre 1500 et 2000 mg kg-1). Cependant, la terre CK utilisée dans le projet 
BIOXYVAL a été criblée à 8 cm lors de son prélèvement, au contraire de la terre NM du projet 
OXYSOL. De plus, les traitements oxydants diffèrent : dans OXYSOL, le persulfate activé au peroxyde 
d’hydrogène et le réactif de Fenton modifié ont été les deux solutions oxydantes testées sans 
qu’aucune opération de prétraitement n’ait été appliquée.  
 
Tableau 33 : Comparaison des conditions opératoires mises en œuvre à l’échelle du pilote dans le cadre 

des projets OXYSOL et BIOXYVAL 

 
Procédé OXYSOL 
(Lemaire 2011) 

Procédé BIOXYVAL 
(thèse) 

Nature de la terre polluée 
Cokerie 

(Neuves-Maisons,  
Grand Est) 

Cokerie  
(Moyeuvre-Grande, 

Grand Est) 

Teneur initiale 
en 16 HAP US EPA 

≈ 1970 mg kg-1 1536 mg kg-1 

Masse de terre par lysimètre/parcelle ≈ 3200 kg ≈ 3000 kg 

Quantités 
d’oxydant 

appliquées par 
lysimètre/parcelle 

Permanganate - 11500 mol 

Persulfate 4660 mol b 11200 mol 

Peroxyde 
d’hydrogène a 

2350 mol - 

Dégradations  
des 16 HAP US EPA  

Permanganate - 
88% (M) c 
84% (MP) c  

Persulfate 
≈ 50% (10 premiers cm) 

≈ 12,5% (profondeur) 
31% (S) c 

70% (SC) c 

Peroxyde 
d’hydrogène a 

≈ 50% (10 premiers cm) 
≈ 25% (profondeur) 

- 

a : peroxyde d’hydrogène catalysé par le sulfate de ferII (réactif de Fenton modifié) 

b : quantité calculée en prenant en compte le peroxyde d’hydrogène utilisé pour activer le persulfate, celui-ci 
étant également un agent oxydant 
c : dégradations mesurées sept jours après la fin des traitements oxydants 

 
Les dégradations des 16 HAP observées avec le procédé OXYSOL sont nettement inférieures à celles 
du procédé BIOXYVAL. Deux raisons principales permettent d’expliquer ce comportement : 

- le permanganate a conduit aux meilleurs résultats. Or, il n’a pas été testé dans le cadre du 
projet OXYSOL, l’argument justifiant sa mise à l’écart étant que la formation de dioxyde de 
manganèse pouvait défavoriser la refonctionnalisation des terres ; 

- les quantités molaires d’oxydant appliquées avec le procédé OXYSOL sont entre 2,4 et 4,9 
fois plus faibles que celles appliquées dans le procédé BIOXYVAL. Or, le niveau de 
contamination initial des terres, la masse de terre traitée et les doses annoncées – entre 9 et 
17 DSOHAP pour le procédé OXYSOL et entre 13 et 20 DSOHAP pour le procédé BIOXYVAL – sont 



Discussion générale 
 

161 
 

dans les mêmes ordres de grandeur. La grosse différence est que dans le procédé OXYSOL, 
seule la fraction de terre tamisée à 5 mm du premier mètre des lysimètres a été prise en 
compte pour le calcul des doses, ce qui représente environ 940 kg de terre. Dans le procédé 
BIOXYVAL, la totalité de la terre (3000 kg) a été prise en compte, ce qui est 3,2 fois plus que 
les 940 kg précédents.  

 
Le procédé BIOXYVAL implique donc l’utilisation de quantités plus élevées d’oxydant, mais les 
dégradations observées sont également nettement plus intéressantes, surtout avec le 
permanganate. De plus, la dose de permanganate appliquée peut certainement être réduite d’un 
tiers, soit 7660 mol par parcelle lysimétrique (cf. IV.6.2). 
 

2.2. Comparaison des résultats obtenus à chaque échelle 
 
La comparaison menée ici est uniquement fondée sur les oxydations chimiques au permanganate et 
au persulfate avec la terre CK, le peroxyde d’hydrogène et la terre UG n’ayant pas été étudiés à 
l’échelle pilote.  
 

Tableau 34 : Comparaison de l’efficacité des oxydations à base de permanganate et de persulfate de 
sols industriels contaminés par des HAP mises en œuvres dans les travaux antérieurs (bibliographie) et 

lors de la thèse (terre CK à l’échelle du laboratoire et du pilote) 

 Bibliographie Laboratoire Pilote 

Permanganate 

Oxydant seul    

Avec préchauffage de 
la terre polluée    

Avec ajout d’agent 
solubilisant 

ND  ND 

Persulfate 

Oxydant seul ou activé 
(hors température) 

Variable 

    
  

Avec activation 
thermique    

Avec préchauffage de 
la terre polluée 

ND  ND 

Avec ajout d’agent 
solubilisant 

ND  ND 

ND : traitement non testé à cette échelle 

 : traitement très peu efficace (taux de dégradation des HAP inférieur à 25%) 

 : traitement peu efficace (taux de dégradation des HAP entre 25 et 50%) 

 : traitement efficace (taux de dégradation des HAP entre 50 et 75%) 

 : traitement très efficace (taux de dégradation des HAP supérieur à 75%) 

 
2.2.1. Comparaison de la bibliographie et des oxydations chimiques effectuées au laboratoire 

 
La terre CK est plus récalcitrante à la dégradation par oxydation chimique que la plupart des sols 
industriels étudiés dans la bibliographie (Tableau 34). Seul l’ajout d’un traitement thermique 
améliore sensiblement la qualité du traitement et permet d’atteindre des taux de dégradation des 
HAP d’environ 60%, ce qui est cohérent avec la bibliographie. 
 
A notre connaissance, l’utilisation d’agent solubilisant couplée à l’oxydation au permanganate ou au 
persulfate n’avait pas encore été testée sur des sols contaminés par des HAP. Les taux de 
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dégradation obtenus en appliquant une dose modérée (1 g L-1) d’agent solubilisant (surfactant) 
n’étaient que légèrement supérieurs à ceux obtenus sans. En multipliant ces doses par 10 (10 g L-1) et 
par conséquent celle de permanganate par 3 pour compenser la consommation parasite de 
surfactant par l’oxydant, l’efficacité du traitement devenait équivalente à celle du préchauffage de la 
terre combinée à l’oxydation au permanganate. Cependant, les quantités conséquentes de réactifs à 
utiliser dans ce cas-là rendent un tel traitement non viable d’un point de vue économique et 
environnemental. C’est pourquoi l’utilisation d’agent solubilisant n’a pas été retenue pour les 
oxydations en parcelles lysimétriques (pilote).  
 
Le préchauffage de la terre polluée suivie de l’oxydation au persulfate n’avait pas encore été testé 
sur des sols contaminés par des HAP non plus. Une amélioration notable de l’efficacité de l’oxydation 
a été observée, ce qui indique que le persulfate est sensible à la disponibilité des HAP. Ce traitement 
a également été comparé au chauffage pendant l’oxydation qui visait à activer le persulfate. Les taux 
de dégradation obtenus dans ce cas-là étaient encore plus élevés donc c’est lui qui a été retenu pour 
les oxydations en parcelles lysimétriques. 
 
Enfin, les CAP-O n’avaient pas encore été suivis lors de l’oxydation au permanganate ou au persulfate 
de sols contaminés par des HAP. Le même comportement est toutefois observé après préchauffage 
des terres polluées entre les travaux d’Usman et al. (Usman et al. 2016a) et ceux effectués ici, à 
savoir une dégradation de dibenzofurane et une formation de 9H-fluorénone et d’anthraquinone, 
celles-ci étant de plus en plus importantes avec l’augmentation de la température de préchauffage. 
En revanche, lorsque le réactif de Fenton est utilisé les CAP-O sont autant (Usman et al. 2016a) voire 
légèrement plus dégradés (Lundstedt et al. 2006) que les HAP, au contraire de ce qui a ici été observé 
avec le permanganate et le persulfate.  
 

2.2.2. Comparaison des oxydations chimiques effectuées au laboratoire et en parcelles 
lysimétriques (pilote) 

 
Les oxydations chimiques en laboratoire et en parcelles lysimétriques ont conduit à des résultats 
contrastés (Tableau 34).  
 
D’une part, l’application de permanganate s’est révélée beaucoup plus efficace à l’échelle du pilote 
alors que la tendance contraire est généralement observée, les oxydations en laboratoire étant 
effectuées dans des conditions opératoires optimales. De plus, l’ajout de l’étape de préchauffage de 
la terre avant oxydation n’a pas augmenté la dégradation des CAP, au contraire de ce qui a été 
observé au laboratoire. Cependant, la température reste un paramètre crucial puisque l’utilisation de 
solutions concentrées de permanganate à l’échelle du pilote a induit une réaction très exothermique 
et donc un préchauffage chimique de la terre.  
 
