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Chapitre L.
Introduction

1.1 Sols et eaux souterraines

Le sol, au sens pédologique, peut étre défini comme étant un systéeme dynamique
situé a l'interface de la lithosphere, de la biosphére et de 'atmosphére. C’est un milieu
poreux hétérogene, discontinu et structuré, constituant la couche supérieure de la
crolite terrestre. Le sol est un milieu triphasique composé d’'une matrice solide
organo-minérale, d’'une phase gazeuse, et d’'une phase liquide constituant la solution
du sol.

Les différents sols résultent de I'érosion physique et biologique des roches-meres
(Atteia, 2015). La couche superficielle est aussi constituée de la dégradation des
formes de vie en surface. A I'échelle macroscopique, le sol est généralement structuré
en couches horizontales, appelées horizons ou strates, et ses caractéristiques varient
dans l'espace et dans le temps.

La zone insaturée du sol, appelée vadose, ou les pores sont occupés par l'air, se situe
sur une profondeur allant de quelques meétres a quelques dizaines de meétres (Cha et
al, 2005). L'aquifére, est une formation géologique souterraine résultant de
l'infiltration de 'eau a travers le réseau poreux du sol sous l'effet de la gravité ou de
la pression hydraulique. La zone saturée appelée nappe phréatique se situe dans les
couches plus profondes du sol. Toutefois, une nappe peut étre libre ou captive selon
qu’elle est ou non directement située entre deux strates non transmissives appelées
aquicludes. La quantité d’eau pouvant étre stockée dépend de la porosité accessible.
La porosité est le rapport entre I'espace vide et I'espace total dans le milieu. La limite
entre la zone saturée et non saturée dans laquelle I'’eau est retenue par succion
capillaire est appelée frange capillaire (Figure 1).

La vitesse de circulation de I'’eau dans les aquiferes est variable. Elle est le produit
de la perméabilité du sol, qui est sa capacité a laisser s’écouler les fluides, et du
gradient hydraulique, qui représente la pente a I'’écoulement de la nappe.



Zone insaturée

Eau souterraine

Zone saturée

¢ Direction de I'écoulement

Figure 1: Schéma en coupe d'un sol et d'un aquifere.

1.2 Sites et sols pollués

La pollution est définie comme l'introduction dans I'air, I’'eau et le sol, de matieres
solides ou de fluides qui entrainent I'altération de ces environnements, et présentant
des effets néfastes pour les étres humains ou les écosystemes. Les activités
anthropiques sont souvent a I'origine de la pollution impactant la qualité de I'air, de
I'eau et du sol, avant de rejoindre des récepteurs biologiques. Avec plus de 7,5
milliards d’individus et une croissance annuelle de 1,2%, la pression anthropique sur
l'utilisation de ces ressources ne cesse d’augmenter.

La révolution industrielle, les guerres, et les activités miniéres et agricoles, ont eu
des conséquences majeures sur les sols et ont laissé un héritage de sites et sols pollués
(SSP) en Europe et dans le monde (Bundschuh et al,, 2012; DG ENV, 2003; Rodriguez-
Eugenio et al, 2018). Dans le domaine des SSP, le sol inclut également les sols de
définition agronomiques et I'ensemble des formations géologiques meubles situées
sous les sites pollués (Simonnot et Croze, 2008).

La pollution des sols a des origines diverses, qui résultent souvent de zones sources,
autour desquelles se développent des zones diffuses. Les zones sources ont un impact
a long terme sur l'utilisation des ressources (Oinfrastructures, sols, air, eaux,
biosphere) dans un volume plus ou moins important, qui dépend de la mobilité, de la
toxicité et de la dégradabilité des contaminants dans le milieu (Calvet et al., 2005). Les
pollutions sont un frein au redéveloppement a cause des menaces qu’elles
représentent. Elles conduisent a l'abandon de =zones bénéficiant pourtant
d’infrastructures, et au grignotage important d’espaces naturels mettant en péril des
écosystemes.

L’Agence européenne de I'environnement estime a environ 342 000 le nombre de
sites contaminés. Un tiers de ces sites ont été identifié et environ 15% ont été mis en
conformité. En France, le ministere de de la Transition écologique et solidaire a
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inventorié les sites pollués depuis le début des années 1990, dans une base de
données appelée Basol. Au ler octobre 2018, Basol comptabilisait 6893 sites et sols
pollués, répertoriés en 5 catégories comme montré sur la Figure 2.

Sites traités et libres de
Sites en cours de travaux toute restriction et
14%

surveillance
13%

Sites présentant une
pollution
avérée/évaluation en
cours
18%

Sites traités sous
surveillance et/ou
restriction d’usage
47%

Figure 2 : Répartition des SSP dans BASOL (données au 01/10/2018).

1.3 Polluants organiques persistants

De nombreux contaminants chimiques peuvent avoir un effet délétere sur la qualité
des eaux, de l'air, des sols, mais aussi sur les écosystemes et 'homme. En France, les
trois-quarts des pollutions sont liés aux hydrocarbures. Parmi ces pollutions, 33%
concernent les hydrocarbures classiques (essence, etc.), 17% sont liées aux
hydrocarbures halogénés et 19% impliquent des hydrocarbures aromatiques. On
entend par hydrocarbures aromatiques, les hydrocarbures aromatiques polycycliques
(HAP) et la liste des composés monocycliques constitués du benzéne, du toluene, des
éthyle benzenes et xylénes (BTEX). La Figure 3 présente le poids global des 7 familles
de polluants identifiées dans les sols ou dans les nappes au droit des sites pollués,
début 2012 sur le territoire frangais (Antoni, 2013).

La convention de Stockholm sur les polluants organiques persistants (POP) a été
adoptée lors d’'une conférence de plénipotentiaires, le 22/05/2001. Elle est entrée en
vigueur le 17/05/2004. Elle a pour objet de protéger la santé humaine et
I’environnement contre les POP, a travers une série de mesures visant a réduire et
finalement éliminer leur dissémination. La convention établit une liste d’'une centaine
de molécules organiques, peu a peu complétée par des composés émergeants. Ce
classement en contaminants persistants est réalisé sur la base de certaines de leurs
propriétés dans I’environnement : 1) elles sont persistantes, leur dégradation en des
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composés moins dangereux pouvant demander des années ; 2) elles sont mobilisées
et transportées sur de longues distances dans l'air et dans 'eau ; 3) elles sont
bioaccumulables ; et 4) elles sont fortement toxiques.

Dans les sols Composés organiques Dans les eaux Composés organiques
volatiles (BTEX) = = volatiles (BTEX)

Cyanures4 % 2% Cyanures 2% 2%

Autres 5 % Autres 7 %

Métaux et
métalloides
22 %

Métaux et
métalloides
25 %

Figure 3 : Poids global des 7 familles de polluants identifiées dans les sols ou
dans les nappes des sites pollués, début 2012 en France (Antoni, 2013).

Les POP peuvent provoquer des maladies chez les hommes et les animaux méme
avec de faibles niveaux d’exposition. Ces composés toxiques entrainent des troubles
endocriniens, des malformations congénitales, des maladies cardiovasculaires, des

dommages au systéme nerveux, ainsi que des cancers (Convention de Stockholm,
2001).

Les hydrocarbures halogénés, les HAP et les BTEX représentent respectivement 63,
15 et 8% des composés de cette liste. Les POP sont liés a de nombreuses activités
anthropiques :

- fonderie, mécanique, traitement de surfaces, électronique pour les éléments traces
métallique,

- combustion pour les HAP, les furanes et les polychlorobiphényles (PCB),

- fabrication de pesticides et précurseurs de I'industrie chimique pour les triazines
et les organohalogénés.

Cette liste s’allongera certainement dans le futur, en raison de nouveaux usages, de
nouvelles connaissances et la meilleure détection des molécules (Giiltekin et Ince,
2007; Snyder et al., 2007).
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1.3.1 Hydrocarbures aromatiques polycycliques

1.3.1.1 Définition et propriétés physicochimiques

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) constituent un groupe de
molécules, assez stables chimiquement, sur lesquelles nous avons travaillé dans cette
these. Ils sont connus de longue date pour leur fréquence dans les problémes de
contamination des sols et des eaux, associés a leur toxicité et a leur persistance
(Antoni, 2013). Ils comportent au moins deux noyaux benzéniques accolés, et sont
constitués essentiellement d’atomes de carbone et d’hydrogene. Dans cette famille de
plusieurs centaines de molécules, 16 HAP présentées sur la Figure 4, sont répertoriés
par '’American Environmental Protection Agency (US EPA) et dans la liste des
polluants organiques persistants pour leur fréquence dans les eaux, la simplicité de
leur structure chimique et la facilité a les détecter (INERIS, 2005).
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Figure 4 : Seize HAP classés prioritaires par 1'US EPA.
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La détermination de leur concentration dans les échantillons permet, a colit modéré,
d’évaluer le niveau de concentration en HAP totaux et d’évaluer le caractére mobile
de cette contamination.

Ce sont des molécules hydrophobes, apolaires et neutres. On distingue les HAP
légers, constitués de deux ou trois cycles, ayant une solubilité de 1 a 0,27 mg.L],
excepté le naphtaléne, qui est plus mobile étant a la ‘frontiere’ entre les HAP et les
BTEX. Les HAP lourds possedent de 4 a 6 cycles. Ils sont quasiment insolubles,
difficilement biodégradables et fortement séquestrés dans les sols. Leur masse
molaire est supérieure a 128 g.mol-1.

Les HAP sont classés comme semi-volatils car, a 'exception du naphtalene, leur
point d’ébullition est supérieur a 200 °C. A I'état précipité, ils représentent un
réservoir qui alimente a long terme les eaux qui les baignent. Le coefficient de partage
d’'un composé entre I'octanol et I'eau (Kow), exprime sa polarité, et renseigne sur sa
balance hydrophile/lipophile et donc sur son état dans un aquifere. Il est défini en
établissant le rapport des concentrations, a I’équilibre, du composé entre une phase
n-octanol et la phase aqueuse. Une valeur de log Kow supérieure a 4 indique un
composé hydrophobe, plus susceptible de s’adsorber sur le sol (Lemiere et al, 2008),
ce qui est le cas des 16 US EPA HAP. L’annexe 1 présente les principales propriétés
physicochimiques des 16 US EPA HAP (INERIS, 2005).

1.3.1.2 Origine

Les HAP sont des sous-produits de combustion incomplete. Leur présence dans les
compartiments environnementaux (eau, air, sol, biomasse) a une origine naturelle ou
anthropique. La teneur des HAP d’origine naturelle dans les sols est <10 pg.kg-1. Ces
HAP peuvent avoir comme source les feux de foréts et les éruptions volcaniques
(Youngblood et Blumer, 1975). Mais certains d’entre eux sont aussi synthétisés par
des végétaux (Girard et al, 2011). L'origine anthropique est la source majeure de
production des HAP (Wilcke, 2007). Ces HAP sont rejetés dans 'environnement lors
de l'utilisation des énergies fossiles et de leurs produits dérivés tels que la créosote et
le goudron. La créosote est obtenue par distillation de goudron de houille, elle est
utilisée pour la préservation du bois, méme si elle est aujourd’hui bannie en Europe
(directive 2001/90/EC). 11 existe plusieurs goudrons de houille, issus de différents
procédés tels que la fabrication du coke en sidérurgie et la production de méthane
pour les anciennes usines a gaz. Ces goudrons, riches en HAP, ont une composition
chimique complexe, étant constitués de plus de mille composés organiques (Brown et
al., 2006). Les HAP y sont les composés majeurs avec des pourcentages allant de 15 a
40% en masse (Birak et Miller, 2009). Le naphtaléne est le HAP le plus abondant dans
les goudrons de houille et les goudrons sidérurgiques, ainsi que les composés a 3
cycles (Birak et Miller, 2009; Hauswirth et al, 2012; Zhang et al,, 1997). Les goudrons
sont aussi composés en moyenne de 35% d’asphaltenes qui sont responsables des
changements de mouillabilité des surfaces polaires (Zheng et Powers, 2003). Une fois
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libérés dans le milieu poreusx, les goudrons, plus denses que I’eau, migrent lentement
dans la nappe phréatique jusqu’a atteindre une couche imperméable (Birak et Miller,
2009). IIs peuvent donc étre des sources de contaminants en phase dissoute sur le
long terme. D’autres activités humaines (industrie chimique, sidérurgie, moteurs a
combustion, incinérateurs de déchets urbains, chauffages domestiques...), géneérent
beaucoup de HAP. Ces activités entrainent la pollution de I'’environnement et
particulierement des sols par les HAP.

1.3.1.3 Enjeux liés aux HAP

Présence des HAP dans les sols

Dans le milieu naturel, avant d’étre potentiellement captés par un organisme vivant,
les contaminants se distribuent entre les phases liquide, vapeur et solide. Cette
répartition dépend des propriétés physico-chimiques des molécules et du milieu dans
lequel elles se trouvent (Barriuso et al, 1996). Ainsi un contaminant organique en
contact plus ou moins fréquent avec des eaux se trouvera aussi en équilibre avec la
phase aqueuse, la phase gazeuse et la phase adsorbée. Un schéma simplifié des
relations a I'état dispersé est donné a la Figure 5.

Matiéres solides

/ Volatilisation

Eaux —_— Atmosphére

Solubilisation

Figure 5 : Distribution d'un contaminant a I'état dispersé entre les phases
atmosphérique, aqueuse et solide.

Les hydrocarbures accidentellement déversés dans le sol vont migrer a travers le
milieu poreux perméable, interagir avec la matrice et s’y adsorber (Humel et al,
2017). La disponibilité d’'un contaminant peut étre définie comme la fraction pouvant
subir des processus d’ordre biologique, chimique ou physique (Ranc, 2016). Il s’agit
des processus de transport diffusif, convectif, et colloidal, des équilibres
sorption/désorption, et de dissolution, en plus des processus biologiques,
essentiellement de dégradation par les micro-organismes et par les végétaux (Figure
6). Ces processus affectent leur mobilité.
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0@ ¢ Organismes

Zone insaturée

Zone
saturée

Eau souterraine

Figure 6 : Devenir des HAP dans le sol (adapté de Guijisaite, 2008).

Différents microenvironnements, présentés sur la Figure 7, conduisent a des
cinétiques de dissolution multi-exponentielles pour un contaminant pur comme le
phénanthrene (Johnson et al, 2001; Volkering et al, 1998). De méme, avec la
morphogénése des sols, une fraction des contaminants introduits peut ne plus étre
mobilisable a moins de dissoudre la matrice.

A B C D E F
225, s ) Uy
7 Z 254 D 7 2, 4///

Figure 7 : Différentes formes physiques des hydrocarbures contenus dans le sol :
particules solides (A), films liquides (B), adsorbés (C), piégés (D), et dans des
micropores (E et F) (adapté de Volkering et al., 1998).

La disponibilité des HAP diminue avec la granulométrie du sol et le vieillissement de
la contamination (Amellal et al, 2001; L. Ma et al, 2012; Ncibi et al, 2007; Wang et al,
2014). Les HAP possédent en général deux fractions : une fraction facilement mobile
et biodégradable, et une fraction inerte (F Javier Rivas, 2006).

Toxicité pour 'homme et I'environnement

Dans I'environnement, la contamination des sols et des eaux par les hydrocarbures,
est généralement causée par des écoulements et des émissions atmosphériques.
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A cause de leur faible dégradabilité et leur stabilité, certains HAP s’accumulent dans
les organismes vivants et donnent lieu a de I'amplification biologique dans les chalnes
trophiques.

Dans les zones agricoles et maraicheres, les HAP peuvent migrer du sol vers les
végétaux, contaminant ainsi les denrées. L’homme est donc exposé aux HAP
principalement par voie orale, via son alimentation. Chez 'homme, la plupart des
intoxications au HAP sont chroniques, c’est-a-dire une exposition a de faibles doses
sur une longue période (Bonnard et al,, 2010). La toxicité provient essentiellement de
métabolites des HAP, qui les transforment en époxydes, quinones ou dérivés
hydroxylés sous I'action d’enzymes. Ces derniers se liant ensuite a des molécules
biologiques actives telles que des protéines, de '’ARN ou de I’ADN et perturbant leur
fonction.

Tableau 1 : Toxicité des HAP (Leoz-Garziandia, 2001).

16 US EPA HAP Toxicité = Cancérogenése  Mutagenese = Rapporté dans
Naphtaléne Modérée Non confirmée EPA-TSCA
Acénaphtyléne Modérée Constatée EPA-TSCA
Acénaphtene Modérée Constatée EPA-TSCA
Fluorene Faible Constatée = EPA-TSCA, IARC
Anthracéne Modérée Constatée = EPA-TSCA, IARC
Phénanthréne Modérée Constatée | EPA-TSCA, IARC
Fluoranthéne Modérée @ Non confirmée Constatée*  EPA-TSCA, IARC
Pyréne Modérée = Non confirmée | Constatée* = EPA-TSCA, IARC
Benzo(a)anthracéne Elevée Confirmée Constatée* = EPA-TSCA, IARC
Benzo(b)fluoranthene Confirmée Constatée IARC
Benzo(k)fluoranthéne Confirmée Constatée IARC
Chryséne Confirmée Constatée* EPA-TSCA, IARC
Benzo(a) pyréne Elevée Confirmée Constatée* = EPA-TSCA, IARC
Benzo(gh,i)pérylene Non confirmée Constatée ARC
Indeno(1,2,3-cd)pyréne Confirmée Constatée | EPA-TSCA, IARC
Dibenz(a,h)anthracéne = Elevée Confirmée Constatée* = EPA-TSCA, IARC

(*) Mutagene pour 'homme
EPA-TSCA: US Environmental Protection Agency-Toxic Substances Control Act

Les effets néfastes des HAP sur la santé sont nombreux et dépendent du mode, de la
durée, et de la dose d’exposition. Les données expérimentales disponibles chez
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I'animal ont montré des effets néfastes sur la santé, tels que des effets hépatiques,
hématologiques, immunologiques et le développement d’athéroscléroses, des effets
sur la reproduction, génotoxiques et cancérigenes (Leoz-Garziandia, 2001).

Les risques sanitaires les plus importants liés aux HAP sont leurs effets mutagene et
cancérigene (Lamichhane et al, 2017). En effet, beaucoup d’entre eux ont été
reconnus comme cancérogenes possibles, probables ou avérés chez '’homme par le
Centre international de recherche sur le cancer (IARC), I'US EPA, et I'Union
européenne (Tableau 1).

Les effets déléteres des HAP ont conduit a I'établissement de textes réglementaires
au fil des années. Ces textes ont fixé des valeurs réglementaires seuil pour des
concentrations dans l'environnement et dans les denrées alimentaires. Les plus
importants sont mentionnés dans le Tableau 2.

Tableau 2 : Textes réglementaires relatifs aux valeurs limites de contamination dans
'eau potable, I'air ambiant et les denrées alimentaires.

Cible Contenu
Décret n°2001-1220 du - Concentration totale inférieure a 0,1 pg.L! en
20/12/2001, en application benzo(b)fluoranthene, benzo(k)fluoranthéne,
de la directive européenne Eaux benzo(ghi)péryléne et indéno(1,2,3-cd)pyrene.
98/83/CE du 3/11/1998 destinées ala - Concentration limite inférieure a 0,01 pg.L?
paru dans le JORF n° 297 du , N
consommation = pour le benzo(a)pyrene
22/12/2001 et remplagant humaine
umai
le décret frangais n°89-3 du
03/01/1989 par dans le
JORF du 4/011989
Directive 2004/107/CE Concentration limite de 1 ng.m3 pour le
du Parlement Européen et benzo(a)pyréne en moyenne annuelle calculée sur
du Conseil de 'Union ) , le contenu de la fraction PM10* des poussieres en
i Air ambiant .
Européenne du suspension
15/12/2004 applicable en
2012
Réglement 2011/835/UE Concentrat‘ions totales maxima‘les de
. benzo(a)pyréne, benz(a)anthracéne,
de la Commission de R A
) benzo(b)fluoranthene et chryseéne :

I'Union Européenne du Denré _ _
19/08/2011 modifiant le a]ims:;eiizs - 10 pg.kg! pour les huiles et les graisses
reglement 2006/1881/CE - 12 ug.kg1 pour les viandes et poissons fumés

de la Commission du - 1 pg.kg1pour les préparations a base de
19/12/2006 céréales et préparations pour nourrissons

(*) PM10 correspond aux particules qui franchissent a 50% un orifice de diametre
égal a 10 pm.
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La gestion des SSP en France est basée sur I'évaluation des risques, et non sur
I'application de normes arbitraires qui ne tiennent pas compte de la diversité des
environnements. C’est pour cette raison qu’aucun seuil réglementaire n’a été fixé pour
les SSP en France. Cependant, il existe pour les HAP des valeurs de constat d’'impact
(VCI) en fonction de leur usage. Par exemple, les VCI pour le benzo(a)pyrene et le
chrysene varient de 7 a 10 350 pg.g! de matiére séche et de 25 a 25 200 pg.g?
respectivement pour des VCI a usage sensible ou usage non sensible.

1.4 Projet MOUSTIC

Cette these s’inscrit dans le cadre du projet ANR MOUSTIC (MOUSses pour les
Traitements In situ de zones insaturées Contaminées par des hydrocarbures). Il a
démarré en 2015 et il est soutenu par le pole de compétitivité AXELERA. Ce projet a
pour objectif de dépasser les limites actuelles en termes d’efficacité, de durabilité, de
colit et de faisabilité pour la remédiation in situ de zones insaturées contaminées par
des hydrocarbures du type HAP, a travers le développement des mousses de
surfactants. L’enjeu est lié a la migration verticale des fluides injectés en zone
insaturée a cause des effets gravitaires importants. Dans les sols perméables, ceci
induit un faible rayon d’influence (ROI) autour du puits d’injection. L’approche
consiste a utiliser les mousses pour distribuer des réactifs de dégradation (oxydants
forts et micro-organismes), avec I'idée de mettre en contact avec le polluant et laisser
agir, compte-tenu de la faible disponibilité des contaminants visés. Les point clés du
projet sont de :

- promouvoir les propriétés des mousses pour le transport de réactifs a travers les
zones hétérogenes et de faible accessibilité (sous-sols a fort contraste de perméabilité
ou situés sous des fondations ou encore dans des structures souterraines). Le but
étant de délivrer des matieres actives (oxydants, microorganismes, nutriments) de
maniere plus homogene et d’assurer 'efficacité de la dégradation des contaminants ;

- modéliser les propriétés du transport et du transfert de matiere par des mousses,
de I'échelle du pore a celle du terrain, ainsi que la simulation numérique des
cinétiques de dégradation ;

- tester la technologie développée al’échelle pilote (100 m3) sur un site contaminé,
et mener une évaluation bénéfices / cofits / risques par rapport aux méthodes de
traitements établies.
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Le projet fait collaborer quatre partenaires industriels et académiques :

— L’'Institut UTINAM (Univers, Temps-fréquence, Interfaces, Nanostructures,
Atmosphere et environnement, Molécules) : Unité mixte de recherche du CNRS
présente dans I'Université de Franche- Comté,

— Le laboratoire Géomatériaux et Environnement (LGE) de 'Université de Paris-
Est Marne la Vallée,

— INTERA, société d'ingénierie spécialisée en géosciences et modélisation,

— REMEA, société du groupe Solétanche Bachy, spécialisée dans les opérations de
dépollution des sols et du traitement des eaux industrielles.

Le projet a été divisé en cinq taches (Figure 8) pour lesquelles les partenaires
responsables sont indiqués :

Tache 1 Tache 2

Mobilité et Dégradation contrdlée
distribution et optimisée

MOUSTIC

Tache 0

Tache 5

Gestion Dissémination

I
-

Responsable de tiche

O uUTINAM N

O LGE Tache 3 Tache 4

O INTERA Modélisation Application terrain
O RemEA

Figure 8 : Schéma de I'organisation du projet MOUSTIC et des relations entre les
taches.
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—Tdche 0 (UTINAM, LGE, INTERA, REMEA) : gestion du projet.

—Tdche 1 (UTINAM, LGE) : mobilité et distribution de matiére active. D’une part, il
s’agit de relier les propriétés du transport des mousses aux caractéristiques de
sols insaturés physico-chimiquement hétérogénes. D’autre part, d’y délivrer de
maniere rapide et homogene des matieres actives.

— Tache 2 (LGE, UTINAM) : dégradation contrélée et optimale des contaminants.
Cette tache concerne l'optimisation de la délivrance de matieres actives pour la
dégradation des hydrocarbures en zones insaturées. Elle met en ceuvre les
stratégies d’oxydation (UTINAM), de biodégradation et leur combinaison
synergique (LGE).

—Tache 3 (INTERA) : modélisation du transport par les mousses. Dans cette tache,
le transport des mousses, la délivrance de matieres actives en zone insaturée et
les cinétiques de dégradation a I’échelle du terrain sont modélisés.

—Tache 4 (REMEA, LGE, INTERA, UTINAM) : tests et évaluations de terrain. Cette
tache est dédiée a la mise en ceuvre de la délivrance de matieres actives par les
mousses dans des zones insaturées contaminées par des hydrocarbures,
hétérogenes et de faible accessibilité. Elle est évaluée en termes de faisabilité et
d’analyses multi-critéres par rapport aux technologies de références.

—Tdche 5 (LGE, UTINAM, INETRA, REMEA) : dissémination des résultats.

La sélection du site test ayant été tardive (septembre 2018), les travaux relatés
dans cette these ont été réalisés sur des milieux modeles, mais réalistes, de
complexité croissante. In fine, ils ont permis d’adapter des méthodes robustes
facilement transposables aux sols du site. Pour une question de concision et
d’avancement, il n’est pas fait mention des caractéristiques du site test.
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Chapitre II.
Etat de I'art

2.1 Modes de gestion des SSP

De nombreux outils et stratégies ont été développés pour traiter les zones sources
de pollution qui peuvent étre utilisés seuls ou combinés (Colombano et al, 2010;
Kuppusamy et al, 2017). Leur sélection dépend de nombreux facteurs, tels que les
propriétés physico-chimiques des contaminants et leur accessibilité, ainsi que le
contexte géologique et hydrogéologique.

Il existe trois stratégies de gestion des SSP : la gestion ex situ appelée aussi hors site,
sur-site et in situ. Les deux premieres stratégies nécessitent I'utilisation
d’équipements lourds pour creuser et excaver le sol ou la contamination a été
détectée comme montré a la Figure 9.

L’excavation des sols pollués est la solution de référence pour I'élimination des
zones sources et elle est largement utilisée. En France, en 2012, 33 % des huit millions
de tonnes de terre gérées, 'ont été hors-site ; et 15 % du tonnage de sol pollué géré
'a été sur-site (ADEME, 2014a). L’excavation permet de stopper la dispersion des
contaminants. En outre, elle élimine définitivement et rapidement le probleme, et elle
offre une revalorisation du site a travers le changement des terres. Cependant,
I'excavation est limitée par des problemes d’accessibilité au contaminant. En
particulier, lorsque la contamination se situe sous un batiment en activité, ou lorsque
la profondeur est supérieure a 7 m, notamment en présence de nappes a écoulement
rapide. Enfin, elle est aussi limitée par les risques liés a la manipulation des matériaux
pollués, et aux colits de transport et de gestion (Mann et al,, 1993).

Par ailleurs, la gestion hors-site implique I'acheminement des terres contaminés
excavées vers des centres de traitement ou d’enfouissement. La rapidité de ce mode
de gestion constitue une excellente solution pour les petits chantiers, tels que ceux
des promoteurs immobiliers et d’'aménageurs privés.
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Fouille d’excavation avec dispositif Unité d’extraction et de traitement
de confinement et de sécurisation des gaz (en option)
du chantier (en option)

Figure 9 : Schéma de principe de l'excavation (adapté de Colombano et al, 2010).

Pour le mode de gestion sur site, le traitement est opéré en surface du milieu pollué.
Les terres ou les eaux traitées sont généralement remises en place pour éviter des
colits supplémentaires. Toutefois, cette stratégie nécessite la mobilisation de
matériels et de personnels, ce qui a des conséquences en termes de cofits, de risques
sur la santé et la sécurité.

Les traitements in situ sont directement réalisés au sein du milieu pollué. Dans ce
cas, I'excavation du sol n’est pas nécessaire. Contrairement aux deux stratégies
précédentes, celle-ci peut étre appliquée quand la contamination est profonde ou
qu’elle se situe sous un batiment en activité.

Les traitements in situ présentent moins de risques d’exposition. En revanche, les
difficultés principales liées a cette stratégie sont d’assurer un traitement effectif,
uniforme et contr6lé, notamment en présence de zones peu perméables et de
contaminants récalcitrants (US EPA, 2006). Un suivi de la qualité des eaux
souterraines et de l'air doit étre réalisé par rapport a la gestion des risques de
dissémination, qui sont pris en compte dans la mise en ceuvre du traitement. Cette
stratégie est souvent mise en ceuvre pour les sites de taille significative. En 2012, la
gestion in situ a représenté 52 % des terres polluées gérées (ADEME, 2014a). La
Figure 10 présente un algorithme pour guider le choix de la stratégie de gestion des
SSP.
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Existe-t-il des critéres quirendent
I"excavation impossible
(profondeur faccessibilite/risques) 7

In situ

Non

Est-ce que ['espace
disponible est suffisant pour
I'implantationdes
installations mobiles 7

In situ
et/ou sur
site

\

Est-ce que le volume de sol

& traiter est tel que le
traitement sur site est

Est-ce que le wvolumede sol a

traiter est tel quele
traitement hors site est

inenvisageable 7
\\\\&Non

Est-ce que le volume de sol 3

traiter est tel quele
traitement sur site est

inenvisageable 7
inenvisageable ¥
NDn'(/,///
Est-ce que I'espace
disponible est suffisant pour
I'implantationdes
installations mobiles ¥
Non
A J
In situ . .
In situ et/ou In situ
sur site et/ou etfou
hors site hors site

Figure 10 : Algorithme de présélection des stratégies de traitement des SSP

(adapté de Dufresne, 2013).
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2.2 Stratégies de traitement des SSP

2.2.1 Confinement

Les technologies de confinement consistent a isoler la source de pollution du reste
du milieu, a I'aide de matériaux cimentiers, argileux ou synthétiques pour couper les
voies de transfert. Ce type de traitement peut étre appliqué a presque tous les types
de pollutions : composés organiques volatiles (COV), composés organo-halogénés
volatils (COHV), PCB, HAP, métaux et métalloides.

Le confinement peut étre effectué aussi bien sur sol excavé qu’in situ. Dans le
premier cas, le confinement est réalisé en centre de stockage. Dans le deuxiéme,
I'installation de barrieres physiques imperméables aux écoulements est nécessaire
autour de la source de pollution (Devlin et Parker, 1996).

Le confinement d’'un sol contaminé peut aussi étre réalisé en le transformant
localement en une matrice peu perméable, en chauffant le sol au-dela de 1600 °C. Cela
entraine la fusion du sol et sa vitrification lors du refroidissement. Néanmoins, cette
option est extrémement couteuse et réalisée sur de petits volumes.

Lorsque le traitement est réalisé in situ, des barrieres physiques que le contaminant
ne peut traverser sont mises en place. Il peut s’agir d’entourer la zone contaminée
d’'une barriere imperméable aux écoulements comme une membrane en PEHD, des
murs ou en coulis imperméables ou des rideaux de palplanches. Cette barriere
empéche les fluides extérieurs de venir lixivier la zone polluée. Il est également
possible de recouvrir de la surface, pour l'isoler et empécher la contamination de
I'atmospheére au-dessus du sol pollué, et l'infiltration de 'eau comme montré sur la
Figure 11. En zone saturée, des barrieres transmissives appelées barrieres
perméables réactives peuvent étre mises en place. Ce sont généralement des
tranchées réalisées en aval hydraulique de la zone contaminée et remplies d'un réactif
qui fixe le contaminant, comme du charbon actif, ou le dégrade.

Isolation de surface
(recouvrement)

Zone insaturée

Eau souterraine

Zone saturée

Figure 11 : Confinement d’'une zone contaminée par isolation de surface (adapté de
Colombano et al, 2010).
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En général, le confinement est une option économique adaptée aux grands volumes
pollués. Néanmoins, si le transfert de pollution est éliminé, la pollution n’est souvent
pas détruite et reste une menace sur le long terme. Il est donc important de garder la
mémoire de la pollution, de faire des suivis a long terme, ainsi que d’entretenir les
barrieres mises en place. En 2012, le confinement représentait 19,1 % du tonnage
total de sol pollué géré. Environ 93 % du sol confiné I'était hors-site, dans des centres
de stockage.

2.2.2 Stabilisation

La stabilisation a pour but de piéger les polluants dans leur matrice, afin de réduire
leur mobilité. Elle repose sur I'injection d’un réactif, dissous ou en suspension, pour
réduire, voire éliminer la mobilité d’'un contaminant.

La stabilisation chimique est utilisée in situ ou sur sol excavé essentiellement sur les
polluants de type métaux et métalloides (chrome, arsenic, plomb, cadmium, cuivre,
zinc et mercure), et dans une moindre mesure, sur certains composés organiques peu
biodégradables (PCB, créosotes et pesticides).

Ce traitement atténue le transfert des polluants, mais ne permet pas de les détruire
a moins d’étre associé a une réaction de dégradation dans le cas des contaminants
organiques. Il s’applique essentiellement dans des sols homogenes et perméables,
pour s’assurer d’'un bon contact entre contaminant et réactif de stabilisation. En 2012,
la stabilisation chimique représentait 5,5 % du tonnage total des sols gérés. Elle a été
réalisée a 92% sur-site. Selon les conditions du terrain, il est possible de traiter
jusqu’a 100 m3/j.

Moins utilisée, la phytostabilisation, menée in situ ou sur sol excavé, emploie des
végétaux pour séquestrer les polluants de type métaux et métalloides dans les
couches superficielles du sol afin de limiter leur mobilité. La stabilisation a lieu
essentiellement autour des racines. Elle est surtout employée lorsque la
biodisponibilité des polluants est déja faible.

2.2.3 Extraction

Les technologies d’extraction sont surtout utilisées in situ pour récupérer et éliminer
les contaminants des eaux et des sols. En présence d’'une zone source, I'extraction est
souvent la stratégie la moins coliteuse et la plus stire (ITRC, 2004). Plusieurs
techniques existent dont le choix dépend des propriétés des contaminants, de leur
état et du milieu.

Le pompage est souvent la solution préférée pour traiter les aquiferes pollués. En
effet, elle est économique, efficace et s’applique sur les pollutions organiques et
minérales, qu’elles soient sous forme libre ou dissoute. Si la pollution est sous forme
de phase pure, il permet de la récupérer en quantités importantes au début du
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traitement. Cependant, son efficacité décroit au fil de la quantité restante du polluant
dans le milieu, en laissant ainsi souvent une quantité considérable dans le sol. Le
pompage s’applique dans des aquiféres relativement perméables et homogénes.
Cependant, les durées de pompage sont longues en absence de traitement de la source
de pollution.

Le venting en zone insaturée ou sparging en zone saturée consistent a extraire les
contaminants volatils par transfert dans une phase gazeuse mobile (ADEME, 2011;
Khan et al, 2004). La circulation d’air provoque un renouvellement du gaz dans les
pores du sol qui sollicite les équilibres chimiques de distribution des contaminants
entre l'air, 'eau et le sol. Les vapeurs récupérées sont ensuite traitées en surface.
Néanmoins, ces techniques sont limitées par la tension de vapeur qui doit étre
supérieure a 67 Pa a 20 °C (Colombano et al,, 2010). Ces techniques ont été utilisées
lorsque le milieu poreux est relativement perméable et isotrope.

La désorption thermique peut étre utilisée sur sol excavé ou en mode in situ dans la
zone contaminée (Roudier, 2005). En mode ex situ, les terres excavées sont mis dans
des unités de désorption, qui sont des fours atteignant des températures de I'ordre de
540 s°C. Elles permettent ainsi le détachement des contaminants adsorbés des
particules du sol et favorisent leur volatilisation. Menée en mode ex situ, elle est moins
dangereuse pour I'’environnement, a condition de contrdler les émanations gazeuses
nocives. Pour la désorption thermique in situ, le sol est chauffé directement par une
résistance électrique ou en injectant de la vapeur dans les zones contaminées.
L’efficacité de ce traitement peut atteindre 95%, mais il est fortement influencé par la
présence de matiere organique naturelle (NOM) dans le sol, ainsi que par son
anisotropie. En 2012, les traitements thermiques ont représenté 5% du tonnage total
de sol traité, et environ 68% du sol traité 'a été in situ.

Le lavage du sol est une méthode qui permet I'extraction et la récupération d’'une
large gamme de polluants piégés dans le sol. Elle peut étre employée in situ ou sur sol
excavé. Pour les cations métalliques, I'extraction se fait par lixiviation a I’aide d’acides
ou de molécules chélatantes comme l'acide éthylene diamine tétraacétique (EDTA) ou
'acide citrique. L’apport d’agents chélatants solubilisent les métaux et évitent leur
précipitation par la formation de complexes stables. Pour les contaminants
organiques, le lavage est réalisé avec des solutions de surfactant appelée aussi tensio-
actif, en général au-dessus d’'une concentration limite appelé concentration micellaire
critique (CMC). L’ajout du surfactant pour améliorer I'extraction de polluants sera
discutée en détails dans la partie 2.3.2.2. La combinaison d’agents chélatants et de
surfactants peut aussi utilisée pour le traitement de sols contaminés a la fois par des
molécules organiques et par des métaux (Hahladakis et al, 2014). En 2012, le lavage
des sols a représenté 1 % du tonnage total de sol traité. Environ 90 % du sol traité par
lavage I'a été sur-site (ADEME, 2014a).

Enfin, lorsque le sol est contaminé par des métaux disponibles, les techniques de
phytoextraction peuvent étre employées in situ. Cette technologie repose sur
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'utilisation des plantes accumulatrices qui sont capables de transporter et de
concentrer les contaminants du sol vers leur biomasse. Les plantes sont par la suite
récoltées et incinérées. Ce procédé s’applique essentiellement lorsque les surfaces
polluées sont importantes, sur des sols limoneux a sableux jusqu'a 50 cm de
profondeur (Colombano et al, 2010). Cette technique est limitée essentiellement par
les durées de traitement souvent supérieures a 20 ans, et par 'hétérogénéité de
distribution des polluants.

2.2.4 Dégradation

Les technologies de dégradation ont pour but de détruire complétement ou
partiellement les contaminants. Elles peuvent étre employées in situ ou sur sol excavé.
On distingue les traitements de dégradation biologiques, thermiques et chimiques.

2.2.4.1 Dégradation biologique

Un composé est dit biodégradable lorsqu’il est transformé en un autre composé par
I'action de microorganismes (Carey et al, 2000). La dégradation biologique ou
biodégradation est basée sur l'utilisation de différents microorganismes comme les
bactéries (Biache et al, 2017; Singh et Thakur, 2006), les champignons (Yan et
Viraraghavan, 2003), les enzymes (Rodriguez Couto et Toca Herrera, 2006), les algues
(Ruas et al, 2018), pour dégrader des contaminants a base de carbone dans le but de
les transformer en des composés moins ou non toxiques. Elle peut s’effectuer en
présence ou en absence plus au moins stricte d’oxygene. C’est une approche peu
coliteuse, largement acceptée du public, et a faible impact sur la qualité des eaux
(Siegristetal, 2011).

On distingue :

- la bioaugmentation, dans laquelle des microorganismes du milieu, spécifiques aux
polluants ciblés sont injectés,

-la biostimulation durant laquelle les conditions sont optimisées pour la
biodégradation, en apportant nutriments ou oxygene (bioventing ou biosparging).

La biodégradation aérobie est employée pour des sols ayant des conductivités
hydrauliques supérieures a 107® m.s'1. Les temps de traitement nécessaires varient
de 6 mois a 5 ans. Plusieurs facteurs doivent étre contrélés lors de la mise en place
d’un traitement de biodégradation in situ qui sont résumés sur la Figure 12.
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Conditions du milieu
(pH, température,
humidité,
nutriments...)
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Nature des
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Figure 12 : Triangle de la biodégradation (adapté de Suthersan et McDonough,
1996).

La biodégradation présente quelques désavantages parmi lesquels I'incapacité des
microorganismes a dégrader les effluents a forte demande chimique en oxygene (DCO)
qui est la quantité d'oxygéne nécessaire pour oxyder toute la matiere organique
contenue dans une eau. Les polluants doivent étre disponibles, biodégradables et
surtout non toxiques (Robinson et al,, 2001). La présence de métaux ou de métalloides
toxiques ou de cyanure dans le sol peut avoir un effet néfaste sur l'activité
microbienne.

Pour améliorer 'efficacité des traitements biologiques, 'emploi d’'un surfactant ou
I'utilisation d’'une pré-oxydation peut étre nécessaire pour augmenter la
biodisponibilité des polluants. La compatibilité des deux opérations constitue un
point critique de la réussite de la mise en ceuvre. Le surfactant peut, en outre,
constituer une source de carbone pour les bactéries et accélérer le processus de
dégradation. Les technologies de biodégradation sont de plus en plus utilisées. En
2012 en France, elles représentaient 62,9 % du tonnage total des sols traités. Environ
70 % du tonnage traité par biodégradation I'a été de facgon in situ (ADEME, 2014a).

