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Résumé

L’¢électrocinétique est un procédé de séparation innovant qui élimine les métaux
lourds contenus dans le sol sous I'application d'un champ électrique. Le travail concerne le
traitement de trois sols synthétiques contaminés par le plomb (kaolinite pure, kaolinite +40 %
CaCOs; et kaolinite + NaCl) par la méthode électrocinétique en utilisant une cellule a trois
compartiments. L’¢lectrolyse de l'eau pendant le traitement électrocinétique produit a la
cathode des ions hydroxyles OH™ conduisant ainsi a la précipitation du plomb dans le sol sous
forme de Pb(OH)..

Les deux agents chélatants utilisés dans le réservoir anodique (acide citrique pour le test 1
ou I'EDTA pour le test 2) produisent des protons H* qui augmentent le rapport d’échange
cationique Pb**/H".

L’acide citrique est utilisé dans les deux tests comme solution cathodique pour
neutraliser les anions hydroxyles généres a I'électrode afin d'éviter la précipitation ou la
sorption du plomb. Les résultats expliquent I'impact de ces deux chélates sur le transport du
plomb. Le pH du sol affecte beaucoup I'élimination du plomb sous I’influence du champ
électrique. En effet, apres une durée de 168 heures, le traitement électrocinétique permis une
extraction du plomb de :

e 26,22 % pour le test 1 et 57,0 % pour le test 2, pour la kaolinite polluée ;

e 16,8 % pour le test 1 et 18.5% pour le test 2, pour le mélange (kaolinite + 40 %
CaCO:s) pollués ;

e 44.6 % pour la kaolinite + 0.1 M NaCl pollués.

En outre, des données expérimentales sont utilisées pour développer des modeles
mathématiques permettant de bien décrire les coefficients de diffusion du plomb a travers le

sol pendant le traitement électrocinétique.



Abstract

Electroextraction is an innovating separation process which removes in situ heavy
metal contained in soil, under the application of an electric field. The paper reports the
remediation of kaolinite contaminated with lead by electro-kinetic treatment using a three
compartment cell. As a consequence of intensive water dissociation, the high concentration of
hydroxyl ions led to precipitation of lead from the soil and formed non-conducting species
such as Pb(OH),. The two chelating agents Citric acid and EDTA are used as anode reservoir
to produce protons which exchanged lead cation. Meanwhile, they were also used as cathode
reservoir to neutralize hydroxyl anions generated at the electrode, to avoid the formation of
the solid species.

The use of two chelating agents provided information on the transport of lead in
ionic or complex forms and allowed to identify the main transport of lead during the electro-
Kinetic treatment. Results show that the soil pH is the most important parameter during the
electrokinetic treatment, because it controls the form and the mobility of lead in the soil. The
statistical analysis of experimental data reveals that the reduction in soil pH during the
electrokinetic treatment increases the lead removal efficiency.

The use of EDTA as anodic fluid was more effective than citric acid. The lead removal
efficiency after 168 hr reached values of

* 26.22 % for the test 1 and 57.0% for the test 2 for kaolinite ;

* 16.8% for the test 1 and 18.5 % for the test 2, for the mixture ( kaolinite +40%

CaCo0s;);

* 44.6 % for kaolinite + 0.1M NaCl.

In addition, experimental data are used to develop mathematical models that describe lead

diffusion coefficients across the soil specimen during the electrokinetic treatment.
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Introduction Générale

Les sols, avec 1'eau et 1’air forment un des supports primordiaux a la vie sur la terre. Ils
constituent, en quelque sorte, une des bases de la chaine trophique dont nous sommes tous
dépendants. Leur contamination par des métaux lourds est, en général, une menace insidieuse
a notre société contemporaine.

L’industrialisation de la wilaya d’Oran a la fois sauvage et hative est I’un des
principaux facteurs ayant amplement contribué a la pollution. Le dernier recensement réalisé
par la direction de I’environnement en 2014 révele que plus de 200 usines, dont pres de la
moitié est implantée dans la zone industrielle d’Es Senia.

Il est clair que la politique de I’environnement et les normes devant accompagner la
protection du cadre de vie ne sont pas du tout respectées. A savoir que les déchets industriels
hautement toxiques sont déversés droit dans des endroits non spécifiques. Ce méme
recensement indique que le déversement des eaux industrielles dans le réseau
d’assainissement est effectué¢ en 1’absence des autorisations d’exploitation. Plus grave encore,
les produits hautement toxiques, comme les huiles industrielles, produits chimiques et les
acides de batterie, sont déversés sans aucun traitement. Il semblerait que les promoteurs de
I’industrialisation accélérée de la deuxieme ville du pays n’ont pas pris en compte le facteur
environnement. C’est du moins ce qui se profile tout compte fait étant donné que plusieurs
dizaines d’unités industrielles sont dénuées des moyens pratiques leur permettant la prise en

charge des déchets toxiques qu’elles produisent.

Les déchets sont soit jetés dans la nature soit acheminés vers les décharges publiques
destinées aux rejets menagers et non pas aux rejets industriels. En plus, la wilaya d’Oran

connait ces derniers temps la prolifération inquiétante des stations de lavage et des usines de



détergents installées en plein milieu du tissu urbain. Plusieurs de ces stations exercent en
violation totale des textes régissant la nécessité de la protection de 1’environnement ou des

produits nocifs sont déversés dans le réseau d’assainissement et les eaux de la Sebkha.

Les préoccupations liées a I'état des sols et leur impact potentiel sur la santé se sont
renforcés ces derniéres dizaines d’années en relation avec les nombreux arréts d'exploitations
et ’accroissement de la demande fonciére. La découverte de pollutions oubliées, a nécessité
de développer des réponses adaptées a ces enjeux qui sont au croisement des préoccupations
de santé publique, de protection de I'environnement et d'utilisation durable de I'espace.

Plusieurs technologies de dépollution sont disponibles pour le traitement des sols
contaminés tels que la désorption thermique, I'excavation, la solidification et
I’électrocinétique. En effet, le traitement électrocinétique est une des méthodes les plus
prometteuses et efficace pour éliminer les métaux et les polluants organiques ; il s’agit d’un
processus in-situ qui se base principalement sur l'application d'un champ électrique et qui
permet d’extraire les métaux et les contaminants inorganiques des sols ou des boues
industrielles. Cette méthode utilise la réponse des particules chargées a la tension appliquée
sur le sol pour deplacer les polluants. Le principal avantage de cette technique réside dans sa
possibilité d’application directe sur le terrain. Les études relatives au traitement
électrocinétique montrent que les principaux mécanismes a l'origine de la migration des
contaminants sont 1’électro-osmose et 1’électro-migration.

L’¢électro-osmose est le mouvement du fluide de pore qui contient des especes ioniques et
non-ioniques, qui se dirige de 1’anode vers la cathode. Elle est plus efficace pour éliminer les
contaminants sous forme cationique que sous la forme anionique. Le flux électro-osmotique
se déplace a travers le sol et désorbe les contaminants dans le liquide des pores. Cependant,
I'électro-migration est le mouvement de I'espece ionique présente dans la solution des pores, y
compris les ions H™ et OH produits par I'électrolyse de I'eau, vers I’électrode opposée.

Pour les contaminants inorganiques tels que les métaux lourds, I'électro-migration domine lors
du transport d'espéces ioniques a des concentrations élevées, tandis que I'électro-osmose est

plus efficace a de faibles concentrations.



De nombreuses réactions électrochimiques et interactions de contaminants
interviennent lors du traitement du sol, tels que I'électrolyse, la sorption/désorption des
contaminants, I'acidification du sol par le transport de I'ion hydrogéne et la précipitation des
métaux lourds, se produisent simultanément.

En Algérie, le traitement électrocinétique n’a suscité que peu d’intérét d’ou le nombre réduit
de travaux qui lui sont consacrés tels que :

1) Electrocinétique des nitrates et phosphates dans 1’argile (Hazourli, 2010) : Les nitrates
et phosphates sont des éléments chimiques nécessaires a la croissance des végétaux,
mais leur excés dans le sol peut contaminer les sources d’alimentation en eau et par
conséquent peut affecter la santé humaine. C’est la raison pour laquelle, on fait appel a
I’¢lectrocinétique 1’exces de nitrate et phosphate dans les sols.

2) Décontamination électrocinétique d’une boue d’eau potable contenant de 1’aluminium
(Cherifi, 2013) : La boue d’eau potable contient une forte teneur en aluminium
produite apres un traitement de clarification d’une eau de surface utilisant le sulfate
d’alumine comme coagulant (AI**). Etant trés toxique, 1’aluminium dans une boue
destinée pour 1’agriculture, limite la fertilit¢ d’un sol acide et par conséquent le
développement des plantes.

L’objectif de cette étude est de vérifier la possibilité d’application de la méthode
électrocinétique afin de traiter trois (03) types de sols pollués par le plomb
(dépollution) a savoir la kaolinite, (kaolinite +40% CaCos) et (kaolinite +0.1M NacCl).

L’étude est axée sur l'utilisation de deux produits différents (solutions) au niveau du
réservoir anodique afin de faire une collecte d’information sur le mécanisme de transport du
plomb, sous sa forme ionique ou complexe. Ces deux différentes solutions utilisées au niveau
du réservoir anodique nous permettront d’identifier le mécanisme principal du transport du
plomb pendant le traitement électrocinétique.

L’influence de différents paramétres sur le traitement électrocinétique tels que le pH, la

conductivité et la concentration seront étudiée pour les trois sols utilisés.

Cette these est repartie principalement en trois volets. Le premier volet ‘La théorie ’
contient quatre chapitres, ou des généralités sur les sols, les argiles, la pollution et le

mécanisme de transport des différents polluants dans le sol sont représentés respectivement
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au niveau des chapitres I, Il et Ill. Le chapitre quatre s’intéresse a la technique
électrocinétique et comprend une bréve revue de la littérature sur la décontamination

électrocinétique des sols pollués par les métaux lourds.

Le deuxiéme volet ‘Expérimental’ décrit la méthodologie adoptée, a savoir les trois types de
sols utilisés, la description détaillée du montage pour parvenir a I’objectif recherché par cette

étude ainsi que les résultats obtenus.

Le troisieme volet ‘Modélisation et évaluation économique’ objet du Chapitre six, illustre les
résultats obtenus par la modélisation et 1’évaluation économique du traitement réalisés pour
les trois types des sols étudiés ainsi que 1’énergie consommée pendant ce traitement. Enfin,

une conclusion générale synthétise les résultats obtenus a I’issue de cette étude.



Chapitre | : Généralités sur les sols

1.1. Définition

Le sol est défini comme la couche supérieure de la crolte terrestre composée de
particules minérales, de matiéres organiques, d’ecau, d’air et d’organismes. En raison de sa
position d’interface dans I’environnement, il joue un role déterminant dans le devenir des
polluants, notamment en ce qui concerne la qualité des eaux. En fait, le ruissellement,
1’érosion, I’infiltration etc., peuvent entrainer les polluants dans les eaux superficielles et

souterraines et altérer leur qualité.

1.2. Constituants du sol

Le sol est un milieu poreux ou se déroulent de nombreux processus physiques,
chimiques et biologiques ; c’est un systéme multi composant ouvert formé par trois
phases : solide, liquide et gazeuse. Comme tout systeme ouvert, il subit plusieurs
échanges de matiére et d’énergic avec I’atmosphere, la biosphére et I’hydrosphere. Les sols
sont également considérés comme des milieux chimiquement réactifs ou toutes les phases sont

en équilibre.

1.2.1 Phase gazeuse

La phase gazeuse du sol est constituée par les mémes éléments que 1’air
atmosphérique, mais a cause de 1’activité biologique, les teneurs de chaque composant
peuvent changer considérablement. Sa composition dépend elle-méme de sa profondeur.
A la surface, I’oxygene et le dioxyde de carbone jouent un réle important. Alors que le
dioxyde de carbone influe significativement sur 1’acidité du sol ainsi que sur la chimie
des carbonates. L’oxygéne assure les conditions aérobies qui agissent sur la mobilité des
polluants dans le sol.
Dans les profondeurs plus importantes, ou le taux d’oxygéne est trés faible

(conditions anaérobies), les micro-organismes produisent les gaz comme NO, N2O, NHs,
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. Chapitre | Généralité sur les sols

CHas et HoS (Sposito, 1989). Ces gaz existent dans les sols, soit a 1’état libre, soit dissous dans
la solution des sols.

1.2.2 Phase liquide

La phase liquide du sol est principalement constituée par 1’eau, dans laquelle sont
présents les ions minéraux et des molécules organiques, et qui varie dans sa composition et sa
mobilité. Sa composition dépend essentiellement du milieu géologique avec lequel elle est en
contact, mais également de la composition de I’eau de pluie et de I’eau de surface. La
minéralisation des roches est plus effective en présence de dioxyde de carbone ou d’acides
minéraux. Cela permet, par exemple, la transformation des carbonates qui sont peu solubles
en bicarbonates trés solubles. Dans ce cas, I’eau s’enrichit de plusieurs cations comme Ca?*,
Mg?" Na*, K* et anions HCO3', NOs>. Si elle est en contact avec la pyrite (FeSy), elle
pourra s’oxyder chimiquement ou biochimiquement en formant des concentrations en
solution importantes en fer et en sulfate. Au cours du temps, tous les composants présents
dans I’cau du sol peuvent subir des modifications qui sont le résultat des différentes réactions
comme des échanges ioniques, des oxydations et des réductions chimiques ou biochimiques.

Du point de vue de la réactivité chimique et biologique, le pH de I’eau du sol est une
des principales propriétés. Il détermine I’acidité ou la basicité du sol. Chamayou & Legros
(1989) ont souligné que la valeur de pH est fondamentalement fournie par 1’équilibre des

carbonates et varie le plus souvent entre 5,5 et 7,5.

1.2.3 Phase solide

La phase solide représente entre un demi et deux tiers du volume du sol. En général,
90 % du solide est formé par des composants inorganiques, a I’exception des
sols riches en tourbes qui contiennent plus de 50 % de matiére organique.

Les deux principaux éléments composant les sols sont : I’oxygéne et la silice. Du
point de vue minéralogique les constituants solides du sol peuvent étre classés en deux groupes
les minéraux primaires et les minéraux secondaires. Les minéraux primaires sont les silicates
qui apparaissent dans les sols par désintégration physique des roches, en site comme
constituants prédominants les minéraux sableux.

Les minéraux secondaires sont le résultat de ’altération des silicates primaires, tels que les
minéraux argileux, les oxydes et hydroxydes et les carbonates (Sposito, 1989).
La fraction organique comprend les organismes vivants divers (racines, micro-

populations, faune du sol) et des résidus organiques a différents stades de leur dégradation
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(fragment du tissu, de résidus organiques de poids moléculaires élevés) (Duchaufour,
1965).

1.2.3.1 Minéraux sableux

Les minéraux de silice sont les composés inorganiques les plus abondants dans les
milieux naturels. lls se basent sur 1’anion silicate qui a une structure tétraédrique. Les
principaux représentants de ces minéraux sont le quartz et le feldspath qui font partie de la
fraction la plus grossiére ou la taille des particules varie de 50 et 2000 um.

D’aprés Sposito (1989), dans les sols, les sables constituent le plus souvent un
support inerte, contenant une reserve minérale non utilisable par les plantes de fagon

immédiate.

1.2.3.2 Minéraux argileux

Les minéraux argileux résultent de l’altération et de la dégradation des roches.
L’altération peut étre physique, sous 1’effet de variations de température, ou encore chimique
au contact de I’eau. L’altération chimique conduit a une dégradation en particules de moins de
2 um de diamétre (Chamley, 1989). En fonction des roches meres et du climat, les minéraux
argileux résultant sont différents :

e En climat froid, l'altération est faible : les minéraux argileux sont identiques ou peu
différents des minéraux de la roche (illite et chlorite) ; ils proviennent de la roche
d’origine.

e En climat chaud et humide, I'hydrolyse est poussée ; la kaolinite se forme en milieu

drainé, les smectites en milieu confiné.

e En climat tempéré, humide, l'altération est modérée ; il apparait des interstratifiés, des
illites et chlorites dégradés, de la vermiculite.

Les argiles sont classées en trois grandes familles selon I'épaisseur des feuillets (0,7 ou 1 ou

1,4 nm), qui correspondent a un nombre de couches d'oxydes tétraédriques (Si) et
octaédriques (Al, Ni, Mg, Fe?*, Fe®*, Mn, Na, K, ...).

Il en résulte des variations de la distance entre feuillets, et donc des dimensions

macroscopiques variables de I'argile quand elle s'hydrate (dilatation) ou s'asseche (contraction

pouvant provoquer des fissures). Les argiles seront détaillées dans un chapitre spécifique.


http://fr.wikipedia.org/wiki/Nanom%C3%A8tre

. Chapitre | Généralité sur les sols

1.2.3.3 Oxydes et oxyhydroxydes

Les oxydes et les hydroxydes de fer (goethite : FeOOH), de manganese (manganite :
MnOOH) et d’aluminium (Al203.XH20), sont les plus couramment rencontrés dans les sols.
Selon Soulier (1995), ce sont des minéraux de petite taille, finement dispersés, qui ont
tendance a recouvrir d'autres particules de plus grande taille, comme le quartz. De la méme
maniére, comme les argiles, les oxydes et oxyhydroxydes possedent de grandes surfaces
spécifiques variant de 10 & 100 m?/g (Tardy, 1973).

L’unité de base des oxydes ou des oxyhydroxydes est un octacdre Fe(O)es OU
Fe(0O)3(OH)z (Robert, 1996). Ces octaedres s’assemblent de différentes maniéres selon les
structures. En milieu aqueux, la surface des oxydes peut former des complexes avec 1’eau.
Ainsi, de la méme maniere que les argiles, la charge de la surface
hydrolysée des oxydes et des oxyhydroxydes dépend du pH. Les sites OH réagissent selon le
domaine du pH, comme des acides ou des bases faibles. lls peuvent également jouer le réle
de ligands vis-a-vis d’un ion métallique. Le mécanisme de fixation est analogue a une réaction
de complexation, avec échange de protons (Subramaniam et al., 2003). La fixation ne
s’applique pas seulement a des ions libres, mais également a des formes complexées
organiques ou inorganiques. Si la quantité de métal adsorbée augment avec le pH, on
considére 1’association Surface - Métal - Ligand. Au contraire, si la quantité de métal
adsorbée diminue avec le pH, le type d’adsorption est Surface - Ligand - Métal (Stumm &
Morgan, 1996). La Figure 1 illustre la fixation de plusieurs ions métalliques sur un

oxyhydroxyde de fer.

1.2.3.4 Carbonates

Les minéraux carbonatés présents dans les sols sont la calcite (CaCOs3), la magnésite
(MgCO:3), la dolomite (CaC0O3.MgCOs3), le carbonate de sodium (Na.CO3.10H20) et la
sidérite (FeCOz). La calcite et la dolomite apparaissent comme des minéraux primaires ainsi
que des minéraux secondaires. La calcite primaire est le produit de la désagregation des
silicates contenant du calcium, comme les pyroxénes ou amphiboles. La calcite minérale
secondaire, est le résultat de la précipitation de la solution du sol souvent enrichie en
magnésium , on parle de magnéesium calcite (CaryMgyCOs).
La formation du carbone dissous est possible par dissolution de CO, dans 1I’eau ou par
dissolution de la calcite par les ions de H" (Stumm & Morgan, 1996).

La présence de carbonates et de dioxyde de carbone dans le sol joue un réle primordial,

leurs équilibres de dissolution contrélent partiellement le pH. De plus, une teneur élevée

8



. Chapitre | Généralité sur les sols

en carbonate rend le sol alcalin favorisant ainsi I’ensemble des modes de fixation des métaux.
Lors de la fixation des métaux, le mécanisme mis en jeu n’est pas une adsorption de
surface, mais 1’incorporation des cations métalliques dans la maille cristalline des carbonates
(Plassard, 1999). Ce phénomeéne de co-précipitation est mis en évidence en comparant
Iaffinité de I’ion Zn?* pour le carbonate de calcium et le carbonate de magnésium. La fixation
de I’ion Zn?* est favorisée par un meilleur ajustement spatial dans la maille du carbonate
de magnésium. Parmi les exemples des especes co-précipités, on cite 1’hydrozincite
[Zns(OH)s(CO3)2], la malachite [Cuz(OH)2CO3] ou I’azurite [Cuz(OH)2(CO3)2] (Sposito,
1989).

1.2.3.5 Matiere organique

La fraction organique du sol comprend tous les composés organiques simples ou
complexes, isolés ou bien associés entre eux dans des ensembles vivants ou non vivants.
D’apres (Stevenson, 1994), ils peuvent étre classifiés en quatre catégories : les organismes
vivants constituant la biomasse ; les organismes morts en voie de dégradation ; les composés
organiques des chaines réactionnelles de la minéralisation et les substances humiques. L’intérét
a été accorde uniquement a la fraction non vivante de la matiére organique du sol : les
substances humiques.

Le tableau 1.1 montre que les substances humiques (SH) sont des polymeres naturels
tres complexes constitués essentiellement de carbone et d’oxygéne, elles sont générées par la
décomposition de la matiére végétale. Ce processus de décomposition dépend de 1’activité
biologique générale du milieu, liée surtout au pH, et des conditions relatives d’aérobie ou
d’anaérobie.

En milieu biologiqguement actif, la minéralisation de la matiére organique fraiche est
rapide. L’ordre d’apparition des SH est la suivante : humine, acides humiques (AH) et acides
fulviques (AF).
e Cette classification est faite par rapport aux méthodes d’extraction utilisees
les AH et AF sont des polymeres jeunes extraits en milieu NaOH 0,1 M. Les AH sont

définis par la fraction précipitée a pH = 1 (Sposito, 1989).

e Les AF sont plus solubles parce qu’ils contiennent plus de groupes -COOH et —OH et

restent en solution a pH =1 (Stevenson, 1994).

e Les SH sont trés hétérogénes, c’est pourquoi il est difficile de définir une formule
chimique générique. La composition élémentaire, en pourcentage massique,

généralement trouvée, est présentée dans le tableau ci-dessous
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Tableau 1.1 : Gamme de concentration élémentaire (% massique) pour des SH extraites
des sols ( Steelink, 1985)

Elément Acide humique Acide fulvique
C 53,8-58,7 40,7 - 50,6
@) 32,8-38,2 39,7-498
H 3,2-6,2 38-7

N 08-43 09-33

S 01-15 0,1-3,6

La matiére organique des sols se caractérise par une grande masse molaire (Steelink,
1985); elle est comprise entre 500 et 5000 g.mol™* pour les AH et entre 10 000 et 1 000 000
g.mol™ pour les AF. Elle est aussi caractérisée par une grande surface spécifique, son pouvoir
gonflant permettant la pénétration de I’cau et la diffusion de molécules de petite taille pouvant
ainsi interagir avec les substances humiques.
De nombreux groupes fonctionnels dans les AH et AF sont a 1’origine des propriétés
acides et des interactions multiples, lors du titrage acido — basique. Les AH et AF se
comportent comme un mélange d’acides faibles avec différents pK (Stevensen, 1994). Les
ions métalliques peuvent étre complexés par divers ligands en fonction de leurs affinités
réciproques. Cela peut étre apercu comme un processus d’échange ionique avec le proton.
Dans les sols, 25 % a 95 % de la capacité d’échange cationique est fournie par la matiere

organique (Sparks, 1995).

1.2.3.6 Eléments Traces Métalliques (ETM)

Les éléments traces métalliques (ETM) présents dans les sols peuvent étre classés
dans deux groupes : les fonds géochimiques et les apports anthropiques.
Naturellement, le sol contient des ETM issus de la roche mére ou des apports
sédimentaires. Les sols formés sur des sables quartzeux contiennent des quantités d’ETM
extrémement faibles, alors que ceux formés sur des sédiments calcaires ou marneux, ou des
schistes, ont des concentrations d’ETM plus importantes (Sposito, 1989).

La quantit¢ d’ETM issue des apports anthropiques est également trés importante.
D’apres (Robert & Juste, 1999), la principale source d’ETM dans les zones urbaines

provient de I’activité industrielle et la circulation de différents moyens de transport. Les
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principales sources industrielles d’émissions atmosphériques de micropolluants
meétalliques sont les usines d’incinération, les hauts fourneaux, la combustion du
charbon et du pétrole.

L’utilisation de matiéres fertilisantes et de pesticides contribuent de maniére importante
a la contamination des sols agricoles ainsi que 1’épandage des déchets et des boues.

Certains éléments métalliques, comme le cuivre, le zinc, le fer et le sélénium, sont
indispensables pour les organismes (Matthiessen et al., 2002). Ces oligo-éléments ont une
fonction biologique bien reconnue pour des quantités minimes mais avec 1’augmentation de
leur concentration, ils deviennent toxiques. D’autres éléments ne sont pas nécessaires pour les
organismes et ils peuvent produire des effets toxiques, méme a tres faible concentration,
comme le plomb, le mercure et le cadmium.

Selon la figure 1.1, les éléments traces métalliques sont présents dans les sols sous
différents états : phase solide et phase liquide. La quantité existante dans la solution du
sol, représente normalement un infime pourcentage de sa totalité (Juste, 1980). Les
meétaux se concentrent donc dans la phase solide du sol ou ils se répartissent dans les

différentes fractions organiques et minérales.

Grande mobilité

ADSORBES

Argiles
Oxyde de Fe et Mn
Carbonates de Ca

Mobilité Moyenne

INCORPORES DANS LES
ETRES VIVANTS Mobilité Moyenne
Pédofaune COMPLEXES
Pédoflore
Micro-organismes du sol Matiére organique
- SOLUBLES
Faible Mobilité
- PRECIPITES
Treés faible Mobilité
Phosphates
INCLUS DANS DES Sulfures
MINERAUX Hydroxydes
. Sels organiques
Silicates Carbonates ?

Figure 1.1: Localisation des ETM dans les sols (Juste, 1995)
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Selon Sposito (1989), la concentration en ETM dans le sol, varie avec la profondeur.
En raison de leur trés forte liaison avec les différentes phases solides, les ETM issus d’apports
extérieurs vont s’accumuler en surface du sol; leur concentration va donc décroitre avec la
profondeur. Au contraire, dans le cas de sols formés a partir de roches meres,

particulierement riches en éléments métalliques, la teneur en ETM s’accroit avec la profondeur.
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Chapitre Il : Les Argiles

I1.1. Caractéristiques des argiles
11.1.1. Compositions minéralogiques

Le terme argile a deux significations différentes: on 1’utilise pour décrire une
granulométrie et pour caractériser un type de roche. Dans le premier cas, ce terme
définit des particules d’une taille inférieure a 2 um. Dans le deuxiéme cas, il
désigne les minéraux composés de silicates d'aluminium, de magnésium et de fer hydratés.
La composition minéralogique des argiles est celle de silicate d'alumine hydraté ou lamellaire
(phyllosilicates). La figure 1.1 montre que les minéraux argileux sont formés d'un
empilement de feuillets qui sont constitués de I'association de deux unités structurales de base
(Mitchell, 1993).

a) Un feuillet tétraédrique de silice (SiOa)
Il consiste en une combinaison d'unités tétraédriques de silice composées de quatre

atomes d'oxygene aux sommets entourant un atome unique de silicium

b) Un feuillet octaédrique d'alumine ou de magnésie (Al2(OH)s ou Mg2(OH)s)

Un atome central d'aluminium ou de magnésium est coordonné aux hydroxyles et
oxygenes des sommets; ces octaédres se combinent pour former des couches planes appelées
couches octaédriques.

Les atomes d'oxygéne assurent la liaison entre les couches octaédriques et
tétraédriques. Le feuillet élémentaire d’une argile est constitué¢ par I’assemblage de deux
(argiles a 7 A°) ou trois de ces couches (argiles a 9.5 et 14 A°). Le premier cas correspond
a trois plans d'oxygéne successifs, le deuxieme a quatre et le dernier a six. La
structure géneérale des minéraux argileux se compose de I'empilement de plans

hexagonaux et compacts. Les couches tétraedriques correspondent a I'empilement d'un
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plan compact et d'un plan hexagonal, alors qu'une couche octaédrique associe de deux

plans compacts.

I)

1)

Pialy .. .
Ot (3 hydonys @ Aluminiums, Magnesiums, etc

Figure I1.1 : Unités structurales des argiles : |- feuillet tétraédrique, I1- feuillet
octaédrique : a- structure unitaire, b- structure de la couche

L'agencement de ces feuillets en couches, les liens entre ces couches, et la
présence de différents cations sont la source des différents minéraux argileux. En
terme de charge électrique, on considere qu'un tétraédre qui possede un ion
silicium ou un octaédre avec un ion aluminium en son centre est électriquement
neutres. Les principaux types d'argiles sont les kaolins, les smectites, les illites, les chlorites

et les hormites.

11.1.2. Comportements de surface

L'apparition de charges sur les argiles est due a trois processus principaux: les
imperfections du réseau, I’ionisation de groupes chimiques présents a la surface et
I'adsorption préférentielle de certains ions contenus dans la solution. Les imperfections du
réseau se lient aux substitutions isomorphiques; elles se traduisent généralement par une
charge négative globale du réseau.
Dans le cas des argiles, I’ionisation concerne les groupes hydroxyles, la charge obtenue
dépend du degré d'ionisation et du pH. Les adsorptions se produisent sur des sites ou les
valences des atomes du réseau ne sont pas toujours compensées. Ce phénoméne dépend de la
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nature des ions dans la phase aqueuse susceptibles de s'adsorber, d'autre part, la rupture de
chaines structurales provoque des discontinuités du réseau cristallin. Les valences laissées

libres par ces ruptures sont a 1'origine des charges de bordure des particules.

Les substitutions isomorphiques sont un facteur important de la structure et du
comportement des argiles qui lors de leur formation, certains ions métalliques entrant dans la
constitution des couches peuvent étre remplaceés par d'autres ions ayant des dimensions
équivalentes. Dans ce cas, il y a substitution analogue dans la mesure ou la forme générale du
feuillet est conservée. Les ions de substitution peuvent avoir une charge différente des ions
échangeables. De ce fait le feuillet d'argile n’est plus électriquement neutre. Une charge
négative globale de 1'argile résulte de ces substitutions. L'échange ait lieu en faveur d'ions de
charges inférieures mais de mémes volumes. La neutralité globale de 1'argile est garantie par
la présence de cations compensateurs (Na*, K*, Ca*?, Ba*2), trop gros pour étre incorporés

dans le feuillet mais présents a 1'extérieur de ce dernier.

Le comportement d’une argile en fonction du pH est similaire a celui d'un
ampholyte. Les charges variables de la surface proviennent d’ionisations du groupe
silane (SiH4). Les deux ionisations sont possibles en fonction du pH du milieu. Le
caractere amphotere de 1'aluminium explique quand a lui le comportement des arétes de
la particule (Mitchell, 1993).

lonisation acide : SiOH SiO" + H*
_> ] . ]
, Si"+ OH; pH tres basique
Al'+ OH <pH9< A10y, +H*

lonisation basique : SiOH

Pour des pH acides, les arétes sont a charge positive, par contre dans un environnement a pH
plus basique, elles sont & charge négative. Soit pour des pH supeérieurs a 9, la surface et les
arétes de la particule sont globalement négatives. Dans des milieux plus acides, la surface
aura toujours une charge globale négative mais les arétes seront a charge positive. Le signe de
la charge globale de la particule dépend de son point isoélectrique, pour lequel la charge
globale de la particule est nulle.

L'agrégation entre les différentes particules est liée aux charges relatives des

surfaces et des arétes. Les charges apparentes des argiles sont a 1'origine d'un

phénomene physique. En effet, lorsqu'une argile est en présence d’une phase aqueuse, il y a
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dissociation des ions échangeables et la micelle tend a se comporter comme un gros anion.
Les ions dissociés ainsi formés se repartissent selon une double couche de maniére a respecter
I'éléctroneutralité du systeme. La répartition inégale des ions a l'interface particule-eau
engendrée par cette double couche, crée entre les deux phases une différence de potentiel. Ce

phénomeéne est a l'origine des propriétés électrochimiques des argiles.

11.1.3. Phénomeénes d'adsorption et capacités d*'échange d'ions

Il existe différents mod¢les pour décrire 1’adsorption sur des surfaces minérales, tels
que les modeles du double et triple couche. Les modéles de complexation de surface ainsi que
les différents mécanismes intervenant dans les réactions de surface sont 1’équilibre
d'adsorption, les cinétiques de relaxation, les réactions d'oxydoréductions et les échanges
d'ions (Sposito, 1984).

11.1.3.1. Adsorption des métaux lourds

Plusieurs tendances s’observent pour l'adsorption des métaux lourds sur les argiles.
Elle varie soit en fonction du pH, soit en fonction de la charge de surface de la particule
(Harter, 1983; Mac Bride & Blasiak, 1979; Naidu et al., 1994; Schindler & Turner, 1987).
Aux pH élevés, la surface de l'argile est chargée négativement ce qui favorise l'adsorption
d'espéces cationiques, tandis que pour des pH acides, I'adsorption diminue en raison des deux
facteurs: la diminution de la charge négative de la surface de la particule et la compétition
entre le cation et le proton.

La présence d'un électrolyte support influe également sur 1'adsorption en introduisant
des cations potentiellement échangeables (Naidu et al., 1994). Les surfaces ampholytiques
SOH forment des complexes de sphere interne avec les métaux divalents. La complexation de

surface ait lieu pour des pH supérieurs a ceux de 1'échange d'ions.

11.1.3.2. La capacité d'échange d'ions

Pour les argiles, la capacité d'échange représente la charge (sous forme d'ions attirés a
la surface) nécessaire pour atteindre 1'électro-neutralité. Elle s'exprime en milliéquivalents
ions susceptibles d'étre adsorbés par 100 grammes d'argile seche. La capacité d'échange de
I'argile est liée aux mécanismes de formation des charges et a I'adsorption des ions. Elle peut
étre soit cationique (CEC), soit anionique (AEC) selon la polarité de la particule. La CEC
diminue en milieu acide, elle depend du cation échangeé et de son taux d'adsorption, selon la

séquence suivante : Li* (peu adsorbé) < Na* < K* < Mg** <Ca**< Al *** (tres adsorbé). Il
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ressort qu’en regle générale, les petits cations ont tendance a remplacer les gros cations.
L'adsorption anionique est également possible pour des anions tels que le chlorure (CI), le
sulfate (SO472) ou le phosphate (POs™). La capacité d'échange qui en résulte est faible, elle se

situe sur les arétes des feuillets au niveau de la couche octaédrique d'alumine.

I1.2. Propriétés électrocinétiques des argiles
11.2.1. Phénomeéne de double couche

Les interactions du systéme argile/eau- électrolyte peuvent étre décrites par la chimie
des colloides. L'argile (phase dispersée), grace a sa petite taille présente un comportement
colloidal lors de son mélange avec I'eau (phase dispersante). La présence de l'argile dans la
solution modifie son homogénéité. Dans une argile seche, les cations adsorbés sont fortement
retenus par les charges négatives des particules et les cations en exces ainsi que les anions
présents sous forme de sels précipités. Lors de la mise en solution, les sels vont se dissocier.
Les cations adsorbés induisent une concentration de surface élevée. Cette situation met en jeu
deux phénomeénes opposes : l'attraction électrostatique attire les ions a la surface et
la diffusion favorise une distribution homogéne de la concentration. La compétition entre ces
deux forces opposées résulte en une distribution d'équilibre. La double couche diffuse
comprend la charge de surface de la particule et la distribution de charges dans la phase
adjacente. La concentration a la surface de la particule est élevée et elle décroit avec

1'¢éloignement.
11.2.2. Théories de la double couche

La premiere description théorique de la distribution des ions adjacents a la surface de

la particule est développée par Gouy (1910).
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Couche de Stern (0.5-0.6 nm)
/ Surface externe de la couche de Stern

/
© ) }/ 4yI| . .
= * + + 7 -
B0 - + +
20 - + o4
o + | Couche de Gouy
o] - L. + + +
(<5 T | -
— - 1+ +
S - * i+ " +
B - +o + +
& . : “s&\\\ +
- + Surface de cisaillement (Potentiel z&ta)

Figure 11.2 : Modéle de la double couche de Gouy- Stern (1909-1924)

La théorie de la double couche communément acceptée dans les systemes argile/eau-
électrolyte correspond au modele de Gouy - Stern. Ce modele assume une charge négative
de la surface de 1'argile ou la distribution des ions adjacents est représentée sur la figure 11.2.
La double couche se compose d'une couche interne ou couche de Stern, contenant des dipdles
d'eau orientés a la surface, d’une couche de cations hydratés et d'une couche externe diffuse
ou couche de Gouy, ou les cations subissent un équilibre entre la force électrostatique et la
diffusion.