D’autre part, l’utilisation de persulfate seul s’est révélée peu efficace en parcelles lysimétriques, 
comme cela était attendu. En revanche, l’activation thermique du persulfate n’a pas conduit à la 
forte augmentation de l’efficacité du traitement observée au laboratoire. Ceci est probablement lié à 
la complexité de la mise en œuvre simultanée du chauffage et de l’oxydation des parcelles 
lysimétriques. En effet, à grande échelle la température au sein de la terre a difficilement été 
contrôlée, et les quantités importantes d’oxydant induites par le haut niveau de pollution de la terre 
ont motivé le choix d’utiliser des solutions concentrées pour diminuer le volume à injecter. Ces deux 
aspects ont donc probablement provoqué la décomposition parasite du persulfate et des radicaux 
formés. De plus, beaucoup de problèmes techniques non rencontrés au laboratoire l’ont été en 
parcelles lysimétriques et ont également certainement nuit à la qualité du traitement (cristallisation, 
corrosion, cavitation, augmentation du volume et durcissement de la terre CK, limitant par 
conséquent la répartition homogène de l’oxydant en son sein).   
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Finalement, le comportement des CAP-O est similaire entre les deux échelles, à savoir que les 
traitements oxydants les plus efficaces conduisent à une dégradation des CAP-O mais dans une 
moindre mesure par rapport aux HAP, alors que les traitements oxydants les moins efficaces 
conduisent à une formation de CAP-O. La terre traitée est donc enrichie en CAP-O par rapport à la 
terre non traitée. 
 

2.3. Conclusions 
 
Les oxydations chimiques mises en place au laboratoire ont conduit à des résultats généralement 
cohérents avec ce qui avait déjà été rapporté dans la bibliographie. Les taux de dégradation des HAP 
obtenus avec la terre CK étaient toutefois un peu plus faibles, indiquant une faible disponibilité des 
polluants dans la terre CK. De plus, certains traitements n’avaient pas encore testés sur des sols 
contaminés par des HAP, notamment : 

- l’utilisation d’agent solubilisant couplée à l’oxydation au persulfate et au permanganate, qui 
n’a été concluante qu’en cas d’application de doses très importantes de réactifs, 

- le préchauffage de la terre polluée avant oxydation au persulfate, qui a révélé une sensibilité 
importante du persulfate à la disponibilité de la pollution. 

 
En revanche, le passage de l’échelle du laboratoire à celle du pilote a mis au jour des comportements 
non observés précédemment, à savoir i) une efficacité importante du permanganate appliqué seul 
mais concentré, et ii) une mise en œuvre délicate du persulfate thermiquement activé, nuisant par 
conséquent à son efficacité.  
 
 

3. Limites et perspectives 
3.1. Paramètres à optimiser aux échelles du laboratoire et du pilote 

3.1.1. Permanganate 
 
Ce travail a révélé que la concentration des solutions de permanganate et la température étaient des 
paramètres critiques dans le cadre du traitement de contaminations organiques récalcitrantes. Il 
apparaît donc nécessaire de confirmer ces résultats en étudiant l’oxydation au permanganate à 
doses égales mais à concentrations différentes sur d’autres terres contaminées par des HAP. 
L’évolution de la dégradation des HAP et de la température avec l’augmentation de la 
concentration en permanganate devrait notamment être suivie.  
 
De plus, l’un des inconvénients connus du permanganate, surtout concentré, est sa faible sélectivité 
vis-à-vis des composés organiques. Il serait donc intéressant d’évaluer en fonction de sa 
concentration l’augmentation de la fraction d’oxydant consommée de façon parasite par des 
composés autres que les HAP, qui sont les polluants généralement suivis. Toutefois, cette faible 
sélectivité du permanganate est-elle réellement un inconvénient dans le contexte particulier où la 
matière organique présente dans les sols de friches industrielles étudiés est majoritairement 
d’origine anthropique et constitue donc la pollution elle-même ? 
 

3.1.2. Persulfate 
 
Le changement d’échelle a induit une inefficacité de l’activation thermique du persulfate 
probablement liée à une décomposition parasite de l’oxydant et des radicaux formés. Par 
conséquent, les deux principales pistes d’amélioration de ce procédé sont l’utilisation de solutions de 
persulfate moins concentrées et d’une technique de chauffage différente (e.g. injection de vapeur 
d’eau).   
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Il a été déterminé au laboratoire que le préchauffage de la terre suivie de l’oxydation au persulfate 
conduisait à des taux de dégradation des CAP certes plus faibles que ceux obtenus après activation 
thermique du persulfate mais tout de même encourageants. Il serait donc également envisageable 
de tester ce traitement à l’échelle du pilote, le préchauffage convectif de la terre étant beaucoup 
plus aisé à mettre en œuvre que le chauffage simultané à l’oxydation. Si ce traitement se révèle assez 
efficace pour pouvoir diminuer la quantité d’oxydant à appliquer, il pourrait être économiquement 
plus viable que celui à base de permanganate au vu du coût plus faible du persulfate.  
 
Enfin, une dernière piste d’amélioration concerne le couplage d’un agent solubilisant avec 
l’oxydation au persulfate. En effet, il a été déterminé au laboratoire et avec le permanganate que ce 
couplage n’était efficace que lorsqu’une dose élevée de surfactant était utilisée (10 g L-1). Le 
persulfate étant plus sélectif que le permanganate, il ne serait par conséquent pas nécessaire 
d’augmenter la dose de persulfate, au contraire du permanganate. L’évaluation de l’efficacité de ce 
traitement nécessiterait toutefois d’optimiser le fractionnement de l’extrait organique de la terre 
traitée afin de séparer l’agent solubilisant des CAP avant analyse GC-MS. 
 

3.1.3. Peroxyde d’hydrogène 
 
Le peroxyde d’hydrogène a vite été délaissé au vu des premiers résultats peu encourageants obtenus 
au laboratoire et de sa faible persistance. Il aurait toutefois pu être intéressant de continuer à 
l’étudier étant donné qu’il est peu coûteux et respectueux de l’environnement. Le couplage avec le 
préchauffage de la terre CK aurait notamment pu être évaluée et mis en œuvre en parcelles 
lysimétriques si une nette augmentation de l’efficacité du traitement avait été observée. Cependant, 
à l’instar du persulfate des problèmes techniques majeurs auraient certainement aussi été 
rencontrés : la décomposition du peroxyde d’hydrogène s’effectue rapidement, de manière 
exothermique et avec dégagements gazeux. Sa mise en œuvre est donc très délicate, surtout s’il est 
utilisé concentré dans un but de réduction des volumes à injecter. Son efficacité serait alors 
probablement limitée à plus grande échelle s’il n’est pas parfaitement contrôlé. 
 

3.1.4. Différence de réactivité entre les terres de cokerie et d’usine à gaz 
 
Il a souvent été observé que les terres d’usine à gaz étaient moins récalcitrantes à la dégradation que 
les terres de cokerie. Afin d’appréhender les mécanismes à l’origine de ce comportement, deux types 
d’expériences pourraient notamment être mis en place au laboratoire. 
 
Premièrement, l’oxydation chimique de sable de Fontainebleau dopé avec des goudrons de cokerie 
ou d’usine à gaz permettrait de s’affranchir de la faible disponibilité des contaminants organiques et 
de l’influence de la matrice minérale des terres. Seule l’influence de la composition organique des 
goudrons serait alors évaluée. Ces expériences ont déjà été réalisées dans le cadre de ce travail, mais 
la non-représentativité du goudron d’usine à gaz utilisé a rendu inexploitable leurs résultats (cf. 
Annexe 3). Il faudrait donc renouveler ces expériences en utilisant des goudrons de houille plus 
représentatifs. 
 
Deuxièmement, l’oxydation chimique de la terre CK pré-extraite et dopée avec l’extrait organique de 
la terre UG, et inversement, permettrait d’évaluer si la différence de réactivité provient de la fraction 
minérale ou organique (et extractible) des terres. 
 

3.2. Faisabilité des traitements en grandeurs réelles 
3.2.1. Représentativité des oxydations chimiques mises en œuvre en parcelles lysimétriques ? 

 
L’intérêt principal de l’échelle du pilote est d’obtenir une première évaluation de l’applicabilité 
technique, économique et environnementale des traitements oxydants à l’échelle de la friche 
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industrielle. Cependant, la faible profondeur des parcelles lysimétriques (40 cm de terre polluée) 
contraint à remettre en question la représentativité des essais mis en œuvre et donc à nuancer 
l’interprétation de leurs résultats. En effet, la zone non saturée des sols s’étend généralement sur 
plusieurs mètres voire dizaines de mètres de profondeur : dans ces conditions, la solution oxydante 
est en contact avec un volume important de terre et a donc le temps de réagir. En revanche, en 
parcelles lysimétriques elle est rapidement évacuée, ce qui aboutit potentiellement à une perte 
notable d’oxydant. De plus, cette faible profondeur a imposé la mise en place de réseaux d’injection 
et de chauffage horizontaux, alors qu’en conditions réelles ces derniers sont verticaux.  
 