Les végétaux peuvent dégrader certains polluants organiques a travers leur activité
meétabolique ou en dehors de la plante via la production d’enzymes extra-racinaires
(Xiao et al, 2015). On parle alors de phytodégradation. Ces techniques sont utilisées
in situ ou sur du sol excavé en cas de faible pollution ou de pollution résiduelle (Gan
etal, 2009).

Enfin, un certain nombre de sites modérément contaminés, pour lesquels le risque
et la pression a la réutilisation sont faibles, sont laissés en atténuation naturelle
contrélée (Mclaughlan et al, 2006). L’atténuation naturelle rassemble I'’ensemble de
mécanismes conduisant, sans intervention humaine, a réduire la masse, la toxicité, la
mobilité, le volume, le flux ou la concentration de plusieurs types de pollutions (Atteia
et Verardo, 2014). Dans certains cas, des nutriments sont ajoutés dans les sols ou les
eaux souterraines, afin de créer les conditions favorables a lactivité des
microorganismes responsables de la biodégradation des contaminants. On parle alors
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d’atténuation naturelle dynamisée. L’atténuation naturelle est le mode de gestion le
plus économique, mais la remédiation peut étre trés longue et largement affecteé par
la nature et 'hétérogénéité de répartition des polluants. Les HAP sont trés peu
disponibles a la dégradation, en revanche, leur séquestration dans les sols au cours
du vieillissement est tres efficace.

2.24.2 Dégradation thermique

La dégradation thermique utilise la chaleur pour dégrader les contaminants tels que
les HAP présents dans les sols contaminés. Les températures utilisées sont
généralement assez élevées provoquant ainsi la minéralisation des composés sous
forme de COz, de vapeur d’eau et de cendres. L'incinération est une technique utilisée
sur du sol excavé ou in situ. En mode ex situ, elle consiste a briiler les sols contaminés
dans un four atteignant des températures extrémes allant de 870 a 1200°C, induisant
alors leur destruction avec ou sans phase de volatilisation. Elle est applicable sur une
large gamme de contaminants et de concentrations, mais les plus visés sont les
composés organiques. A cause de leur coft, les technologies d’incinération ex situ ont
été utilisées pour traiter 0,1 % du tonnage total de sol pollué géré en 2012 en France
(ADEME, 2014a). La Figure 13 résume le principe de I'incinération ex situ.

Filtres
[E = Z|™| chambre de SO
Effluents B 2B post combustion t
gazeux = =i L Frem———
o Neutralisation
Terres polluées POUSSCNGS
4 4 Cendres
<0 906, 00!
e v

fluidisation

Terres _"

brgm

Figure 13 : Schéma de principe de l'incinération (Colombano et al,, 2010).

2.2.4.3 Dégradation chimique

La dégradation chimique, consiste en une destruction des contaminants par contact
avec des réactifs oxydants ou réducteurs, sous formes liquide, solide ou gazeuse. Elle
peut étre employée sur sol excavé ou in situ, dans les sols contaminés saturés ou
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insaturés. En tant que méthodes chimiques, elles se caractérisent par des colits
potentiellement élevés et par des risques liés a la toxicité et a I'activité des produits
utilisés. Néanmoins, elle a ses avantages dans le cadre de pollutions dures et
récalcitrantes. En France, moins de 0,3 % du tonnage total de sol pollué traité I'a été
de cette facon en 2012 (ADEME, 2014a).

La réduction chimique in situ (In situ chemical reduction, ISCR) consiste a injecter un
réducteur, donneur d’électrons, dans les sols, pour transformer les polluants. La
réduction est souvent employée pour la déhalogénation des solvants chlorés ou pour
la réduction du Cr(VI) en Cr(III), moins mobile et moins toxique.

L’oxydation chimique in-situ (In situ chemical oxidation, ISCO) consiste a injecter dans
la nappe ou dans le sol un agent oxydant, accepteur d’électrons, pour dégrader les
polluants. La Figure 14 montre le schéma de principe de I'ISCO. Injecté dans un
résiduel de zone source ou dans un panache de polluants dissous, I'oxydant dégrade
les contaminants en sous-produits. L'usage d’oxydants forts a pour but d’éliminer la
récalcitrance des composés chimiques et de les minéraliser en sous-produits
inoffensifs (COz, eau, nitrate...). Si la réaction d’oxydation n’est pas complete, elle
entraine la formation de sous-produits, dont la mobilité et la toxicité doivent étre
évaluées et éventuellement contrélées. L'ISCO permet de traiter un grand nombre de
contaminations (BTEX, HAP, hydrocarbures pétroliers, solvants chlorés, PBC,
phénols, etc) a I'exception des métaux et métalloides.

Centrale de Piézometrede

préparation des controle
Puits de réactifs et injection Puits de
re . . de I'oxydant
reinjection Unité de pompage

traitement
des eaux

Zone
Solution contaminée
oxydante

Oxydation

Substratum
Figure 14 : Schéma de principe de l'oxydation chimique in situ (adapté de
Colombano et al, 2010).

Un avantage de I'ISCO réside dans la rapidité du traitement, entre quelques
semaines et quelques mois. Le temps nécessaire a un traitement ISCO dépend de
I’étendue et du volume de la contamination, de l'accessibilité du contaminant, de

Chapitrell  Etat de I'art 23



I'agent oxydant employé et du mode d’application. Le traitement d’'une zone source
est généralement plus rapide que le traitement d'un panache (ADEME, 2014b).

Le Tableau 3 résume les modes et stratégies de gestion, ainsi que les techniques de
traitements des SSP.

Tableau 3 : Modes et stratégies de gestion, accompagnées des techniques de
traitements de SSP.

Stratégie EXx situ ou sur site In situ
Pompage
Excavation Venting/sparging
Extraction , , . . . : L
_ Désorption thermique Désorption thermique in situ
de la pollution
Lavage du sol Lavage du sol in situ
Phytoextraction
Confinement
Piégeage de
& g_ Stabilisation
la pollution
Phytostabilisation
Bioaugmentation/Biostimulation
Biodégradation
Bioventing/biosparging
& ) Phytoremédiation
de la pollution Réduction chimique

Réduction chimique in situ (ISCR)
Oxydation chimique
Oxydation chimique in situ (ISCO)

La Figure 15 présente les colits et taux d’utilisation de différentes filieres de
traitement des sols en France.
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Figure 15 : Colits et taux d’utilisation de différentes filieres de traitement des sols
en France (données extraites ' ADEME, 2014a et de Colombano et al, 2010).
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2.3 ISCO

Plusieurs oxydants sont utilisés pour traiter les contaminations du sol, les plus
courant d’entre eux sont:

- le permanganate (Brown et al, 2003; De Souza Silva et al, 2009; Forsey, 2004;
Forsey et al, 2010; Ranc et al, 2017; Shih et al., 2016; Wang et al, 2015),

- le réactif de Fenton (Ferrarese et al, 2008; Gryzenia et al, 2009; Huguenot et al,
2015; Kulik et al, 2006; Laurent et al,, 2012; Lin et al, 2011; Lundstedt et al, 2006;
Palmroth et al, 2006; Ranc et al, 2017; Shih et al, 2016; Silva et al, 2009; Usman et
al, 2016; Venny et al,, 2012; Yang et al,, 2017; Yap et al, 2011),

- 'ozone (Haapea et Tuhkanen, 2006; Kulik et al, 2006; Rivas, 2006; Stehr et al,
2001),

- le persulfate (Abtahi, 2018; Deng et al, 2015; Ferrarese et al,, 2008; Gryzenia et al,
2009; Lemaire et al, 2013a, 2013b; Liao et al, 2014; Lominchar et al, 2018; Medina
etal,2018; Moraetal, 2014,2016; Nadim et al, 2006; Peluffo et al, 2018, 2016; Ranc
etal, 2017; Richardson et al,, 2011; Shih et al, 2016; Tsitonaki et al, 2010; Wu et al,
2016; Zhao et al,, 2013).

La nature du polluant, les caractéristiques de la contamination et du site pollué
(géologie, hydrogéologie et géochimie), le colit et le comportement de l'oxydant
interviennent dans le choix du réactif. Le Tableau 4 résume les potentiels standards
d'oxydoréduction de ces oxydants.

Tableau 4 : Quelques caractéristiques d’oxydants usuels.

Réactif Agent oxydant oxydan(t:;)ll'lép(;ﬁcteur v/ ]fSH)
Réactif de Fenton Radical hydroxyle HO*/H;0 2,86
Persulfate activé Radical sulfate S04*/S042~ 2,60
Ozone Ozone 03/0, 2,07
Persulfate Persulfate S2082-/ SO4% 2,01
Permanganate Permanganate MnO, /MnO; 1,69
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Réactif de Fenton

Le réactif de Fenton génere des radicaux hydroxyles tres réactifs. Ces derniers
posseédent le pouvoir oxydant le plus fort dans I'eau (Tableau 4). Ce réactif est
constitué de peroxyde d’hydrogene H202, et d’'un catalyseur métallique souvent du
fer(ID).

Le fer(Il) peut étre ajouté au sol de deux fagons :

- Pour les réactifs de Fenton classiques ou acides, le fer est administré sous la forme
d’une solution de FeSO4 et le sol doit étre acidifié a pH<4 avec un acide fort pour
maintenir le fer(Il) en solution.

- Pour éviter une acidification des sols ou dans le cas ou ils ont un pouvoir tampon
élevé sur le pH, un agent complexant organique tel que 'EDTA, le catéchol ou 'acide
citrique sont ajoutés au fer(II) pour le maintenir en solution (Ferrarese et al, 2008;
Siegrist et al,, 2011). On parle alors de « Fenton modifié ».

La formation du radical hydroxyle, OH, est expliquée par I'éq.1. La demi-équation
rédox qui fait intervenir le radical hydroxyle est donnée dans 1'éq.2. Les radicaux
hydroxyles regénerent des ions Fe?* selon les réactions 3, et 4 (Kang et Hua, 2005).

H202 + Fe2* — Fe3* + HO*+ HO~ (D
H*+ HO*+ ¢ < H20 (2)
H202 + Fe3*+ e —» Fe2*+2 H* + 02* (3)
02* + Fe3* - Fe2* +02 (4)

La génération des radicaux HO* peut aussi étre réalisée par voie électrochimique
(électro-Fenton) sans emploi du fer (II) (Mousset et al., 2014a).

Habituellement, 'oxydation des composés organiques par le réactif de Fenton obéit
a une cinétique d’ordre 2 (Watts et Teel, 2006).

Le réactif de Fenton est peu persistant dans le sol a cause de la forte réactivité des
radicaux hydroxyles. Son temps de demi-vie est faible, de 'ordre de la minute. Parmi
les facteurs limitants du réactif de Fenton, on peut citer le transport tres controlé et
difficile de H202 car il peut s’enflammer spontanément au-dela de 30% dans I'eau (Pilli
etal, 2015). A cause de son pouvoir corrosif, I'utilisation des puits en acier inoxydable
est nécessaire. Son injection peut entrainer des dégagements de vapeurs toxiques
d’hydrocarbures (Pilli et al, 2015). Le réactif de Fenton n’est pas efficace dans des
environnements alcalins et I'acidification des sols peut entrainer la mobilisation de
meétaux lourds (Diya’udeen et al, 2012; Usman et al, 2016). Les radicaux hydroxyles
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peuvent aussi étre neutralisés par plusieurs réactions parasites avec les carbonates,
les nitrates, les chlorures ou les sulfates par exemple selon les équations 5 a 8 (Liao et
al, 2001; Siegristetal, 2011). En plus, 'utilisation du réactif de Fenton peut fortement
augmenter la perméabilité du sol, en oxydant les matieres organiques naturelles,
augmentant ainsi sa porosité (Usman et al,, 2016).

HO*® + CO32- — HO™ + CO3*~ (5)
HO® + NOs~ — HO~ + HNO*" (6)
HO*® + CI-— CIHO*" (7)
HO® + S042~ —> SO4*~ + HO- (8)

Le réactif de Fenton est applicable pour une large gamme de contaminants comme
les éthenes et éthanes, les BTEX, la fraction légere et moyenne des HAP, phénols et la
fraction légeére des huiles minérales. Cependant, il est moins efficace pour oxyder les
fractions lourdes d’hydrocarbures, peu mobiles (Usman et al, 2016).

Persulfate de sodium

Na2S20s est utilisé depuis peu dans le traitement des sols et des eaux. Tres soluble
dans I'eau, 0,556 kg.I'1 a 20 °C, son potentiel standard d’oxydo-réduction est égal a
2,01V/ESH. Le persulfate agit par transfert électronique et permet de dégrader une
large gamme de contaminants organiques. La demi-équation rédox mise en jeu pour
'oxydation par le persulfate est donnée par I'’équation 9 :

S2082 + 2 & 5 2 SOa2- (9)

Le potentiel standard d’oxydo-réduction du persulfate peut étre plus élevé lorsqu’il
est activé sous la forme du radical sulfate (Tableau 4). Le persulfate activé implique
des mécanismes réactionnels radicalaires (Siegrist et al, 2011; Watts et Teel, 2006).
Il peut étre activé par la chaleur, par I'ajout de fer(II) de maniere identique au réactif
de Fenton, par le peroxyde d’hydrogéne, et par augmentation du pH au-dela de 11.

L’activation du persulfate permet de générer les radicaux sulfate SO4*- et HO® dans
'’eau. Bien plus réactifs que le persulfate non activé, leur sélectivité est inversement
proportionnelle a leur réactivité (Block et al, 2004; Bouzid et al, 2017; Huang et al,
2002). Néanmoins, les radicaux sulfates SO4°* sont plus sélectifs des molécules
aromatiques (Liang et Su, 2009).
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L’efficacité d’oxydation des HAP par le persulfate activé suit I'ordre : activation
thermique > activation par le fer(Il) > activation par le peroxyde d’hydrogene >
activation alcaline (Zhao et al., 2013). L’oxydation des composés organiques en
présence d’'un exces de persulfate activé obéit en principe a une cinétique du pseudo-
premier ordre (Huang et al, 2005, 2002, Liang et al, 2007, 2003). Cependant, des
exceptions ont été observées qui entrainent un ralentissement de la réaction, ce qui
suggere que d'autres processus sont impliqués (Siegrist et al,, 2011).

L’activation du persulfate par la chaleur donne deux radicaux sulfates qui peuvent
capter un électron pour former le sulfate selon les éq. 10 et 11. Ce processus est
controlé par la température : plus celle-ci est élevée, plus la constante de vitesse de la
réaction augmente. Les températures utilisées varient en général entre 30 et 90 °C
(Bouzid et al,, 2017; Huang et al, 2005, 2002a; Liang et al,, 2003; Ranc et al, 2016).

S2082" + chaleur < 2 SO4*~ (10)

SO4*~+ e = S042 (11)

L’efficacité du persulfate activé par la chaleur a été démontrée pour la dégradation
des HAP dans les sols et dans les eaux souterraines (Bouzid et al, 2017; Liao et al,
2014; Zhao et al, 2013). L’augmentation de la température permet en plus
d’augmenter la disponibilité des hydrocarbures.

La constante de vitesse de la réaction obéit alaloi d’Arrhenius (éq. 12). La constante
de vitesse est une fonction de I'énergie d’activation, Ea, d'un facteur pré-exponentiel
A qui représente la fréquence de collision entre les réactifs, de la constante des gaz
parfaits R, et de la température absolue T.

Ink=2241nA (12)
RT

Cependant, la mise en oeuvre de l'activation thermique reste tres cofiteuse a
’échelle du terrain, et nécessite la mise en place d’'un gros équipement sur place (Zhao
et al, 2013). La production de sulfate dans le sol peut aussi avoir un effet néfaste sur
I'environnement.

Le persulfate est aussi activé par le fer(II) qui cede un électron pour former les
radicaux sulfates selon la réaction :

S2082" + Fe2* — S04* + S04%- + Fe3* (13)
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Comme pour le réactif de Fenton, des conditions acides sont nécessaires pour éviter
la précipitation du fer dissous sous la forme d’hydroxydes (Watts, 2011; Zhao et al,
2013). L’emploi d’'un complexant permet de réaliser un traitement a pH neutre et
alcalin. Cette technique est souvent employée a cause de son cofit réduit.

Moins utilisée, I'activation du persulfate par l'eau oxygénée permet également la
production de radicaux sulfates et hydroxyles sans nécessité d’ajouter un métal de
transition (Block et al, 2004; Crimi et Taylor, 2007). Ce mode d’activation présente
néanmoins quelques risques de sécurité a cause de la manipulation délicate du
peroxyde d’hydrogene. L’équation de la réaction est la suivante :

S208%" + H202 — SO4*- + SO42- + HO* + HO- (14)

Enfin, le persulfate peut étre activé en milieu alcalin, a pH > 11, par I'ajout d’'une base
forte telle que I'hydroxyde de sodium. L’alcalinisation importante du milieu permet
la génération de radicaux sulfates et hydroxyles (Zhao et al, 2013). Les réactions
mises en place pour ce mode d’activation sont (Bennedsen et al,, 2012) :

2 520827 + 2 H20 — 3 S042™ + SO4* + 02*~ + 4 H* (15)

S0O4*- + HO- — S04%- + HO® (16)

Le persulfate est un oxydant lent, ayant une persistance dans les sols de plusieurs
semaines a plusieurs mois (ADEME, 2014a; Simonnot et Croze, 2012). Ceci montre
son intérét pour oxyder les contaminants organiques, comme les HAP, dont la
cinétique de désorption dans le sol est lente. Les radicaux SO4*~ et HO® produits lors
de l'activation du persulfate sont plus réactifs, et ont des demi-vies courtes, de moins
d’'une minute (Johnson et al, 2008).

L’oxydation chimique par le persulfate est applicable a une large gamme de
contaminants, comme les molécules chlorées aromatiques, les BTEX, les HAP, les
phénols et le méthyle tert-butyle éther (MTBE). Cependant, le traitement a base de
persulfate de sols contaminés provoque des diminutions temporaires, mais
importantes, du pH (éq. 15). Cela peut induire la dissolution de quelques métaux a des
concentrations nocives pour les microorganismes et les végétaux, et rendre alors
difficile une réutilisation du terrain (Laurent et al, 2012; Ranc, 2016).
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Ozone

O3 est un oxydant gazeux extrémement réactif de pouvoir oxydant élevé. Sa demi-
vie est de 2 jours au maximum (ADEME, 2014b). Pour cette raison, il ne peut étre ni
transporté, ni stocké, et doit étre produit sur place, ce qui présente une contrainte de
sécurité importante en plus de son fort pouvoir corrosif (Touzé et al, 2005). Les
mécanismes d’oxydation radicalaire sont assez complexes et suivent généralement
une cinétique d’ordre 2 (Siegrist et al, 2011). L’oxydation avec I'ozone en milieux
aqueux conduit a la formation de radicaux hydroxyles selon la réaction :

03+ H20 —» 02+ 2 HO® (17)

L’ozone est applicable pour I'oxydation des éthénes, BTEX, phénols, phtalates, MTBE
et les fractions légeres de HAP. En revanche, il est moins efficace pour I'oxydation des
alcanes, des PCB, du chloroforme et des fractions lourdes des HAP (ADEME, 2014b).

Son utilisation directe en zone insaturée est trés sensible aux contrastes de
perméabilité du fait de la faible viscosité des gaz.

Permanganate

Le permanganate est généralement utilisé sous forme de sel sodique, voire
potassique. En fonction du pH, le permanganate réagit selon différentes demi-
équations électrochimiques :

pH <3.5: MnOs + 8 H* + 5 & 5 Mn2* + 4 H20 (18)
3,5 < pH <12: MnOs + 2 H20 + 3 & 5 MnO2(s) + 4 HO- (19)
pH > 12: MnOs + & % MnOa?- (20)

La cinétique de dégradation des composés organiques par le permanganate obéit en
principe a une cinétique du deuxieme ordre (Siegrist et al, 2011). Le mécanisme
implique uniquement des transferts électroniques. Le nombre d’électrons transférés
dépend du pH du milieu. De maniere générale, il augmente lorsque le pH du milieu
diminue, comme montré par les équations 18 a 20. La réaction 19 est généralement
observée en milieu naturel.

Le temps de demi-vie du permanganate va de quelques jours a plusieurs semaines.
Il est considéré I'un des oxydants les plus stables et rémanents dans le sol, et présente
peu de risques a 'usage (ADEME, 2014b; Lemaire et al, 2013a; Siegrist et al, 2011).
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Cependant, la formation du dioxyde de manganese réduit la porosité des sols (US EPA,
2004).

Le permanganate est efficace pour l'oxydation des chloroéthénes, toluene,
éthylbenzene xylene, phénols et HAP. Son efficacité est moindre pour le benzéne, les
PCB et les pesticides aromatiques (ADEME, 2014b; Simonnot et Croze, 2012).

La Figure 16 présente des algorithmes pour la mise en place d’un traitement par
ISCO, et 'oxydant a sélectionner en fonction du volume de la contamination et de la
durée du traitement.

Les cofits des différents oxydants détaillés dans cette partie dépendent du niveau de
contamination, du volume a traiter et de la durée du traitement (ADEME, 2014b;
Touzé et al,, 2005).

Source ou
panache ?

1 Source
Non <1lan

Durée de-
Traitement

Oui >1an
Exclu
Oui

La pollution
est-elle Produit pur ?

importante ?

Non
Envisageable

Envisager I'utilisation
d'ozone/ peroxyde

Source ou
panache ?

Panache
Approche linéaire <2ans
Produit pur?
[r— P Approche Durée de . Envisager |'utilisation

volumique traitement d'ozone/ peroxyde
ou linéaire

Approche 2-5ans
volumique Envisager |'utilisation
d'ozone ou d'ozone/

peroxyde

Réduites

X Envisager |'utilisation
Concentrations — d'ozone ou d'ozone/
Envisager l'utilisation peroxyde

de réactifs de Fenton
Elevées
Envisager |'utilisation de

permanganate, persulfate
ou ozone/ peroxyde

Envisager l'utilisation de

permanganate, persulfate «
’ ou ozone/ peroxyde

Figure 16 : Algorithmes de décision pour une évaluation rapide et indicative de la
faisabilité de mise en ceuvre de I'ISCO pour une zone source et une zone panache
(ADEME, 2014b).

La combinaison de I'oxydation chimique avec d’autres techniques de remédiation,
comme la dégradation biologique, a montré des résultats tres prometteurs sur
’élimination des HAP en comparaison de chaque technique seule. Un intérét évident
pour cet exemple tient a une consommation, et donc un coft plus faible en réactifs
chimiques. Kulik (2006) a étudié 'effet d'une pré-oxydation par le réactif de Fenton
ou par ozonation sur I’élimination des HAP d’un sol contaminé par la créosote. Le
probléme rencontré était la récalcitrance des HAP séquestrés dans le sol. Il a rapporté
qu’'un traitement combiné d’oxydation chimique et de bioremédiation était plus
efficace pour la dégradation des HAP par les deux oxydants. Le taux d’élimination des
HAP a la fin des traitements d’oxydation chimique était respectivement de 43 et 35%
pour l'ozone et le réactif de Fenton. En revanche, la combinaison avec la
bioremédiation a amélioré ces taux respectivement de 25 et 10% pour l'ozone et le
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réactif de Fenton. La différence entre les deux oxydants a été attribuée a la nature du
sol. Des résultats semblables ont été obtenus par Palmroth (2006), qui a rapporté
qu’'un traitement combiné Fenton-biodégradation permet d’améliorer le taux
d’élimination des HAP d’un facteur trois comparé a la biodégradation seule.

2.3.1 Problématiques liées a la mise en ceuvre

Contact oxydant-polluant

La principale difficulté de I'ISCO est la mise en contact prolongé entre contaminant
et oxydant. Cela tient a I'hétérogénéité de la matrice, a 'anisotropie du milieu en
termes de perméabilité et de contamination de la zone polluée, et a la faible dispersion
horizontale des réactifs lorsque les effets gravitaires sur les fluides de remédiation
sont importants. Ces contraintes entravent le contact entre l'oxydant et le
contaminant et ne permettent pas de garantir I'atteinte des objectifs de remédiation
(Suetal, 2015; Watts, 2011; Zhong et al, 2011).

En effet, la contamination, souvent hydrophobe, peut se trouver sous forme piégée
dans la matrice du sol, tandis que les réactions d’oxydation ont généralement lieu en
phase aqueuse. La réaction est donc limitée par la cinétique de remobilisation des
contaminants. Ces cinétiques de remobilisation, généralement lentes, nécessitent un
contact prolongé entre la solution oxydante et le contaminant. Or, lors de I'injection
des fluides d’oxydation classiques (solution et gaz), leur propagation est le résultat de
leur viscosité mais aussi de la gravité, de la perméabilité et des forces capillaires qui
caractérisent la matrice poreuse. La capillarité est la force principale qui permet de
retenir ’eau dans les sols. La montée capillaire de '’eau dans les sols est une mesure
directe des forces capillaires. Elle dépend de la perméabilité du sol et des tailles de
pores (Lietal, 2018).

Li (2018) a étudié les montées capillaires de I'’eau dans des sols ayant des rayons de
pores variés. Il rapporte que la montée capillaire maximale d'un liquide dans un sol
est complexe. Elle est déterminée principalement par les caractéristiques de
distribution des pores du sol. Pour un capillaire, lorsque I'’eau atteint une hauteur
maximale, les forces gravitaires sont compensées par les forces de surface le long de
'interface eau-solide. L’équation correspondante est établie par la loi de Jurin :

__ 2y cosf
h= L2 (21)

avec h est la montée capillaire maximale (cm), y est la tension interfaciale de I'eau
(mN.m1), 8 est’angle de contact entre 'eau et le solide, p estla densité de I'eau, g est
I'accélération du pesanteur (cm.m?), etr est le rayon du capillaire (mm).
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L’auteur rapporte que pour les sols, I'interconnexion entre les pores permet la montée
capillaire de 'eau. Il a par la suite évalué la surface capillaire totale gaz/liquide :

A= Qum (fooorf(r)dr)z (22)

avec @4 le nombre des interfaces gas/liquide dans la surface A, et f(r) est la fonction
de distribution des tailles de pore dans le milieu poreux.

La migration de '’eau dans les sols ne peut pas étre associée a sa migration dans un
capillaire, puisque dans les sols la plupart des interfaces gaz/liquide sont connectées.
Pour simplifier le modele, il suppose que le parcours total du liquide est égal au
produit de h et d'un facteur de retard S. Ce facteur de retard est compris entre 21 et
24 pour des sables fins de rayon de pore, rp < 3,7.1077 m et entre 24 et 26 pour des
sables plus grossiers ayant des rp > 3,7.1077 m. L’équation 21 devient alors :

_ 2y cos
© pg B fy T frar (23)

Pour p =1 g.cm3, g = 980 cmm?, y = 72 mN.m'! et & = 0° (sol trés mouillable a
I'eau), I'’équation 23 devient :

0,15

h= —
B [T fmar

(24)
L’auteur explique que fooor f(r)dr peut étre assimilé au rayon moyen des pores du

sol ro. L’équation 24 peut étre simplifiée selon :

0,15
h= 22 (25)

Les valeurs de montées capillaires réalisées sur des sols de tailles variées ont été
comparés a celles obtenus par la formule 25. Les résultats montrent une concordance
des résultats notamment pour les sables fins avec des dio, compris entre 0,001 et 0,05
cm. Le dio correspond au diametre pour lequel les particules les plus fines
représentent 10% de la masse du sol. Une erreur maximale de 10% entre les résultats
expérimentaux et le modele a été obtenue pour les sables les plus grossiers ayant des
d1o supérieurs a 0,08 cm.
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La Figure 17 présente des gammes de montées capillaires pour des matériaux de
différentes perméabilités (Bell et al, 1986).
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Figure 17 : Valeurs de montées capillaires observées pour des matériaux de
perméabilités différentes (Bell et al., 1986).

Pour les argiles et sables fins ayant des perméabilités allant de 0,01 a 50 Darcy (D),
les montées capillaires étaient de 30 a 60 fois plus importantes que pour les sables
moyens et les graviers. Les sables et les graviers ayant des perméabilités supérieures
a 50 D, ont montré des effets capillaires faibles; dans ces matériaux, les forces
gravitaires I'emportent. Une observation similaire a été obtenue a notre laboratoire
sur des milieux modeles constitués de billes de silice. On a montré qu'il existe une
gamme de perméabilités allant de 30 a 40 D au-dessus de laquelle les forces capillaires
deviennent faibles et les forces gravitaires I'’emportent. Dans ces milieux de plus
grande perméabilité, des chemins préférentiels importants ainsi que des rayons
d’influences latéraux tres réduits sont observés ce qui induit un mauvais contact entre
oxydant et contaminant (Bouzid et al, 2018a; Zhao et al, 2016; Zhong et al,, 2010).
Pour cette raison, dans cette thése, nous avons surtout considéré des milieux de
perméabilité supérieurs a 40 D. Dans ces conditions, les solutions oxydantes ne sont
pas retenues par capillarité et donc leur dispersion autour du puits d’injection est plus
difficile a controler (chapitres 3, 4 et 5).

Pour garantir un traitement efficace du site pollué, il est donc essentiel de bien le
caractériser. Par ailleurs, différents tests de traitabilité réalisés au laboratoire en
réacteurs fermés, en colonne et en cellule 2D, doivent étre menés avant de passer a la
mise en ceuvre a l'échelle du terrain, pour assurer l'atteinte des objectifs de
remédiation a moindre cofits.

Historiquement, les fluides de traitement ont été introduits dans les sous-sols par le
biais de puits d’injection. Ces derniéres années, différentes stratégies alternatives ont
été développées :
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- L’injection par fracturation consiste a injecter sous pression dans les sols soit un
meélange d’eau et d’agents de souténement pour la fracturation hydraulique, soit de
I'air pour la fracturation pneumatique (Siegrist et al,, 2011). Le but étant de fracturer
le sol pour favoriser le transport des agents oxydants au sein de la pollution. La
fracturation permet donc d’augmenter le rayon d’influence. Cependant, cette
technique ne permet pas d’atteindre une dispersion isotrope des réactifs, méme si elle
améliore significativement les ROI. En outre, elle peut étre coliteuse et dangereuse a
cause des pressions élevées. La caractérisation géologique du site est essentielle pour
pouvoir prédire, localiser et controler les fractures et empécher leur formation sous
des batiments (Siegrist et al, 2011).

- Malaxage ou soil mixing qui consiste a mélanger le sol contaminé avec la solution
oxydante. Le malaxage est réalisé avec une tariére qui peut étre munie d’injecteurs
latéraux (springjet). Ces outils ont des diametres inférieurs ou égal au metre. Ces
techniques bien qu’efficaces, restent cofliteuses (Colombano et al, 2010).

- L'injection de nouveaux fluides visqueux, moins sensibles a la gravité, tels que les
mousses de surfactant ou les solutions de polymeres. Ils permettent une circulation
plus homogéne dans le milieu a traiter. Les mousses de surfactant et leur efficacité
seront discutées dans la partie 2.4.

Doses d’oxydant

Pour un traitement d’oxydation, le choix des doses nécessaires a appliquer est un
parametre indispensable compte tenu des colts des réactifs et des risques a leur
utilisation. L’évaluation de la dose optimale d’oxydant qui permet une dégradation
maximale des contaminants a quantité minimale doit étre estimée sur la base
d’équations chimiques et d’essais de traitabilité sur la matrice. Ceci pour des raisons
de colts et d’atteinte d’objectifs. Pour cela, un bilan de consommation de I'oxydant
doit étre réalisé. En effet, une minéralisation spécifique et sélective des contaminants
présents dans les sols s’avere difficile a controéler, car la plupart des agents oxydants
utilisés dans le traitement des sols sont peu sélectifs du fait de leur grande réactivite.
I[Is dégradent a la fois la contamination ciblée, mais aussi d’autres substances
oxydables présentes dans le sol. Plusieurs facteurs doivent étre considérés pour le
choix des doses d'oxydants, des facteurs liés a la matrice et d’autres liés au
contaminant.

La matrice solide, influence beaucoup la dose d’oxydant requise et I'efficacité du
traitement. La texture et la minéralogie du sol influencent la disponibilité des
contaminants, en particulier des HAP, qui sont plus concentrés et mieux séquestrés
dans les fines et la NOM (Amellal et al, 2001). La consommation parasite et
compétitive d’oxydant par les réducteurs du sol tel que la NOM et les especes
minérales réduites, est appelée « demande naturelle en oxydant ». La NOM représente
en général 1 a 10 % de la masse des sols (Paria, 2008). En surface, elle est constituée
majoritairement par des substances humiques. En profondeur, elle est plutét
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d’origine géologique ou anthropique. Injecter des quantités d’oxydant suffisantes
pour dégrader la matiere organique et les hydrocarbures qui y sont fixés, n’est pas
nécessairement une approche pertinente. En effet, la nécessité de grandes quantités
d’oxydants génere des colits importants. De plus, 1'oxydation de la matiére organique
et la quantité d’oxydant introduite peuvent induire une altération importante du sol
qui nuit a son devenir (Ke et al,, 2018).

Lorsque la composition chimique de la contamination et de la matieére organique
extractible du sol (MOE) sont connues, la demande steechiométrique en oxydant (DSO)
est généralement utilisée pour estimer les doses d’oxydants (Lemaire et al, 2013b;
Ranc et al, 2016). La DSO est définie comme la quantité d’oxydant théoriquement
nécessaire pour minéraliser une quantité molaire de composés organiques. Elle est
calculée a partir des rapports molaires stoechiométriques (RMS) entre un oxydant et
chaque composé organique. Le RMS est le nombre de moles d’oxydant théoriquement
nécessaires pour minéraliser une mole de composé organique. La DSO est calculée
pour les composés organiques et pour la matiére organique extractible du sol :

DSO = ¥, DSO; = m x 1076 x zyﬂ%fi“f

(26)

ou DSO; est la demande stoechiométrique en oxydant du contaminant (mol), m est la
masse de sol a traiter (g) ; Ciestla concentration massique du contaminanti dans le
sol a traiter (mg.kg1) et Mi la masse molaire du contaminant i (g.mol-1).

DSOpog = RMSyoE X Necrnoo (27)

ou RMSwmok est le rapport molaire stoechiométrique oxydant/CcHnOo qui représente la
formule brute équivalente de la MOE (mol.mol1) et ¢, h et 0 sont le nombre d’atomes
de carbone, hydrogene et oxygene, respectivement, dans le composé de formule
CcHnOo.

Prenons 'exemple de la minéralisation d'un hydrocarbure aliphatique, le décane, et
d’'un hydrocarbure aromatique, le naphtalene. Les demi-équations rédox sont:

Décane : Ci0H22 + 20 H20 = 10 CO2+ 62 H* + 62 & (28)
Naphtaléne : CioHs + 20 H20 = 10 CO2+ 74H* + 74 € (29)

Pour un oxydant donné, le décane nécessite donc 1,3 fois plus d’oxydant que le
naphtalene pour étre minéralisé. De plus, le décane, comme les alcanes en général,
posseéde un potentiel rédox standard particulierement élevé (E° = 3,24 V/ESH) (Fu et
al, 2005). Par ailleurs, le naphtaléne, comme la plupart des HAP, ont des potentiels
rédox standards moins élevés (E° = 2,18 V/ESH). Ces composés organiques
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nécessitent donc 'utilisation d’oxydants tres forts, et montrent les limites techniques
de I'oxydation.

Cependant, la composition du contaminant est souvent complexe et n’est pas
toujours connue. C’est le cas des goudrons qui sont constitués de mille a dix mille
composés différents (Birak et Miller, 2009; Brown et al, 2006). Dans ce cas, un
composé modele représentatif de I'ensemble des hydrocarbures doit étre choisi pour
le calcul de la DSO. Pour les goudrons, les HAP a 2-3 cycles sont généralement les
composés majoritaires (Hauswirth et al, 2012). Le benzeéne a aussi été sélectionné
comme molécule modele représentative dans le cas d'un mélange de composés
d’essence pour son oxydation avec le persulfate (Sra et al, 2013).

En raison de la complexité de ces systemes, le passage par les équations chimiques
n’'offre qu'une estimation de départ de la dose minimale a considérer. La dose
optimale sera ensuite obtenue a travers les essais expérimentaux de traitabilité, en
tenant compte de la variabilité intrinséque des matériaux.

Production de métabolites toxiques

L’oxydation des hydrocarbures passe par la formation de métabolites, plus au moins
stables et plus ou moins toxiques (Lundstedt et al, 2007 et 2006). Les métabolites
formés sont de plus en plus solubles, donc moins mobiles, parce qu’au cours de
I'oxydation, le taux de fonctions oxygénées augmente et que les molécules se
fragmentent. Ces métabolites sont plus au moins stables du fait de leur réactivité dans
les conditions données et du rapport oxydant/contaminant.

La dégradation des HAP dans les sols est généralement partielle a cause de leur
faible disponibilité et de leurs potentiels d’oxydation élevés. La présence de
meétabolites est d’autant plus importante que les oxydants utilisés sont rémanents
(Gryzeniaetal, 2009). Ceci aboutita la formation et I'accumulation de différents types
de métabolites aromatiques tels que des quinones, des cétones, des aldéhydes et des
phénols (Biache et al, 2011; Bouzid et al,, 2017; Kishikawa et al,, 2004). Certains de
ces métabolites oxygénés sont plus toxiques et moins biodégradables que leur HAP
parents. Par exemple, la dégradation incomplete du phénanthrene conduit a la
formation de la phénanthréne quinone, identifiée comme plus toxique que le
phénanthrene (Bouzid et al, 2017; Kishikawa et al, 2004; Liao et al, 2014).
Notamment, ces quinones peuvent inhiber la croissance bactérienne (Biache et al,,
2017; Liao et al, 2014), et sont susceptibles de provoquer des cardiopathies
ischémiques, de perturber le systeme endocrinien et d’étre cytotoxiques (McConkey
et al, 1997). L’oxydation incompléte des solvants chlorés peut également former des
métabolites plus toxiques, tels que le chlorure de vinyle pour le perchloroéthylene et
le trichloroéthylene (Huang et al, 2005).

L’évaluation de la persistance et des effets toxicologiques, des métabolites de
dégradation est une étape essentielle lors de la mise en place d'un traitement par

Chapitrell  Etat de l'art 38



ISCO. Il convient, le cas échéant, de minimiser la formation de ces métabolites ou de
favoriser les conditions de leur dégradation.

2.3.2 Amélioration de la disponibilité des contaminants

Bien que l'oxydation chimique soit efficace pour dégrader une large gamme de
contaminants organiques, elle reste limitée par leur disponibilité dans la phase
aqueuse. En effet, les pollutions aux hydrocarbures présentes dans les sols sont
généralement hydrophobes, agées et fortement piégées dans la matrice solide. Ce
manque de disponibilité constitue une barriere a un traitement efficace par ISCO. Il
est donc nécessaire de combiner 'ISCO avec d’autres technologies de traitements, afin
d’augmenter la disponibilité des contaminants et améliorer 'efficacité globale du
procédé.

2.3.2.1 T-ISCO

Un préchauffage modéré des sols combiné a I'oxydation chimique in situ (T-ISCO),
permet d’améliorer la disponibilité des contaminations organiques fortement
adsorbés.

L’augmentation de la température du sol contaminé par injection de vapeur ou d’air
chaud ou par chauffage a I'aide de résistances électriques entraine la désorption des
contaminants organiques (Biache et al, 2015; Ranc et al, 2017; Usman et al, 2015).
Plus la température est élevée, plus la désorption des contaminants est importante
(Venny et al, 2012). Cependant, des températures inférieures a 100 °C sont
préférables, puisque le chauffage a haute température est coliteux et peut altérer la
biodiversité des sols (Biache et al, 2008; Bonnard et al, 2010; Cébron et al, 2011;
Colombano et al, 2010).

Usman (2015) a conduit des essais d’oxydation par le réactif de Fenton modifié sur
deux sols de cokerie contaminés par des HAP, avec ou sans un pré-traitement par
augmentation de la température. Dans les échantillons sans pré-traitement, les HAP
n’ont presque pas été dégradés a cause de leur trop faible disponibilité. En revanche,
pour les échantillons préchauffés, la dégradation des HAP a été considérablement
élevée, passant a 19 et 47% pour des températures de 60 et 150 °C.

Ranc (2017) a comparé l'efficacité d'un traitement thermique avant ou pendant
I'oxydation chimique par le persulfate et le permanganate pour des sols contaminés
par des HAP. Les résultats montrent que I'augmentation de la température améliore
I'efficacité du traitement chimique. Sans traitement thermique, I'efficacité d’oxydation
a été tres faible a cause de la faible disponibilité des HAP agés dans les sols. Le
chauffage du sol a 90 °C avant oxydation a augmenté l'efficacité de leur oxydation,
surtout dans le cas du permanganate. En revanche, le chauffage pendant I'oxydation
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a 60 °C a été plus efficace avec le persulfate. Les deux traitements thermiques ont
néanmoins amélioré les cinétiques de dégradation avec les deux oxydants.

Quoique récente, cette approche n’a pas encore convaincu I'’ensemble des traiteurs
de sols a cause des surcofits liés au chauffage.