Les deux couches correspondent a des comportements différents des molécules d'eau. Dans la
couche de Stern, elles sont supposées « rigides » alors qu'elles sont « libres » dans la couche
de Gouy. L'épaisseur de la couche de Stern est équivalente a un atome alors que celle de la
double couche ou longueur de Debye (1/y), correspond a la distance de la surface pour
laquelle I'exces de charge opposée a la surface est maximale (Atkins, 1990). Ce parametre est
une fonction de la concentration de I'électrolyte (C), de la permittivité (€), des constantes de

Faraday (F) et de gaz parfaits (R), de la température (T) et de la charge (2).

& R.T ]1/2

1 = Eq.Il.1
/x [2.22. F2.C q
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11.2.3 Potentiel électrocinétique ou potentiel zéta

L'évolution du potentiel a la surface de la particule d'argile selon le modéle de Stern-
Gouy est representée sur la figure 11.3 ; il decroit linéairement avec la distance dans la couche
de Stern. La valeur du potentiel au niveau du plan de cisaillement est celle du potentiel
électrocinétique ou potentiel zéta « & ». Le plan de cisaillement correspondant a la limite
théorique entre la couche mobile et la couche immobile, mesure la charge électrique
superficielle, et correspond au travail nécessaire pour amener une unité de charge de la
solution a la couche immobile de solution adjacente a la surface solide (Hunter, 1981). C’est
un parameétre important intervenant dans la floculation des particules et leur comportement

électrocinétique.

Distance a la surface des particules d'argile

d
— Bmseams X
= 3:’ " Zeta potentiel
£ ° Stern potentiel
=
&
3
[=el
o :
o 9 =< Potentiel surface
Figure 11.3 : Distribution du potentiel en fonction de la distance
(Shang et al.1994)
11.3. Kaolinite

Le nom de kaolinite se référe strictement a la phase chimique Si2A1,05(OH)a4. Le
kaolin est un dépét naturel d'argile, ses utilisations industrielles sont nombreuses : le papier,
les colles, les peintures et les principaux composes des céramiques. Cette argile est composée
de 46.54% de SiO2, 39.6% de A1,03 et 13.96% de H20.

La morphologie des cristaux est assez réguliere, ils se présentent sous la forme de
plaquettes hexagonales, parfois allongées en latte ou réduites a de simples losanges.

Les « plaquettes » de kaolinite ont une dimension latérale de 0.1 & 4 pm et une épaisseur de
0.05 a 2 um. La kaolinite est un minéral dont on définit essentiellement la surface
externe, les espaces interfoliaires étant inaccessibles (10 a 100 m?/g) et la distance

interfoliere étant de 7.15 A°.
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Le minerai de kaolinite comprend une centaine de feuillets difficilement
dissociables. Les forces de cohésion présentes dans les kaolinites sont principalement
de type électrostatiques, complétées par des forces d'interaction de type Van Der Waals
et des liaisons hydrogéne entre les groupes hydroxyles d'une couche et les atomes
d'oxygéne de la couche adjacente. La liaison est assez forte pour empécher tout
phénomene de gonflement entre les couches.

La stabilité structurale de la kaolinite réduit les possibilités d'isomorphismes. Le
réseau présente peu de substitutions; on peut envisager du fer (111) a la place de I'aluminium
en couche octaédrique ou de I'aluminium a la place du silicium en couche tétraédrique. La
substitution d'un atome de silicium sur 400 serait suffisante pour expliquer la capacité
d'échange de plusieurs kaolinites. Une autre possibilité d'apparition de charges est la
dissociation de groupes hydroxyles (surfaces basales et latérales), ou I'atome d'hydrogéne
serait remplacé par des cations échangeables. La derniére source possible d'une charge pour
la kaolinite est liée a la présence de liaisons rompues sur 1'aréte de la particule laissant une
charge apparente compensee par un cation adsorbé. Comme la kaolinite ne présente pas des
espaces interfoliaires, les cations compensateurs doivent étre adsorbés sur les surfaces
extérieures et les arétes des particules.

Le pH d'une suspension de kaolinite est compris entre 4.5 et 6.5. De faibles capacités
d'échanges sont mesurées pour des pH acides et des hautes capacités d'adsorption a des pH
plus élevés. Les ruptures d'arétes expliquent partiellement la capacité d'échange pour des pH
basiques. Quant aux substitutions isomorphiques, elles doivent également participer a la

capacité d'échange pour des pH acides, ou les arétes sont chargées positivement.
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O Oxygenes

@ Hydroxyles

. Aluminium

® O Silicons

Figure 11.4 : Structure minéralogique du kaolin
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Chapitre III : Pollution des sols

II1.1. Pollution des sols

II1I.1.1. Modes de transport des polluants vers les sols

Le transport des ¢éléments de traces métalliques vers les sols se fait selon deux

processus (Harrisson & Wilson, 1985 ; Lara-Cazenave et al., 1994 ; Alloway, 1995 ; Pagotto,
1999) :

Le premier concerne les retombées séches ou humides. En effet, depuis le début de la
premiere révolution industrielle et le développement des transports, les apports
atmosphériques se sont notablement amplifiés. D’une part, le vent et I’atmospheére
transportent des apports diffus aériens d’origine lointaine ou encore massifs localisés
d’origine proche. Ces apports déposés de fagon réguliere peuvent étre absorbés directement
par les plantes, mais la majorité pénétre dans les sols a partir de la surface. D’autre part, les
eaux de pluie lessivent ’atmosphere et solubilisent des ¢léments de traces métalliques
avant de tomber sur les sols.

Le deuxiéme processus est li¢ au lessivage des surfaces imperméabilisées par le
ruissellement des eaux pluviales, communément considéré comme le plus important. Une
part de la pollution accumulée est mise en solution dans les eaux de ruissellement ou

entrainée par arrachement.

I11.1.2. Définition d’un sol pollué

Le sol est l'exemple typique d'un milieu multiphasique contenant une variété

importante d'espeéces chimiques. Pour qu'une espéce soit considérée comme polluante ou

toxique, il faut qu'elle soit étrangere a 1'écosystéme considéré ou qu'elle affecte 1'équilibre du

processus environnemental global.
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. Chapitre 111 Pollution des sols

La concentration et le taux de pénétration des polluants dans le sol sont contrdlés par
le pouvoir d'adsorption du sol considéré, la nature du sol, les propriétés physico-chimiques du

polluant et le taux d'humidité du sol.

I11.1.3. Polluants inorganiques (le Plomb)

Les sources principales d'espéces inorganiques dans les sols s’incorporent directement
sous forme de fertilisants, des décharges, des effluents industriels et domestiques, et de la
dispersion d'aérosols. Comme les métaux évoluent naturellement entre les différents milieux

naturels, tous les aspects de contamination sont a prendre en compte. Les principaux

mouvements des métaux entre le sol et les plantes sont représentés sur la figure I11.1.

CONTAMINANTS
Fertilizers, pesticides, sewage, sludge, atmospheric deposit, etc.

' I

LITTER BREAKDOWN
e B \
Loss of volatiles i
p—_— v d FOLIAGE SEEDS
2 mg: ;E-::iln‘::'al Biomass \
collpids Microo rganis ms o ) \
\ //‘ & STEM
' T l
= T STEM TUBER
‘Weathe ring - » sre ROOT
. —m SOLUTION < e 8
minerals
u
lons & l
R
complexes F
ROOT
« K\A\Cnmplexes b 2 STORAGE
Co-precipitation 4« ¥ ] C
¢ Hydrous FE, Mn, Al with humus E
Oxides, Carbonates,
Phosphates ete.
RHIZOSPHERE
Leaching loss
‘| SOIL | ] PLANT |

Figure I1L.1 : Evolution des polluants minéraux entre le sol et les plantes
(Alloway, 1995).

I11.1.3.1. Propriétés physico-chimiques du plomb
Le plomb, du latin plombum est un métal mou, gris, habituellement présent en petite
quantité dans la crofte terrestre. Il n’a ni gotit ni odeur caractéristique. Il appartient au groupe

IV b de la classification périodique des éléments, de configuration électronique [Xe] 4f'4 5d!°
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6s> 6p*, posséde 2 électrons non appariés sur la derniére couche. Cette configuration
¢lectronique autorise les degrés d’oxydation (+2) et (+4), en plus de la forme métal (0).

Le cation Pb*" est un acide au sens de Lewis, c'est-a-dire qu’il est susceptible d’accepter un
doublet d’électrons venant d’une base, pour former une liaison covalente, mais c’est
¢galement une espece chargée susceptible d’interactions électrostatiques avec des ions de

signes contraires, pour former une liaison ionique (Sposito, 1989).

Le type de liaison est important car il permet de juger la stabilit¢ du complexe : une
liaison covalente lie plus fortement les atomes entre eux qu’une liaison ionique. Pour
connaitre le type de liaison responsable de la cohésion d’un complexe, le concept de dureté ou
de mollesse des acides de Lewis est développé par Pearson (1963). Un acide de Lewis est
d’autant plus mou qu’il est capable de déformer un nuage électronique. Cette déformation
facilite la mise en commun du doublet électronique lors de la création d’une liaison : plus un
ion est mou, plus il est apte a former une liaison de type covalent. Le rapprochement des
noyaux sera plus important si les 2 éléments ont des nuages ¢électroniques déformables. Par
conséquent, les acides mous auront plus d’affinité pour les bases molles (association mou-
mou). Si le nuage électronique de I’acide n’est pas déformable, la mise en commun des
¢électrons est difficile car I’acide est dit dur. Les acides durs et les bases dures forment une

liaison a caractere ionique marquée (association dur-dur).

II1.1.3.2. Origines dans I’environnement et utilisations du plomb
I11.1.3.2.1. Plomb naturellement présent dans I’environnement (fond géochimique)

Le plomb est naturellement présent en moyenne a 0,002% dans la crofite terrestre (36°
¢lément de la crolte terrestre), généralement sous forme peu soluble. Des dérivés
inorganiques sont présents dans les eaux, les sédiments, les sols, 1’atmosphére et
éventuellement en microtraces chez les organismes vivants. Les sols non contaminés

contiennent de 10 a 30 mg.kg™ (Nriagu, 1978 ; Baize, 2002).

I11.1.3.2.2. Sources anthropiques
I11.1.3.2.2.1. Histoire de ’utilisation du plomb

Depuis les années 1970, le développement de nouvelles technologies ainsi que la prise
en compte des problémes environnementaux et de santé publique conduisent a la diminution
ou a larrét de certaines utilisations du plomb (canalisations, soudure, peinture, pesticides,

anti-détonnant dans I’essence...). Actuellement, la consommation de plomb continue de
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diminuer, sauf pour les piles et batteries, par contre, la production secondaire (a partir de la

valorisation des déchets) progresse par rapport a la production primaire (& partir de minerais).

I11.1.3.2.2.2. Différentes utilisations du plomb

La présence généralisée du plomb dans I’environnement est essentiellement due aux
activités humaines. Cette origine anthropique est multiple car les utilisations passées ou
présentes du plomb sont trés nombreuses :

e Activités métallurgiques comprennent :

o La métallurgie de premicre fusion lors de laquelle le minerai de plomb subit
différents traitements afin d’extraire le plomb et les autres métaux.

o La métallurgie de deuxieme fusion ou recyclage, qui consiste a obtenir du
métal par la récupération de déchets contenant du plomb.

e Production d’essence au plomb : le tétraéthyle de plomb (Pb(C,Hs)s) étant le
principal constituant des agents antidétonants ajoutés a 1’essence, pour augmenter le
taux d’octane. Il représentait la majeure partie du plomb disséminé avant son
interdiction le ler janvier 1996 a cause des émissions de fumées.

e Protection contre les radiations : du fait de sa densité importante, le plomb est utilisé
pour la protection contre le rayonnement ;

e Accumulateurs : les batteries restent actuellement la principale utilisation du plomb,
elles sont constituées de 2 électrodes, une positive (PbO2/PbSO4) et une négative
(Pb/PbSO4) immergées dans une solution d’acide sulfurique (H2SOs4). Une batterie
contient environ 8,6 kg de plomb ;

e Peintures, pigments, appréts : la cérusite ou blanc de plomb a été utilisée dans les
peintures pendant preés de 2000 ans. Le plomb a également ¢été utilisé comme
composante de nombreux pigments en peinture. Le minium Pb3O4 est appliqué sous
forme d’une couche antirouille sur de I’acier (interdit désormais comme peinture pour
la coque des navires : submarine). Le stéarate de plomb (Pb(C:7H35COQ).) et ’acétate
de plomb (Pb(CH3CO-0O);) s’incorporent a la peinture ou aux vernis comme
dessiccateurs, 1'utilisation dans les peintures est arrétée depuis 2002 ;

e Verre et cristal : le plomb est utilisé pour abaisser la température de fusion du verre

assurant une meilleure transparence.
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I11.1.4. Plomb dans le sol
I11.1.4.1 Généralités et notions de base

Issu d’un processus d’altération, le sol est un milieu poreux, crée par des processus
physiques, chimiques et biochimiques qui transforment des matériaux géologiques sous
I’action combinée des étres vivants et des solutions de percolation. Il est formé de minéraux
primaires hérités de la roche mére auxquels s’ajoutent des minéraux secondaires, issus de la
transformation chimique des précédents. Les constituants organiques interférent fortement
avec les constituants minéraux.

Le plomb est un élément minéral naturellement présent dans la crolte terrestre, en
général a des faibles teneurs, son origine dans les sols étant liée a sa présence dans la roche
mere. Ceci peut cependant conduire parfois a des teneurs sensiblement plus ¢élevées dans
certains gisements. Mais, ce sont surtout les dépots continus de métaux et métalloides par les
activités humaines qui ont conduit a leur accumulation dans les différents compartiments de
I’environnement, essentiellement au voisinage des centres urbains et industriels, ainsi que
dans les zones plus reculées.

Le comportement du plomb dans un sol dépend de différents facteurs comme sa
dynamique propre mais également de ses caractéristiques pédologiques et physico-chimiques
(Baize, 1997). 11 peut étre soit sous forme liée aux particules de terre soit dans la phase
aqueuse. Dans les sols contaminés, la forme chimique initiale et la teneur en polluant apportée
ont également une influence. En effet, de nombreux travaux montrent que la spéciation a une
influence sur le devenir des ¢léments de traces métalliques (ETM) dans I’environnement
(Hinsinger, 1997; Dumas et al., 2001). Il est donc fondamental de déterminer la genése, la
répartition, la localisation, la configuration des associations du plomb avec les différents

constituants du sol.

I11.1.4.2 Associations avec les différents constituants du sol

Les interactions entre le métal et le sol dépendent des caractéristiques physico-
chimiques du sol (pH, nature et proportions des argiles, matiéres organiques et oxydes, etc.),
de son fonctionnement actuel, de la dynamique propre de I’é1ément et de la spéciation initiale
du polluant (intérét de caractériser les sources).
Les interactions entre les différents constituants des sols (argiles, matieéres organiques et
oxydes) modifient aussi la capacité individuelle de chaque constituant a adsorber ou

complexer les métaux.
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I11.1.4.2.1 Interactions avec les oxydes de fer et de manganese

Les oxydes et les hydroxydes présents en abondance sous forme amorphe ou

cristalline dans la majorité des sols jouent un role prépondérant dans la sorption des ions
métalliques de par leur faible solubilité¢ dans les conditions ordinaires de pH (Morin et al.,
1999; O’Reilly et al., 2002).
Les oxy et hydroxydes de fer (goethite, Iépidocrocite, magnétite, ferrihydrite, formes
amorphes) et de manganése des sols montrent une affinité particuliére pour les ¢léments
traces. Ils jouent un réle d’échangeurs de cations. Des phénomenes d’échange et d’adsorption
spécifique peuvent conduire a des accumulations de quantités relativement fortes d’éléments
traces.

Dés 1995, Sparks (1995) établit une échelle de sélectivité des cations métalliques

divalents pour différentes formes de fer. Le plomb se trouve parmi les éléments qui ont la plus
forte affinité pour les formes cristallisées de fer aussi bien que pour les formes amorphes.
On évoque deux types de mécanismes pour expliquer 1’association du plomb avec le fer. Il
peut se substituer au fer dans le réseau cristallin de ’oxyde lors de sa cristallisation (co-
précipitation avec les oxydes de fer ou bien se fixer a la surface des cristallites de ces mémes
oxydes (adsorption et précipitation en surface). Une fois adsorbés, certains ions sont
¢galement capables de diffuser vers I’intérieur du cristal afin de rejoindre des cavités au sein
du réseau cristallin (absorption).

Dans les phénoménes d’adsorption, il convient de distinguer 1’adsorption spécifique de
I’adsorption non spécifique. Cette dernicére reléve du simple échange ionique : il s’agit d’une
réaction rapide, stoechiométrique, le plus souvent réversible et qui met en jeu des forces
¢lectrostatiques. Elle est destinée a compenser le déficit de charge induit par la substitution
isomorphique.

La nature des ions adsorbés dépend surtout de leur taille, de leur charge et de leurs
concentrations respectives dans la solution du sol. Le complexe ion adsorbé-adsorbant est de
type "sphere externe" : une molécule d’eau est présente entre ’adsorbant et I’ion adsorbé. En
raison de la nature des forces impliquées, ce type d’interaction désigne également le terme de
"physisorption", ou tous les sites de fixation a la surface du colloide sont équivalents en terme
énergétique : ce mécanisme de fixation est donc un processus peu sélectif.

Quand a I’adsorption spécifique, il s’établit une liaison chimique (liaison covalente ou
hydrogéne) entre le I’adsorbant et le ligand qui peut €tre aussi bien un anion, un cation ou une
molécule neutre. Ce type d’interaction est aussi appelé "chimisorption" et conduit a la

formation de complexe "sphére interne" : le ligand et I’adsorbant sont en contact direct, sans
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molécule d’eau interposée. L’efficacité des oxydes de fer dans le piégeage des ¢léments traces
est telle que certains auteurs envisagent de les utiliser pour réduire la biodisponibilité¢ des

métaux lourds dans les sols pollués.

I11.1.4.2.2 Interactions avec les argiles

Les argiles sont des silicates d’aluminium organisés en feuillets formés d’un
empilement successifs de couches tétraédriques (Si2Os)*" et octaédriques (ALLOH4)*". Des
substitutions 1somorphiques de Si par Al dans la couche tétraédrique et d’Al par Fe et Mg
dans la couche octaédrique vont générer des charges négatives sur les feuillets compensées
par des cations majeurs tels que K*, Na* ou Ca?" mais aussi des éléments traces tels que le
Pb*".

Chaque zone de cassure des feuillets est €également chargée électriquement; or ces
cassures sont nombreuses car les argiles sont des particules de petite taille (2um). Elles
possedent donc une forte réactivité chimique et physique, ainsi qu’une importante surface de
contact. Elles peuvent développer de grandes surfaces spécifiques, et peuvent fixer les métaux
par 3 mécanismes principaux : lI’échange ionique, 1’adsorption physique et 1’adsorption
chimique.

Alloway (1995) ; Bittlel & Miller (1974) établissent un ordre de réactivité pour
I’adsorption du plomb sur 3 types de minéraux argileux : kaolinite > illite > montmorillonite.
Parmi les minéraux argileux, on compte aussi la vermiculite qui présente une forte affinité

pour les réactions d’échange avec le plomb (Rickard & Nriagu, 1978).

I11.1.4.2.3 Interactions avec les carbonates et les phosphates

Ce type d’associations se produit le plus souvent lorsque les métaux quittent la
solution du sol pour précipiter au sein des phases minérales (Dyiab, 2005). Les carbonates
jouent un roéle important dans les sols. Leurs équilibres de dissolution contrdlent
particulierement le pH. Une teneur élevée en carbonates rend le sol alcalin, leur surface est le
siege de phénomenes de sorption des ions métalliques (Plassard, 1999). Cependant, au-dela de
I’adsorption de surface, il peut aussi se produire une incorporation des cations métalliques
dans la maille cristalline des carbonates (bourg, 1986 ; Lebourg et al., 1996).
Des études montrent ainsi que le plomb est capable de s’adsorber a la surface de la calcite et
d’occuper les sites du calcium, malgré les différences de rayons ioniques entre le plomb et le

calcium (Tesoriero et al., 1996).
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D’autres associations sont possibles avec les phosphates. Nriagu (1984) démontre que
la chloropyromorphyte (Pbs(PO4);Cl) est un minéral trés peu soluble et capable de fixer le
plomb dans les sols. Les travaux de (Cotter-Howelles et al, 1994) ont permis de I’identifier
comme phase dominante dans un sol minier par des méthodes spectroscopiques (Buatier et
al., 2001). D’autres chercheurs (Sarret et al., 2001 ; Dyiab, 2005) sont allés un peu plus loin
dans les travaux sur la solubilité des phosphates, en montrant que la formation de ces
minéraux permet de diminuer non seulement la mobilit¢ du métal, mais également sa

phytodisponibilité.

I11.1.4.2.4 Interactions avec les Matiéres Organiques du Sol (MOS)

De nombreux travaux permettent de mettre en évidence 1’affinité des ETM pour les
MOS (Lamy, 2002). Cette affinité se traduit par des réactions d’absorption, qui sont
controlées par des complexes de spheére interne ou externes ou bien par des mécanismes
d’échanges ioniques (Evans, 1989 ; Kinniburgh et al., 1996). Les métaux se complexent a des
matieres organiques de poids moléculaires variables (Stevenson, 1982), par exemple aux
substances humiques, qui sont les constituants majeurs de la fraction organique de la plupart
des sols. Ces substances posseédent une capacité a fixer des métaux, qui a été mise en évidence
dans de nombreux travaux (Hatira et al., 1990 ; Tipping et al., 1995). Les interactions entre
cations métalliques et substances humiques font intervenir des groupements fonctionnels : -
COOH (carboxyles), -NH> (amines), >C=0 (carbonyles), >N-H (imines) et —S-H (thiols)
(Alloway, 1995). La lignine est un composé parmi les plus persistants dans le sol, elle posséde
¢galement une capacité de fixation des métaux. Enfin, d’autres mati€res organiques peuvent
fixer des métaux, telles que des acides organiques de faible poids moléculaires (acide
acétique, oxalique..), des sucres (formation de complexes entre les métaux et les groupements
hydroxyles des monosaccharides) ou des protéines.
Des corrélations entre le taux de MOS et leur effet sur ’adsorption du plomb sont établies
dans le cadre de plusieurs travaux (Zimdahl & Hassett, 1977). Ils montrent que les
concentrations en plomb trouvées dans les sols sont étroitement corrélées a la teneur en MOS,
I’adsorption du plomb augmentant avec la teneur en MO. Les travaux de Morin et al., (1999)
sur des sols pollués du nord de la France montrent une forte association entre le plomb et la

matiere organique dans la fraction < 2pm.
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I11.1.4.3 Spéciation en phase aqueuse

Les métaux sont libres (Pb*") ou complexés a des ligands inorganiques (hydroxydes ou
chlorure) ou a des molécules organiques dans la phase liquide du sol (Sposito et al., 1983).
Comme pour I’ensemble des ¢léments chimiques, sa spéciation en phase aqueuse est
fortement contrdlée par le pH et le potentiel redox (Figure III. 2), ainsi que par le type et la

concentration en agents complexant présents dans la solution (Qian et al., 1994).
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Figure II1.2 : Diagramme pH/Eh du systéme plomb-eau a 25°C (d’apres Brgm, 2004)
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I11.1.4.3.1 Complexes inorganiques

Le plomb peut former des espéces aqueuses hydroxylées : PbOH"; Pb(OH).aq et
Pb(OH)3™ (Baes & Mesmer, 1976). Il peut aussi former des complexes aqueux avec des
ligands de type carbonates, chlorures, sulfates, nitrates et fluorures, méme si PbNO3", PbCI",
PbCl, et PbCls™ sont trés peu stables en solution. Des calculs de spéciation dans des eaux de
rivieres (Nriagu et al, 1978) montrent que des complexes carbonatés apparaissent
prédominants pour des valeurs de pH > 6,5 et que pour des valeurs de pH < 6 1’espéce Pb**

devient dominante (Figure II1. 3).
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Figure II1.3: Distribution des espéces aqueuses du plomb en fonction
du pH (d’apres Brgm, 2004)

111.1.4.3.2 Complexes organiques

Dans certains sols, la formation d’especes méthylées d’origine microbienne a déja été
é¢voquée (Rickard & Nriagu, 1978). Ces especes sont beaucoup moins présentes que les
complexes inorganiques, mais elles sont beaucoup plus toxiques. Il existe aussi des alkyls de

plomb présents auparavant dans les essences et qui s’accumulent dans des organismes marins

(Mikac et al., 1999).
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La détermination de la spéciation des métaux dans la solution implique 1’extraction de
la solution du sol grace a des dispositifs expérimentaux comme des lysimétres, des bougies
poreuses ou bien grace a des centrifugations du sol. Cependant, ils introduisent des artéfacts
dans la composition chimique de la solution extraite (Liator, 1988), altérant aussi la spéciation
du métal identifié. Une fois extraite, la solution peut é&tre analysée par des techniques

spectrométriques (ICP-AES ou ICP-MS selon la gamme de concentration considérée).

I11.1.4.4 Mobilité du plomb

La mobilité du plomb est principalement controlée par sa spéciation en phase aqueuse
et par des processus d’adsorption/désorption ainsi que de dissolution/précipitation. Le role de
certains parametres tels que le pH, le potentiel redox, la composition minéralogique du sol ou
du sédiment et la présence de ligands ou de colloides dans la phase va étre déterminante. Le
plomb étant considéré généralement comme un ¢lément peu mobile dans les milieux naturels,

il a donc tendance a s’accumuler dans les horizons superficiels des sols.

I11.1.4.4.1 Influence des paramétres physico-chimiques sur la spéciation du plomb
a) Influence du pH

C’est le facteur qui influence le plus la mobilité et la biodisponibilité du plomb
(Swaine, 1986). Les risques de mobilité sont plus grands dans les milieux acides, alors que la
solubilité¢ diminue avec 1’¢lévation du pH.

A pH 5, le plomb semble majoritairement adsorbé aux oxydes et aux maticres
organiques (Alloway, 1995). L’augmentation du pH rend le plomb moins biodisponible.
Martinez & Motto (2000) montrent dans différents types de sol, que la concentration des
métaux dans la phase aqueuse augmente quand le pH diminue. Les travaux de (Shu et al.,
2001) mettent en évidence un appauvrissement en Pb, Zn, Cu et Cd dans des horizons
superficiels acides de sols miniers et qui est causé par une augmentation de la mobilité des

métaux, due a une acidification des résidus miniers.

b) Influence du potentiel redox

Le potentiel d’oxydoréduction (Eh) exprime le flux d’électrons des agents réducteurs
vers les agents oxydants. Il est contrdlé par I’activité des électrons en solution (Sposito, 1983).
Bien que le plomb garde globalement le méme état d’oxydation dans les milieux naturels, sa
mobilité va néanmoins étre affectée par les variations de potentiel redox du milieu. Ces

variations sont susceptibles de modifier la chimie de la phase aqueuse, entrainant des
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phénomeénes de précipitation de minéraux contenant du plomb. A I’inverse, les variations de
potentiel redox peuvent entrainer la dissolution de phases porteuses de plomb.

(Evans, 1989) montre qu’une diminution de la teneur en eau ou en matiére organique, favorise
I’augmentation du potentiel redox. Ces réactions d’oxydoréduction influencent fortement le
devenir des ETM en solution. (Chuan et al., 1996) observent une augmentation de la solubilité

du plomb et du zinc lorsque le potentiel redox diminue.

¢) Influence de la composition minéralogique du sol

Dans la mesure ou la mobilit¢ du plomb est majoritairement controlée par des
phénomenes d’adsorption ou de précipitation/dissolution, elle va dépendre de la composition
minéralogique du sol, notamment de la teneur en phases adsorbante (matiere organique,
argile, oxydes...). La teneur en carbonates affecte également la mobilité du plomb. En effet,
dans les sols riches en carbonates, le plomb va étre piégé par simple adsorption a la surface de
la calcite ou par précipitation minérale due aux pH élevés de ce type de sol. (Veeresh et al.,
2003) ¢tudient I’adsorption de plomb sur les 3 types de sol : acides, neutres et alcalins. Les
résultats obtenus montrent que les caractéristiques minéralogiques et chimiques des sols
neutres et alcalins sont plutdt favorables a un piégeage du plomb par précipitation ou co-
précipitation minérale (carbonates, oxydes..). Toutefois, a I’inverse dans les sols acides, le
plomb semble étre li¢ a la fraction échangeable et engendre donc une plus grande mobilité

potentielle.

d) Influence des ligands présents dans la phase aqueuse

La teneur et le type de ligands contenus dans la phase aqueuse sont susceptibles de
complexer le plomb, augmentant sa mobilité. Ainsi, la présence de matiere organique dissoute
va avoir tendance a favoriser la migration du plomb vers les horizons profonds du sol, par la
formation de complexes organo-minéraux, entrainant une limitation de I’adsorption du plomb

sur les autres constituants du sol (Sauvé et al., 1998 ; Sterckeman et al., 2000).

e) Influence de la fraction colloidale
En milieu naturel, le plomb s’associe a la fraction colloidale, organique (composés
humiques) ou inorganique (oxyhydroxydes métalliques). Elle a tendance a favoriser la

mobilité du plomb et modifier sa biodisponibilité.
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111.1.4.4.2 Influence des microorganismes sur la spéciation du plomb

Les microorganismes peuvent limiter la mobilité des métaux, par des phénomenes
d’adsorption a I’interface solide/liquide, les bactéries jouant un réle de transport des métaux
dans la phase liquide. Elles peuvent aussi augmenter le lessivage et la dissolution des métaux
en sécrétant des molécules organiques, entrainant ainsi une acidification du sol (Ernst, 1996).
Le champignon Aspergillus niger est capable de solubiliser la pyromorphyte et de la
transformer en oxalate de plomb hydraté (Sayer et al., 1999).

I11.1.4.4.3 Influence des plantes sur la spéciation du plomb

Les plantes peuvent absorber du plomb a partir des racines, mais également a partir
des organes aériens, ou bien par I’intermédiaire des deux. Les quantités de métal absorbées
par les racines dépendent de la concentration et de la spéciation du métal dans la solution du
sol, mais également de ses capacités de migration du sol vers la surface des racines. Ensuite,
la quantité¢ de plomb présente dans les divers organes d’une plante dépend du transport de
I’extérieur des racines vers I’intérieur, puis de sa translocation des racines vers les feuilles

(Patra et al., 2004).

I11.1.4.5 Les outils d’investigation
Une étude des concentrations totales en métaux dans les différents compartiments

permet d’informer sur leur stock total, mais ne renseigne pas sur la biodisponibilité ou la
toxicité¢ variable selon la spéciation des métaux dont la connaissance est essentielle pour
déterminer leur distribution, mobilité¢ et disponibilité biologique. Le terme de spéciation au
sens strict est la distribution des especes chimiques (structure moléculaire, complexe
¢lectronique ou nucléaire) d’un ¢élément au sein d’un systeme solide ou liquide (Dumat,
2003).
L’analyse de la spéciation consiste a identifier la ou les formes chimiques de 1’¢lément au sein
d’un systeme donné (Kot & Namiesnik, 2000). Cependant, le terme de spéciation est souvent
employ¢ de fagon plus large pour la :

e localisation de 1’¢lément dans les phases solides ;

e aptitude a mobiliser un élément solide par un réactif chimique.
Les méthodes utilisées pour étudier la spéciation d’un élément chimique constituent 2

catégories : les méthodes physiques et les méthodes chimiques.
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I11.1.4.5.1 Méthodes physiques ou directes

Certaines se basent sur les différentes propriétés physiques macroscopiques des
constituants du sol (taille, densité,..). Il existe également des méthodes d’analyses physiques
directes et non destructrices. Elles concernent I’interaction d’un rayonnement incident
(¢lectromagnétique, proton, ¢&lectron, ...) et de la maticre. Certaines apportent des
informations globales de structure ou de chimie comme la diffraction des rayons X (DRX). Il
existe aussi des techniques microscopiques comme les microscopes €lectroniques a balayage
ou a transmission (MEB et MET) couplées a des microsondes é€lectroniques pour I’analyse.
Enfin d’autres techniques apportent des informations plus fines comme le degré d’oxydation,
I’environnement moléculaire ou le type de liaison chimique (EXAFS, RPE). Ces techniques
utilisées par différents auteurs montrent I’influence de la spéciation sur le devenir des ETM
dans I’environnement (Juillot et al., 1998; Sarret et al., 2001; Diyab, 2005).
Mais, si ces méthodes permettent de localiser et de déterminer la spéciation exacte des métaux
(Ildefonse et al., 1999), elles nécessitent cependant une concentration minimale en métal dans
I’échantillon solide (plusieurs dizaines de mg.kg™'), ainsi que I'utilisation d’un matériel lourd
et colteux. C’est pourquoi d’autres méthodes permettant d’acquérir des informations

complémentaires et dont la mise en oeuvre est plus aisée, ont également été développées

I11.1.4.5.2 Méthodes chimiques ou indirectes

Les ¢léments sont extraits de leur contexte structural par des attaques chimiques et une
analyse indirecte. On peut pratiquer une extraction chimique unique en fonction du temps ce
qui permet de différencier un compartiment labile (disponible) d’un compartiment peu
mobile. Mais on peut également utiliser plusieurs réactifs chimiques de fagon séquentielle ou
paralléle, avec des extractants de force ionique croissante et de pH décroissant, ce qui permet
de distinguer plusieurs compartiments en fonction de 1’énergie mise en jeu ou de la nature des
phases porteuses. Il existe de nombreuses procédures d’extraction séquentielle, toutes basées
sur celle de (Tessier et al., 1979) et qui ont été largement modifiées par différents auteurs
(Quevauvillier et al., 1995). Ces techniques font I’objet de critiques dans la littérature,
concernant notamment le manque de sélectivité du réactif ou les phénoménes de refixation,
reprécipitation ou redistribution des métaux sur les phases solides (Das et al., 1995 ;
Raksasataya et al., 1996; Schramel et al., 2000). Pourtant, utilisées avec discernement, ces
extractions permettent de caractériser un échantillon de sol dans son ensemble.
De plus, les travaux de Bacon et al., (2006) montrent que ces phénomenes ne discréditent pas

les résultats des extractions séquentielles de fagon globale.
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I1I.1.5. Techniques de traitement des sols

La pollution du sol peut étre diffuse ou locale, d'origine industrielle, agricole (suite a
l'utilisation massive d'engrais ou de pesticides qui s'infiltrent dans les sols). Ces pollutions
agricoles peuvent avoir plusieurs impacts sur la sant¢ humaine, d'une part en touchant des
nappes phréatiques et en contaminant par bioaccumulation les cultures poussant sur ces sols
d'autre part.