3.2.2. Paramètres à prendre en compte pour l’application potentielle des traitements oxydants 
à l’échelle de la friche industrielle 

 
Les traitements à base de permanganate se sont révélés particulièrement efficaces à l’échelle du 
pilote. Cependant, les deux principales limites susceptibles d’empêcher leur application en grandeurs 
réelles sont le coût élevé du permanganate de sodium et le volume important d’oxydant à utiliser. 
Afin de réduire le coût du traitement, il pourrait être envisageable d’utiliser du permanganate de 
potassium – beaucoup moins soluble mais aussi moins cher que le permanganate de sodium – 
combiné au préchauffage convectif de la terre, ce dernier s’étant montré efficace, facilement 
contrôlable et peu coûteux. Cette alternative aurait toutefois l’inconvénient majeur d’augmenter 
considérablement les volumes d’oxydant à injecter. Or, ce dernier est difficilement réductible au vu 
du haut niveau de pollution des terres ciblées.  
 
Les traitements à base de persulfate, en plus des problématiques de coût et de volume à injecter, 
sont également moins efficaces et ont un impact plus important sur l’environnement, surtout 
lorsqu’une activation thermique est mise en œuvre (acidification, durcissement et gonflement de la 
terre). Ils paraissent donc peu applicables en grandeurs réelles à l’heure actuelle, sauf si l’une des 
pistes d’amélioration précédemment discutées – couplage à un agent solubilisant ou à un 
préchauffage de la terre – se révèle prometteuse. Toutefois, les agents solubilisants tels que les 
surfactants sont très coûteux, surtout au vu des quantités importantes probablement nécessaires 
pour que le traitement soit efficace. Ce dernier serait donc une nouvelle fois probablement non 
économiquement viable, à moins de parvenir à récupérer l’agent solubilisant pour pouvoir le 
réutiliser ultérieurement. 
 
Enfin, l’oxydation in situ par noyage partiel de la zone non saturée (ZNS) des sols risque d’être 
délicate à mettre en œuvre pour trois raisons principales : 

- la ZNS de tels sols est très hétérogène, notamment à cause de la présence de déchets issus 
de la démolition du site industriel (blocs de béton, remblais etc.). Ces derniers pourraient 
empêcher un préchauffage et un noyage homogènes de la ZNS ; 

- d’un point de vue technique, comment noyer la ZNS et obtenir un temps séjour de l’oxydant 
suffisant pour lui permettre de réagir avec la pollution ? 

- des pépites de goudron de houille pur sont fréquemment retrouvées dans la ZNS de tels sols, 
ce qui induit une consommation parasite de l’oxydant qui ne dégradera que de manière très 
partielle la surface des pépites. 

Un moyen d’éviter ces difficultés serait de préférer un traitement « on site » à un traitement in situ. 
En effet, bien que ce type de traitement nécessite une excavation des sols, il permettrait toutefois i) 
d’éliminer les phases pures avant le début du traitement oxydant, et ii) d’obtenir un noyage optimal, 
en mettant par exemple directement en contact les terres avec l’oxydant dans des cuves conçues 
pour permettre un préchauffage voire un malaxage des terres. De plus, les terres ne sont pas 
considérées comme des déchets tant qu’elles restent sur site, donc elles pourraient directement être 
valorisées après traitement.  
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Le déclin de l’industrie française du charbon a laissé derrière lui de vastes surfaces de friches polluées 
par un mélange de composés toxiques organiques (goudron de houille constitué majoritairement de 
HAP) et inorganiques (ETM tels que le plomb ou le zinc). Cette multi-contamination est répartie de 
manière très hétérogène dans le sol, surtout en zone non saturée. De plus, le goudron de houille y 
est présent soit en phase pure, soit fortement séquestré dans la matrice solide du sol. Toutes ces 
caractéristiques rendent alors la remédiation de tels sites particulièrement délicate à mettre en 
œuvre. A l’heure actuelle, lorsque la zone non saturée est fortement contaminée ([16 HAP US EPA] > 
1 g kg-1), elle est usuellement excavée et remblayée. Suivent alors le traitement coûteux et 
énergivore des terres en centre spécialisé (généralement par désorption thermique) puis leur 
stockage, une terre excavée et exporté du site d’origine étant considérée comme un déchet. Il 
semble par conséquent nécessaire de développer une filière alternative qui éviterait l’excavation de 
ces terres tout en permettant leur valorisation directement sur site.  C’est l’un des objectifs du projet 
BIOXYVAL dans lequel s’inscrit la thèse. 
 
Ce travail visait notamment à évaluer la faisabilité technique, économique et environnementale du 
traitement de la zone non saturée de ce type de friche industrielle par oxydation chimique in situ 
(ISCO). Cette technique a déjà montré des résultats encourageants au laboratoire mais n’a que très 
peu été testée en grandeurs réelles. Les recherches ont donc été menées autour de trois échelles – 
recherches bibliographique, laboratoire et pilote – afin de répondre à la problématique finale : 
existe-t-il un traitement oxydant répondant à des critères techniques, économiques et 
environnementaux acceptables pour être appliquée à l’échelle de la friche industrielle? 
 
Les recherches bibliographiques ont permis de présélectionner les solutions oxydantes ayant 
obtenues les résultats les plus intéressants d’un point de vue technique et économique. Trois 
oxydants, trois catalyseurs, deux chélateurs et deux opérations de prétraitement ont par conséquent 
été retenus. 
 
Les expériences menées au laboratoire ont révélé une faible efficacité de l’oxydation chimique quels 
que soient les réactifs utilisés. Seuls l’ajout d’un soutien thermique avant ou pendant oxydation ainsi 
que l’utilisation d’agent solubilisant ont permis d’obtenir des taux de dégradation plus 
encourageants : la disponibilité des contaminants organiques est donc un paramètre crucial et 
limitant l’efficacité de l’oxydation chimique. Avant le passage à l’échelle du pilote, il a été décidé 
d’écarter i) le peroxyde d’hydrogène, en raison de sa faible persistance, et ii) l’ajout d’agent 
solubilisant, qui impliquait en contrepartie l’utilisation de quantités trop élevées de réactifs.   
 
Les traitements mis en œuvre à l’échelle des parcelles lysimétriques ont conduit à des résultats très 
différents par rapport à ce qui avait précédemment été observé. L’utilisation de solutions 
concentrées de permanganate ont notamment conduit à des taux de dégradation supérieurs à ceux 
obtenus à l’échelle du laboratoire (chauffage « chimique » inattendu), sans que la phase préliminaire 
de préchauffage de la terre polluée ne soit nécessaire. Le coût élevé du permanganate de sodium 
pourrait toutefois s’avérer être un frein à son application à l’échelle de la friche industrielle. Au 
contraire, le changement d’échelle du persulfate thermiquement activé s’est révélé plus délicat à 
cause d’un certain nombre de problèmes techniques et environnementaux qui limitent grandement 
son applicabilité à plus grande échelle.   
 
Le principal intérêt de l’ISCO par rapport à la désorption thermique ex situ est la valorisation 
potentielle des terres après traitement directement sur site. Bien que le procédé in situ semble 
complexe à mettre en œuvre au vu de la forte hétérogénéité de la zone non saturée des sols 
industriels considérés, l’alternative la plus prometteuse consisterait en un traitement sur site (« on 
site »). En effet, celui-ci nécessiterait une excavation des terres mais permettrait également 
d’atteindre de manière beaucoup plus homogène et efficace la totalité de la pollution. Enfin, 
l’utilisation d’oxydant chimique modifie les caractéristiques des terres traitées : elle augmente 
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notamment considérablement leur teneur en sels. Il faut donc s’assurer que les terres traitées 
puissent être refonctionnalisées afin de permettre leur réutilisation. Cet aspect doit être évalué dans 
le cadre du projet BIOXYVAL, pendant lequel des essais de revégétalisation des terres traitées en 
parcelles lysimétriques seront mis en œuvre. 
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1. Annexe 1 - Classification et étiquetage harmonisés européen des substances 
chimiques cancérogènes, mutagènes et toxiques pour la reproduction (CMR) 

 
Les deux tableaux ci-dessous reprennent les données concernant le caractère CMR des HAP seuls ou 
en mélange figurant dans le règlement CLP (CNRS-PRC 2016). En cas d’absence de données, celles de 
l’INERIS ou du Centre International de la Recherche sur le Cancer (IARC 2012) sont utilisées.  
 

1.1. Légende des tableaux 
1.1.1. Mentions de danger 

 
H302 – Nocif en cas d'ingestion. 
H315 – Provoque une irritation cutanée. 
H317 – Peut provoquer une allergie cutanée. 
H319 – Provoque une sévère irritation des yeux. 
H335 – Peut irriter les voies respiratoires. 
H340 – Peut induire des anomalies génétiques. 
H341 – Susceptible d'induire des anomalies génétiques. 
H350 – Peut provoquer le cancer. 
H351 – Susceptible de provoquer le cancer. 
H360 – Peut nuire à la fertilité ou au fœtus. 
H410 – Très toxique pour les organismes aquatiques, entraîne des effets néfastes à long terme. 
H413 – Peut être nocif à long terme pour les organismes aquatiques. 
 

1.1.2. Carcinogénicité 
 
C1B – Substances devant être assimilées à des substances cancérogènes pour l'Homme.  
C2 – Substances préoccupantes pour l'Homme en raison d'effets cancérogènes possibles mais pour 
lesquelles les informations disponibles ne permettent pas une évaluation satisfaisante (preuves 
insuffisantes). 
2B (IARC) – L'agent ou le mélange est un cancérogène possible pour l'homme. 
3 (IARC) – L'agent ou le mélange est inclassable quant à sa cancérogénicité pour l'homme. 
 