2322 S-ISCO

La Figure 18 présente une approche qui consiste a utiliser des agents mobilisants,
que sont les surfactants, pour augmenter la désorption et la solubilité de
contaminants organiques. Ces derniers peuvent étre dégradés d’autant plus
efficacement que leur vitesse de transfert vers la phase aqueuse et que leur fraction
disponible sont alors élevées (Dahal et al., 2016a; Dugan et al., 2010; Lamichhane et
al., 2017; Paria, 2008). Cette technique qui combine solubilisation améliorée par ajout
de surfactant et oxydation chimique in situ est appelée S-ISCO.

HAP en phase
aqueuse o

N \) z g
F] U HAP émulsifiés
, o O
W 3
9 ( .
. .
P | )
Polluan}‘. (%) o {9’ .
adsorbé -] O Oxydation
(‘-;) - des HAP

Micelles de CN]
surfactant Oxydant

Désorption des HAP

Figure 18 : Désorption et solubilisation de HAP par du surfactant et leur dégradation
en solution aqueuse par oxydation.

Un surfactant est un composé organique amphiphile, composé a minima d’une
partie hydrophile et d’'une partie hydrophobe souvent constituée d'une chaine
carbonée. Les surfactants sont classés selon la charge de leur partie hydrophile
(Figure 19). On parle alors de surfactants anioniques, ou cationiques, selon qu'’ils sont
négativement ou positivement chargés. On parle de surfactants non ioniques lorsqu’ils
ne possedent pas de charges et de surfactants zwitterioniques lorsque leur charge
nette est nulle, mais qu'’ils présentent localement des charges électriques.

De maniere générale, les surfactants non ioniques et zwitterioniques sont préférés
a cause de leur plus faible toxicité, de l'apparition de micelles a plus faible
concentration et de leur meilleure biodégradabilité. Les surfactants cationiques sont
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les plus toxiques pour l'activité microbienne du sol et s’y fixent généralement en
grande quantité (Alcantara et al, 2008).

Partie hydophile Partie hydrophobe
Surfactant
0/\/\/\/\/\/ cationique
Surfactant
anionique
Surfactant
zwitterionique

/\/\/\/\/\/ Surfactant
non-ionique

Figure 19 : Représentation simplifiée des différents types de surfactants.

A faible concentration, les molécules de surfactants sont présentes sous forme de
monomeres. Du fait de sa propriété amphiphile, le surfactant s’adsorbe a I'interface de
deux phases non miscibles (eau/air, eau/solide, eau/huile). Comme l'indique la
Figure 20, la partie hydrophile s’oriente vers I'eau et la chaine carbonée hydrophobe
s’oriente vers la phase moins polaire (Paria et Khilar, 2004).

Huile

Eau

Figure 20 : Représentation schématique d’un surfactant absorbé a une interface
eau/huile.

La densité des molécules de surfactant adsorbées a I'interface augmente avec leur
concentration en solution, jusqu’a saturation. L’augmentation de la température

affecte faiblement I'adsorption du surfactant sur une interface (Rosen et Kunjappu,
2002).

Le surfactant qui s’adsorbe aux interfaces perturbe les forces cohésives entres les
molécules des fluides qui y sont présentes. Ceci provoque la baisse graduelle de la
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tension interfaciale y (éq. 30) définie comme I"énergie (mN.m1) nécessaire pour créer
une unité de surface, dS, a I'interface de deux phases non-miscibles.

L’augmentation de la concentration en surfactant jusqu’a la CMC induit
I'abaissement de la valeur de y, comme le montre la Figure 21 (Boving et Brusseau,
2000). Cela perturbe les forces cohésives aux interfaces et rend la phase moins polaire
plus disponible aux solutions oxydantes.

SW =vydS (30)

Tension interfaciale (y)

Monomére de
_ surfactant

e Micelle de
? surfactant

[Surfactant]

Figure 21 : Evolution schématique de la tension interfaciale en fonction de la
concentration de surfactant (adapté de Rosen et Kunjappu, 2002).

Au-dela de la CMC, les valeurs de tensions interfaciales se stabilisent du fait que la
concentration en monomere n’évolue plus, tandis que d’autres propriétés, comme la
solubilité de molécules hotes, augmentent considérablement.

Ces tensions interfaciales entre les phases influencent la répartition des fluides dans
le milieu poreux par I'apparition d’'un angle de contact, 6. L’angle de contact est formé
par deux fluides au point de contact des 3 phases comme le montre la Figure 22.
L’angle de contact est une mesure importante directement reliée a la mouillabilité
d’une surface. Il est relié aux tensions interfaciales par la relation de Young (Zhou et
al, 2016):

cos @ = Yows= Yws (31)

Ynw,w

ou les indices w, nw et s représentent respectivement les phases liquides mouillante
et non mouillante, et 1a phase solide (Figure 22).

Chapitrell  Etat de l'art 42



Liquide

Solide

Figure 22 : Angle de contact et tensions interfaciales entre une surface solide et deux
fluides non-miscibles.

L’angle de contact est obtenu expérimentalement par le dépdét d’'une goutte d'un
premier fluide déposée sur la surface immergée dans un second fluide (Maire, 2018).
On utilise le concept de mouillabilité pour décrire les valeurs d’angles de contact.

On définit la mouillabilité comme la tendance d'un fluide a s’étaler sur une surface
solide en présence d'un autre fluide non-miscible. Cette notion est intéressante pour
son influence sur la répartition des fluides non-miscibles dans les pores. Lorsqu’un
surfactant est adsorbé sur le sol, la mouillabilité de sa surface change (Li et al, 2012;
Wang et al, 2012; Zhou et al, 2016). Comme I'indique la Figure 23, si 0 est inférieur a
90°, alors le fluide déposé, s’étale largement et il est dit mouillant ; sinon il est dit non
mouillant (Anderson, 1987; Wang et al,, 2012, 2011; Zhou et al,, 2016).

Fluide 1 8 > 9(°

Fluide 2

Fluide 1 mouillant Fluide 1 non-mouillant
Fluide 2 non-mouillant Fluide 2 mouillant

Figure 23 : Angles de contact et mouillabilité d’'une surface.
Comme décrit précédemment, l'ajout du surfactant induit la diminution de
I'ensemble des tensions interfaciales présentes.

Par ailleurs, lorsque deux fluides non-miscibles sont en contact, il existe une
différence de pression a l'interface, appelée pression capillaire Pc (Pa). Elle est dirigée
du fluide non mouillant vers le fluide mouillant. A I’équilibre statique, elle est donnée
par la loi de Laplace :

1 1
PP=Pw—Py=7 (R—1+ R—z)cos 0 (32)
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ou R1 et Rz (m) sont les rayons de courbures principaux qui caractérisent I'interface.
Par convention, ces rayons sont positifs lorsque le centre de courbure est du c6té du
fluide non mouillant, comme le montre la Figure 24. En moyennant le rayon de
courbure, on obtient I'équation de Young-Laplace :

P. = %y cos 0 (33)

ou R représente le rayon de courbure moyen a 'interface.

Huile
(phase non-mouillante)

s
P /’B Pe = Phuite — Peau
eal

Eau
(phase mouillante)

Figure 24 : Pression capillaire dans un systéeme huile/eau

En milieu poreux, la pression capillaire est directement liée a la saturation des
fluides mouillant et non mouillant. Une diminution de la saturation de la phase
mouillante (Sw) entraine 'augmentation de la pression capillaire (phénoméne de
drainage) jusqu’a la saturation irréductible de la phase mouillante (Siw), qui
correspond a la quantité de phase mouillante, tres fortement liée au sol. Le
phénomene inverse est appelé imbibition. La relation établie expérimentalement
entre saturation et pression capillaire permet de réaliser les courbes d’'imbibition-
drainage dont un schéma est présenté a la Figure 25.

A
1 1
1 1
1 1
1 1
— I 1
& :
v :
s orai :
z rainage :
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o 1
c 1 |
2 | .
3 1 1
2 1 1
= i Imbibition :
‘ b
1 1
1 1
i : B
0 Syw 1-S,,, 1

Figure 25 : Aspect typique d’une courbe d’imbibition-drainage dans un sol.
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Le piégeage de phase liquide non aqueuse (NAPL) en milieu saturé survient du fait
des phénomenes d’instabilité capillaire (snap-off) et de contournement (by-passing),
selon Chatzis (1983). Une pression capillaire minimale appelée pression capillaire
d’entrée, P, ., est nécessaire pour déplacer les gouttelettes de NAPL piégées dans les
pores. Elle se calcule a partir de la loi de Laplace-Young, en utilisant le rayon de la
gorge du pore comme rayon de courbure pour l'interface, selon I'éq. 34. La présence
de surfactant fait diminuer la valeur de P, traduisant une force moins importante a
fournir aux fluides de remédiation pour pénétrer et balayer les zones contaminées.

P., = —' cos 0 (34)
! Igorge
Le piégeage dans les pores est trés dépendant du rapport entre les effets capillaires
et les effets visqueux, c’est pourquoi on quantifie leur rapport sous 'appellation du
nombre capillaire :

up
Nea = = (35)

ou u (kg.m1.s1) et u (m.s1) sont respectivement la viscosité dynamique et la vitesse
de la phase mobile entrante et y est la tension interfaciale entre fluide non-mouillant
et mouillant (mN.m1). La présence de surfactant fait baisser les tensions interfaciales
et par conséquent une augmentation du nombre capillaire sera observée, traduisant
un meilleur balayage de la zone contaminée (Jeong, 2003; Jeong et Corapcioglu, 2005).

Les contaminants piégés dans les sols sont généralement libérés vers la phase
aqueuse par les mécanismes de désorption, et solubilisation pour des concentrations
en surfactant respectivement inférieures et supérieures a la CMC comme le montre la
Figure 26 (Cheng et al,, 2017; Gryzenia et al, 2009; Huang et Chang, 2000; Kilbane et
al, 1997; Yap et al, 2011). Leur solubilisation est affectée par de nombreux
parametres, comme le vieillissement, la force ionique, le pH, le débit, et la présence
d’agents lixiviants. Néanmoins, I'augmentation de la solubilité des contaminants
hydrophobes par les surfactants dans '’eau a partir de la CMC permet d’améliorer
considérablement I'efficacité d'un traitement par ISCO (Trellu et al,, 2016).
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Solubilité

cmcC [Surfactant]

Figure 26 : Evolution schématique de la solubilité d'un composé hydrophobe en
fonction de la concentration en surfactant (adapté de Rosen et Kunjappu, 2002).

AT'équilibre, la solubilité apparente Siapp,eq d'un composé peu soluble en fonction de
la concentration en surfactant, Cs, est donnée par (Edwards et al,, 1991) :

S iappeq = S iweq + MSR (Cs — CMC) (36)

ou MSR, appelé rapport de solubilisation molaire (mol.mol-1), est une valeur spécifique
du systéme, souvent constante sur un large domaine de concentrations en surfactant
(Rosen et Kunjappu, 2002). S ; , .4 €tant la solubilité du méme composé dans I'eau.

Cette valeur est définie comme le nombre de moles d’hotes solubilisées par mole de
monomere de surfactant sous forme micellaire. Le MSR d'un surfactant donné
augmente avec le volume de la micelle et la longueur de la chaine carbonée. La vitesse
de solubilisation du composé organique augmente avec son caractere hydrophile et
avec la concentration du surfactant. Exprimé en terme de coefficient de partage, Km,,
du contaminant i entre la phase micellaire et la solution, cela donne :

Xim
Ky = 2 (37)
vw
Ci, MSR
avec X;,;m = =

Ciym+Csm 1+MSR
_ Si,w,eq =9 7
et Xirw - c - i,w VW
w
ou Xim et Xiw sont respectivement la fraction molaire du contaminant i dans les
micelles et dans I'eau. Cim et Csm sont respectivement la concentration du contaminant

et du surfactant dans les micelles. C=W et I7W sont respectivement la concentration et le
volume molaire moyens de I'’eau (55,5 mol.l't et 1,8.1072 Lmol-1 4 20 °C).
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La valeur de Km dépend de la structure chimique du surfactant, du type de polluant
solubilisé ainsi que de la température (Edwards et Luthy, 1994). Plusieurs auteurs
ont étudié I'effet solubilisant des surfactants sur les molécules organiques comme les
HAP (Kumar et al, 2018; Lamichhane et al, 2017; Li et Chen, 2014; Liang et al, 2014;
Long et al, 2016; Mar Mar et al,, 2006; Masrat et al,, 2013; Smith et al, 1996; Tiehm,
1994). Les publications s’accordent sur le fait que les surfactants non ioniques
possédent le MSR le plus élevé et que la solubilité des HAP diminue avec leur masse
moléculaire. Le Tableau 5 présente quelques valeurs de MSR pour la solubilisation du
phénanthrene par trois surfactants de natures différentes.

Tableau 5 : Valeurs de MSR pour le pyréne dans différentes solutions de
surfactants (Masrat et al.,, 2013).

Surfactant MSR du
Nom Nature CMC (mmol.L-) phénanthréne
Sodium Dodécyl Sulfat
odium Dodécyl Sulfate Anionique 7,60 0,055
(SDS)
Bromure de
cétyltriméthylammonium Cationique 0,77 0,032
(CTAB)
1 éthyléne (10
polyoxyéthylene (10) Non ionique 0,036 0,106

cétyléther (Brij56)

Les micelles gonflent tandis qu’elles accueillent le solubilisat, jusqu’a devenir des
émulsions, qui sont des dispersions fines, thermodynamiquement instables, d'une
phase dans une autre.

Plusieurs auteurs ont étudié l'effet de l'ajout de surfactant sur lefficacité
d’oxydation des composés organiques par différents oxydants. Les publications
s'accordent sur le fait que l'ajout de surfactant améliore considérablement
'oxydation, notamment avec I'ozone (Chiu et al, 2007; Haapea et Tuhkanen, 2006), le
réactif de Fenton et I'électro-Fenton (Alcantara et al, 2008; Ammami et al, 2015;
Dominguez et al,, 2018; Hahladakis et al, 2014; Lopez-Vizcaino et al, 2012; Nadarajah
et al, 2002; Seo et al, 2015; Trellu et al, 2017), le permanganate (Tsai et al, 2009b)
et le persulfate (Jousse, 2016; Li et al, 2019; Liao et al, 2014b; Tsai et al,, 2009a; Wang
etal,2017).

Tsai (2009) a étudié I'effet du surfactant a des concentrations proches de la CMC sur
I'efficacité de dégradation du TCE dans les eaux souterraines, par oxydation chimique
et biodégradation. Le surfactant a efficacement solubilisé le TCE et 'efficacité de la
dégradation passe de 74-85% en absence de surfactant a 84-97% en sa présence. La
méme chose a été observée par Dominguez (2018) qui a étudié I'oxydation par Fenton
de solutions de lavage par un surfactant non ionique de sols contaminées par des
dérivés dulindane. Le surfactant a permis d’extraire la majorité des composés chlorés
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initialement présents, ce qui a induit la dégradation de plus de 80% des contaminants.
Li (2019) a étudié I'oxydation par le persulfate activé d'un sol contaminé par des HAP
apres lavage avec des surfactants non ioniques a des concentrations supérieures a la
CMC. Les surfactants ont efficacement solubilisé les HAP présents dans le sol
contaminé. La combinaison du Triton X-100 (TX-100) avec le persulfate a permis
d’augmenter le taux de dégradation des HAP de 20% comparé a l'extraction ou a
'oxydation seule. En particulier, le TX-100 a amélioré la dégradation des HAP de 3 a
4 cycles et de 5 a 6 cycles respectivement de 8 et 11%.

Toutefois, la solubilisation de contaminants assistée par les surfactants est tres
gourmande en réactifs. Prenons I'exemple de I'extraction de HAP par des surfactants.
Pour des micelles gonflées, des valeurs typiques de MSR < 0,3 montrent que les
édifices contiennent beaucoup plus de surfactant que de HAP (Zhu et Feng, 2003).
Pour des microémulsions de taille < 100 nm, Rosen et Kunjappu (2002) rapportent
des masses de surfactants de 15 a 30% de celles des contaminants organiques
hydrophobes, tandis qu’elles chutent a 1-3% pour des mini-émulsions de taille < 400
nm. Néanmoins, en général, seuls les édifices < 100 nm circulent bien dans les pores
des sols.

En résumé, l'ajout de surfactant permet donc de réduire considérablement les
angles de contacts entre le fluide injecté et le NAPL si le milieu traité est initialement
hydrophobe. La réduction des angles de contact induit I'inversion de mouillabilité du
sol contaminé par adsorption du surfactant sur le sol. Cette inversion de mouillabilité
induit par la suite une diminution de la pression capillaire d’entrée du fluide de
traitement vers les pores contaminés (Amirpour et al, 2015; Li et al, 2012; Rathfelder
etal,2003; Zhou etal, 2016), ainsi que I'augmentation du nombre capillaire du fluide
entrant. Ces phénomenes entralnent une meilleure propagation de la solution
oxydante injectée dans les pores du sol contaminé et une surface de contact plus
importante entre I'oxydant et le sol contaminé hydrophobe ce qui permet d’éliminer
plus efficacement la pollution et d’'améliorer un traitement par ISCO.

Cependant, un facteur primordial a prendre en compte lors de '’emploi de I'S-ISCO
estla compatibilité entre I'oxydant et le surfactant utilisé. En effet, lors de I'emploi des
surfactants, les polluants solubilisés sont protégés par les micelles. Le risque est que
I'oxydant ne doive dégrader les micelles avant d’accéder au polluant encapsulé
(Cheng et al., 2017; Dominguez et al., 2018; Dugan et al., 2010; Mousset et al., 2014a;
Trellu etal, 2017; Wang et al., 2017). La sélectivite de I'oxydation du contaminant par
rapport au surfactant doit étre recherchée pour éviter une consommation non
productive d’oxydant par le surfactant, ce qui peut considérablement réduire
I'efficacité du traitement. Le probléme de comptabilité est d’autant plus grand qu’on
a besoin du surfactant pour générer la mousse dans les sols (v. partie suivante).

Un autre probléme concerne les grandes quantités de surfactant souvent injectés a
cause des pertes par adsorption ou dégradation (Kim et al,, 2001; Zhou et al,, 2016),
ce qui peut augmenter significativement le coiit du traitement.

Chapitrell  Etat de l'art 48



La lutte contre les effets gravitaires et contre les contrastes de perméabilité ou
d’hydrophilie pour la distribution de fluides dans des milieux insaturés requiert le
développement de nouvelles méthodes d’injection a base de fluides visqueux
rhéofluidifiants. Les mousses de surfactant apparaissent prometteuses, puisqu’elles
sont de faible densité, qu’elles conservent leur propriétés dans les sols sur de longues
périodes (Maire et al, 2018c; Portois et al, 2018) et qu’elle ont les propriétés
rhéologiques adéquates (Maire et al, 2018a). L'usage de mousses consomme
significativement moins de surfactant grace a leur fraction gazeuse élevée. Par
ailleurs, elles permettent de baisser les tensions interfaciales et de solubiliser les
contaminants organiques, tout en en se propageant de facon homogéne et isotrope
dans les sols contaminés. De plus, comme nous le montrons dans les chapitres 4, 5 et
6, elles permettent la distribution uniforme de solutions oxydantes, tout en
améliorant la sélectivité de I'oxydation et la biodégradabilité des polluants.

2.4 Intérets des mousses dans les traitements in situ

2.4.1 Généralités sur les écoulements en milieu poreux

Un milieu poreux est un matériau caractérisé par la présence de pores ou de fissures
pouvant étre occupées par des fluides. Les en sont un exemple.

Les écoulements en milieux poreux peuvent étre monophasiques ou polyphasiques.
Dans le premier cas, un seul fluide occupe I'espace poral, tandis que dans le second,
plusieurs fluides non-miscibles (eau, air, NAPL) coexistent et sont libres de se
déplacer sur certains domaines.

L’écoulement des fluides newtoniens dans les milieux poreux est décrit par la loi de
Darcy :

k
- VP (38)

u=
ou u est la vitesse apparente d’écoulement du fluide, appelée aussi vitesse de Darcy
(m.s71), VP est le gradient de pression appliqué (Pa.m-1), k est la perméabilité
intrinséque du milieu (m?2), et p la viscosité dynamique du fluide (Pa.s).

Cette loi est utilisée pour la détermination expérimentale de la perméabilité d’un
milieu poreux. Pour des particules sphériques de taille identique, 1'équation de
Carman-Kozeny permet de calculer la perméabilité du milieu :

®*d3

- 72(1-¢)2t (39)
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ou ¢ est la porosité du milieu, dp est le diametre des particules (m), et t est la
tortuosité du milieu poreux. La tortuosité représente le rapport des distances réelle
et directe que parcourent les filets de fluide pour aller d'un point amont vers un point
aval a travers le matériau.

La valeur de perméabilité d’'un matériau granulaire est d’autant plus grande que
'espace entre les grains qui le compose est large.

De facon similaire a la perméabilité intrinseque, la conductivité hydraulique du
matériau K (m.s'1) est aussi utilisée pour caractériser I’écoulement d’eau dans un
aquifere. Ces deux quantités sont liées par la relation :

kpg
K = =t& 40
(40)

ou p estla masse volumique de I'’eau (kg m-3) et g est I'accélération de la pesanteur
(m.s2).

Ces deux parametres permettent d’effectuer un classement des matériaux selon le
type de sol (Tableau 6).

Tableau 6 : Gammes de conductivités hydrauliques pour différents types de
matériaux (Dueso et Cadiere, 2009).

K
10°* 102 10* 10°* 105 10¢ 1077 10°® 10°° 1071 107
(m.s1)
Sables fins et
Tvpe d limons
yPe €€ Graviers Sables Argiles
sol Sables
argileux

La saturation d’'un milieu poreux par un fluide donné, correspond a la fraction
volumique relative au volume poreux, noté Vporeux ou PV :
Vi

Vporeux

ou Vireprésente le volume occupé par le fluide i. La somme des saturations des fluides
est égalea 1.

2.4.2 Mousses de surfactant dans les sols

Les mousses sont des milieux biphasiques métastables, constituées de bulles de gaz
séparées par des films liquides. Ces films liquides, communément appelés lamelles ;
forment un réseau continu ou la circulation d’eau est libre. Ces lamelles sont
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stabilisées par des molécules de surfactant et se rejoignent pour former des bords de
Plateau (Figure 27).

Une caractéristique importante des mousses est le facteur de qualité, F;, qui
correspond a la fraction volumique du gaz :

F, = &

.= 7 (42)

ou V¢ et Vr sont respectivement le volume de gaz et le volume total occupé par la
mousse.

Lamelle

—4

%\ Bord de Plateau
4

. Surfactant

Neeud

Figure 27 : Structure d’'une mousse liquide stabilisée par du surfactant (adapté de
Rio et al, 2014).

Selon la quantité d’eau présente, les mousses peuvent étres humides lorsqu’elles
contiennent de 5 a 30 % d’eau (95%<Fq<70%), ou seches, lorsque la fraction d’eau
estinférieure a 5% (Fq>95%). La Figure 28 montre I'effet du drainage sur la structure
des mousses, qui passe de polyédrique lorsqu’elles sont seches, a sphériques
lorsqu’elles sont humides. On parle d’aphrons, pour des micromousses ayant des
tailles de bulles allant de 10 a 100 um (Jauregi et Varley, 1999)

mousse
polyédrique
(plus séche)

Gravité

v
mousse ronde
( (plus humide)

Figure 28 : Représentation d’'une mousse liquide et du drainage de film sous I'effet
de la gravité (adapté de Drenckhan et Hutzler, 2015).
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La capacité d'un surfactant a former de la mousse varie selon ses propriétés, mais la
moussabilité est maximale a la CMC. Deux caractéristiques essentielles contrdlent la
capacité d'un surfactant a former la mousse : la moussabilité, qui exprime le volume
de mousse formé pour un travail donné, et la stabilité dans le temps de la mousse
formée.

Dans les sols, on distingue deux types de mousses : les mousses fortes (strong foam)
et les mousses faibles (weak foam), dont la résistance a I'écoulement, du gaz par
exemple, sont respectivement importante et faible (Dholkawala et al, 2007). Cela
correspond a une densité de lamelles plus au moins élevée, comme montré a la Figure
29.

Ce caractere forte/faible définit la viscosité de la mousse. La viscosité des mousses
fortes provient de la densité élevée de lamelles dans le sol, qui sont autant d’obstacles
a I'écoulement. Ce caractere est quantifié par le facteur de réduction de mobilité de la
mousse ou MRF (Mobility Reduction Factor). Il est défini, pour une méme valeur de
saturation en eau, comme le rapport des gradients de pression pour l'injection des
fluides :

MRF = YPavecmousse (43)

VPSE!]‘IS mousse

Le MRF est égal a 1 lorsque la mousse est complétement déstabilisée et il peut
atteindre facilement des valeurs de I'ordre de 10% pour des mousses fortes.

Pas de mousse Mousse faible Mousse forte

Liquide @ Grain de sol Lamelle

Figure 29 : Schéma de mousses faible et forte dans un sol en comparaison d’'un
systeme classique gaz-liquide (adapté de Dholkawala et al, 2007).
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2.4.3 Formation et disparition

La propagation des mousses est controlée par un équilibre entre les dynamiques de
génération et de rupture des lamelles (Zhang et al, 2009). La formation de lamelles
ainsi que la propagation des mousses, requierent un gradient de pression minimal.
Trois mécanismes de formation des lamelles, présentés sur la Figure 30, ont été
proposés : le laisser derriére (leave behind), la rupture (snap-off) et la division

lamellaire (Ransohoff et Radke, 1988).

Bulle de gaz Division

en approche d'un des bulles de gaz
embranchement

Flux
Liquide @

O %ng o0 2@

Formation Lentille de liquide

Entrée du gaz d’un doigt de gaz aprés snap-off

Propagation du gaz Lamelle stable

Laisser derriére Rupture Division lamellaire

Figure 30 : Mécanismes de formation des lamelles (adapté de Kovscek et Radke,
1994).

Le laisser derriere se produit lorsque le gaz se déplace sous forme de deux doigts
vers la solution de surfactant en piégeant un petit volume de liquide. Il se forme alors
une nouvelle lamelle, parallelement a la direction de propagation du gaz.

Le phénomene de rupture, principal mécanisme de formation des lamelles dans le
sol, est responsable de I'apparition de mousses fortes (Kovscek et al,, 2007). Il est di
a une différence de pression du liquide entre le corps et la gorge d’'un pore qui
provoque lors de I'écoulement, la formation d’'une nouvelle lamelle au niveau de
’étranglement.

La division lamellaire survient a un embranchement, divisant la lamelle en deux
nouvelles lamelles du fait de sa progression.

2.4.4 Stabilité des mousses

Les mousses sont des systemes métastables, qui tendent a diminuer leur énergie
interfaciale. Dans les pores d’'un sol, le drainage des lamelles est habituellement
beaucoup plus lent que pour des mousses libres.

La durée de vie des mousses dépend non seulement des parametres habituels
(nature et concentration du surfactant..), mais aussi des propriétés du sol,
notamment structurales. A l'échelle du pore, différents phénoménes peuvent
provoquer la destruction des lamelles dans les sols.
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L’amincissement du film — D’un point de vue thermodynamique, la stabilité d’'une
lamelle est exprimée a travers sa pression de disjonction, I1 (Aronson et al, 1994). La
pression de disjonction correspond a I’énergie par unité de surface nécessaire pour
rapprocher les deux surfaces d’'une lamelle depuis I'infini jusqu’a une distance h. Elle
est la somme de trois composantes :

— des forces d’attraction, causées par les forces de van der Waals (ITvw),

— des forces de répulsion électrostatiques entre les tétes chargées des surfactants
(Hel),

— des forces d’hydratation/stériques (Ilsn).

Une valeur positive de II entraine le maintien des surfaces des films éloignées. Une
valeur de II négative, causée par l'amincissement du film du surfactant par
assechement par exemple, provoque la rupture du film parce que la composante des
forces d’attraction I[Iyw devient tres élevée. Une représentation schématique d'un
isotherme de pression de disjonction est présentée a la Figure 31.

L’épaisseur des lamelles est liée a la pression capillaire dans le sol. Il existe une
pression capillaire, appelée pression capillaire limite, P, au-dessus de laquelle les
lamelles s’affinent puis se rompent. Cette pression capillaire limite, dépend des
propriétés du surfactant ainsi que de sa formulation. En régime transitoire, les
mousses se déstabilisent d’autant plus que le sol est initialement insaturé (Zhong et
al, 2009) ; les lamelles de mousse se rompent a cause de I'avidité du sol sec pour 'eau,
qui induit des pressions capillaires tres élevées. Cette perte de surfactant doit étre
prise en compte lors de I'injection de mousse, car les films créés peuvent perdre leur
élasticité dans le sol par diminution de la concentration en surfactant, comme cela est
expliqué ci-dessous.

tA

Lamelle stable g E

Lamelle métastable

Force

Epaisseur
du film

(h)

Lamelle instable

Figure 31 : Représentation schématique d'un isotherme de la pression de
disjonction (adapté de Kornev et al, 1999).
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Adsorption du surfactant — Les molécules de surfactant s’adsorbent sur le sol et
d’autant plus que ce dernier est contaminé par des substances hydrophobes (Bouzid
et al, 2018a; Casteel et al,, 1988; Chowdiah et al, 1998; Gogoi, 2011). Le sol devient
souvent moins perméable a I’eau et d’autant plus hydrophobe que I'adsorption y est
importante (Zhou et al, 2016). L’adsorption du surfactant induit une diminution de la
concentration du surfactant en solution et donc un appauvrissement dans les pores
du sol. Les lamelles déstabilisées forment alors un front d’hydratation derriere lequel
progresse la mousse comme le montre la Figure 32.

Front de mousse Front d’hydratation

Injection
de mousse

Figure 32 : Illustration de la déstabilisation de mousse et apparition d'un front
d’hydratation.

Elasticité du film du surfactant — La propriété essentielle qui distingue les films
adsorbés a I'interface eau/air conduisant a des systemes moussants, est la capacité a
résister a I'amincissement des lamelles qui entourent les bulles de gaz et a restaurer
leur épaisseur aprés un amincissement. On I'appelle élasticité de film. L’effet Gibbs est
causé par une diminution locale de la tension de surface dans la portion étirée du film,
due a une réduction locale de la densité du surfactant (Figure 33). Le film de
surfactant étiré peut restaurer son épaisseur par changement de la tension de surface
au cours du temps par effet Marangoni (Pugh, 1996). Le gradient de tension de surface
généré induit un déplacement de liquide dans la lamelle, depuis les zones adjacentes
plus épaisses vers la portion étirée, et en conséquence l'amincissement s’arréte
(Salager et Choplin, 2008). L’élasticité du film est donc influencée par la concentration
en surfactant dans la lamelle. Dans la pratique, I'élasticité est maximale lorsque la
concentration de surfactant est proche de la CMC (Salager et Choplin, 2008).

B W L Wy

1300 3AAR 222 M Hss otesesTS eene

Déplacement des
Lamelle stable Lamelle étirée molécules de surfactant

vers la zone étirée

Figure 33 : Effet Gibbs - Marangoni.
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Présence d’une phase organique — Une réduction locale de la concentration en
surfactant dans la lamelle peut survenir si celle-ci entre en contact avec des
gouttelettes de phase organique, comme illustré sur la Figure 34. A certains endroits,
I'épaisseur de la lamelle peut étre plus faible que I'épaisseur critique et provoquer sa
déstabilisation (Aveyard et al, 1994; Nikolov et al, 1986; Osei-bonsu et al, 2015;
Simjoo et Zitha, 2013). Cet effet déstabilisant est plus marqué pour les hydrocarbures
de faible masse moléculaire, plus mobiles (Sanchez et Hazlett, 1992).

Figure 34 : Gouttelettes d'huile piégées dans les lamelles d'une mousse
(Telmadarreie et Trivedi, 2018).

Les interactions entre le film de surfactant et les molécules organiques sont
gouvernées par trois mécanismes (Aveyard et al, 1994; Koczo et al,, 1992; Osei-bonsu
etal, 2015):

— l'entrée de la gouttelette de phase organique,
— son étalement a l'interface gaz-liquide,
— la formation d’un pont instable a travers la lamelle.

L’action déstabilisante d’'un hydrocarbure sur une mousse a été reliée a son
coefficient d’entrée, E, son coefficient d’étalement, S, et le coefficient de pontage, B,
selon:

E = ywe+ Yow *+ Yoc (44)
B = ywe + Yow t+ Yoc (45)
S = Y’we+ Yow + Y00 (46)

ou Ywe, Yow €t Yo sont respectivement les tensions interfaciales entre la phase
aqueuse et la phase gazeuse, entre la phase organique et la phase aqueuse, et entre la
phase organique et la phase gazeuse.
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La premiere condition a satisfaire pour qu'une gouttelette de phase organique
puisse déstabiliser le film de surfactant est son passage vers la phase aqueuse. Cette
condition est vraie lorsque E > 0. Elle n’est possible que lorsque la phase organique
est présente sous forme émulsionnée. Une fois entrées dans le film de surfactant, les
gouttelettes se propagent a sa surface si S > 0. Ceci force le drainage du surfactant,
provoquant 'amincissement du film et sa rupture. Les deux conditions précédentes
doivent étre satisfaites pour qu'un hydrocarbure puisse déstabiliser la mousse
(Ewers et Sutherlakd, 1946). Dans le cas ou S < 0, les gouttelettes de phase organique
forment une lentille a I'interface gaz-liquide, qui peut déstabiliser la mousse si elle
pénetre la lamelle et forme un pont entre les 2 phases gazeuses lorsque B = 0
(Aveyard et al, 1994). La déstabilisation de la mousse dépend de I'angle de contact
B,w entre la solution de surfactant et la gouttelette de phase organique. Le film rompt
lorsque 6,,, > 90° (Figure 35).

huile

E>0 /

eow>90:/ Bow < 90°
B>O. B<O

-
O
@

=@=
Rupture du film par
pontage

Film étiré

Figure 35 : Représentation schématique des phénomenes d’entrée et de pontage par
une gouttelette d’huile dans une lamelle (adapté de Denkov, 2004).
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2.4.5 Méthodes d’injection et domaine d’applicabilité dans les sols

La formation efficace de mousse forte dans le sol nécessite des débits et pressions
suffisamment élevés pour I'injection de solution de surfactant et de gaz. En revanche,
la pression d'injection des mousses dans les sols doit rester inférieure a 1 bar.m-! pour
éviter les problémes de soulévement et de fracturation des sols (US EPA, 1993).

Il existe trois méthodes principales d’'injection des mousses dans les sols, présentées
a la Figure 36. La mousse peut étre pré-générée, c’est-a-dire générée en dehors du
milieu poreux avant d’y étre injectée. La mousse peut aussi étre créée directement
dans les sols par deux méthodes. D’une part, on trouve la méthode de co-injection, ou
solution de surfactant et gaz sont injectés simultanément. Dans ce cas, la mousse se
forme a proximité du point d’injection. D’autre part, la méthode d’injection alternée
de gaz et de solution de surfactant, SAG. La mousse est alors générée lorsque le gaz
entre en contact avec les zones saturées en surfactant.

Pour des raisons économiques et environnementales, la concentration du surfactant
dans les pores du sol devrait étre faible et proche de la CMC, ou moussabilité et
pouvoir solubilisant du surfactant sont théoriquement optimaux.

i '

Surfactant
Surfactant  Air Air 1 l

Mousse pré-générée Mousse générée in situ
par « co-injection »

Surfactant

Alr

Mousse générée in situ
par « SAG »

Figure 36 : Représentation schématique des trois méthodes d'injection des mousses
dans une colonne de sol.

Ces trois techniques présentent des avantages et des inconvénients. Les gradients
de pression rapportés pour l'injection de mousse augmentent du SAG aux mousses
pré-générées (Blaker et al, 2002; Maire et al, 2018a). En SAG, une mousse forte se
développe plus lentement dans les sols. Elle requiert donc plus de surfactant, mais
offre de faibles gradients de pression a la propagation. En revanche, la mousse pré-
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générée permet une consommation plus faible de surfactant et présente
immédiatement une viscosité élevée, mais des gradients de pression difficiles a gérer
dans les milieux relativement peu perméables. La co-injection présente généralement
un comportement intermédiaire. La méthode SAG, est une bonne technique
d’injection pour des sols ayant des perméabilités faibles a modérées, puisqu’elle
permet de maintenir une bonne injectabilité en évitant le soulévement du sol.
Cependant, cette technique ne permet pas la formation des mousses fortes dans les
milieux de fortes perméabilités, contrairement a la mousse pré-générée ou obtenue
par co-injection.

Maire (2018) a comparé 'injection de mousses obtenues par ces trois méthodes sur
24 sols aux caractéristiques variées. L’augmentation de la viscosité des mousses de la
SAG a la co-injection, est due a I'augmentation de la pression capillaire nécessaire a
I'entrée du gaz dans les pores. En SAG, cela induit la rupture des lamelles, puisque la
pression capillaire d’entrée dépasse alors régulierement la pression capillaire limite.
Cependant, les techniques de SAG et de co-injection sont incapables de former des
mousses dans des milieux tres perméables, comme les graviers qui ont des
perméabilités supérieures a 3,3.107° m? En présence de fortes perméabilités, les
mousses pré-générés ont été les plus efficaces, comme le montre la Figure 37.
Néanmoins, ces mousses subissent des modifications de formes pour pénétrer dans
les pores plus petits (Wu et al, 2017).

Il a été montré que, pour un débit constant, le gradient de pression d’injection
augmente de facon exponentielle en fonction de I'inverse de la perméabilité du sol, en
accord avec la loi de Darcy (Gauglitz et al, 2002; Maire et al, 2018a). La pression
d’injection peut aussi étre diminuée en réduisant des débits d’injection et en jouant
sur le facteur de qualité de la mousse.

Les mousses fortes sont particulierement attractives grace a leur grande efficacité
de balayage des pores, compte tenu de leur forte viscosité apparente (Maire et al,
2015; Maire et Fatin-Rouge, 2017). De plus, elles sont faiblement sensibles a
I'anisotropie des sous-sols. Néanmoins, une forte pression d’injection doit étre évitée.
En résumé, en choisissant une méthode d’injection adaptée, les mousses visqueuses
peuvent étre formées dans une large gamme de perméabilités en gardant une
pression d’injection qui évite la fracturation des sols (Figure 38).
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Figure 37 : Vitesse de propagation de mousses injectées par différentes méthodes
en fonction de la perméabilité du sol (Maire et al, 2018a).
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Figure 38 : Gradient de pression a débit donné, pour différentes méthodes
d’'injection de mousse en fonction de la perméabilité du sol (Maire et al, 2018a).
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2.4.6 Utilisation en ISER

2.4.6.1 Intéréts et stratégies d’utilisation

L’intérét principal de I'utilisation des mousses en remédiation environnementale in situ
(ISER) dans des sols anisotropes, repose essentiellement sur leur forte viscosité. Cette
viscosité rend la mousse peu sensible aux effets des forces verticales (gravité et
poussée d’Archimede) dans les sols et atténue la digitation visqueuse, permettant ainsi
une amélioration considérable de 'homogénéité et de I'isotropie du traitement autour
des puits d’injection.

La mousse présente des propriétés rhéologiques particulieres. C'est un fluide qui
peut avoir un comportement non newtonien. Cela signifie que sa viscosité peut varier
en fonction des contraintes mécaniques appliquées. Elle peut présenter un
comportement rhéofluidifiant. Cela signifie que sa viscosité diminue avec le taux de
cisaillement lié a la perméabilité du milieu dans lequel on injecte, comme montré a la
Figure 39.

B Soldeforte perméabilité M Sol de faible perméabilité M Solution [ Mousse

u 5] m
- = F=1
- = =]
N : : -
- =1 =
- 1 = Y = :
= N = ly{ = ~
- =1 =
= =1 =
= — —~
Fluide Eau Mousse Mousse
Viscosité Faible Elevée Elevée
Comportement Newtonien Newtonien Rhéofluidifiant

Figure 39 : Schéma de propagation d’'une solution aqueuse et de mousse en présence
d’un contraste de perméabilité (adapté de Maire et al, 2018a).

Contrairement aux fluides newtoniens comme 1'eau, qui circulent
préférentiellement dans les zones de forte perméabilité selon la loi de Darcy, les
mousses sont beaucoup moins affectées par 'anisotropie du milieu. Elles circulent
aussi dans les zones de plus faible perméabilité ou I'acces des fluides est
habituellement plus difficile. La mousse est donc un fluide de mobilité contrélée.
Néanmoins, la mousse ne montre pas une insensibilité parfaite a I'anisotropie du
milieu et circule plus rapidement dans les zones de plus forte perméabilité, comme
un fluide newtonien (Bouzid et al, 2018; Conn et al, 2014; Del Campo Estrada, 2014;
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Kovscek et Bertin, 2003; Li et al, 2010; Ma et al, 2012; Maire et al,, 2018c; Nguyen et
al, 2005; Singh et Mohanty, 2017).

Ces propriétés visqueuses et rhéofluidifiantes de la mousse, sa capacité a abaisser
les tensions interfaciales et mobiliser les contaminants, en font un excellent candidat
pour l'extraction des polluants en phase pure ou adsorbée et pour la délivrance de
réactifs dans les sols contaminés. Notamment, en zone insaturée de perméabilité
moyenne a élevée, la faible densité des mousses fortes permet d’augmenter
considérablement le rayon d’influence autour du point d’injection ; elles se propagent
dans toutes les directions avec un excellent balayage du milieu (Bouzid et al, 2018a;
Su et al, 2015; Zhong et al,, 2011). Cela sera détaillé dans les chapitres 4 et 5.