Plusieurs parametres interviennent dans la purification d'un site pollué. Certains
d'entre eux sont spécifiques au site (nature et toxicit¢ des polluants, environnement
hydraulique et caractéristiques géologiques du sol), d'autres dépendent de contraintes
extérieures (teneurs résiduelles a atteindre). Chaque site est un cas particulier et les
techniques de dépollution sont combinées pour obtenir le meilleur résultat. La plupart des
opérations unitaires sont spécifiques a un type de traitement des eaux, des boues ou des
déchets.

Deux grands domaines d'applications de la dépollution des sols sont a considérer. Le
traitement actif comprend l'extraction et 1'élimination des polluants. Alors que le domaine de
traitement passif correspond au maintien (barrieres) ou au déplacement de la pollution dans
une zone contrdlée pour protéger l'environnement et éventuellement en vue d'un traitement
ultérieur. Un sous-sol de faible perméabilité peut étre renforcé par l'injection de boues, de
micro-organismes et d'éléments nutritifs. Des systémes de barriéres retardant ou arrétant la
migration de polluants dans des niveaux argileux peuvent éEtre élaborés, ainsi que
|'établissement d'une contrainte changeant la direction de migration de nappes de polluants en
vue de prévenir une contamination des aquiféres.

Plusieurs points limitent les applications de ces techniques. D'une part, les cotits de la
décontamination totale sont élevés, d'autre part elles présentent des manques techniques,
particulierement pour le traitement des sols fins. Certaines d’entre elles ne font que repousser
le probléme a un confinement temporaire ou permanent. De plus, la plupart laissent une
concentration résiduelle de polluant. En fait, les techniques actuelles méme associées ne
permettent pas de résoudre tous les cas, surtout si le sol a traiter est un mélange de polluants

métalliques et organiques ou s'il est faiblement perméable.

36


http://fr.wikipedia.org/wiki/Engrais
http://fr.wikipedia.org/wiki/Pesticide
http://fr.wikipedia.org/wiki/Nappe_phr%C3%A9atique
http://fr.wikipedia.org/wiki/Bioaccumulation

. Chapitre III Pollution des sols

I11.1.5.1. Le choix de la technique de dépollution

Le choix de la technique de dépollution se fait en fonction de plusieurs critéres. On peut

citer notamment :

la superficie du site et le volume de terres polluées ;
le cotit des traitements ;

la nature et le degré de pollution du site ;

la stabilité des substances a dépolluer ;

les objectifs de dépollution.

Dans une logique de développement durable et lorsqu’il reste compatible avec les usages et

les délais envisagés, la réhabilitation d’un site doit privilégier le traitement in situ ou la

régénération naturelle a I’excavation systématique des terres. Quatre techniques sont

envisageables selon le type de pollution :

Traitement in situ : Ce mode de traitement permet d’extraire et de traiter les
polluants sur place; ils sont soit dégradés, soit fixés dans le sol grace a des liants
hydrauliques.

Traitement sur site aprés excavation des terres : Il permet d’extraire et de traiter les
terres a dépolluer, qui peuvent étre laissées ensuite sur le site ou évacuée apres
traitement.

Traitement hors site : Il permet d’excaver et d’évacuer les déchets, terres et eaux
polluées vers un centre de traitement ou de stockage adapté.

Confinement : Il permet de laisser les terres a dépolluer sur le site en empéchant la
propagation des polluants grace a une barriére étanche : couverture imperméable, paroi
moulée, évitant ainsi 1’érosion des sols, la percolation de 1’eau vers la nappe et le
ruissellement sur les terres polluées.

Excavation ex-situ : cette mesure de dépollution intervient suite a la mise en évidence
lors des investigations de terrains de contaminations dans les sols. Elle constitue un
traitement ex-situ destiné a la libération rapide et a s’affranchir des problémes

d’encombrement des sous sols.

La dépollution des sols par excavation ex-situ est notamment mise en ceuvre dans le cadre de

transactions immobiliéres. Elle vise a I’élimination des terres contaminées et aussi au

remblaiement aves du matériau sain.
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I11.1.5.2. Techniques de décontamination des sols

Les techniques de dépollution peuvent étre classées en trois catégories principales :

I11.1.5.2.1 Méthodes physico-chimiques
I11.1.5.2.1.1 Stabilisation physico-chimique

Les techniques de stabilisation physico-chimique consistent a immobiliser les
polluants dans le milieu naturel, de maniére stable et pérenne, et/ou a les rendre moins
toxiques par la mise en ceuvre de mécanismes physico-chimiques (précipitation, adsorption,
neutralisation, complexation, oxydoréduction, substitution).

La technique de stabilisation physico-chimique s’applique en priorité aux polluants
métalliques, tels que le plomb, zinc, cadmium, arsenic, mercure, chrome. Elle peut étre mise

en ceuvre in situ, sur site ou hors site.

I11.1.5.2.1.2 Oxydation chimique

L’oxydation chimique permet de dégrader les polluants dans le sol entiérement ou
partiellement par I’addition d’agents oxydants tels que le peroxyde d’hydrogeéne, I’ozone, le
permanganate et le persulfate de potassium ou sodium. Les réactions chimiques entre les
polluants et les oxydants s’effectuent en phase dissoute. L’oxydation chimique est le plus
souvent utilisée pour le traitement in-situ de polluants organiques. Il existe deux types de
systemes de mise en place de I’agent oxydant : I’injection et le malaxage, une technique plus

récente et novatrice, cependant trés peu utilisée.

I11.1.5.2.1.3 Réduction chimique in-situ
Une technique de plus en plus utilisée, la réduction chimique in-situ qui consiste a
injecter un réducteur dans les sols (zones saturées et non saturées) sans excavation dans le but
soit de :
e détruire totalement ou partiellement des polluants organiques (aboutissant a la
minéralisation totale des polluants ou a la formation de sous-produits de dégradation
généralement plus biodégradables),

e réduire les polluants inorganiques afin de les stabiliser ou les rendre moins toxiques.

I11.1.5.2.1.4 Lavage de terres
La technique de lavage de terres polluées consiste & mobiliser les polluants par :

e Solubilisation a I’eau, aux solvants ou avec des acides-bases ;
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e Formation d’une émulsion avec des tensio-actifs (ou surfactants) ;
e Transformation chimique avec des oxydants ou des réducteurs (oxydation / réduction
chimique).
Cette technique peut étre utilisée pour des pollutions minérales ou organiques grace a un large
¢ventail d’agents sélectionnés selon la nature du sol et de la pollution. Le lavage de terres peut

étre mis en ceuvre in-situ, sur site ou hors site.

I11.1.5.2.1.5 Confinement

Le confinement consiste a laisser les terres polluées sur le site et a empécher la
propagation des polluants grace a une barriére €tanche. Cette technique permet d’éviter
I’érosion des sols, la percolation de I’eau vers la nappe et le ruissellement sur les terres

polluées. Le confinement est mis en ceuvre in-situ et sur site.

I11.1.5.2.1.6 Ventilation forcée des sols (Venting)

La technique venting consiste a aspirer dans le sol, I’air chargé des gaz polluants.
Cette « ventilation forcée des sols » peut €tre complétée par 1’injection d’air dans le sol en
périphérie de la zone polluée. Elle s’applique exclusivement aux polluants organiques volatils
ou semi-volatils, tels que les essences, les solvants chlorés, les composés aromatiques légers

(BTEX), les phénols ou le naphtaléne.

II1.1.5.2.2 Traitements thermiques
I11.1.5.2.2.1 Désorption thermique

La technique de désorption thermique permet d’extraire du sol, par chauffage, des
métaux volatils tels que le mercure ou les composés organiques volatils ou semi-volatils. La
mise en oeuvre sur site ou hors site, fait appel a des unités de traitement dédiées
(respectivement mobiles ou fixes). L’application in-situ, plus innovante, fait son apparition
sur le marché.

En augmentant la température, le contaminant passe de la phase solide ou liquide
adsorbé sur la matrice en phase gazeuse (vaporisation) qui est ensuite traitée. Il existe deux
types de procédés :

e Procédés a température comprise entre 250°C et 450°C, sont utilisés pour les polluants

les plus volatils. Ils ont ’avantage d’€tre peu « agressifs » pour les terres ;
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e Procédés a température comprise entre 450°C et 650°C, sont utilisés pour les
composés les plus lourds. Ces niveaux de température permettent non seulement la
désorption mais €¢galement la destruction pyrolytique partielle des composés polluants

contenus dans les terres.

I11.1.5.2.3 Traitements biologiques

Le traitement biologique des sols pollués repose sur le principe de la dégradation des
polluants, notamment des hydrocarbures, par des bactéries, ou par des champignons.
Cette technologie peut étre appliquée sur site ou hors site. La dégradation biologique des
polluants contenus dans les terres est optimisée par la mise en tertres (biotertres) et par le
controle des parametres limitants (oxygene, humidité, teneurs en nutriments...) au sein des
tertres.
Souvent, ce mode de traitement nécessite une étape préalable de prétraitement qui consiste a
enlever les gros ¢léments (cailloux, blocs, fragments de béton), non adaptés au traitement

biologique. Elle permet d’obtenir un matériau relativement homogene.

I11.1.5.2.3.1 Ventilation biologique (Bioventing)

A la différence du venting, le traitement par bioventing s’applique aux polluants
volatils mais aussi aux composés plus lourds, adsorbés ou non sur le milieu poreux.
Le bioventing stimule la biodégradation in-situ de polluants dans les sols, en fournissant a la
microflore en place I'oxygeéne par I’injection d’air dans la zone contaminée. La ventilation
peut étre assurée par injection d’air ou par extraction de la phase gazeuse de la zone insaturée

du sol.

I11.1.5.2.3.2 Phyto-remédiation

La phyto-remédiation est une technologie émergente qui utilise des plantes pour
extraire, dégrader ou immobiliser les polluants dans un sol pollu¢. On parle de phyto-
remédiation aidée lorsqu’il y a addition d’amendement au sol pour faciliter ’action des
plantes.
Cette technologie regroupe un ensemble de techniques parmi lesquelles on peut citer les deux
plus importantes, appliquées aux contaminations métalliques :

e Phyto-stabilisation utilise des plantes tolérantes aux métaux, et capables d’immobiliser
les polluants dans le sol pour réduire les risques de transfert vers les autres

compartiments de 1’environnement (envol de poussieres contaminées, percolation vers
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les eaux souterraines, ruissellement vers les eaux superficielles, contamination de la
chaine trophique). La phytostabilisation n’est donc pas une technique de dépollution
car les polluants restent dans le sol mais elle permet de diminuer les impacts de la
contamination ;

e Phyto-extraction est une technique de dépollution qui utilise des plantes qui tolérent
les polluants et qui les concentrent dans leurs parties aériennes; ils sont alors transférés
vers la biomasse produite qui doit étre intégrée dans une filicre de gestion adaptée.
Cette technique est efficace sur les premiers centimetres de sol (horizon racinaire) et
pour des pollutions généralement monométalliques. Le traitement par phyto-extraction
dure généralement plusieurs années. Ces délais de traitement sont souvent une
contrainte importante pour les opérations de reconversion de sites pollués.

Ces techniques sont plutot réservées a des cas de sites spécifiques pour lesquels les solutions
de traitement classiques ne sont pas acceptables (essentiellement en raison de leur cott li¢ aux

surfaces et volumes importants de terres concernées).

Table III. 1 : Techniques de décontamination et de confinement des sols

Techniques de décontamination Techniques de confinement

1. Procédes de séparation du contaminant | 1. Procédes empéchant 1'expansion du site

* Lavage ou lessivage * Coffrage
* Extraction * Pompage de la nappe
* Ventilation

* Traitement ¢électrocinétique

2. Procédes de destruction du polluant 2. Procédes bloquant le polluant dans le sol
* Oxydation, Réduction « Stabilisation
* Incinération * Vitrification
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Chapitre IV : Technique d’électrocinétique

1VV.1 Introduction

L’¢lectrocinétique est I’application d’un courant électrique dans un sol ou dans 1’eau
souterraine (la nappe phréatique) pour concentrer les espéces chimiques ioniques (comme les
métaux lourds) pres des puits de récupération (figure IV. 1). La technique est en essai sur
pilote et I’on remarque la grande difficulté de mise en ceuvre sur des sols hétérogénes. Le
développement de cette technique continue malgré des champs d’applications potentiels
relativement réduits.

La décontamination des sols par 1’électrocinétique consiste a appliquer, a l'aide de
deux électrodes, une différence de potentiel électrique a un sol dans le but d'extraire les
métaux lourds. Comme les composantes solides des sols ont genéralement une résistivité
électrique tres éleveée, le courant est essentiellement transporté par les ions en solution dans
I'eau des pores. La premiere partie du circuit de décontamination consiste en un systéeme
électrique dans lequel le courant se déplace sous une forme électronique (i.e. fil de cuivre). La
deuxiéme partie est constituée par le sol, dans lequel le courant est transporté par les ions
contenus dans I'eau des pores. Le passage d'une forme de transport du courant a une autre se
fait par les électrodes.

A I'électrode positive, I'anode, se produit une réaction électrochimique importante pour
la décontamination des sols par électrocinétique a savoir, I'électrolyse de I'eau qui est oxydée
en produisant des ions H* et de I'oxygéne gazeux. Les ions H* sont transportés vers la cathode
et entrainés dans le sol principalement par migration électrique. Il en résulte un front acide qui
progresse dans le sol de I'anode vers la cathode. Lorsqu'ils sont solubilisés, les métaux lourds
généralement chargés positivement sont entrainés, tout comme les ions H*, vers I'électrode

négative, la cathode.
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Figure IV.1 : Principe d’électrocinétique
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Plus de 90% de métaux lourds sont généralement immobilisés dans le sol sous une

forme dans laquelle ils ne peuvent étre extraits que par le champ électrique. Le front acide qui
progresse de lI'anode vers la cathode engendre la solubilisation des métaux lourds, ce qui
permet, par la suite, de les extraire par migration électrique.
A la cathode, une autre réaction électrochimique importante prend place. C'est encore
I'électrolyse de I'eau, qui est réduite ce qui produit des ions OH™ et de I'nydrogene gazeux.
Malgré que le débit électro-osmotique migre généralement de l'anode vers la cathode, les
hydroxyles pénétrent le sol par migration electrique vers I'anode. Quand les métaux lourds,
solubilisés par le front acide, entrent en contact avec les ions hydroxyle (OH"), ils précipitent
sous forme de sels d'hydroxyde d’ou leur immobilisation a nouveau dans le sol. De plus, les
ions H" et OH" réagissent ensemble pour former de I'eau, neutralisant ainsi I'avancée des
fronts acide et basique. Avec les résultats expérimentaux et de modélisation, un certain
consensus se fait a I'idée que la constitution des solutions en contact avec les électrodes doit
étre contrblée pour permettre I’extraction complete des métaux lourds (Alshawabkeh & Acar,
1992 ; Clarke & Coll, 1995 ; Jacobs & Coll, 1994).

IV.2. Mécanismes de transport des polluants

L’¢lectrocinétique est un procédé in-situ permettant de séparer et d’extraire les métaux
lourds, les radioéléments et les composés organiques de la zone saturée/insaturée, de boues ou
de sediments. Son but est d’entrainer la migration des contaminants suivant un champ
électrique, via électro-osmose, €lectromigration ou électrophorése.

Le transport de masse par électrocinétique constitue la solution a la seconde
problématique pour la décontamination des sols fins de leurs métaux lourds. On voit un
avantage dans l'exploitation du potentiel électrique car il permet de mettre de coté le
coefficient de conductivité hydraulique. A priori, on traite alors aussi facilement un sol a
caractére argileux qu'un sol a caractére sableux. Il faut noter que le transport ionique participe
aussi a la solubilisation des métaux lourds en permettant aux ions H* produits & I'anode de

pénétrer dans le sol, de I'acidifier et de solubiliser les métaux lourds.

L'équation de base pour exprimer les différents mécanismes de transfert de masse dans un sol
soumis a une différence de potentiel électrique provient de la description de ce processus
dans une solution électrolytique et la densité du flux de chacune des espéces dissoutes dans

une solution électrolytique (Bard & Faulkner, 1983 ; Newman, 1991) :
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Flux global  Flux Migration Flux Diffusion Flux convection

Dans cette équation, la densité du flux J;, de I'espéce i, est exprimée en moles/cm?.s. Les trois
termes de I'équation représentent les mécanismes de transfert de masse, sont : la migration
d'espece chargée, sous I’action d’un champ électrique, la diffusion moléculaire due a un
gradient de concentration et la convection due au mouvement de la solution.

Tous les modeéles mathématiques sur la décontamination des sols par électrocinétique cités
dans la littérature publiés sont basés sur des modifications de I'équation IV.1 (Alshawankeh
&t Acar, 1992 ; Jacobs & Coll, 1994 ; Lindgren & Coll, 1993 ; Yu & Neretnieks, 1996). Cette
équation est modifiée pour tenir compte des specificités du sol.

Une prémisse qui est rarement mentionné dans ces modeles, n’implique que les constituants
solides du sol ayant une résistance infinie au passage du courant et transporté par les ions
contenus dans I'eau des pores du sol.

Les sections suivantes reprennent chacun des trois modes de transport dans la

décontamination des sols par électrocinétique comme décrit par I'équation 1V.1

IV.2.1 Convection
La convection fait référence au transport des contaminants par déplacement de la
solution interstitielle du sol. Ce mouvement dans les sols traités par électrocinétique peut étre

engendré de deux facons : par un gradient hydraulique ou par électro-osmose.

IV.2.1.1 Gradient hydraulique

Le débit hydraulique se fait par I'application d'une différence de charge hydraulique a
un sol, ce qui entraine le déplacement de I'eau interstitielle vers le point de plus faible charge
hydraulique. Ce phénomene est connu sous le nom de conductivité hydraulique des sols.
Darcy propose une équation pour décrire la relation entre la différence de charge hydraulique
appliquée et le debit a I'équilibre :

Qn = kp.1.A Eq.IV.2
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Oou:
Qn : Débit (cm?/s),
ky : Conductivité hydraulique du milieu (cm/s),
i : Gradient hydraulique (Ah/l),
A : Aire de sol (cm?).

Généralement, dans les expériences au laboratoire, la contribution de la conductivité
hydraulique du sol est nulle puisque le gradient de charge hydraulique est volontairement
maintenu a zéro. Aussi, les sols fins, ceux qui retiennent le plus les métaux lourds, ont
généralement une conductivité hydraulique relativement faible. En éliminant le débit
hydraulique, une variable est soustraite, ce qui permet de concentrer les efforts pour discerner
la contribution au transport des contaminants de la migration électrique par rapport a celle de
1’électro-osmose.

Ce point particulier a fait l'objet de plusieurs études au début des travaux sur la
décontamination des sols par électrocinétique (Shapiro & Neretnieks, 1996 ; Probstein, 1993 ;
Yeung & Mitchell, 1993). Le débit observé dans un sol lorsqu'un champ électrique est
appliqué, est défini par Shaw (1980) comme étant de I’électro-osmose.

Jusqu'a maintenant, le meilleur modele pour décrire I'écoulement électro-osmotique est basé
sur la théorie de la double couche (Couture, 1994). Pour un méme sol, le débit électro-
osmotique peut augmenter, diminuer et méme changer de direction suite a une variation du
potentiel zéta causée par I'acidification du sol ou I'adsorption d'ions (Mitchell, 1976).

La théorie d'Helmotz-Smoluchowski (1917) suppose que le déplacement des ions
présents dans la partie mobile de la double couche est responsable du mouvement de I'eau des
pores, I'eau libre étant entrainée par viscosité. Soumis a un gradient électrique extérieur, les
ions de la double couche se déplacent vers le pdle électrique de signe opposé, ils entrainent
par action visqueuse l'eau libre des pores dans le méme sens. La figure IV.2 (Casagrande,
1952) reproduit de fagon simplifiée le mécanisme électro-osmotique. De plus, elle permet une
distinction entre un écoulement électro-osmotique et hydraulique. Ce schéma permet de
visualiser l'importance de I'écoulement électro-osmotique par rapport a un écoulement
hydraulique. En effet, dans une argile, les débits électro-osmotiques sont genéralement

beaucoup plus importants que les débits hydrauliques.
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Figure 1V.2 : Transport dans la double couche : Comparaison entre un écoulement
électro-osmotique et un écoulement hydraulique (Casagrande, 1952).

I1VV.2.1.2 Electro-osmose

Les argiles, en particulier le kaolin et la montmorillonite, ont un coefficient de
perméabilité hydraulique trés faible, ce qui permet de négliger le terme de convection
hydraulique par rapport au terme de convection électro-osmotique.
Dés qu'une espece ionique d'un signe donné prédomine a la surface de la particule,
I'application du champ électrique induit son mouvement. Son déplacement génére
une force de viscosité sur le liquide assurant son mouvement dans la couche diffuse (Hunter,
1989).

1V.2.1.2.1 Théorie de Helmoltz-SmoluchovvskKi

Helmoltz (1879) a été le premier a traiter analytiquement le phénomene
électrocinétique. Il développe une équation pour le potentiel électrocinétique a l'interface
d'une surface chargée. Son équation fut modifiée par Pellat (1897), qui introduisit la
constante diélectrique et par Smoluchowski (1916) qui relia ce potentiel au phénomene
électrophorétique. Cette theorie est connue sous le nom de la théorie de Helmoltz-
Smoluchowski (Boscus, 2012).
Le flux d'eau est contrdlé par I'égalité entre la force électrique a I'origine du mouvement et la

force de viscosité (le frottement) entre le liquide et la surface (Mitchell, 1993). La vitesse
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électro-osmotique (v*°) est exprimée en fonction de la constante diélectrique (g), de la

viscosité (n), du potentiel électrocinétique (&) et du gradient de potentiel (E),

e.C
yee = = Eq.IV.3
n.E
L'expression du débit électro-osmotique (Q*°) est obtenue en introduisant la section et la
porosité
Q¢° =Ve . .S\n=k,.S.E=k;.S.j[m3s71] Eq.IV.4
ou:
E.C.Nn
k, = - [m2.v-1s71] Eq.IV.5
n
e.C.n L
k; = om [m3.471.s71] Eq.IV.6

Cette partie est détaillée dans le chapitre V (Partie expérimentale).

V. 2.1.2.2 Théories dérivées de la théorie de Donnan
e Théorie de Schmid
La théorie de Schmid est applicable aux pores de faibles diametres. Elle assume
une distribution uniforme des contre-ions dans les pores. Au lieu du potentiel zéta au plan de
cisaillement, cette théorie utilise la densité de charge surfacique par unité de volume de pores
selon Donnan (Ao). La vitesse électro-osmotique obtenue selon cette théorie dépend du carré
du rayon de pores, (Mitchell, 1993).

CEC.h
Ay = 5 Eq.IV.7
l
TZ.AO.F.E
yeo = o Eq.IV.8
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¢ Prédiction du volume électro-osmose selon Gray et Mitchell

L'efficacité et le colt de I'électro-osmose dépendent de la quantité d'eau déplacée,
I'électricité dépensée, le type de sol, le pourcentage d'eau dans le sol et la concentration de
la solution (Gray & Mitchell, 1967).

Le flux électro-osmotique vers la cathode est plus important si le rapport (R) des
cations (C*) sur les anions (C") dans la couche diffuse est élevé. Ce rapport est
fonction de la concentration de la solution (C,), d'un terme relatif a l'activité de la solution
(), de la densité de I'eau (p;) et de la densité de charge surfacique par unité de volume de
pore (Ao, EQ.1V.8).

C* 1+ +y»)?

R=—=
C- —1+(1+y2)1/2

Eq.IV.9

ou:
2.Cy.T
Ap

Ainsi pour un sol a faible capacité d’échange cationique CEC tel que le kaolin,

y = Eq.1V.10

I'efficacité de I'électro-osmose est d'autant plus importante que le taux d’humidité sera grand
et que la concentration de la solution est faible. En guise de comparaison, pour une méme
concentration de solution et un méme taux d'humidité, le flux électro-osmotique est
beaucoup plus faible dans un sol a forte CEC que celui ayant une faible CEC. Ces tendances
sont présentées sur la figure IV.3.A, ainsi la comparaison par rapport a des résultats
expérimentaux et donnée sur la figure 1V.3.B.
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A) Prédiction théorique
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Figure 1V.3 : Evolution du flux électro-osmotique en fonction de la concentration
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capacité d'échange de l'argile

I'électrolyte externe : Influence du taux d'’humidité et la

A) Preédictions de la théorie, B) Résultats expérimentaux pour le kaolin

(Gray et Mitchell, 1967)

50




- Chapitre IV Technique de I’électrocinétique

Les argiles ayant une structure agrégée, le flux électro-osmotique est contrblé
principalement par des pores de grandes tailles. La viscosité et la permittivité sont des
propriétés du fluide, elles sont supposées constantes d'une expérience a l'autre. De ce fait,
leur impact sur le débit électro-osmotique est négligeable. Le gradient de potentiel et le
potentiel zéta sont des paramétres déterminants. Le gradient de potentiel caractérise
I'importance des conditions opératoires et le potentiel zéta illustre la dépendance entre I'argile
et la solution de pore.

Le modele présenté par Gray et Mitchell permet une approche intuitive et prédictive des
phénomeénes électro-osmotiques a partir des caractéristiques du sol. Il permet a priori

une comparaison de deux sols différents.

IV.2.2. Diffusion
L'évolution d'une espéce en fonction de son gradient de concentration est appelée
diffusion. Le transport par diffusion se fait sous un gradient de concentration et s'exprime par

la premiere loi de Fick en regime permanent :

_ ZDode Eq.IV.11
]i - dx q )

Ou

Ji : Flux de masse de l'espece,

D, : Coefficient de diffusion a dilution infinie (cm?s).

dc/dx : Gradient de concentration.
Shackelford & Daniel (1991) étudiérent la diffusion de contaminant dans les sols. lls
proposérent deux modifications a I'équation V.11 pour prendre en considérations les
influences du sol sur la diffusion des contaminants. D'abord, ils introduisent un facteur pour
tenir compte du fait que le sol offre une surface de transport réduite par rapport a une solution.
En effet, les grains de sol et I'air occupent une partie de la section des sols. Ce facteur, la
saturation volumétrique est designe par © qui correspond au produit de la porosité (n), par la
saturation (Sr) du sol (Eg.IV.10). L'autre facteur introduit est la tortuosité apparente du sol
(to) qui tient compte du chemin plus long que les ions ont a parcourir dans les sols par rapport
a une solution et aussi d'autres facteurs difficiles a évaluer dont la tortuosité du sol n'est pas

dissociée parce que, selon Shackelford & Daniel (1991), il est impossible de mesurer la
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tortuosité des sols de fagon indépendante. La premiere loi de Fick est modifiée selon ces
facteurs et devient :

_ —D.1,.0.0C _ —D*.0.0C
Ji= dx B dx

Eq.IV.12

ou,

D" : Coefficient de diffusion apparent (cm?/s).

IV.2.3 Electromigration

En supposant une efficacité de 100% pour 1'électrolyse de I'eau aux electrodes, le
passage d'une mole d'électrons dans le circuit externe entraine la formation d'une mole d'ions
OH" & la cathode et d'une mole d'ions H* & I'anode. Le résultat est un déséquilibre des charges
d'une mole a chacune des électrodes. Pour rétablir 1’équilibre la création d’une mole d'ions
doit circuler dans le sol ou dans la solution comprise entre les électrodes (que ce soit des ions
positifs, des ions négatifs ou une combinaison des deux). Les réactions d'électrolyse et le
déplacement des ions se produisent simultanément pour respecter le principe de I'électro-
neutralité. Bard et Faulkner (1983) donnent I'expression unidimensionnelle du flux de masse

par migration (mol/s. cm?) pour une espéce i en solution dans une cellule d'électrolyse :

_ —w.G.0¢

Ji F)”

Eq.1V.13
Ou,

¢ : Potentiel électrique V,

C : Concentration (moles/cm?),

1 : Mobilité ionique (cm?/s V).
La mobilité électrique d’unité cm?®N.s, est la vitesse & I'équilibre d'un ion par unité de champ
électrique. Lorsque 1’on applique a un ion un champ électrique -V ¢, sa vitesse augmente
jusgu'a ce que les forces de frottement équilibrent la force électrique ; a ce moment, la vitesse
de l'ion est constante. La force due au champ électrique est z; . e .V, ou e est la charge
d'électron. Les forces de friction peuvent étre approximées par la loi de Stokes, soit 6xrvy,
étant la viscosité du milieu, (r) le rayon hydraté de l'ion et (v) sa vitesse. On obtient ainsi

I’approximation de la mobilité électrique :
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U= — = ——— Eq.IV. 14

La vitesse d’ion est donnée par :

V. = —H; - O
l OX

Eq.IV. 15

La relation de Nernst — Einstein (Probstein &t Hicks, 1993 ; Bard & Faulkner, 1983) permet
de faire le lien entre le coefficient de diffusion et la mobilité ionique pour une espece i comme
suit:

_ Dy .|z .F

i Eq.IV.16
l’ll R.T q

Ou,
zi: Valence de l'ion i,
F : Constante de Faraday,
R : Constante universelle des gaz (8,31 J mol*K™),

T : Température absolue (K).

Les mobilités des ions H* et OH sont beaucoup plus élevées que celles des autres ions. On
constate que les autres ions traversent la solution a une vitesse correspondant a I'équilibre
entre la force de déplacement due au champ électrique et la force de friction a travers la
solution. Les ions H" et OH™ se déplacent également selon ce principe, mais ils profitent
également du fait que le milieu environnant est en majorité constitué¢ de H,O. Les ions H* et
OH  peuvent facilement passer d'une molécule d'eau a une autre (Bockris, 1974). Tout ce qu'il
faut, c'est que les molécules d'eau soient bien orientées les unes par rapport aux autres. Un ion
H" doit attendre que le coté oxygéne d'une molécule d'eau se présente devant lui dans le sens
du champ électrique pour sauter sur cette molécule d'eau. En fait, I'lon H* saute d'une
molécule d'eau a une autre créant des ions hydronium temporaires. Le processus de transport
par migration électrique pour l'ion H* est montré sur la figure 1V.4, et il est connu par le

mécanisme de Grothuss
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Figure IV.4 : Migration d'un H* (Bockris, 1974)

Dans une solution électrolytique, le courant est généralement transporté par une combinaison
du mouvement de I'ensemble des ions (anions et cations) qu'elle contient (Bard & Faulkner,

1983). Le courant associé a la migration ionique d'une espéce i est donné par :

—,ul|Zl|FAC16¢
= Eq.IV.17
ox 4

i

Le terme de droite de cette équation est celui de I'équation Eq.1V.13 multiplié par |zj| F A;

A : Section totale de la solution,
zi : Valence de l'ion i,
F : Constante de Faraday.

Ainsi, au sein de la solution, le courant est transporté par les ions en mouvement, chacun
contribue au courant total par la quantité i;.
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La fraction du courant total véhiculé par une espéce i en un point et un temps donné, est le

nombre de transport t, dont I'expression s'écrit (Newman, 1991 ; Bard & Faulkner, 1983) :

W-%-G

ti= ———— Eq.IV.18
Xz G 1

On peut reprendre I'équation Eq.1V.1 et exprimer séparément les éléments qui contribuent au

transport du courant dans une solution.

i= — FV(I)lel VA 'Ci - FZZi. Di . VCl + F.v Z VA 'Ci EqIV19
(1) ) ©)
(1) Courant associé a la migration ionique d'une espéce i:
(2) Courant associé a la diffusion d'une espece i;

(3) Courant associé a 1’convection d'une espece i.

Par électro-neutralité, le dernier terme a droite est égal a zéro (Newman, 1991). Cela revient a
dire que le mouvement d'un fluide qui est au repos ne contribue en rien au courant. Ce n'est
toutefois pas vrai pour un liquide situé dans la double couche d'un sol. Quand il n'y a pas de
gradient de concentration, I'équation EQ.IV.19 peut étre réduite au concept connu de la
conductance (Bard & Faulkner, 1983) :

i= — AV Eq.1V. 20
Ou,

Le terme A, est appelé conductivité électrique de solution (Newman, 1991 ; Bard & Faulkner,
1983). C’est donc I’expression de la loi d’OHM qui est valide pour les solutions
électrolytiques dans lesquelles il n'y a pas de gradient de concentration.

En présence d'un gradient de concentration, la densité de courant n'est plus proportionnelle au
champ électrique et la loi d’Ohm n'est plus respectée. Le courant peut méme circuler en sens
inverse du champ électrique (Newman, 1991) lorsqu’il est induit par la diffusion.

Enfin, il faut noter que la migration électrique des ions dans un sol est diminuée par la
saturation volumetrique (0) et la tortuosité (t,) du sol. Notons toutefois que l'on se réfere a la

migration électrique dans un sol par i, avec
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= ULTy Eq.1V.22

=
Il

IV.2.4 Electrophoreése

L’électrophorése est le transport de particules chargées ou de colloides sous
I’influence d’un champ électrique. Les contaminants liés aux particules mobiles peuvent ainsi
étre transportés. Du fait de la charge électriqgue en général négative, ces particules se
déplacent en direction de I'anode. Les lois régissant ce phénomeéne sont identiques a celle de

I'électro-osmose. On définit une mobilité électrophorétique (Me) des particules telles que:

Vep (.5 .D
M,= —= Eq.1V.2
® E 4.1y q-1v.23

ou,

M. : Mobilité électrophorétique (m?VVv?),

Vep : Vitesse de la particule (m sh),

E: Champ électrique (V m™),

. Potentiel zéta (V),

go: Constante diélectrique du vide (1 ou 8.854 10 F m™),

D: Constante diélectrique du liquide dans la couche diffuse ,

n: Viscosité du liquide (102 Pa.s).
La contribution de I'électrophorése au transport de polluant semble peu importante dans les
sols. Pour cela, ce mécanisme peut étre négligé dans le transport des polluants pendant le

traitement électrocinétique.

IVV.2.5 Contribution relative des différents mécanismes de transport

Dans les sections précédentes, la description des différents mécanismes de transport
impliqués dans la décontamination des sols par électrocinétique est présentée. Toutefois, cette
description compartimentée ne permet pas, a priori, de bien discerner le ou les mécanismes de
transport prépondérants. Afin de comprendre l'importance relative de ces derniers, les

coefficients qui leur sont rattachés sont rassemblés dans le tableau 1V.1.
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Tableau IV.1 : Coefficients des différents mécanismes de transport

Forme de transport Coefficient Force motrice Source

Advection Hydraulique

(sols fins) 0,001.10°-10.10® (cm/s) | Gradient hydraulique | (Holtz & Coll,
Electro-osmotique 50.10°° (cm?/s V) Gradient électrique | 1990)
Diffusion
H* 93.1 10°° (cm?/s) Gradient (Shacklford &
OH 52,8 10 (cm%/s) deconcentration Coll, 1991)
Métaux lourds (Cu®) | 7.13 10° (cm?s)
Migration
H* 3635 10° (cm%/s V) Gradient électrique | (Lide, 1993)
OH" 2050 10° (cm?/s V)

Métaux lourds (Cu®") | 556 10° (cm?/s V)

Le gradient hydraulique appliqué a des sols fins est nul, entrainant un traitement
électrocinétique qui est aussi nul. Pour ce qui est de la diffusion, (Bard & Faulkner, 1983)
affirment, que loin des électrodes, les gradients de concentration sont généralement faibles et
la contribution de la migration au courant est largement prépondérante. De plus, le tableau
IV.1 montre que les coefficients de diffusion sont plus faibles que ceux de I'advection électro-
osmotique et de la migration électrique pour les métaux lourds. Reste a distinguer la
contribution de I’électro-osmose de la migration électrique, Dans les deux cas, la force
motrice du mouvement est un gradient électrique. Il faut noter qu'au début des travaux, les
choses n'apparaissaient pas aussi claires que dans le tableau 1V.3. Plusieurs recherches basées
sur I'électro-osmose comme mécanisme principal de transport sont entreprises (Shapiro &
Probstein, 1993 ; Yeung & Mitchell, 1993).