1.1.3. Mutagénicité 
 
M1B – Substances dont la capacité d'induire des mutations héréditaires dans les cellules germinales 
de l’Homme est supposée (test in vivo sur des cellules de mammifères). 
M2 – Substances préoccupantes du fait qu'elles pourraient induire des mutations héréditaires dans 
les cellules germinales de l’Homme.  
 

1.1.4. Toxicité pour la reproduction 
 
R1B – Substances présumées toxiques pour la reproduction humaine. 
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1.2. HAP 
 

HAP 

Etiquetage Catégories CMR 

Pictogrammes, mentions 
d'avertissement 

Codes des 
mentions de 

danger 
Carcinogénicité Mutagénicité 

Toxicité pour la 
reproduction 

Naph 
 

Attention 

 
H351 
H302 
H410 

 

C2 - ND* 

Acy 
 

Attention 

H302 
H315 
H319 
H335 

- Constatée ND* 

Ace 
 

Attention 

H315 
H319 
H335 
H410 

3 (IARC) Constatée ND* 

Fluo - H413 - Constatée ND* 

Phe 
 

Attention 

H302 
H315 
H319 
H335 
H410 

3 (IARC) Constatée ND* 

Ant 
 

Attention 

H315 
H319 
H335 
H410 

3 (IARC) Constatée ND* 

Flua 
 

Attention 

 
H302 
H410 

 

3 (IARC) Constatée ND* 

Pyr 
 

Attention 

 
H319 
H410 

 

3 (IARC) Constatée ND* 

B[a]A 
 

Danger 

 
H350 
H410 

 

C1B Constatée ND* 

Chry 
 

Danger 

 
H350 
H341 
H410 

 

C1B M2 Constatée 

B[a]P 
Danger 

H350 
H340 
H360 
H317 
H410 

C1B M1B R1B 

B[b]F 
 

Danger 

 
H350 
H410 

 

C1B Constatée ND* 

B[k]F 
 

Danger 

 
H350 
H410 

 

C1B Constatée ND* 

* ND : Non Disponible 
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HAP 

Etiquetage Catégories CMR 

Pictogrammes, mentions 
d'avertissement 

Codes des 
mentions de 

danger 
Carcinogénicité Mutagénicité 

Toxicité pour la 
reproduction 

B[ah]A 
 

Danger 

 
H350 
H410 

 

C1B Constatée Présumée 

B[ghi]P 
 

Attention 

 
 

H410 
 
 

3 (IARC) Constatée ND* 

I[cd]P 
 

Attention 

 
 

H351 
 
 

2B (IARC) Constatée ND* 

* ND : Non Disponible 

 

1.3. Mélange de HAP 
 

HAP (majoritaire 
dans le mélange) 

Etiquetage Catégories CMR 

Pictogrammes, mentions 
d'avertissement 

Codes des 
mentions de 

danger 
Carcinogénicité Mutagénicité 

Toxicité pour la 
reproduction 

Ace (huile après 

distillation de goudron 
de houille) 

 
Danger 

 
 

H350 
 
 

C1B ND* ND* 

Fluo (huile après 

distillation de goudron 
de houille) 

 
Danger 

 
 

H350 
 
 

C1B ND* ND* 

Phe (huile après 

distillation de goudron 
de houille) 

 
Danger 

 
 

H350 
 
 

C1B ND* ND* 

Ant (huile après 

distillation de goudron 
de houille) 

 
Danger 

 
 

H350 
 
 

C1B ND* ND* 

Ant (huile après 

cristallisation et 
distillation de goudron 

de houille) 
 

Danger 

 
H350 
H340 

 

C1B M1B ND* 

Pyr (huile après 

distillation de goudron 
de houille) 

 
Danger 

 
 

H350 
 
 

C1B ND* ND* 

* ND : Non Disponible 
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2. Annexe 2 - Utilisation d’agents solubilisants sur des sols pollués par des HAP 
2.1. Résumé des données récoltées dans la bibliographie (contamination réelle) 

 

Référence 
Type 

d’agent 
solubilisant 

Agent 
solubilisant 

Traitement 
complémentaire 

Type de sol 
(teneur HAP) 

Type 
d’expérience 

Taux de 
solubilisation 
/ dégradation 

(Bezza and 
Nkhalambayausi 

Chirwa 2016) 
Biosurfactant 

Produit à partir 
de la souche CB1 
de Pseudomonas 

aeruginosa 

Bioremédiation 

Site de 
traitement de 

bois 
(3 065 mg kg-1) 

Batch 
(4 semaines 

d’incubation) 

79% 
(S.A.S. : 42%) 

(Ammami et al. 
2015) 

Biosurfactant 

Rhamnolipides 
(0,275 g L-1) 

Electroremédiation 
Sédiment 
(4 mg kg-1) 

Batch 

25% 

Produit à partir 
de la souche 

PfA7B de 
Pseudomonas 

fluorescens 
(0,255 g L-1) 

32% 

Surfactant 
Tween 20 
(4,94 g L-1) 

48% 

(Seo et al. 2015) Surfactant 
Dodécylsulfate 

de sodium 
(20 mM) 

EK-Fenton 
Sol proche de 

chemins de fer 
(20 mg kg-1) 

Batch 18% 

(Blyth et al. 
2015) 

Biosurfactant 

Produit à partir 
de feuilles de 
frêne rouge 
macérées 

Bioremédiation 
Usine à gaz 

(2 525 mg kg-1) 

Batch 
(12 semaines 
d’incubation) 

79% 
(S.A.S. : 62%) 

(Shi et al. 2015) Surfactant 

Dodécylsulfate 
de sodium (SDS) 

(5 g L-1) 

- 
Cokerie 

(1 600 mg kg-1) 
Batch 

1% 

Dodécylbenzène-
sulfonate de 

sodium (SDBS) 
(5 g L-1) 

34% 

Triton X-100 
(TX100) 
(5 g L-1) 

47% 

TX100/SDS 
(100/1 ; 5 g L-1) 

63% 

S.A.S. : sans agent solubilisant 
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Référence 
Type 

d’agent 
solubilisant 

Agent 
solubilisant 

Traitement 
complémentaire 

Type de sol 
(teneur HAP) 

Type 
d’expérience 

Taux de 
solubilisation 
/ dégradation 

(Chong et al. 
2014) 

Biosurfactant 

Solution aqueuse 
de rhamnolipides 

(0,1 g L-1) 

- 

Usine à gaz 1 
(210 mg kg-1) 

Batch 

11% 
(S.A.S. : 17%) 

Bouillon de 
fermentation de 
rhamnolipides 

(0,5 g L-1) 

12% 
(S.A.S. : 17%) 

Surfactant 

Triton X-100 
(8 g L-1) 

45% 
(S.A.S. : 17%) 

Dodécylbenzène-
sulfonate de 

sodium 
(8 g L-1) 

45% 
(S.A.S. : 17%) 

Biosurfactant 

Solution aqueuse 
de rhamnolipides 

(0,1 g L-1) 

Usine à gaz 2 
(3 495 mg kg-1) 

1% 
(S.A.S. : 2%) 

Bouillon de 
fermentation de 
rhamnolipides 

(0,5 g L-1) 

2% 
(S.A.S. : 2%) 

Surfactant 

Triton X-100 
(8 g L-1) 

40% 
(S.A.S. : 2%) 

Dodécylbenzène-
sulfonate de 

sodium 
(8 g L-1) 

35% 
(S.A.S. : 2%) 

(Hahladakis 
et al. 2014) 

Surfactant 

Tween 80 
(3% m/m) 

Electroremédiation 
Sédiment de 

surface 
(1 mg kg-1) 

Batch 

21% 

Poloxamer 407 
(3% m/m) 

43% 

Ninidet P40 
(5% m/m) 

48% 

(Li et al. 
2014) 

Surfactant 

Triton X-100 
(5 g L-1) 

- 
Cokerie 

(30 mg kg-1) 
Batch 

43% 

Brij 35 
(10 g L-1) 

37% 

(Sun et al. 
2014) 

Cyclodextrine 
Méthyl-β-

cyclodextrine 
(1% m/m) 

Bioremédiation 
(nutriments) 

Rizière 
(1,3 mg kg-1) 

Batch 
(21 semaines 
d’incubation) 

61% 
(S.A.S. : 44%) 

(Yu et al. 
2014) 

Cyclodextrine 

Carboxyméthyl-β-
cyclodextrine / 
Carboxyméthyl- 

chitosan 
(75/5 g L-1) 

- 
Usine 

métallurgique 
(350 mg kg-1) 

Batch 

85% 
(S.A.S. : 2%) 

Carboxyméthyl-β-
cyclodextrine / 
Carboxyméthyl- 

chitosan 
(4 x 50/5 g L-1) 

98% 

(Sun et al. 
2012) 

Cyclodextrine 
Méthyl-β-

cyclodextrine 
(10% m/m) 

Bioremédiation 
(souche HPD-2 de 

Paracoccus sp.) 