Le deuxieme intérét de la mousse est de bloquer des zones de forte perméabilité afin
de rediriger les fluides traditionnels dans les zones de plus faible perméabilité par
effet Jamin (Hirasaki et al, 1997). Cet effet est défini comme la résistance a
I’écoulement des liquides a travers des capillaires due a la présence de bulles. Dans
ces conditions, la mousse est utilisée comme un agent de blocage. Ainsi, les fluides
injectés a posteriori peuvent mieux balayer les contaminants piégés dans les zones
moins perméables. Cela permet une augmentation de la productivité sur la
récupération du polluant et une réduction des cofits et des durées de traitement. Les
différents comportements rhéologiques de la mousse sont illustrés sur la Figure 40.

. S Points d'injecti
Points d’injection omnes |‘njec on

forte
perméabilité

Milieu de
faible

perméabilité .

En absence de mousse: Mousse comme agent de Mousse comme fluide de
accumulation du liguide blocage: mobilité contrélée:

dans la zone Ia plus réduction de la perméabilité la mousse se propage dans

perméable effective de la zone la plus les deux milieux

perméable

Figure 40 : [llustration des différentes stratégies d’utilisation des mousses fortes en
milieu poreux stratifié.

2.4.6.2 Comparaison des contextes de I'ISER et de la récupération du pétrole

L’intérét d’utiliser des mousses en ISER ne s’est développé que depuis les années
1990. La technologie mousse a été initialement développée pour la récupération
améliorée du pétrole ou Enhanced 0il Recovery, EOR (Farajzadeh et al, 2012). D’'une
part, les mousses permettent de forcer les fluides chargés de récupérer les
hydrocarbures, a circuler dans les zones faiblement balayées en bloquant des zones
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de fortes perméabilités, appelées zones voleuses (Figure 41). D’autre part, les mousses
améliorent considérablement l’efficacité du balayage a travers l'augmentation du
nombre capillaire du fluide qui circule. Cependant, il existe des différences majeures
entre l'utilisation des mousses en ISER et en EOR.

Injection de liquide Récupération

! T | 1

Zone « voleuse »

Pétrole Pétrole

Figure 41 : Schéma montrant comment une zone « voleuse » plus perméable peut
entrainer un détournement du liquide injecté (adapté de Muggeridge et al, 2014).

En EOR, les mousses sont utilisées a une profondeur de I'ordre du km dans des
roches consolidées a fortes pressions et températures. En revanche, en ISER, elles
doivent étre mises en ceuvre dans des sous-sols peu profonds non consolidés. Par
conséquent, tandis que des pressions élevées sont utilisées en EOR, de faibles
gradients de pression < 100 kPa.m~1 sont requis en ISER pour prévenir la fracturation
ou le soulevement des sous-sols. De plus, les objectifs de remédiation sont d’atteindre
une concentration résiduelle en polluants inférieure au ppm, tandis qu’en EOR, les
opérations sont considérées comme achevées alors que 10 a 50% du pétrole est
encore présent dans le milieu (Ettinger et Radke, 1992; Kilbane et al, 1997;
Muggeridge et al, 2014).

De nombreux travaux sur les mousses ont été menés pour comprendre 'effet de
différents parametres, comme la perméabilité, la nature et la concentration des
surfactants, les parametres d’injection etc., sur la propagation des mousses (Del
Campo Estrada, 2014; Estrada et al,, 2015; Maire et al, 2018a; Roostapour et al., 2014;
Roostapour et Kam, 2012; Stylianou et al, 2018; Wang et Chen, 2013; Wang et al,
2015; Wuetal, 2012; Zhangetal, 2012; Zhao et al,, 2016). Bien que ces travaux soient
liés a la thématique de la remédiation des sols, ils ont été réalisés en absence de
contaminants et leur application dans ce contexte est sujet a caution.

2.4.6.3 Stratégie de blocage en zones a contraste de perméabilité

La premiere évaluation d’'une injection de mousse en ISER a été réalisée par Hirasaki
et son équipe en 1997 sur le site de Hill Air Force Base en Utah (Fiorenza et al, 2000;
Hirasaki et al, 1997; Szafranski et al, 1998). Il s’agissait de la remédiation d'un
aquifere fluvial hétérogene, contaminé par un DNAPL composé majoritairement de
TCE. Le sol était relativement perméable (10 2 100 pm?) et le volume de phase pure
était estimé a environ 80 L, ce qui correspond a une saturation moyenne de 0,26 %.
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L’injection directe de solution de surfactant était limitée par le contraste de
perméabilité. Elle s’écoulait préférentiellement dans la couche la plus perméable. La
technique retenue a consisté a injecter une mousse de dihexyle sulfosuccinate (DHSS)
pour bloquer les zones de forte perméabilité, comme illustré sur la Figure 42, pour
faciliter le lavage des zones moins perméables par la solution de surfactant. Cette
derniere a été injectée apres la mousse afin d’émulsifier et de solubiliser le DNAPL
pour le récupérer par pompage des eaux souterraines.

Un volume de 3,2 PV de solution de surfactant a été injecté sur 3 jours. La mousse
s’est bien développée au-dessus de la zone contaminée comme ['attestérent
I'augmentation des pressions mesurées dans le sous-sol. Dans la zone traitée, des
mesures ont permis d’évaluer le volume de DNAPL qui a été réduit de 79,5 + 26,5 L a
9,8 +75L( Figure 43). L'injection de mousse a permis d’abaisser la saturation
moyenne en DNAPL a 0,03%, soit, une concentration résiduelle de 77 mgkg1 en
moyenne.

1) Blocage du milieu de
forte perméabilité par
la mousse

2) Balayage du milieu de
faible perméabilité par
une solution de surfactant

Figure 42 : Représentation schématique de la stratégie utilisée par Hirasaki pour
améliorer la récupération de DNAPL dans une couche moins perméable.
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Figure 43 : Coupe transversale montrant la position des puits et les niveaux de
DNAPL avant et apres traitement (adapté de Hirasaki et al,, 1997).
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2.4.6.4 Stratégie de confinement d’un aquifere

L’équipe d’Attéia a utilisé les mousses de surfactant pour confiner une source de
pollution (Portois, 2018; Portois et al, 2018). L’objectif était de détourner le flux d’eau
souterraine en contact avec une zone source de solvants chlorés, majoritairement du
TCE, pour bloquer le milieu, réduisant ainsi la mobilisation de contaminants vers les
eaux souterraines (Figure 44).

Le site d’étude était une usine de fabrication de pieces automobiles en activité
depuis 1965. L’aquifére quaternaire présentait des conductivités hydrauliques de
107°24.107°% m.s-L. Le surfactant utilisé pour la pré-génération des mousses était un
mélange biodégradable de sulfate de laureth sodique, de cocamidopropyle bétaine et
de lauryle glucoside avec une concentration de 0,3 a 0,9%.

Malgré les activités industrielles sur le site et le positionnement non optimal des
points d’injection, la technique a pu étre applicable efficacement. L’injection de
mousse, en amont de la zone source, a été réalisée sur une période de 96 h. Apres 3
mois, une réduction du flux de contaminant a 'aval d’un facteur 4,4 a été observée,
qui montre la persistance du blocage dans la zone d’injection. Une réduction de la
conductivité hydraulique d’un facteur 100 a été observée autour des puits d’injection.

Panache

Déviation de la
circulation de la
nappe phréatique

Sens de circulation

de la nappe phréatique ®
& .

DNAPL confiné

Mousse
Zone source

de DNAPL

Figure 44 : Représentation schématique du confinement d'une zone source par
I'injection de mousse (adapté de Portois et al., 2018).
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2.4.6.5 Stratégies d’extraction des contaminants

2.4.6.5.1 Extraction de contaminants en phase pure

Mesures en laboratoire

Les premiers essais sur l'utilisation de mousses d’aphrons de facteur de qualité égal
a 65% ont été rapportés par Roy (1994, 1995), pour extraire un DNAPL de solvants
chlorés et un NAPL de liquide de transmission. Ils ont été menés en colonne sur des
sables de perméabilité voisine de 0,15 pm?. Des taux de récupération de 'ordre de
55% ont été rapportés pour les deux contaminations. Ensuite, 'utilisation d’aphrons,
de facteurs de qualité allant de 65 a 75% pour la récupération de TCE en phase pure
depuis un sable fin en colonne ont été rapportés (Rothmel et al, 1998). La
comparaison de méthodes pour I'extraction du TCE a montré 'efficacité suivante :
balayage avec une solution de surfactant (12%), sparging (34%) et injection alternée
d’eau et d’aphrons (67%).

Huang et Chang (2000) ont rapporté I'usage de mousses de surfactant non ionique
a4 et 10 CMC, pour extraire du n-pentadécane en phase pure. Les expériences ont été
réalisées en colonne, sur des billes de verres de 1 mm de diametre. L'efficacité de
récupération par la solution surfactant a augmenté avec la concentration de cette
derniere. La solution de surfactant a permis d’émulsifier le n-pentadécane et la
récupération de 40% du produit. L'utilisation de mousses a considérablement
amélioré l'efficacité de récupération qui est passée a 85%. Ceci a été expliqué par la
réduction de la perméabilité effective du milieu par la mousse, entrainant un balayage
plus homogene du milieu.

De nombreux essais ont été rapportés entre 2000 et 2009 par I'équipe de Jeong,
pour étudier la récupération de NAPL dans des micro-modeles 2D en verre ayant des
perméabilités de 17 & 23 pm? (Jeong et Roosevelt, 2000; Jeong et Corapcioglu, 2003;
Jeong et Corapcioglu, 2005). L'usage des micro-modeles a permis de mieux
comprendre les phénomenes survenant a I’échelle du pore. La Figure 45 montre
I'extraction du TCE par balayage de la cellule avec une mousse préfabriquée.
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Figure 45 : Photos d’'un micro-modéle contaminé par du TCE au cours de son
balayage par de la mousse préfabriquée (Jeong et Corapcioglu, 2005).
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Couto (2009) a comparé 'utilisation des différents types de mousses préfabriquées
avec différentes tailles de bulles, pour l'extraction en colonne de diesel dans des
sables de perméabilités allant de 160 a 1400 um? L’efficacité du fluide de
mobilisation pour I'extraction du polluant a suivi I'ordre : aphrons (96%) > mousse
préfabriquée (88%) > solution de surfactant (35%), indiquant un balayage et une
accessibilité qui décroissent.

A partir de 2015, les résultats de notre équipe commencent a étre publiés. Maire
rapporte l'utilisation de mousse pour 'extraction d'un DNAPL de solvants chlorés
(Maire et al, 2015; Maire et Fatin-Rouge, 2017). Ces travaux ont été réalisés dans le
cadre du projet SILPHES, co-financé par 'ADEME de 2013 a 2018. Le sol disposé en
colonne, était un sable issu d’un site pollué de perméabilité égale a 40 um?. Dans la
premiere publication, les auteurs ont comparé l'utilisation du balayage avec une
solution de surfactant a 0,05% sous la forme de mousse préfabriquée pour la
récupération du DNAPL. Environ 95% du produit a été récupéré en phase pure, contre
seulement 44% sous forme dissoute avec la solution de surfactant. En cellule 2D,
'injection de mousse a permis de récupérer 78% du DNAPL sous forme de phase pure.
L’extraction a atteint 88% en poursuivant le traitement par l'injection de 3,5 PV de
solution de surfactant. Dans son deuxieme article, il relate 1'utilisation de la SAG avec
une solution de DHSS a 4%, pour mieux gérer les pressions d'injection (Maire et Fatin-
Rouge, 2017). La mousse a permis de récupérer jusqu'a 60% du DNAPL avec des
pressions compatibles avec le terrain. La Figure 46 montre le front de propagation de
mousse et le déplacement du DNAPL au cours de l'injection. La poursuite du
traitement par lavage, en injectant 2 PV de solution de surfactant a permis de
récupérer 90% du polluant. La technique a été ensuite testée a 1'échelle du terrain
comme nous le détaillons plus loin.

> Etatinitial
» Aprés2cycles
d’injection

'f'. » Apres3cycles
d’injection

Front de mousse

Figure 46 : Images de la propagation de mousse et du déplacement du DNAPL en
colonne (adapté de Maire et al, 2015).
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En 2016, des essais de traitement d’'un sable contaminé par un LNAPL de p-xylene
ont été rapportés (Longpré-Girard et al, 2016). Les expériences ont été réalisées en
cellules 2D sur un milieu contrasté formé par deux strates horizontales de
perméabilités égales a3 12 et 23 pum? La mousse préfabriquée s’est propagée
uniformément dans les deux strates. Le polluant a été extrait majoritairement, 65%,
dans la phase gazeuse de la mousse, tandis que 19% a été récupéré en phase pure et

16% en phase dissoute.

34 min 2 h 30 min 46 h

Figure 47 : Mobilisation de p-xyléne par la mousse en milieu anisotrope (Longpré-
girard et al, 2016).

Etudes a l'échelle du terrain

L’évaluation des mousses pour I'extraction d'un résiduel de DNAPL présentée dans
la partie précédente a été menée en cellule de 1000 m3 (Maire et al, 2018c). La
comparaison de la récupération améliorée par mobilisation non-miscible et par la
mousse de surfactant a été menée sur le site de I'usine Inovyn a Tavaux. La couche
impactée, d’épaisseur égale a 1 m et de conductivité hydraulique égale a 10-* m.s1,
était située juste au-dessus d’'un substratum argileux.

Deux techniques de récupération ont été testées en cellules individualisées ancrées
dans le substratum de dimension 10 m x 10 m x 10 m. Ces cellules ont été construites
in situ en injectant un mélange cément-bentonite, puis elles ont été équipées de puits
comme présenté a la Figure 48. Le surfactant utilisé était la DHSS, sélectionné dans
les essais de traitabilité (Maire et Fatin-Rouge, 2017).

La récupération par mobilisation non miscible du résiduel de DNAPL par une
solution de surfactant a conduit la récupération de 35 | de phase pure, ce qui présente
1,2% de la quantité prévue par les essais laboratoire. Cependant, cette quantité est
sous-estimée puisque le pompage a été interrompu alors que le DNAPL continuait a
s’accumuler dans le puits de récupération. A la fin de ce traitement, des gouttelettes
de DNAPL ont encore été observées lors de carottages du sol traité.

Les essais avec la mousse ont seulement concerné I’évaluation de la performance du
balayage du milieu et de la méthode de suivi de I'accumulation de DNAPL dans le puits
de récupération.
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Figure 48 : Configurations utilisées lors des tests de terrain pour l'extraction
comparée de résiduels de DNAPL avec une solution de surfactant et de la mousse
(Maire et al., 2018c).

La formation de mousse a été mise en évidence par le suivi des pressions d’injection,
et visuellement par carottage du sol en différents points de la cellule (Figure 49). Leur
persistance a été observée apres 3 semaines, prouvant leur rémanence. De plus, les
carottes prélevées ont montré I’absence de gouttelettes de résiduel, contrairement au
traitement par mobilisation non miscible, ce qui prouve I'efficacité du balayage par la
mousse. En revanche, la méthode des pressions hydrostatiques utilisée pour suivre la
récupération du DNAPL dans le puits de récupération s’est révélée complétement
inadaptée, puisque l'arrivée de mousse dans le puits est venue perturber les mesures
basées sur la densité de I'eau et du DNAPL.

Figure 49 : Echantillon de sol 3 semaines aprés l'injection de mousse montrant la
présence de bulles de gaz (Maire et al, 2018c).
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2.4.6.5.2 Extraction de contaminants en phase adsorbée

Les premiers travaux ont été menés par Roy (1992), qui rapporte l'utilisation
d’aphrons a 1 CMC pour le traitement en colonne de sables contaminés par I’acide 2,4-
dichlorophénoxyacétique ayant des perméabilités de 0,2 et 0,4 pm?. La mousse a été
plus efficace que sa solution de surfactant, portant de 20 a 80% la fraction du polluant
éliminée. D’autres essais pour I'extraction du naphtaléne ou de 'hexachlorobenzéne
n’ont pas rapporté de différences significatives entre la solution de surfactant et la
mousse (Kommalapati et al, 1998; Roy et al, 1995). Cependant, les pressions
d’injection mesurées dans ces expériences, plus faibles de 30 % pour la mousse que
pour la solution de surfactant, laissent penser que la mousse n’a pas développé une
viscosité suffisante pour permettre un bon balayage du milieu.

Peu apres, des mousses préfabriquées ont été testées pour traiter des sols
contaminés par des HAP (Chowdiah et al, 1998; Kilbane et al, 1997). Une
amélioration singuliére de l'extraction des HAP, en particuliers des lourds, a été
obtenue par une formulation de surfactant utilisant un mélange d’eau/éthanol comme
solvant. L’addition d’éthanol a permis d’augmenter la solubilisation des HAP et de
diminuer le gradient de pression nécessaire a la propagation de la mousse dans le
milieu. Cependant, les faibles gradients de pression rapportés témoignent d’'une
mousse faible, aux lamelles fragiles, plus sensible aux effets gravitaires. Néanmoins,
ces travaux ont montré que méme pour des composés faiblement volatils, comme les
HAP de trois a cinq cycles, une fraction majeure de ces derniers est extraite dans la
phase gazeuse de la mousse.

De méme, Mulligan et Eftekhari (2003) rapportent l'utilisation des mousses
préfabriquées pour la décontamination de sables et de limons insaturés contaminées
par du pentachlorophénol (PCP) ayant des perméabilités de 71 et de 0,1 um?. Les
auteurs rapportent que 50 a 70% du PCP, quoiqu'’il soit faiblement volatil, a été extrait
dans la phase gazeuse des mousses. Pour les deux milieux, en jouant sur les débits
d’injection et des FQ supérieurs a 80%, les gradients de pression pour la propagation
de la mousse sont restés sous 100 kPa.m-1. Pour les deux sols, la mousse a apporté une
amélioration de deux fois par rapport a la solution de surfactant seule, mais
I'extraction a été plus lente dans le sol le moins perméable.

Boonamnuayvitaya (2009) a rapporté de nouveau l'utilisation d’aphrons pour
I'extraction du pyrene a partir de sables de conductivités hydrauliques de
73.107* m.s-1. Alors qu’un lavage a I'eau n’a permis d’éliminer que 11 % du pyréne,
I'ajout de surfactant a amélioré I’élimination. Pour une concentration de surfactant de
7%, les mousses ont mobilisé 78% du pyrene, alors que 68% ont été mobilisés avec
la solution de surfactant correspondante. L’amélioration d’extraction est attribuée a
un balayage plus uniforme du milieu par la mousse.

La these de Ahmed Mohamed (2014) relate la comparaison de surfactants
anioniques, neutres et zwitterioniques, utilisés a 2% sous forme de mousse pour le
traitement de sables contaminés par de la créosote, de perméabilité moyenne égale a
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40 um?. L’étude rapporte des cinétiques d’extraction bi-phasiques des HAP. De plus,
I’étude montre que la plupart des HAP de 2 a 5 cycles ont été majoritairement extraits
dans la phase gazeuse de la mousse. Leur répartition entre les phases liquide et
gazeuse a été reliée a leur constante de Henry et a leur coefficient de partage entre
eau et I'octanol. A cette occasion, des essais terrain pour l'injection de mousse
d’extraction en zone insaturée ont été rapportés. Quoique inachevés pour des raisons
techniques, ils ont d’'une part, révélé la difficulté a assurer la propagation de la mousse
en zone insaturée et, d’autre part, confirmé I'extraction majoritaire des HAP en phase
gazeuse, a travers un bilan matiere.

Les essais colonne rapportés par Wang et Chen (2014) ont confirmé l'intérét
d’utiliser des mousses pour la dépollution de sables ayant des perméabilités de 15 et
120D contaminés par des PCB. Deux surfactants non ioniques, le TX-100 et le Brij35
ainsi qu’'un surfactant anionique, le SDS, ont été évalués de 0,42 a 42 CMC. Les auteurs
rapportent qu’au-dela de 1,7 CMC, le mécanisme de dissolution est amélioré par la
mousse qui assure un meilleur balayage du volume poreux du sol. Les auteurs
confirment que le gain en efficacité d’extraction entre la solution de surfactant et la
mousse, est d’autant plus grand que la perméabilité du sol est faible. Ainsi, en milieu
anisotrope, l'utilisation de mousse réduit la différence de rendement d’extraction
entre les zones de perméabilités différentes.

En 2017, la méme équipe a mené des essais comparatifs en milieu 2D anisotrope
pour l'extraction du dichlorodiphényle trichloroéthane, DDT (Lv et al, 2017; Wang et
Chen, 2017). Les milieux ont été constitués de deux sables ayant des tailles moyennes
respectives de 1,27 et 0,6 mm, arrangés sous la forme de lentille ou de strates. Malgré
'anisotropie, la mousse a amélioré le balayage et la dissolution du DDT. L’élimination
par la mousse a été amélioré de 35 a 47 % par rapport a la solution de surfactant seule.
De plus, alors qu’'une différence d’élimination du DDT de 3,5 % était observée entre
les deux types d’anisotropies lors de 'utilisation de la solution, la différence n’était
plus que de 1,3 % lors de 'utilisation de la mousse.

Alors que I'extraction par la mousse des composés organiques adsorbés a été bien
étudiée, l'extraction de contaminants métalliques est plus anecdotique. A notre
connaissance, une seule évaluation a fait 'objet de publications (Mulligan et Wang,
2006; Wang et Mulligan, 2004). Elle a concerné un sol sableux ayant une conductivité
hydraulique de 2.107* m.s-1, dopé par des sels de Cd(II) et Ni(II). Utilisé sous forme
de mousse, avec des facteurs de qualité allant de 90 a 99 %, un surfactant a 166 CMC
s’est révélé plus efficace que la solution seule de 19 et 34 % pour l'extraction
respective du Cd et du Ni, grace a un balayage plus uniforme du milieu par la mousse.

En conclusion, pour les contaminants en phase pure ou adsorbée, volatils ou
faiblement volatils, l'utilisation de mousses a significativement amélioré 'efficacité de
récupération en comparaison de sa solution correspondante ou d’eau, avec des
pressions compatibles avec le terrain. Indépendamment de la perméabilité et de
I'anisotropie des milieux, la mousse préfabriquée ou injectée en SAG, avec des facteurs
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de qualité variés, a permis un balayage plus uniforme grace a sa faible densité et forte
viscosité.

2.4.6.6 Stratégie de vectorisation de réactifs

Cette thése concerne l'utilisation des mousses pour la délivrance homogene et
uniformes de réactifs, notamment d’oxydant dans les sols. Dans cette partie, nous
allons donc détailler la littérature sur cette utilisation des mousses.

Rothmel (1998) a rapporté I'injection de bactéries pour la remédiation en colonne
de sables contaminés par du TCE. Il a comparé I'utilisation d’eau, de solutions de
surfactant et de leurs mousses d’aphrons, sur l'efficacité du traitement par bio-
augmentation apres un lavage des sols contaminés. Le pourcentage de migration des
bactéries le long de la colonne a suivi I'ordre : eau (29%) > solution de surfactant
(62%) > mousse (85%) indiquant un nombre capillaire croissant du fluide vecteur.

Hirasaki (2005) a évalué I'utilisation de mousse pour la délivrance améliorée de
dihydrogéne dans des aquiferes contaminés par des solvants chlorés. Il s’agissait
d’améliorer la bioremédiation in situ par déchloration microbienne, en utilisant les
mousses pour un contact amélioré entre les aquiféres contaminés et ce donneur
d’électrons. Le but était notamment de pallier la difficulté de maintenir Hz dans la
strate contaminée. Grace a sa viscosité, la mousse a été choisie pour élargir le rayon
de distribution du gaz en zone saturée. Les résultats montrent que dans les conditions
choisies, certaines souches microbiennes ont été altérées. Les auteurs en ont conclu
que la biodégradation compléte du TCE n’était pas possible dans la mousse. Des essais
de propagation de mousses en bac 3D et en pilotes ont été réalisés pour estimer 'effet
de la mousse sur la distribution de Hz. Ces essais ont permis de montrer que le gaz
injecté sous forme de mousse se distribue plus largement dans le sol et de facon plus
dense.

Cette idée a été poursuivie dans notre équipe, en se penchant sur la comparaison du
transfert de H2 dans la nappe d'un modele d’aquifere stratifié en cellule 2D ayant des
perméabilités de 9,2.10710 et 5,1.10711 m?. Ce dispositif a été utilisé comme modéle
d’'un aquifere pollué par un panache de polluants chlorés, dans le cadre du projet
SILPHES. Non seulement Hz a pu étre positionné dans la couche inférieure la plus
impactée, mais en outre, sa fraction libérée dans la nappe et sa rémanence dans le
milieu ont été significativement améliorées. Enfin, comme I'a montré I'équipe d’Attéia,
la mousse entrave la circulation d’eau a travers la zone a traiter, ce qui peut réduire
la mobilisation du contaminant dans les eaux souterraines (Portois et al,, 2018).
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Gaz non stabilisé Gaz stabilisé par la mousse

Figure 50 : Images de la propagation de Hz non stabilisé et stabilisé par la
mousse en cellule 2D. CF : frange capillaire. SZ : zone saturée (Maire et al, 2018b).

L’utilisation de micro poudre de fer ayant une taille de 10 pm a été rapportée comme
traceur pour observer les propriétés et la propagation de mousse en cellule 2D (Tsai
et al, 2009). Deux milieux ont été étudiés : d'une part un milieu isotrope constitué
d’'un sable ayant une taille moyenne de 0,73 mm et, d’autre part, un milieu anisotrope
avec la présence de blocs imperméables d’argile. Pour les deux configurations, la
mousse s’est propagée dans 'ensemble de la cellule, mais les concentrations les plus
élevées de fer ont été observées au niveau du point d’'injection a cause de I'effet tamis
des sables.

Shen (2011) a étudié Il'utilisation de mousse préfabriquée pour le transport de
microspheéres de polystyrenes de 0,1 et 1 um dans des colonnes constituées de sables
insaturés (0,22-0,45 ; 0,80-1,25 mm). Les fractions des microsphéres qui traversent
la colonne ont été comparées pour 'eau, une solution de surfactant et sa mousse pour
deux sables ayant des diametres moyens de 0,23 et 1 mm. Seulement 46% des
particules ont été transportées par I'eau. Pour les deux concentrations de surfactants
testés (0,5 et 1%), I'utilisation de mousse a significativement améliorée le transport
des microspheres (~90%) par rapport a I'’eau en réduisant les tensions interfaciales
et en améliorant le balayage du milieu.

Des résultats semblables ont été obtenus par Ding (2013) qui a étudié l'utilisation
de mousse préfabriquée pour la délivrance de NZVI, ayant une taille de 109 nm, en
colonne dans des sables insaturés de granulométries différentes (0,22-0,45; 0,45-
0,6; 0,8-1,25 mm). La fraction de fer retrouvée qui a traversé la colonne était plus
élevée lorsque la mousse a éte utilisée comme fluide vecteur plutdt que la solution de
surfactant ou de I’eau pure. Le bénéfice des mousses a été marqué dans les sables fins
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et grossiers avec une amélioration de la récupération de 48 et 31%, respectivement
par rapport a la solution de surfactant. La distribution du fer dans la colonne a montré
une diminution exponentielle de la concentration avec la distance par rapport au
point d’injection. Pour le sable grossier, la mousse a permis de chasser le fer 5 fois
plus loin par rapport a sa solution.

Su (2015, 2014) a étudié la délivrance de NZVI transportées par I’eau, une solution
de SDS, et sous la forme de mousse dans des sables insaturés, ayant des tailles allant
de 0,5 a 0,9 mm, en colonne et en cellule 2D. En colonne et pour une concentration en
surfactant de 4 CMC, le transport du fer a été considérablement amélioré par la
mousse d’autant plus que le sable est fin. Des cartographies de distribution du fer dans
la cellule 2D ont été réalisées en fonction du fluide d’injection comme montré dans la
Figure 51.

Dans l'eau, les particules de fer s’agregent et se séparent de la solution en se
déposant au niveau du point d’injection. Ce probleme a été partiellement levé en
présence de surfactant. Cependant, pour les deux liquides, la propagation a été non
uniforme du fait d’effets gravitaires importants. En revanche, la mousse a
considérablement amélioré le transport. Elle a permis de distribuer le fer dans toutes
les directions, de facon homogene, grace a sa forte viscosité et a sa mobilité contrdlée
par la pression d’injection. Le Tableau 7 rapporte les distances de propagation
latérales et verticales en 2D obtenus pour les trois fluides de vectorisation du NZVI.

A: injection d’eau B: injection de solution C: injection de
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Figure 51 : Photographies de la distribution de NZVI avec différents fluides aqueux
(adapté de Su et al, 2015).
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Tableau 7 : Distances de propagation latérales et verticales autour du puits
d’injection en fonction des fluides utilisés de NZVI (Su et al, 2015).

Distance latérale (cm) Distance verticale (cm)
Fluide de vectorisation du fer

Gauche Droite Haut Bas

Eau 9 7 8 20

Solution de surfactant (1 CMC) 5 7 8 20
Mousse (1 CMC) 12 13 13 17

De méme, Shi (2018) a étudié la délivrance de NZVI ayant des tailles allant de 20 a
80 nm transportées par 'eau, différentes solutions de surfactants et sous la forme de
mousse pour la remédiation de sables fins et grossier en colonne contaminés par le
DDT. En utilisant I'’eau pure, les NZVI sont retenues au niveau du point d’injection, en
accord avec d’autres observations (Srirattana et al, 2017; Su et al, 2015, 2014). Pour
les deux milieux, la fraction de NZVI qui a traversé la colonne était respectivement de
30 et 65% pour la solution de surfactant et pour la mousse correspondante, grace a
un meilleur balayage du milieu. La Figure 52 montre les contributions respectives de
I'abaissement des tensions interfaciales et de 'augmentation de la viscosité pour le
fluide transportant le NZVI. L’utilisation de mousse a amélioré le taux d’élimination
du DDT qui a augmenté respectivement de 26 a 60% pour le sable fin et de 59 a 77%
pour le sable grossier par rapport a la solution de surfactant.

A: injection d’eau B: injection de solution C: injection de
de surfactant mousse

Figure 52 : Vues de dessus de colonnes aprés l'injection de NZVI transporté par
différents fluides (Shi et al., 2018).

Zhong (2009, 2010, 2011) a étudié les mousses pour la délivrance du sulfure de
calcium, CaS, pour immobiliser du Cr(VI) et du ?°Tc dans des sols et des sédiments
insaturés en colonne. 95% du Cr(VI) a été mobilisé lors de l'injection de 2 PV de
solution de CaS. Lorsque le CaS a été injecté sous forme de mousse, la quantité de
chrome mobilisée par lixiviation a été réduite de 38% grace a un meilleur balayage
du milieu, conduisant a un meilleur contact entre le CaS et le Cr(VI). Les mémes
résultats ont été obtenus pour le °°Tc. Apres l'injection de 2,5 PV, seulement 32% a
été mobilisé avec la mousse contre 91% par 'eau.
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Par ailleurs, la distribution de phosphate de sodium a été comparé en cellule 2D
présentant un contraste de perméabilité. Le dosage du phosphate dans la cellule
montre que sa distribution été considérablement améliorée par la mousse surtout
dans la zone de forte perméabilité ou I'eau n’a pas pu circuler lors des infiltrations.

Ensuite, l'efficacité d’élimination du TCE a été comparée dans ce milieu contrasté.
Les auteurs rapportent que, dans les milieux de faibles perméabilités, les mousses et
les solutions de polymeéres ont permis d’éliminer deux fois plus de TCE que I'eau, ce
qui est expliqué par un meilleur balayage par ces fluides visqueux.

Enfin, les auteurs montrent I'intérét d’utiliser les mousses pour augmenter le rayon
d’influence des réactifs injectés, en accord avec Su (2015). IIs rapportent que, lors du
transport avec la mousse, la distance de propagation latérale du bleu de Coomassie
était 3 fois plus grande qu’avec I'eau, avec une accumulation tres faible de liquide au
fond de la cellule comme le montre la Figure 53. Des observations similaires ont été
rapportées par Zhao (2016).

A: injection de liquide B: injection de mousse

Figure 53 : Photographies montrant la distribution du bleu de Coomassie par deux
fluides (Zhong et al, 2011).

Dans notre équipe, Samaleh Idriss Ahmed compare I'utilisation de mousse et de
solutions de polymeres pour améliorer la délivrance de réactifs dissous et
particulaires, afin de réaliser la stabilisation in situ du Hg(II) en zone insaturée.

A partir de 2018, nos travaux concernant la délivrance de réactifs d’oxydation par
les mousses commencent a étre publiés. Ils sont présentés dans les chapitres 4 et 5.

En conclusion, la vectorisation de réactifs de dégradation ou de stabilisation,
solubles ou en suspensions, en milieux saturés ou insaturés, a été significativement
améliorée par les mousses fortes par rapport aux solutions liquides. La perméabilité
du milieu ainsi que la concentration des réactifs ont eu un faible effet sur leur
transport par la mousse. Les concentrations de réactifs retrouvées dans le réseau
aqueux formant la mousse sont les mémes concentrations que celles retrouvées dans
les solutions ayant été utilisées pour sa formation. En 2D, I'utilisation de mousse a
permis de s’affranchir des effets gravitaires et d’augmenter les distances de
propagations latérales des réactifs injectés. L’amélioration considérable du transport
des réactifs avec la mousse est expliquée par la réduction des tensions interfaciales,
I'augmentation de la viscosité, et donc, par I’élévation du nombre capillaire.
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Résumé :

Cette synthese bibliographique a permis de mettre en évidence les difficultés liées
aux traitements in situ des SSP par les technologies classiques, en particulier en zone
insaturée. D'une part, elles sont liées a la faible disponibilité et a la récalcitrante des
hydrocarbures, notamment des HAP, généralement fortement adsorbés dans les sols
et tres stables. D’autre part, aux chemins préférentiels, notamment a cause des
écoulements gravitaire en zone insaturée perméable, qu'empreinte les fluides de
remédiation conventionnels. L’oxydation chimique in situ peut constituer une
technologie de traitement efficace si 'oxydant est distribué de maniere homogene
pour garantir un bon contact avec le polluant, et si 'oxydation est rémanente et
relativement sélective. Des améliorations significatives ont été obtenus sur la
disponibilité des polluants par le biais de la S-ISCO et de la T-ISCO. Par ailleurs, le
développement de nouveaux fluides aux nombres capillaires élevés a permis
d’améliorer le balayage des milieux et la distribution de réactifs, notamment dans la
gamme de 1 a 200 D. Pour atteindre I'ensemble de ces objectifs, il apparait encore
nécessaire de développer de nouvelles méthodes de délivrance d’oxydants en zone
insaturée contaminée.

Les mousses sont des fluides biphasiques prometteurs pour la délivrance homogéne
de réactifs dans des milieux insaturés et contrastés, compte tenu de leur faible densité
et de leurs propriétés rhéologiques particuliéres.

Les objectifs de cette these ont été de développer et évaluer une nouvelle méthode
de distribution d’oxydant a base de mousse pour:

— s’affranchir des effets gravitaires et divers contrastes dans le matériau
pollué,

— distribuer de maniere homogene et isotrope les réactifs dans le milieu,

— rendre compatible la présence de surfactant et d’'oxydant,

— obtenir une oxydation plus sélective des polluants,

— obtenir un contact rémanent entre polluant et oxydant.

La démarche suivie est résumée par la Figure 54.
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Etude de la délivrance homogéne d’oxydants pour la
dégradation d’hydrocarbures en zone insaturée

2

Optimisation des conditions d’oxydation chimique en solution en présence de
surfactant

1) Oxydation du phénanthréne comme modéle des HAP présents dans les goudrons

Etude cinétique en réacteur fermé : Mécanismes d’oxydation et effets des différents
Effets des différents parametres parameétres sur la sélectivité de I'oxydation des HAP
physicochimiques : . Choix des conditions optimales :
- Nature et concentration de P .
- Température ambiante

surfactants .

. - Concentration en surfactant ~ CMC
- Concentration du persulfate

- Identification des métabolites de dégradation du
phénanthréne

- Température
2) Oxydation d’'un mélange complexe de HAP sous forme de goudron en
solution micellaire et biodégradabilité

- Augmentation légeére de la constante de vitesse avec

Etude cinétique en réacteur fermé de ‘ la masse moléculaire des HAP

teladationice B RUS e s - Diminution de la biodégradabilité en rapportavecla

toxicité des métabolites

Développement d’'une méthode a base de mousse de surfactant pour la délivrance
uniforme de solutions oxydantes en milieux contrastés insaturés

1) Mise au point et compréhension des mécanismes

Méthode d’injection séquencée de mousse et de
solutions :
Comparaison de la délivrance de - Compréhension du mécanisme de distribution,
réactifs en solution sous forme directe - - Délivrance isotrope de réactifs,
et avec la mousse - Controéle du contact réactif/surfactant
- Effets des contrastes (perméabilité /contamination)
- Rémanence du contact réactif/polluant

2) Comparaison de la méthode avec les méthodes traditionnelles

persulfate avec les méthodes - Importance relative des forces -capillaires et

Comparaison de la distribution du I - Distribution isotrope du persulfate avec la mousse
ISCO et S-ISCO visqueuses

Oxydation comparée de sols contaminés par des hydrocarbures

- 2 . En présence de mousse :
Cinétiques de dégradation des P

constituants : - Réduction des effets déléteres du surfactant sur
- Méthodes traditionnelles vs. ‘ I'oxydation

méthode développée - Sélectivité d’oxydation élevée

- Effet du rapport steechiométrique - Diminution importante de la toxicité des
persulfate/polluant métabolites formés

Figure 54 : Méthodologie suivie dans le cadre de ce travail.
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Chapitre III. Dégradation de HAP par le
persulfate en présence de surfactant

Ce chapitre est construit autour de la publication suivante : Bouzid, 1., Maire, ]., Brunol, E.,
Caradec, S. et Fatin-Rouge, N. (2017). Compatibility of surfactants with activated-persulfate
for the selective oxidation of PAH in groundwater remediation. Journal of Environmental
Chemical Engineering 5, p. 6098-6106.

DOI:10.1016/j.,jece.2017.11.038.

Introduction:

Dans le cadre de notre travail, la premiere étape a consisté a étudier 1'oxydation
chimique de HAP en solution en présence de surfactant. L’objectif de cette partie est
d’optimiser les conditions d’oxydation en réacteurs fermés, afin de préparer le
couplage entre l'injection de mousse et I'oxydation chimique in situ. Ces expériences
ont pour but d’appréhender l'influence des différents parametres physicochimiques
sur les cinétiques réactionnelles et sur la sélectivité d’oxydation des HAP. L’oxydant
choisi pour mener cette étude est le persulfate de sodium, oxydant rémanent qui
s’adapte a la cinétique de désorption lente des HAP. Lorsqu'il est activé, le persulfate
produit les radicaux sulfates et hydroxyles qui ont respectivement des potentiels
standard rédox élevés de 2.6 et 2.86 V/ESH. De plus, les radicaux sulfates sont plus
sélectifs que les radicaux hydroxyles de l'oxydation des molécules aromatiques
ciblées dans cette étude. Le permanganate a été écarté a cause de la production de
MnO: qui risque de réduire la perméabilité du sol.

Dans un premier temps, une étude cinétique simplifiée en présence de surfactant a
été menée avec le phénanthrene, choisi comme modele des HAP présents dans les
goudrons. Le phénanthrene a été sélectionné en raison de sa solubilité modérée et de
sa facilité de détection par spectroscopie UV-visible. Pour étudier les mécanismes
réactionnels entre les radicaux sulfates et les HAP, le persulfate a été activé par la
chaleur, compte tenu de la simplicité de mise en ceuvre de cette méthode d’activation.
Trois surfactants de nature différentes (anionique, zwitterioniques et non-ionique)
possédant le méme fragment hydrophobe ont été choisi pour mener ces essais
comparatifs pour appréhender 'effet du fragment hydrophile des surfactants sur la
sélectivité d’oxydation des HAP. Une étude cinétique complete de la dégradation du
phénanthrene, du surfactant et du persulfate a été effectuée. Les différents
parametres physicochimiques ont été variés pour étudier leur influence sur la
sélectivité d'oxydation du phénanthrene: la température (0 - 70°C), la concentration
du persulfate (13.2 - 168 mM) et la concentration du surfactant (0 - 2.5%). Une fois
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les conditions optimales sélectionnées, les métabolites de dégradation du
phénanthrene ont été identifiés.

Dans un second temps, nous avons réalisé l'oxydation d'un mélange complexe
d’hydrocarbures a partir d’'un goudron sidérurgique en solution micellaire, pour
généraliser les observations et pour se rapprocher des conditions réelles. La méme
étude cinétique réalisée pour le phénanthrene a été menée pour la dégradation des
HAP de 2 a 5 cycles. L’effet de la masse moléculaire des HAP sur la constante de vitesse
de dégradation, ainsi que la biodégradabilité apres traitement ont été étudiés.