Maintenant, la migration électrique est reconnue comme mécanisme principal de
transport en électrocinétique (Acar & Coll, 1996; Clarke & Coll, 1995). Les coefficients de
migration sont généralement au moins dix fois plus élevés que ceux du débit électro-
osmotique. De plus, suite a l'acidification du sol, pour solubiliser les métaux lourds, le débit
électro-osmotique diminue grandement et, quelquefois méme, s'inverse (Beaulieu, 1995).

Une observation bien documentée confirme la dominance de la migration électrique
sur 1’électro-osmose comme mécanisme de transport. Elle consiste en la pénétration des ions
OH’, génerés a la cathode par électrolyse de I'eau, qui précipitent les métaux lourds, et

neutralisent les ions H* dans le sol. L'existence de cet endroit, appelé « iso-electric focusing
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point », confirme que les ions OH pénétrent le sol par migration électrique malgré le debit
électro-osmotique (Jacobs & Coll, 1994).

Enfin, la figure IV.5 proposée par Clarke & Coll (1995), présente les vitesses relatives
de la migration électrique efficace par rapport a la vitesse due au débit électro-osmotique.
Cette figure montre que la migration électrique est le mécanisme de transport dominant pour

des k. de I’ordre de 10 cm/s ou moins.

10000 jrm————————

1000

100

U* /ke

Figure 1V.5: Vitesse relative générée par migration électrique efficace par rapport
a I'électro-osmose (Clarke et Coll., 1995)

Le rapport p'/k. défini comme étant le nombre de Peckfet (Acar & Coll, 1994),
exprime l'apport relatif du transport des contaminants de la migration électrique par rapport au

débit electro-osmotique.

IV.2. 1 Réactions a I'anode

Comme présente précédemment, lorsque le potentiel d'une électrode passe de sa valeur
a I'équilibre a des valeurs plus positives, la substance oxydée en premier est l'oxydant du
couple dont le potentiel (E) est le plus faible. Certaines réactions d'oxydation impliquent la
production de gaz. Les réactifs a I'oxydation peuvent aussi étre les matériaux constituant
I'anode ou les substances électro-actives en contact avec cette derniere. Comme l'acidification

du sol est primordiale pour solubiliser les métaux lourds, un matériau inerte (carbone) est
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choisi pour I'anode afin de favoriser la réaction d'oxydation de I'eau produisant des ions H™. 1l

existe quatre fagons pour produire cette importante réaction en électrocinétique.

Les réactions possibles s'‘écrivent (Lide, 1993) :

2 H,0 , 0.(q) +4H*(aq) +4e E E°=1.229V Eq.IV.22
4H,0 (aq) @ ——»2H,0,(aq)+4H"(aq) +4e E E°=1776V Eq.IV.23
H,0 (ag) + O, ———»03(g) +2H" (ag) +2¢ E° E°=2076V Eq.IV.24
2H0 (@) ——» O(g)+2H"(aq) +2¢ E°= 2421V EqQ.IV.25

L'équation Eq.IV.22 montre que la réaction d'oxydation de I’eau, produ+it de 1’oxygeéne en
plus des ions H; elle a un potentiel standard de 1,229 V qui augmente avec la saturation en
oxygene de l'eau a I'anode suivant I'équation de Nernst. Cette saturation en oxygene peut
éventuellement faire augmenter le potentiel a un niveau tel que la réaction Eq.1V.23 pourrait
prendre la reléve. Cette derniére produit du peroxyde d'hydrogene qui est un trés bon oxydant
pour la matiére organique, mais ne produit pas de gaz.

A un potentiel encore plus élevé, se produit la réaction Eq.1V.24 qui consomme de I'oxygeéne.
Enfin, la réaction Eq.IV.25 décrit une autre réaction d'oxydation de I'eau avec un potentiel de
2,421 V. Ces quatres équations produisent des ions H* avec la méme efficacité mais la
production de gaz n'est pas la méme dans tous les cas. Les potentiels généralement obtenus a
I'anode dans les essais de décontamination des sols par électrocinétique, bien que mesurés de
facon grossiére, ne dépassaient généralement pas 1.3 V, ce qui indique que la réaction
Eq.IV.22 est probablement la réaction dominante (Beauregard, 1996 ; Beaulieu, 1995).
Plusieurs autres réactions peuvent se produire a I'anode. Pour établir lesquelles sont possibles,
on doit considérer tous les réactants qui peuvent étre en contact avec lI'anode et leur potentiel
standard d'oxydation. La température, les concentrations et le surpotentiel de I'électrode sont
aussi des facteurs qui peuvent influencer la possibilité d'oxydation des réactants par rapport a
leur potentiel standard.

I\VV2.2 Réactions a la cathode

La réduction est une réaction électrochimique qui se produit quand le potentiel d'une
électrode passe de sa valeur a I'équilibre a des valeurs plus négatives. La substance qui est
réduite la premiere est le réducteur du couple dont le potentiel (E) est le plus élevé.
De plus, il est important de noter que certaines réactions de réduction impliquent la

production de gaz. Les réactifs a la réduction sont des solutés en contact avec la cathode.
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Plusieurs réactions peuvent se produire a la cathode et elles consistent a la réduction des
cations qui viennent en contact avec la cathode suite & leur déplacement. L'eau, qui sert de
support aux électrolytes, peut étre réduite a la cathode. Les réactions relatives a la réduction

de I'eau sont les suivants (Lide, 1993) :
2H,0 (ag) +26 — & 20H +2H,(gf! E°= -0.8277V Eq.IV.26

En présence d'oxygene, plusieurs autres réactions de réduction de l'eau sont également

possibles telles que (Lide, 1993) :

0,+H,0 (aq) +2e ——— HO, + OH(aq) E°=- 0,076V Eq.IV.27
0,+H,0(aq) +2¢ —» H,0,+20H(aq)  E°=-0,146V Eq.IV.28
0,+H,0 (aq) + 4 ——» 4 OH" (aq) °= 0,401V Eq.IV.29

Ces équations permettent de constater que c'est la réaction décrite par I'équation Eq.IV.29 qui
se produit en premier et ce jusqu’a épuisement de l'oxygeéne, ensuite, c'est la réaction de
réduction de l'eau selon I'équation Eq.IV.26 qui prend le relais pour le dégagement de
I’hydrogéne. Il faut remarquer qu'en milieu acide, la réaction qui prévaudra sur la réduction

de I'eau Eq.1V.26 sera la réduction de I'nydrogéne comme suit (Lide, 1993) :

2H'+2e—— » H,(q) E° =0.00 V Eq.IV.30

Cette réaction produit de I'hydrogene gazeux.

Ces ions migrent a travers la zone contaminée entrainant des changements localisés de pH.
S’il s’agit d’une baisse de pH, la désorption des ions contaminants aura lieu. En revanche, s’il
s’agit d’une hausse de pH, le risque de précipitation des espéces ioniques est augmenté. La
précipitation est indésirable car elle entraine I’immobilisation des contaminants et réduit, par
colmatage, la perméabilité de la zone a I’ecau. Elle peut étre évitée grace a 1’ajout d’eau ou
d’acide dilué dans le puits d’installation de la cathode afin d’empécher la migration des ions

OH™ dans la zone a traiter.
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pH trés basique donc risque

pH trés acide ®
de précipitation des métaux

Front Front
acide basique

H*+2 e H, X2 OF
SoL

Figure 1V.6 : Réaction d’¢lectrolyse de 1’eau et gradient de pH

IV.3. Influence du traitement électrochimique

La chimie du sol et ses caractéristiques d'adsorption sont trés sensibles au pH. Le
control de ce parameétre permet d'influencer le comportement du sol. La migration des especes
ionigues dans le systeme modifie la composition locale du liquide de pores. Ces variations

affectent 1’état de surface du sol et influencent la réactivité chimique des espéces présentes.

a) Type de pollution traitée
Les contaminants pouvant étre extraits sont :
e métaux lourds (plomb, mercure, cadmium, nickel, cuivre, zinc, chrome) ;
e radioéléments (Cs137, Sr90, Co60, U) ;
e anions (NO3", SO,%);
e cyanures (CN) ;
e explosifs :

e hydrocarbures halogénés (TCE).

V.4 Performances

L’électrocinétique est développée principalement pour traiter les sols a faible
perméabilité, particulierement ceux a forte teneur en argile. Ce procédé convient bien pour
des sols a faible capacité d’échange cationique (CEC) et a faible salinité. L’¢lectrocinétique a
atteint des rendements de :

e 75295 % pour le plomb, le cadmium et I’uranium (concentrations initiales de 2

000 mg/kg) ;
e 85295 % pour le phénol (concentrations initiales de I’ordre de 500 mg/kg) ;
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IV.4.1 Avantages

1V.4.2

Alors que la faible perméabilité d’un sol est souvent un obstacle aux techniques
classiques de dépollution in-situ, elle correspond en revanche a la meilleure situation
d’application de I’électrocinétique (conductivité hydraulique <10-5 cm/s) ;

Il n’existe actuellement aucune autre solution viable de traitement in-situ des métaux
dans la zone insaturée. Les techniques ex-situ déja existantes sont appliquées pour de
faibles superficies et profondeurs.

Inconvénients

Le procédé d’électrocinétique est limité par la solubilit¢ du contaminant et sa
désorption;

L’hétérogénéité de la zone de sol traitée peut entrainer des courants moindres dans
certaines parties. La décontamination de ces zones peu conductrices sera donc plus
lente voire inexistante ;

L’échauffement du sol est indésirable dans ce procédé puisqu’il aboutit a un
assechement de la zone chauffée et donc a une perte de conductivité ;

Le contrdle du pH est critique afin d’éviter la précipitation des contaminants
couramment rencontrés au voisinage de la cathode provoquant leur immobilisation.

Ne s’applique que pour les sols homogenes.
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procédures d’essai et de mesure, ainsi que les résultats trouvés sont détaillés.

Cette partie est dédiée a I’aspect pratique de 1’étude ou la méthodologie adoptée, les

A noter que la dépollution des sols par traitement électrocinétique est réalisée pour les
sols suivant : la Kaolinite, le mélange (60 % kaolinite + 40% CaCO:s3) et le mélange (kaolinite
+0.1 M NaCl).

V.1 Description de la procédure expérimentale
V.1.1 Produits utilisés
a) Les produits chimiques
e Acide éthylénediaminetétraacétique CioHisN20g(EDTA), Aldrich, de purete
99.5% ;
e Acide citrique CsHgO7, Aldrich, de Pureté 99.5%;
e Nitrate de plomb Pb(NOz)2, Merck, de Pureté 99.5%.

b) Les sols
o Kaolinite ;
e Mélange : 60 % kaolinite + 40% CaCOs3 ;
e Mélange : kaolinite + 0.1 M NaCl.

V.1.2. Préparation des solutions et des sols

Les trois (03) sols utilisés dans cette étude sont artificiellement contamineés au
laboratoire ; ils sont premiérement séchés, puis mélangés a la teneur en eau désirée (limite de
liquidité de chaque sol) avec une solution contenant du plomb. Ces solutions contaminantes
ont éte préparées en melangeant une quantité de sels de nitrate de plomb avec une quantite

d'eau distillée :
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a) Solution de Nitrate de plomb Pb(NOs3):

Le métal toxique sélectionné pour ce travail est sous la forme de Pb(NQOz)2; il est utili
sé sous forme de nitrate de métal car les ions nitrates n’ont aucune affinité pour les métaux
lourds (Plassard et al., 2000 ; Jang et al., 2007).

La solution est préparée en dissolvant une quantité (en g) de produits chimiques dans

de I’eau dé-ioniséee pour atteindre une concentration égale a 0.1 M.

b) Solution d’Acide citrique : de concentration de 0.1 M.

c) Solution d’EDTA: elle est préparée pour atteindre une concentration de 0.1 M.

d) Préparation des échantillons de sols

e Le sol est préparé en mélangeant 80 ml d'une solution de nitrate de plomb (0,1 M) a
1000 g de sol a la limite de liquidité Wy du sol utilisé.

e Le mélange sol-solution de plomb est agité mécaniquement a 25°C ; I'équilibre
d'adsorption est établi pendant une durée d'une heure. Une fois atteint, le sol contaminé est
placé et compacté dans la cellule électrocinétique de forme cylindrique.

e Les echantillons du sol sont ensuite soumis a une tension externe de 25 V qui
correspond a un gradient de tension de 2 volts/cm. L'expérience est répétée pour les
différentes durées de 48, 72, 96, 120 et 168 heures (Figure V.1.5).

e) Limite de liquidité
La limite de liquidité est la limite entre 1’état liquide et 1’état plastique ; elle se

détermine au moyen d’un appareil normalisé, appelé « coupelle de casagrande ».

Figure V.1.1 : Coupelle de Casagrande
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Les limites d’Atterberg sont des essais qui permettent de définir les indicateurs qualifiant la

plasticité d’un sol :
e Limite de liquidité wy: limite entre 1’état liquide et 1’état plastique
e Limite de plasticité wp : limite entre 1’état liquide et 1’état solide

e Limite de retrait ws: limite entre 1’état solide avec retrait et 1’état solide sans retrait.

W<Wp
Wp<W<W|_ W > W,
A A
Ve A ~ 1>1>0 <O
I |-
Etat solide Etat semi-solide Etat plastique Etat liquide
v v
Ws W, W,
Limite de retrait Limite de plasticité  Limite de liquidité

Figure V.1.2 : Les limites d’Atterberg

Les figures ci-dessous illustrent les limites de liquidité trouvées pour les sols étudieés :

1) Kaolinite
0.5 4
0.45 -
64 7
X ]
8 035 -
5 | 0,
S 03 W,=40%
= ]
C —
e 0.25 |
0.2 T T T T 1
10 15 20 25 30 35

Nombre de coups

Figure V.1.3 : Limites de liquidité de la Kaolinite
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2) Meélange Kaolinite + 40% CaCOs

0.28 -
0.27 -
0.26 -

0.25 -
] W, =257

0.24 -

Teneur en eau %

0.23 T T T T T T T T L
10 15 20 25 30 35 40
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Figure V.1.4 : Limites de liquidité de la Kaolinite + CaCOs3

V.1.3 Description de I’expérience d’électrocinétique

Pour rappel, I’électrocinétique est I’'une des méthodes de dépollution des sols. Elle

consiste a appliquer, a l'aide d'électrodes, une différence de potentiel électrique a un sol dans

le but d'extraire les métaux lourds.

a) Description du montage

La figure V.1.5 illustre le montage de la cellule électrocinétique utilisé lors des essais

et qui contient :

Une cellule alimentée par une source de courant continu qui permet d'appliquer un
courant constant ou une différence de potentiel constante ;

Un cylindre en plexiglas de dimensions 12 cm de longueur et 3,4 cm de diametre ou
le sol est placé afin d’éviter les dangers de I'électricité,

La cellule est reliée a deux réservoirs anodique et cathodique ou sont introduites deux
électrodes en graphite (2,8 x 12 x 0,43 cm) partiellement immergées dans les deux
solutions anodique et cathodique ;

Les deux electrodes sont reliées a une alimentation d'énergie de courant continu (0-
300 Vet0alA)ouun potentiel constant de 25 volt est applique ;

Chaque réservoir anodique et cathodique de la cellule est relié a des éprouvettes
graduées ayant un volume de 250 ml, dont l'utilisation facilite les mesures de volume

électro-osmotique ;
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e Le sol est séparé des deux réservoirs cathodique et anodique par deux plaquettes en
fibres textiles de propylene pour empécher ses particules d’accéder a la solution
d'électrolyte permettant ainsi le passage de la phase liquide et des ions ;

e La cellule est placée horizontalement pour diminuer les gradients hydrauliques. La
circulation des solutions cathodique et anodique est assurée avec une pompe
péristaltique (a débit constant de 1,2 ml /min) a partir des éprouvettes gradues ;

e Tout au long du processus du test, les variations du niveau des solutions anodique et
cathodique sont controlées et ajustées pour empécher la formation d'un gradient
hydraulique a travers I'échantillon ;

e [L’évolution du potentiel et du courant électrique dans 1’échantillon en fonction du
temps pendant 1’électrocinétique, est mesurée en introduisant deux fils fins

inoxydables en platine a intervalle de 10 cm.

DC Alimentation

-+

®

Multimeétre

Mesure par électrode en Plati

Voltmetre

11cm 3
L | Pompe < - » Pompe |
, ] ) : hantillon du
v _ ______ Réservoir Cathodiqtre | sol \ Réservoir anodique
Acide citrique “ » Test 1: Acide citrique
12cm

Filtre textile de propylen Filtre textile de propylene

Electrodes en Graphite

Figure V.1.5: Description du montage expérimental

b) Paramétres mesurés au cours de 1’électrocinétique
Les différents paramétres mesurés pendant le traitement électrocinétique sont les pH des
réservoirs anodique et cathodique, le potentiel et I’intensité €lectrique, ainsi que le flux

électro-osmotique.
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b.1) Mesure et controle de pH dans les deux réservoirs anodique et cathodique

Durant le phénoméne de 1’électrocinétique, 1'¢lectrolyse de l'eau se traduit par la
formation des ions H* (solution de pH faible) a I'anode et des ions OH" (solution a pH
élevé) a la cathode ; ces ions tendent & migrer vers I'électrode de charge opposée par
électro-migration (Reddy et al., 2001) ;

La solution acide produite a I'anode migre typiquement dans le sol vers la cathode,
abaissant ainsi le pH a la longueur de 1’échantillon. Comparés aux ions H", les ions
OH" qui ont de grands rayons ioniques et une faible mobilité, migrent plus lentement
(Acar & Alshawabkech., 1993) ;

Des essais préliminaires d’électrocinétique sont réalisés en introduisant de 1’eau
distillée dans les deux compartiments anodigue et cathodique. Durant ces essais, le pH
initial est égal & 6.3, puis varie et atteint aprés 2 heures de traitement une valeur de 3
au réservoir anodique, et la valeur de 10,6 au réservoir cathodique. Cette derniére
favorise la précipitation du composé meétallique aux environs de la cathode d’ou
I’impossibilité d’extraire le métal dans ces conditions ;

La mobilisation du plomb durant le traitement €lectrocinétique nécessite 1’acidification
du sol pollué. Guzman et al. (1990) montrent que pour dissoudre et extraire le plomb
du sol, il est nécessaire que la valeur du pH du sol soit inférieure a 6. Aussi Virkutyte
et al. (2002) rapportent que les réactions de précipitation du plomb seront a un niveau
minimum si le pH du sol est inférieur a 4.

Pour éviter la précipitation du plomb pendant I'électrocinétique, I'utilisation d'un acide
dans les deux réservoirs anodique et cathodique, ainsi que le contrdle de leurs pH est
obligatoire pour éviter ’augmentation de ce dernier. Cette étude se base sur la
détermination du role des deux réservoirs anodique et cathodique et leur influence sur
le mécanisme d’extraction du plomb dont le transport et 1'élimination peut s’effectuer
par un procéde électrocinétique selon deux maniéres différentes:

1) Changement de l'acidité du pH du sol par I’utilisation de 0,1 M d'acide citrique au
niveau des deux réservoirs cathodique et anodique (Test 1) (Bonnilla et al., 2000; Lee
& yang, 2000 ; Zhoo et al., 2003, 2004).

L'augmentation du pH du réservoir cathodique en raison de la formation des ions OH"
par I’¢électrolyse de l'eau, favorise la précipitation du contaminant métallique

cationique a la cathode, conduisant a une réduction de I'élimination des contaminants.
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Les acides faibles tels que l'acide citrique, peuvent étre introduits a l'anode pour
dépolariser les ions hydroxyle produits a la cathode.

Le front acide H* avance a travers le sol vers la cathode par électro-osmose ou par
électro —migration, ce qui provoque 1’échange entre les ions H* et le cation adsorbé

Pb*? dans la double couche électrique des particules de sol contaminé.

2) Formation des complexes par 1’utilisation de 0,1 M d'acide citrique au réservoir
cathodique et 0,1 M d'EDTA dans le réservoir anodique.
Les agents chélatants tels que I'EDTA (Test 2) forment des complexes solubles avec
les ions de plomb réduisant ainsi la quantité du métal retenu par les particules du sol.
Ces complexes peuvent étre chargés augmentant par conséquent la mobilité du métal
facilitant ainsi son élimination.

e Le pH des deux réservoirs est contr6lé pendant 1’¢lectrocinétique en changeant les
solutions acides quand le pH dépasse une valeur de 3 dans les réservoirs anodique et

cathodique.

b.2) Mesure de la variation de potentiel et d’intensité électrique lors
d’électrocinétique

Une source d'alimentation est utilisée pour appliquer une tension constante de 25 volts

a I'électrode en graphite. Un multimeétre est utilisé pour mesurer le courant électrique (mA) et

le voltage passant a travers le sol pendant le traitement électrocinétique en utilisant deux fils

fins inoxydables. Le courant est proportionnel a la quantité du métal présente dans le sol, car

les ions contaminants contribuent a la force ionique (conductivité) de la solution interstitielle
(Reddy et al., 2002).

b.3) Flux électro-osmotique
Le flux électro-osmotique est directement lié au coefficient de perméabilité électro-
osmotique, qui est lié au potentiel zéta du sol (Chang et al., 2006). Le flux électro-osmotique
augmente également en méme temps avec la négativité du potentiel zéta. Le potentiel zéta est
une fonction complexe des propriétés du sol et de la composition chimique de I'eau
interstitielle (Reddy et al., 2001). Un modéle de calcul a été proposé par Helmoltz-

Smoluahowski.

—C.¢e

Qe:Ke-Ie'Ar et Ke=m

Eq.V.1
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Ou:
Qe : Flux électro-osmotique (cm?® s),
ke : Coefficient électro-osmotique de perméabilité (cm? V1 s),
le : Gradient de potentiel (V cm™),
A : Surface de I’échantillon cm?,
n: Viscosité da solution interstitielle (Ns cm),
g: Constante diélectrique de la solution interstitielle (C Vcm™),
C: Potentiel zéta du sol (V).

Dans cette étude, le flux électro-osmotique Qe est détermine par :

Q, = Eq.V.2

Vv
t
Ou:

V: Volume électro-osmotique (ml), déterminé directement a partir de I'éprouvette

graduée utilisée comme réservoir cathodique pendant le traitement électrocinétique,

t: Temps de traitement électrocinétique ().

Le coefficient de perméabilité électro-osmotique (Ke) est déterminé a partir de I'équation

K, = Eq.V.3

Ou:
A =7 R? (R est le rayon de la cellule) (cm?).

c) Paramétres de sol mesurés a la fin du traitement électrocinétique
Apreés traitement électrocinétique du sol pollué par le plomb, 1’échantillon de 12 cm

est subdivisé en 5 parties égales a partir de ’anode ; chaque partie mesure environ 3 cm :

1. D1:a0cmdel’anode ou 0 distance normalisée ;

2. D2:a3 cmdel’anode ou 0.25 distance normalisée ;

3. D3:a6cmdel’anode ou 0.50 distance normalisée ;
4. D4:2a9cmdel’anode ou 0.75 distance normalisée ;
5

D5:a 12 cm de I’anode ou 1 distance normalisée (a 0 cm de la cathode).
Au niveau de chaque partie, les parameétres suivants sont déterminés :
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e lepHdusol;
e la conductivité du sol ;
e la quantité d’eau ;

e la concentration du plomb restante dans le sol.

D1 D2 D3 D4 D5
| | | | |
0 distance normale g 25 distance 0.5 distance normale 0.75 distance 1 distance normale
anode normale anode anode normale anode anode

Figure V.1.6 : Subdivision de I’échantillon en 5 zones

c.1) pH du sol
Le pH du sol est mesuré a la fin de I’électrocinétique en appliquant la norme NF ISO

10390, qui utilise un rapport de masse du sol séché a 40 °C / Volume d’eau : 1/2.5.

c.2) La conductivité électrique du sol

La conductivité électrique du sol est essentiellement liée a la quantité d'ions présents
dans l'eau interstitielle, de leur charge et de leur mobilité électrique (Acar & Coll, 1994 ;
Thompson et al., 1994). Hamed et al., (1991) affirment que la résistivité du sol diminue (i-e sa
conductivité augmente) lorsque son pH diminue.

Cette affirmation s'explique, d'une part, par le fait que les ions H* sont plus mobiles
que les cations en général, et d'autre part, parce qu'un sol plus acide contient généralement
plus d'ions dans la solution interstitielle. En se basant sur le fait qu'un sol acide est plus
conducteur qu'un sol basique, il devient possible d'observer lI'avancée du front acide en
suivant I'évolution de la conductivité du sol le long de la cellule de traitement. La conductivité
¢lectrique de 1’échantillon est mesurée a la fin de la technique d’électrocinétique par la

méthode CEus, qui utilise le rapport d’une masse du sol séché a 40 °C a 5 volumes d’eau.

c.3) Détermination de la concentration du plomb et la quantité d’eau dans le sol
La concentration du plomb dans le sol est mesurée par Spectrométrie d'Absorption
Atomique (SAA). Une partie du sol pesant chacune 10 g, est mélangée avec 100 ml de 0,1 M
HCI - pendant une (1) heure a une vitesse de 120 a180 tr/min. Le sol est filtré avec un papier
filtre whatman N° 42. Le filtrat est analysé par SAA pour déterminer la concentration du

plomb. Les cing parties du sol ont été préparées de la méme fagon.
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La quantit¢ d’eau dans I’échantillon est déterminée par séchage a 100 °C au niveau d’un

four.

V.2 Dépollution des sols par électrocinétique
V.2.1 Kaolinite

La kaolinite nommé kaolin aussi P300, est commercialisée par Dousselin (Rhone,
France). Hammad (2010) montre par des mesures de granulométrie laser que 100% du
matériau est inférieur & 80 um et 59 % a 2 um. La caractérisation minéralogique du matériau
par diffraction de rayons X sur la poudre, montre une présence dominante de kaolinite, de
quelques traces de quartz et de feldspath. La caractérisation géotechnique indique que les
limites de plasticité et de liquidité sont respectivement de 20 % et 40 %. La densité des grains
solides est égale a 2,65. Le choix de la kaolinite est justifié par la simplicité de ses
caractéristiques comparée a celles d’un échantillon naturel constitué de plusieurs composés.
La kaolinite polluée par le plomb est traitée en appliquant un gradient de potentiel de 2 VV/cm
a I’échantillon. Comme fluide de contrdle, on utilise I’acide citrique ou I’EDTA au niveau du
réservoir anodique et uniquement I’acide citrique au niveau du réservoir cathodique. Deux

tests sont effectués pendant le traitement électrocinétique :

Tests 1 : Contrdlé a la cathode et a I’anode par I'acide citrique (HsCit).
Test 2 : Contrdlé a la cathode par l'acide citrique et a I’anode par 'EDTA (HsEDTA).

V.2.1.1 Présentation des résultats et interprétation

Pour chaque parametre de mesure, les résultats des deux tests, sont illustrés par des
figures indiquant leur évolution en fonction du temps.
V.2.1.1.1 pH anodique et cathodique

La figure V.2.1 représente 1’évolution du pH des deux réservoirs anodique et

cathodique en fonction du temps.
i) Test 1: le pH dans le réservoir anodique diminue a partir de 2.5 et atteint une valeur

stable de 2, par contre au niveau du réservoir cathodique, le pH augmente a partir de 1.5 et

atteint une valeur stable de 2.5.
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Figure V.2.1 : Evolution des pH anodique et cathodique durant 1’électrocinétique
pour les tests 1 et 2

ii) Test 2 : le pH dans le réservoir anodique diminue a partir de 2.7 et atteint une valeur
stable de 2, tandis que pour le réservoir cathodique le pH augmente a partir de 1.75 et atteint
une valeur stable de 2.

V.2.1.1.2 pH du Sol

Avant I’application du potentiel électrique, le pH initial de la kaolinite pollué au
plomb était de 5,18. La figure V.2.2 illustre ce qui suit :
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—@—pH initial —@— 168 heures —&— 120 heures
8 —A— 96 heures ——72 heures —&— 48 heures
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Figure V.2.2 : Evolution du pH du sol durant 1’électrocinétique pour les tests 1 et 2

i) Test1:

e Apres 48 heures, une légére hausse du pH entre D2 et D5 est observée, ceci estdi a :

o la production des ions OH  qui ne sont pas totalement neutralisés par la
solution de la cathode ;

o la migration de I’acide citrique de 1’anode vers la cathode ;

o lamigration des cations OH, HzCit™ et HCit? vers I’anode ;
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o la consommation des protons H* présents dans la solution interstitielle.
Lackovic et al., (2004) avaient modélisé 1’adsorption de 1’acide citrique sur la
goethite puis avaient mis en évidence, par des mesures d’adsorption et des
données spectroscopiques (ATR-FTIR), I’existence du complexe de la sphere
interne -SCitH". L’acide citrique se fixe probablement sur les sites de surface
permanente (S-OH), formant un complexe avec relargage de OH" dans la

solution interstitielle: -SOH + HCite -SCitH- + OH-

Apreés 72 heures, le front acide H* migre vers la cathode et cause ainsi la diminution
du pH a la longueur de I’échantillon de D1 a D3. Cette diminution résulte de la

neutralisation des ions OH" par les protons avec formation de la molécule d’eau ;

Apres 168 heures de traitement, le pH de I’échantillon diminue en fonction du temps
jusqu’a atteindre une valeur de 2,5. Cela est d0 a I'échange ionique entre le proton H*
et le cation métallique Pb*2. L'échange ionique augmente avec le temps et

I’augmentation de 1’acidité du sol.

i) Test2:

Dés les premiéres 48 heures, le pH diminue a la longueur de I’échantillon, a cause de

la solution acide produite dans I'anode qui migre spécifiquement vers la cathode.

iii) Les deux tests 1 et 2

iii.1) les valeurs de pH a I’anode sont inférieures a celles de la cathode; cette différence

s’explique comme suit :

Pendant 1'électrocinétique, 1'électrolyse de 1’eau donne des ions H™ a I'anode et des
ions OH" a la cathode. Sachant que les mobilités ioniques de H™ et de OH a 25 °C
(Dean, 1973) sont respectivement de 362.5 . 10 et 205.8 . 105 cm?volt? sec? (Unzo+
= 1,8 Hon-), ¢’est la raison pour laquelle le pH de I'échantillon, au voisinage de 1’anode
est inférieur a celui au voisinage de la cathode;

Au voisinage de I’anode, le plomb se dissocie et s’échange avec 1’ion H" pour le Test
1 et par désorption du plomb et formation du complexe [Pb-EDTA]* pour le Test 2,

ce qui explique la diminution du pH au voisinage de I’anode par rapport a la cathode ;
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e Les ions H' sont transportés par électro-migration et électro-osmose ; alors que les

ions OH" sont transportés uniquement par électro-migration.

iii.2) Les valeurs de pH du sol pour le test 2 sont inférieures a celles du test 1 ; cette différence
s’explique par I'utilisation de :

e L’éthylénediaminetétraacétique est un acide tétraprotique abrégé par HaY, ou Y
désigne 1’ion éthylénediaminetétraacétique EDTA* (test 2). Les constantes de
dissociation de I'EDTA sont : pKnay = 2.07, pKnzy = 2.75 , pKn2y = 6,24 , pKny =
10.34 (Ringbom, 1963)

e L’acide citrique est un acide triprotique abrégé par HsX ou X désigne I’ion citrate Cit>
(test 1). Les constantes de dissociation de 1’acide citrique sont : pKnax = 2.85, pKnax
=4.15, pKnx = 5.82 (Ringbom, 1963).

e Les valeurs relativement faibles de pKa pour ’EDTA (pKnay, pKHay) par rapport a
I'acide citrique (pKhsx) signifient que ’EDTA est plus fort que l'acide citrique. Un
acide plus fort a plus tendance a perdre son proton. Par conséquent, la concentration
des protons augmente dans la solution interstitielle pour le Test 2 ; ce qui conduit a la
réduction du pH du sol ;

e Dans l’intervalle de pH [2,5 — 6], la solution d'acide citrique est principalement
représentée par les especes HsCit et HoCit™; par conséquent, pour la formation des
complexes plomb-citrate, I’acide doit perdre au maximum 3 ions hydrogéne H™ ;

e A pH compris entre [2-4], la solution d'EDTA est représentée par les especes HiEEDTA
ou HsEDTA". Lorsque ’EDTA réagit avec les ions de plomb pour la formation des
complexes, il y’a formation de 3 ou 4 ions d’hydrogénes H* provocant ainsi la

diminution du pH du sol.

i1i.3) La valeur finale du pH du sol montre I'acidification du sol au cours du traitement

électrocinétique qui est régit par les réactions d’électrolyse de I'eau au niveau des deux

électrodes:
Oxydation: 2H20 —» 02(g) +4H" + 4e
Réduction : 4H,0 + 4¢ — 2H>(g) + 40H"

Les ions hydrogene H* produits a I'anode et les ions hydroxydes OH™ générés a la cathode,

migrent vers I'électrode de signe opposée. Par rapport aux ions H, les ions OH" ont une
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mobilité plus faible, qui se traduit par la migration rapide du front acide H* a travers le sol,
conduisant ainsi a la diminution du pH du sol a la fin du traitement électrocinétique.

Par comparaison au travail de (Cherifi, 2013) qui a utilis¢é uniquement le
conditionnement cathodique pour le traitement des boues contenant de 1’aluminium. L’emploi
des acides acétiques (0,1 M), citrique (2M) ou EDTA (0,01 M) font diminuer le pH
cathodique lors des essais d’electromigration de 1’aluminium pour les deux premiers acides et
le pH cathodique ne dépasse pas la valeur de 7,5. La décontamination par [I’clectromigration
avec la solution d’EDTA (réservoir cathodique) sont menés a 10 V pendant 6 jours. Etant
donné le caractére acide de I'EDTA, le pH initial de la boue diluée est égal a 6,2 et 5,5 pour
les concentrations d'EDTA a 0,001 M. En raison des concentrations modérées d'EDTA, les
régions de la cellule prés de la cathode ont un pH final supérieur a 10. Un front basique
proche de la cathode est bien visible. Ce résultat montre le réle important du conditionnement
des deux réservoirs anodique et cathodique (notre étude) ou le pH du sol est beaucoup plus

inferieur a travers le sol.

V.2.1.1.3 Evolution de Pintensité et du potentiel
L’évolution en fonction du temps des courants électriques et le voltage a travers le sol
pendant le traitement électrocinétique sont représentés dans la figure V.2.3. Les résultats

montrent ce qui suit :

V.2.1.1.3.1 Evolution du courant
i) Testslet2:

e Le courant augmente enregistrée durant la 1% heure pour le test 1 et aprés 18
heures pour le test 2; cela est du au courant électrique traversant le sol qui est
fortement lié a la concentration des ions mobiles dans le sol (Accar & Alshawabkeh,
1993). Les ions métalliques contribuent également a la variation du courant
électrique : a cet effet ’augmentation du courant est causée par :

o L’augmentation de la quantité des ions dans la solution interstitielle suite & la
dissolution des sels associes avec les particules du sol (Mitchell, 1993) ;

o La contribution des ions du plomb désorbés presents dans le sol accroit la force
ionique (Reddy et al., 2002) ;

o La forte concentration ionique des cations et des anions qui migrent vers leurs

électrodes opposées.
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La diminution progressive de I'intensité aprés respectivement 1 h et 18 h pour le

i)

i)

Test 1 et le test 2 respectivement, est causée par :

o Les produits de la réaction d'électrolyse et les espéces chimiques qui peuvent

réduire le courant, par la neutralisation des ions. Par exemple, les ions H" qui
migrent vers la cathode peuvent étre neutralisés par les ions OH™ qui migrent
vers l'anode, formant une molécule d'eau et diminuant ainsi le nombre des ions
dans la solution interstitielle.