Terres agricoles 
(10 mg kg-1) 

Batch 
(16 semaines 
d’incubation) 

48% 
(S.A.S. : 32%) 

S.A.S. : sans agent solubilisant  
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Référence 
Type 

d’agent 
solubilisant 

Agent 
solubilisant 

Traitement 
complémentaire 

Type de sol 
(teneur HAP) 

Type 
d’expérience 

Taux de 
solubilisation 
/ dégradation 

(Schultz Birak 
et al. 2011) 

Co-solvant 
Méthanol 
(95% v/v) 

- 
Usine à gaz 

(295 mg kg-1) 
Colonne 94% 

(Gong et al. 
2010) 

Huile 
végétale 

Ester méthylique 
de l’huile de soja 

- 
Usine à gaz 

(1 000 mg kg-1) 
Batch 

45% 

Agrodiesel 35% 
Huile de soja 17% 

Co-solvant Méthanol 28% 

Surfactant 

Tween 80 
(1% m/m) 

30% 

Triton X-100 
(1% m/m) 

22% 

Cyclodextrine 
Hydroxypropyle-
β-cyclodextrine 

(10% m/v) 
2% 

(Wu et al. 
2010) 

Huile 
végétale 

Agrodiesel 
(1 L kg-1) 

- 
Usine à gaz 

(1 000 mg kg-1) 
Batch 

80% 

Surfactant 
Tween 80 
(1% m/m) 

35% 

Cyclodextrine 
Hydroxypropyle-
β-cyclodextrine 

(1% m/m) 
5% 

(Scherr et al. 
2009) 

Huile 
végétale 

Huile de colza 
(1% m/m) 

Bioremédiation 
(nutriments) 

Usine de 
traitement des 

traverses de 
chemin de fer 
(1 400 mg kg-1) 

Batch 
(15 semaines 
d’incubation) 

79% 
(S.A.S. : 73%) 

Huile 
végétale 

Huile de colza 
(5% m/m) 

Usine à gaz 
(350 mg kg-1) 

Batch 
(14 semaines 
d’incubation) 

28% 
(S.A.S. : 20%) 

(Tran et al. 
2009) 

Surfactant 
Cocamidopropyl 
hydroxysultaïne 

(0,20% m/m) 
Electroremédiation 

Sol 1 
(4 160 mg kg-1) 

Batch 

50% 

Sol 2 
(4 570 mg kg-1) 

44% 

Sol 3 
(1 760 mg kg-1) 

60% 

(Maturi and 
Reddy 2008) 

Surfactant 

Tween 80 
(3% m/m) 

- 
Usine à gaz 

(690 mg kg-1) 
Batch 

100% 
(Phe) 

Igepal CA-720 
(3% m/m) 

100% 
(Phe) 

Co-solvant 

n-butylamine 
(20%) 

100% 
(Phe) 

Tétrahydrofurane 
(20%) 

10% 
(Phe) 

Cyclodextrine 

Hydroxypropyle-
β-cyclodextrine 

(10%) 

96% 
(Phe) 

β-cyclodextrine 
(1%) 

11% 
(Phe) 

S.A.S. : sans agent solubilisant  
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Référence 
Type 

d’agent 
solubilisant 

Agent 
solubilisant 

Traitement 
complémentaire 

Type de sol 
(teneur HAP) 

Type 
d’expérience 

Taux de 
solubilisation / 

dégradation 

(Gong et al. 
2006) 

Huile 
végétale 

Huile de 
tournesol 
(4 L kg-1) 

- 

Usine à gaz 1 
(4 720 mg kg-1) 

Colonne 

90% 
(S.A.S. : 10%) 

Huile 
végétale 

Huile de 
tournesol 
(2 L kg-1) 

Usine à gaz 2 
(720 mg kg-1) 

80% 
(S.A.S. : 2%) 

(Lundstedt et 
al. 2006) 

Co-solvant 
Ethanol 
(50%) 

Fenton 
Usine à gaz 

(1 600 mg kg-1) 
Batch 

22% 
(S.A.S. : 10%) 

(Viglianti et 
al. 2006) 

Cyclodextrine 

β-cyclodextrine 
(10% m/v) 

- 
Usine à gaz 

(655 mg kg-1) 
Colonne 

3% 

Hydroxypropyle-
β-cyclodextrine 

(10% m/v) 
27% 

Méthyl-β-
cyclodextrine 

(10% m/v) 
37% 

(Pannu et al. 
2004) 

Huile 
végétale 

Huile d’arachide 
(2 x 5% m/m) 

- 
Site contaminé 
par la créosote 
(1 320 mg kg-1) 

Batch 84% 

(Bogan et al. 
2003) 

Huile 
végétale 

Huile de maïs 
(5% m/m) 

Fenton 

Usine à gaz 1 
(7 700 mg kg-1) 

Batch 

40% 
(S.A.S. : 1%) 

Huile de palmiste 
(5% m/m) 

40% 
(S.A.S. : 1%) 

Huile 
végétale 

Huile de maïs 
(5% m/m) 

Usine à gaz 2 
(3 100 mg kg-1) 

38% 
(S.A.S. : 16%) 

Huile de 
palmiste 

(5% m/m) 

57% 
(S.A.S. : 16%) 

(Taylor and 
Jones 2001) 

Huile 
végétale 

Agrodiesel (ester 
méthylique de 

l’huile de colza) 

Bioremédiation 
(dopage en 
nutriments) 

Goudron de 
houille de cokerie 
(160 000 mg kg-1) 

Batch 
(8 semaines 

d’incubation) 

21% 
(S.A.S. : 7%) 

 Diesel 
42% 

(S.A.S. : 7%) 

Huile 
végétale 

Agrodiesel (ester 
méthylique de 

l’huile de colza) 
Terrain 

(8 semaines 
d’incubation) 

15% 
(S.A.S. : 0%) 

 Diesel 
17% 

(S.A.S. : 0%) 

S.A.S. : sans agent solubilisant 
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3. Annexe 3 - Oxydations chimiques de deux goudrons de houille de cokerie ou 
d’usine à gaz 

 
Afin de déterminer si l’origine du goudron de houille a une influence sur la différence de réactivité 
observées entre les terres de cokerie et d’usine à gaz, des expériences d’oxydation chimique en 
batch utilisant du sable de Fontainebleau dopé par deux goudrons de houille – un de la cokerie de 
Moyeuvre-Grande (cf. II.1.2.1) et un de l’usine à gaz de Pontoise (cf. II.1.2.3) – ont été réalisées. Le 
fait de travailler sur une matrice minérale dopée plutôt que sur un sol contaminé réel permet de 
s’affranchir des problèmes de disponibilité de la pollution ainsi que d’une éventuelle réactivité de 
certaines phases minérales. 
 

3.1. Mode opératoire 
3.1.1. Préparation des solutions-mères de goudron de houille 

 

 
Figure 74 : Solution-mère de goudron de houille après extraction manuelle au chloroforme et filtration 

à chaud 
 
Pour chaque goudron de houille, une solution-mère est préparée par extraction à reflux d’environ 3 g 
de goudron de houille dans 250 mL de chloroforme pendant 45 min (cf. II.3.3.2.2). L’extrait est 
ensuite filtré à chaud et sous vide (Figure 74), puis son volume est ajusté à 250 mL avec du 
chloroforme. La teneur en MOE des solutions-mères obtenues est déterminée en prélevant, séchant 
et pesant deux fois 5 mL de solution. Les solutions restantes sont stockées à -4 °C jusqu’à utilisation. 
 

3.1.2. Dopage du sable en goudron de houille 
 
Dix grammes de sable, préalablement rincés deux fois à l’ASE avec un mélange DCM/méthanol 
(50/50 v/v) (cf. II.3.3.2.2), sont introduits dans des flacons Schott de 250 mL. Un volume de solution-
mère de goudron de houille correspondant à 30 mg de MOE est ajouté dans chaque flacon pour 
atteindre un niveau de contamination de 3 g kg-1. Les flacons sont ensuite placés sous hotte jusqu’à 
évaporation totale du chloroforme (Figure 75).  
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Figure 75 : Dopage du sable de Fontainebleau avec une solution-mère de goudron de houille 

 
3.1.3. Oxydations chimiques 

 
Six solutions oxydantes différentes ont été testées : 

- le permanganate, le persulfate et le peroxyde d’hydrogène sont les trois oxydants utilisés, 
- le persulfate a également été activé par le ferII ou le citrate de ferII, 
- le peroxyde d’hydrogène a quant à lui été catalysé par le ferII.  

 
Ces différents activateurs/catalyseurs ont été choisis suite à des expériences préliminaires ayant 
montré que : 

- l’efficacité de la catalyse du peroxyde d’hydrogène par le citrate de ferII était limitée par la 
consommation du citrate par le peroxyde d’hydrogène, au contraire du persulfate, plus 
sélectif, 

- la substitution du ferII par de la magnétite conduit à des taux de dégradations des 16 HAP 
plus faibles. 