Ces investigations devraient nous permettre de mieux mettre en ceuvre la méthode
d’'injection a base de mousse de surfactant, pour améliorer l'oxydation des
hydrocarbures dans les sols et de mieux controler la distribution de la solution
oxydante en zone insaturée.
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Compatibility of surfactants with activated-persulfate for the
selective oxidation of PAH in groundwater remediation

Abstract:

Surfactants foam technology can improve the in situ remediation of hydrophobic
organic contaminants by enhancing their solubility and the delivery of remediation
chemicals. However, the presence of surfactants may impair the effectiveness of the
selective oxidation of those contaminants. To tackle the issue, kinetics and selectivity
of phenanthrene (PHE) oxidation in aqueous suspensions and its affecting factors
including surfactant concentration (Cs) and nature, temperature and persulfate (PS)
concentration were studied. Significant differences in selectivity were observed
between surfactants, reflecting Coulomb interactions with the anionic oxidizers.
Lauryl Betaine (LB) stood out as the most compatible surfactant for PHE oxidation in
presence of thermally activated PS. However, for PHE oxidation selectivity still
dropped from 160 to 0.7 in the absence of LB and at 200 times its critical micellar
concentration (CMC), respectively. Raising the reaction temperature accelerated
significantly the PHE degradation. However, the selectivity for PHE degradation was
minimal at 40°C, because of temperature-dependence of the CMC. Reaction by-
products including phenanthrenequinone, diphenyl dicarboxylic acid and phthalic
acid were observed. The degradation kinetics of 2-5 rings polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAH) was monitored in presence of micelles of LB. It revealed a slight
increase of the rate constant with the molecular size. Oxidizer accessibility to
protected PAH increases with the latter.
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1. Introduction

Coal tars and creosote are viscous hazardous hydrocarbons produced as a waste
from gas and steelworks plants or used in wood preservation treatments (Milne et al,
1986; USEPA, 1990). These materials are of major environmental concern, since they
contain many hazardous substances among which polycyclic aromatic hydrocarbons
(PAH), classified priority pollutants, are the most representative (Birak and Miller,
2009). These hydrophobic hydrocarbons feed long term pollutions in aquifers. Their
removal either in the form of free phase or in the adsorbed state is challenging
because of their hydrophobicity and their slow desorption (Humel et al, 2017; Peng
et al, 2016). The use of in situ treatment of subsurface pollutions is growing, either
for preservation of site activity, or because of the reduced accessibility to polluted
zones and to reduce costs and risks of emissions when rehabilitation does not urge.
Heavy PAH are especially difficult to degrade, either biologically or chemically
because of their low availability and chemical stability (Lemaire et al, 2013b).
Existing techniques for in situ remediation of hydrocarbons-contaminated soils have
their limitations. Bioremediation is limited by the pollutant availability and is
effective for 2 to 4 rings PAH (Sakulthaew et al, 2014). Phytoremediation may take
up to several years to remediate a contaminated site (Ghosh and Singh, 2005).
Thermal remediation needs high investment costs (Vidonish et al, 2016). PAH
extraction from soils using organic solvents or surfactants (Lau et al,, 2014) is poorly
used because of costs, risks and low efficiency. Chemical oxidation requires powerful
oxidizers; however, highly reactive oxidants are less considered, because of their low
selectivity and the risks during implementation (US EPA, 2004). One of the main
limitations of in situ chemical oxidation (ISCO), that especially holds for PAH, is to fit
the oxidizer reactivity to the slow desorption kinetics of contaminants from the soil
material (Dugan et al, 2010; Johnson et al,, 2008). Permanganate and persulfate (PS)
are two oxidizers whose persistence matches quite well the slow desorption kinetics
of PAH. However, the use of permanganate has several downsides, among which its
low standard redox potential towards that of PAH and the strong decrease in soil
permeability created by MnO2 deposits (US EPA, 2004). In contrast, the standard
redox potential of PS (2.01 V/SHE) is similar to those of most PAH. Moreover, it was
shown that PS and its final product, sulfate, have low impacts on soil microorganisms
(Tsitonaki et al, 2008). Several methods exist to activate PS. Thermal activation is
among the simplest and the most effective methods for the degradation of adsorbed
PAH (Pengetal, 2016; Zhao et al, 2013). When heated, PS produces the very reactive
sulfate (see eq. 1) and hydroxyl (see eq. 2) radicals of high standard redox potentials
(2.6 and 2.86 V/SHE respectively) (US EPA, 2004).

Ky
S0 ~—— 2S04
k- with equilibrium constant K (D
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In contrast to the highly reactive OH®, the sulfate radical (RS) is more selective
towards oxidation of aromatic molecules (Cheng et al, 2017; Liang and Su, 2009b;
Long et al, 2013). It may remove one electron from the benzene ring to make the
cyclohexadienyl radical. This selectivity makes it less scavenged by natural organic
matter (NOM) and thus more efficient for the degradation of aromatic contaminants.

Unfortunately, the efficiency of ISCO is limited by the availability of hydrocarbons in
the aqueous phase. One benefit of heating for PS activation is to enhance the aqueous
availability of sorbed hydrocarbons and coupling ISCO with heating has already
shown advantages (Ranc et al, 2017; Waldemer et al, 2007). Another method to
enhance hydrocarbons desorption and dissolution in water is the use of surfactants.
This method called S-ISCO has been investigated during the last decade (Dahal et al,
2016b; Dugan etal, 2010; Li, 2004; Wang et al, 2013). It displayed faster degradation
of sorbed contaminants and nonaqueous phase liquids.

The amount of oxidizers used is limited by their cost and detrimental side-effects on
soil properties. Because of these limitations, full mineralization of contaminants does
not seem relevant. Thus, the interest of a PAH selective oxidation before a biological
treatment is acknowledged for decades (Kornmiiller et al, 1997). Moreover,
hydrocarbon oxidation makes tension-active by-products that enhance contaminant
(bio)availability (Gryzenia et al,, 2009; Ndjou’ou and Cassidy, 2006).

Another difficulty of ISCO is to ensure large dispersion of reactants and good contact
with contaminants in the subsoil, which is heterogeneous by nature (Deng et al.,, 2015;
US EPA, 2004). Various soil-mixing tools appeared in recent years, but their
implementation and their cost still restrain their use. Wells remain a safe bet.
Surfactant foam technology could improve their performance. In contrast to solutions,
strong surfactant foams propagate more homogeneously in grounds, since they are
less affected by gravity and permeability contrasts (Khatib et al, 1988). They have
been used for decades for enhanced oil recovery (EOR) and more recently, they are in
development for in situ remediation (Maire et al, 2018c, 2015; Maire and Fatin-
Rouge, 2017; Szafranski et al,, 1998).

However, the use of foams in ISCO raises several difficulties that must be overcome.
First, the chemical compatibility of the oxidizer with the surfactant is required.
Indeed, it was observed that PS degradation was faster in presence of organic matter;
however, this is not systematic and it depends on the nature of the molecules (Liang
and Su, 2009b). A recent study suggests that the degradation rate of PS in presence of
anionic surfactants would be lower than with nonionic ones, because of repulsive
interactions between anionic species (Wang et al,, 2017). Second and most important,
the selective oxidation of the contaminant must be targeted (Dugan et al, 2010).
Indeed, considering the aqueous phase, where the oxidation happens, both
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contaminants and surfactants exist in dissolved and micellar states. The oxidant can
react with these fractions in different proportions and surfactant micelles can hamper
the contact between contaminant and oxidizer (An et al, 2002; Mousset et al., 2014b;
Trellu et al, 2017). To the best of our knowledge, there is still no systematic work
reporting the effects of all physicochemical parameters influencing the selective
degradation of PAH.

The aim of this work is to prepare coupling of foam injection and ISCO to distribute
PS homogeneously and initiate selective PAH oxidation. Thermal activation was used
to study the reaction mechanisms between RS and targeted contaminants because of
its simplicity. A simplified model of oxidation in solution was adopted to better
understand the influence of physicochemical parameters (nature and concentration
of surfactant, concentration of oxidizer and temperature) on the selectivity of the PAH
oxidation. First, phenanthrene (PHE) was studied as a model contaminant. The main
by-products were characterized by their chemical structure and (bio)recalcitrance.
Then, kinetic results were compared with those obtained from a coal tar to generalize
the observations from two to five rings PAH.

2. Material and methods

2.1. Chemicals

PHE (98%, analytical grade, Sigma-Aldrich) was used as a model PAH. A liquid coal
tar (d: 1.15 £ 0.06, water content: 0.035%w, TPH(C5-C9): 56.4%w with BTEX: 0.3%w,
TPH(C10-C40): 42.3%w with PAH > 22.1%w, for details see Table SM1) collected
from a former steelwork industry was also used in this study to provide a real source
of PAH contamination. Sodium persulfate (PS, >96%, Fisher Scientific) was used as
the oxidizer. Three surfactants with linear hydrophobic moiety and different
hydrophilic heads were studied: sodium dodecylsulfate (SDS, C12 anionic,
biodegradable CMC=0.24% (Holmberg K. 2002), purity >95%, KAO Corporation),
lauryl betaine (LB, C12 zwitterionic, biodegradable, CMC=0.0125% (measured with
the pendant drop method (Daerr and Mogne, 2016)), neodol 25-7 (NEO, C12-C15 7
EO nonionic, CMC=0.0016% (data from supplier), Shell Chemicals).

Analytical reagents were: Chloroform (99%) provided by Acros Organics.
Dichloromethane (>99%, reagent grade), hydrochloric acid (37%), iodide and
potassium iodide (99.9%) from Fisher, alizarinesulfonic acid from MERCK and
methanol (99.9%) from Alfa Aesar. All solutions were prepared with de-ionised
water.
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2.2. Solubilization experiments

All solubilization experiments of PHE in surfactant solutions were carried out at
room temperature in 10 mL capped flasks. PHE was introduced in excess in each flask.
These flasks were coated with PHE by adding an aliquot of methanol containing PHE,
and then solvent was evaporated. Subsequently, flasks were filled with 10 mL of
surfactant solutions at concentrations above and under their CMC-value. The vials
were then agitated using an orbital shaker at 300 rpm over a 4-d. period. Finally, the
PHE concentration in aqueous phase was determined by the UV-vis spectrometric
method described below.

The molar solubilization ratio (MSR) is characterized as the number of moles of a
compound solubilized by one mole of micellized surfactant (Edwards et al, 1991) and
is calculated as:

MSR = Sapp - SCMC
C. - CMC 3)
where Sapp is the apparent molar solubility of the compound at a surfactant

concentration (Cs) greater than the CMC-value and Scmc is its apparent solubility at
the CMC-value.

The micelle-water partition coefficient Km is a parameter that quantifies the
distribution of a compound between the micellar phase and the aqueous phase
(Edwards et al,, 1991) :

X 4)

where Xm and Xa are the mole fractions of the organic molecule in the micellar
pseudo-phase and in the aqueous phase, respectively. Xm and Xa can be calculated
using the following eqs (Edwards et al,, 1991):

« _ _ MSR

m 1 + MSR (5)
Xy = Seme x Vy (6)
where Yw is the molar volume of water.

2.3. Degradation experiments and Kinetics

PHE was chosen as a representative PAH due to its moderate solubility in water, its
ease of detection using UV-vis spectrometry and its low volatility. A known amount of
PHE (1.12 mM) was dissolved in the surfactant solutions (Cs ranging from 0.1 to
2.5%w) in 250 ml capped brown glass bottles. When the PHE did not completely
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dissolve, the suspensions were filtered through Whatman paper. Heat-activated PS
oxidation of PAH was performed in a thermostated water bath (Polystat, Bioblock
Scientific) at the desired temperature (20-70°C). When temperature was reached,
specific volumes of a PS stock solution were added to achieve the final oxidant
concentration (13.2-168 mM) to get pseudo-first order conditions for kinetic
experiments. No buffer was used to avoid side reactions with the oxidizing agents and
because PS degradation kinetics are not influenced by the pH-value within the range
3-12 (Johnson et al., 2008). Reaction aliquots were periodically withdrawn and PHE,
PS and surfactant concentrations were measured immediately after the reaction was
stopped by putting them in an ice bath. Comparative experiments were prepared by
mixing 60 mg of the coal tar sample with 150 ml of 1.12%w LB solution (1 d. at 450
rpm). The solutions were filtered to remove undissolved tar. Oxidation and analytical
procedures were the same as those performed for PHE solutions. Experiments were
replicated at least two-times and average values are reported. When kinetic signals
followed a pseudo-first-order rate law and values of kobs were obtained by nonlinear
curve fitting of absorbance vs. time using an exponential function, except for PHE at
20°C where an autocatalytic behaviour was observed. For PAH degradation, the
process was multi-steps since several stable metabolites were detected; however, the
rate-constant for the first degradation step is only reported here.

Selectivity of the oxidation was calculated as follows: Kobs,pHE /Kobs,s where Kobs preand
kobs;s are the rate constants for PHE and surfactant degradation, respectively. It
illustrates the preferential degradation of PHE over surfactant.

2.4. GC-MS analysis of PHE and metabolites

Prior to GS-MS analysis, PHE was extracted using liquid-liquid extraction (60 ml
sample, 10 ml CH2Clz, few drops of concentrated HCl. Organic phases were collected
in 80 ml glass bottles with Teflon caps and a second extraction of the aqueous phase
was performed again. The extracts were combined, cleaned with 10 ml of acid water
and then dried with anhydrous MgSOa. Extracts were then analysed by GC/MS (Perkin
Elmer Clarus 580 GC, Clarus SQ 8S MS, PE-Elite-5ms capillary column, quantification
range: 5-50 ppb).

Products of PHE oxidation were derivatized prior to GC/MS analysis to improve the
detection of compounds containing functional groups using bis-trimethylsilyl-
trifluoroacetamide (BSTFA, Techlab) with 1% chlorotrimethylsilane (CTMS).
Oxidation by-products of PHE were then identified by full scan MS-analysis and
comparison with the Turbomass (NIST) mass spectrum library.

A similar extraction procedure was performed for aqueous solutions contaminated
with coal-tar. An analytical standard containing the 16 US-PAH in hexane (Dr
Ehrenstorfer GmbH) was used for peak identification, calibration and quantification.
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2.5. Biodegradability assays

The biodegradability was assessed through the ratio between Biochemical Oxygen
Demand at 5 d. (BODs) and the COD. They were measured according to standards NF
T 90-101 and NF EN 1899-1, respectively.

2.6. Other analytical methods

For solubility measurements in presence of surfactants, and PHE degradation
kinetics, PHE concentrations were determined by spectrophotometric measurements
(Analytik Jena SPECORD 250, scan 250-600 nm) at 297 nm considering that UV-vis
spectra of PHE and its stable metabolites were very different (see § 3.2.3). Surfactant
concentrations were determined by colorimetry (Rodier, 2005). SDS concentrations
were measured using methylene blue and chloroform. 12 (1%) and KI (2%) solutions
were used for NEO, and alizarinsulfonic acid and chloroform for LB after acidification
of the aqueous solution. Finally, PS concentrations were determined using the method
described in (Liang et al, 2008a).

3. Results and discussion

3.1. Surfactant selection for compatibility with oxidizer

A series of experiments was performed to assess the effects of surfactant nature on
PHE solubilization and degradation kinetics.

3.1.1. Comparative solubilization of PHE by surfactants

The apparent solubilities of PHE were measured as a function of Cs ranging from 0
to 4-times the CMC-value. The values of PHE solubility observed in surfactant
solutions increased with Cs above the CMC-value, showing PHE dissolution in the
micellar phase. Values of MSR, Xm and log Km of PHE in the three surfactant systems
are given in Table 1. The value of Xa (12.6x10-8) is the same for all the systems, since
below the CMC-value the PHE solubility in water does not depend on the surfactant.
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Table 1: Molar solubilization ratios and calculated parameters for PHE in various
surfactant systems

Surfactant SDS LB NEO
MSR 0.0307 £ 0.0010 0.0797 £ 0.0015 0.1646 £ 0.0016
Xm 0.03 0.07 0.14
Log Km 5.37 5.74 6.04

The MSR values obtained are close to those reported for PHE in SDS and NEO
solutions (Liang et al,, 2014b; Swe et al, 2006; Tiehm, 1994). It was observed that the
MSR, Xm and Km values for the surfactants were in the order NEO > LB > SDS. These
results agree with previous observations, stating that the order of solubilizing power
for hydrocarbons in the inner core of micelles is as follows nonionics > cationics >
anionics for surfactants with the same hydrophobic moiety (Tokiwa, 1968). The
zwitterionic LB showed a middle capacity for PHE solubilisation, which may be
explained by similarities observed between cationic and zwitterionic surfactants
(Beber et al,, 2004; Ghosh et al, 2000). The greater solubilization power of cationics
compared to anionics with same hydrophobic moiety was attributed to their looser
packing in micelles (Klevens, 1950; Schott, 1967). However, it was reported that -
electrons of polarizable hydrocarbons such as aromatic rings interact with the
positively charged cationic micelles and may account for the solubilization of
additional material (Rosen and Kunjappu, 2002). Besides, in non-ionic
polyethyleneoxide surfactants such as NEO, aromatic rings such as benzene were
shown to be also solubilized in the hydrophilic part of micelles (Nakagawa, 1967). The
longer hydrophobic moiety of NEO is expected to cause either an increase in the
diameter of the micelle, in the aggregation number and thus in the MSR. Those results
are of importance to explain the compared reactivity of PHE in the three surfactant
systems during oxidation.

3.1.2. Effects of surfactant systems and temperature on degradation
kinetics

To better understand temperature effects on the degradation kinetics of PS, PHE and
surfactants, a series of experiments was carried out between 20 and 70°C, considering
the three surfactant systems with Cs0=1.12%w.

3.1.2.1. Degradation kinetics

The degradation rate of PS was not affected by its initial concentration (see Fig.
SM1). However, it increased strongly with temperature in the range 20 to 70°C. The
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activation energy (Ea) for the thermal decomposition of PS in presence of different
surfactant and PHE was calculated using the Arrhenius eq. (see Fig. SM2):

Ink = E, +In A
RT (7)
where k is the rate constant, T is the absolute temperature, A is the pre-exponential
factor and R is the gas constant. The average Ea value is 121 + 10 kJ-mol-! (R*=0.98),
in good agreement with those reported by Johnson et al. (2008), who observed that it
is relatively insensitive to the presence of NOM (Johnson et al, 2008).

The apparent rate constants for PHE and surfactants degradation (see Fig. 1 and Fig.
SM3, respectively) increased with temperature as expected from the thermal
decomposition of PS in more reactive species (Huang et al, 2002a). However, there
are some differences between surfactant systems. Indeed, it was observed that the
higher the CMC-value for a surfactant system is, the higher the oxidation rates are.
These observations can be interpreted by a higher reactivity of surfactants and PHE
in the water phase, where the hydrophilic oxidants stand. In the water phase, the
hydrophobic moiety of surfactant in the monomer state and dissolved PHE are more
easily accessible to oxidants than in the protected environment of the micellar phase.
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Fig. 1. Variation of the rate constant for PHE degradation by PS in presence of the
selected surfactants at different temperatures. O: LB, A: SDS, l: NEO. Cs0=1.12%w,
[PHE]o =1.12 mM, [PS]o=22 mM.
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It is noteworthy that the PHE oxidation rates were in the order LB > SDS > NEO for
the three surfactant systems studied. The unexpected slight difference in PHE
reactivity between LB and SDS can be explained as follows: on the one hand, the
hydrophilic oxidants react preferentially with PHE dissolved in the water phase and
reactivity should increase as Xm values decrease. On the other hand, the oxidizing
agents may react with PHE in the micellar phase if they have some affinity for the
latter. PS and RS anions have an affinity for micellar phases of cationic surfactants
(Beber etal, 2004; Profio et al,, 1998) (their partition coefficient between the micellar
and the water phases obey to the Donan’s Law). In the zwitterionic form, LB is able to
attract the oxidizing anions in the inner core of micelles since its cationic moiety is
situated within the molecular backbone. Moreover, here LB becomes cationic
(Maduni¢-Caci¢ et al, 2012) during the reaction since the pH-value decreases rapidly
from about 6.5 to less than 4 (see Fig SM4). For the NEO system, the lower PHE
reactivity is explained by the high Xm value and its lack of affinity for the anionic
oxidizers. In that case, PHE stands mainly in the micelle core and is efficiently
protected against oxidation by the palisade layer of micelles. Similar observations
were reported for TCE degradation in micellar solutions with different charges (Li,
2004; Li and Hanlie, 2008).

3.1.2.2. Selectivity of the oxidation

The selectivity measurements of the PHE oxidation to those of surfactant are
presented in Fig. 2 at different temperatures for the three surfactant systems.

The highest values were reached at room temperature when PS is not activated.
Then, selectivity was lower at higher temperatures and a minimum was observed at
approximately 40°C. The same trends were observed for the different surfactants,
suggesting that selectivity of the oxidation is at least partly associated with the
thermal decomposition of PS. This selectivity would be the result of the long
persistence of PS with respect to the oxidizing radicals. Persulfate half-live calculated
from our experimental data was found to be 60 days, while it is in the order of ms for
oxidizing radicals (Johnson et al,, 2008). PS is a slow oxidizer when not activated and
35 days were needed for the complete disappearance of PHE in these conditions. In
contrast, significant concentrations of radicals are produced above 40°C (Johnson et
al, 2008) and PHE oxidation was achieved within few h. Moreover, the raise of
selectivity observed at T > 40°C suggests changes in the PHE-micelle interactions,
leading to a less protecting environment against oxidation for PHE. Actually, the CMC
are minimal around 20-25°C and 40-50°C for ionic and nonionic surfactants,
respectively (Chauhan and Sharma, 2014; Chen et al,, 1998).
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Fig. 2. Selectivity of PHE oxidation as a function of temperature for the three
surfactant systems investigated. O: LB, A: SDS, l: NEO. Cs0=1.12%w, [PHE]o =1.12
mM, [PS]o=22 mM.

As T increases above 40°C, the solubilization capacity of micellar phases decreases,
whereas the dissolution capacity of hot water increases. Hence, the improvement in
selectivity observed above 40°C is the result of an increasing PHE fraction in the water
phase. The observed differences in selectivity of PHE oxidation for the three
surfactant systems are explained as previously (see § 3.1.2.1). The use of non-
activated PS may increase the selectivity for PHE oxidation more than twice (see Fig.
2) and offer a persistent action in the polluted soils at the expense of the fast pollutant
mineralization. On the one hand, persistent oxidizers are needed to match the slow
desorption of PAH from soil matrices, to avoid their repeated injections, costs and
impacts on soil properties. On the other hand, oxidizing radicals react close to their
production area, ensuring the mineralization of pollutants when present in excess. In
the following, kinetic studies were performed using LB surfactant because it allowed
the best oxidation selectivity. Temperature was fixed at 60°C for PHE oxidation for
quicker reaction time.
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3.2. Mechanism and selectivity of PHE oxidation in presence of
LB

3.2.1. Effect of the initial PS concentration on PHE degradation rate

To better understand the mechanism of PHE degradation in presence of activated
PS and LB, a series of experiments was carried out at 60°C in pseudo-first order
conditions with initial PS concentrations in the range from 12.6 to 168 mM. The initial
PHE and LB concentrations were 1.12 mM and 1.12%w, respectively. Variations of
kobs,pHE Vs. the initial PS concentration are shown in Fig. 3. It was observed that the
rate constant of PHE oxidation increased non-linearly with the initial PS
concentration, in agreement with previous reports (Huang et al, 2002b; Liang and Su,
2009b; Peng et al, 2016; Satapanajaru and Chokejaroenrat, 2017).
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Fig. 3. Variation of the pseudo-first-order rate constant for PHE degradation with
initial PS concentration at 60°C. Cs0=1.12%w, [PHE]o =1.12 mM.

This shows that at 60°C, PHE oxidation involves radicals obtained from the thermal
decomposition of PS (eq. 1) and hydroxyl radicals (eq. 2) otherwise a linear
relationship would be observed (Tan et al, 2012). The observed trend is explained
considering the following reactions:

k1
S,062°+PHE —— > 250,% + PHE% ()
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Ko

SO, +PHE ~— = SO4% +PHE' 9)
ks
OH° + PHE — > Hzo + PHE®° (10)

Considering eqs 8-10, the rate law for PHE degradation can be written as follows:

—d[i:E] = kobs,PHE[PHE] = (kl[PS]+k2[RS]+k3[OHOD[PHE] (11)

Assuming steady-state conditions hold for RS® and OH® concentrations during the
reaction, and considering eq.2, kobs,pHE can be written as follows:

Kpere = ki [PS] + k,vK\[PS] + k'k, VK[H,0[PS]

2% [ps]- - [PS]-K ;0] .

The complexity of eq.12 with multiple undetermined parameters and the few
experimental data shown in Fig. 3, does not allow an accurate determination of all the
parameters. The first and third terms on the right side of eq. 13 were neglected in the
fitting process. In fact, the second term alone gave a coarse fitting of the experimental
data and it is well known from literature that the first term is negligible at elevated
temperature. By fitting the experimental data, we obtained that k2VK = 0.08 h'1 M1/2,
The value of K was calculated from literature (K =7.037 X 10-1# M (Liang et al., 2008a;
Neta et al, 1988)). Considering this value, k2 can be calculated as k2 =1.0856 x 10° M-
1s-1 This value agrees with the results reported for phenol and benzene (Liang and
Su, 2009b; Neta and Zemel, 1977).

The selectivity of PHE oxidation seems to be independent of the initial PS
concentration in the range studied (about 2.6, see Fig. SM5). Because of the intended
strategy (using low PS concentrations), its initial concentration was set at 22 mM
hereinafter.

3.2.2. Effect of surfactant concentration on PS self-degradation and
selectivity of the PHE oxidation

It was reported that the self-degradation of PS may be influenced by the presence of
e-donors in solution (Johnson et al, 2008; Liang and Su, 2009b). Hence, the effect of
the initial surfactant concentration on the degradation rate of PS was studied using a
large excess of oxidizer. The apparent rate constant for PS degradation increases quite
linearly with the initial surfactant concentration and shows a significant intercept
(see Fig. SM6). Although the reactive system was complex and kinetic equations are
difficult to establish, the simple kinetic model below agrees with experimental
observations:
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Ke
S,0g°°+LB  — > 250,47 +LB* (13)

However, the slope was low, the apparent rate constant of PS degradation increased
only twice over all the range of Cs (0 - 2.5%w). Hence, the effect of Cs on PS
degradation rate can be considered as insignificant.

To better understand the effects of surfactant concentration onto PHE degradation
kinetics, a series of experiments was carried out at 60°C with LB concentration
ranging from 0 to 2.5%w. Fig. 4 presents the variations of the degradation rates
constants for PHE and LB as a function of the initial LB concentration. As expected,
the degradation rate of LB increased with its initial concentration. The observed rate
constant was 0.127(5)x[LB]o+0.031(4) h-1 (R2=0.995). Hence, there is a competing
oxidant demand between the solubilizing and the solubilized molecules. However,
unlike LB, the degradation rate for PHE decreased as the LB concentration increased,
showing the protecting effect of micelles against PHE oxidation, in agreement with
previous observations (Huang et al, 2002a; Lamichhane et al, 2017; Mousset et al,
2014b). A strong decrease was observed as surfactant concentration increased,
showing the strong affinity of PHE for micelles.

Assuming a simple kinetic model where ko and km are rate constants for the reaction
of the contaminant in the water and micellar phases, respectively, then the overall
rate constant for the reaction kp is then given by the expression:

k, =koX, +k, X,

(14a)
and the overall rate constant kp pue for PHE degradation becomes:
K _ kopre + KipreKn
P.PHE 1 + K
m (14b)

where Km is the partition constant of PHE between the micellar phase and the water
phase.

Calculated values for ko,pre and km,pue were 5.13 and 0.16 h-1, respectively, showing
that the accessibility of PHE to the oxidizers was decreased by more than 30 times
when protected by the micellar structure.
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Fig. 4. Variation of pseudo-first-order rate constants for PHE (V¥) and LB ()
degradations with initial surfactant concentration at 60°C. Inset: Evolution of
selectivity for PHE degradation with initial LB concentration. [PHE]o =1.12 mM,
[PS]o=22 mM.

At this stage, the selectivity of PHE oxidation in presence of LB must be investigated
still, to find optimized conditions for the delivery of oxidant to the targeted pollutants.
The inset in Fig. 4 shows that the selectivity of the PHE oxidation critically depends
on the micellar concentration, since it sharply decreases from more than 160 to 0.7
when LB concentration varied from 0 to 200 times the CMC-value, respectively. When
LB concentration is 8 times the CMC-value, the selectivity-value for PHE oxidation
falls to 20. Hence, it was concluded that micellar solubilization is detrimental to
selective PAH oxidation. However, if surfactant must be used to enhance desorption
or make foams, some selectivity still persists. Indeed, first, the interfacial tensions
(IFT) decreases (roughly as Log Cs) in soil pore water until Cs~CMC-value. Moreover,
surfactant concentration will remain low since IFT lowering and foaming ability are
maximal near CMC (Duffield et al, 2003; Rosen and Kunjappu, 2002). In addition, the
slow oxidation of hydrocarbons like PAH generates tension-active metabolites who
contribute to foam formation as often observed at field-scale (Gryzenia et al, 2009).
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3.2.3 Identification of PHE’s metabolites and degradation pathway

To provide a comprehensive study on the application of heat-activated PS to PAH
degradation in presence of surfactant micelles, the reaction mechanism of PHE
degradation was investigated in presence and in absence of LB at 1.12%w. The
intermediates formed in the degradation process were characterized by their m/z
values along the elution time. Functional groups were confirmed by IR. Three
intermediates were identified: phenanthrenequinone (m/z=208.0), biphenyl
dicarboxylic acid (386.6) and phthalic acid (310.5); the two latter being identified as
their trimethylsilane ester. They were detected both in presence and in absence of
surfactant micelles. These intermediates were previously observed for PHE oxidation
using 32 ppm of ozone (Rodriguez et al, 2017).

Based on the products identified, a transformation pathway of PHE in presence of
activated PS is proposed in Fig. 5. The initial oxidation occurred at the 5-6 positions
of the polycyclic structure, because the double bond is less conjugated (Forsey et al,
2010). It was shown by ESR that the oxidation of aromatic rings by RS results in the
production of cyclohexadienyl radicals (Neta and Zemel, 1977). They are the result of
an electron-transfer from the ring to RS, followed by hydroxylation with water (or OH-
). The detection of cetones as oxidation products of PAH was commonly reported
since these intermediates are easily detected and accumulate (Forsey et al., 2010; Liao
etal, 2014).The presence of phenanthrenequinone is explained by the reaction of the
former phenanthrol radical with water, before further oxidation of the produced
phenanthrene-9,10-diol (Hadibarata et al, 2011). The detection of diphenic acid as
degradation product of phenanthrenequinone is not surprising, since it is often
prepared from PHE (Hadibarata et al, 2011) ;It is explained by the OH® oxidation of
the quinone (Fleet, 1986). The detection of phthalic acid as by-product shows the
oxidation and subsequent opening of phenyl rings. Phthalic acid derivatives were
previously detected as oxidation products of benzo(a)pyrene (Zeng et al, 2000) and
phenanthrene (Bendouz et al, 2016). The further degradation of phthalic acid leads
to ring cleavage reactions generating small carboxylic acids (Zhu et al,, 2012).
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Fig. 5. Proposed transformation pathway for PHE oxidation by heat-activated PS.
Identified products are shown in bold.

The kinetic monitoring of PHE degradation in the UV-vis range allowed the
detection of two metabolites with increased inertness. UV-vis spectra for these two
compounds were obtained (see Fig. 6), showing the disappearance of the PHE peak at
297 nm, but also red shift and hyperchromic effect. After that, the absorption of the
following metabolites decreased. Considering that diphenic acid and phthalic acid do
not absorb light above 300 nm, it was concluded that these compounds would
correspond to phenanthrene-9,10-diol and phenanthrenequinone because of the
observed red shifts.
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Fig. 6. UV-Vis spectra for PHE degradation. Insert: Spectra for PHE and detected
metabolites (Is, [2) in LB solutions at 70°C. [LB]=1.12%w, [PS]o=22 mM, [PHE]o=1.12
mM.

3.4. Comparative study of PHE and PAH degradations

Considering the wide variety of PAH, their degradation behavior in presence of
surfactant micelles and activates PS was studied using coal tar dissolved (~400 ppm)
in a LB solution (1.12%w) and oxidized with PS at 44 mM at 60°C.

3.4.1. Global degradation kinetics of PAH

First, the global oxidation kinetics considering all PAH from tar were followed by
UV-Vis spectrometry in the range (290-385 nm) where various peaks were observed.
Values for the apparent rate constant for the PAH mixture were similar to PHE alone
(0.488+0.109 vs. 0.498+0.012 h-1). This may be explained by the fact that PHE is one
of the major components that absorb light in the studied range and because of the
results presented in §3.4.2. In addition, the degradation rate of PS (0.073+0.001 vs.
0.073£0.003 h1) and LB (0.175+0.0.01 vs. 0.176+0.005 h-1) for PAH mixture was
similar to PHE alone. Hence, it was observed that PAH mixture from tar had similar
degradation kinetics than the PHE model.
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3.4.2. Comparative kinetics for PAH degradation

To better understand the relationship between PAH structure and reactivity in this
micellar system, a comparative kinetic study was performed. Seven PAH were
selected because of their initial concentration in the micellar solution and their
representativeness among 2-5 rings PAH (NAP, PHE, fluorene (FLN), fluoranthene
(FLT), pyrene (PYR), benzo(a)anthracene (BaA), benzo(b)fluoranthene (BbF)). The
kinetic analyses were performed considering the time-dependent evolution of
individual concentrations obtained from GC-MS measurements. A pseudo-first order
kinetic model was used to assess the rate constants for the oxidation of individual
PAH. Pseudo-first order rate constants follow the order: NAP (0.173£0.052 h-1) < PHE
(0.256+0.082 h1) < PYR (0.355£0.077 h1) < FLT (0.385+0.083 hl) < BaA
(0.447+0.144 h'1) < FLN (0.460%0.086 h'1) < BbF (0.462+0.062 h-1). It was observed
that the reactivity increases with the ring number, except for FLN that reacted
quicker. Nevertheless, it must be noted that all rate constants are of the same order of
magnitude. These results agree with the general trend reported for the oxidation of
PAH in solution. A coarse correlation was observed with the ionization potentials of
compounds (R2=0.41), since the ability to donate an electron increases with the
number of aromatic rings. However, ionization potentials are gas phase properties
and only coarsely reflect the energies involved in solution. A better correlation was
reported with the free energy of the transition state of the c-complex, which is
explained as the more stable is the intermediate, the faster it forms (Forsey et al,
2010). However, in the present case, the presence of the micellar phase should also
influence the rate constants since PAH are mainly in this phase. MSR-values were
calculated for each PAH (see Table SM2) as well as log Km. As expected, a linear
correlation (R2=0.90) was observed between log Km and log Kow (Valsaraj and
Thibodeaux, 1989). On the one hand, a negative correlation was observed between
the apparent oxidation rate constants and MSR-values of individual PAH (R2=0.87, see
Fig. 6). On the other hand, a positive correlation was observed between rate constants
and log Km for each PAH (R?=0.86). Considering that Km >> 1 and kmxKm >> ko when
[LB]=1.12%w (see § 3.2.2), eq. 14b becomes kp, ~ kmi where i represents the ith PAH
molecule in a blend. This simple form allows understanding that in the present case,
the biggest PAH in LB micelles are the most easily oxidized, because despite their
higher affinity for the micellar phase, they are less protected by micelles than smaller
ones. Nevertheless, the ratio between apparent rate constants only increases by a
three-fold factor comparing two to five rings PAH. Surprisingly, the opposite trend
was reported for a similar system with Tween 80 (Mousset et al, 2016). The size
difference between LB and Tween 80 micelles (difference in aggregation numbers)
might account for the different observations reported (Rosen and Kunjappu, 2002).
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Fig. 6. Variation of pseudo-first order rate constants for PAH oxidation by activated
PS with MSR-values at 60°C. [LB]=1.12%w, [PS]o=44 mM, [Tar]o=400 ppm.

3.4.3 Comparative study for biodegradability of PAH and metabolites in
presence of LB

Considering the strategy pursued combining PAH pre-oxidation followed by
biological treatment of the oxidation by-products, the assessment of their
biodegradability is essential. The biodegradability before and after pre-oxidation with
activated PS (22 mM, 60°C for 2-3 d. until it completely disappeared) was assessed for
leachates of coal tar and for PHE alone in a 1.12%w LB solution. Leachates were
prepared from the same mass of PHE (1.12 mM) and coal tar (500 ppm for C10-40
TPH). Before pre-oxidation, COD/BODs ratios were 3.15 and 3.28 for PHE and coal tar
leachates, respectively. These values are close and typical of leachates obtained from
surfactant-aided soil-flushing of creosote-contaminated soils. The important
biorecalcitrance is attributed to PAH toxicity since LB is easily biodegradable. After
the pre-oxidation step, COD/ BODs ratios increased to 3.93 and 12.55 for PHE and coal
tar leachates, respectively. This lower biodegradability agrees with previous reports
of significant increases in accumulation and toxicity of oxy-PAH (Lundstedt et al,
2007). Indeed, quinones were found to be more toxic than their precursors and were
shown to inhibit the growth of bacteria (Belkin et al, 1994; Liao et al, 2014). In
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addition, more water soluble oxy-PAH have shown the highest mutagenicity among
bioactive molecules isolated from various environmental samples. For example,
phenanthrenequinone and Benzo(a)pyrenequinone were shown to have a direct
mutagenic activity (Chesis et al, 1984). However, the strong decrease in
biodegradability of the oxidized coal tar leachates indicates the presence of even more
inhibiting agents than phenanthrenequinone. Nevertheless, the above observations
should be moderate considering the short time used for BOD tests. Adaptation of
microbial communities to these compounds would take longer and BOD21 would be
more relevant to estimate the long-term fate of these compounds.

4. Conclusion

This study investigated the effects of surfactant on the degradation of PAH in
aqueous solutions using PS. Kinetics and selectivity of PHE oxidation and its affecting
factors including surfactant concentration and nature, temperature, oxidizer
concentration have been examined. The compared oxidation kinetics of 2 to 5 rings
PAH in micellar solutions of LB revealed a slight increase of the rate constant with the
molecular size. This increase was explained by an increased accessibility of larger
PAH to oxidizer in these relatively low size micelles.

The results presented here have important implications for the application of in situ
delivery of oxidizers using foams followed by biodegradation. First, zwitterionic
surfactants at low concentrations should be preferred to lower IFT make foam.
Indeed, results indicate detrimental effects of micelles, especially for anionic and
nonionic surfactants onto the selectivity of PAH oxidation. Second, raising
temperature above 30°C increased significantly PHE degradation kinetics. However,
the highest selectivity of its oxidation was observed for non-activated PS. Hence, the
use of thermal activation might not be economically relevant for PAH with slow
desorption kinetics and non-activated PS would be the most effective way to apply in
situ. Third, PAH oxidation by PS gave more toxic and recalcitrant by-products such as
phenanthrenequinone. Hence, oxy-PAH acclimated bacteria should be selected to
overcome their inhibiting effect on biodegradation. Further study will be dedicated to
the oxidizing of PAH contaminated soils using surfactant foam for enhanced oxidant
delivery.

5. Acknowledgements

This research was carried out as a part of the MOUSTIC project (ANR-15-CE04-
0011) funded by the French National Research Agency (ANR).

Chapitre lll Dégradation de HAP par le persulfate en présence de surfactant 101
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surfactant pour la delivrance améliorée de
réactifs en milieu insaturé anisotrope
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Introduction :

Les expériences en réacteurs fermés ont permis de sélectionner les conditions
physicochimiques pour optimiser la sélectivité d’oxydation des HAP par le persulfate
en présence de surfactant. Dans cette partie, nous nous sommes intéressés a des
milieux poreux insaturés pour développer une méthode d’injection a base de mousse
de surfactant en recherchant la délivrance uniforme de solutions oxydantes. Cette
méthode a été développée sur des milieux poreux simplifiés, constitués de billes de
verres monodisperses de perméabilité différentes (50 et 924 D), disposées dans des
cellules 2D. Ces milieux, translucides, ont été choisi pour une meilleure visualisation
des phénomeénes qui se produisent lors de I'injection des fluides colorés.

Notre premier objectif a été la mise au point d'une méthode d’injection a base de
mousse dans des milieux insaturées isotropes, qui garantisse la sélectivité
d’oxydation des hydrocarbures. Dans un premier temps, nous avons comparé la
délivrance d’oxydant sous forme liquide avec et sans mousse. Cette comparaison nous
a permis de montrer les bénéfices qu’apportent les mousses par rapport aux
méthodes de délivrances traditionnelles en termes de sensibilité aux effets
gravitaires. Dans second temps, nous avons cherché a optimiser la sélectivité
d’oxydation des hydrocarbures en évitant le mélange entre le surfactant et I'oxydant.
Nous avons donc opté pour une méthode d’injection séquencée de mousse et de
solution. Cette méthode a permis la délivrance isotrope des réactifs, un meilleur
controle des rayons d’influences, le contréle du contact réactif/surfactant et la
rémanence du contact réactif/polluant en zone insaturée indépendamment de la
perméabilité du milieu.