La formation de HsEDTA et H3Cit par la neutralisation de H* par HsEDTA" ou
H>Cit™ qui diminue également le courant. En outre, la concentration ionique
diminue lorsque l'adsorption du plomb se produit dans le sol en raison de
l'augmentation du pH a proximité de la région cathodique. L'adsorption du
plomb dans le sol causant une grande résistivité est responsable de la

réduction du courant électrique (Hamed et al., 1997).

Test1:
La ré-augmentation de I’intensité s’explique par les faits suivants:

o Aprés 48 heures, il ya la formation des complexes de citrate de plomb chargés

négativement PbCit" a pH compris dans I’intervalle [5 - 7] ;

o A 72 heures, il ya la forte concentration des espéces ioniques présentes dans

la solution interstitielle en raison de la réduction du pH du sol ;

La stabilité du courant aprés environ 100 heures, causée par la stabilité¢ de la

conductivité de la solution interstitielle qui refléte la résistance électrique du sol.

Test2:
le courant augmente au cours des 18 premieres heures en atteignant une valeur
maximale, puis diminue et converge vers une valeur stable ou résiduelle aprés environ
77 heures. Cependant, il apparait une re-augmentation aprés 130 heures, due a la

désorption du plomb causée par la réduction du pH du sol suite a son acidification.

V.2.1.1.3.2 Evolution du Potentiel

tests :

La figure V.2.3 illustre 1’évolution du potentiel en fonction du temps pour les deux
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e La mesure du potentiel électrique dans I'échantillon pendant I'électrocinétique, montre
qu’il est stable pendant les 30 premieres heures (le temps nécessaire pour que le plomb
migre vers la cathode), puis augmente et finalement se stabilise aprés environ 100
heures pour le test 1 et 80 heures pour le test 2. Ce résultat prouve que le potentiel

électrique augmente avec la réduction de la concentration du plomb dans le sol.
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Figure V.2.3 : Evolution de I’intensité et du potentiel durant 1’électrocinétique
pour les tests 1 et 2

Par rapport a 1’étude de (Cherifi, 2013), avec l'acide acétique, le courant subit une
forte augmentation lors des premieres heures puis survient une diminution reguliere. Avec
I'acide citrique, la diminution du courant est réguliére tout au long de I’expérience. Alors que
pour ’EDTA le courant présente une augmentation maximale suivie d’une nette diminution.
En raison de la faible concentration d'EDTA cette contribution ionique est insuffisante pour

permettre des courants élevés dans la cellule. On conclut que dans les deux travaux (Cherifi.
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2013 ; Ait Ahmed, 2016) on enregistre donc la méme allure du courant pendant le traitement

électrocinétique.

V.2.1.1.4. Volume électro-osmotique

La figure V.2.4 représentant 1’évolution du volume électro-osmotique en fonction du
temps, montre que le flux électro-osmotique augmente a la cathode en fonction du temps
durant tous les tests; il migre de I’anode vers la cathode, et suggere que la majorité des

espéces présentes dans le sol sont des cations ou des complexes cationiques.

70
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Figure V.2.4 : Evolution du volume électro-osmotique durant 1’électrocinétique
pour les tests 1 et 2

e Durant les premieres heures, le volume électroosmotique est insignifiant, car les
surfaces du sol possedent moins de charges négatives en raison de la forte
concentration du plomb engendrant ainsi la réduction du potentiel zéta (Accar &
Alshawabkeh, 1993).

e Aprés 24 heures, le flux électro-osmotique augmente considérablement. Ce résultat
montre que le potentiel z&ta devient plus négatif car :

o Lors de la migration de la solution de l'anode vers la cathode, le plomb se
désorbe du sol d’ou sa réduction dans le sol. Par conséquent, le potentiel Zéta
devient plus négatif (\Vane et al., 1997) ;

o L’augmentation de I’échange ionique entre H" et Pb?* favorise I’élévation de

la négativité du potentiel zéta.
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e La comparaison entre les deux figures, montre que le flux électro-osmotique pour
I'EDTA est légérement plus élevé que celui de l'acide citrique. Les mecanismes,
pouvant expliquer cette Iégere différence sont :

o L'addition des chélates dans le réservoir anodique influe sur la kaolinite et
augmente la négativité du potentiel zéta. Généralement, les complexants
possédant un pouvoir chélatant fort comme I'EDTA, augmentent la négativité
du potentiel zEta par rapport aux agents faibles comme 1’acide citrique (Popov
etal., 2004) ;

o L'adsorption des agents chélatants sur la surface des particules d'argile
augmente la charge négative du sol, donc le potentiel zéta devient plus négatif.
Les solutions d'agents chélateurs sont représentées principalement par les
espéces de charge négative H.EDTA? ou HCit*; l'adsorption de ce ligand

conduit a la formation d’une surface de kaolinite - chélate de charge négative :

S-OH +HEDTA* — SEDTA* +H0 + H3O*
HsO" + HEDTA?% — H3EDTA™ + H20
S-OH +HCit* —» S<Cit¥ + H20

2S-OH +HEDTA* +2H" S:EDTAZ + 2H,0

e Malgré la forte acidité du sol pour le test 2, le volume électro-osmotique augmente.
A cet effet, nous pouvons conclure que pour la gamme du pH [2,5 - 6], le potentiel
Zéta est indépendant du pH.

e Lestableaux V.2.1 et V.2.2 qui regroupent les résultats des valeurs des coefficients de
perméabilité électro-osmotique ke pour les deux tests, illustrent ce qui suit :

o Lavariation des valeurs des coefficients de permeéabilité électro-osmotique ke a
travers le sol durant le traitement électrocinétique est due principalement a la
modification de la charge de la surface du sol. (Hamed et al., 1991) ;

o Les valeurs globales des coefficients de perméabilité électro-osmotique ke sont
5.466 10° et 6.194 10 cm?/V.S et celles du flux électro-osmotique sont 9.92
10 et 1.12 10 ml/s, pour les tests 1 et 2 respectivement (tableau V.2.2) ;

o Les coefficients de perméabilité électro-osmotique ke du test 2 sont plus élevés
que ceux du test 1. Ce résultat montre I’impact des chélatants sur le potentiel

z€ta et par conséquent son influence sur le flux électro-osmotique.
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Tableau V.2.1. Valeurs globales du coefficient électro-osmotique de perméabilité
(Ke) et du flux électro-osmotique (Qe)

Test 1 Test 2
Qmax (ml/s) 9.92.10° 1.12.10*
Kemax (cm?/V . s) 5.46.10° 6.19.10°

Tableau V.2.2. Evolution du coefficient électro-osmotique de perméabilité ke et du flux
électro-osmotique Qe en fonction du temps

Temps (hr) |0-48 48-72 72-96 96-120 120-168
-05
Qe(mlfs)  |463.10-05 [1,39.10-04 [139.10% |1,50.10% |%68-10
Test1
Ke (cm?/V. s) |2,55.10-06 |7,65.10-06 |7,65.10% |8,29.10% |4,78.10°%
-05
Qe(mls)  |1,16.10-04 [9,26.10-05 |8,10.10% |197.10% | 92010
Test 2 T

Ke (cm?/V.s) |6,38.10% |5,10.10% |4,46.10° |1,08.10%

A partir de ces résultats, nous pouvons conclure que :

e le volume électro-osmotique augmente avec 1’élévation de la concentration de plomb
désorbé ou extraite du sol et I’accroissement de la négativité de la charge de surface du
sol ;

e Selon Vane et al., (1997), le coefficient de perméabilité électro-osmotique Ke est
fonction du pH et de la concentration des ions bivalents Pb?*. La mesure du pH du
sol pendant 1'¢lectrocinétique montre que le sol est plus acide pour ’EDTA que pour
I’acide citrique. Sachant que le pH acide favorise la désorption du plomb, donc la
quantité du plomb dissociée pour 'EDTA est plus importante que celle de 1’acide

citrique.

V.2.1.1.5. Conductivité du sol
V.2.1.1.5.1. Détermination des espéces ioniques
e La conductivite du sol dépend de la concentration des espéces ioniques présentes dans
la solution interstitielle et est liée aux charges de la surface des particules minérales

du sol (Rhodes et al., 1989). Les cations et anions présents dans le sol dépendent de
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son pH et leurs variations contribuent & la modification de leurs conductivités
respectives ;

Selon Chung & Kang (1999), pour une concentration élevée, le transport du plomb
devient plus rapide ; il est majoritairement libre (non adsorbé sur la surface des
particules du sol) et sous forme de Pb?* dans I'eau interstitielle ;

Durant cette expérience, les diagrammes de pH des especes ioniques (Annexe Al, A2,
B1 et B2) sont utilisés pour déterminer les cations et anions présents dans les deux
tests et qui sont pour :

Test 1: H*, OH", Pb**, H.Cit', HCit? et PhCit".

Test 2: HY, OH", Pb?*, H.Cit", H,EDTA?, H3EDTA", PbH.cit" et PbEDTAZ,

V.2.1.1.5.2. Evolution de la conductivité avec le temps

La figure V.2.5 présente I'évolution de la conductivité du sol avec le temps durant les

deux tests 1 et 2.

La conductivité pour les deux tests diminue durant les premieres 48 heures. Selon
Chung et Kang (1999), cette diminution résulte de la migration du plomb par électro-
migration ou par électro-osmose vers la cathode, conduisant ainsi a la réduction de la
conductivité ;
Aprés 48 heures, la conductivité augmente en raison de la dissolution du plomb
adsorbé sur les particules du sol. Comme les ions H* produits au niveau de l'anode se
déplacent a travers le sol (réduction du pH du sol avec le temps), le plomb adsorbé sur
les particules du sol est désorbé, puis la conductivité du sol augmente avec
I'augmentation de la concentration du métal dissous (plomb) ;
La conductivité du sol prés de I'anode est plus élevée que celle a proximité de la
cathode, cela s’explique par :
o sous des conditions acides, la conductivité du sol augmente en raison de
1’élévation des cations et anions dans I'eau interstitielle ;
o le pourcentage (quantité) du plomb qui est remplacé par les ions H™ ; prés de
I’anode plus de 95 % de la quantité du plomb est remplacée par H"; ce qui

explique la valeur de la conductivité élevée par rapport a celle de la cathode

(MH+ = 8 Mpb2+).
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i) Test1:

La conductivité du sol diminue durant le traitement en passant d'une valeur initiale de
1135 uS/cm a une valeur finale moyenne de 607,4 uS/cm apres 168 heures;

La conductivité du sol entre les zones D3 et D5 diminue rapidement apres 48 heures
de traitement (valeur moyenne de 214.7 uS/cm) ;

La conductivité du sol augmente en fonction du temps jusqu'a 120 heures entre D1 et
D5;

Pour la durée comprise entre 48 a 120 heures, la conductivité reste stable ;

Apres 168 heures, la conductivité diminue entre D1 et D2, augmente entre D4 et D5,

et atteint une valeur maximale de 700 puS/cm a DA4.

i) Test2:

Pour tous les tests, la conductivité du sol atteint une valeur maximale a 96 heures a
travers tous le sol sauf pour la partie D2 ;
La conductivité diminue et atteint la valeur minimale a 48 heures puis augmente
jusqu’a 120 heures puis diminue une autre fois aprés 168 heures ;
Durant tout le traitement, la conductivité est inférieure a la conductivité initiale. A
noter qu’'une exception de I’augmentation de la conductivité est enregistrée durant les
temps suivants :
o A 120 heures au niveau de D2 ou la conductivité est égale a 1.39 fois la
conductivité initiale
o Au niveau de D3 ou la conductivité est égale a 1.56 fois et 1.46 fois la
conductivité initiale aux temps de 96 heures et 120 heures respectivement.
Au niveau de la partie D1, bien gue le plomb soit complétement extrait du sol aprés 96
heures, la conductivité du sol est égale a environ 1,4 fois la conductivité initiale. Cela
s’explique par I’éventuelle présence de ’EDTA dans un milieu de pH acide dans la
solution interstitielle. A noter que les conductivités électriques des ions H", OH" et
Pb?* sont respectivement de 349.8 104, 197.6 10** et 40 10** S m?%q* (An+= 1.8 hom-

et 8 Apbz+) alors que celle du complexe [Pb-EDTA]? est inexistante.
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Figure V.2. 5 : Evolution de la conductivité durant 1’électrocinétique pour les tests 1 et 2

e Apres 96 heures de traitement, la diminution de la conductivité est causée par la
consommation des ions H* par les anions d’EDTA.
e Aprés 168 heures de traitement, la conductivité du sol atteint une valeur moyenne

égale a 767 uS/cm (c.-a-d. une valeur égale a 0.67 fois la valeur initiale).

La conductivité du sol est donc influencée par les variations de pH du sol; ce dernier
contrble les especes chimiques présentes dans le sol. Afin d'examiner les effets de la
conductivité, la concentration de plomb et le pH en fonction du temps au cours du traitement

électrocinétique, une relation empirique entre ces parametres est déterminée a partir des
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données expérimentales. La meilleure équation de lissage est obtenue avec un coefficient de

régression R? = 0.97

Pour le Test 1,

Cpp

— = 710"%t*-210">t+ 0.001 Eq.V.4
In(cond/pH) 1

Ax=0

Pour x =0, le premier terme de I’équation Eq.V5 varie en fonction du temps :

Cpp
P 0<x4l ——— = b Eq.V.5
our xe In(cond /pH ) ax+ 1

a= 1075t2—-1.710"3¢t + 0.1287 t + 15.3
b= 3107%2+ 3.65107*t— 0.024
Pour 0 < x £ 1, le premier terme de 1’équation Eq.V.5 varie avec les distances, mais avec des

coefficients a et b qui sont fonctions du temps.

Pour le Test 2,

1
In
Cpp. PH

cond

=at*+ bt>+ ct+d Eq.V.6

a= 61077 (x — 1),
b= 3107 (1—x),
c= 231072 (1—-x),
d= 0489 (x — 1)

Le premier terme de 1’équation Eq.V.6, varie en fonction du temps. Les coefficients
empiriques a, b, ¢ et d sont fonctions de distance.

L'analyse de la corrélation entre la conductivité du sol et la concentration de plomb
indique une faible relation entre ces deux parametres. Li et al., (2014) montrent que la
conductivité du sol est fonction des ions H™ et OH" et que les autres ions sont des constituants
mineurs de la conductivité. Bien que les valeurs de la conductivité soient des indicateurs
sensibles de H* et OH", les ions du plomb désorbés dans la solution interstitielle contribuent

également dans la variation de la conductivité du sol, mais avec un dégree moindre.
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L'influence de la concentration de plomb sur la conductivité du sol dépend de la forme du

plomb présent dans le sol : adsorbé, complexe ou sous forme ionique.

V.2.1.1.6. Rapport de quantité d’eau finale/initiale
Le traitement électrocinétique se base sur le passage du courant électrique a travers le

sol, ce qui impose la présence d’eau dans le sol.
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Figure V.2.6: Evolution du rapport de la quantité d’eau final/initial pour
les tests 1 et 2

A partir de la figure V.2.6, nous constatons pour les deux tests ce qui suit:
e Une perte d'eau pendant le traitement électrocinétique qui est :

o minimale aux environs de I’anode (D1) ;
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o moyenne a la cathode (D5) ;

o maximale au milieu de 1’échantillon (D3).
La perte d’eau est faible au niveau des deux parties D1 et D5 de 1’échantillon, ou le sol
est séparé des deux réservoirs anodique et cathodique par deux plaquettes en fibres
textiles de propyléne afin d’empécher les particules de sol d’accéder a la solution

d'électrolyte et permettant ainsi le passage de la phase liquide et des ions.

e La quantité d'eau dans I'échantillon atteint la valeur minimale pendant les premieres

heures de I'électrocinétique ;

e La quantité¢ d’eau w diminue avec le temps pendant le traitement électrocinétique :

W 48 heures< W 96 heures< W120 heures < W68 heures. Cela peut s'expliquer par :

o La migration du plomb vers la cathode et son extraction, en consequence,
I'échantillon contient de plus en plus moins de plomb d'ou l'augmentation de la
quantité d'eau ;

o La possibilité de formation de I'eau entre les ions H* et OH qui migrent vers

I'électrode de signe opposé.

V.2.1.1.7. Rapport concentration du plomb finale/initiale

Les quantités de plomb restantes dans le sol en fonction du temps s’illustrent sur la Figure

V.2.7:

Le plomb est progressivement transporté de I'anode vers la cathode au fur et a mesure que
le temps s’écoule ;

L’accumulation du plomb se produit pres de la cathode, tandis que la quantité du plomb
diminue dans la zone anodique pour les tests 1 et 2. Dans le compartiment cathodique, la
forte concentration des ions hydroxyle OH conduit a la précipitation du plomb migrant
de la section anodique. Alors qu'au niveau du compartiment anodique, les fortes
concentrations de H* conduisent a la désorption du plomb provenant de la surface
minérale. Les ions H* produits a l'anode sont transportés par électro-migration et le
transport du plomb dans la kaolinite devient plus facile. Sari et al., (2007) trouvent que
I'extraction du plomb a partir du sol dépend fortement de la concentration des ions
hydrogénes dans la solution interstitielle. En outre, dans des conditions acides, Sari et al.,
(2007) ont montré que le plomb était faiblement adsorbé dans la kaolinite; cette

observation provient de l'augmentation de la charge positive (protons) sur les sites de
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surface du sol. Ainsi, la répulsion électrostatique est produite entre les ions métalliques
(Pb*?) et la charge positive de la surface du sol (SiOH2")
SiOH + H* E— SiOH," + OH-

——48 hr —|—-72hr —A—96 hr

= 3 ——120hr  —%—168 hr
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Figure V.2.7 : Evolution du rapport de concentration du plomb final/initial pour
les tests 1 et 2

e Apres plusieurs heures de traitement, le plomb est complétement extrait de la section
anodique, tandis que la majeure partie du plomb est trouvé a la cathode. Au début de

I'expérience, le processus est instable et présente un comportement particulier. Il
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commence a se stabiliser apres 72 heures de traitement. Comme le montre la Fig. V.2.7, le

plomb est complétement extrait du sol jusqu’a D2 (25% de la longueur de 1’échantillon),

pour le test 1. Cependant, pour le test 2, I'extraction compléte du plomb se fait jusqu'a une

distance encore plus €levée soit D3 (50% de la longueur de I’échantillon); ce qui signifie

que 'EDTA est plus efficace que ’acide citrique. Le plomb s’appauvrit du coté anodique

et s’accumule a la cathode ;

e La concentration résiduelle du plomb pres de I’anode diminue et entrainant 1’extraction du

plomb de 96% et 98% pour le test 1 et test 2 respectivement. Les mécanismes expliquant la

désorption et le transport du plomb pour les deux tests sont :

i) Test1:

L’acide citrique est utilisé pour fournir les ions H" a l'anode, dans ces conditions
acides, le plomb qui est adsorbé sur les particules du sol, sera désorbé dans la solution
interstitielle selon deux mécanismes distincts :

o Le mécanisme d'échange des ions plomb - hydrogéne Pb?" /H*, selon lliona
Heidmann et al., (2005) qui ont publié un rapport d’échange qui se traduit comme
suit, pour des valeurs de pH comprises entre [5 - 6]. Le rapport égale a 1 alors
qu’il est de 1,3 pourun pHégala4;

o La formation des complexes qui sont transportés vers la cathode par électro-
0smose :

v Entre 72 et 96 heures, I'espece dominante est PbHCit dans la gamme de pH du
sol [2,5 — 5]. Ce complexe est transporté vers la cathode par électro-osmose.
Par conséquence, I'élimination du plomb n’est pas efficace en raison des
faibles valeurs du volume électro-osmotique.

HCit? + Pb>* — PbHCit

v' Dans Pintervalle de pH [5 - 7], il y a formation des complexes chargés

négativement PbCit™ qui migrent vers la cathode par électroosmose:
HCit* + Pb?* — PbHCit

Apres 48 h de traitement, le pH du sol est de I'ordre de 5 & 7 ; la forte concentration du

plomb a D3 (milieu de I'échantillon), résulte de la formation des complexes chargeés

négativement PbCi~ qui migrent de D5 vers cette zone avec une vitesse de 0.1032

cm/h.  Leurs stabilités sont nettement dépendantes de la valeur du pH du sol. Ces

complexes sont stables au pH alcalin, mais a proximité de 1’anode, les PbCit se

décomposent dans les conditions acides.

90



‘ Chapitre V Partie expérimentale

HCit* + Pb2* —» PbCitt +H"

e La sorption augmente avec l'accroissement du pH, ainsi le transport de plomb, peut
s’améliorer en réduisant le pH du sol. Apres 168 heures de traitement, le pH est
inférieur a 2,3 et les espéces Pb?* et PbHCit" deviennent les espéces dominantes
dans cette gamme de pH. Les vitesses de migration de ces espéces vers la cathode sont
respectivement 0,249 et 0,11 cm/ h.

e Apres 168 heures de traitement, sous les conditions acides 80 % du plomb est extrait

de I’échantillon dans la zone s’étalant de D1 a D4. A la cathode, la concentration du
plomb dans le sol a la fin du traitement augmente jusqu'a 2.5 fois la concentration
initiale en plomb. L'adsorption des cations (Pb2+) et anions (Pbcit-) a la surface du
sol, peut étre décrite par les réactions suivantes :
S-OH + Pb* _____ , S-OPb* + H*
2S-OH +Pb* _ , (S-O)Pb+ 2H*
S-OH + Pbcit ——» S-PbCit + OH-
S-OH représente la surface du sol

ii) Test 2 :

e Lorsque I’acide citrique est ajouté a la cathode, les espéces citrate (U mzcit- =5.967 10°°
m? V1 s, tncit2 =4.219 10° m? V! s1) migrent dans le sol et forment des complexes
de citrate de plomb. Le plomb peut étre transporté par électro-osmose vers la
cathode dans les cas suivants:

o Formation d’un sel soluble de citrate de plomb PbHCit
HCit®> + Pb* —— » PbHCit
o Formation d’un complexe chargé positivement PbH2Cit™ a des valeurs de pH
comprises dans I’intervalle [1,9 - 2,5].
H-Cit” + P —— »  PbHCit"
HCit* + Pp?** ———  PbHCit
Le complexe chargé positivement PbH.Cit" migre également par électro-migration
vers la cathode avec une vitesse de 0,16 cm/h.
e Lorsqu’on ajoute I’acide d’EDTA au réservoir anodique, il se déplace dans le sol par :
o Electro-osmose, s’il est sous forme de solution acide HfEDTA
o Electromigration, s’il est sous forme ionique (UnsepTa- = 11.94 10° m?2 Vvt s?,

MHEDTA-3 = 3.537 10°m? v! S'l).
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Lorsque les valeurs de pH du sol diminuent, le rapport d'échange du Pb?*/H*
augmente. En outre, I’augmentation des valeurs de pH conduit a 1’adsorption des
métaux lourds dans le sol. Les résultats montrent que les valeurs de pH du sol pour le
test 2 sont moins élevées. La présence d'EDTA augmente le rapport d’échange du Pb
dans le sol et le plomb échangé est transporté vers la cathode par électromigration ou
par électro-osmose :

SOPb* + H* —_ , SOH + Pb*

Le pH du sol varie entre 2 et 4, par conséquent, les especes EDTA sont sous la forme
de H:EDTA et HEDTA? (lliona Heidmann et al., 2005). Aprés 48 heures de
traitement, la faible quantité extraite du plomb s’observe a D3, cela provient de la
migration du complexe chargé positivement PbH2Cit" vers la cathode et la migration
des complexes chargés négativement POHEDTA? vers l'anode. Ces deux complexes
migrent avec une vitesse de 0,16 et 0,063 cm / h, respectivement, et convergent vers
D3. Cela mene a une augmentation de la concentration du plomb dans cette zone ;
L'élimination des contaminants peut s’expliquer par le fait que 'EDTA complexe les
métaux lourds qui migrent dans le sol. L'EDTA et le plomb forment un complexe
chargé négativement PbEDTA?, qui migre vers I'anode par electromigration. Aprés
168 heures de traitement, le pH du sol varie entre 2 et 4 et la concentration résiduelle
du plomb dans le sol augmente de 1,2 fois par rapport a la concentration initiale au
niveau de D4. Dans cet intervalle de pH, les ions d’EDTA sont sous les formes de
HsEDTA" et H.EDTA? (Skoog et al., 1990). Lors de leur migration dans le sol, ces
ions désorbent le plomb et forment un complexe chargé négativement PbEDTA?, qui
sera transporté par électromigration de D5 jusqu'a D4 et causant ainsi I’augmentation
de la quantité du plomb dans cette zone (D4). L’efficacité de I'élimination du plomb
est de 97 % jusqua D3. La faible concentration de ce métal lourd dans la zone
anodique est due & la faible vitesse de POEDTA? (0,0165cm h™) ;

A pH égal a 3.5, le complexe [Pb-EDTA]?* est stable et migre vers I’anode, mais la
quantité du plomb a coté de 1’anode reste tres faible puisque apres 168 heures de
traitement, 1’extraction du plomb obtenue est de 97 % de D1 jusqu'a D3. Ce résultat
montre que:

o La faible mobilité du complexe anionique [Pb-EDTA]*;
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o Selon Niinae et al., (2008), la stabilit¢ du complexe plomb-EDTA, est

influencée par le pH du sol, la réduction du pH diminue la stabilité du
complexe plomb-EDTA. Toutefois, durant le début de I'essai, le pH du sol prés
de I'anode est égal a 2, cette faible valeur montre 1’inexistence du complexe
plomb- EDTA pres de I'anode ;

En raison de la forte concentration du plomb a proximité de la cathode, ce
métal est adsorbé sur la surface solide du sol chargée négativement (S). Les
réactions expliquant son adsorption peuvent étre représentées par :

S-OH —» SO + H

S-O° + Pb* — 5 S-OPb*

S+OH + PbHCit'——5 S-OPbH:Cit + H*

H.EDTA? + Pb¥_—__ , PDbEDTA%* +2H"

S-OH + PbEDTA>___, S-PbEDTA  + OH"

S-OH repreésente la surface du sol

e D'aprés ces résultats, le plomb sous forme ionique Pb*? ou sous forme d’un complexe

chargé positivement PoHCit" (UpbHzcits = 6.293 10° m? V1 s1), contribue fortement a

I’extraction du plomb dans des conditions acides (pH < 3), tandis que la migration du

complexe [Pb-EDTA]? sous les conditions acides est faible.

V.1.2.8. Efficacité de ’extraction du plomb

La Figure V.2.8 représentant 1’évolution de I’efficacité de 1’extraction du plomb en

fonction du temps, montre que :

e Pour les premiéres 48 h, ’extraction du plomb est respectivement de 13 % pour le test

1 et 20,5 % pour le test 2. Cependant, le débit électro-osmotique est insignifiant (ke est

inferieur & 10° cm?/V s (Table 3)) au cours de cette période. A cet effet, nous pouvons

conclure que le plomb et ses complexes sont transportés par électro-migration. Cette

conclusion est en conformité avec les résultats relatifs aux contaminants inorganiques

tels que les métaux lourds, trouvés par les chercheurs :

o Accar et al.,, (1993); Do-Hyung Kim et al., (2009) ; Wong et al., (1997)

constateraient que 1’électro-migration, est le transport dominant en présence

des métaux a des fortes concentrations ;

o Gray & Mitchell (1967) ont constaté que 1’électro-osmose est le transport

dominant en présence des métaux a des faibles concentrations.

93



‘ Chapitre V Partie expérimentale

e L'utilisation dEDTA comme anolyte est plus efficace que ’acide citrique ou il est
enregistré apres 168 heures de traitement, une efficacité d’extraction du plomb de
26 % pour le test 1 et 57 % pour le test 2. Ces résultats peuvent étre expliqués par la
vitesse de migration des ions plomb Pb*?, qui est plus élevée pour le test 2 (Upo =
0.249 cm h') que celle du test 1 (upp = 0.2728 cm hl) .
En outre, le mécanisme d'échange Pb?* / H * augmente avec la diminution du pH du
sol. Heidmann et al., (2005) ont publié un rapport de 1 a 1,3 a un pH de 6.5 et 4
respectivement .Ce résultat illustre le réle du fluide de contrdle anodique dans le

transport et la mobilisation du plomb.
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Figure V.2.8: Evolution de I’efficacité d’extraction du plomb pour les tests 1 et 2

Les résultats trouvés par (Cherifi, 2013) dans le traitement électrocinétique d’une boue
contaminée par ’aluminium pendant 240 heures, montrent que lorsqu’elle utilise 0,1M
d’acide acétique comme solution du réservoir cathodique a 10 V, moins de 8,1% d’Al reste
dans les quatre sections proches de ’anode. La grande majorité des especes métalliques est
concentrée dans la zone D5. La fraction d’ Al récupéré a la cathode atteint 57%.
L’augmentation de la tension appliquée a 15V, augmentent le taux d’Aluminium récupéré
dans le compartiment cathodique étant meilleur (86%) comparativement a 10V (57%). Pour le
cas d’acide citrique, L’aluminium se déplace légerement vers la cathode et le taux de
récupération est faible (3%). Pour I’EDTA, la fraction d’ Aluminium récupérée a la cathode
atteint 12 % avec 0,01 M dEDTA, indiquant [I'efficacitt modérée des essais
d’electromigration. Ce résultat montre que par rapport au travail de (Cherifi, 2013) on
distingue une nette différence avec notre étude ou on a enregistré une grande efficacité de
I’EDTA dans le traitement du sol contaminé par le plomb.
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V.1.2.3 Conclusion

Pour rappel, l'acide citrique ou I'EDTA est utilisé comme fluide de contréle au

niveau du réservoir anodique, tandis que l'acide citrique est utilise comme fluide de réservoir

cathodique durant le traitement électrocinétique du sol. Cette étude montre ce qui suit :

Le role de la solution anodique dans la variation du pH du sol et donc son impact dans
le transport et la mobilisation de plomb ;

L’utilisation de la solution de I’acide citrique comme fluide de contrdle au niveau des
deux réservoirs anodique et cathodique, permet une accumulation importante du
plomb ou des composés prés de la zone cathodique du sol;

L’utilisation des fluides de contrdle tels que I’EDTA au niveau de I’anode et la
solution de I’acide citrique a la cathode, permet I’accumulation des composés du
plomb entre les zones D4 et D5. Le plomb est complétement extrait le long de
I’échantillon de D1 a D4 ;

Le traitement électrocinétique est plus efficace avec I'utilisation d'EDTA comme
anolyte, car on enregistre aprés 168 heures de traitement, une efficacité d’extraction
du plomb de 26 % pour le test 1 et 57% pour le test 2. Ce résultat illustre le role du
type du fluide de contrdle anodique dans le transport et la mobilisation du plomb.
Ainsi, le test 2 peut économiser prés de 73 % de temps pour obtenir le méme effet de
traitement ;

L’utilisation de différents fluides de controle au niveau de 1’anode (acide citrique ou
EDTA), permet le contrle du pH qui détermine a son tour la nature des especes
chimiques du plomb présentes dans le sol et leur mobilité ;

L'analyse statistique des données expérimentales révéle que la réduction du pH du sol
pendant le traitement €lectrocinétique augmente 1'efficacité d’extraction du plomb ;

Le rapport d’échange H*/Pb?" augmente avec la diminution du pH de sol ;

La conductivité et la mobilité du plomb augmentent avec la diminution du pH.

V.2.2 Kaolinite +40% CaCOs + solution de plomb 0.1 M

Afin de déterminer I’influence des carbonates sur le traitement électrocinétique des

sols, les carbonates sont ajoutés a la kaolinite. L’échantillon est préparé a la limite de

liquidité du mélange W= 0.257, et se compose de 60% de kaolinite, 40% de CaCOs et
0.1 M de Pb(NO3).
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En présence des carbonates, la (CEC) du sol ne peut étre modifiée, vu que celle des
carbonates est relativement faible et sa contribution au sol ne peut étre efficacement estimeée
(Elzahabi & Yong, 2001). En général, les carbonates contribuent a la prévention du transport
des contaminants dans les sols de trois maniéres différentes: tout d'abord, en neutralisant
I'acidité du sol; d'autre part, en augmentant le pH de solution interstitielle du sol et enfin, en
réagissant avec différents composants de contaminants pour former les constituants

insolubles.
V.2.2.1-Résultats et interpreétation

Les résultats des deux tests, pour chaque paramétre sont représentés par des figures
expliquant leur évolution en fonction du temps.

V.2.2.1.1 Evolution des pH anodique et cathodique

——pH cathodique = —e—pH anodique

- 275

2.75 Test 1 r

2.5 - 25 o
(3] r 5
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g 2 2 g
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Figure V.2.9 : Evolution du pH des deux réservoirs anodique et cathodique
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La figure V.2.9 représente 1’évolution du pH des deux réservoirs anodique et
cathodique en fonction du temps. Le pH des deux réservoirs anodique et cathodique est

contrdlé afin d’éviter le seuil déterminé ( PH< 3).

V.2.2.1.2 pH du sol
a) Diagramme de prédominance des especes CO2, HCOs et CO3*
La figure V.2.10 illustre le diagramme de prédominance des especes en fonction du

pH sur lequel on s’est basé pour I’identification des especes présentes dans le sol.

CO- dissous HCOs COs*

- pH,
6.37 10.33

Figure V.2.10 : Diagramme de prédominance des espéces CO,, HCO3 et CO3*

b) Evolution du pH du sol en fonction du temps

La figure V.2.11 représente I’évolution du pH de 1'échantillon en fonction de temps.
On enregistre ce qui suit :
Avant I’application du potentiel ¢€lectrique, Le pH initial du mélange (60% kaolinite + 40%
CaCO0Os3) mélangé au plomb est de 6.4.

) Test1:

e Durant les premieres 72 heures, le front acide H* traverse une petite tranche de
I’échantillon de D1 jusqu'a D2 traduisant par la diminution du pH ;

e Apartir de 96 heures le pH augmente et atteint de nouveau le pH initial ;

e La tranche du sol du cote cathodique D1 est encore prés de son pH initial, ce qui
indique que le front acide ne s'y est pas rendu ;

e Pour les autres tranches de D2 jusqu'a D5, le pH continue a augmenter dés les
premiceres 48 heures jusqu’a la fin du test ;

e Le pH initial du sol au début de la manipulation est de 6.4, selon le diagramme de

prédominance des especes; cette valeur correspond a la présence des composes
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citrates sous formes de HCit? et H,Cit". Lors de la migration de ces ions vers I’anode,
le pH augmente suite a :
o la consommation des protons H* par les ions en formant des complexes
stables avec le calcium selon la réaction :
Ca?* +CitH> CaCitH
o la fixation du composé CitH? sur la surface du sol pour former SCitH™ avec
relargage des ions OH™ dans la solution interstitielle (Lackovic et al.,
2004) selon la réaction :
-SOH + HCit> ——» SHCit + OH"

—e—48 heures —B—72 heures —A—96 heures
—e—168 heures —@—0 heures

Teste 1

pH du sol

55 T T T 1
0 0.25 0.5 0.75 1
Distance normale par rapport a I'anode
85 —e— 48 heures —4—96 heures

—8— 168 heures —e—0 heure

Test 2

0 0.25 0.5 0.75 1

Distance normale par rapport a I'anode

Figure VV.2.11 : Evolution du pH du sol durant 1’électrocinétique pour les tests 1 et 2
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i)

ii)

Test2:
Nous constatons une élévation du pH tout au long de 1’échantillon. Cette augmentation
prouve que le front acide H* est géné lors de son transport de 1’anode vers la cathode.
Malgré I'utilisation des fluides de controle du pH dans les deux réservoirs anodique et
cathodique, les ions H* trouvent des contraintes lors de leur migration a travers le sol.
Par conséquent, 1’addition des carbonates CaCOs a la kaolinite provoque une
résistance a la diminution du pH au cours du traitement par électrocinétique.