 
Tableau 35 : Doses de réactifs utilisés 

 
Goudron de cokerie 

(GCK) 
Goudron d’usine à gaz 

(GUG) 

Permanganate a Dose d’oxydant (g) d  1,100 1,025 

Persulfate b 
Dose d’oxydant (g) d  2,487 2,316 

Dose de fer (g) e 0,290 0,270 
Dose de citrate (g) f 0,270 0,251 

Peroxyde d’hydrogène c  
Dose d’oxydant (mL) d  1,015 0,945 

Dose de fer (g) e 0,290 0,270 
a : KMnO4 
b : Na2S2O8 
c : H2O2 35%m 
d : dose égale à deux fois la DSOMOE du goudron de houille (cf. II.3.1.2) 
e : FeSO4.7 H2O ; Oxydant/Fer = 10/1 (mol/mol) 
f : Na3C6H5O7.2 H2O ; Fer/Citrate = 1/1 (mol/mol) 

 
Dans un premier temps, de l’eau ultra-pure et éventuellement les solutions de fer ou de citrate de fer 
préalablement préparées ont été ajoutées dans les flacons contenant le sable dopé par les deux 
goudrons. Le pH des suspensions a été mesuré puis les oxydants ont été progressivement ajoutés. 
Les doses appliquées ont été choisies selon la bibliographie et les résultats d’expériences 
préliminaires (Tableau 35). Le volume total de solution a été fixé à 30 mL (ratio Liquide/Solide = 3/1) 
afin de ne pas excéder la limite de solubilité du permanganate de potassium dans l’eau à 20 °C (64 g 
L-1). Les flacons ont été hermétiquement fermés et recouverts de papier aluminium afin d’éviter 
toute dégradation photochimique. Ils ont ensuite été agités à température ambiante (20 °C) par un 
agitateur orbital à 150 tr min-1 pendant 4 j. Une nouvelle mesure de pH a été effectuée, puis les 
flacons ont été congelés à - 20 °C et lyophilisés pendant 24 h. Les échantillons ont finalement été 
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extraits manuellement puis analysés en GC-MS afin de déterminer leurs teneurs en MOE, HAP et 
CAP-O. 
Des flacons supplémentaires ont également été préparés : 

- flacons « témoin », contenant du sable dopé et uniquement extraits et analysés ; 
- flacons « témoin lyophilisé », contenant du sable dopé et uniquement lyophilisés, extraits et 

analysés afin d’estimer la perte maximale de CAP par volatilisation lors de la lyophilisation ; 
- flacons « référence », contenant du sable dopé et de l’eau et préparés de la même manière 

que les flacons contenant des oxydants. 
 
Chaque expérience a été effectuée en duplicat.  
 

3.2. Résultats 
3.2.1. pH 

 
En accord avec les résultats précédents (cf. III.4.2.1), l’utilisation de persulfate seul, avec le fer ou le 
citrate de fer a systématiquement induit une acidification des suspensions de sol (pH final de 3, 2 et 1 
respectivement, pour un pH initial de 6). Le peroxyde d’hydrogène et le permanganate n’ont pas eu 
d’influence sur le pH. 
 

3.2.2. Teneurs en MOE et CAP 
 

Tableau 36 : Teneurs en MOE et CAP des échantillons de sable dopé au goudron de houille après 
oxydation chimique (moyenne ± écart-type/2, n=2) 

 
Goudron de cokerie (GCK) Goudron d’usine à gaz (GUG) 

MOE 
(g kg-1) 

16 HAP US EPA  
(mg kg-1) 

11 CAP-O 
(mg kg-1) 

MOE 
(g kg-1) 

16 HAP US EPA  
(mg kg-1) 

11 CAP-O 
(mg kg-1) 

Témoin 
2,71 

(± 0,03) 
570 41 

2,50 
(± 0,11) 

46 4,8 

Témoin lyophilisé 
2,16 

(± 0,02) 
388 20 

2,15 
(± 0,02) 

22 2,8 

Référence 
2,10 

(± 0,06) 
408 22 

2,70 
(± 0,06) 

26 3,3 

Persulfate 
1,95 

(± 0,02) 
347 44 

2,45 
(± 0,08) 

24 6,2 

Persulfate  
+ FerII 

4,27* 
(± 0,02) 

406 35 
5,99* 

(± 0,83) 
23 5,3 

Persulfate  
+ Citrate de ferII 

6,70* 
(± 0,42) 

250 23 
13,23* 
(± 0,07) 

ND** ND** 

Permanganate 
1,94 

(± 0,06) 
365 61 

1,47 
(± 0,03) 

24 7,0 

Peroxyde 
d’hydrogène 

2,37 
(± 0,06) 

424 24 
2,39 

(± 0,09) 
26 3,6 

Peroxyde 
d’hydrogène  

+ FerII 

2,10 
(± 0,06) 

408 23 
2,41 

(± 0,01) 
25 3,5 

* : valeur donnée à titre indicatif mais non exploitée car trop élevée 
** : valeur non disponible à cause d’une interaction entre l’échantillon et les étalons internes utilisés en GC-MS 

 
Des teneurs en MOE jusqu’à cinq fois supérieures à la teneur initiale ont été obtenues dans les 
échantillons contenant du persulfate activé (Tableau 36). D’autres composés ont donc probablement 
également été extraits (e.g. citrate, sels minéraux tels que le sulfate de sodium, composés 
organiques devenus extractibles par le chloroforme), ce qui rend ces valeurs peu comparables et 
exploitables. De même, une interaction entre les étalons internes utilisés en GC-MS et les 
échantillons dopés au goudron GUG et traités au persulfate activé par le citrate de fer a 
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probablement eu lieu lors de l’analyse, ce qui a empêché la quantification des CAP. Les valeurs 
concernées ont donc été écartées de l’étude. 
 

3.2.2.1. Echantillons dopés en goudron GCK 
 
Avec GCK, les teneurs en MOE et HAP obtenues suivent généralement la même tendance : les 
oxydations à base de peroxyde d’hydrogène sont peu efficaces, tandis que celles à base de persulfate 
ou de permanganate conduisent à de meilleurs taux de dégradation (Tableau 36). La meilleure 
dégradation de CAP est obtenue avec le persulfate activé avec le citrate de fer (56% des HAP et 44% 
des CAP-O par rapport au témoin ; 39% des HAP et -4% des CAP-O par rapport à la référence). 
L’oxydation au permanganate induit quant à elle une formation importante de CAP-O (+ 49% par 
rapport au témoin), ce qui est un argument supplémentaire pour préférer le traitement au persulfate 
activé par le citrate de fer.  
 
La dégradation observée dans la référence est probablement d’origine biologique vu l’évolution du 
ratio Ant/(Ant+Phe) : il augmente de 0,24 dans le témoin à 0,27 dans la référence (cf. III.6.1.3.3). Ce 
même ratio est compris entre 0,15 et 0,19 pour les oxydations à base de persulfate et de 
permanganate, i.e. pour les traitements les plus efficaces. En revanche, il est égal à 0,25 pour les 
oxydations à base de peroxyde d’hydrogène, ces derniers n’ayant que très peu d’influence sur la 
contamination organique. 
 

3.2.2.2. Echantillons dopés en goudron GUG 
 
Avec GUG, les CAP sont initialement présents en quantités beaucoup plus faibles qu’attendues (2% 
de la MOE) (Tableau 36). L’interprétation des résultats est donc délicate car peu de variations sont 
observables entre les différentes modalités de traitement : l’oxydant est consommé pour les 
contaminants organiques constituant les 98% restants de la MOE. Si l’on se fonde uniquement sur les 
teneurs en MOE, la dégradation la plus significative est obtenue avec le permanganate (41% par 
rapport au témoin ; 46% par rapport à la référence). Les oxydations au peroxyde d’hydrogène sont 
une nouvelle fois peu efficaces.  
 
Les teneurs en MOE et CAP sont plus faibles dans le témoin lyophilisé que dans la référence. Les 
chromatogrammes de ces derniers sont similaires et montrent une perte de composés légers (faibles 
temps de rétention) par rapport au témoin (Figure 76). Le bruit de fond important indique la 
présence de mélanges complexes non-résolus chromatographiquement (UCM) : seule une petite 
partie des composés constituant le goudron GUG est donc identifiable par GC-MS, ce qui ne permet 
pas d’expliquer les différences de teneurs observées. Cependant, une hypothèse serait que le témoin 
lyophilisé est sec avant même le début de la lyophilisation donc permet d’évaluer la perte maximale 
de composés légers par volatilisation lors de la lyophilisation. Les échantillons références sont quant 
à eux humides donc la perte par volatilisation lors de la lyophilisation est moindre, ce qui induirait 
une perte plus faible de MOE et de CAP. 
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Figure 76 : Chromatogrammes des échantillons de sable dopés au goudron GUG  

(a) témoin, (b) témoin lyophilisé, et (c) référence  
UCM : unresolved complex mixture 

 
3.2.3. Comparaison des expériences avec les goudrons GCK et GUG 

 
La comparaison des résultats obtenus sur les deux goudrons de houille est rendue délicate à cause i) 
des teneurs en MOE peu exploitables pour les oxydations au persulfate activé, et ii) des faibles 
teneurs initiales en CAP dans le goudron GUG. Les seules comparaisons possibles se fondent donc sur 
les teneurs en MOE des témoins, des références et des oxydations à base de permanganate et de 
peroxyde d’hydrogène.   
 