Notre deuxiéme objectif était de développer une méthode d’injection robuste
prenant en compte les contrastes de perméabilités et de contamination observés sur
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le terrain. D'une part, la comparaison entre la délivrance d’oxydant sous forme liquide
et avec la méthode d’injection séquencée de mousse et d’'oxydant a été réalisée sur un
milieu constitué de billes de verre présentant un contraste de perméabilité de 1:18.
D’autre part, nous avons testé la méthode développée sur des milieux présentant des
contrastes de contaminations, en enrobant les billes de verre par du goudron a raison
de 0.22 a 22 g.kg1. Ces contaminations ont été disposées sous forme de lentilles ou de
strates verticales plus larges. Enfin, les vitesses de propagation de la mousse dans les
milieux contaminés ont été analysées et les comportements ont été interprétés par
'adsorption de surfactant sur le sol et la déstabilisation des films de mousses par les
hydrocarbures.

Ces expériences réalisées sur des milieux poreux simplifiés, constitués de billes de
verres devraient faciliter I'application de la méthode d’injection développée sur des
milieux plus complexes et plus réalistes.

Chapitre IV Développement d’une méthode utilisant les mousses de surfactant

pour la délivrance améliorée de réactifs en milieu insaturé anisotrope 103



Enhanced remedial reagents delivery in unsaturated
anisotropic soils using surfactant foam
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Introduction:

Homogeneous delivery of solution of oxidant in unsaturated soils is limited by soil
anisotropy and gravity. An innovative injection strategy using foam was developed to
improve in situ delivery. Primary foam injection before oxidant solution enhanced
both the lateral and uniform delivery of reactant in isotropic and anisotropic
(permeability, contamination) soils. The oxidant spread isotropically through the
foam water network. This sequential injection heavily improved the delivery radius
of influence (ROI), while limiting contact between surfactant and solution of oxidant
in order to preserve the selective oxidation of petroleum hydrocarbons contaminant
(TPH). Prior foam injection allowed uniform delivery of the solution of oxidant across
the region occupied by the foam, regardless of the soil permeability contrast (1:18),
whereas poor ROI were observed for the direct injection of oxidant. Experiments in
contamination contrasted soils showed that foam was able to propagate in highly TPH
contaminated soils (max 60% velocity reduction for 22 g.kgdary soirl). As for
permeability contrast, foam is expected to enhance reagents delivery in such contexts.
This novel strategy was proven to be efficient, even for complex anisotropic
conditions, and should allow to cut field costs and uncertainties associated to poor
reagents delivery.
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1.Introduction

The in situ environmental remediation (ISER) of contaminated soils is still
challenging since the access to contaminants is limited by depth, soil anisotropy and
gravity in vadose zone (Reddy, 2010). For example, chemical degradation is especially
appealing for recalcitrant organic contaminations, but effective delivery of remedial
reagent to the unsaturated subsurface is complex. Indeed, good contact between
contaminant and remedial reagent is essential to achieve remedial goals. However,
the delivery of water-based reagents in vadose zone is limited by the predominant
vertical flow caused by gravity (especially for highly permeable soils in which
capillary rise < 1 m)(Bell et al, 1986). Soil anisotropy can further limit delivery
efficiency; both phenomena lead to low ROI and heterogeneous distribution of the
injected solutions(Shen et al, 2011; Sui 2015; Zhao et al, 2016; Zhong et al, 2011).

To overcome these challenges, high viscosity and/or shear-shinning fluids can be
used. In recent years, surfactant foam has proven to be a promising fluid for ISER
(Chowdiah et al, 1998; Hirasaki et al., 1997; Maire et al,, 2018c, 2018a, 2015; Maire
and Fatin-Rouge, 2017; Portois, 2018). Because of its high viscosity, its propagation
in vadose zone is not dominated by gravity. Moreover, because of its shear thinning
behavior, foam propagation is less affected by soil anisotropy (Chowdiah et al, 1998;
Khatib et al,, 1988; Maire et al, 2018a). Hence, foam was proved to enhance lateral
delivery of reagents, because of higher capillary number (Shen et al, 2011; Zhong et
al, 2009).

Besides, the presence of surfactant can enhance contaminants desorption and their
degradation by reagents in the aqueous phase (Huang and Chang, 2000; Kilbane et al,
1997). However, the interactions between surfactant and injected reagents may be
detrimental to treatment efficiency, especially, when carrying out in situ chemical
oxidation (ISCO). Hence, the compatibility between surfactant and oxidant should be
aimed to preserve the selectivity of the chemical oxidation (Bouzid et al, 2017; Dugan
etal, 2010).

Moreover, challenges remain for foam propagations in field conditions. Most of the
evaluations of foam technology for ISER were carried out on isotropic soil samples,
far from the variability and complexity observed at field-scale (Maire et al, 2018c).
Moreover, a majority focused on the saturated zone (Del Campo Estrada, 2014;
Longpré-girard et al, 2016; Singh and Mohanty, 2017) and foam formation and
propagation in the vadose zone was rarely studied (Shen et al,, 2011; Zhao et al, 2016;
Zhong et al, 2011). Another challenge, is the adverse effect of hydrocarbon
contaminants on foam stability (Aveyard et al, 1994; Osei-bonsu et al,, 2015).

The MOUSTIC project focused on the in situ remediation of unsaturated soils
contaminated by petroleum hydrocarbons. Surfactant foams were assessed to
enhance the delivery of oxidant for the selective oxidation of polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAHs). To the best of our knowledge, the use of foam to
homogeneously deliver water-based reagents in anisotropic unsaturated soils, with
care to minimize contact between surfactant and reagent, was never reported. This
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paper will assess these points by studying distributions of surfactant foam and
oxidant solution in 2D-sandbox experiments. In a first part, development of the
injection strategy is conducted in isotropic soils. Then, the technology is assessed in
complex soils with permeability or contamination contrasts, aiming to demonstrate
the efficiency in situations often observed at field-scale.

By improving the delivery of reactants in the vadose zone, this technology should
help reducing costs for reagents, density of injection wells required for soil treatment,
and uncertainties in achieving remedial objectives.

2. Materials and Methods
2.1. Chemicals

A biodegradable (Ash and Ash, 2004), zwitterionic surfactant, lauryl betaine (LB)
was used to generate foam. Its CMC was 0.0125%w as measured with the pendant
drop method (Daerr and Mogne, 2016). It was used at 1%w concentration (80 CMC).
Contaminant was liquid coal tar (density: 1.15) collected from a former steelwork
industry. Measured TPH index were 56.4 and 42.3%w for C5-C9 (volatile) and C10-
C40 (semi-volatile) hydrocarbons, respectively. More specifically, it was found:
0.3%w BTEX, 22.1%w PAH (16 US-EPA), 0.035%w water (for more details see Table
S1). Chloroform (99%, Acros Organics), alizarinesulfonic acid (MERCK), hydrochloric
acid (37%, VWR), and n-hexane (AnalR, VWR) were used for analytical
determinations (see §2.5.2-3). Other reagents were dichloromethane (>99%, Fisher),
sodium persulfate (>96%), Fisher) as oxidizer, tartrazine (Alfa Aesar), and patent blue
(VWR).

2.2. Soils

Different types of glass beads (GB, SiLibeads type S) were used as model soils in the
injection experiments. Beads were used as received for experiments in the
uncontaminated soils. For experiments with contaminated soils, GB were previously
contaminated by coal tar. To get uniform coating of hydrocarbon on the GB, the latter
were mixed with tar solubilized in dichloromethane according to the procedure
described by Huang (2000). The solvent was then evaporated using a rotary
evaporator at room temperature. Four levels of contamination were prepared, and
soil permeability was measured using water after contamination. A slight decrease in
permeability was observed with increasing contaminant concentration. The main
characteristics of these materials are summarized in Table 1.

Chapitre IV Développement d’une méthode utilisant les mousses de surfactant

pour la délivrance améliorée de réactifs en milieu insaturé anisotrope 106



Table 8: Main characteristics of the glass beads used in this study

Beads Permeability k Grain size D1o-Doo(@) Soil TPH concentration
(um?) (um) porosity (%) (g-Kgdry soir')
GB1 50 207-321 36 0
GB2 900 1012-1316 36 0
GB3 40 215-555 35 0
GB4 40 as GB3 35 0.22
GB5 39 as GB3 35 2.2
GB6 37 as GB3 35 11
GB7 35 as GB3 35 22

(a) D1oand D9o correspond to the 10t and 90t percentile of grain size distribution, respectively.

2.3. Experimental set-up

The experimental set-up used for foam and liquids injection experiments is
presented in Figure 1.

Automate Computer

|

Differential

pressure
sensor
—
Air tank -

Mass flow

controller Y —

f : I
Injection well ~_ B
~a fIRAR

| Surfactant syringe pump

= Oxidizing sclution syringe pump

Lateral
injection

openings

2D- sandbox

Figure. 1. Schematic representation of the experimental set-up for fluids injection in
packed sandbox.

Glass beads were packed in a 2D-sandbox (25.5 cm wide, 2 cm thick, 18.5 cm high,
PMMA), and compacted using rubber stick while filling. All experiments were
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conducted in dry soils. The cell’s lid was tightened with clamps after an agar hydrogel
(3%) was casted on top to ensure perfect sealing.

For isotropic sandbox experiments, the cell was filled either by GB1 or GB2. For
permeability contrast experiments, the cell was packed with two horizontal layers:
the top layer using GB1 as a low permeability material (LPM) and the bottom layer
using GB2 as a high permeability material (HPM). For contamination contrasts
experiments, contaminated glass beads (GB4-GB7) were packed along with the
uncontaminated ones (GB1). Two setups were studied here: a small contamination
forming a lens (“lens-type”, 1.8 cm wide, 2 cm thick, 4.5 cm high), and a larger one
forming a vertical layer (“layer-type”, 12.5 cm wide, 2 cm thick, 9 cm high).

Solutions and gas were injected using syringe pumps (Pilot A2, Fresenius Vial) and
a mass flow controller (SLA5850, Brooks), respectively. Foam was made with LB and
compressed air (Air Liquide). Fluids injection could be central by using a glass well
with three internal pipes (i.d.: 0.8 mm), or lateral by using two injection ports located
on the side of the sandbox. The pressure at the injection point was monitored using a
differential pressure sensor (MPX5010DP and MPX5100DP, Freescale) and a limit of
100 kPa.m! was set to avoid soil fracturing or heaving (US EPA, 1993). A custom
program on a computer, linked to an automate (Arduino Uno, Arduino) was used to
control the injection flows.

2.4. Injection procedures

2.4.1. Foam injection

For experiments in isotropic soils, the method for foam generation was selected
depending on soil permeability (Maire et al, 2018a): for GB1, in situ foam was made
by co-injecting surfactant solution and gas directly into the soil. Conversely, for GB2,
foam was pre-generated before injection by co-injecting surfactant solution and gas
through a short pre-column (3.5 cm) filled with GB2. Indeed, it was previously
reported that pre-generation should be used for high permeability soils, since in situ
foam formation lead to weak foam in such soils (Huh et al, 1989). For pre-generated
foam, flow rates were 700 ml.min-1 and 8 ml.min-! for gas and surfactant solution
respectively (Foam quality, FQ=99%). For in situ co-injection into the sandbox filled
with the GB1, gas and surfactant solution flow rates were 70 and 2 mlmin-,
respectively (FQ=97%). For permeability and contamination contrasts experiments,
pre-generated and co-injection foams were used, respectively.

2.4.2. Oxidant injection

The oxidant (10 g.L-1) was injected at the same injection point than foam, except for
two experiments. The oxidant injection method was modified for these two
experiments for a better coverage of the area. The first experiment was the isotropic
premade foam injection in GB2. In that experiment, oxidant was injected from an
injection well situated 3 cm above the foam injection well. The second experiment is
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the permeability contrast one, where the solution of oxidant was injected from the top
of the sandbox by four injection wells situated in the LPM and spaced by 6 cm away
from each other.

For the sequential injection of surfactant and oxidant solutions, slugs of 3.4 and 2 ml
were injected, respectively. Two enhanced delivery strategies were compared to
liquid injections: either small volumes of foam and solution of oxidant were injected
alternatively (3.4 and 2 ml], respectively for GB1; 4.2 and 2 ml, respectively for GB2),
or foam was first formed into the whole soil and followed by injection of the solution
of oxidant. The flow rates for solution of oxidant were set to 4 and 1 ml.min-! for
isotropic soils experiments with GB1 and for the rest of the experiments, respectively.

To image the propagation of fluids, tartrazine and patent blue were used to color
surfactant and the solution of oxidant, respectively. Both tracers did not absorb on
glass beads and had no significant influence on formulations viscosity. For the
injection experiments, considering surfactant solution or foam, the ROI is defined as
the greatest lateral distance traveled by the fluid (liquid or foam) from the injection
point. Besides, dvh, defined as the ratio between vertical and horizontal distances
reached by fluids from the injection well. It illustrates the geometrical propagation of
fluids and is optimal when equal to 1 (vertical length is equal to horizontal length).
Pictures of the sandbox were taken periodically. Those images where analyzed using
the Image] software (Schneider et al, 2012) to evaluate ROI and dvh. The foam
propagation velocity (uyqm) was measured using this procedure.

2.5. Complementary 1D-Column experiments

To better understand the effect of the TPH concentration on foam formation and
propagation, complementary experiments were realized using 1D-column. The
experimental set-up was similar to Figure 1, except that a glass column (length 4.8
cm, i.d. 2.4 cm) held vertically was used instead of the sandbox. It was packed either
with clean (GB3) or contaminated (GB5) beads. Foam formed by the co-injection
method was used. Effluent recovered from the top of the column was collected in glass
tubes before analysis (§2.5.1-3).

2.5.1. Foamability and bulk foam stability evaluation

Static foam tests are commonly used to evaluate foamability and bulk foam stability
(Vikingstad et al,, 2005). To assess the effect of the hydrocarbons on foam, this test
was performed at room temperature for the 40 effluent fractions obtained for both
the contaminated and uncontaminated soils. Glass tubes containing effluent fractions
were shaken vigorously for 60 s before measurement. Foamability was estimated by
measuring foam height immediately after shaking. Foam stability was evaluated
through foam height measurement after 5 min resting.
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2.5.2. Surfactant determination in effluent fractions

To evaluate surfactant loss by adsorption onto both the contaminated and
uncontaminated soils, LB concentrations were determined by colorimetry in effluent
fractions as reported previously (Bouzid et al, 2017).

2.5.3. Contaminant determination in effluent fractions

Liquid effluents recovered from the contaminated soils were transparent enough
for a spectrophotometric determination of the colored tar (Analytik Jena SPECORD
250). A calibration plot of the coal tar was prepared in n-hexane at 380 nm to evaluate
the contaminant concentration. Tar concentration in samples ranged from 70 to 650

3. Results and discussion

3.1. Study of oxidant delivery in isotropic unsaturated soils

Comparison of oxidant delivery as a liquid or using foam in GB1 and GB2 is
illustrated in Figures 2 and 3. During the sequential liquid injection of surfactant and
solution of oxidant, transport was mainly controlled by gravity and fluids flowed in
the vertical direction as shown in Figure 2. In both cases ROl were poor. Liquids mixed
as shown by the green color and accumulated at the bottom of the sandbox. For GB1,
the maximal lateral propagation was 1.1 cm after the injection of 0.07 and 0.04 porous
volume (PV) of surfactant and oxidant, respectively. dvh was 8.2, meaning that the
lateral propagation was very poor when injecting liquids. For GB2, gravity effects
were even higher and lateral propagation could not be quantified (see right side in
Fig. 2).

50 pm? 900 um?

i :

Figure 2. Oxidant delivery when using the sequential liquid injection of surfactant
and solution of oxidant in two isotropic soils with different permeabilities. Left photo:
LPM (GB1); right photo: HPM (GB2). Surfactant and oxidant solutions are colored in
yellow and blue, respectively. to is the starting time for liquids injection.
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For foam enhanced delivery, two strategies were assessed. First, a repeated
alternative injection of small volumes of foam and solution of oxidant was used. This
strategy is used since the late 60’s for chemicals injection during enhanced oil
recovery (Rossen and Wang, 1999). It led to an important increase of the ROI for the
oxidant delivery, as reported previously (Zhao et al, 2016; Zhong et al, 2011). The
lateral delivery of the oxidant represented an improvement of 660% compared to
liquid injection alone for GB1 after 0.05 and 0.03 PV of surfactant and oxidant were
injected, respectively. dvh was 1.5 and 1.7 for GB1 and GB2, respectively, indicating
that the lateral propagation had improved substantially compared to liquids injection
(see Fig. 3). However, for both permeabilities, a mixing between the surfactant and
the solution of oxidant was observed, as confirmed by the color changing to green.
Mixing of surfactant and reagent might not be critical and is sometimes done on
purpose, for example to enhance nanoparticles delivery using foam (Shen et al, 2011;
Su et al, 2015) or for acid diversion (Rossen and Wang, 1999; Xu and Rossen, 2003;
Zerhboub et al, 1994). However, it is unwanted here since the surfactant will react
with oxidant and decrease oxidation selectivity (Bouzid et al, 2017). It led to the
development of the second strategy: the separate injection of foam and solution of
oxidant.

50 um? 900 um?

t, + 20 min t, + 105 min

Figure 3. Alternate injection of small volumes of foam and solution of oxidant in two
isotropic soils with different permeabilities. Left photo: LPM (GB1); right photo: HPM
(GB2). Surfactant and solution of oxidant are colored in yellow and blue, respectively.
to is the starting time for fluids injection.

As illustrated in Figure 4, first foam was injected until the desired ROI is reached.
Here, foam injection was stopped when the upper limit of the sandbox was reached.
Then, the solution of oxidant was injected into the foam using the same injection well.
As seen in the previous strategy, and in contrast to liquid injection, for the two
permeabilities foam spread in every direction. Gravity forces had little effects on foam
propagation and the targeted zone can be better swept. As seen in Figures 3 (left) and
4 (top), corresponding to GB1, the bottom shape of the foam was deformed due to
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important edge effects. During foam injection, some surfactant solution accumulated
at the bottom of the sandbox. Indeed, when foam is injected into unsaturated soils,
because of high initial capillary pressure in soil, bubble rupture is inevitable.

Scm S5cm 5cm

ty+ 25 min ty+2 min ty+ 6 min

5cm

5cm 5cm

to+ 2 min ty+ 1 min ty+ 6 min

Figure 4. Comparison of oxidant delivery using foam injection in two isotropic soils
with different permeabilities. Top photos: LPM (GB1); bottom photos: HPM (GB2).
From left to right: foam after injection, oxidant injection in progress, final state.
Surfactant and solution of oxidants are colored in yellow and blue, respectively. to and
to are the starting times of foam and oxidant injection, respectively.

A part of the surfactant solution contributes to material surface saturation at foam
front both with water and surfactant until a steady state is reached. Hence a small
fraction of the injected solution escaped down because of gravity. The lateral
propagation increased compared to liquid injection alone. It represents an
improvement of 520% compared to liquid injection, for GB1 after 0.22 PV of
surfactant were injected. Here, dvh was 1.5 and 1.8 for GB1 and GB2, respectively.
Afterwards, the solution of oxidant was slowly injected. It pushed the surfactant
solution out of the foam and replaced it homogeneously into soil pores. For the two
permeabilities, no mixing of the two reagents was observed when using this strategy;
the solution of oxidant distributed homogeneously inside the foam. This is attributed
to the existence of a continuous water phase into the foam and the Jamin effect caused
by the presence of gas bubbles. Those bubbles are trapped by capillary forces in pores
and divert the oxidant flow. The lateral delivery of the oxidant was strongly improved.
For GB1, it represents an improvement of 475% compared to liquid injection after
0.07 PV of oxidant was injected. The oxidant propagation ratios were the same as for
the foam i.e. 1.5 and 1.8 for GB1 and GB2, respectively. The volume filled by the
solution of oxidant represented 72 and 87% of the volume occupied by the foam for
GB1 and GB2, respectively, indicating an efficient sweep of the contaminated area. The
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difference between GB1 and GB2 for lateral foam and oxidant delivery is explained by
the important edge effects caused by the bottom of the cell in case of GB1. In fact, the
maximal oxidant solution occupation rate is under-estimated and in absence of those
effects, it was calculated to be coarsely 86%.

This second strategy has a strong potential in increasing the oxidation selectivity
by avoiding the contact between oxidant and surfactant. It was selected for the
following experiments in contrasted media. However, it should be noted that oxidant
should be injected at low flow rate. When high flow was used, fingering of the solution
of oxidant was observed into the more viscous foam. We assume that faster oxidant
flow causes the mobilization of previously entrapped air bubbles. Hence, preferential
pathways with low bubble densities form into the foam, causing fingering of the
injected solution. This limiting flow was found to be between 4 to 8 ml.min-1 and 1 to
4 ml.min for GB1 and GB2, respectively. Therefore, the critical injection flow was
shown to be poorly independent of soil permeability (variation about 2 times for an
18 times variation in soil permeability). The critical injection velocity defined as the
ratio between the section of the injection channel and flow rates was evaluated to be
ranging from 0.13 to 0.26 and from 0.03 to 0.12 m.s"! for GB1 and GB2, respectively.
Atheoretical development of conditions to prevent fingering of the solution of oxidant
during injection is proposed as follows:

Gas bubbles remain trapped in pore as long as the capillary pressure near pore
throats remains above throat’s entry capillary pressure. Figure 5 shows a bubble
trapped into a pore body with and without flow.

NO FLOW

Figure 5: Simplified model of trapped gas bubble for theoretical development
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Because of the pressure gradient caused by the flow of oxidant solution, a difference
of radius of curvature appears between rin and rout. Pressure and radiuses are related
by the following relationship:

2ycosé@ 2ycos@
Pour = Pip + rim - Tout [Eq. 1]
1 1
Pyyt — Pin = 2y cos 6 (a — rout)

Pin and Pout are the absolute pressures at pore entrance and exit, respectively, y is
the interfacial tension between air and water, 6 is the contact angle between soil
surface and liquid, rin and rout are the bubble radius of curvature at pore entrance and
exit, respectively.

If the pressure gradient caused by the solution of oxidant flow is sufficient to make
Toue €qual or smaller to pore throat radius (rtroat), then the bubble would exit the
pore. Moreover, we will consider that the gas bubble fills the pore body and has the
same radius (rbody). Hence, by rewriting Eq. 1, the critical pressure gradient VP*
leading to bubble exit can be expressed as follow (assuming 7;, = Tpoay, Toutr = Tthroat
and pore length = 2 * 13,44, ):

2]/C059<T1 - L )
VP* — body '"throat [Eq 2]

2 Thody

According to Darcy’s law, the critical pressure gradient (Eq. 2) can be related to the
critical injection velocity u* in the following way:

T
2y cos 9(1—#’&) kew
ut = throat [Eq 3]

2 rbodyz HUw

With uw being water viscosity, effective water permeability k,,, being the product of
intrinsic permeability k with relative water permeability k,.,,. The latter is a function
of water saturation S,,. A numerical application is presented in supplementary
material (Section S1). This theoretical development confirms that the critical injection
velocity is poorly affected by permeability.

Besides, considering risks for contaminant leaching and groundwater
contamination, contaminant leaching is increased whatever the mobile phase is
(surfactant solution or foam), when surfactant concentration is above CMC.
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Nevertheless, with foam, Fq is high (>95%) meaning that water content in foam is low.
Thus, the injected solution that leads to contaminant leaching and groundwater
contamination remains modest as reported (Zhong et al,, 2011). In addition, to further
remediate this problem, one solution is to inject a mixture of surfactant and oxidant
to make foam. In this case, even if the is expelled from the foam, it already contains
oxidant that will react with leached contaminants preventing the contamination of
groundwater. The important thing to take into account is the compatibility of
surfactant with oxidant in order to maximize the reaction selectivity (Bouzid et al,
2017; Wangetal, 2017).

3.2. Comparative study of oxidant delivery in unsaturated soils
with permeability contrast

When the solution of oxidant was injected alone into a soil with a permeability
contrast of 1:18, the main driving forces controlling flow was gravity and capillary
suction (Fig. 6). Then, almost all the solution accumulated preferentially in the LPM
because of higher capillary suction forces. When the capillary suction was no longer
able to retain the solution, the excess drained vertically in the HPM. Only a negligible
amount of the injected oxidizing solution penetrated into the HPM (see Fig. 6) due to
edge effects. Preferential delivery in LPM and bypass of HPM was previously reported
in vadose zone (Zhao et al, 2016; Zhong et al, 2011).

212 EEE

GB2, 900 pm?
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Figure 6. Direct injection of the solution of the oxidant colored in blue in a
permeability contrasted medium. Upper layer: LPM (GB1); bottom layer: HPM (GB2).
Permeability ratio = 1:18. to' is the starting time for oxidant injection.
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For foam enhanced delivery, prior to oxidant injection, pre-generated foam was
injected from the sides of the sandbox. As shown in the top of Figure 7, foam
progressed as a flat front in both layers. However, as often described, crossflow was
observed between the two zones, from HPM to LPM (Bertin et al,, 1999; Casteel et al,
1988). It resulted in a beveled shape foam front between the two zones, caused by
different foam velocities. Solution accumulated at foam front in the LPM due to the
breaking of the foam bubbles in unsaturated condition (Zhong et al, 2010).

Foam average velocity was measured to be 1.7 and 8.3 cm.min-! for the LPM and
HPM, respectively. As expected from previous works, foam propagation showed to be
affected by permeability contrast and was faster in the HPM (Del Campo Estrada,
2014; Kovscek and Bertin, 2003; Li et al, 2010; Nguyen et al, 2005; Singh and
Mohanty, 2017). We note that velocity contrast (4.9) was lower than permeability
contrast (18), confirming the shear-shining behavior of foam in these media (Maire et
al, 2018a).

to+ 1 min to+ 2 min

to+ 3 min to+ 10 min

ty+ 1 min ty+ 23 min
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Figure 7. Injection of the solution of the oxidant (blue) after the foam injection
(vellow) in a permeability contrasted medium. Upper layer: LPM (GB1); bottom layer:
HPM (GB2). Permeability ratio = 18. Top photos show foam injection from openings
on the left side of the cell; bottom photos show the solution of oxidant injection from
wells after foam injection. to and to’ are the starting times of foam and oxidant injection,
respectively.

Once the sandbox was filled by foam, the solution of oxidant was slowly injected. As
for liquid injection, the solution of oxidant was injected from the 4 injection wells
situated in the LPM from the top cell. No liquid accumulation was observed in LPM as
before (Fig. 6). The solution of oxidant replaced the surfactant solution and
distributed quite homogeneously in both layers, despite the strong permeability
contrast (see bottom of Fig.7). This behavior can be explained by the fact that foam
wetted the whole soil, and that difference in capillary pressure between the two layers
was compensated. Moreover, whereas only some soil portions were contacted by the
solution of oxidant when used alone, here the whole soil was contacted (see LPM in
Fig. 4 and bottom right of Fig. 7). The absence of green color again demonstrates the
absence of mixing between oxidant and surfactant solution, which plays in favor of a
higher oxidation selectivity. However, Figure 7 also shows that the solution of oxidant
did not propagate homogenously in the whole foam. Indeed, the left side of the box
(foam injection side) appears darker than in the centre. This higher water saturation
around the foam injection point (entrance effect) was already reported (Ashoori et al,
2011). Given that the oxidant concentration is proportional to water saturation of
pores, then, the highest oxidant concentrations were for zones saturated with water
(100%, left side of the sandbox). Conversely, the lowest concentrations were in the
foam body where the final water saturation ranged from to 20 to 35%. In the worst-
case scenario, the difference in water saturation between zones indicates a maximal
5-times oxidant concentration difference across the sandbox. Results of oxidant
delivery agree with § 3.1. For this process to succeed, the key is to focus on uniform
foam propagation in order then to have a homogeneous oxidant distribution into the
contaminated media.
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3.3. Comparative study of foam injection in unsaturated
sandbox with contamination contrast

3.3.1. Contaminated sandbox experiments

The behavior of foam entering in contact with growing contaminations, either as
lenses or larger contaminated zones, is shown in Figure 8. However, the dark color of
the coal tar did not allow to follow the foam propagation when too concentrated (GB7,
“layer-type”). As stated before, the critical phase of the process is foam propagation.
Hence, this part has focused on the latter and the further injection of oxidant is not
presented.

GB1/GB4 GB1/GB5
to+ 11 min to+ 12 min

¥

GB1/GB6 GB1/GB7
to+ 19 min to+ 20 min
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Figure 8. Surfactant foam propagation (yellow) in contamination contrasted
sandboxes. Top photos were for “lens-type” contaminations and bottom photos were
for “layer-type” contaminations. TPH concentrations ranged from 0.22 to 22 g.kgl.
Foam was delimited by dashed lines in the contaminated areas. Black point indicated
the foam injection output. Injection was stopped when foam reached the top limit of
the sandbox. Arrows indicate the directions used to evaluate uf,qm- tois the starting

time for foam injection.

Foam spread into the sandbox forming a disc that increased in size becoming a
dome-shape when it reached the bottom of the sandbox. Foam propagated both in
contaminated and uncontaminated areas. However, us,,, was lowered when
contacting contamination. Either for lens or larger contaminated zones, an
asymmetrical propagation of foam was observed for contamination concentrations
above 0.22 g.kg'1. This asymmetry was more significant for high contamination. When
foam passed through the contaminated zone, its color changed from light to dark
yellow. It indicates that surfactant foam solubilized hydrocarbons and possibly that
water saturation has increased. The averaged foam velocity, Us,qm, Was obtained
from measurements in three directions from the injection point as shown by the
arrows in Figure 8. Velocities were averaged independently for both the
contaminated and clean sides. Then the ratios of Us,q, between contaminated
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(Ucontam ) and clean (Ugeqn ) zones were calculated and plotted vs. the TPH
concentration as reported in Figure 9. The ratio U.ontam /Uctean decreased as the
contaminant concentration increased for both contamination geometries. For the
“lens-type” contamination, the effect remained modest: foam was slowed down in the
contaminated zone from 4 to 17 % for TPH concentrations ranging from 0.22 to 22
g.kg1. For the “layer-type” contamination, foam was slowed down from 13 to 60% for
TPH concentrations ranging from 0.22 to 11 g.kgl. This accentuated effect can be
explained by the wider volumes of the contaminated areas and the larger amounts of
contaminants that foam crossed in “layer-type” contamination. Mechanisms causing
slowed down foam propagation in contaminated zones are further discussed in §
3.3.2.

Considering ISCO, a maximum TPH concentration around 10 g.kg-1 was defined in
technical specifications from the industrial partner. In the worst-case scenario (large
contamination zone), foam would be slowed down by a maximum of 60% and hence
would propagate about 3 times faster through the clean soil.

1> 1 a "lens-type" contamination

"layer-type" contamination

o077 T T T T
0O 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 22 24

TPH concentration (g.kg™)

Figure 9. Effect of TPH concentration on foam propagation velocities ratio in
contaminated and clean soils for “lens-type” contamination (©) and “layer-type”
contamination (A).
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3.3.2. Complementary 1D-column tests for hydrocarbon contamination

effects

To better understand foam behavior in sandbox experiments, foam was injected in
1-D columns filled with contaminated or clean soils. Temporal fractions of the liquid
effluent were collected and analyzed.

Figure 10 reports the percentage of recovered surfactant concentration at soil
outflow and inflow vs. PV of aqueous phase recovered. The progressive increase of
surfactant concentration reveals surfactant losses due to adsorption onto glass beads
(Casteel et al, 1988; Chowdiah et al, 1998; Estrada et al, 2015; Gogoi, 2011). The
adsorption was more important into the contaminated material. Indeed, surfactant
concentration at outflow reached inflow concentration at about 1.75 PV for the clean
soil, while more than 3 PV were required for the contaminated one. It may indicate
larger surfactant adsorption onto contaminated glass beads, in agreement with
previous report of higher surfactant adsorption onto oil-wet glass beads (Sanchez and
Hazlett, 1992). The lower surfactant concentration in the aqueous phase explains the
lower propagation rate of foam through the contaminated soils. In this case at 0.14 PV
recovered, despite free surfactant concentration reduction, the latter was still 11-
times higher than the CMC. Hence, since foamability is maximal around 4 to 8 times
the CMC (Portois, 2018), bulk testing of column effluents did not show significant
decrease of foamability over time because surfactant concentration always remained
in sufficient quantity for foaming to occur.
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Figure 10. Evolution of the % of recovered surfactant concentration at soil outflow
and inflow, for clean (GB3, ©) and contaminated (GB5, B) columns experiments and
evolution of the TPH concentration (A) of the effluent fractions collected from the
contaminated column (GB5). All parameters are plotted against the PV of aqueous
phase recovered.
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Figure 10 also reports the contaminant concentration carried by the aqueous phase
of the foam. TPH concentration was maximal (~550 ppm) for the first collected
fractions, indicating the leaching of mobile hydrocarbons. Then, it decreased slowly
with PV injected and reached ~50 ppm at 3 PV as the contamination decreased and
got harder to remove (Johnson et al, 2001; Rivas, 2006). This behavior is in
agreement with previously reported pollutant extractions using foam (Casteel et al,
1988; Couto et al, 2009). Hydrocarbons are known to have detrimental effects on
foam (Osei-bonsu et al,, 2015).This effect is a result of surface interactions between
hydrocarbons and foam (Schramm, 1994; Simjoo et al, 2013). It was shown to be
more pronounced for low molecular weight hydrocarbons (Aveyard et al, 1994;
Nikolov et al, 1986; Osei-bonsu et al, 2015; Simjoo et al, 2013). In this work, the
contamination is a complex mixture between light and heavy hydrocarbons (§ 2.1),
hence direct comparison with literature is difficult. Nevertheless, this destabilizing
effect on foam lamellae depends on different parameters such as surfactant
formulations indicating that foam film resistance could be further improved (Jensen
and Friedmann, 1987; Osei-bonsu et al., 2015).

Either for clean or contaminated material, variations in surfactant and contaminant
concentrations were observed over the course of experiments. Hence, foamability and
foam stability should have been affected. However, no significant variations of the
latter were observed. When comparing average values for clean and contaminated
soils, foamability was slightly hindered by the presence of contaminant (15%
decrease). Conversely, foam stability did not seem to be affected since foam decayed
at similar rate either for clean or contaminated materials. Those results agree with
the moderate reduction of us,4,, observed in contaminated zones. However, in bulk
test, this effect did not seem to be proportional to TPH aqueous concentration, while,
in sandboxes, Uf,qm decreased with increasing hydrocarbon concentration in soil (§
3.3.1). Hence, it raises a common interrogation about the validity of bulk tests to
understand foam behavior in porous media (Dalland et al,, 1994; Jones et al, 2016).
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4. Conclusions

Primary injection of foam was shown to enhance the lateral delivery of remedial
reagents, in isotropic and anisotropic (permeability, contamination) soils. It led to a
more uniform distribution of reagents into target zones. The two-step injection
strategy we developed allows to use this technology even if surfactant and reagents
would not be compatible. Indeed, contact between surfactant and oxidant solution is
reduced since oxidant injection is made after the foam was distributed in the media.
In permeability contrasted soils, foam enhanced reagent delivery in the HPM. The
oxidant solution distribution was quite uniform across the foam occupied regions,
regardless of the permeability contrast (1:18) of porous media. In contamination
contrasted soils, foam propagated even in highly TPH contaminated soils (22 g.kg-1).
As for permeability contrast, foam in place can then be used to deliver reagents
uniformly. However, in the heavily contaminated soils, results show that foam
propagation, while happening, was slowed down up to 60%. The benefits of this
technology will further be assessed in the future, by spatially monitoring oxidant
distribution and PAH degradation in 2D-sandboxes. Finally, this technology will be
assessed at field scale. It is expected to reduce the number of injection wells required
for uniform reagent distribution, and to reduce the wasted amount of reagent that
would leave the target zone.
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Chapitre V.  Distribution comparée de
persulfate dans des sols réels anisotropes
contaminés par des hydrocarbures

Ce chapitre est construit autour de la publication suivante : Bouzid, 1., Maire, J., et Fatin-
Rouge, N. (2018). Surfactant foam enhanced persulfate delivery for the remediation of
unsaturated anisotropic soils contaminated by hydrocarbons. Journal Of Hazardous Materials.
Soumis. n°® HAZMAT-D-18-04250.

Introduction:

Les expériences d’injection réalisées les billes de verre ont permis de mettre au point
une méthode d’injection séquencée de mousse et de solution oxydante. Cette derniere
s’écoule alors uniformément dans le réseau liquide de la mousse en remplacant la
solution de surfactant. La solution oxydante persiste dans le milieu, bloquée par les
bulles de gaz, pour lutter efficacement contre la gravité. L’objectif de ce chapitre est
de se rapprocher de la réalité, en remplacant les billes de verre par des sols réels
insaturés et contaminés par un goudron sidérurgique. Trois milieux, ayant des
perméabilités de 4, 91 et 1381 D, ont été utilisés a des degrés de contamination en
hydrocarbures allant de 0 a 10 g.kg-1. La distribution du persulfate en cellule 2D avec
la méthode de délivrance a base de mousse a été comparée avec les méthodes
traditionnelles (ISCO et S-ISCO) utilisant I'injection directe de solutions oxydantes
dans les configurations sélectionnées dans le chapitre précédent.

Dans un premier temps, nous avons comparé les injections de persulfate par les
différentes méthodes dans des milieu ayant une perméabilité de 91 D et présentant
divers contrastes de contamination. Dans un second temps, la comparaison de la
distribution de l'oxydant par les trois méthodes a été réalisée sur des milieux
contaminés a 5 g.kg1, présentant des contrastes de perméabilités issus de zones
constituées de sables grossiers et moyens d’une part, et de sables moyens et de limons
d’autre part.

La distribution du réactif a été comparée visuellement et a travers la cartographie de
sa concentration mesurée dans différentes zones de la cellule 2D. Ces cartographies
ont été réalisées apres démontage de la face avant de la cellule et échantillonnage
exhaustif sur toute I'épaisseur du sol. Cette comparaison a été réalisée en tenant
compte des effets de bords causés par la forte hydrophobicité des milieux. Il a été
montré que ceux-ci peuvent altérer les observations visuelles lorsqu’on utilise des
liquides ayant des tensions interfaciales élevées comme '’eau. Pour une meilleure
interprétation des observations expérimentales, les angles de contact a 'interface des
différents matériaux et fluides, les nombres capillaires des fluides injectés, ainsi que
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le calcul du facteur d’isotropie pour les distributions du réactif qui prend en compte
la distance de propagation et la concentration du persulfate ont été réalisés.

Cette comparaison dans des conditions plus réalistes entre les méthodes
traditionnelles et la méthode développée a base de mousse, nous permet de mieux
cerner les bénéfices qu’apportent cette derniere pour la délivrance uniforme de
solutions oxydantes.

Chapitre V Distribution comparée de persulfate dans des sols réels
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Surfactant foam enhanced persulfate delivery for the
remediation of unsaturated anisotropic soils contaminated by
hydrocarbons

Graphical abstract:

12 injection experiments:
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Abstract:

In situ delivery of liquid reagents in vadose is limited by soil anisotropy and gravity.
The enhanced delivery of persulfate (PS), as oxidant, using surfactant solution (S-PS)
and surfactant foam (F-PS) was compared at bench-scale to traditional water delivery
(W-PS). The goal was to distribute PS uniformly in coal tar-contaminated unsaturated
anisotropic soils (both in terms of permeability and contamination). Water proved to
be the worst solution to deliver PS because of contaminated soils hydrophobicity.
Surfactant addition enhanced PS-distribution into contaminated zones by reducing
interfacial tension and inverting soil wettability. Regardless of the soil contamination
contrasts (non-contaminated vs. 5 greu.Kgdry soii’t and 1:10) or permeability contrasts
(1:18 and 1:23), foam injection before PS solution injection led to the most uniform
reagents delivery. While PS-concentration varied more than 5-times between zones
using W-PS and S-PS, they varied less than 1.6-times when F-PS was used. Foam also
significantly improved lateral and upward reagent delivery around the injection
point. Finally, results show that the visual observation of fluid propagation can lead
to misinterpretations as shown by comparison with accurate mapping of PS
concentrations. This new foam-based method for delivery of active solutions ensures
isotropic distribution of reagents in vadose, despite complex anisotropic conditions.
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1.Introduction

Priority organic pollutants (POPs) are hazardous compounds. Their presence in
contaminated soils and groundwater often result from spillages. Coal tar and creosote
are viscous hydrocarbons that contain many POPs like polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAHs) (Birak and Miller, 2009). Soils with such contaminations are
notoriously difficult to treat because the contaminants are often tightly bound to the
soil particles, which makes their release over decades (Hauswirth and Miller, 2014).
The in situ environmental remediation (ISER) of subsoils contaminated by those
compounds is growing, because it reduces risks associated to contaminants
dissemination and hazards (USEPA, 2006).

Among the available ISER techniques suitable for these pollutions, thermal
treatments, soil flushing with surfactant, biodegradation, and phytoremediation are
often used. However, these techniques have their limitations (Ghosh and Singh, 2005;
Sakulthaew et al, 2014; USEPA, 2006; Vidonish et al,, 2016). In situ chemical oxidation
(ISCO) is a growing technique for the remediation of hydrocarbon contaminated soils
(US EPA, 2004). However, its efficiency is limited by the slow desorption of
hydrophobic contaminants. The use of surfactants coupled with chemical oxidation
(S-ISCO) was shown to enhance availability of hydrocarbons (Abtahi, 2018; Dahal et
al, 2016a; Dugan et al, 2010; Wang et al, 2013; Zheng et al, 2016). However, the
treatment efficiency is often hindered by the bad contact between oxidants and
contaminants. In vadose =zone, gravity and contrasts (permeability and
hydrophilicity) limit the homogeneous and horizontal dispersion of reactants (Zhao
etal, 2016; Zhong et al, 2011). Indeed, traditional water-based fluids in vadose zone
are prone to vertical migration, capillary phenomena like capillary suction into small
pores, and bypassing of hydrophobic contaminated zones.