Les deux tests :

Les mécanismes pouvant expliqués 1I’augmentation du pH au cours des deux tests sont :

Aux voisinage de pH du sol (environ 6.4), les composés citrates et ’EDTA sont sous
forme de HCit%, H.Cit" et HEDTA? respectivement. Le pH augmente et atteint des
valeurs alcalines pendant les premieres 48 heures ; cette augmentation est due a :

o Une consommation des protons H* du composé HCit*, présents dans la
solution interstitielle pour former un complexe stable selon les processus
suivants:

Ca?* + CitH* —— CaCitH

o La sorption d’un composé (HCit>) ou d’un complexe (CaEDTA?%) sur la
surface du sol avec relargage des ions OH" dans la solution interstitielle :
-SOH + HCit™ —» SHCit+ OH"

-SOH + CaEDTA2 ____,  SCaEDTA +OH"

o La fixation des composés (EDTA™) ou des complexes (CaEDTA?) avec
consommation des ions H* se trouva dans la solution interstitielle :
2-SOH + EDTA* +3H" — 3 -S;EDTAH + 2 H20
2-SOH + EDTA* +2H* _—_____ , -S2EDTAZ + 2 H,0
-SOH + EDTA* + H* — -SEDTA* + H,0
-SOH + CaEDTA* + H* —— » -S-EDTA-Ca + H,0

o La fixation des complexes (PbEDTA?Z) avec consommation des ions H+ se
trouvant dans la solution interstitielle-:

-SOH + PbEDTA% + H* 5 -S-EDTA-Pb" + H0

Apres 48 heures de traitement, le pH diminue, a cause de la migration des ions H* de
I’anode vers la cathode. L’augmentation des ions H* est due aux processus suivants :
o Echange entre H*/Ca?* pour former des sels solubles ou des complexes avec
relargage des protons H™:
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Ca?* + H.Cit —» CaHCit+H"
Ca?* + HCit — 3 CaH2Cit"
Fixation des composés de citrate ou d’EDTA sur la surface du sol et relargage

des ions H* dans la solution interstitielle :

-SOH + CaHCit* — 5 -SCaH.Cit+H*
Ca?* + HEDTA®* - 5 CaEDTAZ + H*
-SOH + CaEDTA? -  , S-O-Ca-EDTA* +H*

V.2.2.2.3 Evolution de I’intensité et du potentiel

L’évolution en fonction du temps du courant électrique et le voltage a travers le sol

pendant le traitement électrocinétique, sont représentés sur la figure V.2.12. Les résultats

montrent que les valeurs du courant pour les deux tests présentent des tendances différentes.

V.2.2.2.3.1 Intensité (courant)
i) Test1:

Le courant augmente durant les premiéres heures et atteint une valeur maximale de 14

mA. Cette valeur est proche de celle trouvée pour la kaolinite seule, cela prouve qu’il

y a les mémes anions et cations dans la solution interstitielle ;

Le courant diminue aprés environ 10 heures, suite & la diminution des ions présents

dans la solution interstitielle :

o

La formation de I’acide citrique H3Cit, causée par la neutralisation des ions H*
par les citrates lors de leur migration vers 1’¢électrode opposée ;

La formation des composés neutres a partir des anions et cations CaCitH,
PbCOs3;

Aprés environ 90 heures, le courant tend vers une valeur stable ou résiduelle suite a

la stabilité de la conductivité reflétant la resistance électrique du sol.

i) Test2:
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Le courant augmente dés les premiéres minutes pour atteindre une valeur maximale
de 9 mA ; cette valeur est faible si on la compare a celle de la kaolinite seule. Cette
faible valeur du courant est due a la consommation des protons et a la formation des
sels ou des complexes neutres CaCitH, PbCO3, CaH2EDTA ;

le courant diminue jusqu'a la fin du test.
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Figure V.2.12 : Evolution de I’intensité et du potentiel durant 1’électrocinétique
pour les tests 1 et 2

iii) les deux tests :

L’augmentation du courant électrique au début de I’expérience durant les premicres
heures, est liée a la dissolution des sels associés aux particules du sol (Mitchell, 1993)
a cause de la migration de 1’acide de 1’anode vers la cathode. La valeur maximale de

I’intensité dépend de la mobilité et de la concentration des ions présents dans le sol. La
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présence des anions et cations dans la solution interstitielle, dépend du pH du sol, un
pH acide favorise la dissolution des ions par contre un pH alcalin privilégie la sorption

et la précipitation.

V.2.2.2.4 Volume électro-osmotique

La figure V.2.13 representant 1’évolution du volume électro-osmotique en fonction du
temps, montre que le flux électro-osmotique augmente a la cathode en fonction du temps
durant tous les tests. Le flux électro-osmotique migre de 1’anode vers la cathode, et suggére
que la majorité des espéces presentes dans le sol sont des cations ou des complexes
cationiques.
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Figure V.2.13 : Evolution du volume électro-osmotique pour les tests 1 et 2

Les tableaux V.2.3 et V.2.4 regroupent les résultats des valeurs des coefficients de

perméabilité électro-osmotique ke calculés pour les deux tests.

Table V.2.3. Valeurs globales du coefficient électro-osmotique de perméabilité
ke et du flux électro-osmotique Qe

Test 1 Test 2
Qmax (Ml/s) 1,24.10'4 1,82.10-4
Kemax (sz/V . S) 6,83.10'6 1,00.10-5
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Table V.2.4. Evolution du coefficient électro-osmotique de perméabiliteé ke et du flux
électro-osmotique Qe en fonction du temps

Temps (h) 0-48 48-72 72-96 96-120 120-168

Qe (ml/s) 1,22.10% 11,85.10% [6,94.10% |8,10.10% 1,45.10°%4
Test 1

Ke (cm?/V. s) 6,70.10% [1,02.10% |3,83.10°¢ |4,46.10 7,97.10%

Qe (Ml/s) 4,63.10% [8,10.10% |1,74.10°% |3,70.10% 2,78.10%*
Test 2

Ke (cm#V.s) [2,55.10% {4,46.10°° [9,57.10%° |2,04.10% [1,53.10%

Les résultats montrent ce qui suit :

e Le volume électro-osmotique du test 2 devient nettement supérieur a celui du test 1
aprés 92 heures de traitement. Les mécanismes, pouvant expliquer cette différence
entre les deux tests sont :

o Le pH du sol durant le test 2 est élevé par rapport a celui du test 1, sachant que le
sol a pH alcalin qui possede une charge négative et un potentiel zéta négatif,
favorise I’augmentation du volume électro-osmotique ;

o En outre, ’augmentation de la négativité du sol, est due aux modeles de
complexation entre la surface du sol et les composés anioniques qui se fait par les

réactions pour :

Test 1:
-SOH + HCit* —— > SHCit + OH"
Test 2;
-SOH + HCit* ____, SHCit+0OH
-SOH + CaEDTAZ — » SCaEDTA +OH-

2-SOH + EDTA* + 3H'————»  -S;EDTAH + 2 H,0
2-SOH + EDTA* +2H" ———» -S;EDTA? + 2 H.0
-SOH + EDTA*+ H* ——» -SEDTA* + H;0
-SOH + CaEDTA?+ H'_—___, -S-EDTA-Ca +H;0
-SOH + PbEDTA2?+ H'—___, -S-EDTA-Pb + H,0
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e La variation du coefficient de perméabilité électro-osmotique ke a travers le sol durant
le traitement électrocinétique, prouve le changement du potentiel zéta pendant le
traitement électrocinétique. Cette variation est due principalement a la modification de

la charge de la surface du sol. (Hamed et al., 1991).

V.2.2.2.5 Conductivité
V.2.2.2.5.1. Détermination des espéces ioniques

La conductivité d'un sol dépend de plusieurs facteurs, mais elle est surtout indicatrice
de la quantité des ions présents dans la solution interstitielle. Durant cette expérience, des
diagrammes de pH des especes ioniques (ANNEXES Al, A2, B1, B2 et C) sont utilisés pour

déterminer les cations et anions présents dans les deux tests :

Test 1: H*, OH", HCit? , Ca?*, HCOs", Pb%, PbHCOs*, PbCit" et Pb(OH)*.
Test 2 : H*, OH", HEDTA® HCit?, Ca*?, HCOs,, Pb(OH)*, CAEDTAZ, PhCit" et
PbHCOs".

V.2.2.2.5.2. Evolution de la conductivité avec le temps
La figure V.2.14 represente I'évolution de la conductivité du sol avec le temps apres le
traitement électrocinétique durant les deux tests 1 et 2.
e L'ajout de 40% de carbonates CaCO3 a la kaolinite, augmente la conductivité initiale
du sol de 1135 pS/cm a 1984 pS/cm (Aca®" = 11.9 mS m? / mole et Acos® = 13.9 mS
m? / mole) ;
e Apreés 168 heures de traitement électrocinétique, la conductivité du sol diminue en
fonction du temps et passe d'une valeur initiale de 1984 uS/cm au temps initial a une
valeur finale moyenne de 283,84 pS/cm et 183,34 uS/cm pour le test 1 et 2

respectivement ;

104



- Chapitre V

Partie expérimentale

Conductivité (uS/cm)

Conductivité (uS/cm)

2500
2000
1500
1000

500

—e—(0cmanode —#—3 cmanode —&—6 cm anode
——9 cmanode —#—12 cm anode

Test 1

0 30 60 90 120 150 180
Temps (hr)

—e— 0 cm anode ——3 cm anode —4&— 6 cm anode
| —&=—9 cm anode —e—12 cm anode

T T T T T T T 1T L — L — T T T T T

0 30 60 90 120 150 180
Temps (hr)

Figure V.2.14 : Evolution de la conductivité pour les tests 1 et 2

La relation entre la conductivité, la concentration du plomb et le pH du sol est donnée

par les équations Eq.V.7 et Eq.V.8 (caractérisées avec des coefficients de régression R? =

0.99) :

Pour le Test1:

Crp
e
a= —310"°x% —0.005 t + 0.439
b= —7 107°x%2 + 0.011 x — 0.781
c= 4 107°x% - 0.005x + 0.36
d= —410"°x?+ 0.011x — 0.781
e= —1 10783+ 4107°x? 4+ 0.025

= at*+bt3+ct’+dt+e Eq.V.7
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Pour le Test 2 :
In(ZE

— P = ax3+bx’4cx+d Eq.V.8
cond

a= 710"t -0.012 t + 0.401

b =0.018t — 0.546

c= 31075t% - 0.003 ¢t + 0.15

d= 6 1075t + 0.005

e= —110"%x3+ 4107°x% + 0.025

A travers les équations ci-dessus, nous constatons que :

e La diminution de la conductivité est due a la réduction des ions présents dans la
solution interstitielle ou a leurs faibles mobilités. Le pH du test 2 dépasse
généralement 7 ; dans ce cas, le nombre des ions présents dans la solution interstitielle
(PbHCO3™) sera réduit et favorise ainsi la formation du composé neutre PbCO3z(aq) ;

e La diminution de la conductivité en fonction du temps pour les deux tests peut étre
expliquée par :

o L’extraction du plomb a partir du sol ;
o Laneutralisation des anions par les cations selon les processus :
Ca?* + CitH* »  CaCitH

o L’échange ionique, ou les ions qui ont une forte conductivité sont fixés et ceux qui
ont une faible conductivité sont largués. Par exemple, pour 1’échange entre Pb?" et
Ca?* (\pb2+ =14 mS m? mole, Acap+=11.9 14 mS m? mole?), on a
Pb?" + CaCOs —  PbCOj3 + Ca?*

o Les valeurs du pH ¢élevées favorisent la précipitation ou I’adsorption du plomb.

V.2.2.2.6 Quantité d’eau
A partir de la figure V.2.15, nous constatons ce qui suit pour les deux tests :
e La quantit¢ d’eau dans I’échantillon en fonction du temps augmente légérement
pendant le traitement électrocinétique, ceci est di probablement a la formation de
I’eau (H20) par I’association des ions H* et OH" qui migrent vers les électrodes dans

le sens oppose.
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Figure V.2.15 : Evolution de quantité d’eau pour les tests 1 et 2

V.2.2.2.7 Rapport concentration du plomb finale/initiale
Selon Plassard (1999), les carbonates jouent un réle important dans les équilibres de
dissolution des sols ; ils contrélent particulierement le pH. Une valeur élevée en carbonate
rend le sol alcalin et la surface des carbonates demeure le siege du phénoméne de sorption
des ions metalliques.
Les quantités de plomb restantes dans le sol en fonction du temps sont représentées sur la
Figure V.2.16 :
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Figure V.2.16 : Evolution de la concentration plomb (finale/initiale)
pour les tests 1 et 2

Inversement a la kaolinite polluée, le plomb est totalement éliminé de la zone
anodique. Il est distribué le long de 1’échantillon de I'anode jusqu'a la cathode, a cause
des valeurs du pH élevées (sol alcalin) provoquées par 1’addition des carbonates a la
kaolinite ;

Aprés 168 heures, le plomb s’accumule prés de la cathode a D5 pour le test 1, et a D4
pour le test 2. Selon (Brummer, 1986), le mécanisme de précipitation est souvent
associé a des conditions neutres ou alcalines du sol. Quand le pH varie entre 5 a 8, les
carbonates de calcium CaCOs fournissent un tampon efficace contre la mobilisation du
plomb. Ce qui explique ses valeurs élevées le long de 1’échantillon, ou la quantité de
plomb minimale restante dans 1’échantillon apres 168 heures est 77% a D4 pour le test

let75% a D1 pour le test 2 ;
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Les mécanismes de sorption du plomb dans le sol (adsorption, précipitation), qui

causent la diminution du transport du plomb et par conséquent la réduction de la

quantité du plomb extraite pendant le traitement électrocinétique pour les deux tests

sont :

o

Zachara et al., (1991) énoncent que les métaux (Co, Ni, Zn, Cd), ayant un
rayon ionique inférieur a celui du calcium, s’adsorbent fortement sur les
carbonates et pénetrent progressivement dans son réseau cristallin pour former
des solutions solides. Par contre, les cations (Sr, Ba), ayant un rayon ionique
supérieur a celui du calcium, leur adsorption est moins importante. Des études
montrent que le plomb est capable de s’adsorber a la surface de la calcite et
d’occuper les sites du calcium malgré son rayon ionique important par rapport
au calcium;

En outre, il peut se produire une précipitation du plomb Pb?* avec les
carbonates COs? (Bourg et al., 1988). Couture (1994) trouve que le plomb a
une tendance a s’associer aux carbonates des sols basiques par déplacement de
calcium

CaCO3;+Pb** —__ PbCO;+ Ca?

A pH supérieur a 7 (pH alcalin - neutre), le plomb peut aussi se précipiter sous
la forme de Pb(OH);;

Selon Rob et al., (1987), la sorption du métal sur les carbonates de calcium se

fait comme suit :

Adsorption du plomb sur les carbonates de calcium :

CaCOj3 + Pb?* + HCO3 —— CaCOs(s) + PhCO3 + H*
Precipitation du Plomb:

PbCOs + Pb?" +HCO3 ——» PhCOg3(s) +MCO3 + H*
Adsorption du Ca?* sur PbCOs(s):

PbCO; + Ca?* + HCO3 ——— » PhCO3(s) + CaCOs + H*
Précipitation du Ca?*:

CaCOs + Ca** +HCO3 —— CaCOs(s) +CaCOs + H*

o Le sol alcalin influe aussi sur la surface de la kaolinite, sa charge sera négative et les

especes cationiques peuvent se sorber a sa surface. L’adsorption du plomb sur la

surface d’un sol alcalin peut étre décrite suivant le modéle de complexation suivant :
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S-OH  , SO+H

SO +Pb*______, S-OPb

S-OH +PbCit—____,  SPhCit + OH'

S-OH + PbEDTA?* + H* ————S-EDTA-Pb + H,0
S-OH + PbEDTA* + OH'— 4, S-O- Ph-EDTA® + H,0

V.2.2.2.7 Efficacité de I’extraction du plomb

20 ~ —i—Test 1

—o—Test 2

plombb %
N

Efficacité de l'extraction du

0 30 60 90 120 150 180
Temps (hr)

Figure V.2.17 : Evolution de I’extraction du plomb pour les tests 1 et 2

La figure V.2.17 représentant 1’évolution de 1’efficacité de I’extraction du plomb en
fonction du temps, montre que :

e Les faibles quantités du métal extraites, sont dues aux especes chimiques du plomb
présentes dans le sol pendant le traitement électrocinétique. D’aprés Brgm (2004)
(figure 111.3 du chapitre 111), la distribution des espéces du plomb dans la gamme de
pH (6-7) se fait comme suit :

o 40% de Pb?*

o 40% PbCO3
o 15% PbHCO3*
o 5% PbOH"

e Une grande quantité du plomb se précipite ou s’adsorbe sous forme PbCOs; ce qui
explique la faible quantité transporté de 1’anode vers la cathode suite a la migration

des anions de ’anode vers la cathode :
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o PbHCOs", formé dans un intervalle de pH variant entre 4.5 et 8.0, il se déplace
vers la cathode avec une mobilité de pepHcoss = 11.34 109 m? Vst

o Pb* migre avec une mobilité de 14.14 10° m? V1s?;

o PbOH* migre avec une mobilité de 25.28 10° m? v1s,

e Ll'utilisation dEDTA comme anolyte est plus efficace que I’acide citrique ou on
enregistre apres 168 heures de traitement, une efficacit¢ d’extraction du plomb de
16,8 % pour le test 1 et 18.5% pour le test 2, suite au:

o role du type du fluide de contr6le anodique dans le transport et la mobilisation
du plomb ;

o volume électro-osmotique du test 2 qui est plus élevé par rapport a celui du
test 1.

V.2.2.2 Conclusion
L’impact de la présence des Carbonates de Calcium dans les sols sur I’efficacité de
I’extraction du plomb peut étre résumé comme suit :

e Lors de I’addition des carbonates a la kaolinite, les métaux quittent la solution du sol
pour précipiter au sein des phases minérales (Diab, 2005) minimisant aussi le réle de
I’EDTA dans la solubilisation et le transport du plomb ;

e Augmentation du pH dusol ;

e Diminution de la quantité des ions H* produite lors de I’électrocinetique ;

e Résistance a la diminution du pH du sol pendant le traitement et le sol reste alcalin ;

e Adsorption du plomb sur la surface de la kaolinite ;

e Adsorption du plomb sur la surface de CaCOs ;

e Précipitation du plomb ;

Tous ces facteurs causent la diminution du transport et par conséquent 1’extraction du plomb

par le traitement électrocinétique.
V.2.3 Kaolinite + 0.1 M NaCl + solution de plomb 0.1 M

Afin de vérifier I’influence des sels sur le traitement électrocinétique des sols, le

chlorure du sodium 0.1 M de NaCl est ajouté a la kaolinite polluée par le plomb.
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V.2.3.1 Présentation des résultats et interprétation
Les résultats du test, pour chaque parametre a mesurer sont présentes par les figures

indiquant leur évolution en fonction du temps.

V.2.3.1.1 pH anodique et cathodique

Le pH du sol est contr6lé par I’addition de 0.1 M d’acide citrique dans le réservoir
cathodique et de 0.1 M de I’EDTA dans le réservoir anodique.
Le pH des deux réservoirs anodique et cathodique est contrdlé par 1’utilisation quotidienne

d’une solution fraiche.

—&—pH cathodique  —a—pH anodique

3 - 3

S 2.75 - 275 g
S =3
o 25 - 25 o
= 2
S 2.25 - 225
T T
S 2 -2 =

1.75 - 1.75

1.5 L L L e L e e e e e 1.5

0 30 60 90 120 150 180
Temps (hr)

Figure V.2.18 : Evolution des pH anodique et cathodique

V.2.3.1.2 pH du Sol

—&— 48 heures =72 heures —4— 96 heures
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Figure V.2.19 : Evolution du pH du sol
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La figure V.2.19 représente 1’évolution du pH de 1'échantillon en fonction de temps. On

enregistre que :

Avant ’application du potentiel électrique, le pH initial du mélange Kaolinite -NaCl

pollué avec du plomb est de 4.66. Cette valeur est inférieure a celle enregistrée pour

la kaolinite polluée (sans I’ajout du chlorure de sodium) qui est de 5.18. Cette

diminution est due selon Kireev (1979 ) aux fait suivants :

©)

Le plomb et le sodium s’adsorbent sur les deux charges de la kaolinite, les sites de
charge variables S-OH et permanents X-H ;

Lorsque les ions métalliques sont adsorbés sur les sites de charges permanentes X-
H, les complexes de sphere extérieure se forment par le déplacement des protons et
les cations par les réactions d'échange cationique.

X-H +Na* —  » XNa +H*

2X-H +Pb* _____ , Xo-Pb+2H*

Sur les sites de charges variables, les complexes de sphére interne se forment entre
les cations et la surface du site. Les adsorptions spécifiques des métaux Pb?* et Na*
peuvent étre décrites par :

S-OH + Pb?* — » S-OPb"+H"

S-OH + Na* —— S-ONa+H"

L’échange entre une partic des ions H* adsorbés sur la surface variable ou
permanente de la kaolinite et du Sodium Na* avec relargage des ions H™ dans la
solution interstitielle et diminuant ainsi le pH du sol selon :

SS-OH+Na* _—__ ,  S-ONa + H".

X-H +Na* —» XNa+H'

L’échange entre une partic des ions H* adsorbés sur la surface variable ou
permanente de la kaolinite et les ions Pb?* avec relargage des ions H* dans la
solution interstitielle et réduisant ainsi le pH du sol selon :

S-OH+Pb*?> ____, S-OPb*+H*

2X-H +Pb* ——»  Xo-Pb+2H"

Lors du traitement des sols par électrocinétique, I'électrolyse de I'eau libére les ions H*

a ’anode et OH" a la cathode. Les faibles valeurs de pH du sol dévoilent la facilité du

transport des protons le long de 1’échantillon pendant le traitement électrocinétique ;

Le pH du sol de D1 a D3 diminue jusqu'a la valeur de 2.5 aprés 168 heures de

traitement, cela est di a la désorption du plomb de la surface des sites permanents ou

variables par échange ionique entre le proton H* et le métal Pb*?; ainsi, le relargage
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des ions H* dans la solution interstitielle et le transport du plomb vers la zone
cathodique :

S-OPb+H'—, S-OH + Pb?* (vers la cathode)

S-OH+Na"_____, S-ONa+ H" (dans la solution interstitielle)
Xo-Pb+2H'____ | 2 X-H + Pb?" (vers cathode)

X-H+Na" ____, X—Na+ H"(dans la solution interstitielle).

e A la cathode, la valeur du pH diminue pendant les premiéres 120 heures puis
augmente. Cette variation est fonction de la compétition entre les cations Na*, H* et
Pb?* pour s’adsorber sur la kaolinite :

o Le plomb et le sodium s’adsorbent sur les deux charges de la kaolinite (les
sites de charge variables S-OH et permanents X-H );

o Lorsque les ions métalliques sont adsorbés sur les sites de charges permanentes
X-H, les complexes de sphere extérieure se forment par le déplacement des
protons et des cations par des réactions d'échange cationique.

X-H+Na* _— 5 XNa +H"
2X-H +Pb* — 5 Xp-Pb+2H"
X-Na+H" —— 3 X-H+Na"
Xo-Pb+2H" — 5 2X-H+Pb*

o Sur les sites de charges variables, les complexes de sphere interne se forment
entre les cations et la surface du site. L'adsorption spécifique du métal Pb?* et
du sodium peut étre décrite par :

S-OH+Pb™? _____ , S-OPb*+H"*
S-OH+Na® ——» S-ONa+H"*
S-OPb+H" ——— % S-OH +Pb?%
S-ONa+H* — S-OH + Na"

V.2.3.1.3 Evolution de I’intensité et du potentiel

L’évolution en fonction du temps du courant électrique et du voltage traversant le sol
pendant le traitement électrocinétique est représente sur la figure V.2.20
Le courant électrique est lié a la concentration des ions présents dans la solution interstitielle

ainsi qu’a leurs mobilités. D apres les résultats, nous pouvons conclure que :
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e Le courant augmente durant les premiéres minutes, la dissolution des sels associés
avec les particules du sol contribuent a 1’augmentation du courant lors des premiéres
heures suite & la présence des ions comme le sodium Na*, le plomb Pb?*, les protons
H™, et les ions OH"dans la solution interstitielle.

e Le courant diminue apres environ 30 heures jusqu'a 60 heures. Cette diminution
s’explique par la neutralisation des cations qui migrent vers I'anode (+) par les anions
migrant vers la cathode (-), formant ainsi des molécules neutres d’ou la diminution
du nombre des ions dans la solution interstitielle:
2H*+HEDTA> 5 H.EDTA
H" + H.Cit —»HsCit
Na+ + OH" — 5 NaOH
Pb?" + HEDTA* _—__, PbH,EDTA

e Le courant électrique augmente apres 60 heures, suite a la réduction du pH du sol qui
favorise la forte concentration des ions dans la solution interstitielle.

e Finalement le courant électrique diminue aprés environ 140 heures suite a la stabilité

de la conductivite électrique.

—&—\oltage (volt)  —e—Intensité (MA)

16 16

14 1 .
—~ 12 142
= £
(_3 10 T 12 ~
< g 10 =
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Figure V.2.20 : Evolution de I’intensité et du voltage

V.2.3.1.4 Volume électro-osmotique
L’évolution du volume électro-osmotique pendant le traitement électrocinétique, est

représentée sur la Figure V.2.21
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Figure V.2.21 : Evolution du volume électro-osmotique

Le volume électro-osmotique pendant les 120 heures est tres faible (20 ml durant 137
heures), soit un débit moyen de 1’ordre de 4,055.10° mi/s. Les faibles valeurs du
volume électro-osmotique sont dues a ’adsorption des cations (Plomb Pb?*, Sodium
Na*) dans la surface du sol conduisant ainsi a la diminution des charges négatives de
la surface de la kaolinite. Les mécanismes d’adsorption des cations sont comme suit :
S-O° + Na*—— S-ONa

S-O° + H" — S-OH

S-O +Pb*— 5 S-OPb*

X +Nat 5 X-Na

X +H" —— 3 X-H

2X" + Pb?* ———» Xo-Pb

Aprés 137 heures, le flux électro-osmotique augmente rapidement, ce changement est
li¢ probablement a 1’augmentation de la négativité de la surface de la kaolinite qui
peut étre expliquée par :

o Adsorption des composés des agents chélatants sur la surface des particules

d'argile provoquant ainsi I’augmentation de la négativité du potentiel zéta (Nowack

etal., 1996) :

S-OH +HCit* —» S-Cit* + H0
2S-OH +HEDTA% +2H" | SEDTAZ+2H0
S-OH + HEDTAZ* —» SEDTA*+ HO+H*

S-OH + PbEDTA* + OH® ——— » S-O-Pb-EDTA% + H,0
S-OH + PbEDTA* + HY ——» S-OH,*---- EDTA%Pb
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D’aprés le tableau V.2.5, les valeurs des coefficients de perméabilité électro-
osmotique ke, varient en fonction du temps ; la valeur la plus élevée de Ke =
2.52.10° (cm?/V.s) correspond a la période de 120 a 168 heures. Sachant que ce
parameétre Ke dépend de la négativité du potentiel zéta, cela conduit a atteindre les
valeurs négatives maximales dans cette période reflétant 1’augmentation du flux

électro-osmotique pendant ce temps a 4.57. 10 ml/s.

Table V.2.5 : Valeurs des coefficients électro-osmotiques de perméabilité ke et du flux

électro-osmotique Qe en fonction du temps

Temps (heures) | 0-48 48-72 72-120 120-168 0-168

Qe (ml/s)

5.79.10-5 | 2.08.10-4 1.22.10-4 4.57.10-4 1.31.10-4

Ke (cm?/V.s) 3.19.10° | 1.15.10° 6.70.10° 2.52.10° 7.20.10°

V.2.3.1.5 Conductivité électrique
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Figure V.2.22 : Evolution de la conductivité électrique en fonction du temps

variation de la conductivité électrique du sol pendant le traitement électrocinétique

est repreésente sur la Figure V.2.22 et qui montre ce qui suit :

e La

conductivité initiale du sol avant le traitement est égale a 2042 mS/cm, elle est trés

élevée par rapport a celle de la kaolinite polluee (1135 puS/cm). Cette augmentation

est due & la conductivité des deux ions Na* et CI" (Ana+ = 5.01 mS m? / mole et Aci” =
7.63 mS m?/mole) ;
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e La conductivité électrique est beaucoup plus élevée dans la zone anodique suite aux
faibles valeurs du pH qui favorisent la désorption des cations et des anions dans la
solution interstitielle. Par conséquent, les cations et les anions y présents sont H*, OH
, Pb?*, H.Cit, H.EDTA?%, Na*, CI, HsEDTA", PbH.Cit*, POEDTA?, NaHEDTA?*
contribuent a la conductivite électrique ;

e Par contre, la conductivité est relativement moins élevée aux environs cathodiques a
cause de la diminution des espéces ioniques présentes dans la solution interstitielle ;

e Aprés 72 heures de traitement, la conductivité diminue de I’anode vers la cathode, sauf
a D3 ou elle atteint une valeur maximale de 4490 uS/cm suite a la migration des
anions vers 1’anode et des cations vers la cathode ou ils se rencontrent au milieu de
I’échantillon ;

e Aprés 168 heures de traitement, la conductivité du sol diminue le long de
I’échantillon, cela s’explique par la diminution de la quantité du plomb dans le sol ;

La relation empirique entre les différents paramétres gérant le traitement du sol durant
le traitement électrocinétique s’illustre par 1’équation ci-dessous (obtenue avec un coefficient
de régression R? = 0.987).

1

lnc;%=ax3* bx?+ cx+d Eq.V.9
a= 1.03107%t®—3.11107%2¢>+2.72t —51.9

b= —0.058t> + 5.226 t — 105.2

c=910"° t3—0.029 t? + 2.705 t — 64.04

d=110"5 t3 +0.003t%—0.355t + 15.64

La conductivité électrique varie en fonction du pH du sol, cela dépend des formes des
especes présentes dans cet échantillon pendant le traitement électrocinétique.

V.2.3.1.6 Rapport quantité d’eau finale/initiale :

La quantité d’eau diminue les premicres 48 heures, puis augmente jusqu'a la fin du
traitement. Cette augmentation est liee a la formation des molécules d’eau a partir des ions
H* et des ions OH".
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Figure V.2.23 : Rapport de la quantité d’eau en fonction du temps

V.2.3.1.7 Rapport concentration du plomb finale/initiale
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Figure V.2.24 : Rapport de la concentration du plomb final/initial

Aprés le traitement électrocinétique, les quantités du plomb restantes dans le sol en
fonction du temps sont représentées sur la Figure V.2.24. Les résultats illustrent la migration
du plomb de I'anode vers la cathode :

e Le plomb est totalement extrait de la zone anodique dés les premiéres 48 heures et
s’accumule preés de la cathode. L’extraction du plomb dans la zone anodique atteint
une valeur de 95.6% de D1 jusqu'a D2. Les faibles valeurs du pH augmentent la
présence des ions dans la solution interstitielle. Iliona Heidmann et al., (2005)

montrent qu’a pH acide, la faible sorption des métaux dans la surface a charge
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variable ou permanente d’une kaolinite est due a la competition entre le plomb Pb?* et
les ions Na*, conduisant ainsi a I’augmentation de la concentration du plomb dans la
solution interstitielle et par la suite, a ’augmentation de la migration et de la mobilité
des ions de plomb Pb?* vers la cathode :

S-OPb*+H* ——5  S-OH +Pb?*

S-OPb*+Na* ———»  S-ONa + Pb?*

X2-Pb+2Na* ——»  2X-Na+Pb**

Dans le compartiment cathodique, les ions hydroxyles OH™ menent a des précipitations
ou a I’adsorption du plomb migrant de la section anodique. Sa migration vers la
cathode augmente sa concentration dans cette zone et favorise 1’adsorption du Plomb
Pb?* sur la surface de la kaolinite. Les concentrations du plomb dans les zones D4 et
D5 sont 1.77 fois et 1.72 fois la concentration initiale, respectivement.

La faible valeur de la conductivité aux alentours cathodiques apres 168 heures, montre
que la majorité des especes sont adsorbées ou précipités. L'adsorption des cations
(Pb*?) sur la surface du sol peut étre décrite par les réactions suivantes :

S-OH + Pb* ——» S-OPb* + H*

2S-OH + Pb** 5 (S-O)Pb+ 2H"

S-OH + PbCit —— S-PbCit + OH"

S-OH + [PbEDTA]>_—_________, S-PbEDTA + OH"

2X-H + Pb? —— XoPb+2H*

2X-Na + Pb?* — > XyPb +2Na*

V.2.3.1.8 Efficacité de I’extraction du plomb

Les pourcentages de la concentration finale/initiale du plomb dans le sol en fonction

du temps sont représentés sur la Figure V.2.25.

Durant les premieres 48 heures, 'efficacité de I’extraction du plomb est trés faible
environ 6.1 % a cause de la faible valeur du volume électro-osmotique. Aprés 168
heures de traitement, I’extraction atteint une valeur de 44.6 %,

I’augmentation de la période du traitement augmente certainement le taux d’extraction

du plomb.
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Durant les premieres 48 heures, 'efficacité de I’extraction du plomb est trés faible
environ 6.1 % a cause de la faible valeur du volume électro-osmotique. Aprés 168
heures de traitement, I’extraction atteint une valeur de 44.6 %,

I’augmentation de la période du traitement augmente certainement le taux d’extraction

du plomb.
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Figure V.2.25 : Efficacité de I’extraction du plomb en fonction du temps

V.2.3.2 Conclusion

L’impact de la présence de NaCl dans les sols sur I’efficacité de 1’extraction du plomb peut se

résumer comme suit :

La compétition entre Na* et H" a eu lieu pendant le traitement électrocinétique du sol,
I’échange entre ces deux ions réduit le pH du sol ;

Le flux électrocinétique atteint des valeurs élevées entre 120 et 168 heures. Cette
augmentation est liée a la valeur élevée des coefficients de perméabilité électro-
osmotique, soit 2.52.10° (cm?/V.s) ;

La présence du NaCl n’influe pas beaucoup sur le transport du plomb a travers la

kaolinite pendant son traitement par la méthode électrocinétique.
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Chapitre VI: Modélisation et evaluation économique

VI1.1. Modélisation de la migration des cations et des anions

La modélisation est un outil supplémentaire d’interprétation des résultats. 1l permet
de concevoir un modéle simple pour faciliter la compréhension d’un ensemble de régles qui
I’explique.
L’objet de cette partie d’étude est un complément aux expériences réalisées. Elle consiste a
élaborer un modéle expliquant I’évolution du processus d’extraction du plomb du traitement
en fonction du temps et de la distance de 1’échantillon a dépolluer par extraction du métal

et ce afin d'identifier les éléments qui influent sur ce processus.