La dégradation de la MOE dans les témoins lyophilisés et les références est plus importante dans le 
goudron GCK que dans le goudron GUG (Tableau 37). Le goudron GCK contient donc plus de 
composés volatiles. De plus, les oxydations à base de peroxyde d’hydrogène sont plus efficaces avec 
GCK qu’avec GUG. Le peroxyde d’hydrogène, peu persistant, dégrade moins facilement les composés 
lourds et peu volatiles, ce qui est cohérent avec l’observation précédente.  
 
Au contraire, les oxydations au permanganate se comportent différemment puisque la dégradation 
la plus importante est cette fois-ci observée avec GUG. Le permanganate semble par conséquent 
moins sélectif vis-à-vis de la nature des contaminants organiques dégradés.  
 

Tableau 37 : Dégradation de la MOE (par rapport au témoin) de la référence, du témoin lyophilisé et 
des oxydations à base de permanganate et de peroxyde d’hydrogène 

 Goudron de cokerie (GCK) Goudron d’usine à gaz (GUG) 

Témoin lyophilisé 20% 14% 

Référence 23% -8% 

Permanganate 28% 41% 

Peroxyde d’hydrogène 13% 4% 

Peroxyde d’hydrogène + FerII 23% 4% 
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Aucune tendance claire concernant la différence de réactivité entre les goudrons de houille de 
cokerie et d’usine à gaz ne se dégage donc de ces résultats.  
 

3.3. Discussion 
3.3.1. Représentativité du goudron de houille d’usine à gaz étudié (GUG) ? 

 
La faible teneur en CAP du goudron GUG (2% de la MOE) soulève des questions sur sa 
représentativité en tant que goudron de houille d’usine à gaz. Une caractérisation plus poussée des 
goudrons GCK et GUG a donc été réalisée.  
 
Premièrement, les ratios atomiques Hydrogène/Carbone (H/C) et Oxygène/Carbone (O/C) ont été 
calculés à partir de l’analyse élémentaire des deux goudrons afin de déterminer leur classe 
pétrographique selon le diagramme de van Krevelen (Tissot and Welte 1984). Le goudron GCK (H/C = 
0,72 et O/C = 0,03) est caractéristique d’un kérogène de type III à un stade de maturité 
correspondant à un charbon semi-bitumineux (houille). Le goudron GUG (H/C = 1,14 et O/C = 0,11) 
est quant à lui caractéristique d’un kérogène de type II (domaine lacustre) et ne correspond pas à un 
charbon (domaine terrestre).  
 

 
Figure 77 : Chromatogrammes des goudrons (a) GCK et (b) GUG obtenus après isolation des n-alcanes 
(m/z = 57 - en haut) et du naphtalène et ses dérivés substitués (m/z = 128, 142, 156, 170 et 184 - en 

bas) 
 
Deuxièmement, les n-alcanes ainsi que le naphtalène et ses dérivés substitués présents dans les deux 
goudrons ont été identifiés par GC-MS (Figure 77). Les chromatogrammes obtenus indiquent que le 
goudron GCK est pauvre en n-alcanes et dérivés du naphtalène (Figure 77.a), au contraire du 
goudron GUG (Figure 77.b).  
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Figure 78 : Spectres infrarouges des goudrons de houille (a) de cokerie (GCK) et (b) d’usine à gaz (GUG) 
Enfin, le spectre IR du goudron GCK indique la présence majoritaire de composés aromatiques au vu 
de l’intensité des bandes d’élongation ν(CH)aro à 3100 – 3000 cm-1 et ν(C=C) à 1650 cm-1, ainsi que des 
bandes de déformations γ(CH)aro dans la région 875 – 600 cm-1 (Figure 78.a). En revanche, le spectre 
IR du goudron GUG indique la présence majoritaire de composés aliphatiques au vu de l’intensité des 
bandes d’élongation ν(CH)ali dans la région 2960 – 2880 cm-1 ainsi que des bandes de déformation 
δ(CH)ali dans la région 1600 – 1450 cm-1 (Figure 78.b). 
 
Par conséquent, les observations précédentes confirment que le goudron GCK est bien représentatif 
d’un goudron issu de la transformation du charbon (signature pyrolyse), au contraire du goudron 
GUG (signature pétrole). 
 

3.3.2. Augmentation des teneurs en MOE des échantillons traités au persulfate activé 
 
L’augmentation conséquente des teneurs en MOE des échantillons traités au persulfate activé 
empêche une partie de l’interprétation des résultats de cette série d’expériences. D’autres composés 
issus de l’ajout de ces solutions oxydantes ont donc probablement été extraits en plus des 
contaminants organiques. Afin de vérifier cette hypothèse, des expériences complémentaires ont été 
réalisées. Elles consistent à mettre en contact du sable de Fontainebleau non dopé avec le persulfate 
activé afin de déterminer la MOE formée uniquement à cause de ce type de solution oxydante.  
 
Le protocole expérimental reprend le précédent : 10 g de sable non dopé sont mis en contact avec 30 
mL d’eau ultra-pure contenant i) du persulfate et du fer, ou ii) du persulfate et du citrate de fer. Les 
quantités ajoutées correspondent aux doses précédemment utilisées avec le goudron GCK car elles 
sont légèrement plus élevées que celles utilisées avec le goudron GUG (Tableau 35).  
 
Les teneurs en MOE obtenues sont égales à 1,9 g kg-1 pour le persulfate activé par le fer et 5,1 g kg-1 
pour le persulfate activé par le citrate de fer. Ces deux valeurs sont cohérentes entre elles du fait de 
la présence supplémentaire de citrate de sodium, d’autant plus que ce dernier est un composé 
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organique donc extractible au chloroforme. Des teneurs en MOE corrigées sont obtenues en 
soustrayant les deux valeurs précédentes aux teneurs en MOE déterminées lors de la première série 
d’expériences (Tableau 38).  
 
Tableau 38 : Correction des teneurs en MOE par soustraction de la contribution du persulfate, du fer et 

du citrate 

 

Goudron de cokerie 
(GCK) 

Goudron d’usine à gaz 
(GUG) 

MOE 
(g kg-1) 

MOE corrigée 
(g kg-1) 

MOE 
(g kg-1) 

MOE corrigée 
(g kg-1) 

Témoin 2,71 - 2,50 - 

Persulfate 1,95 - 2,45 - 

Persulfate + FerII 4,27 2,37 5,99 4,09 

Persulfate + Citrate de ferII 6,70 2,15 13,23 8,13 

 
Avec GCK, cette correction permet d’obtenir des valeurs plus cohérentes. Elles sont toutefois 
probablement encore un peu trop élevées si l’on compare par exemple la teneur en MOE obtenue 
avec le persulfate (1,95 g kg-1) avec celle obtenue avec le persulfate activé par le citrate de fer (2,15 g 
kg-1) : ce dernier étant le traitement le plus efficace sur les CAP et le comportement de la MOE et des 
CAP étant similaire, sa valeur corrigée aurait dû être plus faible que celle du persulfate.  
 
Avec GUG, les valeurs corrigées restent jusqu’à trois fois plus élevées que la teneur en MOE du 
témoin. 
 
La contribution du persulfate activé n’explique donc que partiellement les augmentations de teneur 
en MOE observées. D’autres phénomènes interviennent probablement, surtout avec le goudron 
GUG.  
 

3.4. Conclusions 
 
L’objectif de cette série d’expériences était d’évaluer si l’origine du goudron de houille contaminant 
les sols étudiés – cokerie ou usine à gaz – avait un impact sur la réactivité de ces derniers à 
l’oxydation chimique. A notre connaissance, aucune étude de ce type n’avait été auparavant 
effectuée. 
 
Les résultats obtenus ont révélé des différences notables entre les deux goudrons. Cependant, des 
incertitudes subsistent sur l’interprétation qu’il faut en faire au vu i) de la faible représentativité du 
goudron d’usine à gaz étudié, et ii) de problèmes analytiques rencontrés lorsque le persulfate était 
activé par le fer ou le citrate de fer. 
 
Ces expériences sont donc à approfondir, en utilisant notamment un goudron de houille d’usine à gaz 
plus représentatif ainsi qu’une autre méthode d’activation du persulfate. 
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4. Annexe 4 - Caractérisation des terres CK et UG chauffées (laboratoire) 
4.1. Diffraction des rayons X (DRX) 

 

 
Figure 79 : Diffractogrammes des terres (a) CK et (b) UG chauffées ou non. 

Les flèches roses montrent la diminution de l’intensité des pics du gypse et les flèches noires 
l’apparition de pics non indexés suite au chauffage de la terre. 
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4.2. Analyse thermogravimétrique (ATG) 
 

 
Figure 80 : (a) Perte de masse et (b) cinétique de décomposition thermique de la terre CK  

brute (non chauffée) ou chauffée. 
La cinétique est évaluée à partir de la dérivée première de la masse en fonction de la température. 