Currently, there is a growing interest for the use of high viscosity shear-thinning
fluids for soil remediation. Among them, surfactant foam was proven to be a
promising fluid for ISER (Maire et al, 2018c, 2015; Maire and Fatin-Rouge, 2017;
Portois et al, 2018), especially to deliver remedial amendments (Bajagain et al,, 2018;
Shen et al, 2011; Su et al, 2015; Zhong et al, 2011, 2010, 2009). Foam exhibits
advantages of high viscosity, shear-thinning behavior and low density (Wang and
Chen, 2012), making its propagation in vadose less affected by gravity and anisotropy.
However, when carrying out foam-enhanced ISCO, the interactions between
surfactant and oxidant, as well as the presence of hydrocarbon, may have detrimental
effects on foam stability and on the selectivity of hydrocarbons oxidation (Bouzid et
al, 2017; Osei-bonsu et al, 2015).

This work is part of the MOUSTIC project that focuses on the development of
innovative technologies for the in situ remediation of unsaturated soils contaminated
by petroleum hydrocarbons. In our previous works, an innovative surfactant foam-
based technology was shown to strongly improve the control of PS-delivery and its
residence into anisotropic unsaturated soils made of glass beads (Bouzid et al,
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2018a). PS was chosen as the oxidizing agent, because of its higher selectivity towards
aromatic hydrocarbons (Bouzid et al, 2017). Only few studies compared the use of
water, surfactant and foam to deliver remedial agents, namely nanoscale zero-valent
iron, calcium polysulfide and phosphate into porous media (Shi et al, 2018; Su et al,
2015; Zhong et al,, 2011, 2009). To the best of our knowledge, comparative study to
deliver oxidizing agents using such fluids was never reported in unsaturated 2D-
sandboxes contaminated with hydrocarbons. Moreover, the distribution of PS using
the combined foam and solution technology presented here was never reported
before. In this paper we assessed these points thanks to the achievement of accurate
PS-concentration maps in sandboxes and visual observations that are compared in
contamination- and permeability-contrasted soils. It aims to demonstrate the
efficiency of foam-based technologies, in contrast to traditional delivery methods, in
situations often observed in polluted sites.

2. Materials and methods

2.1. Chemicals

Zwitterionic surfactant Lauryl betaine (LB), used in our previous works (Bouzid et
al, 2018a, 2017), was used either directly for S-PS or to generate foams for F-PS. The
contaminant was a liquid coal tar (density: 1.15) collected from a former steelwork
industry. The coal tar composition is provided in Table SM.1. Briefly, the measured
total petroleum hydrocarbon (TPH) indexes of the coal tar were 56.4 and 42.3%w for
C5-C9 (volatile) and C10-C40 (semi-volatile) fractions of hydrocarbons, respectively.
Sodium persulfate (>96%, Fisher Scientific) was used as oxidant. Analytical reagents
were dichloromethane (>99%), Fisher), iodide and potassium iodide (99.9%, Fisher),
barium chloride dihydrate (100%, VWR) elementary iron (Prolabo). All solutions
were prepared with deionized water.

2.2. Soils

Two soils were used in this study: a silty (ST) and a sandy soil (SD), both locally
sourced. The raw sandy soil was sieved under running water to collect a fine (FSD)
and coarse fraction (CSD). These three soils were then artificially contaminated by
coal tar according to Bouzid (2018a). Three levels of contamination were prepared
(1, 5 and 10 grpu.kgdry soii'!) and the soils were aged for five months. The soils surface
areas were estimated by calculation using the particle size distribution, assuming
spherical particles. Pore radii were estimated to be equal to D10/2 (10th percentile of
grain size distribution) for each material assuming that, permeability is mostly
affected by smaller grains (Terzaghi and Peck, 1964) and, that the pore size is not that
different from grain size when particles packing is compact. The main characteristics
of the soils used in this study are summarized in Table 1.
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Table 1. Main characteristics of the soils used in this study

. o . Hydrocarbon Surface
Soil Permea:nllty Grain size Porosity concentration area
k (um) D10-Doo ) (pm) ¢ (%) (g-Kgary soir't) (m?.Kgsoir')

ST5 4 0.98-305 46 5 14.80
FSDO 90 244 -1113 36 0 4.88
FSD1 90 244 -1113 36 1 4.88
FSD5 90 244 -1113 36 5 4.88
FSD10 90 244 -1113 36 10 4.88
CSD5 1362 1306-2179 36 5 1.43

(a) D1oand Doo correspond to the 10t and 90th percentile of grain size distribution,
respectively.

2.3. Experimental set-up

The experimental set-up used for fluids injection experiments is presented in Figure
1.
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Figure.1l. Scheme of the experimental set-up for fluids injection in packed
sandbox.
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Soils were packed in a PMMA 2D-sandbox (internal dimensions of 25 cm wide, 2 cm
thick, and 18 cm high). The front side was removable thanks to screws and gasket.
Soil was compacted using rubber stick while filling. Top lid and gasket were then
tightly held using clamps to ensure perfect sealing. All experiments were conducted
in unsaturated conditions.

Four anisotropy-cases were studied: two contamination contrasts where soil
permeability was set at 90 um? and two permeability contrasts with contamination
set to 5 greu.kg 1. As shown in Fig. 1, the materials were set as two horizontal layers (9
cm high). A small rectangular lens (6 cm wide x 3 cm high) of the bottom layer
material was embedded within the upper layer. The selected configurations are
summarized in Table 2.

Table 2: Summary of the sandbox experiments for persulfate delivery.

Contrast Upper layer Bottom layer Embedded lens
soil soil soil
C1: contamination 15t case: FSDO FSD5 FSD5
clean and moderately 90 pum?2 90 pm? 90 pm?
contaminated soil 0 gronkg! 5 grpnkg! 5 gron kgl
C2: contamination 2" case: FSD1 FSD10 FSD10
contrast of 1:10 90 um? 90 um?2 90 um?2
1 greukg? 10 greukg? 10 greukg?
P1: permeability 1st case: FSD5 CSD5 CSD5
contrast of 1:18 90 pum?2 1362 um? 1362 pm?
5 gren.kg?! 5 greu.kg! 5 grenkg?!
P2: permeability 21d case: FSD5 ST5 ST5
contrast of 1:23 90 um? 4 pum? 4 pum?
5 greu.kg1 5 greun.kg1 5 greu.kg!

All fluids were injected in the back center of the sandbox by an opening (i.d. 0.8 mm,
Fig. 1). Solutions and gas injection syringe pumps, and pressure monitoring were as
in (Bouzid et al, 2018a).
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2.4. Injection procedures

2.4.1. Foam injection

Prior to PS injection, foam was formed into the soil (Bouzid et al, 2018a). For C1, C2
and P2, foam was injected by the solution alternating gas method (SAG), since it
requires the lowest pressure for injection in soils with such permeability (Maire et al.,
2018a, 2015). Slugs of air and surfactant (1%w) were injected in alternation. Flow
rates and volumes per cycle were 70 and 2 ml.min! and 5 and 0.2 ml for gas and
surfactant, respectively. For P1 experiment, due to the presence of the highly
permeable CSD5, foam was pre-generated by co-injecting surfactant and gas through
a pre-column (9 cm) filled with FSDO. For pre-generated foam, flow rates were 700
ml.min-! and 8 ml.min-! for gas and surfactant solution (1%w), respectively (Foam
quality, FQ=99%). A pressure limit at 100 kPa.m'! was set for injection in each
experiment to avoid soil fracturing or heaving (US EPA, 1993).

2.4.2 Persulfate injection

Non-activated PS (10 g.L-1) was delivered in three forms with increasing complexity:
solubilized in water (W-PS), in LB (1%w) surfactant solution (S-PS), or as solution in
water delivered after foam injection (F-PS). The injected PS-concentration was
chosen mainly to limit dilutions for soil analyses used to map PS delivery. In fact, PS-
concentration does not affect foamability of the surfactant even at high
concentrations close to its solubility limit (Bouzid et al.,, 2017).

For each situation, the volume of PS solution injected was the same for the three
delivery fluids to allow comparison. The injected volume of PS solution was the
volume that filled the foam occupied area and moved surfactant from the network of
lamellae. It was estimated according to F-PS experiments (Bouzid et al, 2018a). This
was achieved by calculating the porous volume of soil occupied by foam using the
Image] software. The final water saturation of the soil after foam injection (30%) was
not considered. Injected volumes PS solution were 80, 120, 90 and 50 ml for C1, C2,
P1 and P2, respectively.
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2.5. PS analysis in sandboxes

2.5.1. PS-distribution in contaminated anisotropic sandboxes

For all injection experiments, pictures of the sandbox were taken periodically (see
Fig. SM.1 and SM.2). However, evaluating the oxidant distribution only visually is
inaccurate, especially for C1 and P2 when using W-PS. To overcome this limitation,
PS-concentrations were locally measured across the sandbox. Soil was thoroughly
sampled after the removal of the sandbox’s front face. Mapping of PS-concentrations
(gps.kgsoi'l) was carried out for each sample for the three fluids and four
configurations (C1, C2, P1, P2) after injection as follows: 10 g of soil were removed
throughout the cross section at a given position into the sandbox, then placed in 250
mL flasks with 100 mL of deionized water. Flasks were then shaken using an orbital
shaker for 30 min to extract PS into the water phase (Cunningham et al, 2013). Then,
samples were filtered through Whatman paper. Filtrates were analyzed. Elementary
iron was added to filtrates and heated to 60°C for 24h to reduce persulfate into sulfate.
Total sulfur measurements were carried out by turbidity measurements according to
(Wimberley, 1968) to take into account any possible PS consumption. PS-
concentrations were reported on a map for each experiment. Local water saturations
in soil were estimated by weighing recovered samples after the experiment and after
drying them in an oven at 100°C until weight stabilized.

To accurately evaluate PS-distribution, the isotropic distribution factor, (I,
dimensionless) was calculated according to Eq.1. The If is the persulfate
concentration-weighted ratio of its propagation distances in the vertical and
horizontal directions from the injection point, which allows a correct comparison
between experiments.

2(xiCy)?
I = /‘— 1
f Zi(yiCp)? (1)
where x; and y; are the horizontal and vertical directions from the central injection
point, respectively. C; is the PS-concentration at a given distance from the injection
point. Herein, the optimal value for If is 1, representing an isotropic reagents
distribution and meaning that the horizontal and vertical distribution of PS are equal.

In contrast, high or low Irvalues indicate an anisotropic distribution of reagents
around the injection point.

The capillary number (Nc, dimensionless) is defined as the ratio of viscous forces to
capillary forces. N¢ is defined by Eq.2 and was calculated for each PS-delivery fluid
(Jeong, 2005).

u
N.= = 2
c=" (2
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wherep is the injected fluid apparent viscosity (Pa.s), u is the fluid velocity (m.s-1),
and y is the interfacial tension (IFT) at the air/solution interface (N.m-1). It allows a
quantitative assessment of forces controlling the remedial fluid propagation. Here,
flow rates for W-PS, S-PS and surfactant when injecting foam were unchanged (Q= 2
ml.min-1). The effective viscosity of the foam was estimated for C1 and C2 experiments
from the Darcy Law:

k.A
Nfoam = F-VP (3)

where A is the cross-section used by foam to propagate, VP is the pressure gradient,
and k the soil permeability.

2.6. Contact angles and interfacial tension measurements

The contact angle 6, at which an air-water interface meets a solid surface (Murray
and Darvell, 1990) (Fig. 2), is an important measurement directly linked to surface
wettability, which controls the rate and amount of spontaneous imbibition of water
by soil (Amirpour et al, 2015). It can be calculated using the Young equation (Zhou et
al, 2016):

cosf = Yaw=s” Yw=s (4)

Ynw-w

where w, nw and s are the liquid wetting and non-wetting phases, and the solid
phase, respectively. Solid phases in this study were the different soils presented in
Table 1. The wetting and non-wetting phases were air and/or water-based solutions
depending on the experimental conditions (see §2.7 for details). 8 values less than 90°
indicates a water-wetting character of the solid phase, or an oil-wetting character if
higher. The latter impeding the spontaneous infiltration of the liquid phase into the
porous medium.

0 were measured using the modified sessile drop method (Bachmann et al, 2000).
Soil sample was first sieved through 630 pm sieve then gently pressed on adhesive
tape. Photographs were taken, then 6 were measured using Image]. All reported 6
were an average of eight measurements. 8 were measured for all six soils using PS in
water or in surfactant.

The IFT at the air/solution interface was measured for W-PS and S-PS solutions
using the pendant drop method. Details are given elsewhere (Maire and Fatin-Rouge,
2017).
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Figure.2. Liquid drops on planar oil-wet and water-wet surfaces.

2.7. Liquids entry pressure calculations

Fluids circulation in porous media is dominated by capillary forces (Bennion et al,
1996). The entry capillary pressure in pores is given by the Young-Laplace equation
(Joekar-Niasar et al, 2008):

Pee = %y cos 0y, (5)

where 0,, is the contact angle of the wetting phase and R is the pore radius.

The non-wetting phase flows into the porous medium when the capillary pressure
(P. = Pw — Py ) exceeds Pg.

For water-wet soils (8 < 90°), the wetting phase is the liquid, the non-wetting phase
is the air and 6,, = 6)iquiq- Air replacement by water occurs when P, remains lower

than Pg.

P. < P> P — Py < P

2y 2y
Pair - l:)liquid < R cosB < 1:’liquid - l:’air > = R cos 8 (6)
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which gives the excess of pressure that should be applied to liquid (compared to
air) in order it propagates into the soil.

For oil-wet soils (6 > 90°), the wetting phase is the air and the non-wetting phase
is the liquid, so 0, = 0,j; = 180 — Bjjquiq and then cos Bjiquig = — cos 0,5, which

explains the change of sign in the right side of Eq.6.

3. Results and discussions

3.1. Contact angle evolution with contamination, permeability
and surfactant presence

FSD10 ST5
- FSD1 L 160 m Fepe CSD5
St B
120 E . 120 . ]
]
o 100 6 =90° o 100 6 =90°
g 2
S - -
o 60 E ? o 60 n
Q
o o ° -
0m 0 o
o 1 2 3 4 5 66 7 8 9 10 1 10 100 1000
Hydrocarbon contamination in soil (grpy.kg™) log (permeability)
a b

Figure. 3. Contact angles (0) measurements for soils used in this study: a) 90 um? -
permeability FSD soils with different hydrocarbon contamination levels (FSDO -
FSD10) and b) 5 greu.kg! contaminated soils with different permeabilities (ST5 -
CSD5). PS in water (W-PS, @) and PS in surfactant (S-PS, 7).

The evolution of contact angles with water and surfactant for soils used in this study
is presented in Fig. 3. The non-contaminated sand was totally water-wet for both
water and surfactant (6 = 0°). In absence of surfactant, 6 were above 90° for all the
contaminated materials because of their hydrophobicity. For the contaminated 90
um? soil (Fig. 3a), 0 (and then hydrophobicity of the soil) increased from 115° to 130°
for hydrocarbon concentrations ranging from 1 to 10 g.kg-1, showing that the more
contaminated, the more hydrophobic the soil is.
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The addition of surfactant in the aqueous solution decreased 6 for all contaminated
soils below 90°, indicating the alteration of wettability from oil-wet to water-wet (Fig.
3a and 3b) (Ayirala et al, 2006). 0 increased from 35° to 61° for hydrocarbon
concentrations ranging from 1 to 10 g.kg-1, respectively.

3.2. Contamination contrasted sandboxes

Persulfate concentration maps for C1 and C2 are plotted in Figure 4.
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Figure. 4. Persulfate concentration map (gps.kgsoi'l) in contamination contrasted
sandboxes. Black cross indicates the injection point. Solid, and dotted lines represent
the wet areas at the front and back sides, respectively. For F-PS experiments, dashed

lines represent the foam limit. PS-concentrations varied from 0 (white) to 2 gps.kgsoil"
I(dark blue).

3.2.1. Contamination contrast between clean and moderately
contaminated soils (C1)

When W-PS was used as a delivery fluid, it propagated only in the non-contaminated
area (Fig. 4a). No entrance into the contaminated zones was noticed. Two
mechanisms occur: on the one hand, in the clean zone, soil was strongly water wet
(6=0° Fig. 3a) and capillary suction attracted water within the pore spaces.
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Comparing the evolution of Pj;4y;q — Pyir for W-PS and S-PS in the studied soils (Fig.
5), the negative value of Pjjqy;q — Pqir (-1180 Pa) confirms capillary suction. On the
other hand, the hindering water flow into the contaminated soil was emphasized
because of its high hydrophobicity (6=120°, Fig. 3a), and the higher capillary pressure
required for the liquid to flow into it (613 Pa). PS-distribution within the flushed area
was heterogeneous, and its concentration varied 2.3-times between lowest and
highest PS-concentrations (0.63 gps.kgsoi'! vs. 1.47 gps.kgsoii'1). This could be explained
by local soil heterogeneity, affecting water saturation. For water-delivered PS in
contamination contrast C1, the It- value, obtained on visual observations is inaccurate,
since water only propagated in the clean soil. The driving forces controlling W-PS-
distribution in this case were mainly capillary forces, which were high for FSD0 and
negligible in FSD5.
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Figure.5. Evolution of Pj4yiq — Pgir With hydrocarbon concentration for W-PS (@)
and S-PS () calculated from eq. 6: a) 90 um? permeability FSD soils with different
contaminations levels (FSDO - FSD 10) and b) 5 greu.kg! contaminated soils with
different permeabilities (ST5 - CSD5).

When LB was added to PS (S-PS), the liquid penetrated both the non-contaminated
and contaminated layers. PS-distribution was quite enhanced compared to W-PS, (Fig.
4b), thanks to two mechanisms. First, reduction in the air-water IFT from 72 to 32
mN.m-! led only to a slight increase in Nc from 3.68 to 8.28x10-> for W-PS and S-PS,
respectively (Table 3), meaning that the effect of capillary forces was reduced twice.
Second, surfactant adsorption reversed soil’s wettability from oil-wet (120°) to
water-wet (48°) (Ayirala et al, 2006; Nwidee et al, 2017). The value of Pjgyiq — Pair
dropped significantly from 613 to -351 Pa for water and surfactant, respectively, for
a 5 greu.kg'! contamination (Fig. 5a). This change to water-wet behavior promoted the
spontaneous imbibition of the contaminated zone. Hence, surfactants proved to be
beneficial for enhancing PS-delivery in hydrocarbon contaminated soils as previously
reported (Bajagain et al, 2018). Nevertheless, in non-contaminated soil (FSD0) when
using surfactant, Pj;gyiq — Pgir Was lower for water (-1180 Pa vs. -524 Pa). Hence, in
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non-contaminated soils, the presence of surfactant is not beneficial to PS-delivery.
Within the wet zone, as observed in absence of surfactant, PS-concentrations were
heterogeneous and varied 2.8-times from 0.58 gps.kgsoii'! to 1.64 gps.kgsoi'l. According
to Fig. 6 which summarizes I+-values, Ir was equal to 1.72 for S-PS. Despite a great
enhancement compared to W-PS, the PS-distribution was still anisotropic, and its
horizontal distribution was more important than its vertical one. For both water and
surfactant, the contaminated lens embedded in the upper layer was not swept by
oxidant.

Table 3. Main characteristics of PS-delivery fluids used in this study

PS-delivery fluid u (10-3 Pa.s) Y (mN.m-1) N¢ (10-5)

W-PS 1 72 3.68
S-PS 1 32 8.28
F-PS 168 32 1391

Contamination contrasted media only slightly affected the propagation of foam ,
which flowed in every direction around the injection point (Fig. 4c) with no viscous
fingering, as reported previously (Bouzid et al, 2018; Su et al, 2015; Tsai et al, 2009;
Zhao et al, 2016a; Zhong et al, 2011a). In contrast to water and surfactant, foam
propagation was mainly controlled by its strong viscosity and shear-thinning
behavior that overcome gravitational effects and fingering (Rossen, 1990) and
efficiently swept the contaminated lens situated above the injection point. In the
meantime, N, increased at least 150-times between S-PS and F-PS as reported in
Table 3, improving the sweeping efficiency of the foam (Jeong and Roosevelt, 2000).
Surfactant drainage was observed as explained previously (Bouzid et al, 2018a).

4

3.46
3.20

C1: clean and moderately C2: contamination contrast P1: permeability contrast P2: permeability contrast of
contaminated soil of 1:10 of 1:18 1:23

Figure. 6. Isotropic delivery factor (If) values for contamination contrasts (C1 and
C2) and permeability contrasts (P1 and P2) experiments for S-PS (red) and F-PS
(gray). Horizontal dashed line at If = 1 represents an ideally isotropic PS-distribution.
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To maximize oxidation selectivity, PS was injected only once foam was set in place
as previously described (Bouzid et al, 2018a). Horizontal and vertical distribution of
PS were roughly equal as the I+-value was equal to 1.50 (Fig. 6). PS-concentration was
very homogeneous inside the foam network and varied less than 1.3-times from 0.80
to 1.03 ges.kgsoi'? (Fig. 4c). This value of 1.03 gps.kgsoirl was the maximal PS-
concentration that can be delivered considering both the injected PS-concentration
(10 g.I'1) and a typical water saturation of 30% after foam injection. To deliver higher
PS-concentrations per kg of soil using foam, larger initial PS amounts have to be used.
The PS-concentrations in soil were higher in the liquid drainage zone outside the foam
than inside, because of higher water saturation. Nevertheless, the injection of an
excessive volume of PS can be avoided by better evaluating the volume of water to
replace in the foam zone. PS remains trapped in place despite foam decay with time
because water was held by capillary forces. This was visually confirmed by letting one
experiment age for four weeks.

3.2.2. Contamination contrast of 1:10 between contaminated zones (C2)

When injecting W-PS, the solution distributed heterogeneously around the injection
point. PS flowed mostly downward and accumulated at the bottom of the sandbox,
(Fig. 4d). The high hydrophobicity of soils (see contact angles of 115 and 130° for
FSD1 and FSD10, respectively in Fig. 3a) caused an important edge effect and led to
water to not propagate into the soil. Indeed, when using water, the edge effect altered
the visual observations that were no longer representative of actual PS-
concentrations. Water propagated preferentially along the cell walls which were
more wettable than the soil. Fig. 7 compares the visual propagation of PS and its actual
concentrations (see Figs. SM. 1 and SM. 2 for the rest of the experiments). Visually,
one can conclude that water propagated in the whole contaminated bottom layer
quite uniformly saturating it (Fig. 7a). However, this visual observation was
inaccurate since PS concentration was very low (1 gps.kgsoi'l) in this area, as
confirmed by the PS-concentration map (Fig. 7b). As a result, experimenters should
beware of edge effect that might not be always representative of reality.

PS-concentrations within the flushed area were highly heterogeneous since a
variability of 6.84 was noticed (Fig. 4d). Calculated Pj;4yiq — Pqir Were high for both
soils and increased with contamination level from 389 to 802 Pa for FSD1 and FSD10,
respectively. It explains the difficulty of water to flow into hydrophobic zones, and
then inefficiency to deliver persulfate. For water-delivered PS in contamination
contrast C2, Ircannot be calculated since water only propagated between cell face and
hydrophobic soil without penetrating it.
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Figure. 7. Comparison between: a) visual PS propagation and b) PS-concentration
map (gps.kgsoi'l). Experiment is W-PS injection in C2.

PS-delivery was more uniform with surfactant (Fig. 4e). No preferential paths or
edge effects were observed in this case. Contamination contrast of 1:10 had no effect
on surfactant propagation, since it successfully penetrated the contaminated zones.
As shown in Fig. 4e, the addition of surfactant inverted the wettability of the
hydrophobic soils and 6 dropped from 115 and 130° to 35 and 61° for FSD1 and
FSD10 (Fig. 3a) causing the decease of Pj;gyiq — Pyir from 802 to -251 Pa for FSD10
with water and surfactant, respectively. However, gravity still had important effects
on the liquid propagation, since the contaminated FSD10 lens was not swept.
Although PS-distribution was enhanced compared to water, its concentration
remained heterogeneous in the flushed area and varied 3.6-times. In presence of
surfactant, Irwas closer to one (1.45, Fig. 6).

Foam delivery around the injection well was much more isotropic (Fig. 4f) similarly
to C1, and PS-concentrations varied in a narrow range from 0.76 to 1.03 gps.kgsoir L.
Foam distribution was not affected by the contamination contrast of 1:10. However,
Ifvaried from 1.23 to 1.50 for C1 and C2, respectively. The slightly lower Ifin C1 may
be explained by the presence of a non-contaminated soil where foam propagated
more easily.
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3.3. Permeability-contrasted sandboxes

Persulfate concentration maps for P1 and P2 are plotted in Figure 8.
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Figure. 8. Persulfate concentration map (gps.kgsoi'l) for permeability-contrasted
sandboxes. Black cross indicates the injection point. Solid, and dotted lines represent
the wet areas at the front and back sides, respectively. For F-PS experiments, dashed
lines represent the foam limit. PS-concentrations varied from 0 (white) to 2 gps.kgsoir
1 (dark blue).

3.3.1. Permeability contrast of 1:18 (P1)

In this configuration, when injecting PS with water, the solution accumulated in the
most permeable bottom layer (Fig. 8a). Downward water flow resulted from the low
capillary retention caused by the large pore throats of the soil. The transport was only
controlled by gravity. Despite smaller pore size, the upper layer was avoided because
of its high hydrophobicity (6 = 120, Fig. 3b), and higher Py;4y,;4 — Pair (613 Pa). PS-
concentration was maximal at the bottom of the sandbox (2 gps.kgsoii'1) since the latter
was completely saturated. In this case, since no horizontal PS-distribution was
observed, Irvalue was zero.

The addition of surfactant had similar effects as presented in §3.2.1 and 3.2.2,
causing the inversion of soils wettability, since 8 decreased to 48° and 0 for FSD5 and
FSD10, respectively. The value of Pjgyiq — Pgir dropped from 613 to -351 for 5
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greu.kgland from 101 to -98 Pa for 10 greu.kg1, for water and surfactant, respectively
(Fig. 5b). This led to higher suction of the surfactant in both layers and better
horizontal oxidant distribution compared to water alone (Fig. 8b). However, in CSD5,
gravity forces still had strong effects and altered the migration of the surfactant as
preferential pathways were observed into the bottom layer. The Ir-value was high
(3.46, Fig. 6) and PS-concentrations remained very heterogeneous as they varied
more than 5-times and were lower in CSD5 confirming the lower water saturation in
this zone. Either with water or surfactant, the contaminated lens above the injection
point was not swept, as for C1 and C2.

When pre-generated foam was injected, it propagated within all the contaminated
soils, similarly to C1 and C2, regardless of the permeability contrast of 1:18. Both
layers and the contaminated lens were efficiently swept (Fig. 8c). However, a slight
effect of the permeability contrast on the foam propagation rate was noticed since it
propagated faster into the high permeability soil. As shown in Fig. 6, Ir was closer to
one (1.73). It illustrates the relatively isotropic distribution of PS using the foam-
based method used here. The PS-concentration was homogeneous inside the foam
network and varied only 1.6-times. A slightly higher PS-concentration was obtained
in the bottom part of the sandbox, due to drainage. Nevertheless, PS-distribution
could be further enhanced by avoiding this accumulation, as explained in §3.2.1.

3.3.2. Permeability contrast of 1:23 (P2)

For water-delivery PS, important edge effects were observed as in C2. The high
hydrophobicity of the soils (0-values of 120 and 130° for FSD5 and ST5, respectively,
Fig. 3b), and small pores of ST5 caused the same edge effect explained in 3.2.2.
Calculated values of Pyjqyiq — Pair were 613 and 191020 Pa for FSD5 and STS5,
respectively (Fig. 5b). The huge contrast of Py;qyiq — Pgir values between FSD5 and
ST5 led to the complete avoidance of the latter layer by water. As for C1 and C2, it was
not possible to calculate the Is-value in this case. However, a variability of 2.8-times
was obtained for PS-concentrations. Moreover, the low PS-concentrations (max 1
gps.kgsoi'l) shows that PS propagated mainly along the cell walls.

When PS-delivery was improved with surfactant, no edge effect was observed as
confirmed by PS-concentration map (Fig. 8e). However, surfactant only propagated 2
cm vertically in ST5 and it spread horizontally into the more permeable layer (FSD5).
In contrast to what was observed for C1, C2 and P1, adding surfactant did not seem to
inverse wettability of the low permeability soil as expected from 6-values from 130°
to 63° (Fig. 3b). Indeed, Pj;qyiq — Pair value should have theoretically decreased from
3207 to -58775 Pa (Fig. 5b) and surfactant should have been sucked preferentially in
this zone. However, oxidant only accumulated in the most permeable upper layer. Silt
had a higher specific surface than sand (14.8 vs. 4.88 m®.Kkgsoi'l, Table 1), causing
higher surfactant adsorption (Robert et al, 2017; Wang and Mulligan, 2004). Hence,
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wettability inversion was probably slower in this zone, compared to the high
permeability layer, further emphasizing the phenomenon. It led to the very bad If-
value of 3.20. Within the wetted zone, PS-concentrations were heterogeneous and
maximal near the injection point (1.98 gps.kgsoir'1).

Using foam, and in contrast to the previous experiments using foam, a complex
behavior was observed for fluids propagation (Fig. 8f). Conversely to water and
surfactant, foam distributed in both media; however, an important asymmetric shape
was observed. As in the permeability contrast experiments, foam propagated more
easily in the most permeable zones due to larger pore throats (Wang and Mulligan,
2004). Moreover, the progression in the low permeability zone was slowed down by
higher destabilization rates caused by increased specific surfaces. Drainage was
observed in both layers as previously. Once PS was injected, it distributed in the area
occupied by foam and beyond. In contrast to previous observations with foam, here
the PS-distribution was not so homogeneous. As seen in Fig. 8f, a variability of 2.9-
times was observed in PS-concentrations. However, it is still satisfying since PS
successfully distributed into the ST5 zones too. In those ST5 zones, PS-concentration
of 2 gps.kgsoi'l was observed. It is beyond the maximal value expected within foam
(1.03 gps.kgsoir'l), showing foam destabilization since such concentrations can be
obtained only when solution saturates the pores. Despite the complex behavior of
foam and PS-distribution, Ir-value was the closest to one (1.45, Fig. 6). Despites PS-
concentrations heterogeneity, when considering the whole sandbox, PS-distribution
was quite homogeneous. Moreover, foam successfully delivered the oxidant into the
low permeability zones.
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4. Conclusions

Three PS-delivery fluids, with increasing complexity, were compared to distribute
PS in unsaturated coal tar contaminated soils with strong permeability or
contamination contrasts. Pure water proved to be the worst solution to deliver PS in
such contaminated soils, since the hydrophobicity of the latter had strong impact on
PS distribution. Moreover, the visual water propagation was inaccurate when
compared to real PS propagation. The addition of surfactant lowered IFT and inverted
the wettability of the contaminated soil to water-wet. It resulted in enhanced
propagation into the contaminated zones. However, gravity forces still led to
preferential circulation pathways. Moreover, mixing surfactant and oxidant is
expected to significantly decrease the selectivity of hydrocarbon oxidation. The best
results were obtained when persulfate was delivered using foam. Foam, which was at
least 150-times more viscous than the two other fluids, had the highest N¢, and I
values were the closest to one in all cases, confirming that its propagation was not
dominated by gravity. This led to a much better isotropic distribution of persulfate
around the injection point, and lower spatial variability in PS-concentrations.
Moreover, the separated injection of foam and PS was shown to increase the
selectivity of hydrocarbon oxidation. The upcoming step will be the comparison of the
oxidation performance and kinetics within the same experimental conditions used in
this work. Finally, the assessment of this new this foam-based technology will be
conducted at field scale soon.
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Chapitre VI. Etude cinétique comparée de
I'oxydation par le persulfate
d’hydrocarbures dans des sols contaminés

Ce chapitre est construit autour de la publication suivante : Bouzid, 1., Maire, ]., et Fatin-Rouge,
N. (2018). Assessment of foam-based persulfate delivery for the improved remediation of soils
contaminated by hydrocarbons: A comparative degradation study. A soumettre

Introduction:

Les résultats précédents ont montré I'intérét de la méthode d’'injection séquencée a base
de mousse par rapport aux méthodes classiques, pour délivrer uniformément des
solutions oxydantes dans des sols anisotropes insaturés. Cependant, I'efficacité
d’oxydation de cette nouvelle méthode d’injection n’a pas encore été évaluée. L'objectif de
ce chapitre est d’étudier en détails ce point, essentiel pour I'atteinte des objectifs de
remédiation.

L’oxydation par le persulfate activé par la chaleur d’un sol faiblement contaminé par 200
ppm de goudron sidérurgique a été comparée en utilisant différentes méthodes de mise
en contact du réactif. Cette étude a été menée en colonne pour évaluer la méthode
développée a base de mousse, tandis que des conditions plus favorables, menées en
réacteur fermé parfaitement agité, ont été utilisées pour délivrer I'oxydant directement
par le biais d'une solution de surfactant et d’eau. Nous avons choisi quatre doses de
persulfate comprises entre 1 et 13 fois la demande steechiométrique en oxydant (DSO) du
milieu contaminé.

Dans un premier temps, nous avons étudié les cinétiques de dégradation du persulfate,
du surfactant et des hydrocarbures pour chaque méthode et les différentes doses de
persulfate.

Ensuite, nous avons tenté d’établir une relation entre taux d’abattement des
hydrocarbures et dose d’oxydant utilisée, pour les trois méthodes de délivrances testées.
L’effet de la présence de surfactant sur les cinétiques et les taux de dégradation des
hydrocarbures a été examiné. La sélectivité d’'oxydation des hydrocarbures a été mesurée
dans les expériences mettant en jeu le surfactant.
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Enfin, comme la stratégie de traitement poursuivie dans le cadre du projet MOUSTIC
consiste a coupler séquentiellement I'oxydation des hydrocarbures avec un traitement de
biodégradation, nous avons donc étudié la biodégradabilité de la matiere organique
résiduelle apres oxydation. Les trois méthodes de délivrance ont été comparées en
prenant en compte 'effet de la dose d’oxydant, révélant notamment 'abondance relative
de métabolites toxiques formés et un bénéfice attribué a un confinement réactionnel dans
le cas de la méthode a base de mousse.
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Assessment of foam-based persulfate delivery for the improved
remediation of soils contaminated by hydrocarbons: A comparative
degradation study

Abstract:

In situ delivery of liquid reagents in vadose is limited by soil anisotropy and gravity.
Foam-based delivery of persulfate (PS) solutions was previously shown to enhance the
uniform distribution in vadose, despite various anisotropic conditions. However, the
remediation efficiency of this new injection method was never assessed yet. Hence, the
comparative oxidation of 200 ppm hydrocarbons contaminated soils with thermally
activated PS was carried out at bench scale after oxidant delivery using foam, surfactant
solution and pure water. In the two latter cases, soil and oxidant solutions were
completely mixed to ensure good contact between pollutant and reagent. Degradation
kinetics of PS, surfactant and hydrocarbons were followed. PS concentration of 9.1 g.kgsoeir
Iresulted in high total hydrocarbons (TPH) and polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH)
oxidations for the three delivery fluids (>90%). TPH degradation rate constants (KobsTPH)
were calculated. The addition of surfactant led to the decrease of kobs,rp by 10 to 14-times
compared to pure water. Using foam, kobs;rp showed intermediate results and were 6 to
8-times higher than with the surfactant solution, because PS-injection in foam lamellae
pushed away 80% of the surfactant used to generate foam in soil. This was confirmed
through the calculated selectivity of hydrocarbons oxidation, that was 38-times higher
with foam than for the surfactant solution. Finally, despite toxicity of leachates from
treated soils was higher than for the untreated soil, high detrimental effects were
observed for PS-delivered with water and surfactant solution in contrasts to the foam-
based method.
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1. Introduction

Soil pollution by petroleum hydrocarbons is a worldwide concern, given health and
environmental hazards. In France, half of the polluted sites are contaminated by these
hazardous compounds, while heavy hydrocarbons like PAHs are involved in more than
15% of cases (Antoni, 2013). Their presence in contaminated soils and groundwater often
result from spillages. Different remediation strategies and technologies have been
developed to remove heavy petroleum hydrocarbons from soils. However, all of them
have at least one important drawback. Excavation is attractive for the fast remediation of
small and heavily contaminated urban areas, but it is unsuitable for widespread or low-
accessibility contaminations. Hence, in situ environmental remediation (ISER) is
increasingly used because of lower dissemination risks for workers and local residents.
Existing in situ treatment technologies for low to moderately contaminated soils by heavy
petroleum hydrocarbons have their limitations. For instance, thermal treatments are
limited by high costs in relation to the intense heating (US EPA, 2001; Vidonish et al,
2016), soil flushing with extracting agents requires the management and the treatment of
large quantities of the recovered effluents (Hanafiah et al, 2018; Long et al,, 2016), and
biodegradation processes are often limited by long treatment time, toxicity and the low
availability of persistent contaminants like PAHs (Biache et al, 2017; Nam et al, 2001;
Palmroth et al., 2006).

In situ chemical oxidation techniques (ISCO) are promising alternatives to reach high
remediation efficiency in relatively short times for an extensive range of contaminants
(Bouzid et al, 2017; Liang et al, 2008b; Lominchar et al,, 2018; Rosario-Ortiz et al, 2010).
Among the different oxidants used, persulfate has been increasingly used in recent years
(Tsitonaki et al, 2010). Its advantages are reduced hazards, easy to use, high aqueous
solubility, long lasting activity, high selectivity towards aromatic molecules and relatively
low cost (Liang and Su, 2009a). It can be activated to generate the powerful sulfate, SO4*~
,and hydroxyl, OH* radicals (egs. 1 and 2) with standard redox potentials of 2.60 and 2.86
V/SHE, respectively (Wardman, 1989).

Activation

S2082~ ———— 2 S04°~ (1)
SO4* + H20 —> OH® + H* +S042" 2)

However, ISCO efficiency is limited by the availability in the aqueous phase of heavy
hydrocarbons strongly bounded to soil. Hence, coupling treatments that enhance mass
transfer in the aqueous phase and destroy hydrocarbons, could increase removal
efficiencies. For example, coupling ISCO with moderate soil pre-heating (T-ISCO) has
already shown promising results (Ranc et al, 2017; Usman et al, 2015). Also, the use
surfactants with ISCO (S-ISCO) has shown good results in enhancing the availability and
degradation of contaminants (Abtahi, 2018; Besha et al, 2018; Dugan et al, 2010; Li et al,
2019; Mousset et al, 2014a; Trellu et al, 2017). However, the compatibility between
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surfactants and oxidants must be evaluated to avoid excessive oxidant consumption by
the surfactant, reducing oxidation selectivity (Bouzid et al,, 2017; Dugan et al, 2010). In
addition, during the injection of water-based solutions, oxidant migration in soil is
predominantly controlled by gravity, especially for high permeable soils (Bell et al, 1986;
Li et al, 2018). This vertical migration leads to low radii of influence and non-uniform
distribution of oxidant around the injection points, limiting oxidant contact with the
targeted contaminant (Bouzid et al,, 2018a; Robert et al,, 2017; Su et al, 2015; Zhong et
al, 2011).

To overcome challenges associated to non-uniform delivery, high viscosity and/or
shear-shinning fluids can be used. Currently, one of the most promising soil remediation
technologies involves the use of surfactant foam (Boeije et al,, 2018; Bouzid et al,, 2018a;
Maire et al, 2018a, 2015; Maire and Fatin-Rouge, 2017; Portois et al, 2018; Shi et al,
2018). Because of its high viscosity, foam propagation is less affected by soil anisotropy
conversely to traditional water-based fluids.

In our previous works, a novel surfactant foam-based method of active solutions
delivery was shown to strongly improve the distribution of PS and its residence time into
anisotropic unsaturated soils (Bouzid et al, 2018a). However, the assessment of the
method in terms of reactions were not reported yet. Hence, in this work, we assessed the
degradation of coal tar-contaminated soils by thermally activated PS, whether delivered
using the developed method, water or surfactant solutions. Degradation kinetics of PS,
surfactant and hydrocarbons were carried out and completed by amounting the
selectivity of hydrocarbons oxidation and assessing biodegradability after oxidation. Only
few studies compared the remedial activity of amendments carried using water,
surfactant and foam in contaminated materials, namely nanoscale zero-valent iron for
DDT degradation and calcium polysulfide for metals stabilization (Shi et al,, 2018; Zhong
etal, 2011, 2009). In particular, the comparative oxidation of hydrocarbon contaminated
soils using PS delivered by water, surfactant and this innovative foam-based method has
never been reported. This works aims to demonstrate the benefiting effects in terms of
controlled reaction of this new technology.
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2. Materials and Methods
2.1. Chemicals

The zwitterionic Lauryl betaine surfactant (S) was used, as in our previous works
(Bouzid etal, 2018a,2017). The contaminant was a liquid coal tar collected from a former
steelwork industry. The coal tar composition is provided in Bouzid (2017). Sodium
persulfate (>96%, Fisher Scientific) was used as oxidant. Analytical reagents were:
dichloromethane (>99%, Fisher), n-hexane (99%, VWR), Chloroform (99%, Acros
Organics), hydrochloric acid (37%), alizarinesulfonic acid (MERCK), iodide and potassium
iodide (99.9%, Fisher). All solutions were prepared with deionized water. Compressed air
was provided by Air Liquide.