V1.1.1 Mécanisme de transport

Les coefficients de diffusion, de la mobilité et de la vitesse de toutes les especes
ioniques présentes dans le sol, sont déterminés en utilisant des données théoriques et
expérimentales. Le coefficient de diffusion est I'un des paramétres caractérisant le mouvement
des ions. Les coefficients de diffusion (D;) des espéces Plomb - citrate et Plomb - EDTA sont
indisponibles dans la littérature, sauf pour les espéces mentionnées dans Tableau.V1.1 (Dean,
1973). Leurs valeurs sont constantes dans des conditions tres diluées.
Selon I’équation Eq.VI.1, si les coefficients de diffusion D; de deux especes ionique est
connu, le coefficient du composé formé a partir de ces deux derniers peut étre facilement
calculé (Dean, 1973 ; Lide , 1998 ; Leaist et al., 1994) :

[(z4 —z_) Dy D_]
[ (z+ Dy ) = (2-D-)]

D; = Eq.VI.1
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Ou,
D; : Coefficient de diffusion de I'espéce i ( m%.S™),
Z; : Charge du cation ou de I'anion.
Les équations Egs.VI. 2-3, sont utilisées pour calculer la mobilité ionique et la conductivité

ionique pour toutes les especes i (Virkutyte, et al., 2002):

/1 _ DiFZZi

(= Eq.VI.2
_ bifz Eq.VI.3

Hi= TR 4V

Ou;
Ai : la Conductivité ionique de I'espéce i ( mS m? mol™); pi: Mobilité ionique de
l'espéce i (m?V*s?): F: Constante de Faraday ; R : Constante du gaz ;

T : Température absolue °K

Cependant, la mobilité ionique effective i et le coefficient de diffusion effectif D;” des ions
dans le sol, sont généralement beaucoup plus faibles. Ces paramétres peuvent étre estimés
dans le sol par l'introduction d’un facteur de tortuosité T et en supposant les équations

suivantes :

D" = Dt Eq.VI.4

W= W .n.t Eq.VI.5
Ou;
T : Facteur de tortuosité qui égale a 0,4 ; n : la porosite égale a 0,48,
Di : Coefficient de diffusion des espéces dans des conditions trés diluées (m? s™),

ui - Mobilité ionique dans des conditions trés diluées (m® V' s™?).

Sous l'effet du champ électrique, les especes cationiques et anionique du plomb se
déplacent vers I'électrode opposée et acquiérent une vitesse, et donc une énergie cinétique. La
vitesse de migration des cations et des anions a travers la cellule de plomb est proportionnelle
au potentiel :

v = u. E Eq.VI.6
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Les équations Eq.VI.7-8 sont utilisées pour déterminer la vitesse de migration expérimentale
vi (Peng etal., 2013)

wAav
v, = Eq.VI.7
L
Ty = L Eq.V1.8
m= q.VI.

Ou,
Tm : Temps de migration (heures), L : Distance entre I'électrode en platine deux égale
al0cm,v;: Vitesse (cm/h).
Les résultats obtenus pour le calcul de la mobilité ionique effective, ainsi que le coefficient de
diffusion et la vitesse de migration sont résumés dans les tableaux V1.1 et VI1.2.

Tableau VI.1. Coefficients de diffusion effectifs, mobilités effectives, et vitesses de
migration des anions et cations.

D"10% u 107 A T Vi

(m?s™) (m?*V*'ish | (mSm*mol™) | (hr) (cm/hr)
pp?* (Test) 3.78 14.14 2.84 48.14 0.249
Pp** (Test?) 3.78 14.14 2.84 43.82 0.2738
H,EDTA? ] 2.32 8.98 1.74 69.01 0.17388
Cit* 2.49 13.97 1.87 48.73 0.246
H* (esth) 37.21 69.60 27.98 9.779 1.227
H* est2) 37.21 69.60 27.98 8.9 1.34
Ca?* (Testh) 3.16 11.8368 2.3765 35.00 0.3428
HCOO 5.808 10.867 2.184 38.127 0.3147
Na' 5.33 9.984 2.00 41.5 0.298
OH 10.11 39.39 3.8 10.51 1.14
NOy 7.6 14.21 2.857 29.146 0.411
HCOZ* 2.366 8.85 0.889 46.81 0.256
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Tableau V1.2. Coefficients de diffusion effectif, mobilités effectives, et vitesses de migration

des anions et cations.

D*10™%° p* 107 A* m (Vi)

(m?s) (m?*Vv*tsh (mS m?mol™) | (hr) (cm/hr)
H,Cit 3.19 5.967 2.399 114 0.105
HCit* 1.1279 4219 0.848 161.31 0.0744
PbH,Cit" 3.365 6.293 2.53 108.148 0.111
PbCit 3.129 5.587 2.354 116.27 0.103
HEDTA® 0.63 3.537 0.474 133.58 0.0898
H:EDTA 6.377 11.94 4,795 98.13 0.122
PbEDTA? 0.359 0.67 0.27 616.747 0.01946
PbHEDTA | 1.167 2.183 0.878 189.76 0.063
EDTA* 0.1279 0.71 0.0961 577.6 0.02
CaEDTA” 0.4186 3.26 0.315 127 0.0944
PbHCO," 2,91 11.34 1.094 36.534 0.328
Pb(OH)" 6.488 25.28 2.44 16.534 0.732
CaH,Cit" 3,18 12,39 1,196 33.43 0.359
NaHEDTAZ | 1.86 14.51 0.7 28.55 0.42

L'équation Nernst - Planck caractérise le transport des ions pendant le traitement
électrocinétique (Sistat et al., 1997 ; Tanaka, 2007 ; Xuefeng, 1997) :

ox

L 0c(x)

Ji = _Dl My dx

v (x)

*

125

+ C;v(x)

Eq.VL.9




- Chapitre VI Modélisation et évaluation économique

Ou,
Ji : Flux total de I'espéce i (moles m?s™),
D" : Coefficient de diffusion effectif de I'espéce i (m?s™),
Ci : Concentration de I'espéce, (moles m™),
Vi : Potentiel électrique au point x (V),
wi : Mobilité ionique effective (m? V* s™),

v : Vitesse d'advection (m s™).

Selon Acar et al., 1997, les phénoménes régissant le transport des métaux lourds
durant le traitement électrocinétique sont, la diffusion, I'électro-osmose et I'electromigration et

I'advection. Toutefois cette derniere est négligeable (figure V1.1 a,b).

Conc Initial concentration (a)
|
+ 3 nl
b ot
< %
4
| o
Conc Initial concentration (b)

Anode {+)
Cailhods {-)

:

(1) Hydraulic Advection, (2) Diffusion, (3) Eletroosmosis, (4) lon Migration

Figure VI.1 : Transport du plomb pendant le traitement électrocinétique selon
(Acar etal. 1997)

En comparant les profils des courbes obtenues par Acar et al., (1997) a ceux obtenus par cette
étude pour les deux tests et pour les trois sols (Figure VI. 2, 3 et 4), on constate qu’ils sont
trés similaires. En outre, a partir de ces figures, nous pouvons conclure, que le phénomene

d’electromigration est le mode de transport principal pendant le traitement électrocinétique.
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VI1.1.1.1 Kaolinite + solution du plomb 0.1 M
Selon la Figure V1.2, la migration se fait généralement de I'anode vers la cathode pour
les deux tests 1 et 2 ; le plomb migre sous les deux formes cationiques Pb®* ou PbH,Cit".
Dans certains cas, la migration se fait de la cathode vers I'anode :
e Pour le test 1, aprés 48 heures de traitement, le plomb est présent dans le sol sous la
forme anionique PbCit™ et migre de D4 a D3 ;
e Pour le test 2, aprés 48 heures de traitement, le plomb est présent dans le sol sous la
forme anionique PbHEDTA’ et migre de D4 4 D3 ;
A 168 heures, le plomb est présent dans le sol sous la forme anionique POEDTA? et
migre de D5 a D4.

Migration de PbCit" de D4 a D3

L

1.5 -
Test 1 f
1 N
- 48 hrs
£ o5
k=
— 0 4 :
~
é 0 0.25 0.5 0.75 1
- 2.5
E 2 )
= L5 V\Mlgratlon de Pb“" ou PbH,Cit" de
=
': 1 96 hrs ’anode vers la cathode
=]
£ o5
[~
& 0 0 : : :
5 0 0.25 0.5 0.75 1
= Migration de Pb*" ou PbH,Cit" de
8 2.4 -
T 16 I’anode vers la cathode
g_ ) 168 hrs
S 08 |
'
0 e <> - !
0 0.25 0.5 0.75 1

Distance normale par rapport a I'anode
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__ Migration de POHEDTA® de D4 vers D3

0 0.25 0.5 0.75 1

=
£
=
£
=
T 16
= 12 +—_| Migration de Pb* ou PbH,Cit" de I'anode
= 08 96 hrs [
= ' vers la cathode
E 04
E 0 14 -
= 0 0.25 0.5 0.75 1
-*]
b 12 - ——— Migration de PbEDTA? de D5 vers D4
S .
*;_- 0.9 -
2 06
e ' 168 hrs
o 0.3
0 ¢ :
0 0.25 0.5 0.75 1

Distance normale a partir de I'anode

Figure V1.2 : Transport du plomb pendant le traitement électrocinétique a travers la
kaolinite + solution du plomb 0.1 M

VI1.1.1.2. Kaolinite + 40% CaCOg; + solution du plomb 0.1 M
Selon la Figure V1.3, la migration se fait généralement de I'anode vers la cathode
pour les deux tests 1 et 2. Le plomb migre sous la forme cationique Pb?*, PbHCOs;* ou
PbOH" (faible quantité formée < 5%). Dans certains cas, la migration se fait de la cathode
vers l'anode :
e Pour le test 1, aprés 96 heures de traitement, le plomb est présent dans le sol sous la
forme anionique PbCit” et migre de D3 a D2.
e Pour le test 2, A 96 heures, le plomb est présent dans le sol sous la forme anionique
PbEDTA?, PbCit et migre de D4 vers D3.
e Aprés 168 heures de traitement, le plomb est présent dans le sol sous la forme
anionique PbEDTA?Z, PhCit™ et migre de D5 vers D4.
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Figure V1.3 : Transport du plomb pendant le traitement électrocinétique a
travers la kaolinite + 40% CaCOs + solution du plomb 0.1 M

129



- Chapitre VI

Modélisation et évaluation économique

V1.1.1.3. Kaolinite + NaCl + solution du plomb 0.1 M

Selon la Figure V1.4, la migration se fait général

ement de I'anode vers la cathode pour

les deux tests 1 et 2. Le plomb migre sous la forme cationique Pb** ou PbH,Cit".

Migration de Pb?* ou PbH,Cit" de I’anode
/

5 —

g 1 > vers la cathode anode
;-f 2 | 48 hrs
£ 1
‘_; 0 = .
= 0 0.25 0.5 0.75 1
S 5
=
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=]
= 3 \Migration de Pb?* ou PbH,Cit" de I’anode
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-: 1 vers la cathode anode
=]
= 0
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[
S 31 )
e 5. 168 hrs
T
2
= 11
(-1
& 0 4 . .

0 0.25 0.5 0.75 1

Distance normalisée a partir de I'anode

Figure V1.4 : Transport du plomb pendant le traitement électrocinétique a travers la

kaolinite + 0.1 M NaCl + solution du

V1.2. Calcul des coefficients de diffusion:

Afin de valider les donnees expérimentale

plomb 0.1 M

s et leurs fiabilités, les modeles

matheématiques sont élaborés a partir de données expérimentales et les équations suivantes:

Le coefficient de diffusion est calculé en
concentration dans un milieu infini. Le coefficie
données expérimentales (Ci, ¢ ), Co, X et t)
(Ramakrishna et al., 2011):
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Con _ 1 (1 —erf L) Eq.VI.10
Co 2 2v/Dt o

Ou,
C . v : Concentration du plomb extraite du sol (mole / m®),
Co : Concentration initiale de plomb dans le sol (mole m™),
Dpp : Coefficient de diffusion du plomb (m?s™),
t : Temps de traitement,

x : Distance de I'anode (cm).

Les coefficients de diffusion calculés sont tracés en fonction du temps et de la distance. La
meilleure courbe ayant un coefficient de régression égal ou proche de 1, est exploitée (voir
figures V1.5, 6 et 7).

Les equations empiriques (Eg.VI1.11, 12 et 13) relatives aux courbes exploitées, représentent
les modeles mathématiques décrivant les coefficients de diffusion du plomb a travers le sol

pendant le traitement électrocinétique pour les trois (03) types de sols.

V1.2.1. Coefficient de diffusion de la kaolinite + solution du plomb 0.1 M
a) Testl
La meilleure équation est obtenue avec un coefficient de régression R? = 0,98 :

Dpp(testr) = at™> Eq.VI.11
a=10"°*—-—210"°x34+110°x2+3107x +310°8
b=-2972 x3 + 3.495x2% — 0.65x + 1

Ou a et b sont des polyndmes en fonction de la distance.

b) Test 2
La meilleure courbe est obtenue avec un coefficient de régression R” = 0,99 :

Dpp(testzy = at™? Eq.VI.12
a=710"7x*-110°x34+91077x2-210"7x+31078
b =21.94 x*—41.72x3 + 23.485x? — 3.6x + 1

Ou a et b sont des polynémes en fonction de la distance.
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Figure V1.5 : Coefficient de diffusion du plomb pendant le traitement
électrocinétique du sol : kaolinite + solution du plomb 0.1 M

La comparaison entre les valeurs proches du coefficient de diffusion théoriques et celles
obtenues dans cette étude confirme la fiabilité de I’approche adoptée :
= Pour les premiéres 48 heures, les valeurs révélent que le plomb est sous la forme
cationique Pb®* dans la zone anodique, pour les tests 1 et 2. La comparaison entre le
coefficient de diffusion théorique (3,78 10*° m?/s) et expérimental (4,5 10° et 4 10™%°

m?/s pour le test 1et 2), montre que les deux valeurs sont proches.
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= Pour le test 1, loin de I’anode, la comparaison entre les coefficients de diffusions
expérimentaux (en fonction du temps et de la distance) ne peut pas étre réalisée vu
que le plomb est sous sa forme neutre PbHCit ;

= Pour le test 2, apres 48 heures de traitement, a la distance D3, la valeur expérimentale
du coefficient de diffusion est de 1.33 10™° m%s, elle est proche de la valeur théorique
de PbHEDTA'". Le diagramme de pH confirme I'existence de cette espéce dans cette
gamme de pH [5.5 - 6.5]. Alors qu’a la distance D4, la valeur du coefficient de

diffusion 0.3 10™° m?/s confirme I'existence de I’espéce PbEDTAZ.
V1.2.2. Coefficient de diffusion du sol kaolinite + CaCO3 + solution du plomb 0.1 M

a) Testl:

La meilleure équation est obtenue avec un coefficient de régression R* = 0.997

Dpp(rest1) = at™” Eq.VI.13
a=10"8—8x+7)
b=0.16x3—-0342x2+0.192 +1

b) Test2:

La meilleure équation est obtenue avec un coefficient de régression R? = 1

Dpp(restzy = ax®> + bx* + ¢ Eq.VI.14
a=-72110"%*x?>+1.710"'x — 6.43
b=-310"°x%—-0.01 x + 4.589
c=71210"*x?-0.148 x + 1.13

= Les premiéres 48 heures, les valeurs des coefficients de diffusion révélent que le
plomb est sous la forme cationique Pb*? dans la zone anodique, pour les tests 1 et 2.
La comparaison entre le coefficient de diffusion théorique (D = 3,78 10™° m?/s) et
expérimental (D = 3.66 10™° m%/s), montre que les deux valeurs sont proches ;

= Pour letest 1:aprées 168 heures de traitement, le coefficient de diffusion expérimental

prés de I’anode est égal & 1.82 10™° m?/s, proche de la valeur théorique de PbHCO3".
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Le diagramme de pH de Brgm (2004) confirme I'existence de cette espéce dans cette
intervale de pH [5 - 7].

= Pour le test 2, apres 168 heures de traitement, a la distance D3, la valeur expérimentale
du coefficient de diffusion est de 0.45 10™° m?/s; proche de la valeur théorique de

PbEDTAZ. Le diagramme de pH confirme l'existence de cette espéce dans cette
gamme de pH [6.5-7.5].
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450 —4&— 96 heures —e—168 heures

3.75
3.00
£ 225
1.50
0.75
0.00
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Coefficient de diffusion 1010
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Coefficient de diffusion 1010
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Figure V1.6 : Coefficient de diffusion du plomb pendant le traitement

électrocinétique du sol : kaolinite + 40% CaCOs+ solution
du plomb 0.1 M
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V1.2.3. Coefficient de diffusion du sol kaolinite + NaCl + solution du plomb 0.1 M
La meilleure équation est obtenue avec un coefficient de régression R® = 0.98:

Dp, =at? Eq.VI.15
a=-8039x*%+13710"*x3 —-6.24510%3 x2 +2.81810%%x + 293
b =—15.44 x*+27.79 x3 — 14.07 x% + 1.942 x + 1.03

©
o
o

—— 48 hr =—-72 hr —&—96 hr

o
o
S

——120 hr ——168 hr

4.00
3.00
2.00

1.00

0.00

0.00 0.25 0.50 0.75 1.00
Distance normale par rapport & I'anode

Coefficient de diffusion 10-1°(m?/ S)

Figure VI.7: Coefficient de diffusion du plomb pendant le traitement électrocinétique
du sol : kaolinite + +0.1 M NaCl + solution du plomb 0.1 M

= Les premiéres 72 heures, les valeurs des coefficients de diffusion révélent que le
plomb est sous la forme cationique Pb®* dans la zone anodique. La comparaison entre
le coefficient de diffusion théorique (D = 3,78 10™° m%s) et expérimental (D = 3.62
10'% m?/s), montre que les deux valeurs sont proches.

= Apres 120 heures de traitement, le coefficient de diffusion expérimental a D2 est égal
a 1.24 10" m%s, proche de la valeur théorique de PbHEDTA". Le diagramme de pH
confirme l'existence de cette espece dans cette gamme de pH [2 - 2.5].

V|1.3. Evaluation Economique
Afin d’exploiter le traitement électrocinétique a 1’échelle industrielle, il est
indispensable de compléter cette étude par une partie éeconomique dédiée a la détermination

des colts énergétiques et des codts des produits chimiques consommeés.
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L'énergie électrique est un facteur important pour la réalisation pratique du traitement
électrocinétique. Son estimation est essentielle pour évaluer la viabilité économique du
traitement.

L'énergie consommeée correspond a l'intégration dans le temps du voltage appliqué au sol par
le courant qui y circule. Elle est calculée en utilisant I'équation suivante Eq.V1.16 (Beaulieu,
1999) :

14
P= f— Idt Eq.VI. 16
Vs

ou,
P : Energie consommée ( kWh m?),
V : Tension appliquée (V),
I : Courant (A),
Vs : le volume de sol (m°).

Les résultats relatifs a I’évolution de la consommation énergétique durant le

traitement électrocinétique sont représentés sur les figures suivantes :
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Figure V1.8 : Energie consommée pour la kaolinite + solution du plomb 0.1 M
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Figure V1.9 : Energie consommeée pour la kaolinite + 40% CaCO3 +
solution du plomb 0.1 M
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Figure V1.10 : Energie consommée pour la kaolinite + 0.1 M NaCl +
solution du plomb 0.1 M

Les resultats montrent qu’au cours du temps il y a eu augmentation a la fois de I'efficacité

d'élimination de plomb et de la consommation d'énergie électrique :

Pour la kaolinite, pendant le traitement électrocinétique, la consommation cumulée de
I'énergie électrique, augmente progressivement durant les premiéres 54 heures pour
les tests 1 et 2, puis augmente considérablement pour le test 1. La consommation
d'énergie nécessaire pour enlever 1% de plomb est de 3.524 et 1,24 (kWh /m®) pour
les tests 1 et 2 respectivement. La consommation d'énergie totale a 168 heures est de
148 et 70,7 (kWh /m®) pour les essais 1 et 2 respectivement.
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Pour le mélange kaolinite + 40% CaCQOg, 1’énergie consommeée pendant 168 heures de
traitement électrocinétique pour éliminer 17.64% (Testl) et 18.92% (Test 2) du
Plomb est 68.77 (Kw h/m®) pour les deux tests. A cet effet, nous pouvons conclure
que 1’énergie nécessaire pour €éliminer 1% du plomb pour les tests 1 et 2 égale a 3.898
(Kw h/m?) et 3.635 (Kw h/m®) respectivement.

Pour la kaolinite + 0.1 M NaCl, I’énergie consommée pendant 168 heures de
traitement électrocinétique pour éliminer 35.5% du Plomb est de 103.88 (Kw h/m3).
Par conséquent, 1’énergie nécessaire pour éliminer 1% du plomb est égale & 2.93 (Kw

h/m3.

Les codts pour traitement électrocinétique pour tous les sols sont regroupés dans le Tableau

VI.3. Les résultats trouvés jusqu’a présent:

Suggeérent que la nature des agents chélateurs affecte le colt du traitement
électrocinétique.
Montrent également que I'effet du traitement électrocinétique pour la kaolinite polluée
pendant 96 heures pour le test 2 est meilleur que celui du test 1 pendant 168 heures de
traitement. A cet effet, le type des fluides des deux réservoirs anodique et cathodique,
a une grande influence économique pendant le traitement électrocinétique des sols
contamines :
o Pour le mélange kaolinite + 40% CaCQOg, le cott d’élimination de 1% de
plomb égal & 167.80 DA pour le test 1 et 221.82 DA pour le test 2 ;
o Pour le mélange kaolinite + 0.1 M NaCl, le colit d’élimination de 1% de
plomb est égal a 119,36 DA.
La composition du sol influe sur D’efficacité d’extraction du métal pendant le
traitement électrocinétique ; ce parameétre joue un rdle important sur le colt et la

durée du traitement.
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Tableau V1.3. Evaluation économique du systeme

% Plomb Energie Colt Co0t produits Codt Codt pour
éliminé consommeée | d’énergie Chimiques total éliminer 1% Pb
(kwhm?®) | (DA/kWhr m?) | (DA m®) (DAm?®) | (DA)
Kaolinite | Test1  42% 148 340.20 A Cit:1379.19 | 3103 74
A Cit : 1379.19
Test2 57% 70.7 162.52 ACit: 1379.19 | 4068.6 71.4
EDTA : 2619.32
Kaolinite | Test1 17.64% 68.77 199.45 A Cit:1379.19 | 2957.22 167.6
+40% A Cit : 1379.19
CaCO: | Test2  18.92% 68.77 199.45 ACit:1379.19 |4197.35 221.8
EDTA :2619.32
Kaolinite | Test2  35.5% 103.88 239.06 A Cit:1379.19 | 4237.57 119.3
+0.1M EDTA : 2619.32
NaCl
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Conclusion et Recommandations

L’objectif de la these était de faire une recherche sur la décontamination des sols par
le traitement électrocinétique. Cette méthode se base sur la désorption du plomb et le transport
de ce métal a travers le sol. Le champ électrique permet d'extraire les métaux lourds sous
forme ionique dans I'eau interstitielle ou dans la partie mobile de la double couche des sols.
Puisque la majorité des métaux lourds sont plutét sorbés, ils doivent d'abord étre mis en
solution pour que le procédé électrocinétique puisse les extraire. Cette solubilisation se fait
par acidification du sol qui provient des protons produits a I'anode par électrolyse de I’eau et
aussi par le controle du pH a la cathode et a I’anode. Dans un premier temps, la présente
étude s’est focalisée sur la possibilité d’appliquer ce traitement sur la kaolinite polluée par le
plomb, et de son efficacité a acidifier ce sol. Cette acidification a été le résultat de la
progression du front acide de I’anode vers la cathode et par conséquent la désorption et la

solubilisation du plomb du sol.

Le pH du sol est le paramétre clé pendant le traitement électrocinétique ; ce dernier
contr6le la forme du plomb dans le sol (ionique, complexes, adsorbé ou précipite). La
diminution du pH favorise la dissolution et la migration du plomb chargé positivement et

négativement vers 1’électrode opposée.

La migration est le phénoméne qui gere le transport du plomb pendant le traitement
électrocinétique. L’¢lectro-osmose (ou volume électro osmotique) n’a pas de grande influence
sur le traitement du sol pendant 1’électro-migration ; ce résultat est induit & partir du deuxiéme
sol (kaolinite + 40 % CaCOg3) ou les valeurs de pH étaient élevées alors que 1’efficacité

d’extraction du plomb était trés faible.
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Pour la kaolinite polluée par le plomb, la dépollution a abouti a une extraction de
plomb de 26,22 % avec un codt de 3103 DA pour le test 1 (acide citrigue comme solution
anodique et cathodique) et 57% avec un colt de 4068.6 DA pour le test 2 (EDTA comme
solution anodique et acide citrique comme solution cathodique). Ce résultat illustre le role du
type du fluide de contrdle anodique dans le transport et la mobilisation du plomb. Aussi,
I’utilisation de ’EDTA comme solution anodique (Test 2) peut économiser pres de 76,3 % de
I'énergie et de 72,85 % de temps et qui s’exprime par une réduction des cotits d’exploitation
pour obtenir le méme effet de traitement que pour le test 1 (acide citrique comme solution

anodique).

Pour le mélange (kaolinite + 40 % CaCQO3), ’efficacité de cette technique sera plus
faible a cause de I’augmentation du pH qui favorise la précipitation ou la sorption du plomb
dans le sol. L’efficacité d’extraction aprés 168 heures de traitement atteint des valeurs de 16,8
% pour le test 1 avec un colt de 2957.22 DA et 18.5% pour le test 2 avec un codt de
4197.35 DA.

Pour la kaolinite + 0.1 M NaCl, I’utilisation de ’EDTA comme solution anodique et
de I’acide citrique comme solution cathodique, a abouti a une extraction de 44.6 % aprés 168
heures avec un colt de 4237.57 DA.

Comme pour toute recherche, les travaux realisés ont permis de soulever certaines
préoccupations dont on doit accorder un intérét particulier telles que :

e Acidification des sols décontaminés et une méthode de neutralisation de cette acidité
devrait étre mise au point ;

e Influence de la distance inter électrodes sur I’efficacité et le codt du traitement
électrocinétique ;

e Optimisation des col(ts de traitement par la réduction des consommations
énergétiques et voir la possibilité de substituer ’EDTA par un autre agent chélatant
moins couteux ;

e Les relations développées dans ce travail pour des argiles a 1’échelle laboratoire

devront étre évaluées pour d’autres types de sol mais également & échelle industrielle.
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Annexe Al

L’acide citrique de formule CeHgO7 est un triacide noté HzX ou HsCit

Diagramme de distribution de l'acide citrique

(1) : HsCit, (2) : HCit, (3) : HCit? (4) : EDTAS,




Annexe A2

Diagramme de prédominance des especes Pbl1/HsCit



ANNEXE B1

L’EDTA (acide éthyléne diammine tétraacétique) est un tétraacide noté HaY ou H4EDTA
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Diagramme de distribution de 'EDTA

(1) : H4EDTA, (2) : HsEDTA, (3) : H:EDTA?Z (4) : HEDTA?, (5) :EDTA*,

pKa(HsEDTA/HsEDTA) = 2, 0
pKa(H:EDTA /H:EDTA?2) = 2, 7
pKa(H.EDTA2/HEDTA %)= 6, 2
pKa(HEDTA% EDTA®) = 10, 3



ANNEXE B2
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ANNEXE C1

Percent Distribution
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ANNEXE D

Mode opératoire :

Avant de procéder a I’essai, il est indispensable de réaliser les opérations suivantes :

O-

10-
11-

régler la hauteur de la chute de la coupelle a 1’aide d’une cale de 10 mm de hauteur ;
mettre une quantit¢ (m) du sol a imbiber dans un récipient d’eau a température
ambiante pendant 24 heures;
malaxer le sol a I’aide d’une truelle ou une spatule afin d’obtenir une pate homogene ;
étaler une masse de sol (environ 70 g) dans la coupelle propre et séche, avec un centre
ayant une épaisseur comprise entre 15 et 20 mm ;
partager la pate en deux en utilisant I’outil de Casagrande, la rainure doit étre réalisée
en tenant I’outil perpendiculairement a la surface de la coupelle et en présentant la
partie biseautée face a la direction du mouvement ;
fixer délicatement la coupelle sur le support métallique de 1’appareil de Casagrande et
la soumettre a une série de chocs (a la cadence de deux chocs par seconde) ;
Le nombre de chocs nécessaire pour que la rainure se ferme sur la longueur de 1 a 1.5
cm, est noteé :

e Si N est inférieur a 15, le processus est recommencé avec un matériau plus

sec;

e Si N est supérieur a 35, le processus est renouvelé en humidifiant la pate ;

e Si le nombre de coups est compris entre 15 et 35, une quantité de 5 g est relevé
au niveau de la rainure et la teneur en eau correspondante est déterminée.
déterminer la teneur en eau : la quantité du sol prélevée est placée dans une capsule de
masse connue, I’ensemble (sol + capsule) est pesé juste avant d’étre introduit dans une

étuve réglée a une température de 110°C (NF P 94 — 050) ;

répéter I’essai au moins 4 fois sur la méme pate en modifiant la teneur en eau (par
séchage ou humidification) ;

tracer la courbe de teneur en eau en fonction du nombre de coups ;

déterminer la limite de liquidité du sol, sachant que la teneur en eau pour laquelle la

rainure se ferme conventionnellement est atteinte au bout de 25 chocs.
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Electroextraction is an innovating separation process which removes in situ heavy metal contained in
soil, under the application of an electric field. The paper reports the remediation of kaolinite
contaminated with lead by electro-kinetic treatment using a three compartment cell. As a consequence of
intensive water dissociation, the high concentration of hydroxyl ions led to precipitation of lead from the
soil and formed non-conducting species such as Pb(OH),. The two chelating agents Citric acid and EDTA
are used as anode reservoir to produce protons which exchanged lead cation. Meanwhile, they were also
used as cathode reservoir to neutralize hydroxyl anions generated at the electrode, to avoid the formation
of the solid species. After seven days, EDTA allowed complete lead removal twice than citric acid, with
low energy consumption. The ion migration and the concentration gradient were described by Nernst-
Planck equations. In contrast to long period experiments, the ion migration inside the soil progressed
from cathode toward anode for short periods. This finding was well supported by pH values.

© 2015 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

Soil contamination is caused by the presence of chemicals or
other alteration. It is typically caused by industrial activity,
agricultural chemicals, or improper disposal of waste. There are
many remediation technologies available for treating contaminat-
ed soils such as thermal desorption, excavation, solidification and
electro-kinetic [1-7]. Indeed, the electro-kinetic remediation is
one of the most promising methods and has been shown to be
quite effective in removing both organic [8] and inorganic
contaminants [2,6,1,9].

This process is a primary emerging in-situ technology for
extracting metals and inorganic contaminants from soils [10-14].
Indeed, electro-kinetic extraction is an emerging technology that
can be used to remove in situ contaminants from soil or industrial
sludge by application of an electric field [15].

* Corresponding author.
E-mail address: aitourida2002@yahoo.fr (O. Ait Ahmed).

http://dx.doi.org/10.1016/j.cep.2015.12.002
0255-2701/© 2015 Elsevier B.V. All rights reserved.

This method utilizes the response of charged molecules and
particles to an applied voltage gradient to move the pollutants.
Previous studies regarding electro-kinetic remediation have
shown that the principal mechanisms causing the contaminant
migration are electro-osmosis and electro-migration [16-23].

Electro-osmosis is the movement of the pore fluid which
contains dissolved ionic and non-ionic species, relative to the
stationary soil mass, towards the cathode due to the application of
alow direct current or voltage gradient to the electrodes [21,24,25].

Electro-osmosis is more effective for the removal of cationic
contaminants than anionic ones. The electro-osmotic flow moves
through the soil and desorbs contaminants into pore-liquid.
However, electro-migration is the movement of the dissolved ionic
species present in the pore fluid, including H* and OH™ ions
produced by water electrolysis, towards the opposite electrode
[26]. For inorganic contaminants such as heavy metals, the electro-
migration is considered to be the dominant transport mechanism
at high concentrations of ionic species [26], while electro-osmosis
is more pronounced at lower concentrations [27].


http://crossmark.crossref.org/dialog/?doi=10.1016/j.cep.2015.12.002&domain=pdf
mailto:aitourida2002@yahoo.fr
http://dx.doi.org/10.1016/j.cep.2015.12.002
http://dx.doi.org/10.1016/j.cep.2015.12.002
http://www.sciencedirect.com/science/journal/02552701
www.elsevier.com/locate/cep

38 0. Ait Ahmed et al./Chemical Engineering and Processing 100 (2016) 37-48

Numerous electrochemical reactions and soil contaminant
interactions, such as electrolysis, sorption/desorption of contam-
inants onto and from a clay particle surface, acidification of soil by
the transport of the hydrogen ion, precipitation of inorganic
species, occur simultaneously [26,28,29].

For mobilization of lead, Bonilla et al. [30], showed that pH
values below 6 would be sufficient to dissolve and remove it from
the soil. Also Polcaro [8] reported that precipitation reactions were
minimum for pH below 4.

The purpose of this paper is to mobilize lead under acidic
condition and to investigate the effects of application of two
different chemicals, as anodic solutions (citric acid or EDTA). In
effect, the transport and removal of lead can be achieved by
electro-kinetic process through two different ways:

1) Changing the acidity of the anodic reservoir was adopted by
using 0.1 M of citric acid in both the cathode and anode reservoirs
[30-36].

The increase in pH at the cathode reservoir due to the
electrolysis of water precipitates the metallic cationic contaminant
at the cathode leading to a reduction in removal of contaminants
from the soil. Weak acids, such as citric acid, may be introduced at
the anode to depolarise the hydroxyl ions generated by the cathode
reaction.

The acid front H" advanced across the soil specimen towards the
cathode by electro-osmosis or migration and exchanges with
adsorbed cation Pb*? in the electric double layer of contaminated
soil particles.

2) Forming complexes by using 0.1 M of citric acid as catholyte
and 0.1 M of EDTA as anolyte solutions [9,37].

Chelating agents such as citric acid (test 1) or EDTA (test 2) can
readily form soluble complexes with lead ions, reducing the
quantity of metals retained by the soils particles, thereby
increasing heavy metals mobility and easily removing metals
bound by soils.

The use of two chelating agents provided information on the
transport of lead in ionic or complex forms and allowed to identify
the main transport of lead during the electro-kinetic treatment.

2. Experimental
2.1. Reagents

Citric acid, H4EDTA, lead nitrate, and others chemical com-
pounds used in this work were all reagent grade.

2.2. Soil sample

The material used was P300 kaolin, marketed by Dousselin (the
Rhone, France). It was an industrial clay containing about 95% of
pure kaolinite [38-40]. It was chosen for its low buffering soil and
simple physico-chemical properties. Soil samples were prepared
by mixing 80ml of a solution of lead nitrate (0.1 M) to 1kg of
kaolinite, to obtain a specimen at water content of 40% (limit of
liquidity of kaolinite). Even though lead nitrate Pb(NOs), was
soluble in water, and under acid pH (below pH 5.5), lead speciation
was almost totally Pb*? in aqueous solutions [41,42]. In this study,
artificially contaminated soil was prepared by mixing the soil with
Pb(NO3), solution to create Pb contaminated soil with desired
contamination level.