 

 
Figure 81 : (a) Perte de masse et (b) cinétique de décomposition thermique de la terre UG  

brute (non chauffée) ou chauffée.  
La cinétique est évaluée à partir de la dérivée première de la masse en fonction de la température. 
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4.3. Spectroscopie Infrarouge (IR) 
 

 
Figure 82 : Superposition des spectres infrarouges des extraits organiques de la terre CK chauffée ou 

non. Enrichissement en structures (a) aromatiques et (b) oxygénées de la terre chauffée. 
 

 
Figure 83 : Superposition des spectres infrarouges des extraits organiques de la terre UG chauffée ou 

non. Enrichissement en structures (a) aromatiques et (b) oxygénées de la terre chauffée. 
  



Annexes 

220 
 

5. Annexe 5 - Analyse de sensibilité de la correction 1 
 
L’analyse de sensibilité de la correction 1 (cf. IV.5.1.2.1) a été effectuée à l’aide de plans 
d’expériences de type Box-Behnken (cf. II.3.2) afin de déterminer l’influence de certains paramètres 
sur la valeur des facteurs de dilution. Cette annexe décrit les paramètres pris en compte et les 
principaux résultats obtenus. 
 

5.1. Paramètres pris en compte dans les plans d’expériences 
 
La sensibilité des facteurs de dilution 1 a été évaluée à partir de la masse de sous-produits formés 
lors des traitements oxydants (équation (40) pour les parcelles M et MP et équation (41) pour les 
parcelles S et SC) : 
 

𝑚𝑠𝑝
𝑀/𝑀𝑃

= 3,83. 10−3 × 𝑉𝑜𝑥  [142 × 𝑓𝑝𝑙 × 𝑓𝐶𝐾 + 𝑓𝑐𝑜𝑛𝑠𝑜(1 − 𝑓𝑝𝑙)(87 + 23𝑓𝑠𝑝)]   (40) 

 

𝑚𝑠𝑝
𝑆/𝑆𝐶

= 5,33. 10−1 × 𝑉𝑜𝑥  [𝑓𝑝𝑙 × 𝑓𝐶𝐾 + 𝑓𝑐𝑜𝑛𝑠𝑜(1 − 𝑓𝑝𝑙) × 𝑓𝑠𝑝]   (41) 

 
Avec : 

- msp
M/MP: masse de sous-produits formés lors du traitement des parcelles lysimétriques M et 

MP [kg] ; 
- msp

S/SC: masse de sous-produits formés lors du traitement des parcelles lysimétriques S et SC 
[kg] ; 

- Vox : volume d’oxydant injecté [L] ; 
- fpl : fraction massique d’oxydant retenu dans les parcelles lysimétriques après injection [-] ; 
- fCK : fraction massique d’oxydant retenu dans la terre CK après injection [-] ; 
- fconso : fraction massique d’oxydant consommé après injection [-] ; 
- fsp : fraction massique de sous-produit solide mais pouvant se retrouver à l’état liquide ou 

solide retenu dans la terre CK après injection [-].  
 
Cinq facteurs ont été étudiés : Vox, fconso, fpl, fCK et fsp. Vox varie de 500 à 600 L pour les parcelles M et 
MP et de 500 à 10000 L pour les parcelles S et SC. Les quatre autres facteurs sont des fractions 
massiques donc ils varient de 0 à 1. 
 

5.2. Résultats des plans d’expériences 
 
Les modèles d’ordre 2 déterminés par les deux plans d’expériences – le 1er pour les parcelles M et 
MP, le 2ème pour les parcelles S et SC – sont significatifs. Leurs coefficients de détermination (R², R² 
ajusté et R² prévu) sont proches de 1 et proches les uns des autres (Figure 84). Leur écart-type est 
faible, surtout avec les parcelles M et MP. Ces modèles prédisent donc de manière satisfaisante 
l’influence des cinq facteurs étudiés sur la masse de sous-produits formés. 
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Figure 84 : Influence des paramètres utilisés pour le calcul des facteurs de dilution 1 sur la masse de 

sous-produits formés dans les parcelles lysimétriques (a) M et MP et (b) S et SC. 
 𝑚𝑠𝑝̅̅ ̅̅ ̅ est la masse moyenne de sous-produits formés. 
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6. Annexe 6 - Caractérisation de la terre CK suite au traitement des parcelles 
lysimétriques 
6.1. Microscopie électronique à balayage (MEB) 

 

 
Figure 85 : Photo (MEB) de la terre CK après traitement des parcelles lysimétriques M et MP 

(permanganate). 
* : composé riche en oxygène, manganèse et sodium. 

 

 
Figure 86 : Photo (MEB) de la terre CK après traitement des parcelles lysimétriques S. 

* : silicate ; ** : oxyde de fer ; *** : composé riche en oxygène et en soufre. 
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Figure 87 : Photo (MEB) de la terre CK après traitement des parcelles lysimétriques SC. 

* : composé riche en oxygène, soufre, sodium et fer ; ** : composé riche en oxygène, soufre et sodium ; 
*** : composé carboné. 

 

6.2. Diffraction des rayons X (DRX) 
 

 
Figure 88 : Diffractogramme de la terre CK après traitement des parcelles lysimétriques M et MP 

(permanganate) 
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Figure 89 : Diffractogramme de la terre CK après traitement des parcelles lysimétriques S et SC 

(persulfate) 
 

 
Figure 90 : Diffractogramme du sous-produit formé lors du traitement des parcelles lysimétriques S et 

SC (persulfate) 
 
 



 

 
 

 

  



 

 
 

RESUME - Oxydation chimique in situ de la zone non saturée de sols contaminés 
par du goudron de houille : du laboratoire au terrain  

 
A l’heure actuelle, il existe en France plusieurs centaines de friches industrielles polluées par du 
goudron de houille, un mélange complexe et récalcitrant de composés organiques tels que les 
hydrocarbures aromatiques polycycliques. Lorsque la zone non saturée des sols est fortement 
contaminée, elle est usuellement excavée et remblayée. Cette thèse porte sur un traitement 
alternatif qui permette une valorisation potentielle des sols directement sur site : l’oxydation 
chimique in situ. Cette technique a déjà montré des résultats encourageants au laboratoire mais n’a 
que très peu été testée en grandeurs réelles. Les recherches ont donc été menées autour de trois 
échelles – recherches bibliographiques, laboratoire et pilote (parcelles lysimétriques) – afin de 
répondre à la problématique principale : existe-t-il un traitement oxydant répondant à des critères 
techniques, économiques et environnementaux acceptables pour être appliquée à l’échelle de la 
friche industrielle ? La phase laboratoire a montré que l’ajout d’un soutien thermique modéré avant 
ou pendant oxydation augmentait significativement l’efficacité du traitement, i) par augmentation de 
la disponibilité de la pollution dans le cas du permanganate, ou ii) par activation de l’oxydant dans le 
cas du persulfate. A l’échelle du pilote, une mise en contact homogène entre l’oxydant et la pollution 
n’a été possible que par noyage partiel de la terre avec des solutions oxydantes. Ces dernières ont 
été utilisées concentrées afin de limiter les volumes à injecter. L’activation thermique du persulfate 
s’est révélée délicate à mettre en œuvre, au contraire de l’augmentation de la disponibilité de la 
pollution par préchauffage de la terre avant oxydation au permanganate. En effet, dans le premier 
cas le chauffage de solutions concentrées de persulfate a mené à une décomposition parasite de 
l’oxydant, alors que dans le second cas l’utilisation de solutions concentrées de permanganate a 
mené à une dégradation des polluants encore plus élevée qu’au laboratoire. 
 
Mots clefs : reconversion des friches industrielles, HAP, CAP-O, permanganate, persulfate, 
changement d’échelle 
 

ABSTRACT - In situ chemical oxidation of the unsaturated zone of soils 
contaminated with coal tar: from the laboratory to the field 

 
In France, hundreds of brownfields are currently polluted with coal tar, a complex and recalcitrant 
mixture of organic compounds such as polycyclic aromatic hydrocarbons. When the unsaturated 
zone of soils is highly contaminated, it is commonly excavated and backfilled. This work deals with an 
alternative treatment, in situ chemical oxidation, that allows a potential reuse of soils directly on site. 
This technique has already provided encouraging results at the lab scale but has rarely been tested in 
the field. Research was made around three scales – bibliography, laboratory and pilot (lysimetric 
plots) – in order to respond to the main problem: is there an oxidative treatment able to meet 
technical, economic and environmental criteria quite acceptable to be applied at brownfield level? 
The laboratory research phase showed that the addition of a moderate thermal support prior or 
during oxidation significantly increased treatment effectiveness, by i) an increase in pollutant 
availability in the case of permanganate, or ii) an activation of the oxidant in the case of persulfate. 
At the pilot scale, a homogeneous contact between the oxidant and the pollutants was possible only 
by a partial flooding of the soil with the oxidizing solution. The latter was used at high concentration 
in order to limit the injected volumes. The thermal activation of persulfate turned out to be difficult 
to implement, unlike the increase in pollutant availability by soil preheating before permanganate 
oxidation. Indeed, in the first case heating concentrated solutions of persulfate led to a parasite 
decomposition of the oxidant, whereas in the second case the use of concentrated solutions of 
permanganate led to an even higher degradation than in the laboratory. 
 
Keywords: brownfield redevelopment, PAH, O-PAC, permanganate, persulfate, change of scale 
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