2.2. Contaminated soil

Clean sandy soil, locally sourced, was artificially contaminated. It was first sieved to
collect a fraction having a Dio-Doo of 244 and 1113 pm, respectively. Dio and Doo
correspond to the 10%* and 90t percentile of grain size distribution, respectively.
Permeability and porosity of the soil were 90 um? and 36%, respectively. Then, coal tar,
dissolved in dichloromethane, was added to generate a total petroleum hydrocarbon
index (TPH) of 200 * 14 mg.kgdry soii"l. The total 16 US EPA PAHs concentration was 43.74
+ 3.34 mgkgary soirl. After mixing, it was let to age until dichloromethane totally
evaporated.

2.3. Experimental set-up

Persulfate was delivered in three forms: solubilized in pure water (W-PS), in surfactant
solution (S-PS, Cso = 10 g.L-1 in water), or as solution in water delivered after foam
injection (F-PS). W-PS and S-PS experiments were performed in glass batch reactors with
approximately 290 g of contaminated soil (dry mass), to maximize the contact between
the oxidizing solution and the contaminated soil. F-PS experiments were carried out, in
vertical glass columns (length: 18 cm high and i.d.:3.6 cm, Fig.1). The same mass of soil
was put into the column and was compacted using a rubber stick while filling. All column
oxidation experiments were started under unsaturated conditions.
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Figure.1l. Scheme of the experimental set-up for F-PS experiments in vertical columns.

2.4. Injection procedures and treatments

For W-PS and S-PS, 1 pore volume (PV, estimated by mass) of oxidant was mixed with
the soil in batch reactor. For F-PS experiments, first, foam was injected using the solution
alternating gas method (SAG), where slugs of air and surfactant solution were injected in
alternation. SAG was selected since it provides injection pressures compatible with field
works, considering soils with such permeability (Maire et al, 2018a, 2015). Flow rates
and volumes per cycle were 70 and 2 ml.min! and 5 and 0.2 ml for gas and surfactant
solution, respectively. A pressure limit was set at 100 kPa.m! for injection to avoid soil
fracturing or heaving in field conditions (US EPA, 1993). Then after the foam filled the soil,
the PS solution in pure water was injected (0.5 ml.min-1) to replace the surfactant solution
in foam lamellae (Bouzid et al, 2018a). The volume of PS injected was the one necessary
to push surfactant solution from the foam’s water network. This volume was estimated to
be about 0.3 PV considering that water saturation after foam injection is 30%.

In all cases, after PS was injected, the contaminated soil was quickly transferred in glass
bottles and placed at 60°C in a thermostated water bath (Polystat, Bioblock Scientific) for
PS activation. For W-PS and S-PS experiments, the soil was mixed for homogenization
before PS activation.
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2.5. Persulfate doses

Estimating the optimal dose of oxidant is crucial for ISCO. The estimated dose is the mass
of oxidant theoretically required to mineralize one mole of the target pollutant (Lemaire
et al, 2013b; Ranc et al, 2016). Here, the coal tar was a mixture of many hydrocarbon
compounds. Hence, the oxidant dose was calculated from the stoichiometric molar ratio
(SMR) between PS and benzene. Benzene was chosen as representative of the coal tar, as
previously reported (Sra et al, 2013). This mineralization of benzene by PS follows eq. 3:

15 S2082- + CeHs + 12 H20 — 6 CO2 + 30 HSO4 (3)

Four doses were assessed: 1 SMR (PS1), 3 SMR (PS3), 8 SMR (PS8) and 13 SMR (PS13).
The aqueous PS-concentration required to deliver each dose was calculated using soil
mass, density, porosity, and its TPH index. The concentration of PS13 was the maximal
concentration that could be delivered by water and surfactant solutions because PS
solubility limit. For F-PS experiments, in order to deliver the same amounts of reagent
into soil, the final water saturation was considered when calculating aqueous PS-
concentrations to deliver in one dose. Hence, PS-concentrations were higher to deliver the
same amount, and only 1 and 3 SMR (PS1 and PS3) could be carried out below solubility
limit. Four control experiments without oxidant with water (W), surfactant solution (S),
foam (F) were also carried out. Table 1 summarizes the conditions of the experiments.

Table 1: Summary of the oxidation experiments carried out on the contaminated soil
using heat-activated PS at 60°C.

PS concentration Surfactant concentration

Experiment Delivery method

g.kgsoi ! gLt (g.L1)
w Water 0 0 0
W-PS1 Water 9.1 41.8 0
W-PS3 Water 27.4 125.3 0
W-PS8 Water 73.1 334.2 0
W-PS13 Water 119.0 544.0 0
S S solution 0 0 10
S-PS1 S solution 9.1 41.8 10
S-PS3 S solution 27.4 125.3 10
S-PS8 S solution 73.1 334.2 10
S-PS13 S solution 119.0 544.0 10
F Water in foam 0 0 10
F-PS1 Water in foam 9.1 139.3 10
F-PS3 Water in foam 27.4 417.8 10
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2.6. Analytical measurements

2.6.1. Persulfate, surfactant and hydrocarbon analysis

Persulfate and surfactant concentrations were measured daily until the oxidant was
totally consumed. Procedure was as follows: 10 g of soil were sampled from each bottle,
then placed in 250 mL flasks with 100 mL deionized water. Flasks were then shaken using
an orbital shaker for 30 minutes to extract PS and surfactant (Cunningham et al, 2013).
Samples were then filtered and filtrates were analyzed. Surfactant concentrations were
measured as previously reported (Bouzid et al, 2017). PS-concentrations were
determined accordingly to Liang (2008a). For TPH index and PAHs measurements, 25 g
of soil were extracted three times at room temperature using n-hexane. Measured TPH
and the sum of the 16 US-EPA PAHs were then obtained according to the NF EN ISO 9377-
2 and XPX33-012 methods, respectively.

2.6.2. Kinetic analysis

PS and surfactant disappearance and hydrocarbon loss kinetics followed a pseudo-first-
order rate law (Crimi and Taylor, 2007; Siegrist et al, 2011). Pseudo first-order oxidation
rate constants for PS (Kobsps), surfactant (Kobss) and hydrocarbons (KobstrH) Were then

obtained by linear fitting of concentrations vs. time using eq.4:
c
Ln C_ = _kobs t (4)

0

Where C and Co are the concentrations of PS, surfactant or TPH at time t and initially,
respectively.

2.6.3. Selectivity calculation

The selectivity of hydrocarbons oxidation was calculated as follows (Bouzid et al,, 2017):

.. k
Selectivity = % .

It illustrates the preferential degradation of hydrocarbons over surfactant.

2.6.4. Biodegradability assays

The biodegradability of soils after oxidation was assessed through the ratio between
Chemical Oxidant demand (COD) and Biochemical Oxygen Demand at 5 days. Those were
measured according to standards ISO 15705 and NF EN 1899-2, respectively, after the
following procedure: 10 g of soil were sampled from each bottle, then placed in 250 mL
flasks with 100 mL deionized water. Flasks were then shaken for 24 hours. Samples were
then filtered, and filtrates were analyzed.
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3. Results and discussions

3.1. Degradation kinetics

All components, namely PS, surfactant and hydrocarbons, displayed exponential
decrease over time after being contacted (see Figs SM1 to SM3). For the three systems
studied, the oxidant was totally consumed within approximately 70 h. Variations of
apparent rate constants for degradation kinetics of PS and surfactant as a function of
oxidant doses in W-PS, S-PS and F-PS experiments are presented in Fig.2.

When delivering PS in water, kobs,ps were the lowest since hydrocarbons was the only
organic component to be oxidized considering a low natural organic matter in soil. The
addition of surfactant had a moderate effect on PS loss (Fig.2a). In fact, surfactant
increased the oxidant demand and accelerated PS decomposition by an average of 1.4 and
1.1-times for S-PS and F-PS, respectively as previously reported (Bouzid et al,, 2017; Crimi
and Taylor, 2007; Liang et al, 2004, 2003; Liang and Su, 2009a). The slower PS
degradation with foams is explained by the fact that the injection of PS in water after foam
injection removed the foaming surfactant solution in the soil, as shown in Bouzid (2018a).
Hence, only about 20% of the initial surfactant concentration used to generate foam was
still present in soil after PS injection. Not all surfactant was removed because of
adsorption at interfaces and by-passing phenomena in the porous medium (Chatzis et al,
1983; Holtz, 2009). For example, for 1 SMR, apparent rate constants for PS were 0.036,
0.043 and 0.057 h-1 for water, foam and surfactant solution, respectively. These values are
consistent with previous reports of activated-PS decomposition values in presence of
various organic compounds, in the range from 0.02 to 0.1 h-! (Bouzid et al, 2017; Crimi
and Taylor, 2007; Liang et al, 2004, 2003; Liang and Su, 2009a).

In absence of oxidant, surfactant concentrations deceased slightly within 70 h (Fig.
SM2). Indeed, 13% and 3.7% of the initial surfactant was lost for S-PS and F-PS,
respectively, due to its adsorption onto soil (Bouzid et al, 2018a; Estrada et al, 2015;
Gogoi, 2011; Sanchez and Hazlett, 1992; Zhou et al, 2016). The difference between S-PS
and F-PS is explained by the lower surfactant content in soils after foam injection (0.1
gs.8soil'1) compared to the saturated soils after surfactant solution injection (0.24 gs.gsoir'1).

Increasing PS-concentrations slightly increased kobs,ps and kobss values (Fig. 2), because
it promotes more reactive oxygen species generation in solution (i.e. S20s82, SO4+*~and HO*)
as reported (Bouzid et al, 2017; Liang and Su, 2009a; Liu et al, 2014; Shukla and
Upadhyay, 2008; Trellu et al, 2017). However, Kobs,ps increased by 1.3-times only for the
three systems. PS-degradation rate constants showed a good linear fit with initial PS-
concentrations according to:

kObS,PS = 1.4‘X10_4 [PS] + ko‘ps (6)
with the slope being unchanged and independent on PS-delivery method. The slope

increases with temperature as previously reported (Johnson et al, 2008). The coefficient
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kops represents the rate constant for PS self-degradation at 60°C, and had a value of
0.038+0.002, 0.044+0.003 and 0.052+0.008 h-! for W-PS, F-PS and S-PS. Considering that
in the F-PS method, only 20% of the initial amount of surfactant was still present after PS-
injection, a linear correlation was found between ko,ps and the surfactant concentration in
soil pore water. The observations obtained from these experiments agree well with
previously published results for similar conditions (Johnson et al,, 2008). Hence, in the F-
PS method, the deleterious presence of surfactant on PS self-degradation rate constant is
much lower than for the usual S-PS method.

The lower value for kobs;s by 5 to 10-times when foam was used is explained by the lower
surfactant concentrations in soil, since 80% were removed when PS solutions were
injected in foam lamellae (Huang et al, 2002a). Nevertheless, surfactant degradation
reached a plateau at 8 SMR. Indeed, a large number of free radicals should be generated,
but the excess SO4*~ might act as scavengers for S2082- or SO4*~ with high reaction rates
(Bouzid et al, 2017; Liu et al, 2018; Peng et al, 2016).
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Figure.2. Evolution of persulfate (a) and surfactant (b) degradation rate constants (Kobs)
at different initial dosage of persulfate for water (M), surfactant solution (A) and foam
(@). Experimental conditions: Cso= 10 g.L-1, T: 60°C.
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TPH degradation for W-PS, S-PS and F-PS experiments are illustrated in Fig.SM3.

Hydrocarbons degradation for W-PS, S-PS and F-PS experiments are illustrated in
Fig.SM3. Results showed that only small fractions of hydrocarbons were removed in
absence of oxidant. Fig. 3 reports hydrocarbons degradation rates for different SMR-
values using the different methods. Rates of hydrocarbons removal in control
experiments increased in the order: foam (0.11%) < surfactant (2.70%) < water (5.50%).
This trend is explained as follows: in absence of surfactant, a bigger fraction of volatile
hydrocarbons was removed in the gas phase. In presence of surfactant, the volatile
hydrocarbons were stabilized by micelles in pore water, decreasing their volatilization.
With foam, the stabilizing effect of surfactant was even stronger, since gas bubbles
trapped into the soil hindered hydrocarbons volatilization.

After 70 h. contact, in presence of oxidant, hydrocarbons degradation rates were higher
than 91% for all methods and PS doses. Rates for hydrocarbons removal were very similar
and close to 100% for 1 and 3 SMR, showing that SMR estimation was correct. For 1 and
3 SMR, TPH reduction rates had the same trend and followed the order Water > Foam >
Surfactant. The lower hydrocarbons degradation in presence of highly concentrated
surfactant (10 g.L-1) was explained by their protective effect towards hydrocarbons
oxidation (Bouzid et al, 2017; Cheng et al, 2017; Dugan et al, 2010; Wang et al, 2017).
This effect hindered the efficient contact between PS and hydrocarbons and led to non-
productive oxidant consumption. Increasing PS-concentrations above 3 SMR led to the
decrease of hydrocarbons oxidation rates for both water and surfactant. A respective
average decline of 5 and 3% in hydrocarbons degradation rates was observed. This was
explained by the radical scavenging effect mentioned for surfactant degradation (see §
3.1).
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Figure.3. TPH degradation rates at different initial dosage of persulfate delivered in

water, with surfactant solution and using foam.
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In this work, the contaminated soil was initially water wet and mixed before activation
for W-PS and S-PS experiments, hence contact between PS and contaminant was maximal,
leading to high oxidation efficiencies even for water. In more realistic conditions, with
hydrophobic contaminated soil ([TPH] > 1 g.kgdry soii'1), the conditions would not be so
favorable (Bouzid et al, 2018a, 2018b; Shi et al, 2018). Hence, even though foam
delivered in similar proportion than water in those favorable conditions, the gains are
expected to be higher in such hydrophobic conditions, because oxidation by water-
delivered PS is expected to be bad.

Indeed, for hydrophobic soils, foam decreases interfacial tensions in the solid/liquid
interface and inverts the soil’s wettability due to the presence of surfactant (Lietal, 2012;
Zhou et al, 2016). In addition, foam propagates homogeneously into soils due to its low
density, high viscosity and shear-thinning behavior, leading to uniform contact between
the remedial reagent and the contaminated zone (Bouzid et al,, 2018; Shi et al, 2018; Su
etal, 2015; Zhong et al, 2010). Conversely, the low viscosity water-based solutions tend
to migrate vertically especially in vadose, leading to low radii of influence around the
injection points and non-uniform propagation of remedial reagents (Bouzid et al, 2018a;
Su et al, 2015; Zhong et al, 2011). Hence, the most important is that despite adverse
comparative conditions, the foam-based method did not show any detrimental effect
regarding the oxidation of hydrocarbons. Even more, it showed better efficiency than S-
ISCO carried out using full mixing of soil and reagents.

Fig.4 illustrates the evolution of kobsrpn for water, surfactant solution and foam at
different PS doses. When delivering PS in water, Kkobstpn were the highest, because the
availability of hydrocarbons in this low contaminated hydrophilic soil and the absence of
protective micelles. KobsTpH increased rapidly with the PS-dose until it reached a plateau
at 3 SMR, confirming the radicals scavenging effect discussed previously. When PS was
delivered in surfactant solution, Kobs,rpH also increased with the initial PS-concentration
but dropped down significantly compared to water. For instance, hydrocarbons were
degraded 14-times slower for PS-concentrations above 3 SMR when oxidant was
delivered in surfactant solution rather than in pure water. Higher PS-concentrations did
not enhance kobsten values for surfactant. The slower hydrocarbons degradation was
caused by the protective effect of micelles. Foam displayed an intermediate behavior, as
for PS degradation kinetics (Fig.2a). This behavior is explained by the 80% surfactant
removal observed after the injection of aqueous PS in foam lamellae. Hence, surfactant
detrimental effect was not so dramatic since hydrocarbons degradation rates using F-PS
were only 1.8 and 2.5-times slower than using pure water for 1 and 3 SMR, respectively.
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Figure.4. Evolution of hydrocarbons degradation rate constants (kobstpn) at different
initial dose of persulfate using W-PS (m), S-PS (A) and F-PS (@) methods. Experimental
conditions: Cso= 10 g.L-1, T: 60°C.

Considering the overall of the 16 US EPA PAHs, similar results to those for
hydrocarbons oxidation were observed. All oxidant doses and delivery methods
resulted in high removal efficiencies (> 92%, Fig.5). The increase in initial PS-dose from
1 to 13 SMR led to a slight increase in degradation rates that were close to 100%.

The structure of PAHs (rings number from 2 to 6) had no influence on PAHs removal,
since all were strongly removed. However, PAHs are known to be tightly bound to soil
matrix, leading to different degradation rates between light and heavy PAHs (Ferrarese
et al, 2008). Nevertheless, considering the low contamination level of the fresh
contamination (1 week), the hydrophilic nature of the contaminated soil and its low
content in carbonates and organic matter, this result is not surprising.
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Figure.5. Removal rates for the sum of the 16 PAHs at different initial doses of persulfate
using the delivery methods.

Even though degradation rates can be considered very satisfying, a slight difference was
observed between PS delivered using the different methods. However, considering
control samples and standard deviations for measurements, the degradation rates were
the same regardless of the injection method (92.3+0.7 and 93.5%£1.2 for 1 and 3 SMR-
values, respectively). Overall, for the ten oxidation experiments, residual PAHs
concentrations were lower than 7 mg.kg-1. Control samples show that a volatile fraction
consisting essentially of naphthalene (48%) and phenanthrene (11%) was removed from
the matrix during the injections. This loss amounting from 6.5 to 0.3% of the overall PAHs
content with the order W-PS > S-PS > F-PS. This shows that matrix disaggregation during
mixing for W-PS and S-PS encouraged volatilization in contrast to the F-PS method. In the
latter, the foam prevented the release of hydrocarbons in the gas phase because there was
no free running gas in that matrices.

3.2. Selectivity of hydrocarbons oxidation in presence of
surfactant

Considering the calculated selectivity of the hydrocarbons oxidation for S-PS and F-PS
methods, increasing PS-concentrations had no significant effect (Table 3), in agreement
with previous report (Bouzid et al, 2017). However, the sequential delivery of PS using
foam led to 38-times higher oxidation selectivity as it increased averagely from 0.33 to
12.3 for S-PS and F-PS, respectively. The greater selectivity using foam is explained by the
80% surfactant removal using the F-PS method (section 3.1).
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PS dose Selectivity

(SMR) Surfactant Foam
1 0.35 12.44
3 0.31 12.18

Table 3. TPH oxidation selectivity at different initial dosage of persulfate delivered in
surfactant solution and using foam.

3.4. Biodegradability assays

The continuation of the treatment using bioremediation after ISCO is expected to reduce
remediation costs and deleterious side effects. The generation of toxic and stable
metabolites during ISCO is an issue (Lundstedt et al, 2007). Considering the above-
mentioned strategy, i.e. hydrocarbons pre-oxidation followed by biological treatment of
the by-products, the assessment of biodegradability is essential. Hence, the
biodegradability of soil leachates, obtained from the untreated soil or after the use of the
compared oxidation methods, were estimated considering COD to BODs ratios (Fig.6 and
Table SM1).
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Figure 6. Biodegradability and COD values of the soils leachates after the different
treatments assessed in this study.

Before oxidation, COD/BODs ratio of the untreated soil leachate was approximately 10,
showing the well-known strongly recalcitrant nature of these effluents (Huguenot et al,
2015). Adding surfactant enhanced the COD/BODs ratios to 6.3 and 4.2 for injections as
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liquid or foam, respectively, since the lauryl betaine is biodegradable and as it may also
increase contaminant bioavailability.

Considering oxidation, the COD profiles vs. PS doses differed strongly depending on the
method used. Indeed, for S-PS and F-PS methods, COD decreased exponentially with the
initial oxidant concentration, as expected when all the organic matter is in the aqueous
phase. It is noteworthy the lower amounts of oxidant required using the F-PS method; e.g.
for 3 SMR, the COD was decreased by about 6 and 9-times using S-PS and F-PS methods,
respectively. In contrast, a maximum in COD was observed at 8 SMR for the W-PS method,
which shows both the recalcitrant nature of hydrocarbons’ metabolites that accumulate
in the aqueous phase and their tension-active property that helps for the release of
contaminants from soil (Gryzenia et al, 2009).

Besides, the effect of the PS-dose had a strong influence on effluent biodegradability for
W-PS and S-PS methods, unlike F-PS. Whereas for the latter method, COD/BODs ratios
gently increased from 4.2 to 6.8 as PS-doses raised to 3 SMR, maxima were observed for
W-PS (62.5) and S-PS (96) at 3 SMR, and decreased to about 12 at 13 SMR. The very low
biodegradability observed at low PS-doses for W-PS and S-PS, is explained by the
production and the accumulation of very toxic metabolites, such as quinones and ketones,
at early stages of hydrocarbons oxidation, as shown for PAHs (Biache et al, 2017; Bouzid
et al, 2017; Ferrarese et al, 2008; Kishikawa et al, 2004; Liao et al, 2014; Lundstedt et
al, 2007,2006). At high SMR-values, the metabolites were finally further oxidized to form
smaller and less toxic molecules than their parent compounds, such as carboxylic acids
(Bouzid et al, 2017; Forsey et al, 2010; Lundstedt, 2003; Zhu et al,, 2012). The slightly
higher biodegradability using S-PS at 1 SMR was probably due to the protective effect of
surfactant micelles towards hydrocarbons, impeding their conversion into toxic
metabolites. Nevertheless, the maximum observed for the COD/BODs ratio at 3 SMR
confirms the preferential oxidation of surfactant observed in the selectivity study.

Hence, the unique behaviour of the F-PS method about the low release of toxic
metabolites is connected to their better degradation. For instance, at 3 SMR,
biodegradability using the F-PS method was enhanced by 9 and 14-times compared to W-
PS and S-PS methods, respectively. This observation is a key finding and illustrates
another benefit of using foam for the remediation of hydrocarbon-contaminated soils, in
addition of distributing the oxidant uniformly and increasing the selectivity of oxidation.
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4. Conclusions

In our previous works, we showed that foam delivered uniformly oxidant solution and
enhanced its lateral delivery in isotropic and permeability or wettability contrasted soils.
Although very promising, these works focused mainly on the benefits of the method in
homogeneously delivering oxidants rather than on oxidation efficiency.

However, the presence of surfactant that helps for contaminant availability and that is
required to make foams, has complex effects on oxidation efficiency. The present work
tried to bring a complete final answer on the efficiency of the novel foam-based method
developed.

Considering hydrocarbons oxidation, despite assessed in unfavorable conditions, the
foam-based method showed very high removal rates and efficiency. It enhanced by about
40-times the selectivity of the degradation using PS compared to usual S-ISCO. Moreover,
because the improved contact between oxidant and hydrocarbons, the latter were
converted to less toxic by-products than for usual ISCO and S-ISCO, thanks to their more
complete oxidation. Finally, it reduces risks of toxic emanations thanks to the low mobility
of contaminants within the foam network.

This technology is very promising, and it should allow to reduce drastically the costs and
risks associated to ISCO by allowing an optimal delivery and reaction of the oxidant. The
field assessment of this new method is in progress.
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Conclusion génerale

Ce travail de these contribue a la recherche de technologies plus efficaces et innovantes
pour le traitement in situ des SSP. La bonne mise en contact et prolongée d’agents de
remédiation avec les polluants limite sérieusement le développement des traitements in
situ. Une nouvelle méthode d’'injection a base de mousses visqueuses a été mise au point
pour la distribution isotrope d’agents de traitement en zone insaturée polluée, malgré les
phénomenes gravitaires et les contrastes de permeéabilité ou de mouillabilité des
matériaux. Des objectifs supplémentaires ont été de prolonger la mise en contact réactif-
polluant dans la matrice et de favoriser une oxydation spécifique et sélective. Ce travail
concerne plus spécifiquement I'oxydation d’hydrocarbures, aromatiques polycycliques en
particulier, par le persulfate.

L’étude de l'influence des propriétés de solutions tensioactives sur la sélectivité de
'oxydation des hydrocarbures aromatiques polycycliques par le persulfate a indiqué la
nécessité de minimiser le contact entre surfactant et oxydant. La mousse est un des rares
fluides a permettre un écoulement isotrope en zone insaturée et donc a pouvoir distribuer
de cette maniere les réactifs qu’elle véhicule. Or la mousse requiert l'usage de solutions
micellaires, de concentrations d’autant plus élevées qu’on souhaite produire rapidement
une mousse forte.

Sur ce constat, nous avons choisi de développer une nouvelle méthode d’injection, basée
sur la propagation de mousse dans le milieu a traiter, puis sur I'injection de la solution de
réactifs a travers le réseau de lamelles. Nous avons pu montrer qu’a condition d’injecter
la solution avec précaution, elle occupe I'intégralité du réseau lamellaire de la mousse et
chasse, par effet piston, la solution de surfactant initialement présente. Dans ces
conditions, un étalement isotrope de la solution de réactif a pu étre montré. Les bénéfices
de cette méthode sont d’autant plus grands que la perméabilité du milieu est élevée. En
outre, elle permet de lutter efficacement contre les contrastes de perméabilité et de
mouillabilité du milieu. Une fraction résiduelle d’environ 20% du surfactant a pu étre
observée dans les lamelles apres que la solution micellaire ait été chassée. Cette fraction
provient sans doute de ce qui est adsorbé aux interfaces et du contournement de certaines
lamelles (by-passing). Néanmoins, la comparaison de cette méthode de mise en contact
de l'oxydant avec celles classiques a base d’eau pure ou de la solution de surfactant a
confirmé les bénéfices attendus sur la sélectivité de I'oxydation dans les sols.

En perspective, divers travaux sont programmeés a courte échéance pour compléter ces
résultats. A I'échelle laboratoire, il s’agira désormais de véhiculer des oxydants tres
réactifs par la méme méthode. A I'échelle terrain, il s’agira de vérifier la capacité a
maitriser cette méthode malgré le changement d’échelle et de confirmer ses bénéfices.
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ADEME
ANR
BaA
BbF
BODs
BTEX
CAPB
CMC
COHV
cov
CTAB
DCO
DDT
DHSS
DNAPL
DSO
EDTA
EOR
FLN
FLT
FQ
GB
HAP
HPM
IFT
ISCO
ISCR
ISER
LB
LPM

Liste des abréviations

Agence De 'Environnement et de la Maitrise de I'Energie
Agence nationale de la recherche
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demande biologique en oxygéne a 5 jours (ppm)
benzeéne, toluéne, éthylbenzéne et xylénes
cocamidopropyl betaine

concentration micellaire critique (mol.L1)
composés organohalogénés volatils
composé organique volatile

bromure de cétyltriméthylammonium
demande chimique en oxygene (ppm)
dichlorodiphényle trichloroéthane

dihexyle sulfosuccinate

phase liquide non aqueuse dense

demande stoechiométrique en oxydant (mol)
acide éthylene diamine tétraacétique
récupération améliorée du pétrole

fluorene

fluoranthene

facteur de qualité de la mousse (%)
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hydrocarbure aromatique polycyclique
matériau de forte perméabilité

tension interfaciale (mN.m-1)

oxydation chimique in situ
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remédiation environnementale in situ
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MOE
MOUSTIC

MRF
MSR
MTBE
NAP
NAPL
NEO
NOM
NTA
nZVI
OMS
PCB
PCP
PHE
POP
PS

PV
PYR
RMS
ROI
RS
SAG
SDS
S-ISCO
SSP
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volume poreux
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trichloréthylene

oxydation chimique in situ améliorée par augmentation de température
hydrocarbures pétroliers totaux

Agence Américaine de Protection Environnementale

valeurs de constat d'impact
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VP  Gradient de pression (Pa m1)
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Angle de contact (degrés)
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Liste des symboles

194



Annexes

Annexe 1: Principales propriétées physico-chimiques des 16 HAP
US EPA.

Masse Température s
M F 1 Solubilit
16 USEPA ormute volumique d’ébullition otubtiite log Kow
HAP ( 1 -1
g.mol1) brute o (mgl1)
(kg.11) (&Y)
Naphtaléene 128,2 C1oHs 1,15 217,9 32 3,34
Acénaphtyléne 150,2 Ci2Hs 1,19 279 3,93 4,07
Acénaphténe 154,2 C12H1o 1,02 278 3,42 3,98
Fluoréne 166,2 Ci3H1o 1,20 295 1,9 4,22
Anthracéne 178,2 C14H1o 1,28 340 1,3 4,68
Phénanthréne 178,2 C14H1o 1,18 340 1 4,57
Fluoranthéne 202,3 CieH1o 1,25 250 0,27 5,20
Pyrene 202,3 C16H1o 1,27 360 0,16 4,98
B
enzo (a) 2283 CisH1z 1,23 437 0,014 591
anthracéne
B b
enzo (b) 252,3 CaoH12 1,35 467 0,0012 6,12
fluoranthéne
B k
enzo (k) 252,3 CaoH12 1,35 480 0,00055 6,11
fluoranthéne
Chrysene 228,2 CisH12 1,27 488 0,006 5,81
Benzo(a) 253,2 CaoH1z 1,35 495 0,003 6,13
pyréne
B Jh,i
enzo (i) 276,3 CazH1z 1,33 >500 0,00026 6,22
pérylene
I 1,2,3-
ndeno(1,2,3 276,3 CazH1z 1,28 536 0,062 6,58
cd) pyrene
Dibenz(ah)
278,3 C22H14 1,28 524 0,0005 6,70
anthracéne
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Annexe 2: Supplementary materials Chapter III

Table SM1: Measured characteristics of the liquid coal tar used in this study.

Annexes

Parameters

pH

Water content (%)

Total Petroleum Hydrocarbon index (mg.kg1)

(Cs5-Co)

(C10-Cas0)

PAHs (mg.kg1)

Naphtalene

Phenanthrene

Anthracene

Fluorantene

Pyrene

Benzo(a)anthracene

Chrysene

Benzo(b)fluoranthene

Benzo(k)fluoranthene

Benzo(e)fluoranthene

Benzo(a)pyrene

Indeno(1,2,3-c,d)pyrene

Sum of the 12 PAH

6.0

0.035

567000

433000

84250+ 3278

54513+ 1067

16827 £3108

16675+ 2977

12452 +2103

84531642

9472 + 3497

3320 £ 842

5738+ 931

3179+ 630

4262 +1119

864 + 145

221000+ 21552
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Table SM2: Molar solubilization ratio (MSR) of various 2-5 rings PAH in a LB surfactant
system at 20°C.

OOO T T T T T T T T T T T T T T T T T T !
0O 20 40 60 80 100 120 140 160 180

PAH
NAP
PHE
FLN
FLT
PYR
BaA
BbF

MSR

0.1203
0.0797
0.0232
0.0182
0.0109
0.0016
0.0010

[PS]o (MM)

Fig. SM1. Variation of kobs,ps with initial PS concentration. T: 60°C, [LB] 0=1.12%w, [PHE]o

=1.12 mM.
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Fig. SM2. Arrhenius plot for the thermal decomposition of PS in presence of LB 1.12%w.
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Fig. SM3. Evolution of log kobss of different surfactants during the oxidation of PHE at

different temperatures. O: LB, A: SDS, l: NEO. Experimental conditions: [LB]=1.12%w,
[PS]o=22 mM, [PHE]o=1.12 mM.
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Fig. SM4. Evolution of pH during the oxidation of phenanthrene at different
temperatures with LB. [LB]=1.12%w, [PS]o=22 mM, [PHE]o=1.12 mM.
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351
30 . & ’ ;
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Fig. SM5. Evolution of PHE oxidation selectivity with initial PS concentration. T:60°C,
[LB]=1.12%w, [PHE]o=1.12 mM.
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Fig. SM6. Evolution of kobsps with initial LB concentration. Experimental conditions : T
:60°C, [LB]=1.12%w, [PS]0o=22 mM, [PHE]o=1.12 mM.
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Annexe 3: Supplementary materials Chapter IV

Section S1: Theoretical development for uniform oxidant injection conditions

As stated in the article body, for uniform delivery of oxidant solution after foam
injection, its injection velocity should be kept below a critical value to avoid bubbles
displacement and solution fingering.

Theory

Van Genuchten - Mualem model could be used to estimate relative water permeability
k,, knowing S, and coefficient m for the soil. However, in the present case, m coefficients
were unknown for the beads beds we used. Hence, we decided to approximate the
effective water permeability k., using the Kozeny relationship. The original relationship
(Eq. S1, Gueven et al, 2017) relating intrinsic permeability to porosity and grains
diameter was modified to calculate effective water permeability by considering Jamin
effect. It was achieved by multiplying actual porosity by water saturation (Eq. S2), so that
the part of porosity occupied by gas bubbles is not available for the wetting phase flow.

¢3*d2
(p*Sw)3+dj
ew : (Eqg. S2)

~ 180*(1—(¢*SW))2
Numerical application

Equations 2 and 3 were used for numerical application. The following parameters were
used:

e Beads bed porosity: 0.4 (estimated)

e Pore body radius: 104y = dz—p % (V2 — 1) (expected for compact packing of beads)
e Pore throat radius: 7iproat = Thoay * 0.3 (arbitrary)

¢ Final water saturation: S,,= 0.2 (estimated)

e Interfacial tension between air and aqueous phase: y= 30 mN.m! (estimated)

e Contact angle: = 0° (estimated)
e Aqueous phase viscosity: u,,= 1.1073 Pa.s (estimated)

Critical pressure gradients and critical velocities were calculated for bead beds made
from beads of different diameters. For deeper interpretation, instead of plotting the
results against beads diameter, they were plotted against permeability (calculated from
beads diameters using Eq. S1).
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Figure S1. Theoretical evolution of critical pressure gradient with permeability for the
defined set of parameters. Dashed line is curve for Eq. 2. Several beads diameters are
represented as points. GB1 and GB2 are glass beads used in the experiments (dso
considered).
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Figure S2. Theoretical evolution of critical injection velocity with permeability for the
defined set of parameters. Dashed line is curve for Eq. 3. Several beads diameters are
represented as points. GB1 and GB2 are glass beads used in the experiments (dso
considered).

If pore diameter is the only degree of freedom for the curves, no effect of permeability
is observed on critical velocity. It is in agreement with the observations reported in the
paper body. The little difference in critical velocity observed experimentally for GB1 and
GB2 might be explained by different modes of foam injection, leading to different final
water saturations.
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Annexe 4: Supplementary materials Chapter V

C1: PS visual propagation C1: PS-concentration map (gps.kgsoi) C2: PS visual propagation C2: PS-concentration map (gps.kgsoi!)

12.78 cm
1.25
W-PS 15
175
2
0 s 10 15 2 25 o 15 20 25
Length (cm) Length {cm)
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0 5 10 15 20 25 0 5 10 15 20 25
Length (cm) Length (cm)
0
FSD1 0.25
0.5
0.75
1
-P 1.25
W-PS 5
175

0 5 10 15 20 25
Length {cm)

0 5 10 15 20 25
Length (cm)

Figure SM.1. Summary of visual observations in contamination contrasted sandboxes (left side; front face of the sandbox) compared to

PS-concentration maps (right side). Yellow arrows on the left side photos indicate the visually observed vertical and horizontal
propagation of fluids.
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P1: PS visual propagation P1: PS-concentration map (gps.kgsoi 1) P2: PS visual propagation P2: PS-concentration map (gps-kgsoirl)

0.25 FSD5 0.25
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Figure SM.2. Summary of visual observations in permeability-contrasted sandboxes (left side; front side of the sandbox) compared to PS-

concentration maps (right side). Yellow arrows on the left side photos indicate the visually observed vertical and horizontal propagation
of fluids
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Annexe 5: Supplementary materials Chapter VI
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Figure. SM1. Degradation of PS at different initial dosage for: PS delivery with water
(W-PS) with surfactant solution (S-PS) and after foam injection (F-PS). Experimental
conditions: Cso= 10 g.L-1, T: 60°C.
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Figure.SM2. Degradation of surfactant at different initial dosage of PS for: PS
delivery with surfactant solution (S-PS) and PS delivery with foam (F-PS).
Experimental conditions: Cso=10 g.L-1, T: 60°C.
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Figure.SM3. Kinetics of hydrocarbons removal at different initial dosage of
persulfate delivered with water (W-PS) with surfactant solution (S-PS) and after foam
injection (F-PS). Experimental conditions: Cs0=10 g.L-1, T: 60°C.
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Table SM1. COD and BODs values obtained from soil leachates at different initial

dosage of PS delivered in water, surfactant solution and using foam.

Experiment

w
W-PS1
W-PS3
W-PS8

W-PS13

S-PS1
S-PS3
S-PS8

S-PS13

F-PS1

F-PS3

Annexes

Delivery method

Water

Water

Water

Water

Water

S solution

S solution

S solution

S solution

S solution

Water in foam

Water in foam

Water in foam

COD (mgO02.L1)

18.8

9

15

131

276

101.5

48

288

78.5

33.4

BODs (mg02.L-1)

1.8

0.2

0.2

8

0.3

44

11

0.5

0.3

0.3

69

12.6

4.8
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ECOLE DOCTORALE
‘CARNOT - PASTEUR

Titre : Développement et évaluation d’une méthode a base de mousse pour 1’oxydation améliorée de sols
insaturés contaminés par des hydrocarbures

Mots clés : Sites et sols pollués, Traitement in situ, Hydrocarbures, HAP, oxydation chimique, Mousse

Résumé : La pollution des sols et des eaux par les contaminants organiques persistants est une préoccupation
mondiale, compte tenu des risques sanitaires et environnementaux. La réhabilitation des sites et sols pollués par
ces contaminants toxiques et récalcitrants représente donc un enjeu majeur. Beaucoup d’hydrocarbures lourds,
comme les goudrons, sont généralement fortement adsorbés sur les sols, qui deviennent alors hydrophobes,
limitant I’accés des fluides aqueux lors de traitements in situ. L.’oxydation chimique in situ combinée avec I’emploi
de surfactant (S-1SCO) est une technique efficace qui peut surmonter ce probléme. Cependant, I’S-ISCO est limitée
par la brieveté du contact entre solutions oxydantes et contaminants peu disponibles, surtout en zone insaturée
perméable, a cause des effets gravitaires. Ce travail s’inscrit dans le cadre du projet ANR MOUSTIC. Il vise a
développer une méthode d’injection de réactifs de dégradation, compatible avec la présence de surfactant et la
dégradation sélective des polluants, s’affranchissant des effets gravitaires, et des contrastes de perméabilité et de
mouillabilité du milieu. Une étude préliminaire a été réalisée en solutions contaminées par des HAP, pour étudier
I’effet de surfactant et de la température sur la sélectivité de 1’oxydation par le persulfate des polluants ciblés.
Ensuite, nous avons développé une méthode a base de mousse, qui permet de distribuer le persulfate de maniére
isotrope et rémanente en milieu anisotrope insaturé et contaminé par un goudron sidérurgique, tout en préservant
la sélectivité de I’oxydation des hydrocarbures. Cette méthode a été étudiée en cellule 2D dans des milieux modéles
contaminés, constitués de billes de verres, puis de sables réels. La distribution d’oxydant a été systématiquement
comparée avec les méthodes de référence. Enfin, I’intérét de cette nouvelle méthode a été vérifiée en colonne dans
des conditions pénalisantes, et comparée aux méthodes classiques.

Title: Foam-based method for the enhanced oxidation of unsaturated soils contaminated by hydrocarbons: Set-
up and assessment

Keywords: Polluted sites, in situ treatments, Hydrocarbons, PAH, Chemical oxidation, Foam

Abstract: Soil and water pollution by persistent organic contaminants is a worldwide concern, given health and
environmental hazards. Hence, the remediation of sites polluted by these toxic and recalcitrant contaminants is a
major issue. Many heavy hydrocarbons, like tars, are often tightly adsorbed onto soils, the latter becoming
hydrophobic, restricting access of water-based amendments during in situ treatments. In situ chemical oxidation
combined with the use of surfactants (S-ISCO) is effective to overcome this problem. However, S-1ISCO is limited
by the short contact time between oxidant solution and low available contaminants, especially in permeable vadose
due to gravity effects. This work is part of the ANR MOUSTIC project. It aimed to develop an injection method
for the distribution degradation reagents, compatible with the presence of surfactant and for the selective
degradation of pollutants, going beyond gravity effects and permeability or wettability contrasts of the
contaminated medium. A preliminary study was carried out in PAH-contaminated solutions, to study the effect of
surfactants and temperature on the selective oxidation of targeted pollutants by persulfate. Then, we have
developed a foam-based method, which allows to distribute persulfate uniformly and persistently in anisotropic,
unsaturated soils contaminated by coal tar, while preserving the selective oxidation of hydrocarbons. This method
was successfully assessed in 2D-sandbox using tar-contaminated model soils consisting of glass beads and soil
material. Oxidant distribution using this method was systematically compared to traditional liquid solutions to
assess its efficiency. At last, the interest of this new method was checked in columns in disadvantageous conditions
and compared to usual methods.
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