2.3. Experimental set up

The cell was made of Plexiglas to avoid electricity danger. The
soil sample was placed in an acrylic cylindrical cell of 12cm in
length and 3.4 cm in diameter. Alongside the longitudinal axis of
the cylindrical cell, two holes at 10 cm apart were drilled in which
two platinum electrodes were put for voltage measurements
(Fig. 1). The cell was linked to anodic and cathode reservoirs, by
two graphite electrodes fixed, at the ends of the soil cell. Filter
pieces of propylene were used to prevent soil particles from
penetrating into the electrolyte solution. The plate type electrodes
of graphite (2.8 cm x 12 ¢cm x 0.43 cm) were partly immersed in the
anodic and the cathode reservoir fluid and connected to a direct-
current power supply (0-300V, 0-1 A). An ammeter was placed in
series to measure applied current. The ends of anode and cathode
of the cell were connected to graduated reservoirs of volume

DC power supply

+

kf———————————— -y
I
+ Platinum measuring electrodes
Mem Voltmeter
“|pump T pump {

Cathode tank I el

, SO Anode tank
Citric acid Test 1: Citric acid

Test 2: EDTA

12 cm

Graphite Electrode

Fig 1. Schematic diagram of electrokinetic experimental apparatus used in this work.
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250ml. The graduated reservoirs facilitated electro-osmotic
volume measurements.

The circulation of the catholyte and anolyte solutions was
carried out by a peristaltic pump from graduated reservoirs at a
flow rate of 1.2 ml/min.

2.4. Electro-kinetic method

The kaolinite lead solution was mixed mechanically at 25°C
with a stirrer; the adsorption equilibrium was established in one
hour. After equilibrium, the contaminated soil samples were
placed into the specimen cylinder and compacted into electro-
kinetic cell. The soil samples were then subjected to an external
voltage of 25V corresponding to an electric field of 2 V/cm. The
physico-chemical parameters pH, current, voltage, electro-osmotic
volume, conductivity and the lead concentration were all
measured to investigate the soil changes.

The physico-chemical parameters current, voltage and electro-
osmotic volume, were all measured during the electrokinetic
treatment to investigate the soil changes.

At the end of the treatment, the soils at various normalized
distances of 0, 0.25, 0.5, 0.75 and 1 from the anode, were tested for
the soil pH, soil conductivity and the lead concentration as a result
of chemical-electrokinetic process after durations 48, 72, 96, 120
and 168 h. The normalized distance is defined as the distance of the
testing point from anode, over the total distance between the
electrodes. Protocols determining each of these parameters are
detailed as follow:

The soil pH: each part of the soil was carried out by mixing in
water at a solid (g)/liquid (ml) ratio of 1:2.5; pH was measured by
introducing the electrode of a pH-meter into the soil water.

The soil conductivity CE,;5 was measured in water at a solid (g)/
liquid (ml) ratio of 1:5.

The determination of the lead concentration of the soil
specimen was performed by atomic absorption spectrometer.
Each part of the soil was carried out by mixing 10g of soil with
100 ml of 0.1 M HCl for one hour at 120-180 rpm.The soil slurry was
filtered with whatman N°42 filter paper, then the filtrate was
analysed for the determination of lead concentration.

3. Results and discussion
3.1. Modeling of cations and anions migration

The diffusion coefficients, mobility and velocity of all ionic
species present in the soil were determined using theoretical and
experimental data. The diffusion coefficient is one of the
parameters characterizing the movement of ions. The diffusion
coefficients of lead-citric and lead-EDTA species (D;y are not
available in the literature, excepted for the species mentioned in
Table 1 [43]. The values of (D;) are constant in very dilute
conditions. Eq. (1) shows that if the diffusion coefficient D; of one
ionic species is known, the diffusion coefficient of each of the other

ionic species can be easily calculated [43,44],

@, -Z)D.D]
i ={Z.b,) - Z.D.)] M

where D; is the diffusion coefficient of the species i (m?s~!) and z;
charge of cation or anion.

Egs. (2)-(3), can be used to calculate the ionic mobility and the
ionic conductivity for all the species [9]:

D;F?z;

Ap = ’Rfrl (2)
D;Fz;

M= ;;,T’ 3)

where A; is the ionic conductivity of species i (mSm?mol™), u;
their mobilities (m?V~'s~!), F the Faraday constant, R the gaz
constant and T the absolute temperature.

However, the effective ionic mobility ©;* and effective diffusion
coefficient D;* of ions in soil are usually considerably lower. These
parameters can be estimated in soil by introducing t and assuming
the equations:

Di’F = Di’T (4)

it = pint (5)

where 7 is the tortuosity factor equal to 0.4; n the porosity equal to
0.48; D; the diffusion coefficient of species in very dilute conditions
(m?s~1); u; the ionic mobility in very dilute conditions (m?V~!
s7).

Under the application of the electric field, the Pb-cations and
anions move towards the opposite electrode and acquiring a
velocity and thus a kinetic energy. The migration velocity of lead
cations and anions across the cell are proportional to the potential
gradient.

v=uE (6)
Egs. (7)-(8) were used to determine the experimental migration
velocity v; [46]:

*AV
vi=HE )

L
Tm =1 (8)

where T, is the migration time (h); L the distance between the two
platinum electrode equal to 10cm; v; the velocity (cm/h). The
results obtained for effective ionic mobility, diffusion coefficient
and migration velocity are summarized in Tables 1 and 2.

Table 1
Effective diffusion coefficients, effective mobilities, electric conductivities and migration velocities of anions and cations during fixed duration.
D* w* r* Tm Vi
(m?s71) 1071 (m?v-'s 1) 107° (mSm?mol 1) (h) (cm/h)
pp*2 (testh) 3.78 14.14 2.84 48.14 0.249
Pb*2(test2) 3.78 14.14 2.84 43.82 0.2738
H,EDTA 2 [45] 2.32 8.98 1.74 69.01 0.17388
cit3 249 13.97 1.87 48.73 0.246
H(testh) 37.21 69.60 27.98 9.779 1227
H*(test2) 37.21 69.60 27.98 8.9 134
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Table 2
Calculated values of effective diffusion coefficients, Effective mobilities and
velocities of anions and cations during fixed duration.

D* /’L* A* Tm Vi

(m?/[s) (m2v-'s71) (mSm?mol~') (h) (cm/h)

1010 107°
H,Cit™ 3.19 5.967 2.399 114 0.105
HCit 2 11279 4.219 0.848 16131 0.0744
PbH,Cit" 3.365 6.293 2.53 108.148 0.111
PbCit~ 3.129 5.587 2354 116.27 0.103
HEDTA—>  0.63 3.537 0.474 133.58 0.0898
HsEDTA™  6.377 11.94 4.795 98.13 0.122
PbEDTA™2 0.359 0.67 0.27 616.747 0.01946
PbHEDTA™ 1.167 2.183 0.878 189.76  0.063
EDTA # 0.1279 0.717 0.0961 577.6 0.02

The basic governing equation for electrokinetic enhanced
transport is that of Nernst-Planck [47-49]:

dai(x) L0vi(x)
x Mx

where J; is the total flux of species i (molm 2s™'); D; is the
effective diffusion coefficient of species i (m?s~!); C; is the
concentration of species, (mol m~—3);

V;is the electric potential at point x (V); 1; is the effective ionic
mobility (m?V~1s™1); v is the advection velocity (ms™1).

The transport of the metal during the electro-kinetic treatment
is represented in Fig. 2(a and b) [50]. These figures represent four
phenomena that describe the transport of lead during electro-
kinetic treatment. The advection is negligible, however diffusion,
electro-osmosis and electro-migration phenomena are the main
phenomena describing the metal transport. By comparing the
shapes of the figures given by Ref. [50] and our experimental
results (Fig. 3(a and b)), we find that both curves are approximately
similar to each other. Moreover, from Fig. 3(a and b), we can

Ji=-Dj

+ Giv(x) 9)

conclude that the electro-migration phenomenon is the main
transport during the electrokinetic treatment. As shown in Fig. 3(a
and b), lead generally migrates from the anode to the cathode,
either as Pb?* or PbH,Cit" for both tests 1 and 2. In some cases the
lead migrates from the cathode to the anode. For test 1, at 48 h of
treatment, lead in the form PbCit™ migrates from 0.75 to
0.5 normalized distance from the anode.For test 2, at 48 h, lead
in the form PbHEDTA™ migrates from 0.75 to 0.5 normalized
distance from the anode. At 168 h, lead in the form PbEDTA2~
migrates from 1.0 to 0.75 normalized distance from the anode.

3.2. Computation of physical parameter diffusion coefficients

In order to validate the experimental data and their reliability,
mathematical models were developed from experimental data and
equation shown below.

The diffusion coefficient could be calculated using the general
equation for the concentration profile in any infinite medium. The
diffusion coefficient was calculated from the experimental data
(Cix.t),Co, x and ¢) using Eq. (10) [51] and presented in Fig. 4(a and
b):

Cixt) 1( P )
Y _ (1 —erf 10
G 2 er 2Dt (10)

Cix.0) is the concentration of Cix,) is the concentration of removal
lead from the soil (mol/m?); Cy the initial concentration of lead in
soil (mol m™3); Dy, the diffusion coefficient of lead (m?s~!); t the
time of treatment; x the distance from anode (cm).

Calculated diffusion coefficients were plotted against time and
distance. The best curve having a determination coefficient equal
or close to 1, was chosen. An eirical relationship between these
three parameters was determined. Eqgs. (11) and (12) are
mathematical empirical models describing diffusion coefficients
and migration of lead inside the soil during the electrokinetic
treatment.

Initial concentration (a)

Anode (+)

(1) Hydraulic Advection, (2) Diffusion, (3) Eletroosmosis, (4) Ion Migration

Fig. 2. A schematic diagram of concentration profiles in transport of (a) positively charged and (b) negatively charged species.
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Fig. 3. Lead transport during electrokinetic for tests 1 and 2.

3.2.1. Diffusion coefficient for test 1
The best fitting equation was obtained at regression coefficient
R?>=0.98:

Dpbtest 1) = at ™" (11)

a=10"%*-210"%3 + 1102 +3107x +310°%

b= -2.972x3 + 3.495x% — 0.65x + 1

where a and b are also fitted polynomial depending on the
distance.

3.2.2. Diffusion coefficient for test 2
The best fitting equation was obtained at regression coefficient
R*=0.99:

Dpptest 2) = at™® (12)

a=710"x*-110"%3 + 910 7x2 - 210 7x + 31078

b =21.94x* — 41.72x> + 23.485x*> —3.6x + 1

where a and b are also fitted polynomial depending on the
distance.

The comparison between the experimental and the theoretical
values of the coefficient diffusion confirm the reliability of the
calculated diffusion. Comparing the calculated and the theoretical
diffusion coefficients during the first 48 h reveals that t lead is in
ionic form in the anodic zone, for tests 1 and 2. The values of the
theoretical (78 10~'°m?/s) and experimental values (4.5 10~'° and
41079m?/s for tests 1 and 2) approximately re close to each other.
Experimental diffusion coefficients for test 1 for the other points
(during the time and different distance) are not comparable to the
theoretical values because lead was present almost as PbHCit form.

For test 2, after 48 h of treatment, at 0.5 normalized distance
from anode the value of the diffusion coefficient is 1.33 10~ 1° m?/s;
this value is close to the theoretical value of PbHEDTA™. The pH
diagram confirms the existence of this species in this pH range.
Whilst, at 0.75 normalized distance from anode the value is 0.3
10-'°m?/s confirming the existence of PbEDTA 2 species.
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Fig. 4. Experimental diffusion values of Pb species during electrokinetic treatment.

3.3. Effect of soil pH

The pH profiles across the soil specimen by different operating
durations are shown in Fig. 5. During electrokinetics, the acid front
H* advances specifically from anode towards the cathode while the
base front OH™ generated at the cathode advances towards the
anode.

The initial pH of kaolinite contaminated with lead before
applying the electric potential was 5.18, at the beginning of the
experiment for test 1. A slight increase of soil pH was observed at
the cathode, due to the production of hydroxyl ions OH™ not
entirely neutralized by the cathodic solution. The final distribu-
tions of the soil pH value across the soil specimen decreased
generally with an increase in the operating time. However, this
decrease was less pronounced near the cathode.

Owing to the fact that the mobility of H;0" is higher than that of
OH ™ (f4n30+=362.510"° and pon-_=205.8 10 > cm?V ') [43], the
proton was transported with electro-osmotic flow, induced an
decrease of soil pH from the cathode to the anode during the
course of the experiment.

For test 2, the soil pH was low compared to test 1, because of the
comments given below:

a) After 1h of treatment, the acid fronts were at distances
1.227 cm and 1.34 cm for tests 1 and 2 respectively.

b) Ethylenediaminetetraacetic acid is tetraprotic acid (abbrevi-
ated as H4Y and Y denotes the ethylenediaminetetraacetic ion
EDTA™%). It presents different acid dissociation constants pKa:
pKH4Y= —2.07, pKH3Y= —2.75, PKH2Y= —6.24, PKHY= -10.34 [52].

Citric acid is triprotic acid (abbreviated as HsX and X denotes
the citrate ion Cit—3). Different acid dissociation constants of citric
acid pK, are: pKysx = —2.85, pKyax = —4.15, pKyx =—5.82 [52]. The
relatively low values of pKa for EDTA (pKuay, pPKnsy) compared with
the citric acid (pKusx) signify that EDTA is stronger than the citric
acid. The stronger acid has a great tendency to loose its proton,
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T
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Fig. 5. pH soil during electrokinetic.

therefore, the concentration of hydrogen ions increases in the pore
solution leading to reduction in soil pH.

c) At pH 2.5-6, the solution of citric acid is represented mainly
by the species HsCit and H,Cit™. Therefore the formation of
complex with lead PbCit~ gives a maximum of 3 hydrogen ions
(H"). At pH 2-4, the EDTA solution is represented by the species
H,4EDTA or H3EDTA ™. When EDTA species reacts with lead ions, 4 or
3 hydrogen ions (H") are formed, leading to the decrease in soil pH.

The final value of soil pH shows the acidification of sample
during the electrokinetic with an increase in the operating time.
The electrokinetic soil remediation process is governed by the
electrode reactions which are inherent to the process. These
reactions are typically the electrolysis of water at the electrodes
which can be described by the following redox reactions:

Anode reaction : 2H,0 — O,(g) + 4H" + 4e~

Cathode reaction: 4H,0 +4e™~ — 2H,(g) + 40H"

The hydrogen ions H" produced at the anode and the hydroxide
ions OH™ generated at the cathode, migrate towards the opposite
electrode. Compared to H" ions, OH™ ions have lower mobility, as a
result the acid front H" usually migrates faster through the soil
[25], leading to the reduction in the soil pH.

3.4. Electric current and voltage

The variation of electric current and voltage across the soil
specimen during electrokinetics at different operating durations is
presented in Fig. 6. Results show that the current values for the two
tests exhibited different trends. For test 1, the current decreased,
then increased and finally converged towards stable or residual



0. Ait Ahmed et al./Chemical Engineering and Processing 100 (2016) 37-48 43

(3) 18 —A—current (mA) —— Voltage (Volt) r 18
F 16
- 14
2 12 2
o
0 S 102
[
8 -8 &
6 F6 S
4 -4
2 -2
0O +—F———mF—————F————TT——TT 77— 0
0 30 60 90 120 150 180
Time (hr)
(b) —&— Current (mA) —&— Voltage (volt)
20 - 20
g 15 Test 2 15
< s
£ 10 102
g %
=] S
3 =
5 5 8
0 —t— —t— —t— -0
0 50 100 150 200

Time (hr)

Fig. 6. Evolution of voltage and electrical current during electrokinetic.

current value after about 101 h. After 48 h, the increase of the
current can be explained by the formation of negatively charged
lead complex PbCit~ at pH 5-7. After 72 h, the increase of the
current resulted in increase in the concentration of ionic species
present in the pore fluid due to the reduction of soil pH [15]. After
100 h, the current did not change because the solution conductivity
remained stable and constant. For test 2, the current increased
during the first 18 h, then decreased and converged towards stable
or residual current value after about 77h with two abrupt
variations at 99h and 120h successively. Finally, the current
increased after 130 h.

The electric current passing across the soil is related to the
concentration of mobile ions in the soil; the metal ions contribute
highly to the variation of the current [25]. For test 2, the current
reached a peak after about 18 h because the concentration of ions
in the pore solution was high due to the dissolution of salts that
were added to the dry soil particles [53-55]. The increase in
current is an indication of an increase of the cations and anion in
the pore solution as a result of the reduction in soil pH. Krishna
et al. found that the current was proportional to the ionic strength
of the pore solution. Furthermore, the dissolved ionic heavy metal

contaminants that were present in the soil also contributed to
increasing the electric current [4]. Dong et al. [56] found that the
increase of electric current could be attributed to desorption of
ions from soil particles, and introduction of ions from the
electrolyte to soil, which resulted in an increased electric
conductivity. Furthermore, the desorbed lead ions that were
present in soil also contributed to increasing the ionic strength [4].
Also, the current increased due to the strong ionic concentration of
cations and anions which were electro-migrating towards their
respective electrodes. However, the current gradually decreased
after 1h and 18 h for tests 1 and 2, respectively. The decrease in
current intensity caused by depletion of mobile ions in soil;
therefore, the decrease in electric current.

The products of the electrolysis reaction and initial chemical
species may reduce the current by neutralizing the migrating ions.
In effect, H" ions migrated towards the cathode were neutralized
by OH™ ions migrated towards the anode, forming water and
decreasing the number of ions in the pore solution. The formation
of H4EDTA and HsCit by the neutralization of H* by H;EDTA™ or
H,Cit™ also decreased the current. In addition, the ionic
concentration decreased when adsorption of lead occurred in
the soil due to increase soil pH near the cathode regions leading to
the formation of high resistivity zone responsible for the reduction
of the electric current [6].

The increase of current after 130 h in test 2, was possibly due to
the mechanism of desorption of compounds of lead by reducing
the soil pH through acidification.

3.5. Electro-osmotic volume

The electro-osmotic flow is proportional to the zeta potential,
which is a complex function of soil properties and chemical
composition of pore water [3]. The zeta potential of most charged
particles depends on ionic strength, type of ionic species and soil
pH. The electro-osmotic flux can be modelled by the following
Helmotz-Smoluahowski equation [53,54]:

Qe :KeIeA (13)

P
Ke Is @) (14)
Q. is the electro-osmotic flow (cm?[s), (K.) the electro-osmotic
permeability coefficient (cm?/V s), I, the potential gradient (V/cm),
A the cross sectional area cm?, 1 the kinetic viscosity of pure liquid
(Ns/cm?), ¢ the dielectric constant of pure liquid (V.cm),  the soil
zeta potential (V).

In this work the electro-osmotic flow Q, was determined as
follows:

Q.=Vol/t (Q.: electro-osmotic flow, Vol: electro-osmotic vome,
t: time of electro-kenitic treatment). While the electro-osmotic
permeability coefficient (K,) was determined from the equation
K.=Q.J(I.A), I, was taken from experiments (A circular area 77 R?) in
cm?. The results are grouped in Table 3.

Table 3
Evolution of electroosmotic permeability coefficient k. and electroosmotic flow Q. during fixed periods.
Time (h) 0-48 48-72 72-96 96-120 120-168 0-168
Test 1 Q. (ml/s) 4.6310°° 1.39.10~* 1.39.10~* 1.50.10~* 8.68.10°° 9.9210°°
K. 2.5510° 7.65.10°6 7.65.10°6 8.29.10°° 4.78.10°° 5.46.10°°
(cm?/V's)
Test 2 Q. (ml/s) 1.16.10~4 9.26.10°° 8.10.10°° 1.9710°* 9.26.10°° 112104
K. 6.38.10°° 5.10.10°° 4.46.10°° 1.08.10°° 5.10.10°° 6.19.10°°

(cm?/V's)
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Fig. 7. Electroosmosis volume versus time.

The accumulated volume of electro-osmosis was measured in
the graduated cathode reservoir and presented in Fig. 7. In the two
tests (at different times), the electro-osmotic flow was directed
towards the cathode from the anode. As the ions electro-migrated
towards the electrodes, they transferred momentum to the
solution molecules and the flow was related to the net amount
of ionic migration towards an electrode location. Furthermore,
since the flow in the tests was directed towards the cathode, this
suggests that dominant ions present in the soils were in the
cationic form.

During the first hours, the electro-osmotic flow was insignifi-
cant and the soil particle surfaces possess less negative charges due
to the high concentration of lead resulting in the reduction of the
zeta potential [54]. After 24 h the electro-osmotic flow started to
occur without interruption until the end of the test and the electro-
osmotic volume increased cumulatively. The electro-osmotic
volume in test 1 was lower than in test 2, making in evidence
the significant increase of electro-osmotic volume in the presence
of EDTA:

a) The addition of the chelating agents to the clay samples
increased the zeta potential. Generally, strong complexing agents
like EDTA provided significantly higher increase of zeta potential
than a weaker one such as citric acid [57-59]. Thus, the adsorption
of this ligand leads to the formation of their negatively charged
surface-bounded complexes, the interaction may be presented as
follows [60]:

S_OH+H,EDTA2 S — EDTA> + H,0 + H'
H;0" + H,EDTA™2 — H3;EDTA™ + H,0
S— OH + HCit 2 — S — Cit 2 + H,0

2S — OH + H,EDTA?™ + 2H* — S,EDTA?™ + 2H,0

b) As indicated in (Eq. (13)), the electro-osmotic flow rate is
proportional to coefficient of electro-osmotic permeability (k).
The electro-osmotic permeability coefficient values vary during
electro-kinetics processing; this variation was due to the
modification of the charge of soil surface [40]. The overall values
of electro-osmotic permeability coefficient (k.) were evaluated to
5.466 107> and 6.194 10~°cm?/V'S and those of electro-osmotic
flow t0 9.92 107> and 1.12 10~“ml/s, for tests 1 and 2 respectively
(Table 3).

The results show that the coefficient of electro-osmotic
permeability (k.) for test 2 is higher than that of test 1, showing
the higher value of electro-osmotic volume for test 2. Therefore,
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Fig. 8. Conductivity of soil during electrokinetic.

the effects of the chelating agent on the zeta potential of soil
particle surfaces have significant impact on the electro-osmotic
flow.

3.6. Soil conductivity

Soil conductivity after electrokinetic treatment is presented in
Fig. 8. It depends on the concentration of ionic species present in
the pore fluid and is related to surface charges of soil mineral
particles [61,62]. The presence of ionic species in soil depends on
soil pH variations. In acid medium, soil conductivity increases as a
result of the presence of more cationic and anionic form in the pore
water. Thus, the conductivity increases because of an increase in
the concentration of H'. For citric and EDTA agents, the variation in
soil pH during the electrokinetic treatment influences on the form
of ionic species present in the soil. The existing forms of citric and
EDTA species in soil, are dominated by pH values. The soil
conductivity is affected by the presence of these species according
to their concentrations.

For test 1, the decrease in the soil conductivity resulted in
higher sorption of the lead by the soil in cathodic area. The soil
conductivity decreases also by the neutralization of citrate species
with the lead ions to form PbHCit complex. After 168h of
treatment, the average conductivity at the cathode end (642 S/
cm) suggests that lead is sorbed to soil surface, or bound by citrate
to form neutral complexes HPbCit. For test 2, after 96 h near the
anode, lead was completely removed from the soil, whereas soil
conductivity was higher. The highest conductivity values are
obtained from the EDTA species. After 168 h of treatment, the low
soil conductivity value near the cathode supports the hypothesis
that lead is sorbed onto the soil surface, or is bound by citrate
species to form PbH,Cit* complex.
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In order to examine the effects of lead concentration,
conductivity, pH and time during the electrokenetic treatment,
an empirical relationship between these parameters was deter-
mined from the experimental data. The best fitting equation was
obtained with the regression coefficient R*=0.97.

_ —Cpb
For test 1, atx=0 W
=710"%2-210"°t + 0.001 (15)
For x =0, the first term of Eq. (15) varies at time.
Crp _
at0<xglm_ax+b (16)

a=10"t2-1.710"3t+0.1287 + 15.3

b=310"%2+3.6510 %t — 0.024

For 0 <x <1, the first term of Eq. (16) varies as distance, but with
coefficients a and b depending upon time.

In1/Cpp x pH

For test 2,
cond

=at* xbt® +ct+d (17)

a=610"°x—-1),b=3.10"°%1—-x),c=2.3.10"2(1-x),d
=0.489(x — 1)

The first term of Eq. (17) varies as time, but with coefficients a, b, ¢
and d depending on the distance.

The soil conductivity depends on the soil pH variations which
control the chemical species present in the soil. The analysis of
correlation between the soil conductivity and the concentration of
lead in soil indicated weak relationship between t values. Li et al.
[63] found that the soil conductivity is most probably a function of
t H" and OH™ ions and that other ions are minor constituents.
Although the conductivity values are sensitive indicators of H" and
OH ™ ions, the desorbed lead Pb ions in the pore solution contribute
also in the soil conductivity but with less effect. The influence of
the concentration of lead in the soil conductivity depends on the
form of lead present in the soil as adsorbred, ionic or complex form.

3.7. Concentration profiles: lead extraction

The lead profiles concentrations in the soil for different times
are illustrated in Fig. 9. The figure shows that lead is progressively
advanced from the anode to the cathode as time elapses. The lead
accumulation occurred near the cathode, while it decreased in the
area close to the anode for tests 1 and 2.

At the cathodic compartment, the high concentration of the
hydroxyl ions OH™ leads to precipitation of the coming lead from
the anodic section. While at the anodic compartment, the high
concentration of H" leads to the desorption of lead from the
mineral surface and its transport in the kaolinite is therefore easier.
Sari et al. [64] found that the lead extraction from the soil was
highly dependent on hydrogen ion concentration of pore solution.
In addition, under acidic condition, Sari et al. [64] had established
that lead was lowly adsorbed in the kaolinite, this observation was
due to increase in positive charge (protons) density on the surface
sites and thus, electrostatic repulsion occurred between the metal
ions (Pb?*) and the edge groups with positive charge (SiOH,*) on
the surface as follows:

SiOH + H* — SiOH3 + OH~
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<
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= ]
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Fig. 9. Residual lead concentration ratio distributions in soil.

After several hours of treatment, lead was completely removed
from the anode section while its major part was found at the
cathode. At the beginning of the experiment, the process was
instable and presented a peculiar behavior. It started to stabilize
after 72 h of functioning. As shown in Fig. 9(a and b) soil was
completely depleted of lead at 25% normalized distance from
anode on the presence of citric acid. However, with EDTA, the
depletion was complete for a distance even higher i.e., 50%, which
means that chelating agent is more efficiently. The depleted lead
from anode side, moved and accumulated towards cathode and
increased substantially, the more closer to cathode, the higher the
concentration. The residual lead concentration near the anode end
in the soil specimen decreased resulting in a removal efficiency of
96% and 98% for tests 1 and 2 respectively. Possible mechanisms
explaining desorption and transports of lead are described as
follows:

HCit 2 + Pb*™? — PbHCit

Cric acid was used to provide H* at the anode. Hence, under acid
medium, the lead which was sorbed onto the soil particles, was
desorbed into the pore fluid. Citric acid affects transport
mechanisms of lead by formation of complexes:

e Soluble complex as lead citrate PbHCit at soil pH 2.5-5 or a
complex charged negatively PbCit™ at soil pH 5-7, which are
transported towards the cathode by electro-osmosis.

HCit 2 + Pb™ — PbHCit
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Between 72h and 96 h, under the soil pH range (2.8-5), the
dominant species was PbHCit. This complex was transported
towards the cathode by electro-osmosis. Thus, the removal of lead
was not found to be effective due to low electro-osmotic flow.

o After 48 h of treatment, the soil pH was in the range is 5-7, then,
the high concentration of lead at middle of the specimen was
due to the formation of negatively charged complexes PbCit™
migrating towards this zone with a velocity of 0.1032 cm/h. The
stability of this complex was markedly dependent on pH. This
complex was stable in alkaline soil pH, but near the anode PbCit™
complexes decomposed under acid condition.

Transport of lead after 168 h of treatment, may be enhanced by
reducing the soil pH. Sorption increased with increasing pH. At
pH levels below 2.3, Pb?* and PbH,Cit* become the dominants.
The migration velocities of these species toward the cathode are
0.249 and 0.11 cm/h respectively.

The acid soil pH has resulted in removal efficiency of lead of 80%
up to 0.75 normal distances from anode. At the cathode end, the
concentration of lead has increased at the cathode end (up to
50 times the initial lead concentration).

For test 2:

When citric acid was added at the cathode, citrate species
(Mrzcie-=5.967 107 °m*V 'S lycie2=4219 10 °m?V'S™")
migrated into the system and created soluble lead citrate
complexes. The lead could be transported by electroosmosis
towards the cathode if soluble salt as lead citrate PbHCit or
positively charged complex Pb(H,Cit)*" were formed at pH 1.9-2.5.

H,Cit™ + Pb*? — PbH,Cit"

HCit 2+Pb™? — PbHCit

The positively charged complex Pb(H,Cit)* also migrated by
electro-migation toward the cathode end with a velocity of
0.16 cm/h.

When H4EDTA was added to the anodic reservoir, it moved into
the soil either by electro-osmosis or by ionic migration if EDTA was
in cationic form (l\LHBEDTA— =11.94 1079 m2 V71 571, MHEDTA-3 = 3.537
10 °m?v-'s)

When the soil pH values decreased, the proportion of
exchangeable form for Pb increased. Moreover, growth of pH
values resulted in higher adsorption of heavy metals by the soil.
The tests indicated that the soil pH values for test 2 were lower.
Also the presence of EDTA as anodic solution increased Pb/H"
exchange fraction in soil, the exchanged lead was transported
towards the cathode by electro-migration or electro-osmosis:

SOPb*+H* — SOH+Pb*?

The soil has pH around 2-4, and as a result, EDTA species were
in the forms of H;EDTA~ and H,EDTA™2 [65]. After 48h of
treatment, the minor metal removal observed at 0.5 normalized
distance reflected migration of positively charged complexes Pb
(H,Cit)" towards the cathode and migration of negatively charged
complexes PbHEDTA~2 towards the anode. The two complexes Pb
(H,Cit)" and PbHEDTA ™, in this sequence, moved with a velocity of
0.16 and 0.063 cm/h, respectively and were converging towards
0.5 normalized distances. They led to an excessive increase of lead
levels in this zone.

The contaminant removal can be explained by the fact that
EDTA mobilized and complexed contaminated metals as soon as it
was flushed through the soil. When entering into the soil, EDTA
combined lead to form negatively charged complex PbEDTA 2
which was transported towards the anode by electro-migration.

Consequently, after 168 h of treatment, the residual lead concen-
tration increased 1.2 times than the initial lead concentration at
0.75 normalized distance from anode; the lead removal efficiency
was 97.1% up to 0.5 normalized distances from anode. The low
concentration of this heavy metal in the anodic zone was due to the
low velocity of PbEDTA2 trough soil (0.0165 cm/h).

Besides, according to Ref. [5], the stability of the lead EDTA
complex was governed by soil pH which decreased stability of the
lead EDTA complex when pH was low. From the results, it is
considered that the lead in ionic form (Pb*?) or in form of positively
charged complexes PbH2Cit" (ipbuacics=6.293 1072 m2V~1s71),
contributed significantly to its elimination in acid medium
(pH<3) and the transport of negatively charged complex
PbEDTA 2 was low. The removal percentages of lead from the
soil for different times were presented in Fig. 10. After 48 h of
treatment, the efficiency of lead removal were 13.13% and 20.5% for
tests 1 and 2 respectively, while, the coefficient of electro-osmotic
permeability (k) was less than 107> cm?/Vs (Table 3). Subsequent-
ly, the transport mechanism of lead by electro-osmosis was minor
[66], but by electro-migration was major. Its removal was therefore
efficient.

Many researchers agree with this result [25,36,67] and have
found that electro-migration is considered to be the dominant
transport at high concentration of inorganic contaminant such as
heavy metals, while [26] found that for a low heavy metal
concentration, the electro-osmosis is the dominant transport.

In addition, the results show that the use of EDTA as anolyte was
more effective than citric acid. After 168 h of treatment, the
removal lead efficiency is 26.22% and 57% for tests 1 and
2 respectively. These results can be explained by the migration
velocity of lead ions Pb*? which was higher for test 2 (0.249 cm/h)
than test 1 (0.2728 cm/h). In addition, lead/proton ion exchange
mechanism Pb*?/H* increased with reduction in soil pH. Heidmann
et al., 2005 [65] published ratio of 1 and 1.3 at pH 5-6 and
4 respectively.

3.8. Economical evaluation

Electric energy consumption is an important factor for practical
application of electrokinetic treatment. The estimation of the
power consumption prior to an electrokinetic treatment is critical
to evaluate the economic viability of the treatment. The energy
consumption during the electrokinetic period was calculated using
the following Eq. (18) [68] and presented in Table 4:

v
P:(/ pldt (18)

where P, V, I, and V; are the mean power consumption (kW hm3),
applied voltage (V), currents (A), and the volume of soil (m?),
respectively.
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Fig. 10. lead removal efficiency versus time.
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Table 4
The power consumption for the system.

Lead removal efficiency Energy consumption

Energy expenditure Chemicals costs Total costs

(kwhm™3) (€/kWhm—3)EA (€m3) (€m3)
Test 1 42% 148 2.96 A Cit: 12 27
A Cit: 12
Test 2 57% 70.7 1.414 A Cit: 12 354
EDTA: 22.79

EA: considering the electricity fee in Algeria which is estimated approximately 0.02 € per kw h.
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Fig. 11. Accumulative energy conception durig electrokinetic.

Fig. 11 shows the accumulated energy consumption during the
electrokinetic treatment. The increase in treatment period results
in an increase in both: the lead removal efficiency and the electric
energy consumption. During the electrokinetic treatment, the
accumulated electrical energy consumption increased very gradu-
ally until 54h for tests 1 and 2, after which the consumption
increased sharply for test 1. The energy consumption required to
remove 1% soil lead decreased from 3.524 to 1.24 kWh/m? for tests
1 and 2 respectively. The electric energy consumption until 168 hrs
was 148 and 70.7kWh/m?> for tests 1 and 2. Total costs of soil
electrokinetic treatment are presented in Table 4. The results
suggest that the choice of the chelating agents affected the charge
of electrokinetic treatment. They also show that treatment effect
during 96 h in test 2 was better than that of168 h in test 1. It shows
great economic superiorities to remedy soils contaminated by
using EDTA as anodic reservoir using of citric acid.

4. Conclusion

Citric acid or EDTA was used as the conditioning agents in
anodic reservoir, while citric acid was used as cathodic reservoir
fluid for the electrokinetic treatment of soil.

This investigation shows the role of the solution of anodic
reservoir in the variation of the soil pH and therefore its impact in
the transport and mobilization of lead. The soil pH is the most
important parameter during the electrokinetic treatment, because
it controls the form and the mobility of lead in the soil. The
statistical analysis of experimental data reveals that the reduction
in soil pH during the electrokinetic treatment increases the lead
removal efficiency.

The selection of citric acid as solution of anodic and cathodic
reservoirs led to a serious accumulation of lead or its compounds
near the cathodic zone of the soil.

The use of EDTA and citric acid as solution of anodic and
cathode reservoir respectively, led to accumulation of the
compounds of lead between normalized distances of 0.75-1 from
the anode. However, the lead was completely removed up to
0.75 normalized distances from anode for the two tests.

The use of EDTA as anodic fluid was more effective than citric
acid. The lead removal efficiency after 168h reached 57% and
26.22% for EDTA and citric acid respectively. Thus, test 2 can save
nearly 76.3% of energy and 72.85% of time to achieve the same
electromigration effect.

The successive use of two chelating agents such as anode fluid
(citric acid or EDTA) allowed the control of the evolution of soil pH,
which limited the nature of the chemical species of lead in the soil
and their mobilization.
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